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AVANT PROPOS

Mon projet de doctorat s’inscrit dans le cadre d’'un grand projet de recherche intitulé
« Ecotoxicogénomique chez la perchaude » faisant intervenir des partenaires tant
universitaires qu’industriels. L’objectif général de ce grand projet de recherche est de
mettre sur pied un nouvel outil (micropuce a ADNc) de détection du stress métallique
chez les populations de perchaudes sauvages vivant dans deux régions miniéres au
Canada. Il vise de facon ultime a contribuer & la compréhension des mécanismes de
toxicité des métaux chez cette espece. Pour atteindre cet objectif, deux grands axes de
recherche sont abordés dans ce projet de recherche a savoir : 'examen des effets
exclusivement liés a une exposition des perchaudes aux métaux et une approche
complémentaire discriminant les réponses métalliques a celles dues aux facteurs
confondants par exemple la température, I'’hypoxie ou la ration alimentaire. Cette
derniere partie fait 'objet d’un projet de thése a part. Concernant 'examen des effets

des métaux sur les perchaudes trois approches y sont abordées :

1- Une approche d’écotoxicologie évolutive, ou limpact d'une contamination
métallique sur la diversité génétique des populations est abordé. Cette partie a
fait 'objet d’'une maitrise.

2- Une approche visant a comprendre les mécanismes moléculaires et
neurophysiologiques associés a un dysfonctionnement chimio-sensoriel chez les

perchaudes exposées aux meétaux, qui fait aussi I'objet d’'un projet de thése.

3- Une approche visant a élucider les mécanismes moléculaires et métaboliques

mis a contribution par les perchaudes pour s’adapter et survivre dans des
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conditions d’exposition chronique aux métaux.

Mon projet de doctorat s’inscrit dans le sillage de cette derniére approche. A I'issue de
deux investigations successivement menées dans I'exploration de limpact d'une
contamination métallique sur le niveau de transcription des génes chez les perchaudes,
il ressort d’'une part, une corrélation négative entre le niveau de transcription des genes
codant pour les enzymes impliquées dans le métabolisme des rétinoides et les
concentrations en Cd hépatique chez les poissons chroniquement exposés aux métaux
en milieux naturels (Pierron et al., 2011). D’autre part, afin d’'investiguer les mécanismes
de toxicité du Cd et du Ni chez les perchaudes, des poissons provenant d’un
aquaculteur ont été exposés par voie directe pendant six semaines a chacun de ces
métaux. Les résultats montrent non seulement qu’il existe des signatures
transcriptomiques spécifiques a chacun des métaux d’intérét, mais que le Cd et le Ni
affectent le niveau de transcription des génes impliqués dans plusieurs voies
métaboliques incluant la réponse au stress oxydant et le métabolisme de la vitamine

(Bougas et al., 2013).

Notre étude s’inscrit directement dans la suite des deux études précédentes. Ayant
ainsi délimité notre champ d’investigation, ce qui suit est organisé en trois parties. La
premiére partie est une synthése de I'ensemble des travaux menés dans le cadre de
notre recherche. Ici, les idées principales contenues dans les articles et un lien entre
elles y sont réesumées. Quant a la deuxiéme partie, elle présente les publications
scientifiques réalisées dont trois sont publiees dans des revues avec comité de lecture

et deux sont en préparation. Enfin la troisieme partie est constituée des annexes.

Xii



- -

RESUME

Généralement le terme « vitamine A » référe a un groupe de molécules d’origine
naturelle ayant une structure proche de celle du rétinol et capable d’exercer une activité
biologique. En plus de jouer un réle essentiel dans diverses fonctions physiologiques,
certains rétinoides possedent des propriétés antioxydantes. Cependant, I'action de lutte
contre le stress oxydant ne sera efficace que si toutes les composantes du systéme de
défense antioxydante, y compris enzymatiques, interagissent ensemble. Des études
suggérent qu'une exposition des poissons a certains métaux engendre un
accroissement des espéces réactives a I'oxygéne pouvant entrainer des dommages
cellulaires graves. L'utilité de la perchaude (Perca flavescens) comme biomonitrice
d’évaluation du risque des métaux en milieu naturel n'est plus a démontrer. C’est une
espece qui tolére la présence des métaux et les accumule dans ses tissus. Ubiquitaire
en Amérigue du Nord, elle domine dans certains lacs des zones miniéres et des
fonderies du Canada, telle que la région de Rouyn-Noranda, Québec. Des preuves
substantielles établissant un lien entre une exposition aux contaminants organiques et la
perturbation du métabolisme des rétinoides existent. Cependant trés peu d’études font
état de I'impact des contaminants inorganiques, notamment celui des métaux, sur ce
métabolisme. Ce projet de doctorat vise donc a évaluer les risques associés a la
présence des métaux sur le métabolisme des rétinoides et a améliorer notre
compréhension de l'impact des métaux sur les réponses au stress oxydant chez les
poissons.

L’hypothése principale de I'étude postulait que les métaux, principalement le Cd,

provoquent une perturbation du métabolisme des rétinoides par altération de I'action
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des enzymes clées, entrainant par la méme occasion une accumulation anormale des
métabolites dans les tissus des poissons. Quatre objectifs principaux ont été a la base
de ce projet de doctorat. Le premier consistait a déterminer non seulement les impacts
d’'un gradient métallique sur le métabolisme des rétinoides, mais aussi la réponse des
biomarqueurs du stress oxydant chez les populations de perchaudes sauvages. Afin
d’atteindre cet objectif, nous avons échantillonné plusieurs lacs représentant un gradient
de contamination métallique. Les résultats montrent que les poissons des lacs
contaminés présentent des concentrations en rétinoides hépatiques et plasmatiques
plus élevées. lls suggérent ainsi la mise en ceuvre des mécanismes de lutte contre le
stress oxydant chez les poissons. De plus, bien que ces résultats concordent avec une
augmentation du niveau de transcription du géne impliqué dans la synthése de la rétinol
déshydrogénase-2, ils contrastent cependant avec la diminution du pourcentage du
déhydrorétinol libre observée dans le foie, traduisant alors un effet négatif des métaux
sur les enzymes et/ou les protéines de liaison impliquées dans I'homéostasie des
rétinoides. Conformément au postulat selon lequel une augmentation du niveau de
transcription de la rétinol déshydrogénase-2 (rdh-2) accroit la protection contre le stress
oxydant, nous avons observé une augmentation du niveau de transcription de la
glucose-6-phosphate déshydrogénase (g6pdh) accompagnée d’'une activité élevée de
cette enzyme dans le foie. Par contre l'activité de la superoxide dismutase était faible.
Cette faiblesse révéle que les métaux ont une influence négative sur les activités de
certaines enzymes antioxydantes.

Des études ont montré qu’en milieu naturel les variations saisonniéres avaient une
influence sur l'accumulation des métaux et sur la disponibilité des ressources

alimentaires. C’est pourquoi le deuxieme objectif de ce projet de doctorat a été de
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vérifier si une variation saisonniére des concentrations métalliques tissulaires avait des
effets sur le métabolisme des rétinoides et sur la réponse des biomarqueurs du stress
oxydant chez des perchaudes sauvages. Pour ce faire, nous avons échantillonné dans
les mémes lacs pendant deux saisons (printemps et automne). Les résultats indiquent
une forte fluctuation saisonniére des concentrations des métabolites des rétinoides. De
méme, les valeurs du pourcentage du déhydrorétinol libre et celles du niveau de
transcription de la rdh-2 dans le foie étaient plus importantes au printemps qu’en
automne. Ces résultats seraient probablement liés a une fluctuation des facteurs qui
affectent la biodisponibilité et la prise en charge des métaux et a une variation des
ressources alimentaires entre les deux saisons. Une fluctuation temporelle dans
'expression de la g6pdh, de méme que dans les activités de la glucose-6-phosphate
déshydrogénase (G6PDH) ont été observées dans le foie des perchaudes
échantillonnées dans les lacs contaminés, avec des valeurs de ces parameétres plus
élevées au printemps qu’en automne. Ce résultat dénoterait une présence accrue
d’espéces réactives a 'oxygéne au printemps qu’en automne et supporterait I'hnypothése
selon laquelle une variation des concentrations tissulaires entraine une variation des
biomarqueurs impliqués dans les réponses au stress oxydant.

La dépendance temporelle des changements dans le niveau de transcription des géenes
est d’'une importance considérable dans la détermination des impacts des polluants sur
les organismes vivants. De ce fait, le troisieme objectif de ce projet de doctorat consiste
en l'étude, chez les perchaudes, de la dynamique temporelle de l'accumulation des
meétaux d’'une part et de leurs conséquences sur le métabolisme des rétinoides et sur la
réponse des biomarqueurs du stress oxydant d’autre part. Dans cette optique, des

perchaudes juvéniles issues d’'un lac de référence ont été transplantées dans un lac
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contaminé en métaux. L'exposition dans ces conditions a duré 1 et 4 semaines. Nos
résultats montrent I'apparition d’une bioaccumulation significative durant les 4 premiéres
semaines d’exposition avec pour conséquence une diminution des concentrations des
métabolites des rétinoides (déhydrorétinyl palmitate), une réduction du pourcentage du
déhydrorétinol libre et une baisse du niveau de transcription de la rdh-2 dans le foie. lls
suggerent qu’une exposition aux métaux en milieu naturel affecte négativement les
biomarqueurs du métabolisme des rétinoides. En outre, comparées a leurs homologues
restées captives dans leur lac d’origine, les perchaudes transplantées dans le lac
contaminé présentaient un niveau de transcription de la g6pdh, de la glutathion-S-
transférase-3 microsomale (mgst-3) et de la Cu/Zn superoxide dismutase-1 (Cu/Zn sod-
1) plus élevé suivi d’'une augmentation des activités des enzymes correspondantes, sauf
celle de la superoxide dismutase (SOD). De plus une augmentation des activités de la
SOD et de la catalase (CAT) musculaires a été observée. Ces résultats traduiraient une
réponse plastigue du phénotype qui permet a I'organisme de mieux lutter contre le
stress oxydant.

Les expositions en milieux naturels impliquent rarement un seul facteur de stress
responsable des effets biologiques néfastes. Pour définir la base sur laquelle les
réponses a plusieurs facteurs de stress peuvent étre comparées, les expositions de
perchaudes a un seul métal dans des conditions contrblées de laboratoire sont
nécessaires. C’est la raison pour laquelle le dernier objectif de cette these réside dans le
test au laboratoire des réponses obtenues de I'étude précédente. Pour ce faire, nous
avons exposé les poissons aux Cd par voie directe durant six semaines. A l'instar des
résultats obtenus au cours de I'étude de transplantation, il apparait que le Cd affecte

négativement les concentrations des métabolites de rétinoides dans le plasma et le
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muscle. Par contre, il induit une réponse synchrone et positive dans le niveau de
transcription de la rdh-2 et dans les activités de la rétinyl ester hydrolase (REH) et de la
lécithine déhydrorétinyl acyl transférase (LdRAT) du foie, suggérant une fois de plus un
besoin pour la cellule de mieux lutter contre le stress oxydant. De plus, une
augmentation du niveau de transcription de la catalase, de la gépdh et de la mgst-3 a
conduit & une augmentation des activités des enzymes correspondantes, sauf pour la
derniere voie métabolique. De plus une baisse dans les activités de la GST musculaire a
été notée laissant présumer 'existence d’autres mécanismes alternatifs de protection de
la cellule contre le stress oxydant.

Ce projet de doctorat nous a permis de mieux comprendre les mécanismes utilisés par
la perchaude pour lutter contre le stress oxydant induit par une exposition métallique en
milieu naturel. Ces mécanismes impliquent 'augmentation des concentrations des
rétinoides et I'accroissement du niveau de transcription de certains genes impliqués
dans le métabolisme des rétinoides et dans la lutte contre le stress oxydant. Dans un
contexte d’évaluation du risque environnemental des métaux, notre étude a permis de
faire ressortir I'intérét de combiner les études transcriptomiques et biochimiques dans la
recherche de biomarqueurs d’effets. Finalement, ce projet de doctorat a illuminé notre
compréhension des stratégies adoptées par les perchaudes pour s’adapter et vivre dans
des milieux naturels en proie a la contamination métallique.

Mots clés : Rétinoides, stress oxydant, transcriptomique, tissus, activité enzymatique,
perchaude, métaux, exposition au laboratoire, gradient de concentration, transplantation

réciproque, variation saisonniere, plasticité phénotypique.
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1. INTRODUCTION

La production de certains métaux a mondialement augmenté au cours des 60 dernieres
années (Fig. 1; Annuaire Statistigue Mondial des Minerais et Métaux, 2008; World
Statistics, 2014). Bien que les métaux soient naturellement présents dans la crolte
terrestre, les activités anthropiques ont grandement contribué a I'accroissement de leurs
concentrations dans les systémes d’eaux douces et particulierement dans les régions
d’exploitation miniére. Sur le plan biologique, une exposition a des concentrations
excessives a court terme ou a des faibles concentrations a long terme, pourrait entrainer
des perturbations physiologiques et biochimigues, des réponses adaptatives (Hansen et

al., 2012) ou des changements dans la biodiversité (Eisler, 2004).
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Figure 1 : Production mondiale annuelle (milliers de tonnes) de métaux au cours des six dernieres
décennies. Les productions de Cu et de Zn sont représentées sur I'axe vertical de gauche et le
Ni sur I'axe vertical de droite. Les graphiques sont établis a partir des données de I'Annuaire
Statistique Mondial des Minerais et Métaux (2008) jusqu’en 2005 et complétés par des
données de World Statistics (2014), pour les années 2010 et apres.
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Le défi auquel sont confrontés les gouvernements est de chercher a concilier
I'exploitation des ressources naturelles (poursuivre le développement économique) et la
protection de I'environnement (préserver l'intégrité des milieux aquatiques par exemple).
Tenter de répondre a cette préoccupation revient a promouvoir le développement
durable, c’est-a-dire un développement responsable qui vise la protection des
ressources environnementales tout en répondant aux besoins des générations du
présent sans compromettre la capacité des générations futures a satisfaire les leurs.
Depuis plusieurs décennies des actions conjointes et considérables ont été entreprises
par les compagnies d’exploitation miniere et les gouvernements pour réduire les
émissions des métaux dans les milieux récepteurs et, de ce fait, de contrdler la pollution
(Mahler et al., 2006). Ces efforts ont eu pour effet une atténuation significative des
quantités de métaux dans 'eau et dans les sédiments, souvent accompagnée de signes
de récupération dans les écosystemes locaux des zones contaminées. Cependant, les
perchaudes vivant dans ces zones présentent des altérations en termes de croissance,
d’'indice d’embonpoint et elles manifestent des effets biologiques et biochimiques
déléteres (Campbell et al., 2008; Couture et Rajotte, 2003; Laflamme et al., 2000;
Rasmussen et al., 2008). Ces observations suggérent que les concentrations

métalliques actuelles excédent toujours les limites qui sont acceptables pour

I'’environnement.

1.1. Notion de bio-indicateurs environnementaux : les biomarqueurs

Les écoindicateurs et les biotraceurs (biomoniteurs) constituent avec les biomarqueurs

les trois classes de bio-indicateurs généralement utilisés comme outils



écotoxicologiques (Van Colllie et Parent, 2011). Les écoindicateurs référent a une
indication sur la diversité biologique par exemple l'indice biologique global ou l'indice
biologique des diatomées. Les biotraceurs représentent généralement des organismes
sédentaires pouvant témoigner d’une exposition aux contaminants puisqu’ils les
bioaccumulent sur le long terme. Dans ce groupe on peut citer les perchaudes, les

moules et les vers (Van Coillie et Parent, 2011).

Dans la biosurveillance, une priorité qui apparait est d’identifier chez les biomoniteurs
les impacts biologiques pertinents pouvant fournir des éléments d’information sur les
effets déléteres engendrés par les agents stressants environnementaux (Chandurvelan
et al.,, 2013). Les biomarqueurs décrivent les changements biochimiques, cellulaires,
physiologiques ou comportementaux qui peuvent étre mesurés dans les cellules, des
tissus ou des organismes entiers suite a une bioaccumulation ou une exposition a des
polluants (Depledge et al., 1995; Tsangaris et al., 2010). En fournissant des liens de
causalité entre la présence de substances toxiques et un effet écologique, ces
marqueurs biologiques peuvent étre utilisés comme signaux d'avertissement
prémonitoires des perturbations environnementales (Walker et al., 2006). Dans un
contexte d’écotoxicologie, deux types de biomarqueurs sont couramment utilisés a
savoir les biomarqueurs d’exposition et les biomarqueurs d’effets (Vasseur et Cossu-
Leguille, 2003). Lorsque le biomarqueur signale que les mécanismes de régulation
inhérents aux systémes d’adaptation et de défense de I'organisme sont activés, on parle
de biomarqueur d’exposition (Garric et al., 2010). Dans ce type de biomarqueur, on peut
citer par exemple la synthése des métallothionéines (MTs), protéines non enzymatiques

de faible poids moléculaire capables de capter les métaux non essentiels « mous » (ex.



Ag, Cd) et de participer ainsi a la détoxication cellulaire (Campbell et Couillard, 2004).
Lorsque le biomarqueur signale un débordement méme transitoire des capacités de
'organisme a s’auto-réguler et pouvant avoir des impacts négatifs sur le métabolisme,
on parle de biomarqueurs d'effet (Garric et al., 2010). Par exemple on peut citer la
mesure des activités d’enzymes antioxydantes qui peuvent donner une indication sur
I'état de stress d’'un organisme suite a une exposition aux toxiques (Vasseur et Cossu-

Leguille, 2003).

Les effets des contaminants peuvent étre analysés a plusieurs niveaux d’organisation
biologiques, du niveau moléculaire au niveau des communautés. Dans cette échelle
d’organisation biologique, évaluer les impacts a des niveaux bas contribuerait a
caractériser les mécanismes pouvant permettre d’établir une liaison entre une exposition
et un effet (Galloway et al., 2004a). Déterminer les relations entre les réponses aux
interactions chimiques a différents niveaux d'organisation biologique fournit une base
essentielle dans les approches visant a prédire les risques de ces substances dans
'environnement (Ankley et al., 2010). De plus, cette approche met en exergue le poids
des évidences permettant de consolider 'impact d’un toxique sur les organismes vivants
(Van der Oost et al.,, 2003). L'usage des biomarqueurs dans I'étude des effets des
contaminants dans les écosystémes se fonde sur le postulat selon lequel le temps mis
par un organisme pour répondre a la présence d’un polluant dans son milieu de vie est
fonction du niveau d’organisation biologique étudié (Garric et al., 2010). Ainsi donc, une
variation dans le niveau de transcription d’'un géne entrainerait des changements au
niveau biochimique et qui pourraient se traduire au niveau de la cellule, de 'organisme

et méme de la population (Garric et al., 2010). Cependant un changement dans



I'expression des genes ne conduit pas nécessairement a une modification dans les
activités des enzymes correspondantes (Giuliani et al., 2013; Regoli et al., 2011). De
plus, vu la complexité et la diversité des facteurs stressants en milieu naturel, un
probléme de spécificité du biomarqueur peut se poser. Il est donc important d’adopter
une approche multi-biomarqueurs basée sur I'évaluation d’autres marqueurs biologiques
permettant d’avoir une analyse intégrée des effets a plusieurs niveaux d’organisation
biologique (Flammarion et al., 2002; Galloway et al., 2004b). Dans le domaine de la
contamination par les métaux, le biomarqueur couramment utilisé est la synthése des
MTs. Cependant d’autres parameétres liés au fonctionnement de la cellule, et qui
expriment souvent directement la capacité de celle-ci a synthétiser ou a dégrader ses
substrats, peuvent aussi étre considérés comme des parameétres écotoxicologiques
prémonitoires aux effets observés au niveau de I'organisme ; donc considérés aussi a
ce titre comme des biomarqueurs. Parmi ces paramétres on peut citer certaines activités
enzymatiques ou la concentration des rétinoides dans les tissus des organismes. Ces

parametres seront discutés plus en détail dans les sections suivantes.

1.2. Rbéles des enzymes antioxydantes dans le systéeme de défense
cellulaire

Apres leur prise en charge cellulaire, le devenir des métaux peut étre de quatre ordres :
implication dans les processus métaboliques (Atli and Canli, 2011; Campbell and
Couillard, 2004; Niyogi et al., 2007), sequestration par divers ligands biologiques
(Giguere et al., 2006; Raimundo et al., 2008), excrétion hors de la cellule (Harrison and

Klaverkamp, 1989) ou formation de radicaux libres (Bury et al., 2003).



Les peroxysomes contiennent deux principales enzymes qui interviennent dans le
nettoyage de la cellule des excés de radicaux libres. En effet la catalase (CAT) va
dégrader le peroxyde d’hydrogéne (H,O,) en molécules d’eau et en oxygéne, alors que
la superoxyde dismutase (SOD) transforme les radicaux libres peroxydés en H,O,,
molécule moins réactive (Fig. 2) (Van Coillie and Parent, 2011). La gluthatione-S-
transférase (GST) et la glucose-6-phosphate déshydrogénase (G6PDH) sont des
enzymes anti-oxydantes impliquées dans la réduction du glutathion (Kubrak et al.,
2012). Considérée comme I'enzyme la plus importante du systéme de détoxication
cellulaire (Choi et al., 2008), la GST assure la conjugaison du glutathion réduit (GSH) a
des xénobiotiques lipophiles (Fig. 2) et a pour réle d’inactiver les agents xénobiotiques
nocifs. De ce fait la GST inactive les produits issus de la lipo-peroxydation et leurs
dérivés (Salinas et Wong, 1999). De plus via sa fonction thiol (SH), elle contribue
directement a l'inactivation des radicaux libres (Doyon et al., 2008). Premiere enzyme
dans la voie des pentoses phosphates, la G6PDH catalyse la conversion du glucose-6-
phosphate en 6-phosphogluconate avec production de la NADPH (Fig. 2) et s’avere
indispensable dans le maintien du niveau de NADPH cytosolique (Ho et al., 2007)
nécessaire pour la formation du glutathion réduit, qui a son tour joue un réle dans la
protection contre les dommages oxydatifs (Efferth et al., 2006). Ceci signifie qu’'une
cellule ayant une moindre activité de la G6PDH aura une susceptibilité élevée au stress

oxydant (Berg et al., 2002).

Les métaux utilisent divers modes d’action pour générer ou augmenter la production des
radicaux libres dans la cellule, soit par une induction de synthese de ces substances,

soit par une altération des meécanismes de défense cellulaire (Vasseur et Cossu-
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Leguille, 2003). Une formation excessive

2H101| #)- +

de radicaux libres dans la cellule pourrait
stimuler une expression des génes
impliqués dans la défense du stress ] -

+ [2Ht | —— | 2H0, |

oxydant et augmenter les activités des

enzymes impliqués dans cette voie

|xcnohimic{x1| + |GSH _q@

métabolique (Uren Webster et al., 2013).

Figure 2 : Mécanismes d’action de quelques
enzymes impliquées dans la réponse au
stress oxydant (adaptée de Van Coillie et 2 [ &-phosphogluconate |
Parent (2011) ; Guderley et al. (2003) ; { \\\;

Scandalios (2005)) [[vap+ | [ vaopet, s+ |

1.3. Impacts des métaux sur les réponses des biomarqueurs au stress
oxydant chez les poissons

Presque sans exception, la plupart des processus biologiques comme les changements
morphologiques, la reproduction, la croissance ou les réponses toxicologiques sont
coordonnés par des bases moléculaires (Auslander et al., 2008). Des variations dans
les profils d’expression de génes spécifiques chez plusieurs especes de poissons sont
associées aux expositions métalligues (Auslander et al., 2008), et ces changements
dépendent de plusieurs facteurs, incluant le temps d’exposition. Considérant que
I'exposition a court terme déclenche une réaction de stress commun (par exemple, une
régulation des protéines de choc thermique), une augmentation du niveau de
transcription des génes permettant a 'organisme non seulement de s’adapter dans les
nouvelles conditions, mais aussi de compenser le niveau d’expression des génes
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impactés se ferait avec un long temps d’exposition. Cependant, 'augmentation du
temps d'exposition peut concomitamment occasionner des effets indésirables graves.
En plus des génes d'adaptation et de compensation, le niveau d'expression des genes
impliqués dans la croissance, la reproduction ou la mort cellulaire (apoptose) et dans
d’autres voies métaboliques serait affecté (Denslow et al., 2007; Price-Haughey et al.,

1986).

Chez les organismes aérobies, bien qu’il existe un « background » de concentration
d’espéces réactive a 'oxygene (ERO) (Pellerin et al., 2004), la concentration cellulaire
d’ERO peut rapidement augmenter suite a un changement défavorable dans les
conditions environnementales ou métaboliques de l'organisme (Gliszczynska-Swiglo
2006; Scandalios, 2005). La conséquence d’une surproduction d’ERO est le passage de
la cellule d’'un état normal a un état de stress oxydant pouvant entrainer des dommages
irréversibles incluant la peroxydation des lipides, la dénaturation des protéines ou la
perturbation des acides nucléiques et d’autres effets délétéres dans la cellule (Chen et
al., 2013; Leonard et al., 2004; Regoli, 2000). Les génes codant pour la CAT et la SOD,
deux enzymes impliqguées dans le combat contre le stress oxydant, sont reconnus pour
répondre a des expositions métalliques (Gupta et al., 2010). Différentes enzymes ont
été utilisées pour étudier la résistance au stress oxydant induite par une exposition au Ni
chez le cyprin doré (Carassius auratus). Dans ces conditions (par exemple, exposition
par voie aqueuse pendant 96 h), ces résultats indiquent que les effets du Ni aqueux sur
la réponse au stress oxydant dans les branchies, tissus directement en contact avec les
contaminants, sont de deux ordres (Kubrak et al., 2013). En effet I'activité de la SOD

décroit de presque 50% alors que celle de la CAT augmente un peu plus dans les
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mémes proportions (Kubrak et al., 2013). Bien que ces deux enzymes soient connues
pour agir en premiere ligne dans la défense contre le stress oxydatif (Serpil Mise Yonar,
2013), leurs actions peuvent étre antagonistes ou complémentaires (Regoli et al., 2011).
De plus, les activités de la GST et la G6PDH ont aussi augmenté dans les branchies
des poissons exposeés au Ni corroborant ainsi 'implication de ces deux enzymes dans le
combat contre le stress oxydant (Kubrak et al., 2013). La réponse des biomarqueurs du
stress oxydant va dépendre de plusieurs facteurs tels que lintensité des stimuli. Par
exemple, une exposition chronique des anguilles européennes a des sédiments pollués
par un cocktail de contaminants incluant le Cd, Cu, Ni et Zn a différentes concentrations
montre une augmentation du niveau de transcription de la gépdh hépatique lorsque les
poissons sont exposés a des sédiments ayant une concentration faible de ces
contaminants, alors qu'on observe une baisse du niveau de transcription de ce géne
lorsque les poissons sont exposés a une concentration élevée en sédiment (Regoli et
al., 2011). La réponse au stress oxydant peut aussi dépendre du type de biomarqueur
analysé. Une augmentation des activités de la GST hépatique a été notée chez les
anguilles exposées non seulement & une concentration élevée de sédiments, mais aussi
a la concentration modérée. Cependant 'augmentation de cette activité a été précédée
d’'une augmentation du niveau de transcription de la gst pi seulement dans le dernier
cas (Regoli et al.,, 2011). La MT dont le rbéle dans la protection cellulaire est
universellement reconnu est induite au niveau transcriptionnel en réponse a la présence
de certains métaux et d’autres agents stressants environnementaux (Andrews, 2000;
Ferencz et Hermesz, 2014; Heikkila et al., 1982; Price-Haughey et al., 1986). Outre son
réle bien reconnu, de séquestrer les métaux dans le cytosol, la MT peut aussi agir

comme antioxydant et protéger la cellule contre les effets des ERO (Giguere et al.,
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2005 ; Viarengo et al., 2000).

1.4. Les rétinoides comme biomarqueurs d’une contamination aux
métaux

Aussi appelés vitamine A, les rétinoides représentent un groupe de molécules
organiques ayant une structure proche de celle du rétinol. lls se forment a partir des
caroténoides alimentaires et sont capables d’exercer une activité biologique dans la
cellule. Les rétinoides jouent un role essentiel dans I'organisme puisqu’ils interviennent
dans diverses fonctions physiologiques telles que la reproduction, la vision, la réponse
immunitaire, la minéralisation de l'os, la différenciation cellulaire et la croissance (revue
dans D’Ambrosio et al. (2011) ; Debier et Larondelle (2005) ; Novak et al. (2008)). En
outre, certains composés posseédent des propriétés anti-oxydantes. Des preuves
substantielles établissent un lien entre une exposition a une contamination d’origine
organique avec une perturbation du métabolisme des rétinoides chez les vertébrés,
cependant tres peu d’études mentionnent un lien avec les contaminants inorganiques,
comme les métaux (Boily et al., 2004). Nous avons présenté en détail dans le chapitre 8
(article 1) les impacts d’'une contamination métallique sur le niveau d’expression des
genes, l'activité des enzymes et les concentrations des métabolites des rétinoides chez
les vertébreés. De plus les modes d’action possibles des métaux sur le métabolisme des
rétinoides et leurs réles comme antioxydants et leur potentiel en tant que biomarqueurs

d’'une contamination métallique y sont discutés.
1.5. L’écotoxicogénomique dans I’évaluation du risque

Depuis I'émergence en 1990 des technologies modernes de biologie moléculaire, leur

application n’a cessé d’étre intégrée dans les études écotoxicologiques (Ankley et al.,
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2006); des lors, les recherches sur les impacts des produits chimiques au niveau
génomique ont donné naissance a I'écotoxicogénomique (Neumann et Galvez, 2002).
Elle apparait comme une discipline émergente en écotoxicologie qui intégre I'étude d’'un
changement dans I'expression des génes (transcriptomique), le niveau des protéines
(protéomique) et/ou les produits métaboliques (métabolomique) dans un tissu (Snape et
al., 2004 ; Villeneuve et al., 2007). La détermination des mécanismes qui sont a la base
des changements dans le niveau de transcription des génes en réponse a une
contamination métallique devrait permettre d'améliorer I'utilité qu’offrent les outils de
biologie moléculaire dans lidentification des modes d'action des polluants. Cette
discipline se présente donc comme un moyen complémentaire aux approches
traditionnelles d’évaluation du risque écologique des contaminants environnementaux
(par exemple le taux de mortalité ou le temps d’éclosion).

En milieu naturel, les organismes aquatiques font face a un mélange complexe de
contaminants environnementaux pouvant avoir des effets létaux et sublétaux sur ces
derniers et capable d’impacter les niveaux trophiques supérieurs (Rasmussen et al.,
2008). Si les effets létaux des polluants sont faciles a prendre en charge, les effets
sublétaux découlant d’'une toxicité chronique sont difficlement contrdlables, tout
simplement parce qu’ils agissent de fagon insidieuse sur le long terme et a des
concentrations d’exposition généralement faibles. Pour mieux comprendre les
mécanismes moléculaires influencés par une exposition aux métaux, et pour évaluer
limpact des métaux sur le fonctionnement des génes des organismes aquatiques
chroniqguement exposés en milieu naturel, 'approche « omique » apparait comme une
technologie prometteuse. Elle devrait permettre de spécifier et de caractériser la

signature moléculaire (ARN messager, protéines et métabolites) des contaminants
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environnementaux (Jayapal et al., 2010). De plus, cette approche intégrée a I'avantage
de permettre la mesure simultanée de plusieurs paramétres toxicologiques dans un
échantillon biologiqgue donné (Van Aggelen et al., 2010 ; Villeneuve et al., 2007). Dans
I'évaluation du risque environnemental, les tests normés se sont avérés efficaces,
cependant les informations issues de ces tests demeurent limitées (Robbens et al.,
2007), d’'ou la nécessité de mener des évaluations non seulement complémentaires,
mais plus informatives. L’écotoxicogénomique se veut étre cette discipline qui répond
aux questions qui ne peuvent pas trouver solution par des tests normés couramment

utilisés en écotoxicologie (Fedorenkova et al., 2010).
En outre, I'expression différentielle des génes peut servir d’indicateur précoce des effets

environnementaux tout comme elle peut étre considérée comme un biomarqueur

d’exposition des organismes aux substances toxiques (Thomas et al., 2001, Pennie et

al., 2004), étant donné que la détection se fait méme a faible concentration du toxique et
avant que les impacts au niveau morphologique ou reproductif ne deviennent visibles
(Nuwaysir et al., 1999). Poynton et collaborateurs ont pu, a partir des techniques de
puces a ADNc, établir une relation dose-réponse dans le niveau d’expression de
certains biomarqueurs chez Daphnia magna lorsque ces crustacés étaient exposes
pendant 24 heures ou 21 jours a des concentrations biologiquement tolérables de Cd,

Cu et Zn (Poynton et al., 2008a, Poynton et al., 2008b).

L’utilité des approches « omiques » dans I'évaluation du risque environnemental est
reconnue. En effet, plusieurs chercheurs sont d’avis que les outils de biologie
moléculaire et les parametres toxicologiques qui y sont associés ont beaucoup amélioré
la compréhension des mécanismes d’action des polluants chez les étres vivants et
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pourraient méme révolutionner I'évaluation du risque et la gestion de I'environnement

(Van Aggelen et al., 2010).

La plupart des études écotoxicologiques menées jusqu’ ici sur la perchaude se sont
concentrées sur les aspects écologiques, morphologiques, physiologiques et
biochimiques des dommages dont la spécificité limitée ne permet généralement pas
d’en identifier la cause précise. Le niveau de transcription des génes est un indicateur
sensible de l'exposition aux contaminants, de l'état de santé et du métabolisme
cellulaire (Snape et al., 2004). Par conséquent, I'analyse du niveau de transcription des
génes représente un moyen unique de caractériser la réponse des cellules, des
organismes et méme des populations aux changements naturels ou anthropiques se

produisant dans leur environnement externe.

Bien que le génome de la perchaude ne soit pas encore séquencé, plusieurs travaux de
recherche récents démontrent la faisabilité et l'intérét d’intégrer les approches
transcriptomiques a I'étude écotoxicologique de la perchaude. Dans leurs investigations
portant sur la compréhension des mécanismes moléculaires mis a contribution par les
perchaudes pour vivre en présence des métaux, des chercheurs ont rapporté des
changements du niveau de la transcription des génes chez les perchaudes suite a leur
exposition chronique a des concentrations métalliques élevées en milieu naturel (Pierron
et al., 2009 ; Pierron et al., 2011) ou dans les conditions contrélées de laboratoire
(Bougas et al.,, 2013). En effet, Pierron et al. (2009) ont rapporté une corrélation
négative entre I'accumulation du Cd hépatique et les niveaux de transcription de cco-1
et de la sod-1. Par contre une relation positive entre les concentrations en Cu hépatique

et les niveaux de transcription de la cco-1, de la mts et de la hsp-70 a été observée.
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Bien qu’une association positive entre le niveau de transcription de la cco-1 et
'accumulation du Cu hépatique a été rapportée, une corrélation négative entre I'activité
de la CCO et les concentrations en Cu dans le foie a été observée. Dans cette étude,
ces auteurs ont aussi rapporté que les changements dans le niveau de transcription des
génes dépendent non seulement de la nature du métal, mais aussi du tissu cible. En
effet, en présence du Cd le changement dans le niveau de transcription des genes
serait plus important dans le foie que dans le muscle alors que c’est tout le contraire
avec le Cu (Pierron et al., 2009). Dans une autre étude, Pierron et al. (2011) ont
rapporté 71% de corrélation négative entre le niveau de transcription des génes codant
pour les enzymes impliquées dans plusieurs voies métaboliques et les concentrations
en Cd et Cu hépatique chez les perchaudes juvéniles chroniqguement exposées aux
métaux en milieux naturel. Parmi ces voies métaboliques, appartiennent entre autres, la
biosynthése des protéines, le systeme immunitaire, les métabolismes lipidiques,
énergétiques et retinoiques (Pierron et al., 2011). De méme des signatures
transcriptomiques spécifiques au Cd (176 génes) et au Ni (287 génes) ont été
rapportées chez les perchaudes adultes provenant d’un aquaculteur lorsque celles-ci
étaient exposées par voie directe a ces métaux pendant 6 semaines (Bougas et al.,
2013). Ces auteurs ont noté que le Cd et le Ni affectaient le niveau de transcription des
génes impliqués dans plusieurs voies métaboliques telles que les réponses au stress
oxydant, les processus de transcription et de traduction et les métabolismes du fer, des

vitamines, de la coagulation sanguine ou du transport du calcium (Bougas et al., 2013).
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1.6. Présentation du modéle biologique : la perchaude

1.6.1. Identification, distribution et biologie

La perchaude (Perca flavescens) est un poisson osseux de la superclasse des
ostéichtyens. Son corps latéralement comprimé et la présence de rayons épineux aux
nageoires permettent de la regrouper dans l'ordre des perciformes. Elle forme, avec les
dards et les dorés, la famille des percidés caractérisée par une nageoire dorsale tres
distinctement divisée en deux parties (Bernatchez et Giroux, 1991). Sa coloration,
variant de vert foncé au vert jaune dépendamment de sa taille et de son habitat, couplée
a la présence de sept barres sombres en forme de «V» sur les cb6tés du corps, lui

procurent une identification facile (Bernatchez et Giroux, 1991).

Espece des milieux dulcicoles, la perchaude peuple les milieux lentiques et lotiques
nord-américains, principalement la cote Nord-Est. Sa large répartition et la diversité
d’habitats reflétent sa grande adaptabilité écologique. On la retrouve particulierement
dans la région des Grands Lacs, le long du fleuve Saint-Laurent et dans les eaux
avoisinant les métropoles de I'Est du Canada comme Toronto, Ottawa, Montréal et

Québec (Malison, 2000).

La perchaude fraie généralement au printemps dans la seconde moiti€ du mois d’avril
jusqu’au début mai. La température optimale de reproduction est située entre 7,8°C et
11,1°C ; les adultes déposent leurs ceufs dans des cachettes de faible profondeur prés
de la végeétation (racines ou plantes submergées) ou des matieres sablonneuses
(Bernatchez et Giroux, 2000). Elle croit de facon optimale dans les gammes de
température variant entre 21°C et 24°C (Bernatchez et Giroux, 2000), cependant elle est

capable de supporter de fortes variations de températures (entre 0°C et 33°C) et méme
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de faibles concentrations en oxygéne (< 3 mg/L) (Landry et al., 2000). Apres une
période de stockage de réserves énergétiques qui se fait durant I'été et 'automne, les
perchaudes passent I'hiver au fond des lacs gelés, période durant laquelle se fait la
maturation des gonades préparant ainsi une fraie printaniére. C’est un poisson grégaire
qui se déplace en bande d’individus de la méme taille et se nourrit activement au
crépuscule. Son régime alimentaire (Fig. 3) dépend beaucoup de son stade de
développement et donc de sa croissance (Rasmussen et al., 2008; Sherwood et al.,
2000). Au stade juvénile, elle va s’alimenter de zooplancton alors qu’adulte elle va
préférer les invertébrés benthiques et méme de petits poissons lorsqu’elle atteint une
taille plus grande (Lott et al., 1996; Rasmussen et al., 2008). Alors qu’'un comportement
cannibale a été relevé chez les perchaudes (Sanderson et al., 1999), ces dernieres
constituent des proies préférées des prédateurs comme les achigans et les dorés

(Bernatchez et Giroux, 2000).

Les perchaudes vivant dans des lacs tres faiblement contaminés en métaux sont
souvent en proie a un parasitisme aigu (observation personnelle). Probablement les
parasites de la chair des poissons vivant dans les lacs contaminés par les métaux ne
toléreraient pas les métaux comme leurs hobtes. Cette hypothése rejoint celle de
Marcogliese et al. (2012), qui ont relevé expérimentalement que plusieurs parasites de
Perca fluviatilis seraient sensibles a la contamination. Cette observation illustre un effet
synergique entre la contamination et le parasitisme, qui pourrait étre bénéfique pour la

santé des perchaudes qui vivent dans les lacs pollués (Couture et al., 2015).
1.6.2. Une espece sentinelle de pollution aquatique
Considérés comme des organismes sentinelles de pollution dans les environnements
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aquatiques, les poissons sont en général utilisés comme outils de biosurveillance pour

évaluer les effets dus a I'exposition des produits chimiques (Tyler et al., 2008).

Contrairement aux autres biomoniteurs tels que les insectes (Chaoborus par exemple),

les poissons dans les écosystemes dulcicoles représentent le plus souvent le dernier

maillon de la chaine alimentaire et constituent de ce fait un modéle biologique important

dans I'étude de I'impact d’'une contamination métallique sur les populations puisqu’ils

integrent a la fois les effets directs (exposition par I'eau) et les effets indirects (exposition

par la diete) (Audet et Couture, 2003; Farag et al., 1994; Giguere et al., 2004).

Trophic niches filled by yellow perch
In the foodweb of an unimpacted lake
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Figure 3: Changement de régime alimentaire chez la perchaude en fonction du stade de croissance

(Figure empruntée de Rasmussen et al. (2008)).

Tout comme le téte-de-boule (Pimephales

promelas), la truite

arc-en-ciel

(Onchorhynchus mykiss) a longtemps été la cible principale dans les investigations des
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effets des métaux sur les poissons en Amérique du Nord. Dans ces études le plus
souvent conduites dans les conditions contr6lées de laboratoire, les poissons sont
frequemment exposés a un seul métal et par voie aqueuse. Cependant, du fait de leur
sensibilité et de leurs aires de distribution naturelle, ces deux especes ne sont pas
toujours présentes dans les environnements exposés a la contamination métallique.
Ubiquitaire en Amérique du Nord, la perchaude est un poisson facile a capturer. C'est
'espece dominante dans les lacs de Rouyn-Noranda et de Sudbury (Couture et al.,
2008a). Dans le contexte de I'écotoxicologie des métaux, elle apparait comme étant
I'espéce la plus pertinente pour la simple raison que non seulement c’est un poisson qui
tolére la présence des métaux (Eaton et al., 1992), mais aussi, elle est capable de les
accumuler dans ses tissus (Kraemer et al., 2005a). De plus c’est souvent la seule
espece que l'on trouve dans certains lacs ayant une concentration de métaux élevée
(Couture et Rajotte, 2003), ce qui explique sa large distribution et son abondance dans
les zones miniéres et de fonderies du Canada (Hontela et al., 1995; Hontela et al.,
1992). Par ailleurs, du fait de son sédentarisme, la bioaccumulation des métaux dans
ses tissus témoigne d’une contamination locale (Aalto et Newsome, 1990; Campbell et

al., 2003).
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Chapitre Il : Objectifs et hypothéses de I’étude
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2. OBJECTIFS ET HYPOTHESES DE L’ETUDE

Nombre de travaux ont documenté I'ampleur des effets de la pollution métallique sur les
populations indigenes de perchaudes. Ces recherches conduites parfois en étroite
complémentarité avec des approches biogéochimiques ont permis de déceler non
seulement des altérations biochimiques et physiologiques (Couture et al., 2008b), des
modifications comportementales telles que le changement de régime alimentaire (lles
and Rasmussen, 2005), mais aussi ont mis en évidence certaines stratégies de
résistance et de défense développées par ces organismes pour assurer leur maintien
dans leur biotope (Campbell et al., 2005; Campbell et al., 2008; Laflamme et al., 2000).
Toutefois, les connaissances sur les mécanismes moléculaires mis en jeu par les
perchaudes pour vivre dans des conditions d'exposition chronique aux métaux

demeurent encore a [I'état embryonnaire. L'objectif général de cette étude est

d’investiguer, 8 deux niveaux d’organisation biologique (moléculaire et biochimigue),

'impact de I'exposition chronique de la perchaude aux métaux sur certains parameétres

du stress oxydant et sur le métabolisme des rétinoides, et ultimement de développer les

biomarqueurs d’exposition aux métaux.

Spécifiquement 3 types d’approches méthodologiques ont été adoptées :

» La quantification par la technique de RT-PCR du niveau de transcription de
certains génes d’intérét (cat, Cu/Zn sod-1, mgst-3, gépdh et rdh-2) tel que révélé
par la puce a ADN, utilisée pour suivre la réponse des perchaudes a I'exposition
aux metaux en milieu naturel ou en laboratoire.

» L’analyse de fonctions biochimiques subséquentes (mesure d’activités
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enzymatiques et de la concentration des métabolites des rétinoides) afin de
vérifier si le niveau de transcription des génes étudiés se traduit effectivement par
des changements biochimiques et physiologiques tangibles.

» La détermination des liens entre le niveau de transcription des génes ciblés, les

réponses biochimiques correspondantes et la bioaccumulation des métaux.

bY

Cette étude va contribuer & une meilleure compréhension du role des perturbations
d’ordre métallique dans le métabolisme des rétinoides et la réponse au stress oxydant
chez la perchaude. Afin de répondre a notre objectif général, quatre objectifs spécifiques

complémentaires de terrain et de laboratoire ont été explorés.

2.1. Impact d’'un gradient de concentrations polymétalliques sur le
métabolisme des rétinoides et la réponse des biomarqueurs du stress

oxydant chez les populations de perchaudes sauvages

Hypothese 1: Il y aura une accumulation anormalement élevée des métabolites de

rétinoides dans le foie des perchaudes vivants dans les milieux impactés par les métaux
suite a un blocage de la synthése des formes biologiqguement actives des
déhydrorétinoides ('acide déhydrorétinoique et le déhydrorétinal) par les métaux non
essentiels (Cd). De plus, en milieu naturel cette réponse au niveau des rétinoides
s’accompagnera d'une réponse au niveau des biomarqueurs du stress oxydant

traditionnellement mesurés.

2.2. Variations saisonniéres des concentrations métalliques et leurs

impacts sur le métabolisme des rétinoides et la réponse des
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biomarqueurs du stress oxydant chez les populations de perchaudes

sauvages

Plusieurs études font état de I'importance d’examiner les variations saisonniéres de
I'état des poissons et de la contamination métallique puisqu’une fluctuation saisonniére
des concentrations métalliques tissulaires est établie (Audet et Couture, 2003 ;
Levesque et al., 2002). En plus du fait que la quantité des métabolites des rétinoides
dépend de plusieurs facteurs tels que 'age ou le sexe, la qualité et la quantité de la
diete, il est nécessaire d’examiner les variations saisonniéres dans les lacs témoins et
les comparer avec celles des lacs contaminés pour en déduire les impacts des
variations saisonnieres de contamination métallique sur ce métabolisme. Les
comparaisons saisonniéres nous permettront d'affiner notre compréhension des effets
exclusivement liés aux métaux sur les niveaux de transcription des génes aprés s’étre
débarrassés des effets reliés aux variables confondantes naturelles (température,

disponibilité alimentaire reproduction) sur les profils du niveau de transcription génique.

Hypothese 2: Les variations saisonnieres des biomarqueurs du métabolisme des

rétinoides et ceux impliqués dans les réponses au stress oxydant varient en fonction

des concentrations tissulaires des métaux.

2.3. Dynamique temporelle de l'accumulation des meétaux et leurs
conséquences sur le métabolisme des rétinoides et la réponse des

biomarqueurs du stress oxydant chez les perchaudes juvéniles

Les études de transplantations sont intéressantes a plus d’un titre :

27



Technique communément utilisée pour surveiller les effluents puisqu’elle permet
d’évaluer la qualité de I'habitat hors du point de décharge des effluents et I'impact
de la contamination sur la biote.

Technique qui intégre mieux les vraies conditions ambiantes tant pour la qualité
et la quantité des contaminants et permet d’interpréter I'effet d’'une exposition a
un meélange complexe.

Technique qui permet aussi de savoir exactement le point de départ et les durées
de I'exposition.

Technique qui se situe a mi-chemin entre les études longitudinales de terrain,

dans lesquelles les organismes sont collectés dans plusieurs sites ayant des
variations dans plusieurs facteurs incluant la contamination, et les études de
laboratoire ou toutes les variables a I'exception d’'une, sont souvent maintenues
constantes.

La transplantation intéresse souvent aussi les agences gouvernementales et les
industries ou, un site propre et un site contaminé sont souvent sélectionnés sur la

base d’étre similaire autant que possible, mise a part la contamination.

Il est essentiel de déterminer non seulement la concentration métallique requise pour

induire des changements du niveau de transcription des genes et de la réponse

physiologique, mais aussi la dépendance temporelle des changements dans le niveau

de transcription des genes, car ce sont des considérations importantes lorsqu'il s'agit de

déterminer les impacts des polluants sur les organismes vivants.

Dans cette partie de I'étude, nous tenterons de comprendre :

» Comment se défendent les perchaudes contre une exposition métallique subite
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en milieu naturel.
» L’échelle de temps au cours de laquelle les changements dans le niveau de

transcription des génes et une réponse métabolique apparaissent.

Hypothese 3 : Une transplantation des perchaudes juvéniles d’'un milieu métalliquement
propre vers un milieu contaminé entrainerait un dépassement des capacités de
régulation de I'organisme ce qui serait traduit par une induction des indicateurs de stress

oxydant.

2.4. Effets du Cd aqueux sur le métabolisme des rétinoides et la
réponse des biomarqueurs du stress oxydant chez les perchaudes

exposées au laboratoire

Les expositions en milieux naturels impliqguent rarement un seul facteur de stress
responsable des effets biologiques néfastes. Alors, des expositions de perchaudes a un
parametre unique dans des conditions contrdlées de laboratoire sont importantes parce
gu’elles définissent la base sur laquelle les réponses a plusieurs facteurs de stress
peuvent étre comparées. Pour mieux appréhender I'effet des métaux sur la santé des
perchaudes, il est important de faire des tests complémentaires de laboratoire. Ces tests
vont permettre de comprendre non seulement la signature spécifigue de chaque métal
telle qu'exprimée par les réponses transcriptomiques et métaboliques, mais aussi de
comparer cette signature a celle observée sur le terrain.

Hypothése 4 : Etant donné que le Cd est le métal responsable des effets négatifs dans
notre région d’échantillonnage, nous postulons que les réponses entre les deux

expérimentations temporelles (transplantation et laboratoire) seront comparables.
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Chapitre Il : Bases méthodologiques
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3. BASES METHODOLOGIQUES

3.1. Présentation de la région et des lacs d’étude

Située dans la partie Nord-Ouest de la province du Québec, la région de Rouyn-
Noranda offre un cadre de recherche exceptionnel pour examiner le lien entre la
contamination meétallique et les effets sur les populations biologiques en milieu
aquatique et constitue aujourd’hui une zone de prédilection pour de nombreux
scientifiques au Canada. En effet, des activités minieres et métallurgiques qui ont lieu
dans cette région depuis 1927 ont eu pour conséquence majeure, sur le plan
biogéochimique, une contamination régionale en métaux (Cd, Cu et Zn) et
subséquemment des effets néfastes sur la vie des organismes aquatiques. La
propagation dans I'atmosphére des émissions issues de I'extraction du cuivre et du zinc
serait responsable de la contamination de plusieurs plans d’eau de la région de Rouyn-
Noranda. Malgré le fait que les émissions des fonderies soient aujourd’hui mieux
contrblées, la récupération des plans deau est loin d'étre compléte. Les vents
dominants de I'Ouest expliqueraient I'inégale répartition des contaminants dans les
différents lacs de cette région (Bonham-Carter et al., 2006). Un gradient de
concentration polymétallique (principalement en Cd, Cu et Zn) existe donc dans cette

région (Borgmann et al., 2004; Couillard et al., 2004).

En plus de ces apports directs de la fonderie, certains lacs de cette région seraient
egalement contaminés par des effluents miniers ainsi que par des eaux de ruissellement
ayant été en contact avec les résidus miniers ou des zones minéralisées. Cependant, en

raison de la présence dans les bassins versants de dépots argileux, les émissions de la
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fonderie Horne n'ont pas provoqué d’acidification des lacs de la région de Rouyn-
Noranda (Cattaneo et al., 2004). Les différents lacs échantillonnés sont représentés a la
figure 4: les lacs de « référence » (Opasatica et Héléne), le lac moyennement
contaminé (Bousquet) et les lacs contaminés (Vaudray, Marlon et Dufault). Les lacs de «
référence » sont situés en amont de la fonderie Horne, a une distance d’environ 50 km
de celle-ci, alors que les lacs contaminés sont soit proche (Marlon et Dufault) soit situés

en aval (Bousquet et Vaudray) de cette fonderie.

3.2. Métaux d’intérét dans cette étude

Plusieurs études ont été conduites dans certains lacs de la région de Rouyn-Noranda,
entre autres, celles examinant : les réponses de la concentration de la MT chez les
perchaudes (Laflamme et al., 2000), les changements dans le régime alimentaire de la
perchaude au cours de sa croissance (Rasmussen et al., 2008), I'influence des métaux
sur I'indice d’'embonpoint (Audet et Couture, 2003; Eastwood et Couture, 2002) ; sur les
capacités biosynthétiques (Audet et Couture, 2003) ou sur 'accumulation des réserves
énergétiques (Levesque et al., 2002). Bien que le cuivre soit le principal métal exploité
dans cette région, les effets délétéres sur les organismes aquatiques en relation avec la
contamination métallique sont beaucoup plus associés au Cd (Borgmann et al., 2004;
Campbell et al., 2003; Hare et al., 2008; Rasmussen et al., 2008). Les principaux
meétaux retrouvés dans les lacs de la région de Rouyn-Noranda sont le Cd, le Cu et le
Zn. En vertu de la Loi Canadienne de Protection de I'Environnement (LCPE), ces
métaux sont classés parmi ceux ayant une haute importance (Campbell et al., 2003).

Probablement a cause de leur toxicité élevée, leur relative accessibilité et la perturbation
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de leur cycle géochimique naturel par 'homme (Campbell et Couillard, 2004), ces
métaux sont identifiés comme des substances d’intérét prioritaire (Environnement

Canada, 1997).

Le Cd étant un sous-produit d’extraction de métaux comme le Zn et le Cu, sa production
serait proportionnellement dépendante de celle de ces métaux. Le Cd est
principalement utilisé dans la fabrication des piles de Ni, les industries de revétements,
de pigments, d’alliages, des plastiques et des produits synthétiques (CCME, 1999b). On
utilise le Ni principalement dans la fabrication des alliages (ex. acier), les industries
chimiques (fabrication de piles), alimentaires, électriques et méme en médecine (CCME,
1999d). Les domaines d’application du Cu sont aussi variés ; on peut citer entre autres
les industries de textiles, de plomberies et de peintures. Le Cu sert aussi a la
conservation du bois et dans certains pesticides (CCME, 1999c). Le Zn est
abondamment utilisé comme agent de galvanisation des automobiles et les matériaux
de construction. Il est aussi important dans la production du laiton et de bronze servant
dans la plomberie, les systémes de chauffage et de climatisation. On utilise aussi le Zn

dans la fabrication des pneus et des piles (CCME, 1999e).

Certains métaux traces comme le Cu et le Zn sont essentiels pour la vie animale
(Mason et Jenkins, 1995). Par exemple le Zn assure le maintien de la structure et la
stabilité des protéines (McCall et al., 2000) et exerce un role de cofacteur essentiel pour
la fonction biologique de certains métalloenzymes. Le Cu joue aussi un rble de cofacteur
pour plusieurs protéines clées (exemple SOD) et est important dans la respiration
cellulaire  (Bury et al, 2003). Cependant a des concentrations cellulaires

« anormalement » élevées, ces meétaux se lieraient a des sites physiologiguement
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sensibles des biomolécules (telles que enzymes, ADN) et organites (mitochondries par
exemple) provoquant ainsi une toxicité (Mason et Jenkins, 1995). Le Cd est un métal
non essentiel pour la tres grande majorité des organismes aquatiques (CCME, 1999a).
Xu et Morel (2013) font mention des effets bénéfiques du Cd chez certaines espéces
marines de phytoplancton ayant une carence en Zn. En effet, le Cd peut se substituer
pour le Zn en stimulant la croissance ou en jouant un rble de co-facteur chez ces
algues. Une restauration de l'activité¢ de I'anhydrase carbonique (enzyme catalysant
l'inter-conversion du dioxyde de carbone en bicarbonate) a été observée apres ajout du
Cd aux cultures de diatomées (Thalassiosira weissflogii) montrant une limitation en Zn

(Xu et Morel, 2013).

?9"’1].'0"\'\‘

48°20°0"N

N

A Lac Dufault

Lac Marlon‘ lsze200n

“+ X

Rouyn-Noranda )

485100 N Lac Héléne

Lac Bousquet

=18 10'0"M
Lac Opasatica
Lac Vaudray
48°0'0"N-
024 8 12 16 I
O Km
1:500,000

1
T00W

Figure 4 : Les lacs échantillonnés dans les études de gradient. Les couleurs verte, jaune et rouge
indiquent respectivement les lacs de référence, le lac ayant une concentration métallique
aqueuse relativement faible et les lacs ayant une concentration métallique aqueuse relativement
élevée. L’étoile représente la fonderie Horne dans la ville de Rouyn-Noranda.
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3.3. Choix des voies métaboliques d’intérét dans cette étude

Plusieurs biomarqueurs potentiels de contamination métallique appartenant a diverses
voies métaboliques, parmi lesquelles le métabolisme des rétinoides et la réponse au
stress oxydant ont été identifiés a la suite des études préalables de dépistage des effets
des métaux sur la santé des perchaudes. Le choix des voies métaboliques étudiées
dans cette thése s’est donc faite sur la base des réponses transcriptomiques issues des
analyses de séquencage de I'ADNc des perchaudes chroniqguement exposées aux
métaux en milieu naturel (Pierron et al., 2011) et des perchaudes exposées aux métaux
dans les conditions contrélées de laboratoire par des analyses des micro-puces a ADN
(Bougas et al., 2013). En bref, dans la premiere étude, les auteurs ont établi des
corrélations négatives (71%) entre le niveau de transcription des génes et une
exposition chronigue aux métaux dans le foie des poissons (Pierron et al., 2011). Dans
la seconde étude, Bougas et al. (2013) ont relevé que 176 et 287 genes respectivement
en association avec une contamination au Cd et au Ni étaient de facon significative
différemment exprimés dans le foie des perchaudes exposées au laboratoire pendant 6
semaines. Etablir un lien dans les réponses aux interactions chimiques a différents
niveaux d’organisation biologique est nécessaire, puisqu’il fournit une base essentielle
aux approches prédictives d’évaluation des risques pour I'environnement (Ankley et al.,
2010). Alors, pour chacune des voies métaboliques choisies, notre approche visait a
évaluer non seulement les effets des métaux au niveau moléculaire, mais aussi au
niveau biochimique afin de vérifier si les changements dans le niveau de transcription

des génes s’accompagnent par des modifications fonctionnelles tangibles.
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3.4. Procédure d’échantillonnage dans un gradient de concentration
polymétallique

Des échantillonnages de poissons se sont déroulés au printemps 2011 (fin mai-début
juin). Selon le niveau d’exposition métallique (faible, modéré, élevé), six lacs (Opasatica,
Hélene, Bousquet, Vaudray, Dufault et Marlon) aux concentrations métalliques variées
ont été échantillonnés dans la région de Rouyn-Noranda (Fig. 4). De la méme maniére,
au printemps et en automne 2012 (début septembre), les mémes lacs, sauf Bousquet et
Vaudray, ont été échantillonnés. En plus de ce critéere de contamination, les autres
facteurs qui nous ont orientés dans le choix des lacs étaient leur accessibilité et la
disponibilité de données biologiques et géochimiques pertinentes. Dans chaque lac, 20
perchaudes juvéniles (moins de 8 cm) et 12 perchaudes adultes (plus de 10 cm) ont été
capturées a chaque échantillonnage. Afin d’avoir les individus de tailles souhaitées,
nous avons utilisé principalement une senne de rivage et occasionnellement la péche a
la ligne. Une fois capturées, les perchaudes étaient maintenues en vie dans une
glaciere remplie d’eau du lac d’origine et aérée en permanence jusqu’a la dissection
compléte de tous les poissons. Afin de minimiser les risques de stress et d’éviter toute
dégradation du matériel génétique et biologique, quelques gouttes de Stress Coat®
étaient ajoutées dans de I'eau aérée et les poissons étaient disséqués 1 a 2 h aprés
capture. Les poissons étaient mis a mort, suivant un protocole approuvé par le comité

d’éthique de I'INRS, par un coup a la téte et utilisés pour les déterminations suivantes :

» Parametres biométriques : avant la dissection de chaque individu, la masse (en
g) et la longueur (en cm) ont été déterminées de méme que la masse des caeca
pyloriques et du foie. Ces parametres nous ont permis d’évaluer l'effet des

meétaux sur la biométrie des perchaudes. L’indice de condition relatif (Kn) a été
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utilisé dans cette étude plutét que l'indice de Fulton (K), dans le but de comparer
nos résultats a ceux obtenus dans d’autres études (par exemple Gauthier et al.
(2009)). Les ceeca pylorigues sont des digitations de [lintestin capables
d’augmenter leur surface d’absorption. Ce facteur est utilisé dans cette thése
comme pouvant étre un indicateur biométrique des activités alimentaires récentes
des poissons. Des études de laboratoire ont montré qu’il existe une relation
positive entre la masse des ceeca pyloriques et le taux d’ingestion alimentaire
(Gauthier et al., 2008), d’'une part, et 'efficacité de conversion des aliments chez
les poissons (Bergot et al.,1981), d’autre part.

» Concentrations métalliques : le rein, organe destiné a l'analyse des métaux
d’intérét.

» Analyses transcriptomiques : le foie et dans une moindre mesure le muscle blanc
ont servi de matériel génétique pour les études d’expression des génes

» Analyses biochimiques : une portion du muscle blanc et du foie a aussi servi a
lanalyse des réponses fonctionnelles telles que [I'analyse des activités

enzymatiques ou la concentration des métabolites des rétinoides.

Nous avons utilisé la concentration rénale métalligue comme étant une indication de
'exposition des perchaudes aux métaux. Plutét que dans le foie, les concentrations des
métaux bioaccumulés ont été mesurées dans les reins parce que le foie avait été
réservé pour d’autres analyses. Par ailleurs, certaines études antérieures ont montré
gu’il existe une bonne corrélation entre les concentrations des métaux dans le rein et
celles dans le foie chez les perchaudes sauvages (Couture et al., 2008a; Kraemer et al.,

20054, b).
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Aprés dissection, le matériel biologique était maintenu dans des cryotubes correctement
libellés, puis ces derniers étaient conservés dans 'azote liquide pendant la phase de
terrain et entreposés aprés a -80°C dans un congélateur de 'INRS-ETE pour des

analyses subséquentes.

Afin d’avoir la signature saisonniére dans notre expérimentation, des échantillonnages
de poissons se sont déroulés au printemps (fin mai) et a I'automne 2012 (début
septembre) dans quatre lacs (Opasatica, Hélene, Dufault et Marlon) a raison de deux
lacs par niveau de contamination (faible ou élevé). Le protocole de péche, le principe
d’échantillonnage et de dissection étaient identiques a la description précédente. I
convient de préciser que trois parametres physico-chimiques (oxygéne dissous,
température et pH) (annexe A ; section de gauche) de chaque lac étaient déterminés

dans les zones d’échantillonnage lors de chaque péche.

3.5. Procédure d’échantillonnage dans [I’expérimentation de

transplantation

Les études de transplantation réciprogue se sont déroulées au printemps 2012 dans le
lac Opasatica, considéré comme lac de référence, et dans le lac Dufault considéré
comme lac contaminé en métaux (Fig. 4). Les méthodes pour les études de
transplantation in situ sont bien documentées (Kraemer et al., 2005a, b). Des
perchaudes juvéniles planctonophages (moins de 8 cm) ont été capturées dans chaque
lac et placées dans des cages d’une profondeur de 1,3 m et d’'un diametre de 1,4 m
chacune (Fig. 5). L’ouverture des mailles du filet de chaque cage était égale a 5 mm
pour permettre un libre échange d’eau et du plancton entre les cages et le lac, reflétant

ainsi une exposition par voie aqueuse et par la diete, telle que normalement rencontrée
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en milieu naturel.

Figure 5 : Photo d'une cage servant
dans les expérimentations
de transplantation (crédit
Michel A. Defo et Maxime
Belanger).

Figure 6 : Montage simplifié de la
transplantation
des perchaudes d’'un
lac de référence vers un
lac contaminé en métaux
(crédit du schéma des
cages, P. Couture).

Lac contaminé (Dufault) Lac de référence (Opasatica)
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En pratique, deux cages contenant des poissons du méme lac, et deux cages contenant
les poissons de l'autre lac sont installées dans chaque lac. Parallelement a cette
expérimentation, des perchaudes en nage libre ont été capturées dans leur lac d’origine
aprés 0, 1 et 4 semaines, ceci dans le but d’analyser les effets « cage » sur les poissons
appartenant au méme lac; l'analyse des effets « cage » n’est cependant pas
directement intégrée dans cette thése. Respectivement, 40 perchaudes juvéniles
capturées dans le lac Opasatica étaient transférées dans des cages dans les lacs
Dufault et Opasatica (Fig. 6). De méme, 40 perchaudes juvéniles capturées dans le lac
Dufault étaient transférées dans des cages dans les lacs Opasatica et Dufault. Au bout
de 1 et 4 semaines d’exposition, les cages correspondant au temps d’exposition ont été
relevées et le nombre de poissons morts déterminé. Tout comme dans I'expérimentation
de gradient, vingt poissons ont été disséqués pour les mémes déterminations. En outre,
la température, le pH et 'oxygéne dissous étaient mesurés dans les lacs, c'est-a-dire en

dehors des cages, lors de I'’échantillonnage (annexe A; section de droite).
3.6. Expérimentation dans les conditions contrdlées de laboratoire

Vu limportance relative des différentes voies d’internalisation des métaux sur leur
bioaccumulation et leur toxicité chez les poissons (Klinck et al., 2007; Lapointe et
Couture, 2009; Niyogi et al., 2008), la voie d’exposition est susceptible de générer
différentes réponses transcriptomiques et métaboliques. Contrairement aux expositions
en milieu naturel ou la prise en charge des métaux par les poissons s’opére via I'eau et
la diéte, dans cette étude de laboratoire, les expositions se sont faites uniguement par la

voie directe (eau).

A l'automne 2011, des perchaudes juvéniles provenant d’'un aquaculteur (Trois-Rivieres,
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Québec, Canada) ont été pendant six semaines exposées au Cd dans les laboratoires
du LARSA (Laboratoire régional des sciences aquatiques) de I'Université Laval. Avant
'exposition au métal, elles ont été pendant un mois acclimatées dans un grand bassin
(1 m®) puis dans des conditions expérimentales pendant une semaine supplémentaire.
Les deux concentrations nominales de métaux ont été choisies sur la base des valeurs
environnementales a savoir 0,8 pg/L (7 nmol/L) et 8 pg/L (71 nmol/L) pour les
expositions au Cd. En effet 0,8 ug/L correspondait environ a la concentration en Cd
mesurée dans certains lacs contaminés de la région de Rouyn-Noranda, tel le lac
Dufault par exemple (Gigueére et al. 2006), alors qu’en exposant les poissons a 8 ug/L
on a mesuré une concentration environnementalement pertinente dans les reins des
perchaudes, au terme de 6 semaines. L’exposition s’est faite de facon continue a un
débit de 300 mL d’eau/h dans les aquariums de 40 L a I'aide d’'une pompe péristaltique
reliée au basin contenant 'eau contaminée. Les autres conditions expérimentales sont
réesumées dans le tableau 1 et de maniere plus détaillée dans l'article 5 (chapitre 12).
Tout comme dans I'expérimentation de terrain, les poissons ont été disséqués a la fin
des expériences pour les mémes déterminations. En outre, une fois par jour, la
température, le pH ajusté a 'aide d’'une solution de Na,COj3 et 'oxygene dissous ont été
mesurés; de méme, une fois par semaine, les nitrates, nitrites et ammonium ont été

dosés et de I'eau prélevée pour I'analyse des métaux (annexe B).

Tableau 1: Autres conditions d'exposition des poissons

, pH 0O, Ration Type Nombre Biomasse/ Nombre Photo-
Tempe- alimentaire de proies poissons/ aguarium d’aquariums/  période
rature aguarium condition
20°C 7,2-7,3 100% 2a3%de artémies 15 250 g 2 12h/ 12h
biomasse/j congelées

(Artemia salina)
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3.7. Présentation des techniques utilisées

3.7.1. Calculs des parametres biométriques

Les parametres biométriques utilisés dans cette étude étaient de trois ordres a savoir :
l'indice d’embonpoint relatif (Kn), la masse corrigée des caeca pyloriques et lindice
hépatosomatique (IHS). Les détails de calcul de ces parametres sont rapportés dans les

articles 2 et 5 (chapitres 9 et 12).
3.7.2. Analyse des concentrations métalliques tissulaires

Dans toutes les expérimentations, pour estimer le niveau d’accumulation métallique par
les perchaudes, nous nous sommes servis d’un organe excréteur ayant un fort potentiel
de bioaccumulation des métaux : le rein. Pour chaque individu ce tissu a été lyophilisé
avant sa digestion dans l'acide nitrique concentré (grade métal trace ; 67-70%). Afin
d’assurer un contréle de qualité, des échantillons certifiés de référence (TORT-2) ainsi
gue des blancs (acide pur, témoin d'une éventuelle contamination métallique) ont été
analysés dans chaque séquence. La technique utilisée pour la détermination des
concentrations métalliques tissulaires est le plasma a couplage inductif relié a la
spectrométrie de masse (ICP-MS Model X-7; Thermo Electron Corp., Waltham,
Massachussetts, Etats-Unis d’Amérique) ou relié a la spectrométrie d’émission atomique
(ICP-AES ; Varian Vista AX, Victoria, Australie). Le principe et la méthode de dosage

des métaux sont consignés dans I'annexe C.
3.7.3. Analyse des activités enzymatiques du stress oxydant

Les activités de plusieurs enzymes impliqués dans la défense contre le stress oxydant a

savoir la CAT (EC 1.11.1.6), la SOD (EC 1.15.1.1.), la G6PDH (EC 1.1.1. 49) et la GST
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(EC 2.5.1.18)) ont été déterminées dans les tissus des perchaudes issues soit de
I'échantillonnage de terrain soit des expositions en laboratoire. Les mesures se sont
faites a I'aide d’'un spectrophotomeétre (UV visible, type Varian 50 Bio) utilisant un lecteur
de microplague du méme type (Varian Cary 50MPR) et relié a un systéme informatisé.
Dans le but de déterminer la concentration en substrat et la dilution pour lesquelles les
activités des enzymes étudiées sont optimales, une mise au point était préalablement
réalisée pour chague enzyme et dans chacun des tissus. La méthode de mesure des

activités enzymatiques est détaillée dans I'annexe E.
3.7.4. Analyse des rétinoides
3.7.4.1. Extraction des rétinoides tissulaires

L’extraction et la quantification des rétinoides plasmatiques, musculaires et hépatiques

sont détaillées dans les articles 2 et 5.

3.7.4.2. Systéme d’HPLC

Tous les solvants utilisés dans nos analyses étaient des produits de qualité HPLC. Les
caractéristiques du systéme d’HPLC de méme que ceux des colonnes utilisées pour la
séparation des rétinoides sont détaillées dans les articles 2 et 5. Le détecteur était
calibré a 354 nm, longueur d’'onde correspondant au maximum d’absorbance des all-
trans-3,4-déhydrorétinoides, rétinoides majoritaires dans les tissus des perchaudes.
L’identification des pics des composés a été faite en comparant les temps d’élution et
leur spectre d’absorption avec ceux des standards certifiés (ROH and ROH-palmitate)
d’'une part, et les résultats obtenus dans Doyon et al. (1998) d’autre part. La
quantification des dROH s’est faite en se basant sur la courbe d’étalonnage du ROH

multiplié par 1,26, facteur de correction correspondant au ratio entre les coefficients
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d’extinction du ROH et du dROH (1832/1450). De la méme fagon, les concentrations
des dROH-esters ont été calculées en se basant sur la courbe d’étalonnage du ROH-
palmitate multiplié par le méme facteur (Doyon et al., 1998). Pour le foie, les composeés
élués dans ces conditions étaient du dROH, ROH, dROH-myristate, ROH-myristate,
dROH-palmitate, ROH-palmitate, dROH-stéarate et ROH-stéarate comme rétinoides
hépatiques. Cependant pour le muscle, seulement du dROH et dROH-stéarate ont élué

dans nos conditions expérimentales.

3.7.4.3. Préparation des microsomes hépatiques

L’analyse des microsomes pour la détermination des activités de la mGST, la LARAT et
la REH hépatigues a été faite seulement avec des échantillons provenant de
'expérimentation au laboratoire. Les microsomes hépatiques ont été individuellement
extraits des perchaudes en utilisant des méthodes déja connues (Boily et al., 2005;
Ndayibagira et Spear, 1999), mais avec une Iégére modification. En effet, une portion de
tissu a été homogénéisée dans du tampon Tris-KClI, puis centrifugé a 10000 g pendant
20 min. a 4°C. Par la suite une ultracentrifugation (100000 g) du surnageant a eu lieu
pendant 60 min. toujours a 4°C. Le culot a été dissous dans du tampon sucrose et une
partie directement utilisée pour I'analyse de l'activité de la mGST alors que le reste était
stocké a -80°C jusqu’a la mesure de ces activités des enzymes du métabolisme des
rétinoides.

3.7.4.4. Détermination des activités de la REH et la LARAT hépatiques

Contrairement aux autres enzymes, l'activité de ces deux enzymes a été déterminée
avec le systeme HPLC. Avant les analyses proprement dites, des essais préliminaires

ont été menés afin d’optimiser le pH, le temps d’incubation, les concentrations de
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substrats (dROH et ROH-palmitate) de méme que la concentration des protéines
(annexe D). L’activité de la REH était forte dans les conditions acides (pH 4,2) et aprés
45 min. d’incubation. De plus, 5 yL de ROH-palmitate (solution stock) et 5 pyL de
microsomes ont été utilisés pour mesurer cette activité. Par contre, 'activité de la
LARAT était plus élevée dans les conditions alcalines (pH 11,0) aprés un temps
d’incubation de 60 min. Deux aliquotes de 5 pL de microsomes et de 2,5 yL de dROH
ont été utilisées pour I'analyse de la LARAT dans le foie. Le protocole d’analyse de ces

enzymes est également détaillé dans le chapitre 12 (article 5).
3.7.5. Analyse de I'’expression des génes (RT-PCR)

L'analyse des niveaux de transcription de génes a été réalisée en conformité avec les
méthodes et les procédures de normalisation technique (Bustin et al., 2009). L’approche
consiste a quantifier par la RT-PCR le niveau d’expression de quelques génes obtenus
en réponse a une exposition des perchaudes aux contaminants métalliques en milieu
naturel ou au laboratoire. En d’autres termes, la RT-PCR est utilisée pour évaluer I'effet
d’'une contamination métallique sur la production d’ARNm d’un géne donné a un temps
t, en comparaison aux individus témoins. Cette technique se déroule en trois étapes a

savoir :

> Extraction et purification des ARN totaux
» La transcription inverse des ARN en ADN complémentaire (ADNCc)

» Laréaction de polymérisation en chaine des ADNc synthétisés

Les détails d’analyses sont présentés dans les articles 4 et 5. La quantification relative
(RQ) du niveau de transcription de chaque gene d'intérét a été normalisée par rapport a
celui de la B-actine, un gene de référence pertinent dans les analyses de la RT- PCR
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chez la perchaude (Pierron et al., 2009; Pierron et al., 2011). Pour diminuer la variabilité
lors de l'analyse, un nombre suffisant d’échantillons d'ADNc provenant du méme

individu et jouant le role de contrdle biologique a été utilisé (Bustin et al., 2009).
3.7.6. Analyses statistiques

Tous les tests statistiques étaient réalisés a I'aide du programme JMP version 8 ou 9.
Les différences dans les parameétres biométriques, les concentrations métalliques, le
niveau de transcription des génes, l'activité des enzymes et la concentration des
différents métabolites des rétinoides analysés entre chaque condition expérimentale
pour chacun des modes d’exposition étaient comparés a l'aide des ANOVA, aprés
vérification de la normalité (test de Levene, p > 0,05) et de 'homoscédasticité. Au
besoin, des transformations log;p ou Box-Cox (Peltier et al., 1998) ont été appliquées
afin de normaliser les données lorsqu’elles ne I'étaient pas. Lorsque la probabilité était
significative (p < 0.05), un test de comparaison multiple était utilisé pour identifier les
différences entre chaque condition. Par contre, si, malgré la transformation, aucune
distribution normale n’était observée, des tests non paramétriques (paired Wilcoxon
tests) étaient utilisés. L’analyse des corrélations entre différents paramétres a été faite a

laide des tests de Pearson ou les tests non paramétriques de Spearman.
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Chapitre IV : Résultats
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4. RESULTATS

Les résultats complémentaires de cette section peuvent étre obtenus dans les articles

scientifiques (chapitre 9, 10, 11 et 12) et dans la partie annexe.
4.1. Accumulation rénale des métaux chez les perchaudes

4.1.1. Etudes de gradient polymétallique et de variations saisonniéres

Que ce soit aux printemps 2011 et 2012 ou en automne 2012, les concentrations
rénales en Cd ont clairement reflété le gradient inter-lac de contamination (Fig. 7A). Les
concentrations tissulaires en Cd étaient de 3 a 5 fois supérieures chez les perchaudes
des lacs contaminés échantillonnées au printemps 2011 (poissons adultes) par rapport
a celles échantillonnées au printemps 2012 (poissons juvéniles) dans les mémes lacs.
En 2012, les concentrations de Cd varient entre les deux saisons avec des valeurs plus
faibles au printemps sauf dans le lac Dufault (Du) (Fig. 7A). Aucune différence dans
'accumulation du Cd rénal n’a été observée entre les deux saisons dans le lac Héléne
(He).

Une légére hausse des concentrations rénales en Cu dans les lacs les plus contaminés
a été observée seulement au printemps 2012 confirmant une fois de plus un effet
gradient de concentration en Cu rénal, sauf chez les poissons du lac Hélene (Fig. 7B).
Cela traduirait un certain impact de l'exposition, mais cette hypothése reste a clarifier.
De méme les concentrations rénales de Cu varient fortement entre les deux saisons de
2012 avec des valeurs plus fortes au printemps sauf dans le lac Opasatica. Pour les

mémes saisons (printemps), les concentrations tissulaires en Cu sont environ deux fois
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plus élevées chez les perchaudes capturées en 2011 que chez celles péchées en 2012
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Figure 7: Les sections du haut représentent les concentrations totales de Cd (A) et de Cu (B)

mesurées dans les reins des perchaudes capturées lors des échantillonnages de gradient
polymétallique et des variations temporelles des métaux dans les lacs de la région de Rouyn-
Noranda. Ces lacs sont classés suivant un gradient croissant de la concentration en Cd rénal.
Les sections du bas représentent les concentrations totales de Cd (C) et de Cu (D)
dans I'expérimentation de transplantation (Opasatica vers Dufault). Les poissons de référence
représentent les témoins des poissons transplantés. Les données sont présentées par:
moyenne + erreur type de la moyenne (N = 20/lac ou condition). Les moyennes portant des
lettres majuscules et minuscules différentes dénotent une différence significative entre les lacs
échantillonnés au printemps 2011 et aux printemps et automne 2012 respectivement (section
du haut). Dans la section du bas, le groupe témoin représente les perchaudes capturées en
dehors des cages au début de I'expérimentation. Les moyennes portant des lettres différentes
indiquent une différence significative entre les conditions (valeur de p < 0,05).
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Les concentrations rénales en Zn chez les perchaudes adultes sont quasi identiques
dans tous les lacs échantillonnés au printemps 2011 sauf dans les lacs Bousquet (Bo) et
Vaudray (Va). Les concentrations tissulaires en Zn sont environ deux fois plus élevées
chez les perchaudes échantillonnées au printemps 2011 que chez les poissons capturés
au printemps 2012, surtout dans les lacs contaminés (Annexe F; Fig. A). Comme pour le
Cd et le Cu, un effet saison a été observé dans la bioaccumulation du Zn rénal. En effet,
les concentrations rénales de Zn varient fortement entre les deux saisons de 2012 avec
des valeurs plus fortes au printemps dans les lacs contaminés sauf dans le lac Marlon et

des valeurs plus fortes en automne dans les lacs témoins (Annexe F; Fig. A).

4.1.2. Expérimentation de transplantation et de laboratoire

Dans I'expérience de transplantation en milieu naturel, on a observé une accumulation
du Cd (Fig. 7C) et du Cu (Fig. 7D) dans les reins des perchaudes juvéniles capturées
dans le lac de référence (Opasatica) et maintenues captives pendant quatre semaines
dans le lac impacté par la contamination métallique (Dufault), comparativement a leurs
homologues restés captifs dans leur lac d’origine. Par contre, aucune différence

significative dans I'accumulation du Zn rénal n’a été observée (Annexe F; Fig. B).

Proportionnellement a la concentration d’exposition, une accumulation de Cd a été
observée dans les reins des perchaudes, aprés six semaines dans les conditions

controlées de laboratoire (Fig. 8)
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Figure 8: Concentrations totales de Cd mesurées dans les reins des e
perchaudes apres 6 semaines d’exposition au Cd par voie
aqueuse. Les données sont présentées par moyenne +
erreur type de la moyenne (N = 30/condition). Les lettres
différentes indiquent une différence significative entre
les conditions (valeur de p < 0,05).
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4.2. Analyses des parametres biométriques

4.2.1. Indice d’embonpoint relatif

L’indice d’embonpoint des poissons provenant du lac Opasatica était plus faible que
celui des poissons capturés dans les autres lacs au printemps 2011. Cependant la
différence était seulement significative lorsque comparée aux lacs Marlon et Bousquet
(Tableau 2). Au printemps 2012, le Kn était encore plus faible dans les lacs propres par
rapport aux lacs contaminés sauf dans le lac Dufault, ou ce parametre était plus faible
par comparaison au lac Hélene (Tableau 2). Par contre en automne, aucune différence
n’a été observée entre le Kn des poissons des lacs métalliguement propres et celui des
poissons des lacs contaminés (Tableau 2). De plus, un effet saison a été aussi observé
dans l'indice d’'embonpoint des perchaudes des lacs Opasatica et Dufault. En effet les
poissons échantillonnés au printemps présentaient un faible Kn faible comparativement

a ceux péchés en automne dans ces deux lacs (Tableau 2).

Les poissons transplantés dans le lac contaminé présentaient aprés 1 ou 4 semaines
d’exposition aux métaux un Kn plus important que leurs homologues restés captifs dans
le lac propre durant la méme période (Tableau 3). Cependant aucune différence dans le
Kn n’a été observée chez les perchaudes juvéniles exposées pendant 6 semaines au

Cd en laboratoire comparativement aux individus non exposés (Tableau 3).
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4.2.2. Masse des caeca pyloriques

Au printemps 2011, la masse corrigée des caeca pyloriques des perchaudes ne variait
pas beaucoup entre les populations des différents lacs, sauf chez les poissons
provenant du lac Bousquet (Bo), ou cette masse était la plus lourde, et statistiquement
différent de ceux provenant du lac Marlon, seulement (Tableau 2). Une différence inter-
saison a aussi été notée dans la masse des ceeca pyloriques. En effet, la masse

corrigée des caeca pyloriques des perchaudes était plus importante au printemps qu’en

automne (Tableau 2).

Tableau 2 : Paramétres biométriques mesurés (moy. + ET)§ dans les expérimentations de gradient aux
printemps 2011 et 2012 et en automne 2012. Les lettres différentes en majuscules
(gradient 2011) ou en minuscules (saison 2012) dans chaque colonne indiquent une
différence significative entre les lacs ou les saisons. Les lacs sont classés du haut vers le
bas, suivant un gradient croissant en Cd rénal des perchaudes.

Expérimentations Année Lacs Kn* Ma;se ceeca IHS*
pyloriques (mg)
Printemps
Héléne 0,55 + 0,02°¢ 34,0 +5,9"° /
Opasatica 0,50 + 0,01 24,7 +1,0"® /
Expérience de Bousquet 0,63 + 0,01" 38,7 +4,0" /
gradient 2011 Dufault 0,550 + 0,005°¢ 25,7 + 3,0"° /
Vaudray 0,55 + 0,01°¢ 26,7 + 3,0"° /
Marlon 0,57 + 0,01*° 22,0+ 2,0° /
Printemps
Héléne 0,66 + 0,01" 8,13 + 0,66 1,41 +0,10*
o Opasatica 0,62 + 0,01 8,10 * 0,64 1,56 + 0,20*
Variation Dufault 0,59 + 0,01° 10,35 + 0,98 1,65 + 0,10°
saisonniere 2012 Marlon 0,73 + 0,01° 9,65 + 0,96 1,44 +0,11%°
Automne
Héléne 0,69 + 0,01* 4,88 + 0,30° 1,18 + 0,06*
Opasatica 0,70 + 0,01® 5,01 + 0,31° 1,00 + 0,05°
Dufault 0,65 + 0,01 6,60 + 0,76 1,63 +0,10%
Marlon 0,70 + 0,01* 4,64 + 0,26° 1,18 + 0,07

§ Moyenne + erreur type a la moyenne ; & Indice d’'embonpoint relatif ; # Indice hépatosomatique

Apres 1 ou 4 semaines d’exposition aux métaux, les poissons transplantés dans le lac

contaminé ne présentaient pas une masse corrigée de caeca pyloriques différente de
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leurs homologues gardés captifs dans le lac propre durant la méme période de temps
(Tableau 3). De méme aucun changement avec le temps d’exposition dans ce
parametre n’a été observé chez les poissons exposés pendant 6 semaines au Cd en

laboratoire (Tableau 3).

Tableau 3 : Paramétres biométriques mesurés (moy. ET)§ dans les expositions des perchaudes aux
métaux en milieu naturel et en laboratoire. Pour chaque paramétre, les lettres différentes en
minuscule (exposition en milieu naturel) et en majuscule (exposition au laboratoire) dans
chaque colonne indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentations Conditions* Kn* Masse caeca IHS*
P pylorigues (mg)
0Ind-Op 0,620 + 0,010 10,0 + 0,7° 0,035 + 0,002°
1Ref-Op 0,610 + 0,009° 9,2 +0,9% 0,038 + 0,001°
Transplantation ;0 o 0,695 + 0,035 11,2 + 1,0° 0,034 + 0,002%
en milieu naturel
4Ref-Op 0,650 + 0,015" 5,8 + 0,4 0,035 + 0,003%
4Con-Op 0,769 + 0,022° 4,8+0,3° 0,037 + 0,003%
Controle 0,028 + 0,003" 27,0+ 2,0" 0,069 + 0,004*
Eﬁﬂii'ﬁ'?lfecsd 0,8 0,030 + 0,004" 30,0 + 3,0* 0,070 + 0,004"
(Hg/L) en 8 0,024 + 0,002" 25,0 + 3.0 0,065 + 0,003

laboratoire

8 Moyenne = erreur type a la moyenne ; # Indice d’embonpoint relatif ; 4 Indice hépatosomatique
*Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la durée de I'exposition (semaine) ;
Ind-Op= Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op= Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en cage

dans le méme lac ; Con-Op= Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault).

4.2.3. Indice hépatosomatique (IHS)

Dans I'étude saisonniere, l'indice hépatosomatique des poissons échantillonnés au
printemps était pareil dans tous les lacs. Par contre, en automne, on a noté que les
poissons du lac Opasatica avaient un IHS significativement inférieur a ceux des
poissons des lac Dufault (Tableau 2). De plus, une variation saisonniére dans I'HS a été

observée seulement dans le lac Opasatica, avec un indice plus faible en automne qu’au
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printemps (Tableau 2). Concernant les expositions des perchaudes aux métaux en
milieu naturel ou au laboratoire, aucune différence significative n’a été observée dans

I'lHS des poissons (Tableau 3).
4.3. Impacts des métaux sur le métabolisme des rétinoides

A partir des tissus issus des différents échantillonnages décrits précédemment, les
impacts des métaux ont été en partie ou totalement analysés sur divers parametres du
métabolisme des rétinoides incluant le stockage et la libération des métabolites, I'activité

enzymatique ou I'expression des génes.
4.3.1. Effet des métaux sur la concentration des métabolites

4.3.1.1. Plasma

L’analyse des extraits plasmatiques a révélé une seule forme majeure de rétinoides
libre, le dROH. Dans l'étude de gradient, il semble ne pas y avoir de différence
significative dans la concentration en dROH plasmatique des perchaudes issues des
lacs, malgré une tendance a la hausse dans les lacs les plus contaminés en métaux.
Cependant les poissons du lac Opasatica montrent clairement une faible teneur en
dROH plasmatique par rapport a ceux des lacs Bousquet, Vaudray et Marlon.(Fig. 9A).
Par contre, aprés 6 semaines d’exposition, la concentration plasmatique du dROH avait
significativement diminué (p <0,05) chez les poissons exposés a la plus grande
concentration aqueuse (8 ug/L) comparativement a ceux ayant été exposés a 0,8 ug/L

ou pas du tout exposés au Cd (témoin) (Fig. 9B).
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Figure 9: Concentrations de déhydrorétinol plasmatique des perchaudes issues des échantillonnages
de gradient (printemps 2011; A) ou d’exposition au Cd en laboratoire (B) Les données
sont présentées comme par moyenne +* erreur type de la moyenne (10 < N < 30). Les lettres
différentes indiquent une différence significative entre les conditions (valeur de p < 0,05). Les
lacs sont classés sur I'axe des absicisses suivant un gradient croissant de la concentration en
Cd rénal.

4.3.1.2. Foie

Les formes all-trans-3,4- didéhydrorétinoides (vitamine A,) ont constitué les molécules
prédominantes de vitamine A analysées dans le foie des perchaudes. Dans

'expérimentation de gradient, au cours d'une méme saison, une tendance a

'augmentation des concentrations hépatiques de dROH, de déhydrorétinyl palmitate et

d’esters totaux de vitamine A a été observée chez les poissons issus des lacs

contaminés par comparaison a ceux issus des lacs propres (Tableau 4). Au printemps,
ces concentrations de métabolites étaient respectivement 3,15, 8,6 et 8,55 fois plus
elevées dans le foie des poissons issus du lac Marlon (contaminé) que ceux du lac

Hélene (propre). Par contre, en automne les rapports Marlon/Héléne étaient de 5,2, 2,6

et 2,7 respectivement. De plus, une trés forte variation saisonniére dans les
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concentrations de dROH a été observée entre les deux saisons, avec des valeurs plus
élevées au printemps (Tableau 4), alors que pour le déhydrorétinyl palmitate et les
esters totaux la variation printemps -> automne était nettement plus modeste sauf dans

le lac Héléne.

Tableau 4 : Concentrations hépatiques (moy. + ET)§ de dehydrotétinol, déhydrorétinyl palmitate et
des esters totaux de vitamine A exprimées en nmol g poids frais de foie chez les
perchaudes issues des échantillonnages de gradient et de saison (printemps et automne
2012). Les lettres différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative entre
les lacs ou les saisons.

Etudes Lacs Déhydroretinol ~ Déhydrorétinyl Esters totaux de
palmitate vitamine A

Printemps

Hélene 16,0 £ 5,0° 23,0 £ 6,0° 40,0 + 10,0°

Opasatica 24,3+7,8° 79,0 + 17,5° 125,0 + 28,3°

Dufault 453 +13,2% 103,4 + 31,4° 175,8 + 55,6°

Variation Marlon 50,4 + 11,22 197,2 + 28,1% 342,3+52,3%

saisonniére

Automne

Hélene 1,6 +0,2° 26,2 + 10,1¢ 41,1 +15,3°

Opasatica 1,2 +0,5° 30,0 + 11,4° 44,0 + 16,3°

Dufault 6,2+1,6° 69,5 + 24,4° 110,0 + 41,1°

Marlon 23+1,2° 41,0 +13,1° 66,2 + 21,2°

§ Moyenne + erreur type a la moyenne

Dans I'expérimentation de transplantation, aprés une semaine d’exposition aux métaux
dans le lac contaminé les concentrations des métabolites de rétinoides dans le foie des
perchaudes n’étaient pas différentes de celles des poissons de référence restés
encageés dans le lac Opasatica (Tableau 5). Cependant, aprés 4 semaines d’exposition
les concentrations de dROH, de déhydrorétinyl palmitate et d’esters totaux de vitamine
A ont respectivement diminué de 1,5; 1,7 et 1,4 fois dans le foie des poissons
provenant du lac Opasatica et mis en cage dans le lac Dufault comparativement a ceux
restés encagés dans le lac Opasatica, bien que la différence soit significative seulement
pour le déhydrorétinyl palmitate (Tableau 5). La méme tendance a la diminution dans la

concentration de ces métabolites a été observée chez les poissons exposés en
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laboratoire au Cd, bien que cette baisse ne soit pas significative chez les perchaudes

exposées a la plus forte concentration en Cd (Tableau 3 B).

Tableau 5 : Concentrations hépatiques (moy. * ET)§ de dehydrorétinol, déhydrorétinyl palmitate
et des esters totaux de vitamine A exprimées en nmol g’ poids frais de foie chez les
perchaudes exposées aux métaux en milieu naturel et en laboratoire. Les lettres différentes
en minuscules (exposition en milieu naturel) et en majuscule (exposition au laboratoire) dans
chaque colonne indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentations Conditions* Déhydrorétinol Déhydrorétinyl Esters totaux de
palmitate vitamine A
0Ind-Op 24 + 8° 78 +17° 124 + 28°
1Ref-Op 16 + 7° 72 +31° 120 + 52°
Transplantation 1Con-Op 15+ 6° 84 +3° 145 + 53
en milieu naturel
ARef-Op 12 + 2% 250 + 35% 319 + 70°
4Con-Op 8+3° 144 + 27° 224 + 37%°
Controle 479,7 + 2,5" 1012,6 + 316,3"  1702,2 +511,3"
Exposition des B B B
poissons au Cd 0,8 27,3+14,7 65,6 + 40,9 138,3 + 65,7
(kg/L) en 8 337,5 + 86,6" 647,8 +428,0°  1092,6 + 685,2"

laboratoire

§ Moyenne + erreur type a la moyenne

*Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la durée de I'exposition (semaine) ;
Ind-Op= Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op= Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en cage
dans le méme lac ; Con-Op= Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault).

4.3.1.3. Muscle

Contrairement a I'extrait hépatique, I'extrait musculaire a révélé que le déhydrorétinyl
stéarate était la seule forme d’ester majeure présente dans le muscle des perchaudes.
Comparativement au lac Opasatica (et non au lac Hélene), on a observé une
augmentation de la concentration du déhydrorétinol dans le muscle des poissons issus

des lacs contaminés (Tableau 6).

Tableau 6: Concentrations musculaires (moy. + ET)§ de déhydrorétinol, déhydrorétinyl stéarate
exprimées en nmol g poids frais de muscle chez les perchaudes issues des
échantillonnages de gradient et de saison (printemps et automne 2012). Les lettres
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différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les lacs ou les
saisons. Les comparaisons statistiques se font dans chaque colonne, pas entre les deux

colonnes.
Etudes Lacs Déhydrorétinol  Déhydrorétinyl stéarate
Printemps
Hélene 0,160 + 0,030% 0,200 + 0,010
Opasatica 0,093 0,005° 0,220 + 0,010
Dufault 0,150 + 0,010% 0,170+ 0,010°
Marlon 0,160 + 0,020% 0,170 + 0,010°
Variation Automne
saisonniére Hélene 0,077 £ 0,007° 0,130 + 0,006°
Opasatica 0,080 + 0,007° 0,120 + 0,006°
Dufault 0,160 + 0,020% 0,150 + 0,010°
Marlon 0,100 + 0,010° 0,130 + 0,010°

§ Moyenne = erreur type a la moyenne

De plus, une certaine variation saisonniere dans les concentrations en dROH a été
observée entre les deux saisons, avec des valeurs plus élevées au printemps sauf dans
le lac Dufault. Par contre, on observe une diminution des concentrations en
déhydrorétinyl stéarate dans le muscle des perchaudes échantillonnées dans les lacs
contaminés aux métaux comparativement a celles provenant des lacs propres
uniguement au printemps (Tableau 6). De méme, une variation saisonniere dans les
concentrations en déhydrorétinyl stéarate a été observée entre les deux saisons, avec

des valeurs plus élevées au printemps sauf dans le lac Dufault.

Dans I'expérimentation de transplantation, aprés une semaine d’exposition aux métaux
dans le lac contaminé les concentrations des métabolites de rétinoides (dROH et
dehydrorétinyl stéarate) dans le muscle des perchaudes avaient significativement
diminué en comparaison a celles des poissons de référence restés encagés dans le lac

Opasatica (Tableau 7).
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Tableau 7 : Concentrations musculaires (moy. £ ET)§ de déhydrotétinol, déhydrorétinyl stéarate
exprimées en nmol g™* poids frais de muscle chez les perchaudes issues des
expérimentations de transplantations et de laboratoire. Les lettres différentes en minuscules
(exposition en milieu naturel) et en majuscule (exposition au laboratoire) dans chaque colonne
indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentations Conditions* Déhydrorétinol Déhydrorétinyl stéarate
0lnd-Op 0,093 + 0,005° 0,22 +0,0°
1Ref-Op 1,633 + 0,390° 1,20 + 0,10°

Transplantation 1Con-Op 0,299 + 0,060° 0,40 + 0,08°
en milieu naturel
4Ref-Op 1,836 + 0,090 2,99 + 0,10°
4Con-Op 3,099 + 0,498% 3,20 + 0,30°
Controle 0,032 + 0,008" 0,077 + 0,009"
Exposition des A B
poissons au Cd 0,8 0,026 + 0,002 0,047 + 0,004
(kg/L) en 8 0,022 + 0,003 0,055 + 0,005°

laboratoire

§ Moyenne = erreur type a la moyenne

* Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la durée de I'exposition (semaine) ;
Ind-Op= Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op= Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en cage
dans le méme lac ; Con-Op= Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault).

4.3.2. Effet des métaux sur la proportion de déhydrorétinol libre
4.3.2.1. Foie

Dans les échantillonnages de gradient et de saison, méme si les concentrations de
déhydrorétinoides hépatiques étaient plus élevées chez les poissons vivant dans les
lacs contaminés, le pourcentage de dROH libre était plus faible dans le foie des

poissons de ces lacs (Fig. 10A).

De méme, une forte variation saisonniére dans les pourcentages de dROH hépatique a
été observée entre les deux saisons, avec des valeurs plus élevées au printemps (Fig.
10A). Cette baisse du pourcentage de dROH libre a été aussi observée chez les
poissons provenant du lac Opasatica et transplantés pendant 4 semaines dans le lac

Dufault comparativement a leurs homologues restés captifs dans leur lac d’origine (Fig.
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10B). Par contre aucune différence significative dans le pourcentage de dROH

hépatique n’a été observée chez les perchaudes exposées au Cd en laboratoire malgré

une tendance a la baisse chez celles exposées a 0,8 ug/L de Cd (chapitre 12 ; article 5).
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Figure 10 : Pourcentage de déhydrorétinol hépatique (section du haut) et musculaire (section du bas) des

perchaudes capturées lors des études de gradient (section de gauche) et de transplantation
(section de droite). Le groupe contréle représente les perchaudes en nage libre capturées au
début de I'expérimentation. Les données sont présentées par : moyenne + erreur type de la
moyenne (6 < N < 8 /lac). Les moyennes indiquées par des lettres différentes dénotent une
différence significative entre les lacs ou les saisons et les conditions d’exposition (valeur de
p < 0,05). Les lacs sont classés suivant un gradient croissant de la concentration en Cd rénal.
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4.3.2.2. Muscle

Dans les échantillonnages de gradient et de saison, le pourcentage de dROH libre varie
relativement peu dans le muscle des poissons, avec une tres légere tendance
d’augmentation selon le gradient de contamination (Fig. 10C), et ces valeurs semblent
plus élevées en automne qu’au printemps pour certains lacs (Opasatica et Dufault ; Fig.
10C).

Une augmentation un peu plus évidente dans le pourcentage de dROH libre a été
observée dans le muscle des poissons provenant du lac Opasatica et transplantés

pendant 4 semaines dans le lac Dufault, comparativement a leurs homologues restés

captifs dans leur lac d’origine (Fig. 10D).

Une hausse dans le pourcentage de dROH musculaire a été observée chez les
perchaudes exposées au Cd en laboratoire malgré une différence non significative chez

celles exposées a la plus forte concentration (8 ug/L) de Cd (chapitre 12 ; article 5).

4.3.3. Effet des métaux sur les activités de la REH et la LARAT hépatique

Vu la petitesse de la masse du foie des perchaudes, les effets des métaux sur les
activités de la REH et la LARAT ont été déterminés seulement dans les poissons issus
des expositions au laboratoire. Aprés 6 semaines d’exposition des poissons au Cd (8
Mg/L), on a observé une augmentation des activites de la REH et de la LARAT
hépatique. Cette augmentation était respectivement de 3 et 3,5 fois plus élevée chez

ces perchaudes comparativement aux poissons contrdles (Fig. 11).
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Figure 11: Activités de la REH et de la LARAT
des perchaudes issues de I'exposition = REH
au cadmium en laboratoire. Les D LdRaT A
données sont présentées  par:
moyenne + erreur type de la moyenne.
Les moyennes indiquées par des
lettres différentes majuscules (activité
de la REH ou minuscules (activité de la
LdRAT) dénotent wune différence
Significative entre les conditions
d’exposition (valeur de p < 0,05).
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4.3.4. Effet des métaux sur I’expression de la rdh-2 hépatique

Dans les études de gradient et de saison, le niveau de transcription de la rdh-2
hépatique était plus élevé chez les poissons provenant des lacs contaminés que chez
ceux capturés dans les lacs propres, au printemps (Fig. 12 A). Par contre en automne
aucune différence significative dans le niveau de transcription de la rdh-2 hépatique des
poissons entre les lacs n’a été relevée. Cependant, une variation saisonniére dans le
niveau de transcription de ce géne a été observée entre les deux saisons, seulement
dans les lacs contaminés, avec des valeurs plus élevées au printemps (Fig. 12A).
Contrairement a I'expérimentation de gradient, chez les poissons provenant du lac
Opasatica et transplantés pendant 4 semaines dans le lac Dufault, le niveau de
transcription de ce géne était faible comparativement a celui des poissons de référence

(Fig. 12B).
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lors des études de gradient (A), de
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Aprés 6 semaines d’exposition des poissons au Cd, on a observé un niveau de
transcription de la rdh-2 hépatique plus élevé par rapport aux individus contrdle. Ce
niveau de transcription était respectivement 1,9 et 2,1 fois plus élevée chez les
perchaudes exposées a 0,8 ug/L et 8 pg/L comparativement aux poissons témoins (Fig.

12C).
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4.4. Impacts des métaux sur laréponse des biomarqueurs du stress oxydant
4.4.1. Foie

Les analyses de I'impact des métaux sur les réponses au stress oxydant dans le foie ont
été déterminées a la fois en évaluant leurs effets sur le niveau de transcription des

geéenes et sur les activités des enzymes correspondantes.

4.4.1.1. Catalase

Il N’y a pas eu de variation saisonniere dans le niveau de transcription de la catalase
hépatique (Tableau 8). En effet les poissons provenant des lacs propres et des lacs
contaminés en métaux montrent un niveau de transcription de la catalase
statistiquement similaire variant de 0,43 a 0,68 au printemps contre 0,38 a 0,52 en
automne (Tableau 8). De méme l'activité de la catalase hépatique était identique chez
les poissons échantillonnés dans les lacs pendant les deux saisons, sauf dans le lac
Dufault ou les poissons présentaient une activité de plus de deux fois supérieure a celle
des poissons issus d’autres lacs (Tableau 8). Contrairement au niveau de transcription
de ce géne, ou on a noté une absence de variation saisonniéere, I'activité de la catalase
hépatique des perchaudes provenant du lac Dufault était quasiment deux fois

supérieures au printemps qu’en automne (Tableau 8).
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Tableau 8 : Niveau de transcription des génes et activités enzymatiques (moy. * ET)§ dans le foie des perchaudes issues des expérimentations de
gradient et de saison (printemps et automne 2012). Les lettres différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative
entre les lacs ou les saisons. Les lacs sont classés suivant un gradient croissant en Cd rénal.

Niveau de transcription des génes* Activités enzymatiques

Expérimentations

Lacs * * ® %
cat Cu/Zn sod-1 g6pdh mgst-3 CAT SOD G6PDH GST
Printemps
Héléne / / / / / / / /
Opasatica 0,43+0,08°  064+0,15®°  0,19+0,04° 067+0,14* 024+0,05 51,4+94® 0,016+0,004° 0,035 +0,001°
Variation
L Dufault 0,44 £ 0,10° 0,54 +0,10° 0,55+0,08° 052+0,12* 060+0,11*  335+3,7°  0,054+0,005° 0,030 +0,001°
salsonniere

Marlon 0,68 + 0,15° 0,88+0,14°  1,26+0,21® 0,99+0,14% 0,26+0,02° 35742 0,047 +0,007® 0,037 +0,003%®
Automne
Héléne 0,38 £0,07° 0,55 + 0,08" 1,50 + 0,307 0,60 £0,12° 0,12 +0,03° 453 +4,6% 0,056 +0,007° 0,049 + 0,008°
Opasatica 0,44 +0,08? 0,57 +0,07° 1,21+0,16®  0,63+0,11* 0,21 +0,02°°  49,3+2,9® 0,039+0,005° 0,058 + 0,005
Dufault 0,52 +0,12° 0,49 +0,08° 0,59 +0,11° 0,85+0,20° 0,28 +0,02° 341+29° 0,037 +£0,003° 0,045 + 0,003
Marlon 0,51 +0,13° 0,54 +0,10° 0,93 +0,14° 0,83+0,16° 0,21+0,02*°  43,8+4,1® 0,035+0,003° 0,045 + 0,005

§ Moyenne + erreur type a la moyenne

* Exprimée en U mg/protéine

® Exprimée en U g/protéine

+Exprimée en quantification relative (RQ)
| Paramétres non analysés
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Dans l'expérimentation de transplantation, bien que le niveau de transcription de la
catalase soit élevé apres 4 semaines dans le foie des poissons mis en cage dans les
deux lacs, il n’existe pas de différence significative dans le niveau de transcription de ce
géne entre les poissons issus du lac de référence et transplantés dans le lac contaminé
et ceux restés encageés dans le lac de référence (Tableau 9). Par contre, on observe
une baisse significative de l'activité de la catalase dans le foie des perchaudes

transplantées du lac de référence vers le lac contaminé (Tableau 9).

L’exposition des poissons au Cd dans les conditions contrdlées de laboratoire révele
gu’aprés 6 semaines d’exposition, le niveau de transcription de la cat et I'activité de la
CAT hépatique étaient élevés chez les perchaudes exposées aux deux concentrations

en Cd comparativement aux poissons de controle (Tableau 9).

4.4.1.2. Superoxyde dismutase

Les poissons capturés dans les lacs durant les deux saisons ont montré un niveau de
transcription de la Cu/Zn sod-1 similaire sauf chez les individus échantillonnés dans le
lac Marlon, ou I'expression du géne était plus élevée au printemps qu’en automne
(Tableau 8). Par contre aucune variation saisonniere n’a été observée dans l'activité de

la SOD des perchaudes (Tableau 8).

Aprés une semaine d’exposition des poissons aux métaux en milieu naturel, le niveau
de transcription de la Cu/Zn sod-1 était significativement élevé comparativement a leurs
homologues restés en cage dans leur lac d’origine (Tableau 9). Cette tendance s’est
maintenue aprés 4 semaines d’exposition. Par contre, et indépendamment du temps
d’exposition, aucune différence n’a été observée dans l'activité de la SOD hépatique

chez ces poissons (Tableau 9)
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Tableau 9 : Niveau de transcription des génes et activités enzymatiques (moy. + ET)§ dans le foie des perchaudes issues des expérimentations de
transplantation et de laboratoire. Les lettres différentes en minuscules (exposition de transplantation) et en majuscule (exposition au
laboratoire) dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentations Conditions™* Niveau de transcription des génes* Activités enzymatiques
cat Cu/zn sod-1 g6pdh mgst-3 cAT* sop* G6PDH* GST/MGST™
0Ind-Op 0,43+0,08° 0,64 +0,15° 0,19+0,04° 0,67+0,13° 0,24+0,05° 51,4+96% 0,016+0,004* 0,035+ 0,001%
1Ref-Op 0,34 +0,04° 0,33 +0,03° 0,58+0,17%* 0,32+0,03 0,31+0,08" 40,2+8,7%® 0,010+0,002° 0,030 + 0,003"
Transplantation
b b a (o b a b bc
en milieu naturel 1Con-Op 0,36+0,11° 0,64 + 0,15 0,66 = 0,20 0,60+0,10° 0,21+0,03° 352+47% 0,014+ 0,002 0,028 + 0,002
4Ref-Op 0,72+0,06° 0,94 +0,07° 0,46 +0,06° 0,99+0,08° 052+0,06° 40,6+4,0° 0,014+0,001° 0,020 + 0,002°
4C0n-0p a a a a b a a ab
0,64+0,11* 1,71+0,27 0,92 + 0,18 1,47 £0,18* 0,32+0,10° 41,0+1,7* 0,032 +0,014 0,034 + 0,003
Contréle 0,64 +0,06% / 0,61+0,15° 0,45+0,04° 041+006° 435+73" 0,015+0,002° 0,139 +0,008"
Exposition des A B A B A A A
poissons au Cd 0,8 1,10 £ 0,09" 0,51+ 0,12 0,79+0,08" 050+0,07° 44,8+78" 0,027 +0,005 0,159 + 0,005
/L) en
éﬁ%ra)toire 8 1,08 +0,11"% / 1,04+0,20"  084+017" 060+006" 491+55" 0,030+0,010" 0,163 +0,011

§ Moyenne * erreur type a la moyenne
* Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la durée de I'exposition (semaine) ; Ind-Op= Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op=
Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en cage dans le méme lac ; Con-Op= Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault)
* Exprimée en U mg/protéine

® Exprimée en U g/protéine

+Exprimée en quantification relative (RQ)
vDans I'expérimentation issue des expositions au laboratoire, c’est la mesure de I'activité de la MGST qui a été déterminée

| Paramétre non analysé
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Tout comme dans I'exposition en milieu naturel, 'exposition des perchaudes au Cd dans
les conditions contrbélées de laboratoire n’a pas affecté I'activité de la SOD hépatique

aprés 6 semaines, et ce, quelle que soit la concentration d’exposition (Tableau 9).

4.4.1.3. Glucose-6-phosphate déshydrogénase

Dépendamment de la saison, le niveau de transcription de la gépdh était élevé dans les
poissons capturés dans les lacs contaminés au printemps et était faible dans les
poissons de ces lacs en automne. Cependant il n’existe pas de variation inter
saisonniere dans I'expression de ce géne sauf dans le lac Opasatica, ou I'expression de
ce gene était six fois plus élevée en automne qu’au printemps (Tableau 8). De méme
l'activité de la G6PDH était élevée dans le foie des poissons issus des lacs contaminés
au printemps. Par contre on observe une faible activité de cet enzyme dans le foie des
poissons provenant de ces lacs en automne, comparativement aux poissons provenant
des lacs propres. Une variation inter saisonniére dans l'activit¢ de la G6PDH a été
observée dans le foie des poissons capturés dans les lacs contaminés avec une activité

plus forte en automne qu’au printemps (Tableau 8).

Aprés une semaine d’exposition des poissons aux métaux en milieu naturel le niveau de
transcription de la g6pdh hépatique n’était pas significativement élevé comparativement
a leurs homologues restés en cage dans leur lac d’origine (Tableau 9). Par contre aprés
4 semaines d’exposition, I'expression de ce gene était deux fois supérieure chez les
poissons transplantés dans le lac contaminé par rapport a ceux restés dans les cages
dans le lac de référence. En accord avec le taux de transcription de ce gene, on a
observé une différence dans l'activité de la G6PDH hépatique (deux fois plus élevée)

chez ces poissons (Tableau 9).
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Tout comme dans I'exposition en milieu naturel, I'exposition des perchaudes a la plus
grande concentration en Cd (8 pg/L) dans les conditions contrbélées de laboratoire a non
seulement augmenté le niveau de transcription de la g6pdh, mais aussi a augmenté de

deux fois 'activité de la G6PDH hépatique aprés six semaines d’exposition (Tableau 9).

4.4.1.4. Glutathione-S-transférase

Bien qu'il existe une Iégére hausse du niveau de transcription de la mgst-3 dans le foie
des perchaudes capturées dans les lacs contaminés comparativement a celles
obtenues dans les lacs propres, il N’y a pas eu de variation saisonniére dans le niveau
de transcription de ce géne (Tableau 8). De plus, d’'un lac a l'autre, il N’y a pas eu de
variation dans [lactivit¢ de la GST hépatique au cours de la méme saison
d’échantillonnage. Cependant une tendance a l'augmentation dans l'activité de cette

enzyme était observée chez les poissons capturés en automne (Tableau 8).

Dans I'expérimentation de transplantation, aprés une semaine d’exposition des poissons
aux métaux en milieu naturel le niveau de transcription de la mgst-3 hépatique a doublé
comparativement a leurs homologues restés en cage dans leur lac d’origine. Apres 4
semaines d’exposition, ce niveau de transcription n’est plus que de 1,5 fois supérieure
(Tableau 9). Par contre, aprés une semaine, aucune différence n’a été observée dans
I'activité de la GST hépatique alors que cette activité était significativement élevée aprés

4 semaines d’exposition des perchaudes aux métaux en milieu naturel (Tableau 9).

L’exposition des perchaudes au Cd (0,8 pg/L et 8 ug/L) au laboratoire a
significativement augmenté le niveau de transcription de la mgst-3 hépatique, mais n’a
pas engendré un effet mesurable sur l'activitt de la MGST aprées 6 semaines

comparativement aux poissons de contrble (Tableau 9).

72



4.4.2. Muscle

La plupart des analyses de I'impact des métaux sur les réponses musculaires au stress
oxydant ont été déterminées en évaluant leurs effets sur les activités des enzymes,
contrairement au foie, ou nous avions non seulement des données sur les activités

enzymatiques, mais aussi sur le niveau de transcription des genes.

4.4.2.1. Catalase

D'un lac a l'autre et d'une saison a l'autre, il n'y a pas eu de variation significative dans
l'activité de la CAT musculaire des perchaudes échantillonnées, sauf chez celles
capturées dans le lac Opasatica ou cette activité était quatre fois moins élevée au
printemps qu'en automne (Tableau 10). Dans I'expérimentation de transplantation,
aprés 4 semaines d’exposition des poissons aux métaux en milieu naturel, I'activité de la
CAT a doublé comparativement a celle de leurs homologues restés en cage dans leur
lac d’origine. Cette tendance dans l'activité de la CAT a été aussi observée chez les
poissons exposés a 0,8 ug/L et a 8 ug/L de Cd au laboratoire bien que non significative

pour la plus grande concentration d'exposition (Tableau 11).

Tableau 10: Activités enzymatiques (moy. £ ET)§ dans le muscle des perchaudes issues des
expérimentations de gradient et de saison (printemps et automne 2012). Les lettres
différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les lacs
ou les saisons. Les lacs sont classés suivant un gradient croissant en Cd rénal.

Expérimentations Lac Activités enzymatiques
CAT* sop* GST*
Printemps
Héléne 0,0033 + 0,0004*" 4,15+0,17° 0,013 + 0,001°
Opasatica 0,0007 = 0,0001° 3,58 +0,64" 0,028 + 0,005%
Dufault 0,0023 + 0,0002**° 5,80 + 1,02 0,020 + 0,004"°
Marlon 0,0039 + 0,0005% 6,57 + 1,36% 0,010 + 0,002°
Variation Automne
saisonniére
Héléne 0,0021 + 0,0004%* 7,86 + 0,782 0,012 + 0,001°
Opasatica 0,0030 + 0,0006 5,59 + 0,89%° 0,013 +0,001°
Dufault 0,0033 + 0,0004*" 3,94 +0,32° 0,015 + 0,001"
Marlon 0,0020 + 0,0003"¢ 3,76 + 0,65" 0,015 + 0,001"

§ Moyenne + erreur type a la moyenne ; % Exprimée en U mg/protéine ; % Exprimée en U g/protéine
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4.4.2.2. Superoxyde dismutase

Les poissons capturés dans les lacs durant les deux saisons ont montré une activité de
la SOD musculaire similaire sauf chez les individus échantillonnés dans le lac Hélene,
ou cette activité était presque deux fois moins élevée au printemps qu’en automne
(Tableau 10). L'activité de la SOD a aussi doublé dans le muscle des poissons capturés
dans le lac Opasatica et transplantés dans le lac Dufault pendant 4 semaines. Par
contre aucune différence significative n'a été relevée dans ce parametre lorsque les
poissons étaient exposés au Cd pendant 6 semaines au laboratoire, malgré une

tendance a la hausse chez ceux exposés a la plus grande concentration (Tableau 11).

Tableau 11 : Activités enzymatiques (moy. ET)§ dans le muscle des perchaudes issues des
expérimentations de transplantation et de laboratoire. Les lettres différentes en minuscules
(exposition de transplantation) et en majuscule (exposition au laboratoire) dans chaque
colonne indiguent une différence significative entre les différentes conditions.

- . Conditions* Activités enzymatiques
Expérimentations
CAT* sop* GST*®
0Ind-Op 0,0007 + 0,0001° 3,58 + 0,64" 0,027 + 0,006"
1Ref-Op 0,0010 + 0,0002" 4,28 +0,18° 0,040 + 0,004%
Transplantation 1Con-Op 0,0012 + 0,0002° 4,67 + 0,39 0,046 + 0,012%
en milieu naturel 4Ref-0
er-bp 0,0023 + 0,0004° 5,40 +1,37" 0,049 + 0,009°
4Con-Op 0,0040 + 0,0001° 10,53 + 2,62° 0,052 + 0,008°
Exposition des Contréle 0,0150 + 0,0070° 16,9 +4,8"  0,0140 + 0,0050"
poissons au Cd 0,8 0,0300 + 0,0200" 13,4 +3,3" 0,0070 + 0,0010*®
(ug/L) en laboratoire
8 0,0020 + 0,0003° 23,9+ 4,1" 0,0057 + 0,0004°

§ Moyenne + erreur type a la moyenne ; % Exprimée en U mg/protéine ; 8 Exprimée en U g/protéine

*Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la duré de I'exposition (semaine) ;
Ind-Op = Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op = Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en
cage dans le méme lac ; Con-Op = Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault).

4.4.2.3. Glutathion-S-transférase

Il n'y a eu ni variation saisonniére ni variation inter lac dans l'activité de la GST
musculaire des perchaudes échantillonnées, sauf chez celles capturées dans le lac

Opasatica ou cette activité était deux fois plus élevée au printemps qu'en
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automne (Tableau 10). L'activité de la GST musculaire était quasi identique chez les
poissons capturés dans le lac Opasatica et transplantés dans le lac Dufault pendant 1 et
4 semaines comparativement a ceux restés encagés dans leur lac d'origine durant la
méme période de temps (Tableau 11). Cependant on a noté une baisse significative de
plus de deux fois dans ce parametre lorsque les poissons étaient exposés au Cd

pendant 6 semaines dans les conditions contr6lées de laboratoire (Tableau 11).
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Chapitre V : Discussion et
Intéegration des Reésultats
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5. DISCUSSION ET INTEGRATION DES RESULTATS

L’objectif général de cette étude était d’évaluer a deux niveaux d’organisation biologique
limpact d’'une contamination métallique sur le métabolisme des rétinoides et sur
certains parametres du stress oxydant, chez les poissons. Ayant comme parametre
toxicologique le stress oxydant, et comme espéece biomonitrice la perchaude, nous
voulions comprendre comment ces organismes s’y prennent pour s’adapter ala

présence de métaux dits non essentiels (Cd par exemple) en milieu naturel.

Pour atteindre notre objectif, trois approches complémentaires ont été adoptées : (i) une
étude spatiale comprenant un aspect saisonnier, dans laquelle les perchaudes ont été
échantillonnées dans des lacs représentant un gradient de concentration au
Cd principalement; (ii) une étude temporelle, dans laquelle les perchaudes juvéniles ont
été collectées dans un lac de référence (faible concentration en Cd dans 'eau et dans
les sédiments) puis transplantées dans un lac ayant une concentration en Cd élevée
dans 'eau et dans les sédiments, pendant une et quatre semaines; et (iii) une étude de
laboratoire, dans laquelle des perchaudes juvéniles provenant d’'une aquaculture ont été
exposées dans les conditions controlées par voie directe au Cd ou au Ni pendant six

semaines.
5.1. Bioaccumulation des métaux

Dans la région de Rouyn-Noranda, le Cd s’avere étre le principal contaminant d’intérét
puisqu’il est responsable des effets délétéres rencontrés chez les organismes vivants de
cette région (Borgmann et al., 2004; Campbell et al., 2003; Hare et al.,, 2008;

Rasmussen et al., 2008). En effet, contrairement au Cu, on a observé une trés haute
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concentration en Cd rénal chez les perchaudes capturées dans les échantillonnages de
gradient. Ce résultat témoignerait de son statut d’élément non essentiel et de sa trés
haute biodisponibilité par comparaison au Cu. Des preuves dun gradient de
concentration en métaux (notamment en Cd) dans les eaux et les sédiments des lacs a
I'étude existent dans la littérature (Borgmann et al., 2004, Fortin et al., 2010, Giguére et
al., 2004, Hare et Tessier, 1998, Kovecses et al., 2005). Pour cette raison, nous
n’avons pas directement mesuré les concentrations en métaux dissous dans les lacs a
'étude. Au cours de toutes ces études donc, nous avons utilisé les concentrations
tissulaires métalligues comme étant une indication de I'exposition des perchaudes aux
métaux. Etant donné l'importance relative de la diéte dans linternalisation de certains
métaux par les perchaudes (Kraemer et al., 2006b), la mesure des concentrations
métalliques tissulaires s’avére la plus fiable, par rapport & ne mesurer les concentrations
des métaux que dans la matrice (eau, sédiment). Cette approche intégre a la fois les
facteurs pouvant affecter la biodisponibilité (chimie de I'eau) et la prise en charge des
métaux par voie alimentaire. Plutét que dans le foie, les concentrations des métaux
dans les tissus ont été mesurées dans les reins parce que d’autres analyses ont été
priorisées pour le foie. Par ailleurs, certaines études ont montré qu’il existe une
corrélation entre les concentrations des métaux dans le rein et dans le foie chez les
perchaudes sauvages (Couture et al., 2008a; Kraemer et al., 2005a, b).

Bien qu’un gradient de concentration en Cd rénal soit clairement présent chez les
poissons des lacs échantillonnés, avec un facteur de 30, 60 et 32 entre les poissons
provenant du lac le plus propre et celui le plus contaminé pour le printemps 2011, le
printemps 2012 et 'automne 2012 respectivement, il était moins évident pour le Cu et le

Zn. En effet les concentrations de Cu et Zn mesurées dans les reins des perchaudes
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des lacs contaminées étaient similaires a celles des lacs de référence. Le Zn et le Cu
étant deux métaux essentiels, cela implique que des mécanismes de régulation sont en
place pour maintenir une homéostasie interne de ces éléments. Des études distinctes
réalisées dans différents tissus des perchaudes sauvages des régions miniéres du
Canada ont rapporté des concentrations similaires en Cu rénal (environ 20 ug/g de
poids sec ; Levesque et al.,, 2002), Cu hépatique et musculaire (en moyenne 38 et 5
Mg/g de poids sec, respectivement ; Rajotte et Couture 2002), entre les perchaudes
provenant des lacs les plus contaminés en métaux et celles des lacs les moins
contaminés. De méme, les concentrations de Zn mesurées dans le foie et le muscle
étaient aussi comparables entre les poissons des lacs propres et ceux issus des lacs

impactés par les métaux (Rajotte et Couture 2002).

Nous avons remarqué qu’il existait un facteur de 2 a 3 dans la concentration en métaux
rénal entre les deux printemps, avec des valeurs plus élevées au printemps 2011. Cette
différence pourrait étre le reflet d’'un effet interannuel (revue dans Couture and Pyle,
2011). Cependant, il est difficile de conclure ainsi, car les poissons échantillonnés en
2011 étaient des adultes (taille > 8 cm) alors que ceux de 2012 étaient des juvéniles
(taille < 8 cm), suggérant que I'age jouerait un réle dans la bioaccumulation des métaux
chez les perchaudes. Ces résultats quoique non surprenant contrastent avec la
perception générale qui existe quant a I'absence de lien entre la bioaccumulation des
métaux (sauf Hg) et I'dge ou la taille des poissons (revue dans Couture and Pyle, 2011).
Couture et al. (2008a) ont rapporté que les concentrations en Cd rénal et hépatique
augmentaient avec I'age des perchaudes dans la région de Rouyn-Noranda, mais pas

dans la région de Sudbury et que la relation était plus importante dans les reins que
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dans le foie. Par contre les concentrations tissulaires de Cu et Zn diminuaient avec 'age
des poissons (Couture et al. 2008a). De méme, des corrélations positives entre I'age et
la bioaccumulation du Cd rénal (0,52 ; p < 0,01), hépatique (0,23 ; p < 0,01) et branchial
(0,22 ; p =£0,01) chez les perchaudes vivant dans un lac contaminé (Osisko) de la région
de Rouyn-Noranda ont été rapportées (Giguére et al., 2004). Cependant, dans cette
méme étude les métaux essentiels étudiés (Cu et Zn) n'ont montré aucune corrélation
entre 'accumulation des métaux dans les trois organes et 'dge des perchaudes, sauf
pour la concentration du Cu hépatique ou cette relation était trés faible (0,12 ; p < 0,05)
(Giguere et al., 2004). Notre étude, conduite pendant deux années consecutives, a
montré une augmentation de la concentration tissulaire des métaux en fonction de la
taille des poissons, cependant pour spécifiquement établir une relation entre I'age et la
bioaccumulation des métaux (en particulier Cu et Zn), il convient non seulement
d’échantillonner a la méme période dans la méme année et méme dans une méme

région, mais aussi de déterminer 'dge des poissons.

L’échantillonnage durant deux saisons au cours de la méme année nous a permis de
comparer les concentrations métalliques rénales tout en intégrant les potentielles
variabilités physico-chimiques de l'eau, la disponibilité alimentaire, les interactions
sociales et méme la croissance des perchaudes. Qu’ils soient essentiels ou pas, une
variation saisonniere des concentrations des métaux contenus dans les reins des
perchaudes a été observée. Par exemple en s’intéressant seulement aux lacs
contaminés, il a été constaté que les poissons échantillonnés au printemps 2012 avaient
une concentration en métaux tissulaires supérieure a ceux capturés a 'automne 2012,

sauf dans le lac Marlon (Ma) ou la concentration en Cd rénal était inférieure au
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printemps. Une étude compilée des travaux de bioaccumulation des métaux chez les
poissons en milieu naturel a montré que l'accumulation de métaux dans les tissus
dépend de plusieurs facteurs, notamment la concentration des métaux dans I'eau et/ou
dans la diete et leur biodisponibilité dans la chaine trophique (Luoma and Rainbow,
2005). D’une part, des fluctuations temporelles de la chimie de 'eau pourraient expliquer
ces observations, notamment celles de la concentration en carbone organique dissous
ou de la concentration des ions H', deux paramétres pouvant influencer la
biodisponibilité des métaux, et d’autre part, une variation de concentrations métalliques
dans I'eau durant les deux saisons. En accord avec ce postulat, Kraemer et al. (2006a),
ont observé des concentrations en Cd dissous de 2 a 3,5 fois plus élevées dans les lacs
contaminés au printemps qu’en automne. Par contre aucune différence dans la
concentration en carbone organique dissous n’a été notée entre les deux saisons

(Kraemer et al., 2006a).

Le taux d’ingestion alimentaire pourrait aussi expliquer ces fluctuations de
concentrations rénales des métaux. Au printemps, il serait plus élevé qu'en automne
dans les lacs contaminés et traduirait ainsi une probable contamination via la diéte.
L’indice d’embonpoint relatif (Kn), qui donne une indication sur les activités alimentaires
récentes des poissons et sur 'accumulation des réserves énergétiques (Lambert et
Dutil, 1997), n’était pas plus élevé au printemps qu’en automne dans ces lacs. De
méme, le poids des caeca pyloriques, un autre indicateur de la consommation, était
moins lourd chez les poissons capturés au printemps que chez ceux échantillonnés en
automne dans le lac Dufault. Ceci laisse présager une prédominance de la

contamination par I'eau que par la diéte au printemps. Exceptionnellement, chez les
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perchaudes du lac Marlon, une concentration en Cd rénal plus importante en automne
par rapport au printemps a été observée, coincidant avec un poids des caeca pyloriques

plus lourd durant cette saison.

Pour rappel, dans la région de Rouyn-Noranda, les lacs Opasatica et Dufault choisis
pour I'expérimentation de transplantation représentent les lacs ayant I'un des plus
grands écarts de concentration en Cd aqueux (environ un facteur 70 ; Giguere et al.,
2004) et en Cd sédimentaire avec un facteur pouvant aller jusqu’a 50 entre les deux lacs
(Kbvecses et al., 2005). En réponse a la difféerence de concentration en métaux
ambiants, nous avons mesuré une accumulation importante de Cd et de Cu, mais pas
du Zn dans les reins des perchaudes provenant du lac Opasatica et transplantées dans
le lac Du apres 4 semaines, comparativement a leurs homologues restés captifs dans
leur lac d'origine (Opasatica). Les résultats obtenus suggérent que 4 semaines
d’exposition seraient suffisantes pour qu’il y ait un changement dans l'internalisation
rénale du Cd et du Cu en milieu naturel. Notre étude concorde avec celle de Kraemer et
al. (2005a), qui ont observé une augmentation des concentrations de Cd rénal a la suite
d’'une exposition des perchaudes juvéniles issues du lac Op dans le lac Du pendant 30
jours. Cependant, ces auteurs n'ont observé aucune tendance temporelle claire dans
'accumulation du Cu rénal. Le Zn étant un métal essentiel, nous avons interprété
'absence de différence dans la bioaccumulation de ce métal comme étant liée soit a
une saturation rapide (contrairement au Cu) des sites d’entrée de cet microélément soit
a une régulation interne qui aurait limité la prise en charge du Zn et subséquemment sa

bioaccumulation.
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Nos résultats combinés a ceux de Kraemer et al. (2005a) suggerent que 'accumulation
tissulaire des métaux ne dépend pas seulement de I'espéce cible, du temps d’exposition

ou de la nature du métal d’intérét, mais également d’autres parameétres.

En milieu naturel, l'influence d'autres facteurs tels que la concurrence pour la nourriture,
la température ou I'hypoxie rend difficile I'évaluation des effets réels des métaux chez
les poissons sauvages. Des tests complémentaires en laboratoire sont donc requis pour
mieux comprendre la signature spécifigue du métal sur les réponses biochimiques et
moléculaires observées sur le terrain. Afin que ces résultats puissent refléter au mieux
le milieu naturel normal, nous avons exposé des poissons a deux concentrations
pertinentes pour I'environnement : la premiere (Cd faible ; 0,8 ug/L) représentait la
concentration métallique mesurée dans lI'eau des lacs contaminés de la région de
Rouyn-Noranda et la seconde (Cd fort; 8 ug/L), celle qui permettrait en un temps
relativement court (6 semaines) d’obtenir une concentration tissulaire en métaux
semblable a celle mesurée dans les tissus des perchaudes vivant dans les lacs
contaminés. Les résultats montrent que I'accumulation rénale du Cd dissous a été
significative pour les deux concentrations étudiées aprés six semaines d’exposition et la
prise en charge du métal était proportionnelle a la concentration d’exposition. Tel que
prévu, les poissons exposés a la plus grande concentration en Cd avaient des valeurs
en Cd rénal comparables a celles mesurées dans I'étude de variation saisonniére et
dans les tissus des perchaudes vivant dans les lacs pollués (Bourret et al., 2008;
Kraemer et al., 2006a). Cependant en comparant les valeurs avec celles obtenues en
milieu naturel il ressort que I'état stationnaire n’était pas toujours atteint méme aprés six

semaines d’exposition a la plus petite concentration. Ce résultat renforce davantage
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'idée selon laquelle la diete a une importance relative dans la prise en charge du Cd
chez les poissons et corrobore celui de Harrison et Klaverkamp (1989) qui ont montré
que les truites exposées au Cd par voie directe accumulaient relativement moins de Cd

gue celles exposées au méme métal par voie alimentaire.

5.2. Effet d’'une contamination métallique sur le métabolisme des
rétinoides

Possédant une structure semblable a celle du rétinol, les rétinoides, plus connus sous le
nom de vitamine A, sont des molécules naturelles ou synthétiques susceptibles
d’exercer une activité biologique (Debier and Larondelle, 2005; Novak et al., 2008). lIs
jouent un réle important dans la croissance, le développement, la différenciation
cellulaire, le systéme immunitaire, la reproduction et la vision (revue dans D’Ambrosio et
al. (2011), Debier et Larondelle (2005), Novak et al. (2008)). Certaines formes comme le
rétinol, le déhydrorétinol et leurs esters exercent des propriétés antioxydantes dans la
cellule (Miller et al., 2009, Rodriguez-Estival et al., 2011a, b) et peuvent de ce fait étre
utilisées comme des biomarqueurs d’'une exposition aux contaminants (Boily et al.,
2004). 1l existe plusieurs formes de rétinoides chez les poissons, cependant la
prévalence et 'abondance des différentes formes dépendent des traits biologiques du
poisson par exemple ses habitudes alimentaires, son potentiel migratoire ou son habitat
(Goswani et Barua,1981). Selon une classification faite par ces auteurs, les poissons
peuvent étre catégorisés en deux groupes a savoir: les poissons de type rétinol
(vitamine A;) et les poissons de type déhydrorétinol (vitamine Aj;). La perchaude

appartient a cette derniére catégorie.
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5.2.1. Effet sur les concentrations des métabolites

5.2.1.1. Foie

Dans nos différentes investigations, les formes all-trans-3,4- didéhydrorétinoides
(vitamine A,) ont constitué les molécules prédominantes de vitamine A analysées dans
les tissus des perchaudes. Dans les études spatiales (de gradient), 'accumulation des
meétaux dans les reins et notamment le Cd s’est accompagnée d’'une augmentation des
concentrations des métabolites des rétinoides hépatiques analysés (déhydrorétinol,
déhydrorétinyl palmitate et d’autres formes d’esters). Nous avons alors interprété ce
constat comme étant une nécessité pour la cellule de lutter contre le stress oxydant
induit par la présence du Cd. Mais cette augmentation était beaucoup plus importante
chez les perchaudes adultes que chez les perchaudes juvéniles. S’il est attesté que la
prise des rétinoides se fait par I'entremise des aliments, il est aussi avéré que les
perchaudes sauvages changent de régime alimentaire au cours de leur croissance
(Kovecses et al., 2005). Il serait facile de conclure que la hausse dans les
concentrations des rétinoides obtenue dans le foie des perchaudes adultes serait due

non pas a une présence accrue de Cd mais exclusivement a une plus grande prise de

rétinoides dans [l'alimentation. Mais en échantillonnant toujours au printemps les
perchaudes juvéniles de I'année susceptibles de maintenir plus ou moins un méme
régime alimentaire (zooplanctivore) dans les lacs propres ou contaminés (Sherwood et
al., 2002), nous sommes arrivés a la méme conclusion. L'importante hausse des
concentrations des rétinoides dans le foie des perchaudes adultes est probablement
attribuable a une combinaison de facteurs incluant I'age, la quantité et qualité de la
diete, mais aussi la présence d’une concentration élevée en Cd dans les tissus. Pour

une analyse intégrée et afin de déterminer l'influence de la diéte dans les concentrations
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des rétinoides tissulaires, il serait important de mesurer les concentrations de rétinoides

présentes dans les contenus stomacaux des perchaudes.

Dans une autre mesure, une hausse des concentrations des rétinoides hépatiques
pourrait s’expliquer par le fait que les métaux (principalement le Cd) inhiberaient la
synthése de I'acide déhydrorétinoique ou du déhydrorétinal, les deux principales formes
biologiquement actives des déhydrorétinoides. Dans leur étude de terrain sur I'impact
des métaux sur le transcriptome chez les perchaudes sauvages, Pierron et al. (2011)
ont observé que le niveau de transcription de plusieurs génes contrélés par I'acide
rétinoique a savoir la rétinol déshydrogénase (RDH), l'alcool déshydrogénase (ADH)
et l'aldéhyde déshydrogénase (ALDH), avait diminué chez les perchaudes exposées au
Cd en permanence au cours de leur vie. Les esters de déhydrorétinol mesurés dans le
foie des perchaudes proviennent non seulement de la conversion in situ du
déhydrorétinol, mais aussi de lintestin via les chylomicrons (Gesto et al., 2012a). Donc
'accumulation des rétinoides dans le foie des perchaudes vivant dans les milieux
impactés par le Cd serait due a une incapacité du foie & métaboliser les esters de
déhydrorétinol en provenance de lintestin, et l'inhibition de la synthése de Il'acide
déhydrorétinoique aurait entrainé I'accumulation du déhydrorétinol dans le foie. Une
inhibition de I'expression de 11-cis-rétinol déshydrogénase a eu pour conséquence
'accumulation du rétinol et du rétinyl esters dans les cellules visuelles des souris
(Driessen et al., 2000). En outre, chez les souris mutantes dépourvues du gene adh-1
(alcool déshydrogénase) on a observé une hausse des concentrations de rétinol et du
rétinyl esters coincidant avec une baisse importante d’acide rétinoique (Molotkov et al.,

2004) dans le foie de ces souris.
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L’échantillonnage au printemps et en automne de la méme année a permis d’observer
une tres forte variabilité saisonniere dans les concentrations de ces métabolites avec en
général des valeurs plus élevées au printemps. Ceci serait d0 a un facteur ou a une
combinaison de facteurs incluant une variabilité temporelle de la concentration tissulaire
en métaux, une faible concentration de rétinoides ou de caroténoides (précurseurs de
vitamine A) dans les aliments des perchaudes, un effort élevé de capture de la proie, un
manque de proie ou un stockage de la vitamine A dans d’autres tissus que le foie
(Gesto et al. 2012b), tel que les gonades pour leur maturation. A notre connaissance,
bien que des effets délétéres dans [l'accumulation saisonniere des réserves
énergétiques chez les perchaudes aient été rapportés (Levesque et al., 2002), aucune
étude avant celle-ci n’a fait état d’'un lien entre les fluctuations temporelles en métaux

tissulaires et le stockage des rétinoides chez cette espece de poisson.

Au cours des expositions des poissons soit en milieu naturel a un cocktail de métaux
dont le Cd dissous a une concentration €levée durant 4 semaines ou en laboratoire au
Cd durant 6 semaines, nous avons obtenu un effet contraire comparativement aux
expositions chroniques suivant un gradient de concentration polymétallique. Ces
résultats laissent présager que les concentrations des métabolites des rétinoides
hépatiques seraient influencées par le temps d’exposition, le type de proies ou la
différence dans le régime alimentaire (labo versus terrain). En effet les concentrations
de déhydrorétinol, de déhydrorétinyl palmitate et d’esters totaux de vitamine A ont
diminué a la suite d’'une exposition aux métaux. Ces résultats suggerent que les métaux
exercent des effets déléteres sur les concentrations des métabolites de rétinoides dans

le foie. Certaines similitudes existent entre les deux expérimentations temporelles par
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exemple la concentration aqueuse d’exposition au Cd en milieu naturel était la méme
que celle utilisée dans un groupe de poisson au laboratoire (0,8 pg/L), le temps
d’exposition était relativement pareil (6 et 4 semaines respectivement), le bruit de fond
de la concentration en Cd rénal était pareil dans les deux groupes de poissons lors du
démarrage des expérimentations et les concentrations de Cd bioaccumulé au terme des
deux investigations étaient comparables avec le groupe de poisson exposeé a 0,8 pg/L
au laboratoire. Bien que le type d’exposition soit soudain dans les deux cas, la
concentration métallique d’exposition diminuerait avec le temps d’exposition au
laboratoire alors qu’en milieu naturel les poissons sont le plus souvent exposés a une
concentration relativement stable. Afin de minimiser cette éventualité, un ajustement
guasi hebdomadaire de la concentration d’exposition était fait dans I'expérimentation de
laboratoire. Cependant une différence importante demeure dans la voie d’exposition qui
le plus souvent est directe en laboratoire contre une voie mixte (I'eau et la nourriture)
couplée a plusieurs facteurs stressant (cocktail de métaux, disponibilité alimentaire) en

milieu naturel.

Plus spécifiguement, en ce qui concerne les expositions au laboratoire, méme si les
concentrations de toutes les formes de rétinoides étaient faibles a la petite concentration
d’exposition au Cd (0,8 ug/L) (par comparaison aux individus témoins), nous avons
trouvé intéressant qu’ala grande concentration d’exposition au Cd (8 pg/L), ces
concentrations de rétinoides remontent pour étre comparables aux grandeurs mesuréees
chez les individus contrdles. C’est comme si, a 0,8 ug/L la perchaude n’a pas vraiment
mis en branle toute sa capacité a détoxiquer le Cd, alors qu’a 8 pg/L les perchaudes se

sont « réveillées » et ont réussi a éliminer le Cd.
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Fort de ce qui précéde, les études de terrain combinées a celles de laboratoire nous
permettent de suggérer que le Cd serait le principal métal responsable des effets sur les
concentrations des rétinoides dans le foie des perchaudes en milieu naturel. Afin
d’évaluer les effets des métaux traces sur le métabolisme des rétinoides, une
comparaison des réponses de sept espéeces différentes de poissons parmi ceux vivant
dans un milieu propre et ceux vivant dans un milieu recevant des effluents miniers de Fe
a eté effectuée (Pereira et al., 2012). Les auteurs ont observé une corrélation positive
entre les concentrations hépatiques de Fe, de Cu et de Zn et la concentration de rétinol
dans le foie. Par contre une association entre une exposition a des concentrations
élevées en Al, As et Cd et une faible concentration de déhydrorétinol et de
déhydrorétinyl palmitate a également été observée (Pereira et al., 2012). Ce résultat
suggere que d’autres facteurs tels que I'espéce cible ou la nature du métal peuvent

influencer I'impact des métaux sur le métabolisme des rétinoides (Chapitre 8).

5.2.1.2. Plasma

Dans les conditions normales, les rétinoides sont estérifiés sous leur forme inactive telle
que le déhydrorétinyl palmitate et principalement stockés dans le foie. Cependant en
fonction de la prise en charge de la vitamine A alimentaire et des besoins
physiologiques, ces esters peuvent étre hydrolysés et transportés vers des tissus extra
hépatiques sous leur forme libre (déhydrorétinol) via la circulation sanguine (Branchaud
et al., 1995). Tout comme nous avons noté pour les concentrations de rétinoides
hépatiques, jai relevé que les perchaudes issues des lacs les plus contaminés en
meétaux avaient une forte concentration plasmatique en dROH. Ces résultats suggérent

gue les concentrations des rétinoides plasmatiques dépendent des niveaux de
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rétinoides présents dans le foie. L’augmentation du niveau de dROH dans le plasma en
méme temps que son niveau dans le foie traduirait 'ampleur de la lutte contre le stress
oxydant induit par le Cd. Ce résultat est en accord avec les travaux de Pierron et al.,
(2011), qui ont observé une corrélation positive entre la concentration de Cd hépatique
et le niveau de transcription du géne codant pour la synthése de la transthyrétine (TTR),
protéine impliquée dans le transport du rétinol plasmatique vers les organes extra
hépatiques, dans le foie des perchaudes vivant dans les lacs contaminés aux métaux,
probablement dans le but de stimuler une syntheése accrue de la TTR qui serait inhibée
par le Cd. Sans surprise, nous avons observé une baisse dans le rapport
dROH plasmatique : dROH hépatique chez les perchaudes vivant dans les lacs les plus
contaminés, ce qui conforte I'’hypothése selon laquelle la synthése de la TTR ou son

action de liaison au rétinol serait perturbée par le Cd.

Plus spécifiquement dans I'expérimentation de laboratoire, ou nous avons exposeé les
perchaudes uniquement au Cd et donc a un seul facteur stressant par opposition au
milieu naturel (plusieurs facteurs stressant), nous avons noté une baisse dans les
concentrations de dROH plasmatique. Ce résultat bien qu’en accord avec notre
hypothése pourrait aussi signifier que soit le Cd inhiberait de la synthése des protéines
de liaison du rétinol (RBP), soit il interférerait a I'action de liaison du dROH au RBP, soit
il entraverait la liaison du complexe dROH-RBP a la TTR qui joue un role de protection
contre la dégradation de ce complexe au cours de son transfert vers les cellules extra-

hépatiques (Berry et al., 2012).
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5.2.1.3. Muscle

Contrairement aux observations faites au niveau du foie, I'extrait musculaire a révélé
que le déhydrorétinyl stéarate était la seule forme d’ester majeure analysée dans le
muscle des perchaudes. Mais probablement en fonction des variations des besoins en
vitamine A de ces tissus, les concentrations de rétinoides étaient beaucoup plus faibles
dans le muscle que dans le foie. Dans notre étude, les concentrations de dROH
musculaire étaient élevées chez les poissons échantillonnés dans les lacs contaminés
durant les deux saisons, suggérant probablement le réle des rétinoides dans la lutte
contre le stress oxydant engendré par les métaux. Une baisse de la concentration du
déhydrorétinyl stéarate musculaire beaucoup plus marquée au printemps a également
été constatée. Ce résultat réveéle qu’'une exposition aux métaux en milieu naturel a des
effets néfastes sur le stockage des rétinoides musculaires. Toutefois, une variation
saisonniére des concentrations de ces métabolites a été observée entre les deux
saisons, avec des valeurs plus élevées au printemps sauf dans le lac Dufault. Cette
fluctuation saisonniére serait une fois de plus engendrée par une combinaison de
facteurs inhérents a la variation temporelle soit des ressources alimentaires soit des
concentrations des métaux dans lI'eau et/ou de la diéte. Dans I'expérimentation de
transplantation de méme que dans celle conduite au laboratoire, nous avons observé
une diminution des concentrations des deux formes de déhydrorétinoides musculaires
analysées chez les perchaudes exposées aux métaux. D’aprés nos connaissances,
cette étude est la toute premiere a établir un lien entre le stockage ou la libération des
rétinoides musculaires et 'accumulation des métaux chez les poissons. Il ressort de
'analyse des données recueillies que le déhydrorétinyl stéarate est la principale forme

de stockage des réetinoides musculaires chez les perchaudes et que les métaux
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altereraient les activitts des enzymes responsables de [Ihydrolyse et/ou de

I'estérification des rétinoides dans le muscle.

5.2.2. Effet des métaux sur la proportion de dROH libre et sur les activités

enzymatiques de la REH et la LARAT

Le rapport de la forme libre sur la forme estérifiée des rétinoides (pourcentage) est
considéré comme un indice du métabolisme de stockage ou de la libération des
rétinoides dans le foie (Boily et al.,, 2005). Lorsque ce pourcentage est élevé, cela
indique une stimulation des enzymes responsables de I'hydrolyse des esters de rétinol
(REH) alors qu’'une baisse de ce pourcentage traduirait une inhibition de l'activité de
cette enzyme. Bien que nous ayons mis en évidence une augmentation de la
concentration des métabolites rétinoidiens (dROH et déhydrorétinyl palmitate) dans le
foie des poissons vivant en permanence dans des lacs contaminés, une baisse du
pourcentage de dROH hépatique a été observée dans ces lacs. L’examen des résultats
obtenus dans la baisse du pourcentage du déhydrorétinol hépatique chez les poissons
exposés aux Cd en milieu naturel traduirait une conséquence directe de l'inhibition des
activitts des enzymes impliquées dans [I'hydrolyse des esters (REH). Cette
interprétation est en accord avec la baisse observée dans le pourcentage du ROH
hépatique chez les ouaouarons exposés aux pesticides en milieu naturel (Boily et al.,
2005), bien que les deux types de contaminants soient différents. Par contre, toujours
chez ces poissons, une hausse relative de ce pourcentage a été observée dans le
muscle. Ce résultat serait quant a lui relié a une inhibition des activités des enzymes
responsables de l'estérification du déhydrorétinol (LdARAT). La LdRAT est une enzyme

qui convertit le déhydrorétinol en déhydrorétinyl ester et donc une perturbation de son
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activité pourrait entrainer une accumulation accrue de déhydrorétinyl ester dans le tissu.
Ce résultat concorde avec les travaux de (Rodriguez-Estival et al., 2011a) qui ont noté
une hausse du pourcentage de rétinol hépatique suite & une exposition des cerfs et les
sangliers au Pb en milieu naturel.

Bien que nous n'ayons pas observé un changement significatif du pourcentage du
dROH libre dans le foie aprés 6 semaines d’exposition des perchaudes au Cd, une
augmentation des activités de ces deux enzymes dans ce tissu a été notée. Une hausse
des activités de la REH signifie une plus grande conversion du rétinyl palmitate en
rétinol et donc un mécanisme compensatoire pour mieux juguler le stress oxydant induit
par le Cd. Certaines études utilisant le rétinol comme substrat ont rapporté des effets
déléteres des pratiques agriculturales sur les activités de la LRAT chez les ouaouarons
(Boily et al., 2009) et des polluants organiques chez les poissons (Ndayibagira et Spear,
1999). Mais a notre connaissance, la présente étude est la premiere a utiliser le dROH
comme substrat pour I'analyse des impacts des métaux sur I'estérification des rétinoides
chez les vertébrés. L'augmentation des activités de la LdRAT serait liée a une forte
conversion du dROH en déhydroretinyl palmitate (antioxydant) dans l'optique de lutter
potentiellement contre le stress oxydant induit par une exposition des perchaudes au

Cd.
5.2.3. Effet des métaux sur I’expression de la rdh-2

En réponse a la baisse des activités des enzymes impliqués dans le métabolisme des
rétinoides (baisse du pourcentage de dROH libre), nous avons constaté une
augmentation du niveau de transcription de la rdh-2 dans le foie des perchaudes

capturées dans les lacs contaminés aux Cd au printemps, mais pas en automne,
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probablement dans le but de maintenir la disponibilité en vitamine A a un niveau viable.
Ce résultat, bien gquillustrant davantage les mécanismes mis en place pour combattre le
stress oxydant induit par les métaux, contraste avec les récents travaux ou une
corrélation négative entre le niveau de transcription du géne rdh-2 et les concentrations
en Cd hépatique chez les poissons chroniquement exposés aux meétaux en milieux
naturels a été observée (Pierron et al., 2011). Méme si certains lacs échantillonnés
étaient communs dans les deux études et les perchaudes analysées capturées durant
les mémes saisons (printemps), les concentrations de métaux accumulés étaient
néanmoins au minimum deux fois supérieures dans I'étude de Pierron et al. (2011) que
les concentrations en métaux tissulaires dans la présente étude. Ces résultats
suggerent qu’au cours d’'une exposition chronique et permanente a un cocktail de
métaux en milieu naturel, le niveau de transcription des génes impliqués dans le
métabolisme des rétinoides serait fonction des concentrations métalliques accumulées
dans les tissus.

L’observation d’'une baisse du niveau de transcription de la rdh-2 hépatique en
concordance avec une baisse du pourcentage du dROH libre dans I'expérimentation de
transplantation traduit encore un impact négatif du Cd sur le métabolisme des rétinoides
a deux niveaux d’organisation biologique. Cet abaissement du niveau de transcription
de la rdh-2 en comparaison avec la hausse observée dans I'expérimentation de gradient
permet vraisemblablement d’expliquer que le temps d’exposition au Cd influence aussi
'expression de ce géne. Conformément a notre hypothése selon laquelle une
augmentation des activités de la REH et la LARAT offre une protection accrue contre le
stress oxydant induit par le Cd, nous avons observé une augmentation du niveau de

transcription de la rdh-2 dans le foie des perchaudes issues de I'expérimentation au
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laboratoire. Nous avons interprété cette divergence de réponse entre les deux
expérimentations comme pouvant étre liée a la présence d’'un seul agent stressant au
laboratoire (Cd), contre une combinaison de plusieurs facteurs stressants en milieu

naturel (par exemple la présence d’'un cocktail de métaux, une exposition a deux voies).

5.3. Effet d’'une contamination métallique sur la réponse au stress

oxydant

Le deuxieme volet de notre projet de recherche consistait en I'évaluation de I'impact des
meétaux sur certains biomarqueurs traditionnellement impliqués dans la réponse au

stress oxydant.
5.3.1. Echantillonnage suivant un gradient de concentration métallique
5.3.1.1. Foie

En comparant les réponses des poissons des lacs propres a ceux des lacs contaminés
au printemps, on constate que l'activité de la CAT hépatique chez les poissons vivant en
permanence dans les lacs contaminés au Cd était élevée alors que celle de la SOD était
faible. Le foie joue un rdle de premier plan dans la lutte contre le stress oxydant induit
par des polluants chimiques chez les poissons (Benedetti et al., 2007). L’interprétation
faite de cette réponse opposée entre les deux biomarqueurs traduirait une parfaite
corrélation négative entre les activités de la SOD et de la CAT. C’est-a-dire qu’une
hausse de l'activité de la SOD sera suivie d’'une baisse de I'activité de la CAT et vice
versa (Cao et al.,, 2012; Qu et al., 2014). Une justification a ce constat est qu’'une
augmentation de l'activité¢ de la SOD entrainerait une accumulation du peroxyde

d’hydrogéne (H,O;) qui inhiberait I'action de la CAT. Par contre la capacité de dégrader
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le H,O, par la CAT augmente lorsque I'activité de la SOD est faible (Qu et al., 2014). En
effet leurs fonctions dans le contréle des ERO sont liées. A titre d’exemple, la SOD
catalyse la dismutation du superoxyde en dioxygene et H,O, toxique alors que la CAT
va dégrader le H,O, en molécule d’eau et en oxygéne. En méme temps ce résultat
dénote une synergie ou une coopération entre les deux voies métaboliques qui
constituent les premiéres lignes de défense vitale de la cellule contre le stress oxydant
(Asagba et al., 2008). L’inhibition de I'activité de la SOD, bien que contre-intuitive, peut
aussi s’expliquer par un débalancement entre la génération des ERO (plus rapide) et la
production de la SOD (moins rapide) (Qu et al., 2014), puisque l'activité de la SOD
augmente normalement avec la production des ERO (Qu et al., 2014). Contrairement a
la cat, le niveau de transcription de la Cu/Zn sod-1 hépatique était élevé chez les
poissons capturés dans les lacs contaminés par rapport a ceux provenant des lacs
« propre ». La réponse positive a un seul niveau d’organisation biologique traduirait une
régulation qui se fait au niveau catalytigue (CAT) et au niveau moléculaire (SOD) dans
I'exposition chronique des poissons sauvages aux meétaux. L’augmentation du niveau de
transcription de la Cu/Zn sod-1 bien que contrastant avec les résultats de Pierron et al.
(2009) qui ont observé une baisse du niveau de transcription de ce géne dans le foie
des perchaudes vivant dans les lacs impactés par le Cd, pourrait étre attribuable a la
forte concentration tissulaire en métaux (Cd et Cu) observée dans leur étude
comparativement a la mienne.

L’exposition des perchaudes aux métaux en milieu naturel dans les échantillonnages de
gradient polymétallique a induit une augmentation de I'expression de la g6pdh
hépatique suivie d’'une augmentation de lactivité de la G6PDH. Typiguement les

réponses transcriptomiques devraient se traduire en des réponses biochimiques
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(Nikinmaa and Rytkénen, 2011), ce qui a été le cas pour la G6PDH dans cette étude.
Les réactions synchroniques obtenues dans les réponses moléculaires et biochimiques
de la G6PDH expriment un besoin de mieux lutter contre le stress oxydant causé par la
présence des métaux. Ce résultat suggére aussi que dans un environnement contaminé
par les métaux, la régulation de la voie métabolique de la G6PDH se ferait aux deux
niveaux d’organisation biologique. Levesque et al. (2002), ont rapporté que I'activité de
la G6PDH hépatique était faible chez les perchaudes vivant dans les lacs les plus
contaminés en métaux, en été, mais cette activité restait élevée comparativement a
celle de leurs homologues capturés en automne de la méme année (Levesque et al.,
2002). Premiere enzyme dans la voie des pentoses phosphates, la G6PDH catalyse la
conversion du glucose-6-phosphate en 6-phosphogluconate avec production de la
NADPH et est indispensable dans le maintien du niveau de NADPH cytosolique (Ho et
al., 2007) nécessaire pour la formation du glutathion réduit, qui & son tour joue un réle
dans la protection contre les dommages oxydatifs (Efferth et al., 2006). Contrairement
aux trois voies métaboliques précédentes ou on a observé au moins a un niveau
d’organisation biologique une réponse antioxydante suite a une exposition des
perchaudes aux métaux en milieu naturel, aucune différence inter-lac au cours de la
méme saison n’'a été observée dans la réponse de la GST hépatique, que ce soit au
niveau transcriptomique ou au niveau enzymatique. Ce parameétre ne serait donc pas un

bon biomarqueur de la réponse au stress oxydant chez les poissons sauvages

chroniquement exposés aux métaux.
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5.3.1.2. Muscle

De tous les biomarqueurs de la réponse au stress oxydant dans le muscle, aucun n’a
répondu a une exposition des poissons aux métaux dans I'échantillonnage de gradient
polymétallique. Une interprétation a I'absence de réponse des biomarqueurs du stress
oxydant dans le muscle est que, apres leur prise en charge, les métaux sont transportés
en grande partie directement aux organes ayant des capacités de détoxication élevées
tels que le foie et les reins. La faible accumulation de métaux dans le muscle par rapport
a d'autres tissus précédemment rapportée chez les perchaudes sauvages (Rajotte et
Couture, 2002) suggeére que le muscle pourrait étre moins susceptible au stress oxydant
ou aurait des besoins de défense antioxydante limités, ou que ce tissu serait

métaboliguement moins actif.
5.3.2. Expérimentation de transplantation en milieu naturel
5.3.2.1. Foie

Dans I'expérimentation de transplantation des poissons d’un lac « propre » vers un lac
contaminé, nous avons observé une diminution de I'activité de la CAT aprés 4 semaines
d’exposition au Cd sans qu’il y ait un changement significatif de I'expression de ce géne.
Par contre, bien que le niveau de transcription de la Cu/Zn sod-1 hépatique ait
augmenté chez ces poissons, ceci n’a pas conduit a un changement de l'activité de la
SOD. Ce résultat suggere que la régulation a la hausse de I'expression de la Cu/Zn sod-
1 avait pour but de maintenir les capacités antioxydantes de la SOD. Ces résultats,
quoique différents de ceux obtenus dans I'échantillonnage suivant un gradient de
concentration métallique ne sont pas surprenants. En effet, nonobstant le fait que les

poissons proviennent tous d’'un méme macro-environnement, le mode et le temps
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d’exposition sont différents dans les deux études. Pour les échantillonnages de gradient,
'exposition était permanente et chronique, alors qu’elle était soudaine et temporelle
dans l'expérimentation de transplantation. En inhibant une ou plusieurs enzymes
impliquées dans la lutte contre le stress oxydant, le Cd est connu comme un métal
pouvant induire un stress oxydant (Hsu et al., 2013; Kubrak et al., 2013). L’inhibition
observée de la CAT est donc logique et conforme avec d’autres travaux. En effet suite a
une exposition chronique aux métaux en milieu naturel, les perchaudes des lacs
contaminés de la région de Rouyn-Noranda présentaient une faible concentration de la
malondialdéhyde et une diminution de I'activité de la glutathionne réductase hépatique
(Giguere et al.,, 2005). Ces auteurs ont lié cette baisse a une augmentation de la
concentration des MTs qui auraient alors réagi avec les ERO, protégeant ainsi la cellule
contre le stress oxydant. En accord avec I'hypothése formulée, ce résultat suggére aussi
que d’autres mécanismes peuvent intervenir dans la capture des ERO générées par les
métaux dans le foie. Les MTs sont des protéines non-enzymatiques riches en cystéine
et ayant une forte affinité pour les ERO et qui contribuent a la détoxication cellulaire des
métaux (Amiard et al., 2006; Viarengo et al., 2000). Par ce mécanisme, les MTs
pourraient étre considérées comme faisant partie du systeme de défense antioxydante
cellulaire (Uren Webster et al.,, 2013). Cependant, nous n’avons constaté aucune
différence du niveau de transcription de la mts-1 hépatique des poissons exposés aux
métaux comparativement a leurs homologues restés captifs dans leur lac d’origine

(Annexe 1).

Tout comme dans I'exposition des perchaudes aux métaux dans les échantillonnages

de gradient polymétalligue, une augmentation de I'expression de la gépdh hépatique
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suivie d'une augmentation de [lactivitt de la G6PDH a été obtenue dans
'expérimentation de transplantation. L’exposition temporelle des poissons aux métaux
en milieu naturel a aussi induit une augmentation du niveau de transcription de la mgst-
3 hépatique accompagnée d’'une réponse catalytique (augmentation de I'activité de la
GST) traduisant une réponse synchrone a la neutralisation des ERO produites par une
exposition aux métaux (Uren Webster et al., 2013). La GST contribue a la détoxication
cellulaire en favorisant I'excrétion des ERO. Plus spécifiquement, elle catalyse la
réaction de conjugaison du glutathion réduit (GSH) avec des composés xénobiotiques
électrophiles les rendant plus hydrosolubles (Elia et al., 2006). Nos données suggerent
que lorsqu’une exposition des poissons a des concentrations de métaux pertinentes
pour I'environnement est limitée dans le temps, une protection contre le stress oxydant
s’opére au moins au niveau de la transcription via le métabolisme du glutathion (Kowara

et al., 2005).

5.3.2.2. Muscle

Une augmentation des activités de la CAT et de la SOD musculaires a été observée
dans lI'expérimentation de transplantation des poissons en milieu naturel. De toute
évidence l'augmentation des activités de ces enzymes antioxydantes réveéle une
réponse a une probable forte présence des ERO dans le muscle et laisse présager que
le muscle serait aussi susceptible (mais dans une mesure moindre que le foie) au stress

oxydant induit par les métaux en milieu naturel.
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5.3.3. Expérimentation dans les conditions contrblées de laboratoire

Contrairement aux poissons capturés dans la région de Rouyn-Noranda, pour les
expérimentations de terrain les poissons utilisés au laboratoire provenaient de Trois-
Rivieres.

5.3.3.1. Foie

Six semaines d’exposition des perchaudes au Cd en laboratoire n'ont pas
significativement affecté 'activité de la SOD dans le foie. Par contre une exposition de 4
h a suffi pour augmenter cette activité dans le foie des daurades royales (Sparus aurata)
exposées a une concentration en Cd plutét forte (0,5 mg Cd/L) (Souid et al., 2013),
suggérant qu’a la suite d’'une exposition au Cd, la réponse de la SOD dépend du temps
d’exposition, de la concentration du polluant et/ou de lI'espéce d’intérét. Par contre,
'exposition des perchaudes aux métaux en laboratoire a induit une augmentation du
niveau de transcription de la cat et de la g6pdh hépatique suivie d’'une augmentation
des activités de la CAT et de la G6PDH. De méme, une augmentation du niveau de
transcription de la mgst-3 hépatique a été observée, mais aucune différence dans
l'activité catalytique n’a été notée. Bien que certaines similitudes existent entre les deux
expérimentations temporelles, la difféerence d'origine pourrait expliquer certaines
disparités obtenues dans la réponse des enzymes antioxydantes analysées dans les
deux types d’expositions temporelles. Nous pourrions aussi spéculer en argumentant
que linfluence de plusieurs facteurs (par exemple, la présence d’un mélange complexe
de métaux ; une température et une disponibilité alimentaire variables) qui agissent
dans I'environnement naturel fait que la réponse des biomarqueurs du stress oxydant

soit différente entre le milieu naturel et le laboratoire.
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5.3.3.2. Muscle

Par comparaison au groupe contréle (non exposé), une diminution de l'activité de la
GST musculaire a été observée chez les perchaudes exposées a la plus grande
concentration au Cd (8 ug/L) en laboratoire. Une baisse dans l'activité de la GST en
concordance avec une exposition au Cd illustre le fait que cette enzyme subit des effets
délétéres a la suite d’une pollution métallique (Benedetti et al., 2009). Une diminution de
l'activité de certaines enzymes antioxydantes est aussi souvent compensée par une
augmentation des activités d’autres enzymes antioxydantes, faisant de ce fait une
preuve de I'existence de mécanismes alternatifs d'enlevement des ERO (Regoli et al.,
2011). De plus les enzymes antioxydantes agissent soit en coopération, soit en synergie

afin d’assurer une protection optimale contre le stress oxydant (Bagnyukova, 2006).

Par contre aucune différence dans les activités de la SOD et la CAT n’était notable dans
le muscle des perchaudes exposées au laboratoire pendant 6 semaines par rapport aux
individus non exposés. Bien qu’aucune différence dans le niveau de transcription de la
mts-1 n’ait été mesurée dans le muscle de ces poissons (Tableau 2 ; annexe J), ce
résultat serait probablement lié a une protection accrue exercée par les ligands
intracellulaires comme les métallothionéines, qui auraient capté les métaux et minimisé
ainsi leurs effets. Méme si dans la présente étude nous n’avons observé aucun effet sur
la mts-1, Pierron et al. (2009) ont observé que les perchaudes vivant dans les
environnements contaminés par les métaux dans la région de Rouyn-Noranda avaient
un niveau de transcription de la mts musculaire plus élevé que leurs homologues des

lacs « propres ».
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5.4. Implication d’un changement du niveau de transcription sur les

réponses biochimiques

L’analyse de nos résultats a montré une tres bonne concordance entre les réponses
transcriptomiques et biochimiques de certaines voies métaboliques du foie. Par exemple
une augmentation du niveau de transcription de la rdh-2 et de la cat a été suivie
respectivement par une hausse dans l'activité de la REH et de CAT lorsque les poissons
étaient exposés au Cd dans les conditions contrélées de laboratoire. De méme en milieu
naturel une exposition a un cocktail de métaux a induit une augmentation de
'expression de la g6pdh suivie d’'une augmentation de l'activité de G6PDH. Cette
observation correspond a la réponse typique attendue entre les deux niveaux
d’organisation biologique (Nikinmaa et Rytkdnen, 2011). Cependant étant donné les
différentes étapes de régulation qui existent entre les deux processus, cette réponse
synchronique n’est pas toujours observée (Regoli et al., 2011). Par exemple aucun
changement dans l'activit¢ de la SOD n'a été observé alors que le niveau de
transcription de la Cu/Zn sod-1 hépatique a augmenté chez les poissons transplantés.
Ce résultat n’est pas surprenant puisque, contrairement aux cellules procaryotes ou la
transcription est couplée a la traduction, il existe une différence temporelle entre ces
deux processus dans les cellules eucaryotes (Giuliani et al., 2013). De plus, les relations
entre les réponses moléculaires et enzymatiques dépendent de plusieurs paramétres
incluant la nature du tissu, le mode d’exposition, l'intensité du facteur stressant et
l'activation des facteurs de transcription (Nikinmaa et Rytkénen, 2011; Regoli et al.,
2011). Cette relation entre les deux processus va aussi dépendre de la quantité de la

protéine en question préexistante dans la cellule. En clair, bien que nos données
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montrent une cohérence entre I'expression des geénes et lactivité catalytique
correspondante, une réponse asynchrone peut aussi s'observer entre les deux
processus (Henrik Hansen et al., 2007), suggérant qu'un changement dans le niveau de
transcription d’un géne n’implique pas toujours une modification dans l'activité de

'enzyme correspondante (Giuliani et al., 2013; Regoli et al., 2011).

Nous pouvons nous poser la question suivante : est-il nécessaire d’étudier parallélement
l'impact d’'une contamination métallique sur I'expression des génes et sur l'activité des
enzymes correspondantes ? Ou bien quel est le meilleur biomarqueur d’effet d’une
exposition des métaux sur le métabolisme des rétinoides et sur la réponse au stress
oxydant ? Bien qu’il soit important de prendre en compte les informations moléculaires
et fonctionnelles dans la conception de certaines études, notamment génomique
(Furlong, 2011), au lieu de simplement discuter des implications fonctionnelles sur la
base des données moléculaires (Nikinmaa et al., 2013), nos résultats font penser qu‘en
fonction du type d’exposition, du tissu analysé, et de la voie métabolique, une étude a

un seul ou a deux niveaux d’organisation biologique chez la perchaude est nécessaire.

Par exemple en prenant la G6PDH hépatique comme biomarqueur, I'étude pourrait se
faire soit au niveau moléculaire soit au niveau biochimique selon les conditions
d’exposition utilisées dans cette étude. Par contre il serait nécessaire d’utiliser les deux
niveaux d’organisation biologique pour évaluer I'impact d’'une contamination chronique

des métaux sur les perchaudes sauvages si la SOD est choisie comme biomarqueur.
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5.5. Stratégies qu’utilisent les perchaudes pour s’adapter et vivre dans

un milieu naturel perturbé par les métaux

Nous avons aussi interprété I'observation selon laquelle les perchaudes sauvages vivant
continuellement dans un milieu perturbé par les métaux ont certains parameéetres du
meétabolisme des rétinoides plus élevés (par exemple une concentration en
déhydrorétinol) que leurs homologues des milieux propres comme une réponse
sélective a la contamination. En effet, par une acclimatation physiologique ou une
adaptation, ces poissons auraient acquis une certaine tolérance aux métaux (Cd
notamment). Une telle interprétation est conforme avec des études précédentes sur la
méme espéce, ou, par exemple, la sélection allélique des genes qui augmenterait le
fithness des perchaudes vivant dans les lacs contaminés aux métaux (Bélanger-
Deschénes et al.,, 2013), 'augmentation de Il'activit¢ de la nucléoside diphosphate
kinase (NDPK), indicatrice des capacités biosynthétiques chez les perchaudes
indigénes de la région de Sudbury (Rajotte and Couture, 2002) ou la capacité
relativement importante de tolérer une détoxication incompléte des métaux (Campbell et
al., 2008). Cependant, et probablement en raison d’une exposition chronique (> 80 ans)
aux métaux, ces populations de poissons ont montré une certaine incapacité a répondre
de maniére plastique a un changement d’environnement (article 4 ou chapitre 11),

possiblement & cause d'une perte de diversité génétique (Bourret et al., 2008).
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6. CONCLUSION ET PERSPECTIVES DE RECHERCHE

Les figures 13, 14 et 15 résument les principaux résultats obtenus dans ce travail de
doctorat.

6.1. Retour sur les objectifs et hypothéses de I’étude

L’hypothése principale postulée au début de I'étude était que les métaux dits non
essentiels, principalement le Cd, provoquent une perturbation du métabolisme des
rétinoides par altération de I'action des enzymes clées. Il s’est avéré que nous avions
raison, cependant le mécanisme d’action du Cd serait différent selon le type (via I'eau

versus nourriture ou versus les deux a la fois) et le temps d’exposition.
6.1.1. Effets des métaux sur le métabolisme des rétinoides

Dans nos études spatiales, au cours desquelles nous avons échantillonné des
perchaudes qui ont fait 'objet d’'une exposition chronique aux métaux et méme passé
toute leur vie en faisant face a une pollution métallique, nous avions émis un postulat
selon lequel la synthése de principales formes biologiquement actives des
déhydrorétinoides, a savoir I'acide déhydrorétinoique et le déhydrorétinal, serait inhibée
par les métaux principalement le Cd. Ceci devrait avoir pour conséquence une
accumulation anormalement élevée des métabolites de rétinoides dans le foie des
perchaudes vivants dans ces milieux impactés par les métaux. Conformément a notre
hypothése, nos résultats indiquent que ces poissons présentent des concentrations en
déhydrorétinol (dROH) plasmatique, de dROH et déhydrorétinyl palmitate hépatiques
plus élevées et que ces concentrations étaient beaucoup plus importantes chez les

poissons adultes que chez les juvéniles.
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Mélange de métaux avec [Cd] élevée dans I'eau (0,8 pg/L) + voie mixte
+ exposition chronique + milieu naturel + printemps + automne
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1= phD'LG empruntee du site « http:m-.rmu.dm.state.or.usfrasuurcas
ffishing/warm_water_fishing/yellow_perch.asp »
2 = plasma

Figure 13 : Diagramme illustrant les mécanismes d’action des métaux sur le métabolisme des rétinoides
et les réponses au stress oxydant chez les perchaudes chroniquement exposées en milieu
naturel (échantillonnages de gradient et de saison).

Ces résultats traduiraient soit un besoin de mieux lutter contre le stress oxydant
engendré par les métaux, soit une incapacité a metaboliser ces métabolites. De plus,
bien que les concentrations de ces métabolites augmentent dans le foie, le pourcentage
de dROH libre diminue, suggérant des effets négatifs des métaux sur les enzymes et/ou
les protéines de liaison impliquées dans 'lhoméostasie des rétinoides. Probablement en

réponse a cette inhibition des activités enzymatiques, une augmentation du niveau de
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transcription de la rétinol deshydrogénase-2 (rdh-2) a été observée au printemps. A
'opposé du foie, les concentrations en déhydrorétinyl stéarate étaient plus faibles dans
le muscle des perchaudes capturées dans les lacs contaminés que celles issues des
lacs « propres ». Ce résultat indiquerait que les métaux ont aussi un effet négatif sur le
métabolisme des rétinoides musculaires et que les besoins en vitamine A, sont

spécifiques d’un tissu a l'autre.

Nous avions aussi proposé que les variations saisonniéres des biomarqueurs du
métabolisme des rétinoides varient en fonction des concentrations tissulaires des
métaux. Il s’est avéré que nous avions raison puisque nous avons mis en évidence pour
la premiére fois qu’une fluctuation saisonniére des concentrations tissulaires en métaux
avait des implications sur les réponses des biomarqueurs du métabolisme des
rétinoides chez les perchaudes juvéniles sauvages. Une forte variation saisonniére des
concentrations des métabolites, du pourcentage de dROH libre et du niveau de
transcription du gene rdh-2 a été observée dans le foie avec des valeurs généralement
plus importantes au printemps qu’en automne, probablement causées par une
différence dans les facteurs qui affectent la biodisponibilité et la prise en charge des
métaux et par une répartition inégale des ressources alimentaires pendant les deux

saisons.
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Mélange de métaux avec [Cd] élevée dans I'eau (0,8 pg/L) + voie mixte
+ 4 semaines d'exposition + milieu naturel + printemps
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Figure 14 : Diagramme illustrant les mécanismes d’action des métaux sur le métabolisme des
rétinoides et les réponses au stress oxydant chez les perchaudes exposées en milieu

naturel pendant 4 semaines.

Au cours de notre étude de transplantation durant laquelle nous avons suivi dans le
temps l'effet d’'une contamination métallique sur la réponse des biomarqueurs d’effets,
nous avons observé que 4 semaines étaient suffisantes pour qu’il y ait une accumulation
significative de Cd et de Cu dans les reins des perchaudes. Contrairement a I'étude de
gradient, et en désaccord partiel avec notre hypothése, la bioaccumulation aurait eu

pour conséquence la diminution des concentrations du déhydrorétinyl palmitate, du
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pourcentage de dROH libre et méme du niveau de transcription de la rdh-2 dans le foie.
Ce résultat indique clairement qu’une exposition relativement longue des poissons aux
métaux en milieu naturel affecte négativement les biomarqueurs du métabolisme des
rétinoides dans ce tissu. De tous ces biomarqueurs utilisés, aucun n’a montré un effet
différent lorsque le muscle était considéré comme organe cible, indiquant que le muscle
ne serait pas un organe pertinent dans I'évaluation des effets des métaux sur le
métabolisme des rétinoides des perchaudes exposées pendant un temps relativement
long en milieu naturel. Les deux études mises ensemble révelent que les réponses des
biomarqueurs du métabolisme des rétinoides suite a une exposition des perchaudes

aux métaux en milieu naturel dépendraient fortement du type d’exposition.

Dans notre étude de laboratoire au cours de laquelle nous voulions comparer les
observations du terrain a celles des conditions contrélées, nous avions proposé qu’étant
donné que le Cd est le métal responsable des effets négatifs dans notre région
d’échantillonnage, les réponses entre les deux expérimentations temporelles
(transplantation et laboratoire) seraient comparables. Nos résultats illustrent que nous
avions partiellement vu juste, car contrairement aux études de transplantation, une

réponse synchrone et positive dans le niveau de transcription de la rdh-2 et les activités

des enzymes rétinoidiennes (REH et LARAT) a été observée dans le foie. Cette réponse
dénote une fois de plus la nécessité pour les hépatocytes de lutter efficacement contre
le stress oxydant engendré par le Cd. Par contre, tout comme dans I'étude de terrain le
Cd affecte négativement les concentrations des métabolites de rétinoides dans le foie

(exposition a 0,8 pg/L de Cd). De plus, le niveau de transcription de la rdh-2 musculaire
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et les concentrations des métabolites de rétinoides dans le plasma et le muscle

diminuaient chez les perchaudes exposées au Cd.

Cd (8 pg/L) + voie directe + 6 semaines d’exposition + laboratoire
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1 = photo empruntée du site « hitp://www.dfw_ state.or.us/resources

ffishing/warm_water_fishing/yellow_perch.asp »
2 = plasma

Figure 15 : Diagramme illustrant les mécanismes d’action du cadmium sur le métabolisme des
rétinoides et les réponses au stress oxydant chez les perchaudes exposées au laboratoire
pendant six semaines.

6.1.2. Effets des métaux sur les réponses des biomarqueurs traditionnels du
stress oxydant

Les résultats de I'étude de gradient indiquent des différences dans les niveaux de

transcription des genes et des activités enzymatiques de certains bio-indicateurs
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traditionnels de la réponse au stress oxydant dans les lacs contaminés
comparativement aux lacs de référence. Au printemps, on a observé que le niveau de
transcription de la gépdh et 'activité de la G6PDH étaient plus élevés dans le foie des
perchaudes des lacs contaminés en métaux. Par contre, chez ces individus, une faible
activité de la SOD et de la G6PDH hépatique a été mesurée respectivement au
printemps et en automne. Une fluctuation temporelle a été notée dans I'expression de la
Cu/Zn-sod-1 et dans les activités de la CAT et de la G6PDH dans le foie des
perchaudes échantillonnées dans les lacs contaminés, avec des niveaux généralement
plus élevés au printemps qu’en automne. En conformité avec notre hypothese, ces
résultats coincidant avec les concentrations plus élevées en Cd rénal chez ces poissons
traduisent probablement une augmentation plus importante des concentrations d’ERO
au printemps qu’en automne chez les perchaudes vivant dans les lacs contaminés aux

métaux.

Nous avions aussi proposé qu’une transplantation des perchaudes juvéniles d’un milieu
métalliguement « propre » vers un milieu contaminé entrainerait en fonction de la durée
d’exposition un dépassement des capacités de régulation de I'organisme traduit par une
induction des indicateurs de stress oxydant. L’acclimatation physiologique représente
une forme de plasticité phénotypique permettant a un organisme d’ajuster son
métabolisme dans le but de répondre a un changement dans les conditions
environnementales (contamination métallique dans notre cas). Nos travaux démontrent

gu’une telle réponse apparait durant les 4 premieres semaines d’exposition. Aprés cette

période, comparativement a leurs homologues restés captifs dans leur lac d’origine, les

poissons transplantés dans le lac contaminé avaient un niveau de transcription de la
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g6pdh, mgst-3 et de la Cu/Zn sod-1 plus élevé, conformément a notre postulat. Cette
régulation a la hausse des génes était suivie d’'une augmentation des activités des
enzymes correspondantes sauf pour la derniére voie métabolique. Cependant, bien
gu’aucun effet ne soit mesurable dans le niveau de transcription de la cat, une baisse de
l'activité de la CAT a été observée dans le foie suggérant ainsi que la réponse au stress
oxydant dépend du biomarqueur analysé. De méme une augmentation des activités de
la CAT et SOD musculaires a été mesurée chez les perchaudes transplantées dans un
milieu contaminé en métaux, suggérant que le muscle serait aussi susceptible au stress
oxydant suite a une exposition soudaine aux métaux en milieu naturel pendant 4

semaines.

Tout comme dans I'expérimentation de transplantation en milieu naturel et en
concordance avec notre hypothése, nous avons observé dans ['expérimentation
conduite au laboratoire des réponses synchrones et positives entre les analyses
transcriptomiques et enzymatiques dans la plupart des voies métabolites analysées. En
effet une augmentation du niveau de transcription de la cat, la gépdh et de la mgst-3
dans le foie a conduit a une augmentation des activités des enzymes correspondantes,
sauf dans la derniere voie métabolique ou 'augmentation de I'activité de la MGST n’était
pas mesurable. De tous les biomarqueurs du stress oxydant analysés dans le muscle,
seule la GST a répondu par une faible activité laissant présumer I'existence d’autres

meécanismes alternatifs de protection de la cellule contre le stress oxydant.

Le systeme de défense antioxydante est complexe et sa capacité a protéger la cellule
dépend des interactions entre les composantes individuelles qui les caractérisent,

incluant la vitamine A et plusieurs enzymes antioxydantes. Les données recueillies dans

118



nos eétudes de terrain et de laboratoire ont permis de mieux comprendre les
mécanismes utilisés par la perchaude pour lutter contre le stress oxydant induit par une
exposition aux métaux. Ces mécanismes impliquent simultanément des paramétres bien
établis de réponse au stress oxydant et des parametres du métabolisme des rétinoides.
Notre approche combinant I'examen tant au niveau transcriptomique que biochimique
met en évidence les avantages de [l'utilisation de plusieurs niveaux d’organisation
biologique aussi bien dans l'identification des stratégies utilisées par les poissons pour
lutter contre le stress oxydant engendré par le métal que dans I'évaluation des risques

pour I'environnement.

Si 'importance de ['utilisation du foie dans I'analyse des impacts d’'une contamination
métallique a été établie, nous pouvons cependant nous poser la question sur la

pertinence de l'utilisation du muscle comme organe d’intérét dans I'’évaluation des effets

des métaux sur les réponses au stress oxydant chez les poissons chroniquement
exposés en milieu naturel ; dans la plupart des cas, nous avons observé soit seulement
des tendances, soit aucun effet mesurable. Suite a ce qui précede, nous pouvons dire
sans aucune ambiguité que le muscle n’est pas un organe d’intérét pour répondre aux

objectifs assignés a cette partie de I'étude.

En définitive, ces études ont aussi contribué a une meilleure compréhension de la fagon
dont les perchaudes s’y prennent pour s’adapter et vivre dans des environnements

naturels impactés par les métaux.
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6.2. Perspectives de recherche

Nous avons étudié I'impact des métaux sur le stockage et la libération des rétinoides
dans le foie. Cependant d’autres paramétres, tels que l'alimentation, influencent aussi
les concentrations tissulaires des rétinoides (Garner et al., 2010). Afin de mieux
comprendre dans quelle mesure les métaux sont directement responsables des
réponses observées (versus indirectement via la diéte), il serait important d’analyser les
formes et les concentrations des rétinoides présents dans les proies des perchaudes,
par exemple en les mesurant directement dans les contenus stomacaux des
perchaudes. Cette avenue permettrait de discriminer la part due a une ingestion directe
des aliments de celle due a une perturbation du métabolisme des rétinoides. Les
concentrations anormales des meétabolites des rétinoides mesurées dans le foie des
perchaudes des lacs contaminés seraient liées a une altération du travail des enzymes
clées. Une avenue a explorer serait de mesurer directement les activités des enzymes
(par exemple LJARAT, REH, RDH) impliqguées dans ce métabolisme pour mieux
comprendre par quel mécanisme le Cd pertube le métabolisme des rétinoides chez les
poissons sauvages. De plus, il serait aussi important de mesurer les concentrations
d’acide rétinoique dans le foie pour vérifier si 'incapacité de métaboliser les métabolites

de rétinoides chez les poissons qui vivent dans les lacs contaminés est due a une

inhibition de la synthése de cette forme biologiquement active.

Cette étude soutient I'importance de considérer les variations saisonniéres lors de
'évaluation des risques environnementaux des métaux sur la physiologie des
organismes aquatiques. Nous I'avons fait sur une seule année et sur seulement deux

saisons. Afin d’avoir une meilleure compréhension des variations saisonniéres sur le
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métabolisme des rétinoides et sur la réponse au stress oxydant, il serait intéressant
d’explorer au moins durant trois saisons. Audet et Couture (2003) ont souligné
limportance de réaliser plus de deux échantillonnages dans les études de saison
puisqu’avec seulement deux échantillonnages les pics (positifs ou négatifs) de l'indice
d’embonpoint des perchaudes, des concentrations de métaux ou d’activités
enzymatiques tissulaires n’ auraient pas été identifiés. Aussi en échantillonnant sur deux
ans, cela permettrait de mieux comprendre l'influence des variations interannuelles sur

ces parametres.

Au final, nos résultats corroborent I'hypothése selon laquelle 80 ans d’exposition aux
métaux auraient entrainé un changement évolutif rapide en réponse a la contamination
chez les populations de perchaudes du lac Dufault. Pour généraliser un tel postulat, il
serait envisageable d’échantillonner dans d’autres lacs et méme dans d’autres régions

miniéres comme la région de Sudbury.

L’approche adoptée dans le choix des voies métaboliques étudiées dans cette these
s’est faite sur la base des réponses transcriptomiques issues des analyses de
séquencage (Pierron et al., 2011) et de micro-puces a ADN (Bougas et al., 2013) de la
perchaude. Dans ces études préalables de dépistage des effets des métaux sur la santé
des poissons, plusieurs biomarqueurs de contamination métallique appartenant a
diverses voies meétaboliques ont été observes. Afin de mieux comprendre les
mécanismes moléculaires et biochimiques de toxicité des métaux, il serait important
d’examiner ces autres voies métaboliques qui se sont différentiellement exprimées, par
exemple, d’étudier I'impact des métaux sur le métabolisme du fer, le transport du

calcium ou la coagulation sanguine.
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Abstract

What we generally refer to as ‘vitamin A’ is a group of naturally-occurring molecules
structurally similar to retinol that are capable of exerting biological activity. These
retinoids are essential to diverse physiological functions including vision, immune
response, bone mineralisation, reproduction, cell differentiation, and growth. As well,
some retinoids have antioxidant properties. Independent studies published over the last
few decades have revealed that many fish and wildlife populations living in highly
polluted environments have altered retinoid status possibly associated with retinoid
metabolic or homeostatic mechanisms. Substantial evidence links organic contaminant
exposure with changes in retinoid status in animal populations, but only a few detailed
studies have been published implicating inorganic contaminants such as metals. This
mini-review selectively deals with field and laboratory studies reporting associations
between environmental contaminants, especially trace metals, and alterations in retinoid
status. Both essential and non-essential trace metals have been reported to affect
retinoid status. This review focuses on metabolic imbalances of retinoids in relation to
metal contamination and illustrates possible modes of action. The role of retinoids as

antioxidants and their potential as biomarkers of metal contamination are discussed.

Key words: Chronic metal exposure; retinoid metabolism; antioxidants; vertebrates
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1. INTRODUCTION

Technological development has improved the quality of human life in industrial
countries, but has also engendered a number of ecological crises and stress in
ecosystems. At the top of the list of anthropogenic activities that have considerably
impacted the environment are agriculture, deforestation and metal mining and smelting.
Traditionally, scientists distinguish two groups of environmental contaminants: man
made contaminants (organic contaminants) and inorganic contaminants especially
metals. Organic and inorganic contaminants have widely different ecotoxicological
properties. For example unlike the organic pollutants, metals are naturally occurring
elements, they are an integral part of Earth and are found in all ecosystems (Campbell
and Couillard, 2004). Certain metals are essential for life and are required micronutrients
for biological functions (Atli and Canli, 2011; Campbell and Couillard, 2004; Niyogi et al.,

2007).

Anthropogenic activities are known to have a considerable influence on the local
environment and ecology. Toxicological effects caused by environmental pollutants have
been highlighted elsewhere. For instance, evidence of metabolic disturbances linked to
metal contamination has been reported in fish chronically exposed in the field (Couture
and Pyle, 2011). In their review, the authors proposed that the mechanisms of chronic
metal toxicity in fish living in contaminated natural environments are subtle and involve
energy costs for fighting oxidative stress, metal detoxification and protein repair.
Presumably, the toxic mode of action of metals under conditions of chronic exposure is
largely similar to oxidative stress induced by reactive oxygen species ; both share

multiple mechanisms of cellular response aiming at fighting cellular oxidative damage
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(Clarkson, 1995; Couture and Pyle, 2011).

Literature reporting impacts of environmental pollutants on retinoid metabolism is largely
focused on organic contaminants, especially persistent organochlorine pollutants (Novak
et al., 2008; Rolland, 2000; Simms and Ross, 2000), while literature on metal effects is
much scarcer. In the two last decades, trace metals have been reported to induce
alterations of retinoid status in wildlife, mostly in fish. In this brief review, we describe the
current knowledge and present recent reports of relationships between inorganic
contaminants and retinoid metabolism in fish and other vertebrates. The role of retinoids
as antioxidants against metal exposure and the mechanisms of retinoid metabolism

disruption by inorganic pollutants will be discussed.

2. MOLECULAR STRUCTURE OF RETINOIDS

The molecular structures of common retinoids are illustrated in Figure 1, while Table 1

illustrates the main physico-chemical characteristics of the principal forms of retinoids.
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Figure 1: Molecular structures of the principal forms of retinoids listed in Table 1.
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Tablel: Some physico-chemical characteristics of the principal forms of vitamin A

Retinoids / vitamin Al

Didehydroretinoids / vitamin A2

Form Alcohol Aldehyde forms  Acid form Ester form Alcohol form  Aldehyde Acid form Ester form

form forms
Vitamin A All  trans All trans All trans All trans All trans 3,4- All trans 3,4- All trans 3,4- All trans 3,4-

retinol retinaldehyde retinoic retinyl didehydro didehydro didehydro didehydro

acid palmitate retinol retinaldehyde retinoic acid retinyl palmitate

Molecular C20H300 C20H280 C20H20: C3sHe0O2 C20H260 C20H260 C20H2602 C3sHs802
formula
Molar 286.44 284.44 300.44 524.86 284.44 282.44 298.44 522.86
mass
(g/mol)
Cell status  Transport Semi active 2 Active Storage b b b b

Active (vision)

a- Immediately precursor of the active form (retinoic acid)
b- Active cell status unknown however could be the same like their retinoid homologues
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The predominant forms of retinoids are all-trans-retinol and its esters which are found in
mammals, amphibians, birds and fish. Other forms of retinoids have also been reported
in vertebrates, namely all-trans-dehydroretinol (3,4-didehydro-all-trans-retinol) and
dehydroretinyl esters, which have been found in some fish species (Defo et al., 2012b;
Goswami and Barua, 1981; Pereira et al., 2012) some bird species (Muller et al., 2012)
and in frogs, although the amount was low in amphibians (Boily et al., 2005). The
prevalence and the abundance of different forms of retinoids in fish are reported to be
related to fish morphology and life traits (dietary habits, migratory potentiality and
habitat) (Goswami and Barua, 1981). According to the classification of Goswami and
Barua (1981), two categories in fish exist: Retinol-type (vitamin A;) and dehydroretinol-
type (vitamin Ay). However, the limited available data for the dehydroretinol type makes
it difficult to really understand the tissue distribution, metabolism and roles of these
substances (Gesto et al., 2012b). Photosynthetic organisms are the main source of pro-

retinoids (beta-carotene) and retinoids for animals (Garner et al., 2010a).

3. PHYSIOLOGICAL FUNCTIONS AND METABOLISM OF RETINOIDS

Retinoids are natural or synthetic compounds with structures similar to retinol and,
among this sizable composite of molecules, those naturally-occurring forms capable of
exerting biological activity have historically been referred to as vitamin A (Debier and
Larondelle, 2005; Novak et al., 2008). The inability of animals to perform de novo
synthesis of retinoids forces them to incorporate these essential molecules from their
diet (Garner et al., 2010a; Novak et al., 2008), which is consistent with the definition of
vitamins. The most active retinoids (e.g. retinoic acid) act as hormones by regulating

gene transcription through high-affinity binding to nuclear receptors belonging to the
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steroid-thyroid family of hormones (Rolland, 2000; Simms and Ross, 2000). Retinoids
are essential to diverse vital biological functions such as growth, development, cell
differentiation, immune system, reproduction and vision (reviewed in D’Ambrosio et al.,
(2011); Debier and Larondelle, (2005); Novak et al., (2008). Some retinoids are also
known to mitigate oxidative stress (Alpsoy et al., 2009; Defo et al., 2012b; Dragsted,
2008; Rodriguez-Estival et al., 2011c). The alcohol form, retinol, acts as a precursor for
the biosynthesis of two critical metabolites (retinal and retinoic acid). Retinol is essential
in reproduction while the aldehyde form plays a crucial role in vision (Janosek et al.,
2006), especially in the metabolism of the pigment rhodopsin, involved in photoreceptor
cells of the retina (D'Ambrosio et al., 2011; Debier and Larondelle, 2005). Perhaps the
most biologically active forms of retinoids are the different isoforms of its retinoic acid
(Fernandez and Gisbert, 2011; Wu and Ross, 2010). This molecule is a potent hormone
that controls the expression of genes through binding to nuclear receptors acting on
genomic targets (Ross and Zolfaghari, 2004). Through the activation of specific
transcription factors (Amann et al., 2011a; Amann et al., 2011b; Sucov and Evans,
1995), the acid form of retinoids is known to participate in the immune system,
reproduction, growth and development (Debier and Larondelle, 2005). Literature reports
on the potential of retinoids to prevent or treat diseases. By regulating apoptosis and cell
growth, retinoids are involved in the prevention of cancers. They are also essential for
programmed cell death necessary in ‘sculpting’ embryonic structures (Hansen et al.,
2000; Zile, 2001). Retinoids are also known to have anti-mutagenic and anti-
inflammatory effects (Debier and Larondelle, 2005). Deficiencies of retinoids can be
deleterious to animals and are able to induce deformities (Branchaud et al., 1995; Gesto

et al., 2012b), growth delay, vision impairment, changes in hepatosomatic index or
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disease such as exophthalmia in fish (Moren et al., 2004). Long-term avitaminosis A was
reported to alter the spermatogenesis in adult mouse by decreasing the differentiated
germ cell in vitamin A-deficient animals, which was also correlated with an increase of

cellular apoptosis (Boucheron-Houston et al., 2013).

Similarities in retinoid metabolism are generally recognised among the five vertebrate
classes (Duester, 2000). Figure 2 illustrates the major pathways in retinoid metabolism

in vertebrates.

Figure 2: Major pathways in retinoid metabolism in vertebrates (from Gesto et al., (2012a)). Retinyl esters (RES) are
hydrolysed in the intestinal lumen and absorbed in the alcohol form, retinol (ROL) by enterocytes. ROL is
reesterified to REs before being incorporated into chylomicrons. Chylomicrons reach the general circulation trough
the intestinal lymph and arrive in the liver where they are taken up by parenchymal cells. The synthesized ROL are
stored in stellate cells in the form of REs. Once in the liver the fatty acids are rehydrolysed to ROL where they bind
to retinol binding protein (RBP) to be transported to the target cells by binding to the transthyretin (TTR) in blood
vessels. In the target cells, ROL are irreversibly oxidized to retinoic acid (RA) via retinal (RAL) and enters the
nucleus for transcription regulation by binding to retinoic acid receptors (RARS) or to retinoid X receptors (RXRS).
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The first organ involved in retinoid metabolism is the small intestine, where dietary
retinoids are taken up mainly as retinol (ROL) from prey or are derived from dietary
carotenoids (D'Ambrosio et al., 2011; Fernandez and Gisbert, 2011). In the intestinal
cells, retinol can be esterified to retinyl esters (REs) with the aid of the lecithin:retinol
acyltransferase (LRAT) enzyme (O'Byrne et al., 2005). The synthetized retinyl esters are
packaged into chylomicrons and transported principally to the liver parenchymal cells
(hepatocytes) through the lymphatic vessels where they are hydrolysed by neutral and
acid retinyl ester hydrolases (REH), to produce retinol which binds to the retinol binding
protein (RBP) (Albalat, 2009). Although high plasma retinyl esters (mainly retinyl
palmitate) were detected in some bird species (Muller et al., 2012; Wallace et al., 1996),
the retinols bound to RBP are mainly transferred to liver stellate cells where they are
also converted into REs for storage through the action of the LRAT enzyme. The primary
role of RBP is the protection of retinol against oxidation or degradation. However, RBP
also participates in retinoid homeostasis, controlling the metabolism, storage and
transport of retinoids (Albalat, 2009). The ROL-RBP complex may also be directly
secreted into the general circulation, where it binds to transthyretin (TTR) for
transportation to the target cells. TTR plays a key role as it assures the delivery of retinol
to target cells by avoiding kidney filtration of retinol (Lans et al., 1993). The complex
TTR-ROL-RBP delivers retinol to the target cells (Green and Green, 1994) where it is
metabolized into retinyl esters for storage or irreversibly oxidized by aldehyde
dehydrogenases to retinoic acid (RA) via its immediate metabolic precursor, the retinal
(RAL) (Duester et al., 2003). Synthetized retinoic acid enters the nucleus and regulates
gene transcription by binding to retinoic acid receptors (RARS) or to retinoid X receptors

(RXRs) (Albalat, 2009; Gesto et al., 2012a; Levi et al., 2008). Once the biological action
165



of retinoic acid is exerted, enzymes such as Cyp26 convert RA into biologically inactive

compounds like 4-hydroxy-RA and 4-oxo-RA (Albalat, 2009).

As mentioned above, the uptake of retinyl ester-containing chylomicrons occurs mainly
in the hepatocytes. It has been well documented that about 75% of retinyl esters (RES)
are taken up by the hepatic cells, while white adipocyte tissue account for about 15% of
extra-hepatic retinoid storage. Other tissues such as skeletal muscle, heart, lung, and
kidney take up the remaining 10 % (D'Ambrosio et al., 2011). The storage of retinyl
esters in tissues other than liver implies that retinol, which is the main transport form of

retinoids found in the general circulation, may also originate from these tissues.

4. EFFECTS OF EXCESS INTAKE OF RETINOIDS IN VERTEBRATES:
HYPERVITAMINOSIS A

A thorough description of the consequences of excess retinoids on animal health can be
found in recent reviews from Fernandez and Gisbert (2011) and Inoue et al. (2010).
Briefly, the impact of hypervitaminosis A will depend on several factors including the
nature (ester, alcohol, aldehyde or acid form) and the concentration of vitamin A
supplied, time of exposure and animal developmental stage (egg, embryo, larvae,
juvenile or adult) (Fernandez and Gisbert, 2011). Excess exogenous retinoids influence
reproductive performance in Japanese flounder (Paralichthys olivaceus). Specifically,
hypervitaminosis of retinyl esters enhance spawning performance and augment egg
retinoid content, but does not affect egg and larval quality (Furuita et al., 2001; Furuita et

al., 2003).

Excess retinoids induce skeletal deformities in fish larvae (Negm et al., 2013; Yutaka et
al., 2011). Chronic intake of retinol led to craniofacial and vertebral deformities, and
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deleterious effects for bone health in Atlantic salmon (Salmo salar L.) (drnsrud et al.,
2013). CEdema, tail reduction and brain deformities were observed in embryos of
zebrafish (Danio Brachydanio rerio) exposed to 0.9 ug/L of all-trans-retinoic acid
(Herrmann, 1995). In contrast to control fish, 60% of juvenile Atlantic halibut
(Hippoglossus hippoglossus) fed with higher amounts of retinyl acetate during 14 weeks
presented scoliosis and compressed vertebrae in the anterior region of the vertebral
column (Lewis-McCrea and Lall, 2010). In European sea bass (Dicentrarchus labrax),
the transcription level of genes involved in morphogenesis was positively correlated with
hypervitaminosis A, which was also coupled to delays in development, reduction in the
number of vertebral segments and bone formation anomalies in the cephalic region of
fish (Villeneuve et al., 2006). During post-hatching development in sea bass, Villeneuve
et al. (2005) highlighted the implication of retinoid metabolic pathways in the induction of

skeletal malformations.

Hypervitaminosis was related to decreased growth in sea bass (Villeneuve et al., 2005),
alteration of the specific growth rate in milkfish (Chanos chanos) fed with retinyl
palmitate (Tutas et al., 2013) and deleterious effects on growth in Atlantic salmon

(Salmo salar L.) (@rnsrud et al., 2013).

Teratogenic effects have been reported in zebrafish for two isomers of retinoic acids, all-
trans retinoic acid (RA) and 9-cis RA, with stronger effects for the latter (Zhang et al.,
1996). Notably, higher exogenous 9-cis RA completely alters the development of
embryos posterior midbrain and qualitatively affects the transcription of hix-1 (gene
involved in cellular differentiation and in organ development) within the rostral central

nervous system (CNS). However all-trans RA only induces the premature expression of
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pax-2 (gene involved in urogenital, eyes, ears and CNS development) of the posterior
midbrains and a weak expression signal of hix-1 gene in the CNS of zebrafish (Zhang et

al., 1996).

Excess intake of retinoids may lead to deleterious effects not only in fish but also in
other vertebrates (Inoue et al., 2010). A 3-day exposure to a high dose (0.6ug/L) of
retinoids (retinoic acid) induced malformations in African clawed frog (Xenopus laevis)
during embryogenesis. Observed biological effects included microphthalmia and a
reduction in prosencephalon size (Degitz et al., 2003). This spectrum of effects coupled
with hind-limb dysmorphogenesis was also observed with mink frog (Rana
septentrionalis), green frog (Rana clamitans) and wood frog (Rana sylvatica) (Degitz et

al., 2000).

Hypervitaminosis A causes cellular depletion of some essential elements like
phosphorus in birds (Alarcon Corredor et al., 1996). Teratogenic effects of retinoic acids
including dysplasia of caudal structures, limb malformations and scoliosis were reported

in chick tail bud (Griffith and Wiley, 1991).

As reviewed in Ritchie et al. (2003), hypervitaminosis A also results in abnormalities in
mammalian development. Possible consequences include malformations in all body
systems including limbs, ears and face, and cardiovascular, urogenital, respiratory and

gastrointestinal systems (Ritchie et al., 2003).

5. IMBALANCE OF RETINOID STORAGE IN RELATION TO METAL
CONTAMINATION

Lipophilic and persistent contaminants such as dioxins, furans, PCBs and

organochlorine pesticides tend to decrease the storage of retinoids in wildlife; however,
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due to the limited literature related to inorganic contaminants, the trend is not so clear for
this group of pollutants. Studies that have reported alterations in retinoid metabolism in
biota associated with exposure to trace metals are summarized in tables 2, 3 and 4.
From these studies, it is clear that metals can modify retinoid concentrations in animal
tissues. The proposed mechanisms by which metals alter retinoid homeostasis may
involve impairment of retinoid metabolising enzymes (Tsin and Malsbury, 1991),
changes in gene expression (Pierron et al., 2011) or dysfunctions of hepatic storage
capacity (Defo et al 2012). Data from literature reporting retinoid-disrupting effects of
inorganic contaminants are increasing, but these effects depend on the nature of the
metal (essential or non essential), the exposure mode (field or lab exposure), the tissues

examined and the species (Table 2).
5.1. Metal effects on retinoid metabolism in fish

Fish are located at the top of the aquatic food web and can integrate metals either from
food or directly from water. Adverse effects of bioaccumulated metals in fish include the

disruption of retinoid metabolism.

We have recently shown that exposure to Cd results in higher tissue concentrations of
dehydroretinoids (Defo et al., 2012b). Yellow perch (Perca flavescens) collected in late
spring were sampled in six lakes representing a metal contamination gradient. Fish from
Cd-contaminated lakes had significantly higher concentrations of liver 3,4-
didehydroretinol and 3,4-didehydroretinyl esters including 3,4-didehydroretinyl palmitate,
stearate and myristate than fish from reference lakes. However, the increase in 3,4-
didehydroretinyl ester stores with increasing Cd concentrations was quantitatively much

more important than the increase in free 3,4-didehydroretinol leading to a significant
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decrease in the percentage of liver free 3,4-didehydroretinol with increasing Cd
concentrations (Defo et al., 2012b). In the same study, plasma 3,4-didehydroretinol
concentrations were also analysed to determine whether increasing liver 3,4-
didehydroretinol concentrations was translated to its mobilization from liver to blood. The
authors observed no significant correlation between plasma and liver 3,4-
didehydroretinol concentrations (Defo et al., 2012b). This result suggests that 3,4-

didehydroretinol is mobilized from tissues other than liver.

Another field study was undertaken in a coastal lagoon in Brazil that receives effluents
from an iron-ore mining and processing plant. In this study, seven fish species were
sampled in order to investigate the possible effects of trace metal exposure on retinoid
levels in liver (Pereira et al., 2012). Comparing data from reference and contaminated
sites, considerable qualitative and quantitative differences in hepatic retinoid
concentrations among species were found. A positive correlation was reported between
hepatic Fe, Cu and Zn and hepatic retinol levels. The same correlation was also
obtained between hepatic Fe and liver retinyl palmitate. However, fish species from the
same sites with higher concentrations of Al, As, and Cd indicated lower hepatic
didehydroretinol and didehydroretinyl palmitate. In particular, liver didehydroretinoids

and retinoids decreased with an increase of liver Pb (Pereira et al., 2012).
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Table 2: Effects of trace metals on concentrations of retinoids in various fish tissues

Metal Type of Species Tissue Retinoid changes References
exposure
Cd Field Yellow perch Liver ADehydroretinol (Defo et al., 2012a)
(Perca flavescens) ANdehydroretinyl esters
Y% dehydroretinol
Cd Field Yellow perch Plasma ADehydroretinol (Defo et al., 2012a)
(Perca flavescens)
Fe, Mn Field Lake trout Liver VRetinyl palmitate (Payne et al., 1998)
(Salvelinus namaycush) Yretinol
Cu Labs Zebrafish Eggs No Effect on retinal level (Alsop et al., 2007)
(Dietary (Danio rerio)
exposure)
Cu Labs Zebrafish Whole body VRetinyl esters (Alsop et al., 2007)
(Dietary (Danio rerio) Vretinal
exposure) VDidehydrotinyl esters
Vretinol
Rainbow trout Liver YTotal retinyl ester (Miller et al., 2009)
Se Field (Oncorhynchus mykiss)
Brook trout Liver No effect (Miller et al., 2009)
Se Field (Salvelinus fontinalis)
Pb Field Seven fish species Liver YRetinyl palmitate (Pereira et al., 2012)
(teleost) Vretinol
VY Didehydrotinyl retinyl palmitate
WDidehydroretinol
Fe, Cu, Zn Field Seven fish species Liver ARetinol (Pereira et al., 2012)
(teleost)
Fe Field Seven fish species Liver A Retinyl palmitate (Pereira et al., 2012)
(teleost)
Al, As, Cd Field Seven fish species Liver VY Didehydrotinyl retinyl palmitate (Pereira et al., 2012)
(teleost) YDidehydroretinol
Hg Labs Notopterus Liver A\Vitamin A (Verma and Tonk, 1983)
(Aqueous (Notopterus
exposure) notopterus)
Hg Labs Notopterus Muscle WYVitamin A (Verma and Tonk, 1983)
(Aqueous (Notopterus
exposure) notopterus)
Hg Labs Notopterus Ovary YVitamin A (Verma and Tonk, 1983)
(Aqueous (Notopterus
exposure) notopterus)
Hg Labs Catfish Muscle YVitamin A (Gupta and Sastry, 1981)
(Aqueous (Heteropneustes fossilis)
exposure)
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Table 3: Effects of trace metals on concentrations of retinoids in various bird tissues

Contaminant Type of Species Tissue Metal mechanism References
exposure
Cd, Se Field Common eiders Liver No Effect (Wayland et al., 2003)
(Somateria
mollissima borealis)
Hg Field Common eiders Liver A Retinyl palmitate (Wayland et al., 2003)
(Somateria A Retinol
mollissima borealis) ARatio of retinol/retinyl
palmitate
VRatio  of  plasma
retinol/liver retinol
Hg, Cd, Se Field Common eiders Plasma No Effect (Wayland et al., 2003)
(Somateria
mollissima borealis)
Cd, Zn Field Surf scoters Liver ARetinyl palmitate (Harris et al., 2007)
(Melanitta
perspicillata)
Cd Field Surf scoters Liver ARetinol (Harris et al., 2007)
(Melanitta
perspicillata)
Pb Field Coots Plasma VRetinol (Martinez-Haro et al., 2011)
(Fulica atra)
Pochard
(Aythya ferina)
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Table 4: Effects of trace metals on concentrations of retinoids in various mammalian tissues

Contaminant Type of exposure Species Tissue Metal mechanism References
Cd Labs Rat Plasma YVitamin A (Sugawara and Sugawara, 1978, 1979;
(Injection) (Rattus rattus) Sugawara et al., 1981)
Cd Labs Rat Liver AVitamin A (Sugawara and Sugawara, 1978)
(Injection) (Rattus rattus)
Cu, Zn Labs Rat Plasma No Effect (Sugawara and Sugawara, 1979)
(Injection) (Rattus rattus) Liver
Cu Labs Mink Liver No Effect (Kékela et al., 1999)
(Dietary exposure) (Mustela vision) Plasma
Pb Field Red deer Testis VRetinyl palmitate (Rodriguez-Estival et al., 2011c)
(Cervus elaphus) Vretinol
Se Field Red deer Liver Vretinol (Rodriguez-Estival et al., 2011c)
(Cervus elaphus)
Pb Field Wild board Liver ARetinol (Rodriguez-Estival et al., 2011c)
(Sus scrofa) VRetinyl stearate
Pb Field Red deer Liver Aretinol (Rodriguez-Estival et al., 2011b)
(Cervus elaphus)
Cu Field Wild board Liver ARetinol (Rodriguez-Estival et al., 2011b)
(Sus scrofa)
Pb Field Wild board Liver VRetinyl esters (Rodriguez-Estival et al., 2011b)

Red deer Cervus

A % Retinol
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Similar-sized female lake trout (Salvelinus namaycush) were collected in late summer at
a reference lake (Shabogomo Lake) and in a Fe and Mn contaminated lake (Wabush
Lake) (Payne et al., 1998). The authors observed that retinol and retinyl palmitate were
60- and 150-times lower respectively in contaminated fish compared to fish from the
reference lake. These results contrast with those of Pereira et al. (2012) who reported a
positive correlation between Fe contamination and liver retinyl palmitate concentrations
in fish living in Fe contaminated area, suggesting that changes in liver retinoid

concentrations induced by Fe exposure are species-specific.

Iron is an essential element involved in the construction of structural components of key
enzymes in the cell (Senadheera et al., 2012). Another study reported that iron
deficiency negatively impacted the metabolism of some enzymes, presumably because
of its presence in the enzyme structure (Okoyasu et al., 1981). Although both studies
were carried out in the field, the fish species sampled were not the same. These studies
combined suggest that interspecific differences in response to Fe contamination might
be explained by their different sensitivities to Fe or by the interference of Mn in the
action of Fe and therefore their different responses in the storage of retinyl palmitate. Mn
was reported to profoundly influence the spectral change of retinyl phosphate in the liver

of rat (Shidoji et al., 1983).

Miller et al. (2009) reported a negative association between muscle Se and liver total
retinyl esters in rainbow trout (Oncorhynchus mykiss). However, no effects of Se on
retinol metabolism were reported with brook trout (Salvelinus fontinalis) (Miller et al.,

2009).
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Laboratory studies also revealed similar results with those obtained in the field. Verma
and Tonk (1983) reported an increase in hepatic retinoid concentrations in the tissues of
Notopterus notopterus exposed to sublethal concentrations of mercury. Liver retinoid
concentrations have been proposed as the most consistent and sensitive indicators of
pollutant—related retinoid effects (Simms and Ross, 2000). In contrast, a diminished
retinoid storage capacity was reported in fish muscle and ovary associated with Hg
contamination (Gupta and Sastry, 1981; Verma and Tonk, 1983). After 30 days of
exposure, a sublethal concentration of Hg significantly decreased retinoid concentrations

in the muscle of catfish (Heteropneustes fossilis) (Gupta and Sastry, 1981).

Investigating the link between toxicant exposure and retinoid levels in zebrafish (Danio
rereo), Alsop et al. (2007) reported a depletion of retinoid stores in fish. Specifically,
whole body retinol, retinal, retinyl ester and didehydroretinyl ester were reduced in fish
exposed to copper. However, no effect was observed on egg retinal, which was the only
form of retinoids found in this life stage (Alsop et al., 2007). This study indicated that
although adult fish endogenous retinoids were depleted, daily retinoids intake was

sufficient to maintain a normal concentration of egg retinal.
5.2. Metal effects on retinoid metabolism in birds

As observed in fish, metal-related changes in tissue retinoids have been reported in
numerous studies of free-ranging birds (Table 3). Wayland et al. (2003) found an
increase in liver retinol and retinyl palmitate of common eiders (Somateria millissima
borealis) in relation to higher liver Hg. The same study reported an increase in liver
retinol:retinyl palmitate ratios and a decrease in plasma retinol:liver retinol ratios in Hg-

contaminated eiders, suggesting a perturbation in the mobilization of liver retinoids into
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the circulation (Defo et al., 2012b). However, no significant correlation was established
between liver Cd or Se and liver retinoid concentrations, or between liver Hg, Cd and Se
and plasma retinol concentrations (Wayland et al., 2003). The mobilization of plasma
retinol in coots (Fulica atra) and pochard (Aythya ferina) also appears to be affected by
Pb exposure, decreasing with increasing blood Pb concentrations (Martinez-Haro et al.,
2011). In their study carried out on the Pacific coast of British Columbia, Canada, with
surf scoters (Melanitta perspicillata), Harris et al. (2007) highlighted the positive
relationship between liver retinol and kidney Cd and between liver retinyl palmitate and

kidney Cd and Zn.
5.3. Metal effects on retinoid metabolism in mammals

Studies have observed negative relationships between circulating retinoid levels and
tissue metal concentrations in exposed mammals (Table 4). Circulating retinoid levels in
rat (Rattus ratus) were negatively correlated with injected Cd concentrations (Sugawara
and Sugawara, 1978, 1979; Sugawara et al., 1981) and positive relationships were
found between Cd and liver retinoid concentrations in rat (Sugawara and Sugawara,
1978). However no significant effects on liver or plasma retinoids were observed when
rats were injected with Cu or Zn (Sugawara and Sugawara, 1979). Also, chronic dietary
exposure to low levels of Cu did not reduce or increase liver retinoid and circulatory

retinol concentrations in mink (Neovison vison) (Kakela et al., 1999).

Different trends of change in retinoid levels in relation with trace metals were reported in
ungulates from Pb mining areas (Rodriguez-Estival et al., 2011b; Rodriguez-Estival et
al., 2011c). These studies were conducted within and outside a Pb mining area and

were aiming to assess the effects of trace metals on retinoid levels in red deer (Cervus
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elaphus) and wild boar (Sus scrofa). Retinyl palmitate and retinol concentrations in testis
of red deer were diminished in mining impacted compared to reference sites. Red deer
also exhibited negative correlations between bone Se levels and hepatic retinol
(Rodriguez-Estival et al., 2011c). However an increase in liver retinol associated with a
decrease in liver retinyl stearate was observed in wild boar from the same contaminated
area. In another field study, Rodriguez-Estival et al. (2011a) emphasized the alteration
of retinoid concentrations in tissues of red deer and wild boar exposed to Pb. They
identified a positive correlation between liver retinol and liver Pb in red deer and
between liver retinol and liver Cu in wild boar. In both species, decreases in liver retinyl
esters and increases in liver retinol percentage were reported in the Pb mining area,

suggesting a possible mobilisation of liver retinoid stores (Simms and Ross, 2000).

6. MODES OF ACTION OF TRACE METALS IN THE DISRUPTION OF
RETINOID METABOLISM

In the previous sections we have reviewed data regarding retinoid metabolite imbalance
in vertebrates exposed to metal contamination. However, the mechanisms underlying
the disruption of retinoid metabolism by trace metals remains to be elucidated. Table 5
lists some key studies proposing mechanisms of retinoid metabolism impairment by
trace metals. Driessen et al. (2000) suggested that the disruption of the expression of
genes involved in retinoid homeostasis leads to the accumulation of retinol and retinyl

esters.
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Table 5: Mechanisms of retinoid metabolism impairment by trace metals

Wildlife type Contaminant Type of Species Tissue Metal mechanism References
exposure
Fish Cd, Cu Field Yellow perch Liver VY Transcription level of (Pierron et al., 2011)
(Perca flavescens) Epidermal retinol
dehydrogenase 2
Fish Cd Field Yellow perch Liver AN Transcription level of TTR (Pierron et al., 2011)
(Perca flavescens)
Fish Cd, Ni Labs Yellow perch Liver AN Transcription level of (Defo et al unpublished data)
(Perca flavescens) photoreceptor associated
retinol dehydrogenase 2
Fish Cd, Ni Labs Yellow perch Muscle WY Transcription level of (Defo et al unpublished data)
(Aqueous (Perca flavescens) Photoreceptor associated
exposure) retinol dehydrogenase 2
Fish Cu Labs Zebrafish Whole body No effect on raldh2 (Alsop et al., 2007)
(Dietary (Danio rerio)
exposure)
Mammal Zn, Cd Labs Bovine Eyes WREH activity (Tsin and Malsbury, 1991)
(Add to the
incubation
preparation)
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Pierron et al. (2011) conducted a study on indigenous yellow perch chronically exposed
to metals, and reported that the transcription level of the epidermal retinol
dehydrogenase 2, a gene thought to be involved in the biosynthesis of an enzyme that
converts retinol to retinoic acid via retinaldehyde (Lee et al., 2009), was down-regulated
in response to long term Cd exposure (Pierron et al., 2011). However, the transcription
level of transthyretin, a gene encoding for TTR, a protein which prevents the loss of RBP
by filtration in the kidney (Berry et al., 2012), increased with increasing liver Cd
concentration in yellow perch (Pierron et al., 2011). In contrast, no effect of Cu on whole
body raldh-2, a gene involved in retinal biosynthesis, was reported (Alsop et al., 2007).
These results combined suggest that the transcriptional response of genes involved in

retinoid metabolism is metal-specific.

The effects of metal contamination on the transcription level of one thousand genes was
investigated using a cDNA microarray on adult yellow perch (Perca flavescens) exposed
in the laboratory to cadmium (0 pg/L, 0.8 pg/L and 3.65 ug/L) for 6 weeks. The result
indicates that the photoreceptor associated retinol dehydrogenase type 2, gene involved
in retinoid metabolism, was up-regulated at the highest Cd exposure. Furthermore, a
global analysis of gene expression patterns revealed that a gene involved in vitamin
binding was overexpressed in the liver of Cd-exposed fish (Bougas et al., 2013). The up-
regulation of other genes playing a role in vitamin process, such as serine
hydroxymethyltransferase and formimidoyltransferase-cyclodeaminase (folic acid
metabolism) and cysteine sulfinic acid decarboxylase (taurine metabolism) are in
accordance with the role of some vitamin to provide protection against metal induced

oxidative stress in animal tissues.
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Changes in the transcription level of genes involved in retinoid metabolism may lead to
the modifications of the activity of enzymes involved in this metabolic pathway. Tsin and
Malsbury (1991) reported that divalent cations such as Cd and Zn inhibited the activities
of retinyl ester hydrolases in bovine ocular tissues. Few studies reported directly the
impact of metals on the activities of enzymes involved in retinoid metabolism (REH,

LRAT, ARAT; Figure 3).
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Figure 3: Proposed basic mechanisms of metal toxicity on retinoid metabolism pathways in vertebrates.

Nevertheless, the observation that metals impair retinoid storage and mobilization
supports the hypothesis that metals, like organic contaminants, have the potential to
affect the activities of these enzymes (Bolily et al., 2004; Boily et al., 2009). Boily et al.,
(2009) have associated the imbalance of retinoid esters in frog liver living in organic
contaminant impacted areas to the alteration of the activities of two key enzymes (LRAT

and REH) involved in the retinoid metabolism.
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The ratio of free over ester forms of retinoids is considered to be an index of the
metabolism of stored retinoids in the liver. A lower ratio of liver retinol/retinyl palmitate in
bullfrogs was observed in polluted sites (Boily et al., 2005). In another study, the
percentage of liver 3,4-didehydroretinol was lower in fish living in Cd impacted lakes
suggesting that Cd alters the activities of enzymes involved in ester hydrolysis (REH) or
in esterification of dROH (LRAT or ARAT) (Defo et al., 2012b). However the percentage
of liver retinol was reported to increase in red deer and wild boar living in a Pb impacted
area, suggesting that the metal inhibited the activities of enzymes involved in the
esterification of retinol (LRAT) (Rodriguez-Estival et al., 2011b). The ratio of plasma
retinol over liver retinol is used as an index of the mobilisation of retinol in the general
circulation. This ratio was reported to be lower in yellow perch living in Cd impacted
lakes (Defo et al., 2012b) and in common eiders inhabiting Hg-contaminated areas
(Wayland et al., 2003). This low ratio could be attributed to the inhibition of the synthesis
of RBP and/or TTR proteins or to the inhibition of retinol binding to RBP (Defo et al.,
2012b). To better understand the mechanisms of metal toxicity on retinoid metabolism,
it will be essential to compare transcriptomic data with direct measurements of the
activities of enzymes involved in this metabolic pathway, in addition to quantification of

retinoid concentrations.

7. THE ROLE OF RETINOIDS AS ANTIOXIDANTS AND THEIR
POTENTIAL AS BIOMARKERS OF METAL CONTAMINATION

In vertebrates, trace metals are well known to generate oxidative stress. The
mechanisms involved in the production of stress related molecules, such as reactive

oxygen species (ROS) by metals include the interference of trace metal-related
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processe and/or the generation of free radicals by reacting with changeable valence
ions (Lushchak, 2011). The consequence of ROS production in relation to metal
exposure included increase in lipid peroxidation (Chen et al., 2013), with possibly
oxidative damage of DNA and proteins (Leonard et al., 2004). Most studies involving
antioxidants and their role in combatting cellular oxidative stress in vertebrates have
focused on the activities of enzymes such as SOD, GST, GPx, G6PDH and CAT (Choi
et al., 2008; Lushchak, 2011). In contrast, only a few studies have examined exogenous
antioxidants such as retinoids (Defo et al., 2012; Miller et al., 2009; Rodriguez-Estival et
al., 2011b; Rodriguez-Estival et al., 2011c). Retinoids and other exogenous antioxidants
such as vitamin E (a-tocopherol) and vitamin C (ascorbic acid) generally modulate the

effects of ROS by scavenging cellular free radical molecules (Lushchak, 2011).

The interactions of both types of antioxidants (endogenous and exogenous) appear
essential to counteract metal mediated oxidative damage (Cairns et al., 2011; Flora et
al., 2008). Figure 4 illustrates the actions of endogenous and nutritional antioxidants in
the reduction of free radicals within the cell. Both groups of antioxidants react in the
organism as an integrated defence system against free radical molecules. Under normal
conditions, a cellular free radical steady state is maintained between ROS generation
and depuration. However, under certain conditions like metal exposure, oxidative stress
occur leading to the augmentation of ROS in the cell. Increases in intracellular ROS
may be counterbalanced by the action of cellular antioxidant defence mechanisms.
Retinoids protect against oxidative stress by directly scavenging free radicals and by
interfering with the production of reactive oxygen species (Alpsoy et al., 2009; Keys and

Zimmerman, 1999; Vertuani et al., 2004). Hence, the highly significantly positive
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correlation observed between kidney Cd and liver retinoid concentrations in fish living in
impacted sites may be interpreted as a mechanism to provide protection against
oxidative damage induced by Cd exposure (Defo et al., 2012b). This finding is in
accordance with other studies, reviewed above, reporting an increase in retinoid levels
in wildlife in relation to Fe, Zn, Cu pollution (Pereira et al., 2012); Hg (Verma and Tonk,
1983; Wayland et al., 2003); Pb (Rodriguez-Estival et al., 2011b; Rodriguez-Estival et
al., 2011c), indicating that increase in retinoid concentrations might protect animal

against ROS.

| Antioxidant defences |

[ (retinoids) | e is (SOD, CAT, GSH, GPx)__ |

Oxidant

\

Oxidative damage
e.g. Lipid peroxidation
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Normal range of cellular free radical

Metal exposure time

Figure 4. Schematic diagram illustrating the relationship between free radicals quantity and time of metal exposure
in the intracellular environment, (modified from (Cairns et al., 2011; Lushchak, 2011)). (1): amount of free radicals
in normal conditions; (2): cell overproduction of free radicals leading to oxidative stress, returning to the normal
state trough the action of antioxidant defence systems (3).

8. POSSIBLE TOXICOLOGICAL CONSEQUENCES OF ALTERED
RETINOID STATUS IN VERTEBRATES

In addition to their endogenous formation by various enzymatic processes, retinoids are
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ubiquitous chemicals found in plants in the form of carotenoids and in animals mainly in
the form of retinyl esters (Ferndndez and Gisbert, 2011). Understanding the complex
metabolic processes and functions of retinoids and their metabolites, reviewed in
Section 3, is essential to investigate the consequences of contaminant-induced
impairment of retinoid metabolism. This includes dietary uptake, blood transport, cell
storage and mobilization mechanisms of retinoids in responses to tissue requirements
(O'Byrne and Blaner, 2013). Disturbing of one of these processes may affect the
functions of retinoids, reviewed in Section 3. Disruption in retinoid status can lead to
broad spectrum of negative health impacts ranging from vision pathology to death (Von
Lintig, 2012). For example, retinoid signalling pathways were reported to be disturbed
when zebrafish larvae were acutely exposed to polybrominated diphenyl ethers (PBDE),
possibly leading to an alteration of eye development (Xu et al., 2013). Another study,
focused on the same contaminant but this time at environmentally relevant
concentrations, also highlighted the potential implication of long-term exposure to PBDE
on vision and reproduction in zebrafish, the transcription level of various genes involved
in the transport, storage and metabolism of retinoids in tissues being disrupted (Chen et

al., 2012).

9. CONCLUSIONS

Retinoid levels are known to vary widely among individuals, which poses a major
problem when attempting to quantify and compare retinoid levels in wild populations.
This can be overcome by identifying, characterising, and minimizing the various
parameters affecting retinoid metabolism (e.g. sex, age, condition index, nutritional

status, quality and quantity of diet, sampling season...). Thus, if these confounding
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factors are minimized, changes in the levels of retinoids might be used as a biomarker
of metal exposure, in the context of environmental risk assessment. In this mini review,
we have presented evidence that metal exposure can affect retinoid status in
vertebrates. Changes in tissue concentrations of retinol or its metabolites are the
ultimate consequences of metal toxicity on the retinoid metabolic pathways, including
modifications of both gene transcription levels and enzyme activities. This hypothesis is
supported by studies reporting interactions between metal contamination and retinoid
metabolism in wild and laboratory organisms. Studies have also reported that
organisms living in metal contaminated areas displayed higher tissue retinoid levels,
potentially providing protection against oxidative damage induced by metal exposure. In
addition, a disruption in retinoid status might prevent retinoids from fulfilling their cellular
functions. Clearly, further investigations are needed to identify the mechanisms linking
metal exposure with retinoid metabolism and the direct toxicological consequences of

altered retinoid status in vertebrates remain to be elucidated.
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Abstract

In a recent study on indigenous yellow perch chronically exposed to metals, we reported
a negative correlation between liver metal concentration and liver transcription levels of
genes encoding for enzymes involved in the metabolism of retinoids. We therefore
speculated that metals, and especially the non-essential metal Cd, could alter the
metabolism of retinoids in wild fish. Thus the present field study investigates the impact
of in situ metal exposure on retinoid storage. A total of 55 yellow perch (Perca
flavescens) were sampled in six lakes representing a metal contamination gradient (8 <
N < 10 per lake). Our results show that yellow perch from Cd-contaminated lakes had
significantly higher concentrations of liver dehydroretinol and dehydroretinyl esters than
did fish from reference lakes. However, the increase in retinyl ester stores with
increasing Cd concentrations was quantitatively much more important than the increase
in free dehydroretinol. As a result, a significant decrease in the percentage of hepatic
free dehydroretinol with increasing renal Cd concentrations was observed. These
results suggest that the enzymes and the binding proteins involved in vitamin A
homeostasis are inhibited by the presence of Cd. Alternatively, the increase in tissue
vitamin A (antioxidant) levels could serve to better counteract the oxidative stress
engendered by Cd exposure. Overall our findings illustrate that vitamin A, homeostasis
can be altered as a consequence of chronic exposure to low Cd concentrations. Thus,
in the context of environmental risk assessment, the percentage of liver free

dehydroretinol can be considered as a biomarker of in situ Cd exposure.

Key words: Chronic metal exposure, cadmium, dehydroretinoids, fish condition, and

yellow perch.
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1. INTRODUCTION

Metals released by anthropogenic activities such as mining and smelting have affected
many aquatic ecosystems in the world. During the last century, concentrations of trace
metals such as cadmium (Cd), copper (Cu) and zinc (Zn) have greatly increased in
water, sediment and biota (Klee and Graedel, 2004; Luoma and Rainbow, 2008). The
past two decades have seen a major tightening of governmental regulations on smelter
emissions. As a result, a decrease in metal releases to the environment has been
observed and signs of chemical recovery have been detected both in local ecosystems
and regionally (Belzile et al., 2004; Mahler et al., 2006). However, recent research
clearly indicates that the physiology, condition and overall health of fish living in metal-
contaminated environments are still affected (Couture et al., 2008b; Giguére et al.,
2006; Rajotte and Couture, 2002a), suggesting that metal contamination continues to
exceed levels that are safe for the environment. The essentiality of Cd is still unknown;
however, although the biological functions of Cu and Zn are largely accepted, these
metals can be toxic at concentrations slightly greater than those required for

homeostasis (Atli and Canli, 2011; Niyogi et al., 2007).

Yellow perch (Perca flavescens) is abundant and widely distributed in North America. In
the context of metal ecotoxicology, it is a particularly relevant species because it can
tolerate the presence of metals at quite high concentrations; this tolerance explains its
wide distribution and abundance in surface waters affected by mining and smelting
activities in Canada (Hontela et al., 1995; Hontela et al., 1992). In addition, because of

its sedentary behaviour (Aalto and Newsome, 1990), bioaccumulated metals in yellow
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perch tend to reflect local contamination of ecosystems (Aalto and Newsome, 1990;

Campbell et al., 2003).

The use of tissue retinoid concentrations as biomarkers of pollutant exposure has
already been discussed in the literature (Marcogliese et al., 2009; Mos et al., 2007;
Rodriguez-Estival et al., 2011c) and extensively studied in vertebrates including
mammals, birds, frogs and fish. The term ‘retinoid’ refers to a group of compounds
having vitamin A biological activity and includes retinol, retinal and retinoic acids. Given
their many physiological functions and the inability of fish to synthesize retinoids de
novo (Garner et al., 2010a), these substances and their metabolic precursors are an
important resource that can be limited by dietary availability. Dietary retinoids are taken
up mainly as retinyl esters from animal prey and are derived from dietary carotenoids,
natural plant pigments (D'Ambrosio et al., 2011; Ferndndez and Gisbert, 2011). In
addition to their role as antioxidants (i.e. all-transretinols) (Alpsoy et al., 2009; Dragsted,
2008; Rodriguez-Estival et al., 2011c), various retinoids are involved in many essential
functions including cell differentiation (Amann et al., 2011b), growth (Rolland, 2000;
Tanumihardjo, 2011), vision (D'Ambrosio et al., 2011), immunity (Mora et al., 2008),
bone mineralization (Fernandez and Gisbert, 2011) and reproduction (Li et al., 2011) via
the activation of specific transcription factors (Amann et al., 2011a; Amann et al., 2011b;
Sucov and Evans, 1995). Unlike other vertebrates such as mammals, amphibians and
birds, in which all-trans-retinol and its esters are typically the predominant forms of
vitamin A, some freshwater fish species possess all-trans-dehydroretinol and
dehydroretinyl esters as the major form of vitamin A (Gesto et al., 2012b; Goswami and

Barua, 1981). However the tissue distribution, metabolism and roles of these

208



substances are mostly unknown or still poorly known (Gesto et al., 2012b). According to
the classification of Goswami and Barua (1981), yellow perch can be categorized as a

dehydroretinol-type (vitamin Ay) species.

A toxic effect of environmental contaminants is thought be mediated by the disruption of
vitamin A transport, metabolism and signalling (Novék et al., 2008). Studies have shown
that exposure to organic pollutants (in particular organohalogens and pesticides) can
disturb vitamin A homeostasis in animals (Bérubé et al., 2005; Spear et al., 1992; Spear
et al., 1990). In comparison to such organic pollutants, little is known about the adverse
effect of metals on the change in levels of retinoids in populations of animals living in
contaminated areas (Novak et al.,, 2008; Rolland, 2000). Although liver retinoid
concentrations of two trout species from selenium-impacted streams in a coal-mining
region were species- and gender- dependent, the concentration of total retinyl esters of
rainbow trout (RT) decreased with increasing selenium level (Miller et al., 2009).
However, selenium did not affect the storage of liver total retinyl esters in brook trout
(BT). In the same studies, Miller et al. (2009) showed that liver dehydroretinol levels
were higher in RT than in BT, but that immature RT and male BT displayed the highest
level of vitamin A,. After a three-year exposure of European flounder (Platichthys flesus)
to heavily polluted sludge from Rotterdam harbour, the levels of plasma and liver retinol
as well as liver retinyl esters were significantly decreased (Besselink et al., 1998). The
authors suggest that PHAHs (Polyhalogenated Aromatic Hydrocarbons) and PAHs
(Polycyclic Aromatic Hydrocarbons), rather than trace metals, are responsible for the
dramatic reductions in plasma and liver retinoid concentrations. By comparing the

hepatic retinoid concentrations in seven fish species from a tropical coastal lagoon that
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receives effluents from iron-ore mining, Pereira et al. (2012) observed a negative
correlation between Al, Pb, As, and Cd and hepatic didehydroretinoid concentrations.
However, significant and positive correlations were obtained with fish displaying higher

levels of hepatic Fe, Cu, and Zn.

A recent study on indigenous yellow perch chronically exposed to metals in lakes of the
Rouyn-Noranda region (Québec, Canada) reported a negative correlation between liver
Cd concentration and liver transcription levels of genes encoding for enzymes involved
in the metabolism of retinoids (Pierron et al.,, 2011). We therefore speculated that
metals, and especially the non-essential metal Cd, alter the metabolism of retinoids in
wild fish. Thus the present field study investigates the impacts of in situ metal exposure
on retinoid storage in yellow perch sampled in late spring from six lakes representing a
metal contamination gradient. We tested the hypothesis that the retinoid transcriptomic
response observed in our previous study (Pierron et al., 2011) is translated at the

biochemical/physiological level.

2. MATERIALS AND METHODS

2.1 Study area and fish sampling

This investigation was carried out in an area of the Canadian Precambrian Shield that
have been subjected to metal emissions from smelters for over 80 years, the Rouyn-
Noranda region (Québec). This region presents a broad contamination gradient in Cd,
Cu and Zn concentrations in water, sediment and prey (Campbell et al., 2008; Croteau

et al., 2003; Perceval et al., 2002) and therefore offers a unique research opportunity to
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study relationships between metal bioaccumulation and subsequent deleterious effects

on indigenous perch populations living in this area (Couture et al., 2008b).

For our investigation, we selected six lakes from this gradient (Table 1) that differ
substantially in their dissolved and sediment metal concentrations: two pristine lakes,
Opasatica and Héléne, located approximately 30 km upwind from the Horne smelter
located in the city of Rouyn-Noranda; two intermediate lakes, Vaudray and Bousquet,
located approximately 30 km downwind from the smelter; and two highly metal-

contaminated lakes, Marlon and Dufault, situated near the smelters.

Table 1: Geographical coordinates of the study lakes with their total dissolved (nM) concentrations of the

trace metal analysed

Lake Longitude Latitude [Cd] [Cu] [zn] References
nM nM nM

Héléne 48°12'44”N 79°1018"W 0.15 36.4 8 (Hare and Tessier, 1998)
Opasatica 48°04'58”N 79°17°35"W 0.3 33 19  (Giguere et al, 2006)
Bousquet 48°12'59”N 78°36'46"W 2.37 43.5 117 (Hare and Tessier, 1998)

Dufault 48°18'30"N 78°59'58"W 6.7 180 1100 (Giguere et al, 2006)
Vaudray 48°05'09”N 78°40°47°W 0.5 42 60 (Giguére et al, 2006)

Marlon 48°15'51”"N 79°03'55"W 1.43 169 57  (Hare and Tessier, 1998)

A total of 55 fish were collected in late spring (mid-June 2011) using a seine net. In
order to minimize potential allometric bias, yellow perch were selected within a narrow
size range. A total of 8 to 10 adult fish were sampled per lake. Length (11.0 £ 0.3 cm)
and weight (16 + 2 g), (mean = SE), were recorded and sex determined. Following the
method describe in Bérubé et al. (2005), but without anaesthesia, blood was collected
from the dorsal artery of the caudal peduncle using a heparinised needle. After
centrifugation, the plasma was immediately frozen on dry ice and stored at -80°C in
heparinised tubes until analysis. Fish were dissected and the liver (for retinoid analyses)
as well as the kidney (for metal analyses) and pyloric caeca (for biometric analyses)

were removed and immediately frozen and stored in liquid nitrogen in the field. Upon

211



return to the laboratory, tissues were stored at -80°C until used for analyses. The fish
manipulation protocol was approved by the Ministere des Ressources Naturelles et de
la Faune du Québec and the Comité Institutionnel de Protection des Animaux (CIPA) of

INRS.

2.2 Calculation of fish condition and corrected pyloric caeca

weights

Fulton condition factor (K) is the index commonly used when assessing fish condition.
This index is based on the assumption of isometric growth, i.e. fish size increases
according to a cubic relationship. However, in most species, growth is allometric. The
relative index (Kn) removes biases related to size and allows the comparison of fish
from the same population or different populations, irrespective of size (Baigun et al.,
2009). The equation Kn = (W;/ L3%) X100 (where “W;’ is fish weight, “L” is the fish
length and “SC” is the scaling coefficient) was used to calculate “Kn”, a calculation
used when fish size varies appreciably within a given dataset (Pyle et al., 2008a). SC is
the slope of the logarithmic relation between the mass and the size of perch in the same

region (Gauthier et al., 2009), which corresponds to 3.23 in our case.

Laboratory studies have demonstrated the existence of a positive correlation between
pyloric caeca (PC) weights and feeding rate (Gauthier et al., 2008), and with food
conversion efficiency in fish (Bergot et al., 1981). Due to the non-linearity of the relation
between fish wet weight and wet weights of PC, we standardized the PC weights by
applying an allometric correction described elsewhere for yellow perch (Gauthier et al.,

2011). The pyloric caeca weights were corrected to a standard fish weight of 16 g with
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an allometric exponent of 0.960, calculated as the slope of the logarithmic relationship
between fish weight and pyloric caeca weights. The correction was done using the
following equation: Corrected pyloric caeca weights = ((16/fish wet wt) %) PC wet

weights.
2.3 Kidney metal concentration analysis

Tissue metal concentrations (Cd, Cu and Zn) were determined in the kidney according
to Pierron et al. (2009). Briefly, lyophilized samples were transferred to acid-washed
(15% HNO3) Eppendorf polypropylene tubes and digested in trace metal grade nitric
acid at room temperature over 5 d. To monitor analytical accuracy and recovery, 5
replicates of certified reference material from the National Research Council of Canada
(TORT2) were also analyzed. In parallel, for each batch of 10 samples, blanks (trace
metal grade HNO3) were subjected to the same treatment in order to control for
potential contamination during the digestion and analysis procedures. After 5 d,
hydrogen peroxide was added to the digests; after 24 h the digests were diluted with
deionized Milli-Q water (10% of HNO3) and stored at 4°C until analysis. Metal
concentrations were measured by inductively coupled - plasma atomic emission
spectrophotometry (ICP-AES), or by inductively coupled plasma - mass spectrometry
(ICP-MS) when the concentrations were too low for detection by ICP-AES. Internal
standards were within 10% of nominal values in all cases and recoveries averaged for

metal analyses was 90 + 3 % for Cd, 78 + 3% for Cu, 78 + 6% for Zn (mean = S.E.).

2.4 Retinoid analysis in plasma and liver

2.4.1 Retinoid extraction
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To prevent isomerization, the analyses were conducted under yellow incandescent
lights. The plasma retinoid extraction procedure was modified from that used by (Spear
et al., 1988). Briefly, 50 yL of plasma was vortexed with an equal volume of ethanol in
order to achieve protein precipitation, and with an equal volume of ultrapure water to
dissociate retinoid-protein complexes. Extraction was achieved by adding 200 pL of
hexane followed by phase separation by centrifugation (13,000 g X 2 min). A 160-uL
aliquot of the organic phase was evaporated to dryness (5 min at 30°C) using a vacuum
centrifuge (Vacufuge plus, Eppendorf, Hamburg, Germany). The extract was
resuspended in 100 pL of ethanol and to prevent retinoid loss was stored at -20°C until
analysis. Once prepared, the extracts were held for maximum 2h at -20°C prior to
analysis. An 80-uyL volume was injected into the high-performance liquid

chromatography (HPLC) system.

The method for liver retinoid extraction was modified slightly from (Spear and Moon,
1986). Specifically, 0.05 g of partially thawed yellow perch liver was dehydrated by
grinding with 0.5 g of anhydrous Na,SO,4 and the resulting powder extracted with 1.25
mL hexane for 10 min using a rotary mixer. After centrifugation (2 min at 2000 g), an
800-uL aliquot was transferred to an Eppendorf tube, evaporated to dryness at 30°C
during 10 min using a vacuum centrifuge and the residue dissolved in 100 pL of

acetonitrile. A volume of 80 pL was injected into the HPLC.
2.4.2 High-performance liquid chromatography

All solvents used were HPLC grade. All-trans-retinol (ROH) and all-trans-retinyl
palmitate (ROH-palmitate) were purchased from Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, USA).

Other retinoids were synthesized by methods routinely used in our laboratory. The
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standard all-trans-3,4-dehydroretinol (dROH) was synthesized as described previously
(Bérubé et al., 2005). All-trans-3,4-dehydroretinyl esters of palmitate (dROH-palmitate),
myristate (dROH-myristate) and stearate (dROH-stearate) were produced by
condensing dROH with fatty acid anhydrides following the method of Doyon et al.

(1998).

The HPLC system consisted of dual model 510 pumps, a model 150A injector, and a
model 486-absorbance detector with data acquisition and instrument control by the
Millenium 32 computer program (all Waters Associates, Milford, MA, USA). Retinoids
were separated on a CSC-Inertsil C-18 analytical column (5 uym particle size, 150 A
pore, 4.6 x 250 mm; Chromatography Sciences, Montréal, QC, Canada). The detector
was set at 354 nm, corresponding to the maximum light absorbance of all-trans-3,4-
dehydroretinol (dROH) and dROH esters, the major retinoids. Extremely small peaks of
other retinoids were apparent in yellow perch tissues, but were not quantified. Plasma
dROH eluted at 10.6 min under isocratic conditions of 90% methanol and 10% water
and a flow rate of 1 mL/min. The analyte dROH was separated from ROH, the latter
having a retention time of 13.2 min. In the case of the hepatic retinoids, the method of
Doyon et al. (1998) was adapted to improve peak resolution. At a constant flow rate of 1
mL/min, the initial mobile phase (tetrahydrofuran/methanol/water (18:75:7) changed
linearly between 2 and 6 min to the second mobile phase composed of the same
solvents in different proportions (36:57:7). Retention times under these conditions were
dROH 5.4 min, ROH 5.7 min, dROH-myristate 17.1 min, dROH-palmitate 20.3 min,
ROH-palmitate 22.3 min and dROH-stearate 24.5 min. Allowing for the elution of

retinoid esters and column solvent re-equilibration, samples could be injected every 28
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min. Peak identification was based on Doyon et al. (1998). No attempt was made to
separate the palmitate and oleate esters, the peak being described here as dROH-
palmitate. The major retinoids were quantified using a dROH external standard and
adjusting for the mass differences of the different esters. The mass sum of individual
retinoids was used to estimate ‘total vitamin A’, whereas the mass sum of esterified
forms was taken to represent ‘total retinyl esters’. The recovery of the different retinoids
from spiked fish liver ranged from 86 — 103 %. The unesterified all-trans-3,4-

dehydroretinol is referred to as ‘free dehydroretinol’ in this paper.
2.5 Data analysis

Due to the limited number of males (12/55), statistical analyses were performed without
considering sex as an explanatory variable. Differences in vitamin A, levels, biometric
parameters, and metal concentrations among sites were performed by analysis of
variance (ANOVA), after checking assumptions of normality and homoscedasticity of
the error terms (Levene test, p > 0.05). When the assumptions were not met, we used
logip and Box-Cox (Peltier et al., 1998) data transformations or the non-parametric
Wilcoxon / Kruskall-Wallis tests. If significant effects were detected, the Least Square
Deviation test (LSD or Tukey test) and the non-parametric U-Mann-Whitney test were
used to determine whether means between pairs of samples were significantly different
from one another. Computations were performed using JMP 8.0 program and
STATISTICA version 6.1 software (StatSoft, USA). The relationships between individual
metal concentrations in kidney and retinoid concentrations or biometric parameters
were investigated using the non-parametric Spearman rank correlation test due to the

non-linearity of the data.
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3. RESULTS

3.1 Kidney metal concentrations in yellow perch

Ratios of renal metal concentrations between the most and the least contaminated fish,
i.e. [M]max / [M]min, increased in the order Cu (1.44) < Zn (2.72) < Cd (36.7). Renal Cd
concentrations presented a clear concentration gradient in the lakes sampled (Figure
1A) and varied from 1.35 to 49.5 ug/g dry weight (12 to 440 nmol/g) from Lake Héléne
to Lake Marlon, the latter lake being very close to the smelter. Renal Cu concentrations
in yellow perch from all lakes sampled were similar except in the most pristine lake
(Hélene) where values were significantly lower than in fish from lakes Dufault and
Marlon (Figure 1B). Mean kidney Zn concentrations ranged from 345 to 939 ug/g dry
weight (5.3 to 14.4 pmol/g; Figure 1C). Fish from lakes Dufault and Marlon showed the
highest Zn concentrations, significantly higher than those of the Bousquet and Vaudray

fish.
3.2 Biometric parameters

Fish from Lake Opasatica displayed lower condition factors that did fish from the other
lakes, but this difference in condition was only significant when compared to fish from
lakes Marlon and Bousquet (Table 2). Corrected pyloric caeca wet weights were not
significantly different among most of the populations sampled (Table 2), except for fish
from lake Bousquet, the pyloric caeca of which were significantly heavier than those of
from Lake Marlon. Significant negative relationships were observed between corrected

pyloric caeca wet weights and renal Cd and Zn concentrations (Table 3).
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Figure 1: Total cadmium (A), copper (B) and zinc (C) concentrations in the kidney of yellow perch
collected from six lakes along a metal concentration gradient. Values are means + SE (8 <N
< 10/lake). Means designated with different letters are significantly different (LSD test, p <
0.05).
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Table 2: Number of fish in lake sampled (N), relative condition index (Kn) and corrected pyloric caeca
weight of wild yellow perch used for vitamin A analysis. Values are mean = SE. (8 < N < 10/lake). Values

within columns sharing at least one letter are not significantly different from each other (LSD test, p <

0.05)

N Relative index Corrected pyloric

Condition (Kn) Caeca wet weight
Hélene 9 0.55+0.02™ 0.034+0.006%"
Opasatica 8 0.50+0.01° 0.024+0.001%°
Bousquet 9 0.63+0.01° 0.038+0.004%
Dufault 9 0.550+0.005™ 0.025+0.003%°
Vaudray 10 0.55+0.01 0.026+0.003%
Marlon 10 0.58+0.01% 0.022+0.002"

3.3 Dehydroretinoid concentrations in liver and plasma

Analysis of liver samples by means of HPLC revealed that all-trans-3,4-
didehydroretinoids (vitamin A;) are the predominant form of the vitamin in liver and
plasma of yellow perch. The major vitamin A, stored in yellow perch liver was dROH
palmitate, with lesser amounts of dROH myristate, dROH stearate and other
unidentified forms. Hepatic concentrations of free (i.e. unesterified) dROH, specific
retinyl esters, total retinyl esters and total vitamin A differed significantly among the
most Cd contaminated lakes (Dufault, Vaudray, Marlon) and the least Cd contaminated
lakes (Héléne, Opasatica and Bousquet) (Table 4). A similar trend was observed for the
storage of dehydroretinyl ester. Concentrations of dROH stearate, dROH myristate and
dROH palmitate were 3-, 235- and 3.56 X 10° times greater, respectively, in fish from

lake Marlon in comparison to fish from Lake Hélene.
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Table 3: Spearman correlations between kidney metal concentrations, biometric parameters and

plasma and liver retinoids in yellow perch (49 < N < 52) sampled in the mining region of Rouyn-Noranda,

Québec, Canada (Spring 2011).

Kidney Cu Kidney Cd Kidney Zn

R R R

Spearman P Spearman P Spearman P
Relative index condition 0.141 0.319 0.046 0.748 -0.253 0.071
Corrected pyloric caeca 0.040 0.777 -0.280* 0.045 -0.373* 0.006
Plasma dehydroretinol -0.041 0.777 0.259 0.072 -0.366* 0.010
Liver dehydroretinol 0.114 0.419 0.413* 0.002 0.414* 0.002
Liver dehydroretinyl myristate 0.212 0.132 0.696* <.0001 0.374* 0.006
Liver dehydroretinyl palmitate 0.177 0.214 0.678* <.0001 0.357* 0.010
Liver dehydroretinyl stearate 0.279* 0.045 0.668* <.0001 0.399* 0.003
Liver total vitamin A esters 0.176 0.213 0.678* <.0001 0.382* 0.005
Liver total vitamin A 0.175 0.216 0.665* <.0001 0.399* 0.003
Liver percentage of free
dehydroretinol -0.207 0.141 -0.718* <.0001 -0.283* 0.042
Ratio of plasma dehydroretinol /
Liver dehydroretinol -0.089 0.542 -0.318* 0.026 -0.506* 0.0002

P <0.05

Table 4: Vitamin A levels (nmol/g liver wet weight) determined in livers of yellow perch sampled in Rouyn-
Noranda region. Québec, Canada. Values are mean = SE. (8 < N < 10/lake). Values within lines sharing
at least one letter are not significantly different from each other (LSD test, p < 0.05).

Héléne Opasatica Bousquet Dufault Vaudray Marlon
Retinoids
Free
dehydroretinol ~ 308+175%  47+10%°  22.246.5° 419+228° 4171+3693%  9537+5187°
Dehydroretinyl
palmitate 5772+3211% 91846222 298+134°% (1.6+1.0)E+7° (4.3+2.1)E+9° (2.1+1.4)E+9°"
Dehydroretinyl
myristate 17.0#5.7%  10.2#3.2® 11.2+3.6% 1218+909°" 1806+1128°  4003+1873°
Dehydroretinyl
stearate 3.4+0.3*  3.0£0.1* 3.0+0.1° 7.0£0.9" 5.4+0.6" 10.7+1.7°
Total vitamin A
esters 5793+3410° 931+625% 267+130% (1L.4+1.1)E+7° (4.3+2.1)E+9° (2.1+1.4)E+9°

Although hepatic dehydroretinoid levels increased in fish inhabiting the most
contaminated lakes, the percentage of liver free dROH decreased significantly with

increasing contamination (Figure 2). The percentage of free dROH was 9.3-fold, 24-fold
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and 806-fold lower in fish from lakes Dufault, Vaudray, and Marlon respectively, in

comparison to fish from Lake Opasatica.
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Figure 2:  Percentage of hepatic free dehydroretinol. Bars represent means and standard errorr. Bars
that do not share a common letter are significantly different (LSD test, p < 0.05).

The analyses of plasma extracts revealed significant differences in dROH
concentrations among sites (Figure 3). The highest concentrations were detected in
perch from lakes Marlon, Vaudray and Bousquet, while significantly lower levels were
measured in fish from Lake Opasatica. Fish from Lake Héléne had similar plasma

concentrations of dROH to those in fish from Lake Dufault.
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Figure 3:  Plasma dehydroretinol concentrations in yellow perch sampled in the mining region of Rouyn-
Noranda, Québec, Canada. Bars indicate means and standard errors (7 < N < 10). Bars that do not share
a common letter are significantly different (LSD test, p < 0.05).

Figure 4 represents the plasma dROH:liver dROH ratio in fish from the lakes sampled.
The ratios were generally higher in fish from lakes less impacted by Cd, except in Lake
Opasatica fish. However, the differences were generally non significant, except in the
most Cd impacted lake (Marlon) (Figure 4). No significant correlation was observed
between plasma and liver dROH concentration.

There was no significant correlation between renal Cu and hepatic retinoids except for
liver dROH stearate (R = 0.28; p = 0.045). All forms of hepatic dehydroretinoids were
significantly and positively correlated with kidney Cd and to a lesser extent with Zn
concentration (Table 3). In contrast, plasma dROH was significantly and negatively
correlated with kidney Zn (R = -0.37; p = 0.0097) whereas no significant correlations
were observed between plasma dROH levels and renal Cu (R = -0.41; p = 0.78) or Cd

(R =0.26; p = 0.072) concentrations.
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Figure 4: Ratios of [dehydroretinol]pasma / [dehydroretinol]ve,. Bars represent means and standard
errors. Bars that do not share a common letter are significantly different (LSD test, p < 0.05).

4. DISCUSSION

Previous studies have reported a good correlation between liver and kidney metal
concentrations, notably Cd concentration, in yellow perch from this region (Kraemer et
al., 2005a, b). Among the six lakes sampled, a gradient in kidney Cd was observed, with
an 36-fold difference between fish from the cleanest and the most contaminated lake
(Figure 1A). This result is in agreement with those reported by Couture et al (2008a),
who also observed a kidney Cd gradient in yellow perch populations living in this mining
region (Couture et al., 2008a). The same results were also obtained in liver (Bourret et

al., 2008).
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The relative index Kn was used to assess fish condition. Kn is associated with recent
feeding activity; this metric is used as an estimate of somatic energy reserves
accumulated in fish. Fish from Lake Opasatica displayed lower condition factors when
compared to fish from lakes Marlon and Bousquet (Table 2). Studies reported that
yellow perch living in metal impacted sites had lower indicators of physical condition
than fish from cleaner lakes (Laflamme et al., 2000; Pyle et al., 2008a). Moreover these
fish were smaller for a similar age, indicating slower growth rate. Furthermore the

relative condition factor and scaling coefficients were lower (Pyle et al., 2008a).

Although tissue concentrations of dehydroretinoids of fish sampled were high, values
obtained for fish living in pristine lakes were well within the range reported in other
studies. For example, values of 0.24 ymol/pl and 0.17 pmol/ul of plasma retinol content
were analysed in flounder exposed for 3 years to the reference sediment and
contaminated sediment respectively (Besselink et al., 1998). Those concentrations are
comparable to the plasma dROH obtained in this study (0.1 pymol/ul - 0.3 ymol/ul). In the
same manner, values of liver dROH or ROH and ester forms reported by Miller et al.
(2009), Besselink et al. (1998), Gesto et al. (2012), and Pereira et al. (2012) are similar

to values reported in this study in the cleanest lake (Opasatica).

Yellow perch from Cd-contaminated lakes had significantly higher concentrations of liver
dROH and dROH esters than fish from reference lakes. However, the increase in dROH
ester stores with increasing Cd concentrations was quantitatively much more important
than the increase in free dROH. Thus, a significant decrease in the percentage of liver
free dROH with increasing Cd concentrations was observed (Figure 2). These findings

differ from those of Branchaud et al. (1995), who reported that white suckers,

224



Catostomus commersoni, living in organohalogen- and PAH-contaminated sites had
lower levels of both ROH and ROH palmitate in liver compared with those from their
reference site. Similarly, hepatic concentrations of major retinoids including dROH and
its esters, in lake sturgeon, Acipenser fulvescens, captured in a organohalogen
contaminated river-lake system were 40 times lower than in lake sturgeon from a
reference site (Doyon et al., 1998). These observations suggest that trace metals (Cd)
and organic micropollutants (PAHs, PCBs, polychlorinated pesticides) have different

modes of action on vitamin A homeostasis in fish living in polluted areas.

In a previous study we reported that the transcription level of the epidermal retinol
dehydrogenase 2 gene, thought to be involved in the oxidation of retinol to
retinaldehyde for retinoic acid biosynthesis (Lee et al., 2009), was down-regulated in
response to chronic Cd exposure (Pierron et al., 2011). Retinol acts as an essential
precursor for the biosynthesis of these two critical retinal metabolites. Retinaldehyde is
involved in rhodopsin metabolism and vision (D'Ambrosio et al., 2011). Retinoic acid is
an extremely active form of vitamin A, also known as a potent hormone that controls the
expression of numerous genes (Ross and Zolfaghari, 2004) through its binding to
nuclear receptors, RA receptors (RARSs) and retinoid X receptors (RXRs), which act on
the genomic targets. Our results suggest that cadmium may inhibit the synthesis of
dehydroretinoic acid, leading to higher concentrations of dROH and its esterified forms.
This hypothesis needs to be confirmed by measuring dehydroretinal and

dehydroretinoic acid in liver and plasma of yellow perch.

Dehydroretinoids are normally esterified to inactive forms, such as dROH palmitate, that

are stored in tissues, mainly the liver, and can be mobilized depending on dietary
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vitamin intake level and physiological demands (Branchaud et al., 1995). Although all
the lakes sampled are located in the same region with a similar natural
macroenvironment, the availability and the quality of the prey available to yellow perch
may vary among lakes depending, notably, on the contamination level of the lakes (lles
and Rasmussen, 2005a). Several authors have reported a food web simplification in the
most metal-contaminated lakes of the Rouyn-Noranda region (lles and Rasmussen,
2005a; Kovecses et al., 2005). Namely, Kévecses et al. (2005) found that the density of
yellow perch prey, notably benthic macroinvertebrates, in Cd- and Cu-contaminated
lakes was significantly lower than in uncontaminated lakes. Prey types were less
diverse and fish inhabiting these contaminated lakes did not switch to larger prey size
as they became older (Kdvecses et al., 2005). Adult perch living in pristine lakes are
predominantly piscivorous whereas chironomid and zooplankton are dominant prey
items for yellow perch inhabiting metal-polluted lakes (Sherwood et al., 2000). As intake
of vitamin A is dietary, the consumption of diets with different levels of vitamin A or its
precursors likely influences liver vitamin A stores. One might speculate that the prey
available in contaminated lakes could be richer in vitamin A or in B-carotene than in the
available dietary items in clean lakes, thus explaining the increase in hepatic
dehydroretinoids in metal-contaminated fish. However, if dietary availability was the
principal factor explaining the higher levels of vitamin A in Cd contaminated fish, these
fish would be expected to have a higher feeding rate or a higher food conversion
efficiency than those inhabiting pristine lakes. In contrast, Sherwood et al. (2000)
reported that yellow perch populations from polluted lakes had consumption rates that

were similar to those for fish from reference lakes in the region of Rouyn-Noranda, and
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that their food conversion efficiency was lower than that achieved by fish from the clean
lakes. We conclude that dietary factors could unlikely be responsible for the higher

levels of vitamin A in Cd-contaminated yellow perch.

Laboratory investigations have established links between pyloric caeca weights and
feeding rate (Gauthier et al.,, 2008) and between pyloric caeca weight and food
conversion efficiency (Bergot et al., 1981), with increases in pyloric caeca weight
reflecting higher feeding rates and food conversion efficiencies. However, in our study,
there were no significant differences in pyloric caeca weight among populations.
Moreover, fish from the most contaminated lake (Lake Marlon) had lower pyloric caeca
weights than fish from Lake Bousquet, which also had higher relative condition. Fish
from Lake Bousquet also had lower hepatic concentrations of vitamin A than fish from
Lake Marlon. Although there was a positive relationship between plasma dROH and fish
condition factor, in our study, like in other (Audet and Couture, 2003; Couture and Pyle,
2008a; Eastwood and Couture, 2002a), fish living in more Cd-contaminated lakes did
not show higher condition as would be expected if greater food availability was the main
mechanism explaining their elevated liver dehydroretinoid concentrations. Thus these
results also argue against a dietary explanation for the higher levels of vitamin A in Cd-
contaminated yellow perch. However this conclusion needs to be confirmed by

determining the vitamin A content in fish diet.

Highly significant and positive correlations were observed between kidney Cd
concentrations and all forms of vitamin A examined in liver. Since they act as
antioxidants, vitamins A are molecules capable of inhibiting the oxidation of other

substances present in cells (Alpsoy et al., 2009; Dragsted, 2008). Subcellular
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antioxidant systems are known to be sensitive to metal exposure and they have been
proposed as indicators of metal toxicity (Atli and Canli, 2010). Laboratory experiments
have shown that Cd exposure can induce the symptoms of oxidative stress (Shi et al.,
2005), but yellow perch living in metal contaminated areas seem to have developed
several protective mechanisms to scavenge reactive oxygen species (ROS) before
detrimental effects occur in cells. For example, Giguere et al. (2005a) found little
evidence of oxidative stress in the livers of yellow perch collected from lakes
representing a metal contamination gradient (Cd, Cu, Ni, Zn); they speculated that the
observed increase in metallothionein concentrations with increasing accumulated
metals might protect fish against ROS. Our present results suggest an alternative
explanation, namely that the increase in hepatic vitamin A concentrations in fish most
impacted by Cd may provide protection against oxidative stress. However, it is
noteworthy that strong and positive relationships between liver vitamin A and kidney
burdens of cadmium were identified in birds (Melanitta perspicillata) (Harris et al., 2007).
Similarly, Rodriguez- Estival et al. (2011) observed a relatively high proportion of free
liver retinol in wild ungulates exposed to mine pollution. Vitamin A is also known to be
involved in cell growth. The higher level of retinoids in the tissues of fish living in more
cadmium-impacted lake could accelerate cell differentiation and growth. This finding is
in accordance with the study of Couture and Pyle (2008), which proposed that yellow
perch living in metal impacted lakes in the region of Sudbury (Canada) grow faster but

die younger (Couture and Pyle, 2008a).

The six populations of yellow perch were selected to cover a range of metal exposure

concentrations, especially for Cd. The ratio of free dROH over dROH palmitate, the
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predominant ester, or over total esters, is considered to be an index of the metabolism
of stored dehydroretinoids in the liver. A lower ratio of liver ROH/ROH palmitate in
bullfrogs was related to polluted conditions (Boily et al., 2005). In our study, the
percentage of free dROH was significantly and negatively correlated with kidney Cd
concentrations. Likely, ester hydrolysis was affected by Cd contamination. We
speculate that enzymes involved in the hydrolysis of liver dROH esters were inhibited by
the presence of Cd. This finding is in agreement with the study of Tsin and Malsbury
(1991), who reported that divalent cations such as Cd inhibited the activities of retinyl

ester hydrolases in bovine ocular tissues.

Plasma dROH concentrations were analysed in the same fish, to verify whether the
increase in liver dROH concentrations accelerated its mobilization from liver to blood.
Interestingly, no significant correlation was observed between plasma and liver dROH
concentrations. In the liver, carrier proteins such as retinol binding proteins (RBPs) and
transthyretin (TTR) are activated to transfer this molecule from the liver to target organs.
Liver secretion of these proteins is modulated by the vitamin A concentration and by the
animal’s stress status (D'Ambrosio et al., 2011). The decrease in the plasma dROH:
liver dROH ratio in the most Cd impacted fish (Figure 4) could be attributed to the
inhibition of the synthesis of RBP and/or TTR protein or to the inhibition of the binding of
dROH to RBP by the presence of Cd. Interestingly, in a previous study we reported an
increase in the transcription level of the gene encoding for TTR with increasing Cd
concentrations in yellow perch. In this context, an increase at the transcription level
could suggest a compensatory mechanism aiming at counteracting the direct effects of

Cd at the protein level.
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5. CONCLUSIONS

Our study showed (1) that yellow perch living in contaminated lakes in the Rouyn-
Noranda region display high liver vitamin A, levels, potentially providing protection
against oxidative stress induced by metal exposure; (2) that the proportion of liver free
dROH decreases along a gradient of increasing Cd contamination, suggesting a
negative effect of Cd on enzymes and binding proteins involved in vitamin A
homeostasis. Clearly then, vitamin A, homeostasis can be altered as a consequence of
exposure to environmentally relevant Cd concentrations. Our results also support the
hypothesis that down-regulation of genes involved in retinol metabolism can be

reflected at the biochemical level.
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RESUME

Les fluctuations saisonniéres des concentrations métalliques (Cd, Cu et Zn) ont été
mesurées au printemps et a l'automne 2012 dans les reins de perchaudes juvéniles
(Perca flavescens) échantillonnées dans quatre lacs situés le long d'un gradient de
concentration en métaux dans la région de Rouyn-Noranda (Qc). Les lacs Opasatica et
Héléne sont considérés comme les lacs de référence (faible concentration métallique)
alors que les lacs Dufault et Marlon sont contaminés par les métaux. L'objectif de cette
étude était d'évaluer si les variations saisonnieres dans les concentrations tissulaires
des métaux affectent les biomarqueurs de stress oxydant et le métabolisme des
rétinoides. Nos résultats montrent que les concentrations de Cd, de Cu et de Zn
mesurées dans les reins des poissons vivant dans les lacs contaminés varient
fortement entre les deux saisons avec des valeurs plus faibles en automne, que nous
avons attribuées d’'une part a une variation dans les concentrations métalliques et/ou
dans la chimie de I'eau entre les deux saisons, et d’autre part a la dilution par la
croissance des perchaudes. Au cours d'une méme saison, les concentrations du
déhydrorétinol, déhydrorétinyl palmitate et d’esters totaux de vitamine A ont augmenté
chez les poissons issus des lacs contaminés traduisant un besoin de mieux lutter contre
le stress oxydant engendré par I'exposition aux métaux. Une forte variation saisonniére
des concentrations de ces métabolites, du pourcentage de déhydrorétinol libre et du
niveau de transcription de la rétinol deshydrogénase-2 a été observée avec des valeurs
plus élevées au printemps qu’en automne. Pour le muscle, une variation saisonniéere
dans les concentrations du déhydrorétinol, du déhydrorétinyl stéarate et du pourcentage

de déhydrorétinol libre a été observée dans des poissons capturés dans les lacs
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contaminés, avec des valeurs élevées au printemps sauf pour le dernier paramétre ou
la valeur était plus forte en automne. Parmi les bio-indicateurs traditionnels de la
réponse au stress oxydant, bien qu’il existe des variations inter-lacs dans la méme
saison pour certains parametres, une fluctuation saisonniére a été observée. Par
exemple l'expression de la Cu/Zn-superoxyde dismutase-1 et les activités de la
catalase et de la glucose-6-phosphate déshydrogénase hépatique des perchaudes
échantillonnées dans les lacs contaminés étaient plus élevées au printemps qu’en
automne. Ce résultat traduit un état de stress causé par les métaux plus important au
printemps qu’en automne chez les perchaudes vivant dans les lacs contaminés aux
métaux. Notre étude illustre les conséquences que peuvent avoir des variations dans
les concentrations métalliques tissulaires dans le métabolisme des rétinoides et les

réponses au stress oxydant chez les poissons indigenes.

Mots clés: Echantillonnage temporel, perchaude sauvage, exposition chronique,

métaux, rétinoides, stress oxydant.
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1. INTRODUCTION

Contrairement a d’autres biomoniteurs tels que les insectes (Chaoborus par exemple),
les poissons dans les écosystémes dulcicoles représentent le plus souvent le dernier
maillon de la chaine alimentaire et constituent de ce fait un modele biologique important
dans 'étude des impacts d’'une contamination métallique sur les populations puisqu’ils
integrent a la fois les effets directs (exposition par I'eau) et les effets indirects
(exposition par la diete) (Audet and Couture, 2003; Farag et al., 1994; Giguére et al.,
2004a). Espéce sentinelle de pollution aquatique, la perchaude est capable non
seulement de tolérer la présence des métaux (Eaton et al., 1992), mais aussi de les
accumuler dans ses tissus (Kraemer et al., 2005a). Ubiquitaire en Amérique du Nord,
c’est un poisson facile a capturer. Elle constitue I'espéce dominante (Couture et al.,
2008a) dans certains lacs des zones minieres et de fonderies du Canada (Hontela et

al., 1995; Hontela et al., 1992) incluant la région de Rouyn-Noranda.

Les études des effets des métaux sur les poissons sont le plus souvent conduites dans
les conditions contrélées de laboratoire ou ils sont typiquement exposés a un seul métal
par voie aqueuse. De ce fait, I'influence des variations saisonniéres sur les paramétres
physico-chimiques (température, oxygéne dissous...), sur la disponibilité de nourriture,
sur le cycle biologique des poissons (maturation sexuelle...) et sur les concentrations
meétalliques tissulaires est ignorée. Par exemple, un changement dans le régime
alimentaire de la perchaude au cours de sa croissance induit une variation des
concentrations de métaux dans sa diete, ce qui pourrait entrainer une augmentation
des concentrations des métaux dans ses tissus (Rasmussen et al., 2008). Des études

conduites en milieu naturel ont montré que non seulement les concentrations tissulaires
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en métaux chez les perchaudes vivant dans les lacs contaminés fluctuent au cours de
'année, mais que cette variation peut apporter des conséquences sur la répartition
subcellulaire des métaux et donc potentiellement une plus grande susceptibilité a la
toxicité si les métaux sont liés aux fractions sensibles (Kraemer et al., 2006a). De plus,
une corrélation a été établie entre les variations saisonnieres des concentrations
métalligues mesurées dans les tissus des perchaudes et une variation de leurs
conditions (Audet and Couture, 2003; Eastwood and Couture, 2002b), de leurs
capacités biosynthétiques (Audet and Couture, 2003) ou de I'accumulation des réserves

énergétiques (Levesque et al., 2002a).

Aussi appelés vitamine A, les rétinoides représentent un groupe de molécules
organiques ayant une structure proche de celle du rétinol. lls jouent un réle essentiel
dans l'organisme puisqu’ils interviennent dans diverses fonctions physiologiques telles
que la reproduction, la vision ou la croissance. En outre, certains composés possedent
des propriétés anti-oxydantes (Defo et al., 2014b). Chez les organismes aérobies, bien
qu’il existe une faible concentration permanente d’espéces réactives a I'oxygéne (ERO)
(Pellerin et al., 2004), la concentration cellulaire d’ERO peut rapidement augmenter
pour faire face a un changement défavorable dans les conditions environnementales ou
métaboliques de l'organisme (Gliszczynska-Swiglo 2006; Scandalios, 2005). La
conseéquence d’une surproduction d’ERO est le passage de la cellule d’un état normal a
un état de stress oxydant pouvant entrainer des dommages parfois irréversibles
incluant la peroxydation des lipides, la dénaturation des protéines ou d’acides
nucléiques et d’autres effets délétéres dans la cellule (Chen et al., 2013; Leonard et al.,

2004; Regoli, 2000). Les metaux utilisent divers modes d’action pour générer ou
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augmenter la production des radicaux libres dans la cellule (Defo et al., 2014b;
Lushchak, 2011). Une formation excessive de radicaux libres peut stimuler une
expression des genes impliqués dans la défense du stress oxydant et augmenter les
activités des enzymes impliqués dans cette voie métabolique (Uren Webster et al.,

2013).

Bien que nous avons évalué les effets d’une exposition chronique a un cocktail de
métaux sur le métabolisme des rétinoides chez les perchaudes indigenes (Defo et al.,
2012b), a notre connaissance, les variations saisonniéres de ces effets n'ont pas
encore fait 'objet d’'une étude. Une étude sur I'impact des métaux sur les populations
de perchaudes indigenes de deux régions miniéres au Canada a montré que ces
poissons avaient des capacités de défenses antioxydantes réduites (par exemple
baisse de l'activit¢ de la glutathion réductase et réduction de la concentration en
glutathion hépatique) prouvant ainsi un état de stress oxydant (Giguére et al., 2005a).
Cependant la diminution dans les paramétres du stress oxydant observés était liée a
une augmentation des concentrations de la métallothionéine qui aurait joué un role
dans la protection contre le stress oxydant engendré par les métaux (Giguére et al.,
2005a). La seule étude qui fait mention d’une variation saisonniére des concentrations
métalliques sur les parameétres de réponse au stress oxydant est celle de Levesque et
al. (2002). En effet, l'activité de la G6PDH hépatique était faible chez les perchaudes
vivant dans les lacs les plus contaminés en métaux, en été, mais cette activité restait
elevée comparativement a celle de leurs homologues capturés en automne de la méme
année (Levesque et al.,, 2002a). Premiere enzyme dans la voie des pentoses

phosphates, la G6PDH catalyse la conversion du glucose-6-phosphate en 6-
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phosphogluconate avec production de la NADPH et est indispensable dans le maintien
du niveau de NADPH cytosolique (Ho et al., 2007) nécessaire pour la formation du
glutathion réduit, qui a son tour joue un réle dans la protection contre les dommages

oxydatifs (Efferth et al., 2006).

Les variations saisonniéres dans les concentrations tissulaires de métaux chez la
perchaude sont bien connues (Levesque et al., 2002a; Pyle and Couture, 2008).
L’objectif principal de ce travail était de tester si le niveau de transcription d'un
ensemble de génes impliqués dans le métabolisme des rétinoides et dans la réponse
au stress oxydant de méme que les parametres biochimiques correspondants (activités
enzymatiques et stockage des rétinoides) suivent les fluctuations des concentrations
tissulaires métalligues. Les données recueillies pourront servir a mieux évaluer les
risques environnementaux d'une exposition aux meétaux en tenant compte des
variabilités saisonniéres de la contamination métallique et de leur influence sur les

réponses moléculaires et biochimiques des organismes.
2. MATERIEL ET METHODES

2.1. Présentation du site et des lacs d’étude

Le site d’investigation de cette étude se situe dans la région de Rouyn-Noranda (Nord-
Ouest de la province de Québec). Elle constitue un cadre de recherche exceptionnel
pour examiner le lien entre la contamination métallique et les effets sur les populations
de poissons sauvages. En effet, des activitts miniéres et métallurgiques qui ont lieu
dans cette région depuis 1927 ont eu pour conséquence majeure, sur le plan

biogéochimique, une contamination régionale en métaux, notamment en Cd, en Cu et
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en Zn (Campbell et al., 2008; Perceval et al.,, 2002) et subséquemment des effets
néfastes sur la vie des organismes aquatiques (Couture et al., 2008b).
L’échantillonnage des poissons s’est déroulé au printemps (fin mai) et a 'automne 2012
(début septembre). Selon le niveau de concentration métallique dans I'eau et dans les
sédiments, quatre lacs ont été sélectionnés. Ces plans d’eau étaient constitués des lacs
Opasatica et Hélene, considérés comme des lacs relativement “propres” et des lacs
Dufault et Marlon, situés a une distance relativement proche de la fonderie Horne et

considérés comme étant contaminés en métaux (Fig.1).
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Figure 1 : Différents lacs échantillonnés au printemps et en automne 2012. Les couleurs verte et rouge
indiquent respectivement les lacs “propres” et les lacs ayant une concentration métallique aqueuse
relativement élevée. L’étoile représente la fonderie Horne dans la ville de Rouyn-Noranda.
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2.2. Préléevement et échantillonnage des poissons

Afin de vérifier si la nature de diete des perchaudes est le principal facteur pouvant
expliquer les fortes concentrations en rétinoides mesurées dans le foie des perchaudes

(Defo et al., 2012), les perchaudes juvéniles planctonophages ont été échantillonnées.

Pour chacune des saisons une senne de rivage a été utilisée pour capturer 20
perchaudes juvéniles (taille = 7,0 £ 0,1cm ; masse = 3,5 + 0,2 g ; moyenne * erreur
type) dans chacun des lacs échantillonnés. Une fois capturées, les perchaudes étaient
maintenues dans une glaciére remplie d’eau du lac d’origine et aérée en permanence
jusqu’a la dissection de tous les poissons. Afin de minimiser le stress di a la captivite,
quelques gouttes de Stress Coat® ont été ajoutées a I'eau. Les poissons ont été
euthanasiés par un coup a la téte et ensuite disséqués apres avoir mesuré leur masse
et leur longueur a la fourche. Aprés détermination de leur sexe, divers organes tels que
les reins (analyses des métaux), le muscle blanc (analyses biochimiques), le foie
(analyses biochimiques et moléculaires) et les caeca pyloriques ont été extraits. Ces
deux derniers tissus, ont en plus, été pesés pour des analyses biométriques. Le
matériel biologique était ensuite placé dans des cryotubes libellés, puis conservés dans
I'azote liquide jusqu’a la fin du séjour sur le terrain et entreposés dans un congélateur
(-80°C) de 'INRS-ETE jusqu’au moment de leur analyse. Le protocole de manipulation
des poissons a été approuvé par le Ministere des Ressources Naturelles et de la Faune

du Québec et par le Comité Institutionnel de Protection des Animaux (CIPA) de I'INRS.
2.3. Analyse des métaux contenus dans les reins des perchaudes

Pour chaque individu le rein a été lyophilisé avant sa digestion dans l'acide nitrique

concentré (grade métal trace ; 67-70%) Pour assurer un contrble de qualité, des
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échantillons de référence (TORT-2) ainsi que des blancs (acide pur, témoin d'une
éventuelle contamination métallique) ont été analysés dans chaque séquence. Le Cd, le
Cu et le Zn tissulaire ont été analysés avec un spectrophotometre (ICP-AES) selon la
méthode décrite dans Defo et al. (2012). Les valeurs nominales du standard interne
étaient toutes < 10% et les pourcentages de récupération des métaux par rapport aux
valeurs des échantillons certifiés (8 a 10 échantillons) étaient de 94,8 £ 0,4% pour le

Cd ; 85,3 £ 1,3% pour le Cu et 89,0 £ 0,9% pour le Zn (moyenne * erreur type).

2.4. Analyse des PCR quantitatives en temps réel, des rétinoides, des activités

enzymatiques et des protéines tissulaires

Les séquences nucléotidiques des paires d’amorces utilisées dans cette étude sont
présentées dans le tableau 1. Les analyses d’expression des génes de méme que tous
les parametres biochimiques de cette étude ont été conduites en utilisant le protocole

décrit dans Defo al. (2014a) sans modification aucune.
2.5. Calculs et analyses statistiques des données

L’indice d’embonpoint relatif (Kn) a été calculé en utilisant la formule Kn = (Mp/L>*®) x
100 (ou 3,16 représente le coefficient d’embonpoint, “Mp” la masse du poisson et “L”
sa longueur totale) (Gauthier et al., 2009). L’équation (Mf/Mp) x 100 a été utilisée pour
déterminer I'indice hépatosomatique (IHS) de chaque poisson, avec Mf = masse du foie

(Miller et al., 2009)
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Tableau 1: Séquences nucléotidiques des paires d’'amorces et les produits PCR utilisés dans les analyses de la RT-gPCR.

abréviations Nom et fonctions Amorces spécifiques Produits PCR
B-actine Geéne de référence F: 5- GCCTCTCTGTCCACCTTCCA-3 Tiré de Pierron et
R: 5'- GGGCCGGACTCATCGTACT-3’ al. (2009)
rdh-2 Photorécepteur associé a la rétinol déshydrogénase F: 5-AGTCAAGCAGTGCATCAACAAT-3’ 151
SOous unité-2 R: 5'- CATGCGAACAACACCAAAGAAG-3’
(rétinoides et stress oxydant)
cat Catalase F:5-GTCTTTCTTGTTCAGCGATCGA-3’ 106
(stress oxydant) R: 5’- GTAGAAACGTTCACCATCAGCA-3’
mgst-3 Glutathionne S transférase microsomale sous unité-3  F: 5- CCTTCCTCTACAGCTGGATCAT-3’ 114
(stress oxydant) R: 5- TGAATACCTGCTCCTTGTCACT-3’
g6pdh Glucose 6 phosphate déshydrogénase F: 5- ACGAGAGGCTGATATTGGATGT-3’ 146
(voies des pentoses phosphates et stress oxydant) R: 5- TCCATATGTGTAAGGGATGGGG-3
Cu/Zn-sod Cu/Zn superoxyde dismutase F : 5-TGAGCAGGAGGAGGGTTCATCCCC-3 123
(stress oxydant) R : 5-CCTGCACTGATGCACCCGTTTGT-3
F: Amorce F
R: Amorce R
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La masse corrigée des ceeca pyloriques a été calculée selon la description de Gauthier
et al. (2011), avec les valeurs de 2,6 et 0,92 comme la masse standard moyenne du
poisson et coefficient allométrique, respectivement (Gauthier et al., 2011). Les analyses
statistiques ont été réalisées avec le programme JMP version 9.0 (SAS Institute). Pour
tester les différences dans les parameétres biométriques, la concentration totale des
métaux contenus dans les reins, les activités enzymatiques tissulaires, le niveau de
transcription des genes et les concentrations des rétinoides tissulaires entre les lacs et
les saisons, nous avons utilisé les analyses de variance (ANOVA) a 2 facteurs apres
un satisfecit de la normalité (test de Levene p > 0,05). Dans le cas contraire, afin de
respecter la normalité de la distribution les données ont été transformées (log ou Box-
Cox) (Peltier et al., 1998). Des tests d’ANOVA suivis de tests de Tukey ont été utilisés
pour déceler les différences entre les moyennes multiples. Dans le cas de non-respect
de la normalité ou de 'homogénéité des variances apres transformation, des tests non
paramétriques de Wilcoxon par paire ont été utilisés. A cause du nombre limité des
poissons, I'analyse des rétinoides dans les tissus a été faite sans prendre en compte le
sexe comme Vvariable explicative. Le degré de liaison entre les concentrations
métalliques rénales et les parametres biométriques, biochimiques et moléculaires a été
analysé a l'aide du test non paramétrique de corrélation de rang de Spearman. Un seuil

de confiance de 0,05 a été utilisé dans chacun des tests.
3. RESULTATS

3.1. Accumulation rénale de métaux chez les perchaudes

Que ce soit au printemps ou en automne, les concentrations rénales en Cd reflétaient
clairement le gradient inter-lac de contamination (Fig. 2A). Un facteur de 60 a été
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observé entre les concentrations en Cd rénal des poissons provenant du lac le plus
propre et celui du lac le plus contaminé a I'échantillonnage du printemps, alors qu’en
automne ce facteur était de 32. Au printemps, les concentrations en Cd tissulaire
étaient plus faibles dans les poissons des lacs « métalliquement propres » que dans
ceux des lacs pollués. Par contre en automne, la différence était perceptible seulement
entre le lac Hélene (le plus propre) et le lac Marlon (le plus pollué) (Fig. 2A). Aucune
différence dans I'accumulation du Cd rénal n'a été observée entre les deux saisons

chez les perchaudes capturées dans le lac Héléne.

Comparativement au lac Opasatica, les concentrations rénales en Cu étaient plus
élevées dans les reins des poissons échantillonnés dans les autres lacs au printemps.
(Fig. 2 B). Aucune différence dans I'accumulation du Cu n’a été observée dans le rein
des poissons capturés en automne. Par contre les concentrations rénales en Cu varient
fortement entre les deux saisons avec des valeurs plus fortes au printemps sauf dans le

lac Opasatica.
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Figure 2: Concentrations totales de Cd (A),
Cu (B) et Zn (C) mesurées dans les reins des
perchaudes juvéniles capturées dans les lacs
de la région de Rouyn-Noranda au printemps
et en automne 2012. Les données sont
présentées par : moyenne + erreur type de la
moyenne (N = 20/lac). Les moyennes
indiquées par des lettres différentes dénotent
une différence significative entre les lacs ou
les saisons (valeur de p- < 0,05). Les lacs sont
classés sur I'axe des x en fonction du gradient
croissant en Cd rénal.
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été observée chez les poissons capturés au printemps, quel que soit le lac analysé.

Par contre en automne on assiste a une baisse de presque deux fois dans la
concentration du Zn rénal entre les poissons des lacs propres et ceux des lacs

contaminés (Fig. 2C). Un effet saison a été aussi observé dans I'accumulation du Zn
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chez les perchaudes. En effet, les concentrations rénales de Zn varient fortement entre
les deux saisons dans les lacs propres avec des valeurs plus fortes en automne. Par
contre ces concentrations en Zn rénal étaient élevées chez les poissons échantillonnés

dans le lac Dufault au printemps (Fig. 2C).
3.2. Impacts des métaux sur les parameétres biométriques analysés

L’indice d’embonpoint relatif (Kn) des poissons issus du lac Marlon était le plus élevé de
tous les lacs aux deux saisons d’échantillonnages, sauf chez les poissons issus du lac
Opasatica en automne (Tableau 2). Par contre les poissons du lac Dufault ont montré
un Kn le plus faible aux deux saisons, beaucoup plus faible au printemps qu’en
automne. Un effet saison a été aussi observé dans lindice d’embonpoint des
perchaudes échantillonnées dans les autres lacs sauf dans le lac Marlon. En effet les
poissons échantillonnés au printemps présentaient un Kn faible comparativement a
ceux péchés en automne (Tableau 2). L’indice d’'embonpoint présente un degré de
liaison significatif avec les concentrations tissulaires de certains meétaux selon que
'échantillonnage a eu lieu au printemps ou en automne. Ainsi, au printemps, le Kn
présente une corrélation positive avec les concentrations du Cu rénal (p = 0,2384 ; p =
0,0293). Par contre, en automne une relation significative et positive avec le Cd rénal (p
=0,2495; p = 0,0192), le Zn rénal (p = 0,4109 ; p = 0,0002), mais pas le Cu rénal a été
notée avec Kn. Lorsque les données provenant des deux saisons étaient assemblées,
l'indice d’embonpoint relatif montrait une corrélation positive beaucoup plus faible entre

le Kn et le Cd rénal (p =0,1890 ; p = 0,0018) et le Zn rénal (p = 0,2237 ; p = 0,0046).
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Tableau 2 : Paramétres biométriques mesurés (moy. * ET)§ chez des perchaudes échantillonnées au
printemps et en automne 2012 dans la région de Rouyn-Noranda (N = 20/lac). Les lettres différentes
dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les lacs ou les saisons (valeur de p <

0,05).

Lacs Kn* Masse ceca HSI*
pyloriques (mg)
Printemps
Héléne 0,66 + 0,01 8,13 + 0,66% 1,41 + 0,10%°
Opasatica 0,62 + 0,01 8,10 + 0,64 1,56 + 0,207
Dufault 0,59 + 0,01¢ 10,35 + 0,98 1,65 + 0,10°
Marlon 0,73+ 0,01% 9,65 + 0,96° 1,44 +0,11%¢
Automne
Héléne 0,69 + 0,01%® 4,88 +0,30° 1,18 + 0,06
Opasatica 0,70 + 0,01® 5,01 + 0,31° 1,00 + 0,05°
Dufault 0,65 + 0,01* 6,60 + 0,76 1,63 +0,10%
Marlon 0,70 £ 0,01%® 4,64 +0,26° 1,18 + 0,07

§ Moyenne + erreur type a la moyenne
& Indice d’embonpoint relatif
4 Indice hépatosomatique

Aucune différence intra-saison dans la masse corrigée des caeca pyloriques n'a été
notée entre les lacs, sauf dans le lac Dufault ou les poissons provenant de ce milieu
avaient la masse de caeca pylorique la plus lourde en automne (Tableau 2). Par contre,
une différence inter-saison a été observée dans la masse des caeca pyloriques. En
effet, la masse corrigée des caeca pyloriques des perchaudes était plus importante au
printemps qu’en automne, sauf chez les poissons du lac Dufault, ou linverse a été
observé (Tableau 2). Une corrélation significative, mais négative entre la masse des
caeca pylorigues et la concentration en Zn (et non en Cd et en Cu) rénal a été observee
et le degré de liaison entres ces deux entités était fonction de la saison

d’échantillonnage. Ainsi, au printemps une faible corrélation négative (p = -0,2691 ; p =
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0,0165) a été enregistrée alors qu'en automne cette corrélation était beaucoup plus
forte (p = -0,8353; p < 0,0001). Aussi, une forte relation négative (p = -0,6512; p
<0,0001) entre ces paramétres a été enregistrée lorsque les données provenant des

deux saisons étaient assemblées.

L’indice hépatosomatique des poissons échantillonnés dans le lac Dufault était le plus
élevé aux deux saisons, comparativement aux autres lacs (Tableau 2). Au printemps
I'lHS était pareil dans tous les lacs. Par contre, en automne on a noté que les poissons
du lac Opasatica avaient un IHS significativement inférieur a celui des poissons du lac
Dufault (Tableau 2). Une variation saisonniére dans I'lHS a été observée seulement
dans le lac Opasatica ou les poissons capturés dans ce lac présentaient un IHS plus
important au printemps qu’en automne (Tableau 2). En combinant les données de tous
les lacs, par saison, 'lHS a montré une relation négative seulement avec le Zn rénal (p
= -0,3016; p = 0,0090) et uniqguement en automne. Par contre, en combinant les
données des deux saisons, la liaison entre I'IHS et le Zn rénal restait significative, mais

plus faible (p =-0,2588 ; p = 0,0013).
3.3. Impacts des métaux sur le métabolisme des rétinoides

Les formes all-trans-3,4- didéhydrorétinoides (vitamine A;) ont constitué les molécules
prédominantes de vitamine A analysées dans le foie et dans le muscle des perchaudes.
Dans le foie les rétinoides étaient principalement stockés sous la forme de
dehydrorétinyl palmitate et accessoirement sous les formes de déhydrorétinyl myristate,

déhydrorétinyl stéarate et d’autres formes non identifiées.

Au cours d’'une méme saison, une tendance a l'augmentation des concentrations de

déhydrorétinol (dROH), de déhydrorétinyl palmitate et d’esters totaux de vitamine A a

264



été notée dans le foie des poissons issus des lacs contaminés par comparaison a ceux

issus des lacs propres (Tableau 3).

Tableau 3: Concentrations tissulaires (moy. * ET)§ de déhydrotétinol, déhydrorétinyl palmitate d’esters
totaux de vitamine A et de déhydrorétinyl stéarate exprimées en nmol g™ poids frais de tissu chez les
perchaudes échantillonnées au printemps et automne 2012. Les lettres différentes dans chaque colonne
indiquent une différence significative entre les lacs ou les saisons (valeur de p < 0,05).

Rétinoides hépatiques

Rétinoides musculaires

Lacs Déhydrorétinol ~ Déhydrorétinyl Esters totaux Déhydrorétinol Déhydrorétinyl
palmitate de vitamine A stéarate®

Printemps
Héléne 16,0 + 5,0° 23,0 + 6,0° 40,0 + 10,0° 0,160 + 0,030° 0,200 + 0,010%
Opasatica 24,3 +7,8 79,0 + 17,5° 125,0 + 28,3° 0,093 + 0,005° 0,220 + 0,010%
Dufault 453 + 13,2° 103,4 + 31,4° 175,8 + 55,6" 0,150 + 0,010% 0,170+ 0,010°
Marlon 50,4 + 11,2% 197,2 + 28,12 342,3 +52,3% 0,160 + 0,020% 0,170 + 0,010°

Automne
Hélene 1,6 +0,2¢ 26,2 + 10,1° 41,1 + 15,3° 0,077 +0,007° 0,130 + 0,006°
Opasatica 1,2+0,5° 30,0 + 11,4° 44,0 + 16,3° 0,080 + 0,007° 0,120 + 0,006°
Dufault 6,2+ 1,6° 69,5 + 24.4° 110,0 + 41,1° 0,160 + 0,020° 0,150 + 0,010°
Marlon 23+1,2¢ 41,0 + 13,1° 66,2 + 21,2° 0,100 + 0,010° 0,130 + 0,010°

§ Moyenne = erreur type
A Seule forme de rétinoides estérifiés analysés dans le muscle des perchaudes

Au printemps, ces concentrations de métabolites étaient respectivement 3,2, 8,6 et 8,6
fois plus élevées dans le foie des poissons du lac Marlon (lac contaminé€) que ceux du
lac Hélene (lac de référence). En automne les différences étaient de 5,2, 2,6 et 2,7
respectivement. De plus, une trés forte variation saisonniére dans les concentrations de
ces métabolites a été observée entre les deux saisons, avec des valeurs plus élevées
au printemps sauf dans le lac Hélene pour les formes estérifices (Tableau 3). Au

printemps, toutes les formes de rétinoides analysés étaient positivement corrélées avec
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les concentrations en Cd rénal des perchaudes (Tableau 4). En combinant les données
des deux saisons, les corrélations restaient significatives entre le Cd rénal et les formes
estérifices d’'une part et entre le Cu rénal et la forme libre de rétinoides hépatiques

d’autre part (Tableau 4).

Au printemps, les poissons capturés dans les lacs les plus pollués avaient des
concentrations en dROH musculaire élevées., Par contre, en automne cette
augmentation dans les concentrations de dROH musculaire était observé seulement
chez les poissons issus du lac Dufault (Tableau 3). De plus, une certaine variation
saisonniére dans les concentrations en dROH musculaire a été observée entre les deux
saisons, avec des valeurs plus élevées au printemps sauf dans le lac Dufault (Tableau
3). Contrairement a I'extrait hépatique, I'extrait musculaire a révélé que le déhydrorétinyl
stéarate était la seule forme d’esters majeure présente dans le muscle des perchaudes.
Au printemps, une diminution des concentrations en déhydrorétinyl stéarate musculaire
a été notée chez des perchaudes échantillonnées dans les lacs contaminés aux métaux
comparativement a celles provenant des lacs de référence (Tableau 3). Par contre en
automne on a observé une augmentation de cette concentration seulement chez les
poissons provenant du lac Dufault. De méme, une variation saisonniére dans les
concentrations en déhydrorétinyl stéarate musculaire a été observée avec des valeurs

plus élevées chez les poissons échantillonnés au printemps (Tableau 3).
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Tableau 4: Corrélations de Spearman (p) et leurs probabilités (p) entre les concentrations rénales en métaux et certains paramétres du
métabolisme des rétinoides tissulaires des perchaudes juvéniles analysés au printemps et automne 2012 dans la région miniére de Rouyn-

Noranda, Québec, Canada (N = 48).

Printemps Automne Saisons combinées
Tissus Parametres Cd Cu Zn Cd Cu Zn
p P p P p p p p p p p p
[Déhydrorétinol] 0,4659  0,0210 / / / / / / 0,2495  0,0091 / /
Foie  [Déhydrorétinyl palmitate] 0,6417  0,0007 / / / / 0,3697  0,0100 / / / /
[Esters totaux de vitamine A] 0,6374  0,0008 / / / / 0,3778 0,0100 / / / /
Pourcentage de déhydrorétinol -0,4112 0,0500 0,5758 0,0040 / / / / 0,4084 0,0070 / /
[Déhydrorétinol] / / / / -0,7461  <0,0001 / / / / -0,5259  0,0001
Muscle
[Déhydrorétinyl stéarate] -0,5449  0,0060 / / -0,5279  0,0080 -0,2699 0,0500 / / -0,4026  0,0046
Pourcentage de déhydrorétinol / / / / -0,5881  0,0025 0,3992  0,0060 / / / /

/ : Corrélation non significative a p < 0,05
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Les métabolites de rétinoides analysés dans le muscle des perchaudes présentent un
degré de liaison significatif avec les concentrations tissulaires de certains métaux selon
que I'échantillonnage a eu lieu au printemps ou en automne. Ainsi, au printemps une
forte relation négative a été obtenue entre les concentrations de déhydrorétinyl stéarate
et le Cd rénal (p =-0,5449 ; p = 0,0060), alors qu’en automne, les concentrations de Zn
rénal étaient fortement corrélées avec les concentrations de dROH (p = -0,7461 ; p <
0,0001) et de déhydrorétinyl stéarate (p = -0,5279 ; p = 0,0080). Lorsque les données
des deux saisons étaient mises ensemble les corrélations avec le Cd et le Zn restaient

négatives, mais plus faibles (Tableau 4).

Au cours des deux saisons d’échantillonnage, bien que les concentrations de
déhydrorétinoides hépatiques ont augmenté chez les poissons vivant dans les lacs
contaminés, le pourcentage de dROH libre a relativement diminué dans le foie des

poissons de ces lacs (Fig. 3A).

De méme, une forte variation saisonniere dans les pourcentages de dROH hépatique a
été observée entre les deux saisons, avec des pourcentages d’environ 4 fois plus

élevés au printemps qu’en automne (Fig. 3A).

Une corrélation négative entre le pourcentage de dROH hépatique et les concentrations
en Cd rénal des poissons a été enregistrée au printemps (p =-0,4112 ; p = 0,0500). Par
contre en automne, non seulement cette relation était positive, mais elle I'était
également avec les concentrations en Cu rénal (p = 0,5758 ; p = 0,0040). En combinant
les données des deux saisons, la corrélation entre le pourcentage de dROH libre et la

Cu rénal était positive, mais faible (Tableau 4).
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Figure 3: Pourcentage de déhydrorétinol hépatique (A) et musculaire (B) des perchaudes juvéniles
capturées dans les lacs de la région de Rouyn-Noranda au printemps et en automne 2012. Les données
sont présentées par : moyenne * erreur type de la moyenne (6 < N < 8 /lac). Les moyennes indiquées par
des lettres différentes dénotent une différence significative entre les lacs ou les saisons (valeur de p- <
0,05).

Contrairement au foie, le pourcentage de dROH libre tendait a augmenter dans le
muscle des poissons issus des lacs contaminés par rapport a ceux provenant des lacs
de référence (Fig. 3B). Une variation saisonniere dans les pourcentages de dROH
musculaire a été notée, avec des valeurs plus élevées en automne dans les lacs
Dufault et Opasatica (Fig. 3B). Une corrélation forte et négative entre le pourcentage de
dROH musculaire et les concentrations en Zn rénal des poissons a été enregistrée en
automne (p = -0,5881 ; p = 0,0025). Par contre en combinant les données des deux
saisons, une corrélation positive entre le pourcentage de dROH libre dans le muscle et

le Cd rénal a été observée (Tableau 4).

Au printemps le niveau de transcription de la rdh-2 hépatique était plus élevé chez les

poissons provenant des lacs contaminés que chez ceux capturés dans les lacs de

269



référence (Fig. 4).

1.0

D Automme. a
@ | Figure 4: Niveau de transcription de la rdh-2
ab mesuré dans le foie des perchaudes juvéniles
ab capturées dans les lacs de la région de Rouyn-
o | L b b Noranda au printemps et en automne 2012. Les

données sont présentées par : moyenne * erreur
type de la moyenne (N = 9 /lac). Les moyennes
| indiquées par des lettres différentes dénotent une
différence significative entre les lacs ou les saisons
(valeur de p- < 0,05).

0.4

0.2

0.0

Niveau de transcription de la rdh-2 hépatique (RQ ; quantification relative)
(e
(e

Hélene Opasatica Dufault Marlon

Lacs échantillonnés

Par contre en automne aucune différence significative dans le niveau de transcription
de la rdh-2 hépatique des poissons entre les lacs n'a été relevée. Une variation
saisonniére dans le niveau de transcription de ce gene a été observée seulement dans
les lacs contaminés, avec des valeurs plus élevées au printemps surtout dans le lac

Marlon (environ 2 fois ; Fig. 4).
3.4. Impacts des métaux sur laréponse au stress oxydant

3.4.1. Foie
Les analyses de I'impact des métaux sur les réponses au stress oxydant dans le foie
ont été déterminées a la fois en évaluant leurs effets sur le niveau de transcription des

genes et sur les activités des enzymes correspondantes.

3.4.1.1. Catalase
I Ny a pas eu de variation saisonniere dans le niveau de transcription de la cat

hépatique (Tableau 5). Bien qu'il existe une Iégére hausse du niveau de transcription de
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ce gene dans le foie des perchaudes capturées dans les lacs contaminés, les poissons
provenant des lacs “propres” et des lacs contaminés en métaux montrent un niveau de
transcription de la cat statistiquement similaire variant de 0,43 a 0,68 au printemps
contre 0,38 a 0,52 en automne (Tableau 5). Au printemps, I'activité de la CAT hépatique
était plus de 2 fois supérieures dans les poissons issus du lac Du comparativement a
ceux provenant d’autres lacs. Par contre en automne cette activité était identique chez
les poissons échantillonnés dans les lacs, sauf dans le lac Héléne ou les poissons
présentaient une activité de la catalase faible (Tableau 5). Une variation temporelle
dans l'activité de la CAT a été notée seulement dans le lac Dufault. En effet cette
activité était quasiment 2 fois supérieure au printemps qu’en automne (Tableau 5).
Uniguement en automne, une forte corrélation négative (p = -0,5548 ; p = 0,0049) entre
I'activité de la CAT hépatique et les concentrations en Zn rénal a été observée. Lorsque
les données des deux saisons étaient combinées, on a enregistré une relation plus

faible entre les deux paramétres (Tableau 6).

3.4.1.2. Superoxyde dismutase

Les poissons sélectionnés dans les lacs durant les 2 saisons ont montré un niveau de
transcription de la Cu/Zn sod-1 hépatique similaire sauf chez les individus
échantillonnés dans le lac Ma, ou le niveau de transcription de ce géne était plus élevé
au printemps qu’en automne (Tableau 5). Aucune variation temporelle n’a été observée
dans I'activité de la SOD hépatique des perchaudes. Cependant une variation inter-lac

au cours de la méme saison a été observée.
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Tableau 5: Niveau de transcription des génes et activités enzymatiques (moy. ET)§ dans le foie des perchaudes échantillonnées au printemps et
automne 2012. Les lettres différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les lacs ou les saisons (valeur de p < 0,05).

Niveau de transcription des genes *

Activités enzymatiques

Lacs cat Cu/Zn sod-1 g6pdh mgst-3 CAT* soD* G6PDH* GST*
Printemps
Opasatica 0,43+0,08° 0,64+0,15° 0,19+0,04° 0,67+0,14* 0,24+005° 51,4+94*  0,016+0,004° 0,035 0,001°
Dufault  0,44+0,10* 0,54+0,10° 0,55+0,08" 0552+0,12* 0,60+0,11* 335+37° 0,054 +0,005* 0,030 % 0,001
Marlon  0,68+0,15° 0,88+0,14® 1,26+0,21® 0,99+0,14* 0,26+0,02° 357+42" 0,047+0,007® 0,037 +0,003*
Automne
Hélene  0,38+0,07° 0,55+0,08° 1,50+0,30° 0,60+0,12° 0,12+0,03° 453+4,6™ 0,056 +0,007* 0,049 + 0,008
Opasatica 0,44+0,08° 057+0,07° 1,21+0,16® 0,63+0,11° 0,21+0,02° 493+29® 0,039+0,005° 0,058 + 0,005
Dufault  0,52+0,12* 0,49+0,08" 059+011° 085+020° 0,28+0,02° 341+29° 0,037+0,003" 0,045+ 0,003
Marlon  051+0,13° 054+0,10° 093+0,14° 0,83+0,16° 0,21+0,02° 438+4,1® 0,035+0,003" 0,045+ 0,005

8 Moyenne + erreur type

% Exprimée en U mg/protéine
8 Exprimée en U g/protéine
% Exprimée en quantification relative (RQ)
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Tableau 6: Corrélations de Spearman (p) et leurs probabilités (p) entre les concentrations rénales en métaux et la réponse de certains parametres
du stress oxydant dans le foie et le muscle des perchaudes juvéniles analysées au printemps et automne 2012 dans la région miniére de Rouyn-
Noranda, Québec, Canada (42 <N < 72).

Printemps Automne Saisons combinées
Tissus  Paramétres Cd | Cu Cd | Cu | Zn Cu | Zn
P p p P p p D p p p p p
g6pdh* 0,6502  0,0002 / / / / / / / / / / / /
G6PDH' / / / / / / 0,4204 0,0166 / / 0,3169  0,0184 / /
Foie
GST! / / 0,5253  0,0252 / / / / / / / / / /
CAT' / / / / / / / / -0,5548  0,0049 / / -0,4671  0,0021
Muscle SOD' / / / / -0,5687  0,0037 / / 0,4374  0,0326 / / / /

/ : Corrélation non significative a p < 0,05
1 : Niveau de transcription du géne
1 : Activité de I'enzyme
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Au printemps, une baisse dans l'activité de la SOD hépatique chez les poissons issus
des lacs contaminés en métaux comparativement a ceux provenant du lac de référence
a été notée (Tableau 5). De méme en automne, cette baisse dans l'activité de la SOD
fut aussi observée chez les poissons capturés seulement dans le lac Dufault (Tableau

5).
3.4.1.3. Glucose-6-phosphate déshydrogénase

Dépendamment de la saison, le niveau de transcription de la g6pdh hépatique
augmente dans les poissons capturés dans les lacs contaminés au printemps et
diminue en automne. Cependant il n’existe pas de variation inter saisonniére dans le
niveau de transcription de ce géne sauf dans le lac Opasatica, ou I'expression de ce
géne était plus de 6 fois élevée en automne qu’au printemps (Tableau 5). L’activité de
la G6PDH hépatique augmente dans les poissons issus des lacs contaminés par
rapport a ceux des lacs propres au printemps. Par contre, I'activité de cette enzyme
diminue dans les poissons capturés dans les lacs contaminés comparativement a ceux
des lacs propres en automne. Une variation inter saison dans l'activité de la G6PDH a
été notée dans le foie des poissons capturés dans les lacs contaminés avec une
relative forte activité au printemps (Tableau 5). Une forte corrélation positive entre le
niveau de transcription de la gépdh hépatique et les concentrations en Cd rénal a été
notée seulement au printemps (p = 0,6502; p = 0,0002). Par contre l'activité de
'enzyme correspondante (G6PDH) corrélait positivement avec les concentrations de Cu
rénal en automne et lorsque les données des deux saisons étaient combinées (Tableau

6).
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3.4.1.4. Glutathione-S-transférase

Bien qu'’il existe une légére hausse non significative du niveau de transcription de la
mgst-3 dans le foie des perchaudes capturées dans les lacs contaminés
comparativement a celles obtenues dans les lacs de référence, il n'y a pas eu de
variation saisonniére dans le niveau de transcription de ce gene (Tableau 5). De plus,
d'un lac a l'autre, il n'y a pas eu de variation dans l'activité de la GST hépatique au
cours de la méme saison d’échantillonnage. Cependant une augmentation dans
activité de cette enzyme était observée chez les poissons capturés en automne
comparé au printemps (Tableau 5). L’activité de la GST hépatique printaniére a montré
une liaison forte et positive avec les concentrations de Cu accumulées dans les reins (p
= 0,5253; p = 0,0252). Aucune corrélation significative n’a été enregistrée en automne

ou lorsque les données des deux saisons étaient mises ensemble (Tableau 6).
3.4.2. Muscle

Contrairement au foie, les analyses de I'impact des métaux sur les réponses au stress
oxydant dans le muscle ont été déterminées uniquement en se basant sur les activités

enzymatiques.

Par comparaison au lac Op l'activité de la CAT a augmenté chez les poissons des lacs
contaminés au printemps, alors qu’en automne il n'y pas eu de variation significative
dans l'activité de la CAT musculaire (Tableau 7). Une variation inter saison de cette
activité a été notée dans le lac Ma avec des valeurs plus élevées au printemps qu’en
automne. Cependant, chez les perchaudes capturées dans le lac Opasatica, I'activité
de la CAT musculaire était 4 fois moins élevée au printemps qu'en automne (Tableau
7).
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Les poissons sélectionnés au printemps n’ont montré aucune différence dans I'activité
de la SOD musculaire entre les lacs. Par contre en automne, on a noté une diminution
dans l'activité de cette enzyme chez les poissons provenant des lacs contaminés par
rapport a ceux issus des lacs propres. Une variation temporelle dans I'activité de cet
enzyme a été observée seulement dans les individus échantillonnés dans le lac Héléne.
Cette activité était presque 2 fois plus élevée en automne qu’au printemps (Tableau 7).
L’activité de la GST musculaire des poissons échantillonnés en automne présente une
corrélation négative avec les concentrations de Cu rénal (p = -0,5687 ; p = 0,0037),
alors que les concentrations de Zn rénal lui sont positivement corrélées (p = 0,4374 ; p
= 0,0326). Aucune corrélation significative n’a été enregistrée au printemps ou lorsque

les données des deux saisons étaient mises ensemble (Tableau 6).

Tableau 7: Activités enzymatiques (moy. * ET)§ dans le muscle des perchaudes échantillonnées au
printemps et en automne 2012. Les lettres différentes dans chaque colonne indiquent une différence
significative entre les lacs ou les saisons (valeur de p < 0,05).

Lacs Activités enzymatiques
CAT* sop* GST*

Printemps

Héléne 0,0033 % 0,0004* 4,15+0,17° 0,013 + 0,001°
Opasatica 0,0007 + 0,0001° 3,58 + 0,64 0,028 + 0,005

Dufault 0,0023 + 0,0002" 5,80 + 1,02 0,020 + 0,004"

Marlon 0,0039 + 0,0005 6,57 + 1,36 0,010 + 0,002°
Automne

Héléne 0,0021 + 0,0004" 7,86 +0,78° 0,012 +0,001°
Opasatica 0,0030 + 0,0006® 5,59 + 0,89% 0,013 +0,001°

Dufault 0,0033 + 0,0004% 3,94 +0,32° 0,015 + 0,001

Marlon 0,0020 + 0,0003" 3,76 £ 0,65" 0,015 + 0,001

§ Moyenne = erreur type
% Exprimée en U mg/protéine
® Exprimée en U g/protéine
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Au printemps il semble avoir une baisse dans I'activité de la GST musculaire chez les
poissons issus des lacs contaminés en métaux comparativement a ceux capturés dans
le lac Opasatica, bien que cette activité soit aussi faible dans le lac Héléne. Par contre il
n'y a pas eu de variation inter lac dans l'activité de cette enzyme dans le muscle des
perchaudes échantillonnées en automne. Une variation saisonniere dans l'activité de
cet enzyme a été observée uniquement chez les poissons capturés dans le lac

Opasatica avec une activité 2 fois plus élevée au printemps qu'en automne (Tableau 7).
4. DISCUSSION

Avec le stress oxydant comme paramétre toxicologique, nous voulions comprendre si
un changement temporel dans I'accumulation tissulaire des métaux affecte aux niveaux
moléculaires et biochimiques le métabolisme des rétinoides et la réponse adaptative au

stress oxydant.

4.1. Différences temporelles dans I'accumulation rénale des métaux chez les

perchaudes

Nous avons utilisé la concentration rénale métalligue comme étant une indication de
I'exposition des perchaudes aux métaux. Plutét que dans le foie, les concentrations des
métaux dans les tissus ont été mesurées dans les reins parce que ce tissu a été
réservé pour d’autres analyses. Par ailleurs certaines études ont montré qu’il existe une
corrélation entre les concentrations des métaux dans le rein et dans le foie chez les
perchaudes sauvages (Couture et al., 2008a; Kraemer et al., 2005a, b). Des valeurs
seuils des concentrations rénales des métaux mesurées en pg/g de poids sec (19,9

pour le Cd et 20,2 pour le Cu) permettant de discriminer des poissons ayant des
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concentrations en métaux tissulaires « anormalement élevées » de ceux possédant les
concentrations « normales », ont été proposées (Couture and Pyle, 2008b). La grande
majorité des concentrations métalliques mesurées dans nos poissons se situe en deca
de ces seuils, sauf pour les concentrations de Cd chez les poissons échantillonnés en
automne dans le lac Ma (50% de dépassement de ce seuil ; N = 20). Ce résultat
quoique surprenant particulierement pour les lacs contaminés peut s’expliquer par une
différence dans I'age et/ou la taille des poissons, puisque la corrélation entre ces deux
parametres (surtout la taille) et la bioaccumulation des métaux (notamment le Cd) n’est
pas clairement établie chez la perchaude (Couture and Pyle, 2008b). Tout compte fait il
faut interpréter ces valeurs seuils avec beaucoup de précaution en déterminant par
exemple si les poissons a comparer sont du méme age ou bien sont d’une classe de
taille identique. S’il est attesté que deux voies d’internalisation des métaux chez les
perchaudes coexistent en milieu naturel (Kraemer et al., 2008), il est aussi avéré que
leur régime alimentaire dépend beaucoup de leur stade de développement et donc de
leur croissance (Rasmussen et al., 2008; Sherwood et al., 2000). Au stade juvénile, les
perchaudes vont s’alimenter aux zooplanctons alors qu’au stade adulte elles vont

préférer les invertébrés benthiques (Lott et al., 1996; Rasmussen et al., 2008).

Un gradient de concentration en métaux rénaux a été observé chez les poissons des
lacs échantillonnés. Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus dans certains lacs
de la méme région, chez la méme espéece pour les concentrations en Cd rénal avec un
facteur 9 de différence entre le lac le plus propre et le plus contaminé (Couture et al.,
2008a; Levesque et al., 2002a) et en Cd hépatique avec un facteur 18 (Bourret et al.,

2008). L’'observation selon laquelle un gradient moins évident a été observé pour le Cu
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et le Zn serait liée au fait que ces éléments étant des métaux essentiels, ils seraient

mieux régulés.

Une variation saisonniere dans la concentration des métaux contenus dans les reins
des perchaudes a été observée. Lorsqu’on s’intéresse seulement aux lacs contaminés
on constate que les poissons échantillonnés au printemps (fin mai) avaient une
concentration en métaux (Cd, Cu et Zn) tissulaires supérieure a ceux capturés en
automne (début septembre), sauf dans le lac Marlon ou la concentration en Cd rénal
était inférieure au printemps qu’en automne. Par contre dans les lacs propres on
observe en général a une exception prés (Cu dans le lac Hélene) une augmentation de
la concentration des meétaux en automne comparativement au printemps. Malgré
'absence des mesures des concentrations d’espéces ioniques (métaux) présentes
dans lI'eau des lacs, nos résultats suggerent qu'il y aurait une variabilité inter-saison
dans les concentrations métalliques et/ou dans la chimie de I'eau (Couture et al.,
2008a). Cette hypothese est en accord avec les résultats de Kraemer et al. (2006a), qui
ont noté 2 a 3,5 fois plus de concentrations en Cd dissoute dans les lacs contaminés au
printemps qu’en automne. Cependant aucune différence temporelle dans la

concentration en carbone organique dissoute n’a été observée.

Etant donné que deux voies de prise en charge des métaux par les poissons coexistent
en milieu naturel (Kraemer et al., 2008), un autre parametre qui pourrait expliquer cette
variation temporelle dans les concentrations rénales des métaux serait le taux
d’'ingestion alimentaire qui serait plus élevé au printemps qu’'en automne et donc
expliquerait une probable contamination via la diéte. De plus, l'indice d’embonpoint

relatif (Kn) qui donne une indication sur les activités alimentaires récentes des poissons
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et sur 'accumulation des réserves énergétiques (Lambert and Dutil, 1997) n’était pas
plus élevé au printemps qu’en automne dans ces lacs (Tableau 2). De plus le poids des
ceeca pyloriques, un autre indicateur de la consommation, était moins lourd chez les
poissons capturés au printemps que chez ceux échantillonnés en automne dans le lac
Dufault. Ce résultat laisse présager une prédominance de la contamination par I'eau
que par la diéte au printemps. La faible corrélation obtenue entre le Cu rénal et I'indice
d’embonpoint relatif renforce cette hypothése. Exceptionnellement on a noté une
concentration en Cd rénal plus importante en automne qu’au printemps chez les
perchaudes du lac Marlon; cependant le poids des ceeca pyloriques des perchaudes de
ce lac était aussi plus faibles en automne qu’au printemps ce qui tend a soutenir la
prédominance d’'une prise en charge du Cd via la voie directe par les poissons en
automne. Une fois de plus la faible corrélation obtenue durant cette saison entre le Cd
rénal et l'indice d’embonpoint relatif tend a appuyer cet argument. Ce résultat est en
accord avec les travaux de Kraemer et al., (2006b) qui ont montré que, dans un lac
ayant une concentration en Cd dissoute élevée, la prise en charge du Cd par I'eau chez
les perchaudes juvéniles est plus importante que la prise en charge via 'alimentation
(Kraemer et al., 2006b). Une étude menée dans deux régions minieres au Canada
incluant celle a I'étude a fait état d’une forte variation saisonniére des concentrations
tissulaires en Cd et en Cu reflétant probablement un lien avec l'indice d’embonpoint et

la croissance (Pyle et al., 2008b).

Une autre hypothese qui expliquerait cette variation saisonniére est que la baisse de la
concentration rénale des métaux dans les lacs contaminés en automne coincide avec

une corrélation négative entre I'lHS et les concentrations rénales de Zn des poissons.
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Ce résultat suggeére que la variation saisonniere dans les concentrations tissulaires en

métaux chez les poissons provenant des lacs contaminés serait due a une dilution

induite par la croissance.

4.2. Impact d’une fluctuation des concentrations métalliques sur le métabolisme

des rétinoides tissulaires.

Les lacs de référence sont des bons témoins des observations obtenues dans les lacs
contaminés. En effet, plusieurs études conduites dans cette région (Hontela et al.,
1992 ; Hontela et al., 1995 ; Levesque et al., 2002 ; Pierron et al., 2011) ont rapporté
des effets déléteres des métaux sur les populations des perchaudes, en utilisant ces
lacs comme des lacs témoins. Durant la méme saison d’échantillonnage les
concentrations hépatiques de dROH, du déhydrorétinyl palmitate et d’esters totaux de
vitamine A étaient plus élevées chez les poissons issus des lacs contaminés par
comparaison a ceux issus des lacs propres. Ce résultat n'est pas surprenant, puisque
dans nos travaux récents sur I'exposition chronique en milieu naturel, nous avons
observé que des perchaudes vivant dans les lacs contaminés au Cd avaient des
concentrations hépatiques de dROH et de dehydroretinyl esters plus élevées que les
poissons des lacs de référence, indiquant que l'augmentation de niveaux de vitamine A
(antioxydant) pourrait servir a mieux lutter contre le stress oxydant engendré par la
présence des meétaux (Defo et al.,, 2012b). Par la méme occasion nos résultats
montrent une trés forte variabilité saisonniere dans les concentrations de ces
meétabolites avec en général des valeurs plus élevées au printemps. La premiere raison
de cette variabilité temporelle dans les concentrations des métabolites des rétinoides

est que le stockage des esters de rétinoides et la libération du dROH hépatique chez
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les poissons vivant dans les lacs contaminés seraient proportionnels a la concentration
tissulaire en métaux (Defo et al., 2012b). La deuxieme raison serait que, soit le type de
proies ingérées par les perchaudes en automne serait pauvre en vitamine A ou en
caroténoides (précurseurs de vitamine A), soit les proies seraient moins disponibles
durant cette saison. La troisieme hypothése serait que, aprés la période de frai, les
perchaudes vont activement consommer des aliments qui contiennent la vitamine A
nécessaire pour leur croissance. Par contre, elles utiliseraient les rétinoides stockés
dans leurs tissus pour la maturation des gonades en automne. Notre étude constitue la
premiére investigation qui fait directement un lien entre les fluctuations temporelles en
métaux tissulaires et le stockage des rétinoides dans le foie des poissons sauvages. De
toute évidence une simplification de la chaine alimentaire (lles and Rasmussen, 2005b)
couplée a un appauvrissement dans la diversité des proies des perchaudes (Kdvecses
et al., 2005) a été rapportée dans les lacs contaminés de la région de Rouyn-Noranda.
En effet la qualité de proie disponible influencerait les concentrations de rétinoides
ingérées et méme les teneurs en rétinoides tissulaires puisque certains aliments sont

plus riches en rétinoides ou B caroténes que d’autres (Garner et al., 2010b).

Bien que nous ayons établi dans la présente étude la preuve d’'une augmentation de la
concentration des métabolites rétinoidiens dans le foie des poissons des lacs
contaminés, une baisse du pourcentage de dROH hépatique beaucoup plus importante
au printemps a été observée dans ces lacs. Ce résultat suggére une activité accrue au
printemps qu’en automne dans le métabolisme des rétinoides et correspond trés bien
avec nos travaux précédents ou nous avons aussi observé une diminution significative

du pourcentage de dROH hépatique avec une augmentation des concentrations en Cd
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rénal chez les perchaudes adultes capturées dans les mémes lacs (Defo et al., 2012b).
Les deux études mises ensemble suggérent que les enzymes et/ou les protéines de
liaison impliquées dans I'homéostasie des rétinoides sont inhibées par la présence des
métaux. Ces résultats contrastent avec nos travaux de laboratoire ou nous avons
observé que le pourcentage de rétinol libre et les activités des enzymes impliquées
dans le métabolisme des rétinoides avaient augmenté dans le foie des perchaudes
exposées au Cd pendant six semaines (Defo et al.,, 2014a). Non seulement la
concentration d’exposition utilisée au laboratoire était dix fois supérieure a celle
mesurée dans I'eau des lacs les plus contaminés de la région de Rouyn-Noranda, mais
également d’autres facteurs confondants dans [I'environnement naturel auraient
contribués a diminuer les activités de ces enzymes chez les perchaudes sauvages. En
réponse a la baisse dans les activités des enzymes impliquées dans le métabolisme
des rétinoides, nous avons observé une augmentation du niveau de transcription de la
rétinol deshydrogénase-2 (rdh-2) dans le foie des perchaudes capturées au printemps,
mais pas en automne, probablement dans le but de maintenir les concentrations en
vitamine A & des niveaux proches des conditions normales (milieux propres). A la suite
d’une investigation menée sur I'impact d’'une contamination métallique sur le niveau de
transcription des génes chez les perchaudes, Pierron et al. (2011) ont observé une
corrélation négative entre le niveau de transcription des genes codant pour les enzymes
impliquées dans le métabolisme des rétinoides et les concentrations en Cd hépatique
chez les poissons chroniquement exposés aux métaux en milieux naturel. Bien que les
perchaudes dans ces deux études ont été échantillonnées a une exception prés dans

les mémes lacs et durant les mémes saisons (printemps), les concentrations
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hépatiques de métaux accumulés étaient au minimum deux fois supérieures dans
I'étude de Pierron et al. (2011) que dans la présente étude. Ces résultats suggérent que
dans une exposition chroniqgue a un mélange complexe de métaux en milieu naturel, le
niveau de transcription des génes impliqués dans le métabolisme des rétinoides serait

fonction des concentrations métalliques accumulées dans les tissus.

Selon les besoins physiologiques de la cellule, la vitamine A stockée dans le foie
principalement sous sa forme estérifiée peut s’hydrolyser (Branchaud et al., 1995) et
étre transportée dans les tissus cibles sous forme libre (rétinol) en s’associant aux
protéines de liaison spécifigue du rétinol (Retinol Binding Proteins, RBP) et a la
transthyrétine (TTR). Tout comme dans nos études récentes (Defo et al., 2014a), le
déhydrorétinyl stéarate était la seule forme d’ester de rétinoides détectée dans le
muscle. Comparativement au foie les concentrations de rétinoides étaient beaucoup
plus faibles dans le muscle. La présence de concentrations élevéees de dROH
musculaire couplée a une baisse des concentrations du déhydrorétinyl stéarate chez
les poissons issus des lacs contaminés par rapport a ceux des lacs propres traduirait
une hydrolyse des formes estérifiées de rétinoides en forme libre (dROH) probablement
en vue de mieux combattre le stress oxydant. Ce postulat se vérifie davantage avec le
pourcentage de dROH musculaire élevé chez ces poissons. Une hausse du
pourcentage de dROH musculaire a été obtenu chez les perchaudes exposées pendant
six semaines au Cd a une concentration semblable a celle mesurée (0,8 ug/L) dans les

eaux des lacs contaminés de la région de Rouyn-Noranda (Defo et al., 2014a).
4.3. Réponses des biomarqueurs du stress oxydant

4.3.1. Foie
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Le foie est 'organe jouant un réle de premier plan dans la lutte contre le stress oxydant
induit par des polluants chimiques chez les poissons (Benedetti et al., 2007). Dans
notre étude la réponse hépatique au stress oxydant est variable. Elle dépend de la
saison d’échantillonnage et du biomarqueur analysé. L’augmentation de I'activité de la
CAT hépatique, mais non précédée d’un changement dans le niveau de transcription de
la cat durant les deux saisons chez les poissons vivant dans les lacs contaminés
principalement dans le lac Dufault suggére qu’au moins au niveau catalytique, des
dispositions sont prises pour protéger la cellule contre le stress oxydant. Une
augmentation dans l'activité de la CAT hépatique a été obtenue chez des perchaudes
exposées au Cd pendant six semaines au laboratoire, par contre ce résultat était
précédé d’'une hausse du niveau de transcription de ce géne (Defo et al., 2014a). Dans
le systeme de défense antioxydante, la catalase apparait comme étant I'une des
premiéres enzymes a répondre a la présence d’'un agent stressant (Serpil Mise Yonar,
2013); une augmentation dans l'activité de cette enzyme participe a la neutralisation

des ERO produites suite a une exposition aux métaux (Uren Webster et al., 2013).

Au printemps, le niveau de transcription de la gépdh et de la Cu/Zn sod hépatique était
élevé chez les poissons capturés dans les lacs contaminés par rapport a ceux des lacs
propres. Si cette réponse a été suivie d’'une forte activité de la G6PDH, un effet inverse
a été observé dans l'activité de la SOD. Typiquement les réponses transcriptomiques
devraient se traduire en des réponses biochimiques (Nikinmaa and Rytkdnen, 2011).
Les réactions synchrones obtenues dans les réponses moléculaires et biochimiques de
la G6PDH traduisent un besoin de mieux lutter contre le stress oxydant causé par la

présence des méetaux. Ce résultat suggére que dans un environnement contaminé par
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un cocktail de métaux, la régulation de la voie métabolique de la G6PDH se ferait a
deux niveaux d’organisation biologique. L’augmentation dans le niveau de transcription
de la SOD viserait a maintenir le pool d’enzymes qui seraient impliquées activement
dans la réduction des ERO dans la cellule hépatique. Contrairement au printemps, les
niveaux de transcription de la Cu/Zn sod et de la g6pdh hépatique ont diminué chez les
poissons échantillonnés en automne dans les lacs contaminé par comparaison a ceux
des lacs propres. Bien que non significative pour la SOD, ces réponses étaient suivies
d’'une baisse dans l'activité des enzymes correspondantes. Ici encore nous obtenons
une réaction synchrone au niveau moléculaire et biochimique, traduisant une régulation
a deux niveaux d’organisation biologique pour mieux juguler le stress oxydant induit par
les métaux. Une faible activité de la G6PDH a été rapportée chez des perchaudes
échantillonnées en été dans certains lacs contaminés en métaux de la région de
Rouyn-Noranda. Par contre aucune différence dans ce paramétre n’avait été signalée
lorsque I'échantillonnage avait lieu en automne. Cependant, comparativement a I'éte,
l'activité de la G6PDH avait diminué en automne (Levesque et al., 2002a). Cette baisse
serait due a un état de stress oxydant limité qui s’expliquerait par une surproduction des
métallothionéines qui auraient capté les métaux et, de ce fait, protégé la cellule contre

le stress oxydant (Giguere et al., 2005a).

Que ce soit au niveau transcriptomique ou au niveau biochimique, aucune différence
inter-lac ou intra-saison n’a pas été observée dans la réponse de la GST. Ce paramétre
ne serait donc pas un bon biomarqueur dans 'étude des effets d’'une contamination
chronique aux métaux en milieu naturel sur la réponse au stress oxydant chez les

poissons. Par contre, au laboratoire, on a observé une augmentation du niveau de
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transcription de ce geéne, mais qui n’était pas suivie d'une réponse au niveau
catalytique, lorsque les perchaudes étaient exposées pendant six semaines au Cd
(Defo et al., 2014a). De méme une augmentation de l'activité¢ de la GST hépatique
précédée d’une surexpression de la mgst-3 a été observée chez les perchaudes
transplantées pendant quatre semaines dans un lac ayant une concentration aqueuse

en Cd élevée (Defo et al., 2015).
4.3.2. Muscle

Dans cette étude les activités de la CAT, SOD et la GST ont été mesurées dans le
muscle. Dans les poissons échantillonnés en automne dans les lacs contaminés, une
faible activité de la SOD a été mesurée comparativement aux poissons issus des lacs
de référence. De plus une relation négative entre I'activité de cette enzyme et le Cd
rénal a été observée, alors que l'activité de cette enzyme corrélait positivement avec le
Zn rénal. Ce résultat, non surprenant, suggere que le muscle serait aussi susceptible a
un stress oxydant induit par les métaux et que le Zn, étant un microélément essentiel,
joue un réle important dans le métabolisme de cette enzyme. En dehors de la SOD,
aucune différence dans l'activité des autres enzymes n’a été relevée. Ce résultat, en
lien avec la faible activité de la SOD musculaire, suggére que ce tissu aurait moins
accumulé les métaux, comparativement au foie par exemple, et aurait donc un besoin

réduit d’'une réponse anti-oxydante (Defo et al., 2014a).
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5. CONCLUSION

L’étude présentée ici a permis d’évaluer I'impact d’'un changement temporel des
concentrations tissulaires en métaux sur les réponses des biomarqueurs du stress
oxydant chez les perchaudes sauvages. Nous avons mis en évidence, pour la premiére
fois, qu’une fluctuation saisonniére dans les concentrations tissulaires en métaux peut
avoir des implications sur les réponses des biomarqueurs du métabolisme des
rétinoides et du stress oxydant chez les perchaudes juvéniles chroniquement exposées
a des concentrations sublétales de métaux. Nos résultats indiquent qu’au cours d’'une
méme saison, les concentrations du dROH et du déhydrorétinyl ester hépatiques et
musculaires augmentent proportionnellement avec la concentration métallique
tissulaire. Ce résultat suggére un besoin de mieux lutter contre le stress oxydant
engendré par les métaux. De plus, une forte variation saisonniére dans les
concentrations des métabolites, du pourcentage de dROH libre et du niveau de
transcription de la rétinol deshydrogénase-2 a été observée dans le foie avec des
valeurs plus importantes au printemps qu’en automne témoignant une activité accrue

dans le métabolisme des rétinoides durant cette saison.

Cette étude indique aussi des différences dans les niveaux de transcription des genes
et des activités enzymatiques des bio-indicateurs traditionnels de la réponse au stress
oxydant entre les lacs contaminés et les lacs de référence durant la méme saison. De
méme une fluctuation temporelle a été notée dans I'expression de la Cu/Zn-superoxyde
dismusate-1 et dans les activitts de la catalase et de la glucose-6-phosphate
déshydrogénase hépatique des perchaudes échantillonnées dans les lacs contaminés,

avec un niveau de transcription du géne et des activités enzymatiques plus élevés au
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printemps qu’en automne, reflétant probablement la présence d'une concentration
d’ERO plus importante au printemps qu’en automne chez les perchaudes vivant dans
les lacs contaminés. Au demeurant cette étude met en évidence limportance de
considérer les variations saisonniéres lors de ['évaluation des risques

environnementaux des métaux sur la physiologie des organismes aquatiques.
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ABSTRACT

Despite recent progress achieved in elucidating the mechanisms underlying local
adaptation to pollution, little is known about the evolutionary change that may be
occurring at the molecular level. The goal of this study was to examine patterns of gene
transcription and biochemical responses induced by metal accumulation in clean yellow
perch (Perca flavescens) and metal depuration in contaminated fish in a mining and
smelting region of Canada. Fish were collected from a reference lake (Lake Opasatica)
and a Cd, Cu and Zn contaminated lake (Lake Dufault) located in the Rouyn-Noranda
region (Qc, Canada) and caged for one or four weeks in their own lake or transplanted
in the other lake. Free-ranging fish from the same lakes were also collected. Kidney Cd
and Cu concentrations in clean fish caged in the contaminated lake increased with the
time of exposure, but metal depuration did not occur in contaminated fish caged in the
clean lake. After 4 weeks, the major retinoid metabolites analysed, the percentage of
free dehydroretinol (dROH) and the retinol dehydrogenase-2 (rdh-2) transcription level
in liver decreased in clean fish transplanted into the metal-contaminated lake,
suggesting that metal exposure negatively impacted retinoid metabolism. However, we
observed an increase in almost all of the retinoid parameters analysed in fish from the
metal-impacted lake caged in the same lake, which we interpret as an adaptation
response to higher ambient metal concentration. In support of this hypothesis, liver
transcription levels of microsomal glutathione-S-transferase-3 (mgst-3) and glucose-6-
phosphate dehydrogenase (g6pdh) were enhanced in clean fish transplanted into the
metal-contaminated lake and this up-regulation was accompanied by an increase in the

activities of corresponding enzymes, involved in antioxidant response. However,
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although in the same fish the transcription level of Cu/Zn superoxide dismutase (Cu/Zn
sod) was also increased, this did not lead to a change in the activity of the SOD
enzyme, suggesting that this upregulation was aimed at maintaining SOD-related
antioxidant capacities. In contrast, the transcription level of the cat gene, which did not
change in contaminated fish, did not compensate for the decrease of CAT activity. After
4 weeks of exposure, some plastic responses of the clean fish were observed when
they were transplanted in the metal contaminated lake. However, probably as a
consequence of the prior 80 years of exposure to metals, the contaminated population
showed a limited plastic response in the expression of the majority of the candidate

genes tested, when they were transplanted in the reference lake.

The overall findings of this field investigation highlight how yellow perch molecularly and
biochemically responded to a sudden or relatively long-term exposure (4 weeks) to a

cocktail of metals.

Keywords: Wild fish; Metal pollution; Reciprocal transplantation; Biomarkers; Plasticity

traits; Genomic reaction norm.
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1. INTRODUCTION

It is broadly accepted that anthropogenic activities are affecting all ecosystems. Among
these activities, pollution sources including metal mining and smelting have contributed
to drastic changes in environmental conditions that could potentially lead to changes in
biodiversity (Eisler, 2004). Animals usually use three routes to better respond to these
stressors or shifts in environmental conditions (Hansen et al., 2012). In favourable
ecological and physical conditions such as an absence of physical barriers, they will
disperse to new locations. However, in most cases the dispersal of fish to suitable
nearby habitats is hard to achieve, and therefore they react via phenotypic plasticity to
express particular traits (Merila and Hendry, 2014) or via evolutionary adaptation if
changes in environmental conditions occur over the long term (Hansen et al., 2012). In
some cases, populations fail to adapt to anthropogenic stress. For instance, sulphur
dioxide emissions from base metal smelters have led to the rapid acidification of lakes

and consequent species extinctions (Gonzalez et al., 2013).

Generally, studies dealing with the development of plastic traits have been carried out
for only one point in time, thereby ignoring the time dependency of changes in gene
expression, the intensity of expression and the nature of genes (same or not) that were
involved in the plastic development between two time points (Aubin-Horth and Renn,
2009). When assessing the mechanisms of action of pollutants, it is critical to evaluate
the time point when the differences in gene expression occurred, because it can offer a
valuable tool to identify genes that trigger plastic development (Aubin-Horth and Renn,
2009). Whereas adaptive stress response genes may be involved in short exposure

periods, additional sets of genes may become involved as the exposure time increases,
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in order to maintain animal homeostasis (Denslow et al., 2007). In support of this
hypothesis, using a cDNA microarray on flounders (Platichthys flesus) exposed to
different salinities in both short-term (1 day) and long-term (50 days) reciprocal-
transplantation experiments between the North Sea and the Baltic Sea, Larsen et al.
(2007) demonstrated that the number of genes significantly and differentially expressed
increased with exposure time, indicating a plastic response to a local change in

environmental conditions (Larsen et al., 2007).

Compared to most other fish species, the yellow perch (Perca flavescens) is considered
as a biomonitor because it fulfils several criteria (Giguere et al., 2004b). It is abundant
and widely distributed across North American freshwater ecosystems and is particularly
relevant in metal toxicology studies because it tolerates metals such as cadmium (Cd)
and copper (Cu) at high concentrations (Hontela et al., 1995; Hontela et al., 1992;
Rajotte and Couture, 2003). This species possesses efficient biochemical defence
mechanisms (e.g. increasing metallothionein concentrations with increasing metal levels
in it tissues (Giguere et al., 2005a), which allow it to live in metal impacted areas.
Nevertheless, metal concentrations in yellow perch tissues have been correlated with
biological impacts such as the metabolic imbalance of vitamin A, (Defo et al., 2012b),
impairment of metabolic capacities (Couture and Kumar, 2003), poor condition and
overall health (Couture et al.,, 2008b; Rajotte and Couture, 2002b) and elevated
metallothionein concentration (Giguere et al., 2005a). In a recent investigation on the
mechanisms of Cd and Ni toxicity in yellow perch, we identified transcriptional and
functional signatures specific to Cd and Ni exposure. The results indicate that metals,

particularly Cd, affect the transcription level of genes and the activity of enzymes
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involved in oxidative stress response and vitamin A metabolism (Defo et al., 2014a). In
an earlier study in evolutionary ecotoxicology, negative correlations between hepatic
concentrations of cadmium, but not copper, and genetic diversity have been reported in
wild yellow perch living in metal impacted areas (Bourret at al. 2008). Results from
another study carried out in the copper and gold mining region of Rouyn-Noranda have
shown that metals, especially Cd, induce changes in the yellow perch genome by
selecting alleles that increase the fitness of perch inhabiting metal-impacted lakes
(Bélanger-Deschénes et al. 2013). Both studies support the hypothesis that pollution

can trigger natural selection.

Gene expression can also be directly informative about population adaptive genetic
divergence (Larsen et al., 2007). When attempting to test hypotheses aimed at
identifying possible ecological drivers, traits and genes involved in the adaptation to
changing environmental conditions, one approach involves the comparison of the
transcription levels of genes among different exposure conditions (C6té et al., 2014;
Hoffmann and Daborn, 2007; Meier et al., 2014). Among natural populations, variation
in gene expression has been shown to play a prominent role in ecological adaptation
(Derome and Bernatchez, 2006; Pavey et al., 2011; St-Cyr et al., 2008). The expression
of MRNA was reported to explain ca. 40% of the variance in protein expression (Abreu
et al.,, 2009) meaning that changes in gene transcription levels do not necessarily
involve modifications in the concentrations of the corresponding enzymes (Giuliani et
al., 2013; Regoli et al., 2011). It is therefore important to take into account functional
and genomic information when designing genomic studies (Furlong, 2011) instead of

simply discussing functional outcomes (e.g. change in enzymes activities) on the basis
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of transcriptomic data (Nikinmaa et al., 2013). Change in response to the interactions
between an organism and its environment can be observed at different levels including
morphological, behavioural or physiological. The generic term of “genomic reaction
norm” is generally used to describe the relationship between trait and environment for a
given genotype, or to define the extent of plasticity of that trait (Aubin-Horth and Renn,

2009).

In aerobic organisms, oxygen, in its normal configuration (O;) is somewhat unreactive,
however it can be transformed into reactive oxygen species (ROS) in response to
changing environmental or metabolic conditions (Gliszczynska-Swiglo 2006;
Scandalios, 2005). ROS production can lead to cellular oxidative stress, itself inducing
lipid peroxidation, DNA and protein damage and other adverse effects (Chen et al.,
2013; Leonard et al., 2004). Metals have different modes of generating or increasing
cellular ROS (Defo et al., 2014b; Lushchak, 2011). In order to counterbalance oxidative
damage, gene transcription levels of cellular antioxidant response and the activities of
enzymes involved in these metabolic pathways increase in response to higher cellular

ROS (Uren Webster et al., 2013).

In the present reciprocal transplantation field experiment using caged fish,
transcriptional analysis coupled with biochemical analyses were employed to investigate
the effects of metal exposure on retinoid metabolism and oxidative stress response
biomarkers in yellow perch. Our specific objectives were: (i) to examine temporal
changes in liver transcription levels of a set of toxicologically-relevant genes involved in
the oxidative stress response in yellow perch exposed up to four weeks to metals; (ii) to

compare gene expression levels with corresponding biochemical endpoints (enzyme
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activities and retinoid storage) in order to determine if metal-induced changes in gene
transcription levels lead to significant physiological effects; (iii) to compare responses of
a population from a clean site to a site where the population has been exposed to
contaminants for 80 years and could have therefore developed adaptation to cope with
the contaminated environment; and (iv) to determine at what time scale changes in the

metabolic response appear as a result of metal accumulation or depuration.

2. MATERIALS AND METHODS

2.1. Study area, fish sampling and reciprocal transplantations
Two lakes were selected along the polymetallic concentration gradient in the Rouyn-

Noranda region (Québec-Canada) (Fig. 1).
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Figure 1. Study area and lakes sampled. The reference lake is indicated in green and the metal-
contaminated lake in red. The cross refers to the point source of metal contamination in the Rouyn-
Noranda region of Québec.
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Table 1. Total aqueous and sediment concentrations of trace metals Cd, Cu and Zn in the study lakes

Compartment Water Sediments
Metal [Cd] (hM)  [Cu] (hM) [Zn] (nM)  [Cd] (umol/g dw) [Cu] (umol/g dw) [Zn] (umol/g dw) References
0.11 44 31 (Giguere et al., 2004)
0.30 33 19 (Giguere et al., 2006)
<0.90 72 27 12 0.88 2.33 (Borgmann et al., 2004)
<0.03 45.7 55 (Croisetiere et al., 2006)
Opasatica 0.07 64 7 (Fortin et al., 2010)
0.11 47 5 (Kraemer et al., 2008)
7.7 254 2425 (Giguere et al., 2004)
6.7 180 1100 (Giguere et al., 2006)
3.0 232 577 341 45.9 68.7 (Borgmann et al., 2004)
3.2 194 510 (Croisetiére et al., 2006)
2.7 127 430 (Fortin et al., 2010)
Dufault 5.5 225 1015 (Kraemer et al., 2008)
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Since 1927 a copper smelter has been in operation in this region and metal
concentrations (Cd, Cu and Zn) in lakes situated downwind from the smelter are
markedly higher than in lakes located upwind (Bonham-Carter et al., 2006). Lake
Dufault is closely situated, ca. 2 km, downwind from the smelter and was chosen as the
metal-contaminated lake (Con) due to historical atmospheric deposition of relatively
high levels of metals such as Cd, Cu and Zn (Table 1). This has resulted in increased
levels of metals in the water column, sediments and in prey. Lake Opasatica, located
ca. 30 km upwind of the metal emission site, was selected as the reference lake (Ref)
because of the relatively low metal concentrations in the water column, sediments and
prey.

The cage experiments were carried out according to the approach developed in
Kraemer et al. (2005a,b), with slight modification. In brief, planktivorous juvenile yellow
perch (2.47 + 0.07 g; 6.57 £ 0.07 cm; mean + SE) were collected between May 22-24,
2012 either in Lake Opasatica, hereafter Op or in Lake Dufault, hereafter Du, and
reciprocally transplanted into cages located in both lakes. In order to account for the
captivity effect itself, fish from each lake were maintained in captivity in their own lake of
origin (unpublished study). The cage walls were made of 5 mm mesh netting, allowing
free movement of water and food into the cages. A total of 8 cages were used (Fig. 2),

creating 4 condition regimes for each exposure period (1 and 4 weeks).
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Figure 2. Experimental design of all exposure conditions: 1Ref-Op, 1Ref-Du, 1Con-Op, 1Con-Du, 4Ref-
Op, 4Ref-Du, 4Con-Op, 4Con-Du, 0Ind-Op and 0OInd-Du (see Table 2 for details of the experimental
design).

Also, at the beginning of the transplantation phase and at 1 and 4 weeks, free-ranging
fish were collected from each lake. However unlike others conditions, only metal
analyses were performed on free- ranging fish sampled at 1 and 4 weeks. Each cage
initially contained 30-40 fish, and at the end of each exposure period the remaining fish
(up to a maximum of 20) were sampled from each cage. The percentage of fish
mortality in each cage is reported in Table 2. Lengths and weights were recorded and
sex determined. Livers were dissected for molecular and biochemical analyses, kidneys
for metal analyses and pyloric ceaeca for biometric analyses. Tissues were immediately
frozen and stored in liquid nitrogen in the field. Upon arrival in the laboratory, samples

were placed in a freezer at -80°C where they were kept until used for analyses. The fish
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manipulation protocol was approved by the Ministere des Ressources Naturelles et de
la Faune du Québec and by the Comité Institutionnel de Protection des Animaux (CIPA)

of INRS.

The reciprocal-transplantation experiment conditions are explained in Table 2.

Table 2. Exposure condition, percentage of males and yellow perch mortality in the reciprocal-
transplantation experiment. Opasatica is the reference lake and Dufault is the contaminated lake.

Condition” Percentage of male Percentage of Explanation
mortality

0Ind-Op 10 - Free-ranging indigenous lake Opasatica fish sampled at
the beginning of experiment

0Ind-Du 10 - Free-ranging indigenous lake Dufault fish sampled at the
beginning of experiment

1Ind-Op 10 -
Free-ranging indigenous lake Opasatica fish sampled at
1week

1ind-Du 5 -
Free-ranging indigenous lake Dufault fish sampled at 1
week

1Ref-Op 10 275 Fish from the reference lake caged in the reference lake
for one week

1Ref-Du 15 12.2 Fish from the metal-contaminated lake caged in the
reference lake for one week

1Con-Op 5 24.4 Fish from the reference lake caged in the metal-
contaminated lake for one week

1Con-Du 0 80.0 Fish from metal-contaminated lake caged in metal-
contaminated lake for one week

4Ind-Op 31 - Free-ranging indigenous lake Opasatica fish sampled at
4 week

4Ind-Du - Free-ranging indigenous lake Dufault fish sampled at 4
week

4Ref-Op 47 57.5 Fish from the reference lake caged in the reference lake
for four weeks

4Ref-Du 28 68.9 Fish from the metal-contaminated lake caged in the
reference lake for four weeks

4Con-Op 27 76.1 Fish from the reference lake caged in metal-
contaminated lake for four weeks

4Con-Du 15 50.0 Fish from metal-contaminated lake caged in the metal-

contaminated lake for four weeks

*The number prefix in the condition column indicates the time of exposure (weeks)
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2.2. Calculation of fish condition index (Kn) and corrected pyloric ceeca weights

The relative condition factor (Kn) was calculated using the equation Kn = (Wf / L>') x
100 (where “Wf” is fish weight, “L” is the total fish length) (Gauthier et al., 2009). The
corrected pyloric ceeca weights were calculated according to the method described
elsewhere (Gauthier et al., 2011) with 2.6 g as the standard fish weight and 0.92 as the

allometric exponent.

2.3. Analyses of kidney metal concentrations, liver quantitative RT-PCR,

determination of retinoid and protein concentrations and enzyme activities

Cadmium, Cu and Zn were analyzed in kidney tissues after digestion in trace metal
grade nitric acid according to Pierron et al. (2009), using an inductively coupled-plasma
atomic emission spectrophotometer (ICP-AES). Internal standards were within 10% of
nominal values in all cases and mean metal recoveries from the reference material
analyzed (TORT-2, lobster hepatopancreas, National Research Council of Canada,
Ottawa, ON) were 94.8 £ 0.4 % for Cd, 85.3 £ 1.3 % for Cu and 89.0 + 0.9% for Zn

(mean = S.E.).

RNA isolation, cDNA synthesis and analysis of liver gene transcription levels were
performed in accordance with methods and technical standardization procedures cited
in Defo et al. (2014a). The partial coding sequences (primers) used in this study are
listed in Table 3. All the biochemical parameters, including liver retinoid concentrations
and enzyme activities (CAT, SOD, G6PDH and GST) analyzed in this study were

conducted using the protocol described by Defo et al. (2014a), without modification.
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Table 3. Nucleotide sequences of specific partial coding sequence (primer) pairs and PCR products used in RT-qPCR analysis.

Gene Name and functions Specific primers
abbreviations PCR products
B-actin Reference gene F:5- GCCTCTCTGTCCACCTTCCA-3’ .
R: 5'- GGGCCGGACTCATCGTACT-3' From Pierron et al. (2009)
rdh-2 Photoreceptor associated retinol  F: 5-AGTCAAGCAGTGCATCAACAAT-3’ 151
dehydrogenase 2 (retinoid and R: 5- CATGCGAACAACACCAAAGAAG-3’
oxidative stress metabolism)
cat Catalase F:5- GTCTTTCTTGTTCAGCGATCGA-3’ 106
(Oxidative stress metabolism) R: 5’- GTAGAAACGTTCACCATCAGCA-3’
mgst-3 Microsomal glutathione S F:5- CCTTCCTCTACAGCTGGATCAT-3 114
transferase-3 R: 5- TGAATACCTGCTCCTTGTCACT-3
(Oxidative stress metabolism)
g6pdh Glucose 6 phosphate F: 5- ACGAGAGGCTGATATTGGATGT-3 146
dehydrogenase R: 5- TCCATATGTGTAAGGGATGGGG-3’
(Pentose phosphate and
oxidative stress metabolism)
sod Cu/Zn superoxide dismutase F : 5-TGAGCAGGAGGAGGGTTCATCCCC-3 123
R : 5-CCTGCACTGATGCACCCGTTTGT-3

(Oxidative stress metabolism)

F: Forward primer ; R: Reverse primer
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2.4. Data analysis

To test for differences in biometric parameters, metal concentrations, enzyme activities
and retinoid concentrations among experimental conditions, we used one-way analysis
of variance (ANOVA), after checking the assumption of normality (Levene test, p >
0.05). We also used ANOVA to evaluate the differences in gene transcription levels
among conditions and to determine the degree of plasticity (genomic reaction norm)
among experimental conditions. When the probability was significant (p < 0.05), multiple
comparison tests were used to identify differences between two conditions. When the
assumption of normality was not met, and when log;o or Box-Cox (Peltier et al., 1998)
transformation of the data was unable to normalize the distribution, non-parametric
paired Wilcoxon tests were applied. For vitamin A determination, statistical analyses
were performed without considering sex as an explanatory variable. A probability of p <
0.05 indicates a statistically significant difference from the control experiment condition.
Results were expressed as means = standard error (SE). The relationships between
individual kidney metal concentrations and liver gene transcription level, biochemical
analysis or biometric parameters were investigated using the non-parametric Spearman

rank correlation test. Analyses were performed using JMP 9.0 software.

3. RESULTS

3.1. Kidney metal accumulation dynamics
Kidney metal concentrations reflected the metal contamination status of the two studied

lakes. At the beginning of the experimentation (t = 0), metals accumulated in kidneys of
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free ranging-fish from the in reference Lake Opasatica (0Ind-Op) (Fig. 3A) were 4.6 and
1.3 times lower for Cd and Cu respectively than those for fish in the metal-impacted
Lake Dufault (OInd-Du) (Fig. 3B). This trend was confirmed in indigenous free-ranging
fish sampled at t = 1 week. Kidney metal concentrations in free-ranging fish collected at
t = 4 weeks in the metal-impacted lake (Fig. 3B) were also significantly higher (p < 0.05)
for Cd, Cu and Zn (4.5, 1.9 and 1.5 times respectively) than those in fish from the

reference lake (Fig. 3A).

Metal accumulation patterns in yellow perch kidneys varied over the transplantation
period. Kidney Cd concentration of fish from reference Lake Opasatica caged in metal-
impacted Lake Dufault increased over time in comparison to reference fish caged in
Lake Opasatica. The increase was not significant after 1 week of exposure, but a
significant (p < 0.05) increase was observed at the end of the experiment, although the
Cd concentration was lower than that of fish living naturally in Lake Dufault (Fig. 3A). A
similar but more pronounced trend was also seen for Cu (Fig. 3A). No trend in kidney
Zn accumulation was observed in caged fish (Fig. 3A). Surprisingly, unlike the results
obtained in the contamination experiment, kidney Cd, Cu and Zn concentrations of fish
from the metal-impacted lake transplanted into the reference lake were not different

from those in fish that remained caged in Lake Dufault (Fig. 3B).
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Figure 3. Total cadmium, copper and zinc concentrations in the kidney of indigenous yellow perch
sampled after 1 and 4 weeks for the contamination experiment (Figure 3A; Lake Opasatica specimens) or
for the depuration experiment (Figure 3B; Lake Dufault specimens). Free-ranging perch from Lake
Opasatica (Ind-Op) and Lake Dufault (Ind-Du) respectively represent control fish for contamination and
depuration experiments. Con-Op and Con-Du denote fish caged in Lake Dufault, while Ref-Op and Ref-
Du represent fish caged in Lake Opasatica. The number prefix in the exposure conditions indicates the
time of exposure (weeks). Bars are means * standard error (SE) (11 < N < 20/condition). Means
designated with different letters for a given metal are significantly different (p-value < 0.05).
Differentletters (capital letters for Cd, lower case letters for Cu and Greek letters for Zn) represent
comparisons of kidney metal concentrations among exposure conditions.
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Table 4. Number of fish in each sampling group (N), relative condition index (Kn), corrected pyloric ceeca weight and major vitamin A
concentrations in liver of indigenous free-ranging yellow perch from Lake Opasatica (0Ind-Op) and Lake Dufault (0Ind-Du) and in yellow perch
caged in Lake Dufault (Con-Op and Con-Du) or in Lake Opasatica (Ref-Op and Ref-Du) sampled after 1 and 4 weeks (see Section 2.1). Values
are mean * SE and means within columns designated with different letters are significantly different (p-value < 0.05).

Biometric parameters Retinoid metabolism”
Condition’ N Relative index Corrected pyloric caeca wet [dROH]Y [dROH-palmitate]”  [Total vitamin A esters] ¥
condition (Kn) weight (g)

0Ind-Op 20 0.62+0.01° 0.66 + 0.02" 0.024+0.008° 0.078%0.017° 0.124+0.028°
0Ind-Du 20 0.59 +0.01° 0.73+0.05" 0.050+0.013% 0.103%0.031° 0.174%0.055"
1Ref-Op 20 0.61+0.01° 0.65+0.02°" 0.016+0.007° 0.072+0.031° 0.120+0.052°
1Ref-Du 20 0.63+0.01° 0.93 £0.04% 0.026+0.010° 0.112+0.020° 0.197+0.034"
1Con-Op 20 0.70 £ 0.03? 0.81 £0.05% 0.015+0.006" 0.084+0.030° 0.14520.053°
1Con-Du 8 0.62 +0.03" 0.98 + 0.06° 0.0250.007° 0.125%0.020° 0.237+0.040"
4Ref-Op 17 0.65 + 0.02° 0.60 + 0.04° 0.012+0.002"° 0.250+0.035" 0.319+0.070°
4Ref-Du 14 0.72 £ 0.03? 1.05+0.11° 0.020+0.004° 0.432+0.063% 0.632+0.092%
4Con-Op 11 0.77 £0.02° 0.68 + 0.05" 0.008+0.003° 0.144%0.027° 0.224+0.037"
4Con-Du 20 0.65 + 0.02° 0.85 + 0.04?% 0.032+0.008% 0.38520.036" 0.645+0.071%

Y N=6
*The number prefix in the condition column indicates the time of exposure (weeks)
vExpressed in ymol/g liver wet weight

321



3.2. Fish condition index (Kn) and corrected pyloric caeca weights

In the metal contamination experiment (Lake Opasatica to Lake Dufault), analysis of

biometric parameters revealed little difference among the experimental conditions.

Indeed transplanted fish (1Con-Op and 4Con-Op) displayed higher condition factors
and heavier pyloric ceeca weights than their corresponding control fish (1Ref-Op) and

(4Ref-Op) respectively (Table 4).

Depuration (Lake Dufault to Lake Opasatica) did not significantly affect the biometric
parameters analysed, except for the fish transplanted for 4 weeks (4Ref-Du), which
displayed higher condition factors than control fish (4Con-Du) (Table 4). A significant
relationship was observed between Kn and kidney Cu concentrations (p = 0.23; p =
0.0002) and between pyloric caeca weights and kidney Cd concentrations (p =-0.14; p =

0.0282), for all fish pooled.
3.3. Changes in liver retinoid levels during metal accumulation and depuration

As expected, all-trans-3,4-didehydroretinoids were the predominant form of vitamin A
found in yellow perch liver. After 4 weeks of metal exposure, the concentration of
dehydroretinyl palmitate and the main form of vitamin A storage significantly decreased
in fish from Lake Opasatica caged in Lake Dufault (4Con-Op) in comparison to control

fish (4Ref-Op) (Table 4).

The percentage of free dROH also significantly decreased in fish from Lake Opasatica
transplanted in Lake Dufault (4Con-Op) in comparison to control fish (4Ref-Op) (Fig. 4A;

left panel).
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Figure 4. Liver gene transcription level (mean + SE) of rdh-2 (A), cat (B), mgst-3 (C), gépdh (D) and
Cu/zn sod (E) and corresponding biochemical analysis of indigenous yellow perch sampled after 1 and 4
weeks for the contamination experiment (Lake Opasatica specimens; left panel) or for the depuration
experiment (Lake Dufault specimens; right panel). Free-ranging perch from Lake Opasatica (Ind-Op) and
Lake Dufault (Ind-Du) respectively represent control fish for contamination and depuration experiments.
Con-Op and Con-Du denote fish caged in Lake Dufault, while Ref-Op and Ref-Du represent fish caged in
Lake Opasatica (see Section 2.1). The number prefix in the exposure condition indicates the time of
exposure (weeks). Means designated with different letters for a given parameter are significantly different
(p-value < 0.05; 6 < N < 8/condition). Different letters (capital letters for gene transcription level and lower
case letters for biochemical analysis) represent comparisons of each parameter among exposure
conditions.
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3.4. Response of molecular biomarkers of oxidative stress during metal

accumulation and depuration

In the metal accumulation experiment, liver rdh-2 transcription levels were significantly
lower in fish exposed to metals compared to controls, and the decrease was more
pronounced after 4 weeks of exposure (Fig. 4A; left panel). Liver cat transcription levels
were not significantly different in fish exposed to metals compared to controls (Fig. 4B;
left panel). However, liver mgst-3 (Fig. 4C; left panel), gépdh (Fig. 4D; left panel) and
Cu/Zn sod (Fig. 4E; left panel) transcription levels were significantly higher in fish
exposed to metals compared to controls, and the increases were more pronounced

after 4 weeks of exposure.

In the metal depuration experiment, liver cat (Fig. 4B; right panel), mgst-3 (Fig. 4C; right
panel) and Cu/Zn sod (Fig. 4E; right panel) transcription levels had decreased after 1
week. However no change in liver rdh-2 (Fig. 4A; right panel) and g6pdh (Fig. 4D; right
panel) transcription levels was observed compared to controls. After 4 weeks, the
transcription levels of the measured genes were no longer different, except for liver rdh-
2, which had a transcription level 1.9 times higher in fish exposed to low metals (4Ref-

Du) than in control fish (4Con-Du) (Fig. 4A,; right panel).

Positive correlations were observed between kidney Cu concentrations and Cu/Zn sod,
mgst-3 and g6pdh transcription levels; correlations were not significant with kidney Cd

concentrations (Fig. 5).
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Figure 5. Spearman correlation coefficients (p) between kidney Cd and Cu concentrations and (i) gene
transcription level of liver cat, Cu/Zn sod, mgst-3, gépdh and rdh-2, (ii) corresponding biochemical
analysis of indigenous free-ranging yellow perch from Lake Opasatica (0Ind-Op) and Lake Dufault (OInd-
Du) (both respectively control lakes for contamination and depuration experiments at the start of the
experiment or 0 week) and in yellow perch caged in Lake Dufault (Con-Op and Con-Du) or in Lake
Opasatica (Ref-Op and Ref-Du) sampled after 1 and 4 weeks. (60 <N < 80), * p < 0.05.
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3.5. Changes in oxidative stress related enzyme activities during metal

accumulation and depuration

After 4 weeks, the activity of liver CAT had decreased in fish transplanted from Lake
Opasatica to Lake Dufault (Fig. 4B; left panel). In contrast, the activities of liver GST
(Fig. 4C; left panel) and G6PDH (Fig. 4D; left panel) were significantly higher in fish that
had been exposed to high metal concentrations, relative to the control. Liver SOD
activity had not increased significantly as a consequence of metal exposure after 4
weeks (Fig. 4E; left panel). No effect of metal depuration was detected on the activity of
the analysed enzymes when fish were transplanted from Lake Dufault to Lake

Opasatica (t = 4 weeks; Figs. 4B, 4C, 4D, 4E; right panel).

Although gene transcription levels were not correlated with kidney Cd concentrations,
the corresponding biochemical parameters analysed were positively correlated except
for liver SOD activity, for which a negative but significant correlation was observed (Fig.

5).
3.6. Metal genomic reaction norm: response to a changing environment

Differentials in gene transcription levels showing the representation of trait values in
relation to changes in environmental conditions (clean fish caged in the contaminated
lake, contaminated fish caged in the clean lake, or free ranging fish caged in their own
lake) were estimated after 1 week (Fig. 6 left panel) and 4 weeks (Fig. 6 right panel).
Among the five genes analysed, the results clearly indicate that patterns of genomic
reaction norms vary depending on fish origins and sampling time. After 1 week none of
the genes analysed were transcriptionally induced or inhibited in either the metal

contamination or the metal depuration experiments (Fig. 6 left panel).
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Figure 6. Genomic reaction norm of rdh-2 (A), cat (B), Cu/zZn sod (C), mgst-3 (D) and g6pdh (E) of
indigenous yellow perch from Lake Opasatica and Lake Dufault caged in Lake Dufault (Cont.-lake) or in
Lake Opasatica (Ref.-lake) and sampled after 1 week (left panel) and 4 weeks (right panel) of exposure.
Means designated with different letters are significantly different (p-value < 0.05). Capital letters represent
comparison between fish from Lake Dufault caged in contaminated and references lakes, and lowercase
letters indicate comparison between fish from Lake Opasatica caged in reference and contaminated
lakes. Values are mean and standard errors (SE).
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With regard to three of the analysed genes (Cu/Zn sod, mgst-3 and g6pdh), it appears
that fish from Lake Dufault showed reduced response relative to fish from Lake
Opasatica whereby no difference in expression were observed between the rearing

environments whereas this was the case for Lake Dufault perch.

After 4 weeks the analysis of the depuration effect revealed a clear response only with
rdh-2 gene, where the gene increased in expression (Fig. 6A, right panel). However, in
the metal contamination experiment this gene was under-expressed in comparison with
their homologs that remained caged in clean lake (Fig. 6A, right panel). Catalase gene
expression was not transcriptionally induced or inhibited in fish from Lake Opasatica
caged in Lake Dufault (Fig. 6B, right panel). In contrast, a more pronounced and
progressive response was noticed at the end of the experiment for Cu/Zn sod, mgst-3
and g6pdh in fish from Lake Opasatica caged in Lake Dufault (Figs. 6C, 6D and 6E

respectively, right panel).

4. DISCUSSION

We have inevitably collected and analysed only specimens found alive at the end of
each experiment. Caging induced a high rate of mortality, especially after four weeks
(Table 2). Nevertheless, survivors appeared healthy and their condition index and
feeding activity illustrated by the corrected pyloric caeca weights were comparable to
values in free-ranging fish. Mortality in cages was likely due to factors other than
contamination, since there was no evidence that it was higher in fish caged in the

contaminated lake. In the absence of predators, dominance and competition for food
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resources in restricted environments like cages or aquaria lead to differential growth
rates among individuals increasing over time, which can induce a selection for healthier,
faster-growing individuals. Regardless of the causes of mortality, our data suggest that
although survivors may differ from their population of origin in terms of variability of the

biomarkers examined, fish sampled in cages remain comparable among themselves.

4.1. Effects of metal contamination and depuration on kidney metal concentration
Although we did not measure the concentrations of dissolved metals in water or
sediment in this study, Campbell et al., (2008) reported a large difference in agueous
Cd (the main metal responsible for deleterious effects on aquatic organisms)
concentration (about a factor of 22) in the lakes selected for the transplantation
experiment. Furthermore, others authors (Table 1) have reported an ambient (water)
metal gradient concentration with a factor of 70, 5.7 and 78 (Giguere et al., 2004); 22,
5.4, 58 (Gigueére et al., 2006); 39, 2, 61 (Fortin et al., 2010) between the reference lake
Opasatica and the contaminated lake Dufault for Cd, Cu and Zn respectively. A metal
gradient was also observed in sediment of both lakes with a factor of 28, 52, 29.4

between both lakes for Cd, Cu and Zn respectively (Borgmann et al., 2004).

In this study, liver tissue was prioritized for biochemical and molecular analysis and
kidney for metal analysis. Previous studies have reported a good correlation between
liver and kidney metal concentrations in indigenous yellow perch and demonstrate that
kidney metal contamination is a suitable surrogate for estimating metal accumulation

(Couture et al., 2008a; Kraemer et al., 2005a, b).

In response to the differences in ambient metal concentrations, kidney metal (especially

Cd) accumulation was much lower in fish living in the reference lake (Lake Opasatica)
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than in fish from the metal-impacted lake (Lake Dufault) (Fig. 3A and 3B), thus
confirming the contamination status of both study lakes. Unsurprisingly, metal-naive fish
caged in the contaminated lake had increased their renal Cd and Cu concentrations
after 4 weeks of exposure. Unlike the case for Cu, kidney Cd concentrations in
transplanted fish had not reached levels similar to those of indigenous caged fish from
Lake Dufault, indicating that a steady-state was not reached during the experimental
period. Cadmium, a non-essential metal, may have accumulated more slowly in
comparison to Cu or Zn, which are both essential metals. Our study agrees with the
findings of Kraemer et al. (2005a), who observed an increase in kidney Cd
concentrations after yellow perch where transplanted from Lake Opasatica to Lake
Dufault for 30 days. However, in their study, no clear temporal trend in kidney Cu

concentrations was observed.

No significant loss of metals from the kidney for either sampling period was observed in
fish caught in the metal-impacted lake and held within the reference lake (Fig. 3B).
Although not surprising, this result indicates that the biological depuration times of
kidney Cd, Cu and Zn are longer than 30 days. To our knowledge, the only other study
reporting metal depuration in indigenous fish is that of Kraemer et al. (2005b). Juvenile
yellow perch living in a metal-impacted lake (high Cd, Cu and Zn) were held for up to 75
days in cages within a reference lake (low Cd, Cu and Zn). Gill and gut Cd
concentrations decreased rapidly, but the biological half lives of Cd in the kidney and
liver were 52 and 75 days respectively. The depuration of excess Cu also occurred

more rapidly in the liver and gut compared to the kidney and gills (Kraemer et al.,
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2005b). Our study combined with theirs suggests that metal depuration rates are time,

metal and tissue dependent.

Although our experiment took place within a single season (spring), it is important to
note the increase in kidney metal concentrations in free-ranging fish that occurred over
the experimental period, particularly in the fish collected at t = 4 weeks. Food availability
likely played a role in metal uptake during our sampling period. Indeed, fish from the
reference lake caged in the metal-impacted lake displayed higher values of Kn, a metric
associated with recent feeding activity, and higher pyloric ceeca weights, reflecting
higher feeding rate and food conversion efficiency (Bergot et al., 1981; Gauthier et al.,
2008), compared to their homologs caged in the reference lake. The positive
relationship observed between Kn and kidney Cu concentrations in our study further
supports the idea that tissue metal accumulation during the caging experiment was
likely enhanced due to increased feeding activity (p = 0.23; p = 0.0002). However, we
cannot rule out that the increase in metal accumulation is due to higher aqueous metal
exposure or to an increase in the proportion of trophically available metal in prey

(Luoma and Rainbow, 2005).
4 .2. Effect of metal contamination on liver retinoid metabolism

In the present field study, the hepatic retinoid concentrations, the percentage of free
dROH and the level of rdh-2 transcription in fish originating from Lake Opasatica
decreased after 4 weeks of exposure to metals, suggesting that exposure to high Cd
levels negatively impacted yellow perch liver retinoid metabolism. Although this result
contrasts with a previous study where we reported positive correlations between kidney

Cd concentrations and liver dehydroretinoids (free and esterified form) in wild fish
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collected in metal impacted lakes (Defo et al., 2012b), it is supported by our recent
laboratory study where hepatic retinoid concentrations had decreased after a 6-week
exposure to waterborne Cd and Ni (Defo et al.,, 2014a). However, the current
investigation also demonstrated that when perch living naturally in a metal-impacted
lake were caged in the same lake, their liver retinoid concentrations (free dROH, dROH-
palmitate and total vitamin A esters) and the percentage of free liver dROH were all
significantly higher than those of metal-naive perch caged in the same metal-impacted
lake for 4 weeks. This observation of higher retinoid parameters in the metal-
contaminated fish caged in their own lake-suggests a compensatory mechanism in
order to counteract the direct effects of metal induced oxidative stress (Defo et al.,

2012D).

It is likely that more than 80 years of metal pollution have led to the selection of traits
that enhanced the retinoid metabolic capacity of wild perch. Our present finding is in
agreement with our previous report where we demonstrated that adult perch from Cd-
impacted lakes displayed significantly higher concentrations of liver dROH and dROH-
esters than fish from reference lakes (Defo et al., 2012b). Lake Dufault perch may have
acquired some tolerance to metals through physiological acclimatization or adaptation.
For example, a recent study showed that metal contamination has driven rapid adaptive
evolution by favouring allelic selection of genes that could increase yellow perch fitness
in metal-impacted areas (Bélanger-Deschénes et al., 2013). Also, higher nucleoside
diphosphate kinase (NDPK) activity, an indicator of biosynthetic capacities, was
reported in yellow perch inhabiting a metal-impacted lake in the region of Sudbury

(Rajotte and Couture, 2002a). In support of these higher physiological capacities, fish

333



from Lake Dufault caged in the same lake exhibited higher liver aerobic capacities
(higher cytochrome-c-oxidase activity) than did fish from Lake Opasatica held captive in

Lake Dufault for 4 weeks (data not shown).
4.3. Relationships between gene transcription levels and functional responses

This is the first study to simultaneously examine the effects of metal exposure and its
duration on transcriptional and functional regulation in wild perch. We have identified
sets of genes that were differently expressed and consistently associated with
biochemical responses to metal (especially Cd) stress, suggesting that the
transcriptome and biological function of fishes can be significantly altered in response to
Cd exposure. Although all genes analysed shared similar functions, variability in the
responses of individual genes was observed and such response varied depending on
metal exposure duration and type of gene analysed. Consistent with the hypothesis that
Cd induced oxidative stress (Wang et al., 2013) and therefore might increase the level
of cellular ROS, an increase in the transcription level of the most genes studied was

observed.

Combining molecular analysis and biochemical responses, our study has demonstrated
that genes involved in the response to metal-induced oxidative stress were differentially
expressed in fish from Lake Opasatica following 4 weeks of acclimatization to a cocktail
of metals in Lake Dufault, compared to their homologs caged in Lake Opasatica.
Moreover we observed differences in the activities of the corresponding enzymes.
Specifically, after 4 weeks, yellow perch transplanted into the metal-impacted lake
displayed high transcription levels of liver gépdh, mgst-3, Cu/Zn sod, presumably in

order to reduce the level of ROS generated in the metal-exposed fish down to levels
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noted in the reference fish. Furthermore, the up-regulation of some of the studied genes
resulted in an increase in enzyme activities (e.g. GST and G6PDH), indicating a
synchronous reaction at the molecular and biochemical levels to counteract the
oxidative stress engendered by metal exposure. Typically, translational responses are
expected to follow the transcriptional responses (Nikinmaa and Rytkdnen, 2011). Our
results suggest that in metal-contaminated environments regulation of the relevant
metabolic pathways might be achieved at both levels of biological organization. Our
results are in agreement with our previous laboratory study where we reported
consistent relationships between liver mgst-3 and g6pdh transcription levels (up-
regulation) and corresponding enzyme activities (increasing) in yellow perch exposed to

Cd (Defo et al., 2014a).

Although we reported a high transcription level of liver Cu/Zn sod in fish originating from
Lake Opasatica and transplanted into Lake Dufault, there was no measurable effect of
metals on SOD activity, suggesting that regulation of liver transcription is only sufficient
to maintain SOD activity. It is not surprising that gene transcription levels of some
antioxidants increase whereas no change is reported at the functional level (Giuliani et
al., 2013). As mentioned above, there is a delay between transcription and translation in
eukaryotic cells and multiple regulation steps are involved in transcription and

translation (Regoli et al., 2011).

Unlike the responses of liver GST and G6PDH activities, liver CAT activity had
decreased with metal exposure after 4 weeks. A decrease in CAT activity is often
compensated for by an increase in other antioxidant enzyme activities, as an alternative

mechanism for ROS removal (Regoli et al., 2011); antioxidant defence enzymes act
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cooperatively or synergistically in order to afford an optimal protection against oxidative
stress (Bagnyukova et al., 2006). The present results contrast with our previous
laboratory observations of a good agreement between liver cat transcription level (up-
regulation) and CAT activity (increase) when perch were exposed to Cd for 6 weeks
(Defo et al.,, 2014a). The difference between the two studies could be due to the
multiple stress factors that operate in the natural environment. Indeed some oxidative
stress biomarkers may be more sensitive to metal pollution due to synergistic or
combined effects of factors, such as higher temperature, that may exert their influence

in natural environment (Lapointe et al., 2011).

4.4. Time scale of changes in metabolic responses and metal genomic reaction

norm

This field experiment has added a temporal dimension to our previous study in which
we reported the impact of increasing metal concentrations on retinoid metabolism in
wild perch (Defo et al.,, 2012b). Although multiple stressors co-exist in natural
environments, we hypothesized that the results of our present field manipulation
experiment would probably be comparable to those of our recent laboratory study, in
which we exposed perch to an environmentally relevant concentration of Cd for six
weeks. Indeed, as in our previous laboratory experiment, we found that liver
transcription levels of some antioxidant defence genes (mgst-3, gépdh) were enhanced
and that this up-regulation was accompanied by an increase in the activities of the

corresponding enzymes (Defo et al., 2014a).

In addition to the intensity of contamination, it is important to determine the time point at

which adverse effects of pollutants may occur in order to better understand the impacts
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of metal contamination in natural populations. In this reciprocal-transplantation
experiment, plastic responses were observed after 4 weeks of exposure for all of the
genes analysed, except for cat for which the response might take more than 4 weeks.
This result suggests that the number of genes involved in oxidative stress responses

may be time of exposure dependent (Denslow et al., 2007).

Studies have reported specific genomic reaction norms in responses to changes to
environmental conditions such as temperature in brown trout (Meier et al., 2014) or
salinity in eels (C6té et al., 2014). To our knowledge, ours is the first study reporting a
genomic reaction norm to metals using reciprocal transplant experiments directly in the
natural environment. Although a loss of plasticity was observed in the contaminated
population, our results support an important role for phenotypic plasticity in explaining
yellow perch adaptation to metal-induced oxidative stress when clean fish from Lake
Opasatica were transferred into Lake Dufault. Analysis of a metal contamination effect
showed a clear plastic effect for almost all genes analysed at the end of the experiment.
Similar patterns of plasticity (progressive) were observed in the expression of Cu/Zn
sod, mgst-3 and g6pdh. This degree of plasticity could be linked to the extent to which
fish are combatting oxidative stress. However, rdh-2 expression showed different
patterns of plasticity, suggesting that yellow perch used different strategies to cope with
metal-induced oxidative stress. Finally cat expression did not show any variation
between the two groups of caged fish, indicating that cat is the gene with the least
plastic expression among those studied. The different genomic reactions observed
between Lake Opasatica yellow perch transplanted into Lake Dufault and those caged

in their own lake of origin, after 4 weeks, possibly reflects an adaptive plastic response
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to the change in the environment. This is likely the case since they were causally linked
with plastic responses observed at the biochemical level, except for the catalase
pathway. Since all of the genes analysed are involved in the cellular response to
oxidative stress, our study supports the idea that the genomic response of naive perch

to metal exposure is strongly oriented towards combatting oxidative stress.

In contrast to the yellow perch from Lake Opasatica, fish from Lake Dufault did not show
a pronounced plastic response after 4 weeks. This difference in genomic reaction norms
for at least three genes supports the hypothesis of genetic differences between the two
populations. Also, the two previous studies indicated that increased metal exposure led
to an important reduction in diversity (Bélanger-Deschénes et al., 2013; Bourret et al.,
2008). Such a loss of diversity could perhaps impact on the potential for maintaining a
plastic response. Overall then, our results support the hypothesis that more than 80
years of metal exposure may have driven rapid evolutionary change in the Lake Dufault
population genome (Bélanger-Deschénes et al., 2013; Bourret et al., 2008). To

demonstrate the generality of this hypothesis would require the analysis of more lakes.

Other factors, such as epigenetic effects (induction of phenotypic variation without DNA
sequence alteration) (Pierron et al., 2014; Richards, 2006), may also explain the
observed differences in gene expression between the two fish groups (Pierron et al.,
2014). Indeed, although the yellow perch populations used in this study were similar in
body weight and length and originated from the same region with similar natural macro-
environments, epigenetic mechanisms could exert a crucial influence on phenotypic

plasticity and on the interactions between the fish and their environment, thereby
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modifying gene expression and contributing to environmentally-induced phenotypic

changes (Angers et al., 2010).

5. CONCLUSION

This study indicates that a 4-weeks exposure period in a contaminated environment is
sufficient for metal-naive juvenile perch to significantly increase their kidney Cd and Cu
concentrations. However, more time is necessary to depurate metals that have
accumulated over the course of their lives. Our results clearly show that chronic metal
exposure negatively affected indicators of retinoid metabolism and increased oxidative
stress related parameters, at both the molecular and biochemical levels. Also, this study
reveals that perch from clean populations may partly adjust to contamination by plastic
responses and that such responses occur within the first 4 weeks of exposure; the
contaminated population tended to express a higher, albeit non-plastic response,
possibly as a consequence of more than 80 years of directional selective pressures
associated with exposure to contaminants. Globally, our results indicate that in metal-
impacted lakes, yellow perch manage to ensure their continued presence by increasing
their capacity to synthesize retinoid metabolites. The overall findings from this field
investigation highlight how yellow perch molecularly and biochemically deal with sudden
or long-term exposures to a cocktail of metals. This study will contribute to a better
understanding of how perch manage to live and adapt in natural environments impacted

by metals.
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ABSTRACT

In this experiment, we studied the transcriptional and functional (enzymatic) responses
of yellow perch (Perca flavescens) to metal stress, with a focus on oxidative stress and
vitamin A metabolism. Juvenile yellow perch were exposed to two environmentally
relevant concentrations of waterborne cadmium (Cd) and nickel (Ni) for a period of six
weeks. Kidney Cd and Ni bioaccumulation significantly increased with increasing metal
exposure. The major retinoid metabolites analysed in liver and muscle decreased with
metal exposure except at high Cd exposure where no variation was reported in liver. A
decrease in free plasma dehydroretinol was also observed with metal exposure. In the
liver of Cd-exposed fish, both rhd-2 transcription level and corresponding enzyme
activities retinyl ester hydrolase (REH) and lecithin dehydroretinyl acyl transferase
(LdRAT) increased. In contrast, muscle rhd-2 transcription level decreased with Cd
exposure. Among antioxidant defences, liver transcription levels of catalase (cat),
microsomal  glutathione-S-transferase-3 ~ (mgst-3) and  glucose-6-phosphate
dehydrogenase (g6pdh) were generally enhanced in Cd-exposed fish and this up-
regulation was accompanied by an increase in the activities of corresponding enzymes,
except for microsomal glutathione-S-transferase (mMGST). No consistent pattern in
antioxidant defence responses was observed between molecular and biochemical
response when fish were exposed to Ni, suggesting a non-synchronous response of
antioxidant defence in fish exposed to waterborne Ni. There was a general lack of
consistency between muscle transcription level and enzyme activities analysed. The
overall findings from this investigation highlight the usefulness of transcriptional and

biochemical endpoints in the identification of oxidative stress and vitamin A metabolism
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impairment biomarkers and the potential use of multi-level biological approaches when

assessing environmental risk in fish.

Key words: Waterborne Cd and Ni, yellow perch, retinoid metabolism, oxidative stress

responses, linking gene transcription to functional responses.
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1. INTRODUCTION

Metal pollution is a major environmental hazard affecting the health of freshwater biota.
The yellow perch (Perca flavescens) is a good candidate as a biomonitor of aquatic
metal pollution for several reasons (Giguere et al., 2004b). It is widely distributed across
North American freshwater ecosystems and is particularly relevant in metal toxicology
studies because it tolerates the presence of metals such as cadmium (Cd) and nickel
(Ni) at high concentrations tolerated by few other fish (Hontela et al., 1995; Hontela et
al., 1992; Rajotte and Couture, 2003). The bioaccumulation of metals in its tissues
reflects local contamination and corroborates its sedentary behaviour (Campbell et al.,
2003). Additionally, metal concentrations in yellow perch tissues have been correlated
with biological impacts such as metabolic imbalance of vitamin A, (Defo et al., 2012b),
impairment of metabolic capacities (Couture and Kumar, 2003), poor condition and
overall health (Couture et al.,, 2008b; Rajotte and Couture, 2002a), elevated
metallothionein concentration (Giguére et al., 2005a), and reduction in genetic diversity
at both neutral and coding regions of the genome (Bourret et al. 2008; Bélanger-

Deschénes 2013).

An emerging priority in biomonitoring is to identify relevant biological impacts in sentinel
species providing informative elements about the adverse outcomes induced by
environmental stressors (Chandurvelan et al., 2013). Effects of contaminants can be
assessed at different levels of biological organization, from molecular to community
levels (Ankley et al.,, 2010). To this end, biomarkers describe biochemical, cellular,
physiological or behavioural changes that can be measured in cells, tissues or whole

organisms as a result of bioaccumulation or effects of toxicant exposure (Depledge et

361



al., 1995; Tsangaris et al., 2010). Biomarkers can be used as premonitory warning
signals of environmental disturbance, by providing the causal link between the presence

of toxicants and an ecological effect (Walker et al., 2006).

Fishes are considered to be sensitive to metal-induced oxidative stress (Kubrak et al.,
2012; Souid et al., 2013), resulting from an imbalance between the amount of cellular
antioxidants and that of reactive oxygen species (ROS) (Defo et al., 2014b; Vertuani et
al., 2004). Yet, studies have reported that yellow perch living in metal impacted areas
possess efficient biochemical defence mechanisms (Giguére et al., 2005a). Depletion of
cellular antioxidants, or an overproduction of ROS, can disturb this equilibrium leading
to oxidative stress (Scandalios, 2005), which can lead to an impairment of cellular repair
mechanisms (Dorval and Hontela, 2003). Both non-enzymatic antioxidant biomarkers
such as vitamin A metabolites and enzymatic antioxidant biomarkers including
superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT), glutathione-S-transferase (GST) and
glucose-6-phosphate dehydrogenase (G6PDH) interact together to minimize the

damaging effects of ROS in fish (Scandalios, 2005).

As argued by Ankley et al. (2010), linking the responses to chemical interactions at
different biological organization levels provides a critical basis for predictive approaches
in environmental risk assessment. Cadmium and Ni are both non-essential metals for
fish. These metals are known to be toxic at low levels and can cause oxidative stress in
aquatic organisms (Kubrak et al., 2013; Vertuani et al., 2004). They can be found in
sediments, the water column, and biota at elevated levels as a consequence of
anthropogenic activities (Luoma and Rainbow, 2008), such as mining and smelting. In a

previous study on yellow perch chronically exposed to metals in the field, we reported a
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negative correlation between hepatic Cd concentrations and liver transcription levels of
genes encoding for enzymes involved in the metabolism of retinoids (Pierron et al.,
2011). Subsequent research showed that the percentage of hepatic free dehydroretinol
decreased, suggesting that Cd inhibits the enzymes and the binding proteins involved in
retinoid homeostasis (Defo et al., 2012b). Yellow perch from Cd-contaminated lakes
had significantly higher concentrations of liver dehydroretinol and dehydroretinyl esters
than did fish from reference lakes. To our knowledge, the only other study reporting
simultaneous molecular and biochemical responses to metal exposure on antioxidant
enzymes in fish is that of Henrik Hansen et al. (2007). Trout (Salmo trutta) from an
environment with low metal levels were transferred to a polluted river with higher Cd
and Zn concentrations for 15 days. Although a significant correlation between Cd
accumulation and the transcription level of some antioxidant genes was reported, the
changes of enzymes activities and gene transcription levels were inconsistent (Henrik
Hansen et al., 2007), suggesting that changes in gene transcription levels do not
necessarily lead to modifications in the activity of corresponding enzymes (Giuliani et

al., 2013; Regoli et al., 2011).

In our investigation of the mechanisms of toxicity of Cd and Ni in yellow perch, we have
identified transcriptional signatures specific to Cd and Ni exposure. The results indicate
that Cd and Ni affect the transcription level of genes involved in several metabolic
pathways including oxidative stress and vitamin metabolism (Bougas et al., 2013). The
general objective of the present study was to investigate at two biological organization
levels (molecular and biochemical) the effects of waterborne Cd and Ni exposure on

oxidative stress response biomarkers in yellow perch. Our specific objectives were: (i) to
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examine changes in liver and muscle transcription levels of a set of toxicologically-
relevant genes involved in oxidative stress response in yellow perch exposed to Cd and
Ni; and (ii) to compare gene expression levels to corresponding biochemical endpoints
(enzyme activities and retinoid storage) in order to determine if metal-induced changes
in gene transcription levels lead to significant physiological effects. This study will
contribute to a better understanding of the role of perturbations in retinoid metabolism

and oxidative stress in chronic metal toxicity.
2. MATERIALS AND METHODS

2.1. Fish and maintenance conditions

Juvenile yellow perch were obtained from a private fish supplier (Trois-Rivieres,
Québec, Canada) between September and October 2011, and transferred to the
laboratories at the LARSA (Laboratoire Régional des Sciences Aquatiques) at the
Université Laval (Québec). Fish were acclimated in a flow-through holding tank (1 m?)
for four weeks with aerated, dechlorinated water kept at 18°C and photoperiod set at
12L/12D. One week prior to the beginning of exposures, fish were randomly selected
and transferred to aquaria (40 L), where acclimation continued. Temperature was

adjusted to 20°C and oxygen maintained at 100% saturation.
2.2. Experimental treatments

Each exposure group (aguarium) consisted of 15 fish with an average total biomass of
250 g per aquarium. Perch were exposed to low and high Cd and Ni nominal water
concentrations as follows: control (O pg/L), low Cd concentration (LCd, 0.8 ug/L), high

Cd concentration (HCd 8 pg/L), low Ni concentration (LNi, 60 pg/L), and high Ni
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concentration (HNi, 600 pg/L). Each condition was replicated twice. Low Cd and Ni
concentrations represent environmental concentrations respectively found in some
lakes in the mining regions of Rouyn-Noranda (Québec, Canada) and Sudbury (Ontario,
Canada) (Couture et al., 2008a). The higher concentrations of Cd and Ni were chosen
in order to obtain tissue metal concentrations commonly measured in tissues of yellow
perch living in contaminated areas. At the beginning of exposures, fish were fed frozen
Artemia salina daily with a ration of 2% of their body weight, increasing to 3% at the end
of exposure. Every week, water metal concentrations were monitored and adjusted as

necessary and the exposures were conducted with continuous renewal mode.
2.3. Sampling

After six weeks of exposure, fish in each experimental aquarium were sacrificed and
dissected. A total of 30 adult fish were sampled per condition. Length (12.4 £ 1.3 cm)
and weight (14.3 = 4.2 g) were recorded (mean = SE) and sex determined. Following
the method described in Defo et al. (2012), blood was collected from the dorsal artery of
the caudal peduncle using a heparinized needle. After centrifugation, the plasma was
immediately frozen on dry ice and stored at -80°C in heparinized tubes until analysis.
Livers were dissected and weighed (0.07 £ 0.02 g) for molecular and biochemical
analyses. Muscle (molecular and biochemical analyses) as well as kidney (metal
analyses) and pyloric ceeca (biometric analyses) were also dissected. Tissues were
immediately frozen and stored in liquid nitrogen. Tissues were then stored at -80°C until
used for analyses. The fish manipulation protocol was approved by Université Laval's

Animal Care Committee.

365



2.4. Calculation of fish condition index (Kn), liver somatic index (LSI) and

corrected pyloric caeca weights

The relative condition factor (Kn) was calculated according to the method cited in Defo
et al. (2012) using the equation Kn = (Wf / L3) x 100 (where “Wf” is fish weight, “L” is
the total fish length). Liver somatic index (LSI) was calculated as (Liver weight/Wf) x
100 (Miller et al., 2009). The corrected pyloric ceeca weights were calculated according
to the method described in Defo et al. (2012) with 14.3 g as the standard fish weight

and 3.0 as the allometric exponent.

2.5. Measurement of metal concentrations in aquarium water and yellow perch

kidney

After acidification of unfiltered aquarium water samples (5% ultrapure HNO3), Cd and Ni
analyses were performed on water samples and kidney tissues according to (Defo et
al., 2012b), using an inductively coupled-plasma atomic emission spectrophotometry
(ICP-AES). Internal standards were within 10% of nominal values in all cases and mean
metal recoveries for the reference material analysed (TORT-2, lobster hepatopancreas,
National Research Council of Canada, Ottawa, ON) were 88 + 2 % for Cd and 75 + 5%

for Ni (mean £ S.E.).
2.6. RNA isolation and cDNA synthesis

The analysis of gene transcription levels was performed in accordance with methods
and technical standardization procedures listed in (Bustin et al., 2009). According to the
manufacturer’s instructions, total RNA from a single perch was extracted from portions

of liver and muscle tissue using PureLink™ Micro-to-Midi™ Total RNA Purification
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System Mini Kits. Excess collagen fibres and lipids, particularly in muscle tissue, were
removed with Trizol reagent (Invitrogen, Carlsbad, CA) prior to RNA extraction. To
determine the RNA concentration and to ensure the integrity and the quality of RNA,
samples were analysed by electrophoresis on a 1% agarose gel and with a NanoDrop
spectrophotometer 2000 (Thermo Scientific, Wilmington, DE); the ratio (260 nm/280 nm
and 260 nm/230 nm) of all homogenates yielded values above 1.8. In order to remove
residual genomic DNA, purified RNA was subjected to DNAse | (Invitrogen, Carlsbad,
CA) treatment according to the manufacturer’s instructions. Briefly, a sample of 1 pg
RNA was treated with DNAse | (1 U/uL) at room temperature. After 30 min, the reaction
was stopped by adding 1 yL of EDTA solution (25 mM) and the samples were then
heated for 10 min at 65°C and stored at -80°C until reverse transcription analysis. First-
strand cDNA was then synthesized from treated total RNA using a High Capacity cDNA
Reverse Transcription Kit (Applied Biosystems, Foster City, CA), according to the
manufacturer’s instructions. Briefly, reverse transcription reactions were performed in a
total reaction volume of 50 pL containing equal volumes of RT master mix and treated
RNA sample. The master mix included 5 pL random primers, 2 yL dNTP, 5 yL RT
buffer, 2.5 pL reverse transcriptase and 10.5 pL of nuclease free water. Depending on
the RNA concentration, a specific volume of treated RNA (0.5 pg/uL) was diluted with
nuclease free water up to final volume of 25 uL. After a brief centrifugation of the plate
to spin down the contents and to eliminate air bubbles, amplification reactions were
carried out using the following temperature and time profiles: 10 min at 25°C, 120 min at
37°C, 5 min at 85°C, and at 4°C for undefined time. Synthetized cDNA was then stored

at -20°C until RT-gPCR analysis.
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2.7. Quantitative RT-PCR

Based on published yellow perch cDNA sequences (Bougas et al., 2013), partial coding

sequences (primers) used in this study were designed with Primer

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov) (Table 1).

blast

Table 1. Nucleotide sequences of specific partial coding sequence (primer) pairs and PCR products used
in RT-gPCR analysis.

Gene Name and functions Specific primers PCR
abbreviations products
B-actin Reference gene F:5- GCCTCTCTGTCCACCTTCCA-3’ From

Pierron
R: 5- GGGCCGGACTCATCGTACT-3’ et al.
(2009)
rhd-2 Photoreceptor associated retinol dehydrogenase 2 F: 5-AGTCAAGCAGTGCATCAACAAT-3’ 151
(retinoid and antioxidant system) , ,
R: 5’- CATGCGAACAACACCAAAGAAG-3
cat Catalase F: 5- GTCTTTCTTGTTCAGCGATCGA-3’ 106
(antioxidant system) R: 5- GTAGAAACGTTCACCATCAGCA-3’
mgst-3 Microsomal glutathione S transferase-3 F:5- CCTTCCTCTACAGCTGGATCAT-3 114
(antioxidant system) R: 5- TGAATACCTGCTCCTTGTCACT-3
g6pdh Glucose 6 phosphate dehydrogenase F: 5- ACGAGAGGCTGATATTGGATGT-3’ 146

(Pentose phosphate pathway and antioxidant
system)

R: 5- TCCATATGTGTAAGGGATGGGG-3

F: Forward primer ; R: Reverse primer

Real-time gPCR reactions were performed after parameter optimization (CDNA

concentration and primer specificity). cDNA from muscle and liver were 2 and 3 fold

diluted with nuclease free water respectively. Reactions were performed in triplicate and

each well contained a total reaction volume of 12.5 yL composed of 6.25 pyL of SYBR

Green PCR Master Mix (Applied Biosystems, Foster City, CA), 0.25 uL of specific

primer pairs (forward and reverse) at a final concentration of 300 nM, 3.25 pL of

nuclease free water and 2.5 pyL of cDNA. After a quick centrifugation of the plate, the

reactions were performed in a 7500 Fast Real-Time PCR System (Applied Biosystems,
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Foster City, CA) according to the manufacturer’s instructions (95°C for 20 sec, followed

by 40 cycles of 95°C for 3 sec and 60°C for 30 sec).

The relative quantification (RQ) of the transcription level of each gene of interest was
normalized against the transcription level of B-actin, a RT-gPCR relevant reference
gene for yellow perch (Pierron et al., 2009; Pierron et al.,, 2011). To diminish the
variability during the analysis, sufficient numbers of biological replicates were used

(Bustin et al., 2009).
2.8. Biochemical analysis
2.8.1. Plasma, liver and muscle retinoid analysis

Retinoids were analyzed using a slightly modified version of the protocol used by Defo
et al. (2012). Analyses were conducted with minimal light in order to prevent molecule
isomerisation. Briefly, 100 pyL of thawed yellow perch plasma were vortexed with an
equal volume of ethanol and ultrapure water to achieve protein precipitation and
dissociate retinoid—protein complexes. Extraction was achieved by adding 200 uL of
hexane followed by phase separation by centrifugation (13,000g, 10 min). A 160 pL
aliquot of the organic phase was evaporated to dryness under nitrogen (at 50°C). The
extract was re-dissolved in 50 pL of ethanol and a 40-pL volume was injected for high-
performance liquid chromatography (HPLC). Once prepared and prior to analysis, the

extracts were held for maximum 24 h at -20°C to minimize retinoid loss.

Partially thawed yellow perch liver (0.01 g) and muscle (0.05 g) were dehydrated by
grinding with anhydrous Na,SO,4 and the resulting powder was extracted with 1000 yL

hexane for 10 min using a rotary mixer. After centrifugation (2000g for 2 min), an 800-uL
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aliquot of the organic phase was transferred to a Pyrex glass tube (15 mL) and
evaporated to dryness under nitrogen (at 50°C). The residue was dissolved in 50 pL of

acetonitrile and 40 pL samples were collected for HPLC analysis.
2.8.2. High-performance liquid chromatography

All solvents used were HPLC grade. The HPLC system consisted of a Spectra SYSTEM
P4000 model pump, a model of Spectra SYSTEM AS3000 injector and a model Spectra
SYSTEM UV 2000 detector. Data acquisition and instrument control were achieved with
the ChromQuest 5.0 computer program (Thermo Scientific Wilmington, DE). Retinoids
were separated on a Bio Basic C-18 analytical column (5 mm particle size, 300 A pore,
4.6 mm x 250 mm, Thermo Scientific Wilmington, DE). The detector was set at 354 nm,
corresponding to the maximum light absorbance of all-trans-3,4-dehydroretinoids, the
major retinoids in yellow perch tissues (Defo et al., 2012b). Under isocratic conditions of
90% methanol and 10% water and a flow rate of 1 mL/min plasma dehydroretinol
(dROH) and retinol (ROH) eluted at 7.3 min and 8.6 min respectively. Plasma samples

were injected every 12 min.

For hepatic retinoids, peak separation occurred under a gradient condition with a flow
rate maintained constant at 1 mL/min. The initial mobile phase (acetonitrile/water
(90:10)) changed linearly between 9.5 and 12 min to the second mobile phase
composed of tetrahydrofuran/methanol/water solvents in the proportions of 36:57:7
respectively. Under these conditions, retention times were dROH 5.7 min, ROH 7.0 min,
dROH-myristate 14.7 min, ROH-myristate 15.4 min, dROH-palmitate 16.1 min, ROH-
palmitate 16.8 min, dROH-stearate 17.7 and ROH-stearate 18.1 min. Samples could be

injected every 25 min after the elution of retinoids and column solvent re-equilibration.
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Peak identification was determined by comparing their elution time and their absorption
spectra with those of certified standards (ROH and ROH-palmitate) and based on other
studies (Defo et al., 2012b; Doyon et al., 1998). For muscle retinoids, HPLC conditions
were the same as for the liver, but only dROH and dROH-stearate were eluted. The
major retinoids were quantified using a ROH and ROH-palmitate standard curve.
Quantification of dROH was reported on the ROH standard curve multiplied by 1.26, a
correction factor corresponding to the ratio of extinction coefficients for ROH and dROH
(1832/1450). Also, dROH-ester concentrations were calculated with the standard curve
of ROH-palmitate multiplied by 1.26 (Doyon et al., 1998). To take into account the
overall tissue retinoid storage, the concentrations of individual ROH-esters and DROH-

esters were summed. The mean recovery of retinoids was 75.0 * 6.5%.
2.8.3. Preparation of microsomes

Liver microsomes from single individuals were prepared as described elsewhere with
minor modifications (Boily et al., 2005; Ndayibagira and Spear, 1999). Briefly, 0.3 g of
tissue was homogenized in 1.2 mL Tris-KCI buffer (0.15 M KCI, 50 mM Tris-HCI, pH
7.4). The resulting homogenates were centrifuged at 10,000 g for 20 minutes at 4°C
followed by an ultracentrifugation of the supernatant at 100,000 g for 60 minutes at 4°C.
The pellets were resuspended in 108 uL of sucrose buffer (0.25 M sucrose, 0.15 M KCl,
50 mM Tris, pH 7.0) and stored at -80°C until used for REH and LRAT assays. A 10-uL
aliquot of the microsome preparation was immediately used for mGST (microsomal

glutathione-S-transferase) activity analysis.

2.8.4. Liver LARAT (lecithin dehydroretinol acyl transferase) and REH (retinyl

ester hydrolase) assays
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Prior to analysis, preliminary tests were conducted to optimize pH, incubation time,
substrate concentration (dROH and ROH-palmitate) and protein concentration (quantity
of microsomes) (data not shown). Liver REH activity was higher in acid conditions (pH=
4.2) and optimal after a 45 min incubation. Five pL of ROH palmitate stock solution and
5 pL of microsomes were used to measure REH activity. Liver LARAT activity was
higher in alkaline condition (pH=11) with an incubation time of 60 min. An aliquot of 2.5

ML of dROH combined with 5 yL of microsomes were used to measure LARAT activity.

For LARAT analysis, a 250-uM stock solution of dipalmitoylphosphatidylcholine (DPPC)
containing 2.5% of bovine serum albumin (BSA) was prepared in Tris buffer (0.1M, pH
9.0). After sonication on ice for 45 min, the mixture was divided into aliquots and stored
at -80°C. Meanwhile a 0.1 mL of a stock solution of dROH (0.1 mg/mL) prepared in
hexane was evaporated under nitrogen and re-suspended in 150 pL of dimethyl
sulfoxide (DMSO). A 2.5 pL of aliquot of dROH in DMSO was added to 50 L of thawed
DPPC stock solution and vortexed for 1 minute. The mixture was once more vortexed at
room temperature for 1 minute with 137.5 pL of Tris-HCI buffer (0.1 M, pH 11.0) and
pre-incubated at 9°C for 10 minutes. To start the reaction, 5 pyL of microsomes
(previously thawed and pre-incubated with 2 mM of tris 2- carboxyethyl phosphine
(TCEP) for 10 min at room temperature) were added to the mixture, vortexed for 1 min
and kept for 60 min in a shaking stirrer placed in an incubator set at 9°C. To stop the
reaction, 250 pL of ice-cold ethanol were added to the mixture followed by 1 minute of
vortexing. Then 100 pL of distilled water were added and the tube was once more
vortexed for 30 s. DROH —palmitate was extracted twice using 800 pL of hexane-

butylated hydroxytoluene (BHT) (0.01%) then 1400 pL of the organic phase was
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evaporated and resuspended in 50 pL of acetonitrile containing BHT for HPLC analysis.
To correct for endogenous dROH-palmitate, blank incubations without dROH were also

analysed.

For REH analysis, 5 yL of stock solution of ROH-palmitate were prepared in hexane
and evaporated under nitrogen gas, then 75 L of buffer containing 0.2% Triton X-100,
50 mM Tris, 0.15 M KCI, pH 4.2 were added to the precipitated ROH-palmitate and
vortexed for 5 s. The reaction was started by adding 5 pL of thawed microsomes and
the mixture was kept in a shaking stirrer placed in an incubator set at 9°C. After 45 min,
the reaction was stopped by adding 250 pL of ice-cold ethanol. ROH was extracted
twice with hexane (1600 pL) containing 0.01% of BHT, centrifuged and 1400 pL of
supernatant were evaporated under nitrogen. The extract was re-suspended in 50 yL of
ethanol-BHT for HPLC analysis. Parallel samples without microsomes and without
ROH-palmitate were analyzed in order to correct for endogenous ROH and potential

impurities respectively.
2.8.5. CAT, SOD, G6PDH, total GST, mGST and protein assays

The activities of CAT (EC 1.11.1.6), SOD (EC 1.15.1.1.), G6PDH (EC 1.1.1. 49), and
GST (EC 2.5.1.18), as well as protein determinations, were measured in triplicate using
a spectrophotometer (Varian 50 Bio) coupled to a microplate reader system. The
optimal substrate concentrations as well as sample dilution used in all enzymes activity
analyses were determined in preliminary experiments. Partially ice thawed liver and
white muscle tissue samples were weighed after rinsing with phosphate saline buffer
(PBS), pH 7.4, in order to remove blood and clots. Tissues were then diluted (1:10

tissue-buffer ratios) in a homogenization buffer (HEPES 20 mM, EDTA 1 mM, Triton X-

373



100 0.1%, pH 7.5) and mechanically mixed on ice with a homogenizer (Ultra Turrax®
T25; Janke and Kunkel). Samples were then divided into three aliquots. For SOD
activity, homogenates were centrifuged at 1,500 g for 5 min at 4°C and for CAT activity
the homogenates were centrifuged at 10,000 g for 15 min also at 4°C. After
homogenization, supernatants were collected, stored on ice until analysis or frozen at -
80°C for a maximum of one month. The remaining homogenates were used for

assaying total GST and G6PDH activities as well as total protein determination.

Liver GBPDH was measured at 340 nm under the following conditions: 0.5 mM 3-NADH
prepared in imidazole buffer (50 mM imidazole, 20 mM MgCl,, 70 mM KCI, pH 7.5) and
100 mM glucose-6-phosphate (omitted for control). A 10 uL portion of 100 fold-diluted
homogenate was used in this analysis. Liver mGST was measured by adding 6 mM of
reduced glutathione (omitted for control) to 2 mM 1-chloro-2, 4 dinitrobenzene (CDNB);
for total muscle GST, 1 mM CDNB was used. The reaction was monitored in potassium
phosphate buffer (50 mM KH,PO,4, 50 mM K;HPO,4, 1 mM EDTA, pH 6.5) for at least 3

min at 340 nm.

Yellow perch tissue CAT activity was determined using Cayman’s catalase assay kit
(item no. 707002; Ann Arbor, MI, USA). The kit measures at 540 nm the conversion of
oxygen peroxide to oxygen and water. A 20 yL portion of the homogenate was diluted
5000- or 50-fold for liver and muscle CAT analysis, respectively. One unit of CAT
activity is the amount of enzyme needed to cause the formation of 1 nmol of

formaldehyde/min.

Liver and muscle SOD activities were analysed using Cayman’s Superoxide Dismutase

assay kit (item no. 706002; Ann Arbor, MI, USA). The kit uses tetrazolium salt to detect
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at 440-460 nm the superoxide radicals generated by the xanthine oxidase and
hypoxanthine reaction; 10 yL of 1000- and 50-fold diluted liver homogenate were used
for liver and muscle SOD analysis, respectively. SOD activity is expressed as U/mg
protein, where one unit represent the amount of enzyme needed to exhibit 50%

dismutation of the superoxide radical.

The total protein content of each homogenate was determined using BSA as a

standard.
2.9. Data analysis

Results were expressed as means * standard error (SE). Differences in biometric
parameters, metal concentrations, gene transcription levels, enzyme activities analysis
and vitamin A levels among experimental conditions were compared using one-way
analysis of variance (ANOVA), after checking the assumption of normality (Levene test,
p > 0.05). When the probability was significant (p < 0.05), multiple comparison tests
were used to identify differences between two conditions. When the assumption of
normality was not met, and no transformation of data using logio or Box-Cox (Peltier et
al., 1998) was effective to normalize the distribution, non-parametric paired Wilcoxon
tests were applied. For vitamin A determination, statistical analyses were performed
without considering sex as an explanatory variable. A probability of p < 0.05 indicates a
statistically significant difference from the control experiment condition. Computations

were performed using JMP 9.0 program.
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3. RESULTS

3.1. Metal concentrations in aquarium water and yellow perch kidney

Aqueous metal concentrations measured in aquarium water were very close to targeted
nominal concentrations except for high Cd, where the measured concentration was half
of the nominal concentration, likely due to adsorption on filters and aquarium glass.
Measured aqueous metal concentrations (N=6; mean + SE) for each condition were:
control (0 ug/L), low Cd concentration (LCd, 0.86 + 0.09 pg/L), high Cd concentration
(HCd 3.65 = 0.21 pg/L), low Ni concentration (LNi, 68.5 + 6.8 pg/L), and high Ni
concentration (HNi, 542 + 16 ug/L). After 6 weeks of metal exposure, kidney Cd

concentration had significantly increased with increasing Cd exposure (Fig. 1).

5 Niopomre
Figure 1. Total metal concentrations in yellow
perch kidney after 6 weeks Cd or Ni
exposure. Low and High categories refer to
exposure concentrations (see Section 3.1).
Values are means *+ SE (27 < N <
30/condition). Means designated with different
letters for a given metal exposure are
significantly different (p-value < 0.05). Capital
letters represent comparisons among Cd
exposures and control, and lowercase letters

indicate comparison among Ni exposures and  |: ¢
control.
o

Control Low High

Kidney metal concentration (ug/g dry weight)
10
1

Metal exposure concentration (ug/L)

Renal Cd concentrations varied from 3.7 to 10.2 ug/g dry weight (32 to 91 nmol/g) in
controls and HCd, groups, respectively (Figure 1). Renal Ni concentrations also showed
a clear concentration gradient among the conditions and varied from 1.69 to 17.2 ug/g

dry weight (29 to 294 nmol/g) in controls and HNi groups, respectively.
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3.2. Biometric parameters

Exposure to low or high agueous Ni or Cd concentrations did not affect Kn, LSI or

corrected pyloric caeca weight (data not shown).
3.3. Plasma, liver and muscle retinoid levels

Unsurprisingly, HPLC analysis revealed that all-trans-3,4-didehydroretinoids (vitamin Ay)
are the predominant form of vitamin A in yellow perch plasma, liver and muscle. Total
dROH concentrations in plasma extracts of fish exposed to both Cd and Ni decreased

at the end of exposure (Figure 2).
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Figue 2. Plasma dehydroretinol B N oot
concentrations in yellow perch sampled after o
6 weeks waterborne exposure to Cd or Ni. s A a

Low and High categories refer to exposure
concentrations (see Section 3.1). Bars
indicate means and standard errors (SE).
Bars that do not share a common letter in the
same metal exposure test are significantly
different (p-value < 0.05). Capital letters
represent comparison among Cd exposure
and control, and lowercase letters indicate
comparison among Ni exposure and control.
The same control fish was used to compare

exposure to Cd and exposure to Ni. -ﬁ

Control Low High

0.15
1

Plasma dehydroretinol (umol pL-1)
0.10
I

0.05
1
o
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Compared to control fish, the concentration of plasma dROH in fish exposed to low and
high Ni was significantly lower (p < 0.05). However for Cd-exposed fish, such a
decrease was only significant for fish exposed to the high concentration. Also as
expected, the major vitamin A, stored in yellow perch liver was dROH palmitate, with
lesser amounts of ROH palmitate, dROH myristate, ROH myristate, dROH stearate and

ROH stearate (Table 2).

377



Table 2. Liver vitamin A concentrations (nmol/g liver wet weight; mean + SE) determined in yellow perch (6 < N < 8/condition) sampled after 6
weeks waterborne exposure to Cd or Ni. Values within a row and designated with different letters are significantly different (p-value < 0.05).
Capital letters represent comparisons among Cd exposures and control and lowercase letters indicate comparisons among Ni exposures and
control. Abbreviations in column headings and exposure conditions are listed in the abbreviation list.

Exposure Free Free ROH- ROH- ROH- dROH- dROH- dROH- Total Free Free
conditions Retinol dehydroretinol palmitate myristate stearate palmitate myristate stearate vitamin A ROH (%) dROH (%)
(ROH) (dROH) esters

Control 0.91+0.23%  479.7+25% 247 +8.3% 163.8+25%  125+36% 1012.6 + 316.3" 391.3+117.9% 97.3+30.9 1702.2 +511.3" 0.7+£02% 350+95™"
LCd 0.36 +0.11° 27.3+14.78 2.2+1.08 23.4+12.0° 1.65+0.95 65.6+40.9° 46.2 +22.1° 10.2 + 458 138.3 +65.78 53+25% 21.0%52%
HCd 0.70+£0.08"® 337.5+86.6" 16.2 + 11.44 106.0+62.8° 7.2+3.8" 647.8 + 428.0* 250.4 + 138.3* 65.0 +41.3* 1092.6 + 685.2% 1.7+0.5°8 40.2 + 7.5
LNi 0.30 +0.10° 65.7 + 22.4° 5.9+ 26" 47.9 +22.4° 50+25° 377.0+2155" 162.2 + 89.6° 37.8+21.8° 635.8 + 352.8° 1.4+05° 20.7 +6.4°
HNi 0.60+0.10® 37.6+27.8° 1.32 + 0.50° 8.6 +4.0° 0.6 +0.4° 56.6 + 25.8° 29.0+12.8° 6.4+2.9° 102.5 + 44.9° 9.7 +2.9° 229+5.7°
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Liver concentrations of specific free (i.e. unesterified) dROH, dehydroretinyl esters, and
total vitamin A esters generally differed significantly between metal-exposed and control
fish. Fish exposed to Ni and Cd exhibited a reduction in liver dehydroretinyl ester
concentrations compared to control fish. However the reduction was not significant in
fish exposed to high Cd (Table 2). For example, the concentrations of dROH palmitate
were 15.4-, 2.7-, 1.5- and 17.9 times lower in fish from LCd, LNi, HCd and HNi,
respectively, compared to control fish. The same trend was observed for retinyl esters
stored in liver. For example, concentrations of ROH palmitate were 11-, 4-, 1.5- and

18.7 times lower, respectively, in fish from LCd, LNi, HCd and HNi, respectively,
compared to control fish (Table 2).

Concentrations of the free form of vitamin A in liver for both ROH and dROH decreased
in metal-exposed fish, although the decrease was only significant in fish exposed to the
low Cd and Ni concentrations, except for free dROH in HNi fish which was higher
compared to controls (Table 2). Interestingly, the percentage of free ROH increased in
metal-exposed fish. The increase was 7.6-, 2-, 2.4- and 13.8 times greater than the
control, for LCd, LNi, HCd and HNi exposures respectively (Table 2). However the
percentage of free dROH remained unaffected by either Cd exposure or Ni exposures

when compared to the control fish (Table 2).

Analysis of muscle extracts revealed that the major component of esterified retinoids
was dROH stearate (Table 3). The dROH stearate tended to decrease with metal
exposure, although the decrease was not significant in high Ni exposed fish. The
concentration of dROH, the free form of retinoids found in muscle, was also lower in fish

exposed to metals. However the reduction was only significant in fish exposed to the
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higher metal concentrations (Table 3). The percentage of muscle free dROH decreased
in HNi fish. In contrast, the percentage of muscle free dROH increased in Cd-exposed

fish, although the increase was not significant in the HCd group (Table 3).
3.4. Effects of metals on liver REH and LARAT enzyme activities

Figure 3 illustrates the effects of metal exposure on REH (Fig. 3A) and LdRAT activities
(Fig. 3B). No measurable effect of Ni on liver REH and LARAT activities was detected
for either level of exposure. However a significant increase in liver REH and LARAT
activities was observed in fish exposed to high Cd at the end of exposure. The increase
(p < 0.005) was 3- and 3.5-fold greater for the hydrolysing (REH) and the esterification

(LARAT) activities, respectively.

3.5. Effects of metals on the transcription level of the gene involved in retinoid

metabolism (rhd-2)

The liver rhd-2 transcription level was higher in fish exposed to Cd at both
concentrations (Fig. 4A). In contrast to the observations for liver, the muscle rhd-2
transcription level decreased with increasing Cd concentrations (Table 3). Indeed, liver
and muscle rhd-2 transcription levels were inversely correlated to kidney Cd

concentrations after 6 weeks (data not show).
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Table 3. Muscle mean + SE gene transcription level of cat, mgst-3, g6épdh and rhd-2; enzyme activities of CAT, SOD and GST; retinoid
concentration of dROH, dROH-stearate and percentage of free dROH of yellow perch (6 < N < 8/condition) sampled after 6 weeks exposure to Cd
or Ni. Means designated with different letters within a row are significantly different (p-value < 0.05). Capital letters represent comparisons among
Cd exposures and control and lowercase letters indicate comparisons among Ni exposures and control. Abbreviations in column headings and
exposure conditions are listed in the abbreviation list.

Transcription Ievelﬁ

Enzyme activities

Retinoid metabolism

Exposure  cat mgst-3  gépdh rhd-2 cAT’ sop’ GsT? dROH dROH-stearate  Free dROH (%)
Conditions

Control 2.1+0.2"*  2.2+0.2"* 0.8+0.3°* 5.9+0.5" 0.0150+0.0070%* 16.9+4.8"" 0.0140+0.0050"*  0.032+0.008** 0.077+0.009"*  28.1+2.9°*

LCd 24402 1.7¢0.1% 1.6+0.3" 3.2+0.3° 0.0300£0.0200"  13.4+3.3" 0.0070+0.0010"®  0.026+0.002"  0.047+0.004° 35.8+3.1%

HCd 2.0£0.2% 2.1+0.3" 05:0.2° 2.6+0.3° 0.0020£0.0003°  23.9+4.1* 0.0057+0.0004®  0.022+0.003°  0.055+0.005° 28.6+3.0"°

LNi 1.7#0.3°  1.8#0.1°  0.4+0.1* - 0.0013+0.0004°  51.6+11.9° 0.0090+0.0010°  0.025+0.003°  0.05520.005" 31.5+2.0°

HNi 1.9+0.3* 2.1#0.4% 0.7¢02% - 0.0060+0.0003°  183.3+104.9° 0.0071+0.0007°  0.021+0.003°  0.070+0.009° 23.6+1.7"

#Expresse in relative quantification (RQ)
J Expressed in U mg protein'l

J ExpressedinUg protein'l

* Expressed in nmol/g muscle wet weight

381



g 8
g A E B
© M Cd exposure © M Cd exposure
O Niexposure O Niexposure
wn
N
g
o
- £ 3
= S -
IS s o
‘D o =
2 « °
° 27 s
g ° =
S 2
E £
> 8 z g4
E [S) B Z o
£ 3
© =
I g g
T2 a 3 B a B a
5 o
o o Yo}
> o
3 B a 2z S
© o
8
3 a
o o
8 - 8 -
S} o
Control Low High Control Low High
Metal exposure concentration (ug/L) Metal exposure concentration (ug/L)

Figure 3. Liver enzyme activities of REH, retinyl ester hydrolase (A), LARAT, lecithine dehydroretinol acyl
transferase (B) after 6 weeks yellow perch exposure to metal. Low and High categories refer to exposure
concentrations (see Section 3.1). Each bar represents the mean +SE of two separate experiments.
Values indicated with different letters within same metal exposure are significantly different (p-value <
0.05). Capital letters represent comparison among Cd exposure and control, and lowercase letters
indicate comparison among Ni exposure and control. The same control fish was used to compare
exposure to Cd and exposure to Ni.

3.6. Effects of metals on molecular biomarkers of oxidative stress

Liver g6pdh transcription levels were significantly higher in fish exposed to both metals
compared to controls, except for fish exposed to low Cd concentration (Fig. 4B). Muscle
g6pdh transcription levels increased in fish exposed to low Cd but no change was
observed in fish exposed to high Cd compared to controls (Table 3). In contrast,
exposure to Ni did not affect the transcription level of muscle gépdh (Table 3). The
same increasing trend was observed in mgst-3 transcription levels (Fig. 4C) and cat
transcription levels (Fig. 4D) in livers of fish exposed to Cd and Ni compared to the
control fish. In contrast to the observation for livers, there were no differences in mean
muscle mgst-3 and cat transcription levels among all conditions for both metals (Table

3).
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3.7. Effects of metals on enzyme activities and oxidative stress biomarkers

Liver SOD activity did not increase significantly as a consequence of metal exposure

(Fig. 5A).
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Figure 5. Liver enzyme activities of SOD (A), G6PDH (B), MGST (C) and CAT (D) after 6 weeks yellow
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within same metal exposure are significantly different (p-value < 0.05). Capital letters represent
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The activity of liver G6GPDH was significantly higher in fish exposed to Cd either at low

(2- fold) or high (1.66-fold) concentrations, relative to the control. In contrast, no effect of

Ni exposure was detected in the activity of this enzyme when fish were exposed at
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either Ni concentration (Fig. 5B). ). Also liver MGST activity did not increase significantly
as a consequence of metal exposure (Fig. 5C), but significant differences in liver CAT
activity were found in yellow perch exposed at high concentrations of both Cd and Ni.
The increase in CAT activity was 1.46- and 1.61-fold, for HCd and HNi groups,

respectively, compared to controls (Fig. 5D).

Muscle CAT activity increased at the low Cd concentration but no changes were
observed at the higher Cd concentration relative to the control. In contrast to Cd
exposure, fish exposed to Ni at either low or high concentrations displayed lower
muscle CAT activity compared to the control fish (Table 3). Muscle SOD activity of
yellow perch exposed to Cd remained unaffected by Cd, but fish exposed to Ni had
consistently higher muscle SOD activity compared to the control fish (Table 3). In
contrast to muscle SOD activities, muscle total GST activity was lower in high Cd
exposed fish, and there were no differences in muscle GST activity in fish exposed to Ni

compared to the control fish (Table 3).

4. DISCUSSION

Our experimental conditions induced an accumulation of both cadmium and nickel in the
kidney of our test fish. Although in this study we could not measure metal
concentrations in the liver, since other analyses were prioritized for this tissue, kidney
and liver metal concentrations have been shown in several studies to be well correlated
in wild yellow perch (Couture et al., 2008a; Kraemer et al., 2005a, b). In our experiment,

in fish exposed to the higher metal concentrations, the renal metal concentrations were
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comparable to Cd values (Bourret et al.,, 2008; Kraemer et al., 2006a) and Ni values
(Giguere et al., 2006; lles and Rasmussen, 2005b) reported in the kidney tissues of wild

yellow perch from metal-contaminated lakes.
4.1. Effects of metal contamination on tissue retinoid metabolites

Liver represents the major site of retinoid storage, with REs (esterified retinoids)
representing the main stored form. In the present study, hepatic retinoid concentrations
decreased after metal exposure, suggesting that waterborne Cd and Ni exposure
negatively impacted yellow perch liver retinoid metabolism. This result contrasts with
our previous studies where we reported positive correlations between kidney Cd
concentrations and liver dehydroretinoids (free and esterified form) in fish inhabiting
metal impacted lakes (Defo et al., 2012b). The discrepancy between these studies
could be due to the interactions of multiple stressors found in the natural environment
(for example diet quality and availability) or individual biometric parameters such as fish
sex, size and age, that probably affected retinoid metabolism (Defo et al., 2014b). An
alternative hypothesis is that, in contrast to the metal-naive laboratory fish used here,
wild yellow perch may have developed adaptive mechanisms enabling them to live in
polluted areas, as recently shown at the genome level (Bélanger-Deschénes et al.,

2013).

Low liver dROH concentrations observed in fish exposed to metals could reflect the
general circulation levels. The low concentrations of plasma dROH in Cd- and Ni-
exposed perch compared to controls suggest that these metals inhibit the synthesis of
carrier proteins such as retinol binding p (RBP) and/or transthyretin (TTR), or interfere

with the ability of dROH to bind to RBP. Metals may also inhibit the ability of the dROH-
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RBP complex to bind to TTR, which protects this complex against degradation during its
transfer to extra-hepatic cells (Berry et al., 2012). Interestingly, we have previously
reported (Pierron et al., 2011) an increase in the transcription level of the gene encoding
for TTR in wild yellow perch populations living in Cd-impacted areas, suggesting a
compensatory mechanism aimed at counteracting the effect of Cd in the degradation of
dROH-RBP complexes or accelerating the blood clearance rates of dROH. Alternately,
the imbalance of yellow perch plasma dROH in metal-impacted environments could
occur via competitive interactions between trace metals and those carrier proteins.
Increasing blood Pb concentrations were also associated with the mobilization
(decrease) of plasma retinol in coots (Fulica atra) and pochard (Aythya ferina)
(Martinez-Haro et al., 2011). Taken together, these studies suggest that contaminants
affect plasma dROH regulation, but the influences of confounding environmental
stressors and adaptation to chronic exposure remain to be clearly identified.
Nevertheless, in our experiment, none of the biometric endpoints analysed (Kn, HSI and
corrected pyloric caeca weight) varied among the exposure conditions, implying that
nutritional status did not influence the reported differences in tissue vitamin A
concentrations. Finally, our study clearly demonstrates that Cd and Ni interfered with

tissue retinoid metabolism in yellow perch.

Liver retinyl esters are hydrolysed to retinol, which is the form available to be
transported to extra-hepatic tissues or target cells by binding to RBP and TTR (Defo et
al., 2014b). Surprisingly, in our study only dROH-stearate was found as an esterified
form of vitamin A in muscle. As was the case for the liver, muscle retinoid (dROH and

dROH-stearate) concentrations decreased after high metal exposure. Our data suggest
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that waterborne Cd and Ni negatively impact yellow perch muscle retinoid metabolism

and that dROH-stearate is main storage form of dehydroretinyl esters in this tissue.

4.2. Effects of Cd and Ni on tissue retinoid metabolism and oxidative stress

biomarkers
4.2.1. Liver

The role of retinoids in the protection against metal-induced oxidative stress was
recently reviewed (Defo et al.,, 2014b). In the present study, exposure to elevated
aqueous Cd concentrations caused an increase in liver REH activity, combined with a
higher percentage of free liver ROH and an up-regulation of the transcription level of the
epidermal retinol dehydrogenase 2 (rhd-2) gene, encoding for the synthesis of enzymes
involved in the oxidation of retinol to retinaldehyde for retinoic acid biosynthesis (Lee et
al., 2009). An up-regulation of this gene coupled with high REH activity indicates a
synchronous reaction at the molecular and biochemical levels in order to accelerate
retinol synthesis. This reaction suggests a compensatory mechanism aimed at
counteracting the direct effects of Cd induced oxidative stress. In contrast, our
microarray did not reveal any change in the transcription level of genes involved in
retinoid metabolism when yellow perch were exposed to Ni at either low or high
concentrations (Bougas et al., 2013). This finding agrees with the absence of effects of
this metal on liver REH activity, although the percentage of liver free ROH was higher in
fish exposed to the higher Ni concentration. Higher liver REH activity or the higher
percentage of ROH suggests a high conversion or hydrolysis of retinyl palmitate to
retinol, potentially in order to fight against oxidative stress induced by high metal

concentrations (Defo et al., 2012b).
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LdRAT transforms dehydroretinol into dehydroretinyl esters, and the activity of this
enzyme serves as an indicator of the dehydroretinoid metabolic pathway. Studies using
ROH as substrate reported negative effects of agricultural practices on LRAT activity in
frogs (Boily et al., 2009) and of organic pollutants in fish (Ndayibagira and Spear, 1999).
However, to our knowledge, this is the first study using dROH as substrate to examine
the effects of metals on the enzymes involved in retinoid esterification in vertebrates.
Our observation that HCd but not HNi exposure increased liver LARAT activity suggests
a higher conversion of dROH to dROH-palmitate, potentially to fight against oxidative
stress induced by high metal concentrations, and that the stimulation of LARAT activity

is metal-specific.

Consistent with our hypothesis that higher enzyme (REH and LdARAT) activities and up-
regulation of the rhd-2 gene afforded an increased protection against metal-induced
oxidative stress, we observed an increase in the activities of enzymes and in gene
transcription levels of a set of toxicologically-relevant biomarkers traditionally involved in
liver oxidative stress response. Probably, our Cd exposure conditions were beginning to
exceed the capacities of antioxidants involving retinoid metabolites, since free and
esterified forms of retinoids decreased along with an increase of other biomarkers of
oxidative stress (G6PDH, GST, CAT, SOD). Specifically, yellow perch treated with Cd
and Ni displayed high transcription levels of liver gépdh and this up-regulation translated
into an increase in liver G6PDH activity, presumably in order to bring the level of ROS
generated by metal-exposed fish down to that of unexposed fish. GGPDH is an enzyme
involved in lipid and pentose phosphate pathways, which has been used as an oxidative

stress biomarker in studies examining the effects of numerous environmental stressors
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including metals (Cartafia et al., 1992; Regoli et al., 2011). This enzyme regulates the
response of glutathione to chemical exposure by influencing the biosynthesis of
NADPH, which in turn serves as a reducing equivalent in glutathione reductase activity
(Giguere et al., 2005a; Regoli et al., 2011). Our findings agree with those of Kubrak et
al. (2013), who reported an increase in G6PDH activity in gills of goldfish (Carassius
auratus), after laboratory exposure to different Ni concentrations. Previous reports in
which the European eel (Anguilla anguilla) was chronically exposed to a cocktail of
pollutants, including Cd and Ni at different concentrations, indicated an increase in liver
and gill gépdh transcription level when fish were exposed to moderately polluted
sediment (Regoli et al., 2011). However, a down-regulation of this gene was observed

in the liver of fish exposed to highly polluted sediment (Regoli et al., 2011).

Gene transcription for liver mgst-3 was upregulated in Cd-exposed fish. However, the
increase that we observed in mGST activity was not significant. It is known that GST
contributes to cell detoxification by favouring excretion of ROS-containing reactive
electrophilic centres (Elia et al., 2006). Our data suggest that at least at the transcription
level, an increased protection is achieved at the metal concentrations used in this study.
This protection also occurs via the glutathione metabolism (Kowara et al., 2005). A
recent study reported an increase in gill GST activity after Ni exposure in goldfish
(Kubrak et al., 2013). Regoli et al. (2011) also reported an increase in liver GST activity
when eels were exposed to either moderately or highly polluted sediments compared to
the control group. However, this increase in enzyme activity was preceded by an
increase of liver gst pi transcription level, a gene encoding for one of the multiple gst

isoforms (Espinoza et al., 2012), only in fish exposed to the moderately contaminated
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sediment (Regoli et al., 2011). In a laboratory experiment, (Hoarau et al., 2006) showed
that Cd concentration induced gst pi transcription level whereas it did not affect the GST
activity in the digestive gland of mussels (Mytilus gallaprovincialis). We are not aware of

a toxicological study other than ours where microsomal GST activity was measured.

In our study, we observed a high transcriptional level of liver cat in fish exposed to
metals, and this up-regulation was translated into an increase in liver CAT activity in fish
exposed to high Cd and Ni. These findings are not surprising since earlier studies have
shown that catalase belongs to the first line of oxidative stress defence (Serpil Mise
Yonar, 2013). High levels of this antioxidant contribute to the neutralization of ROS
generated by metal exposure (Hsu et al., 2013; Uren Webster et al., 2013). Our results
are also in line with those of Kwong (2011) who reported an increase in the
transcriptional level of antioxidant genes after fish were exposed to dietary Cd (Kwong
et al., 2011), and with those of Regoli et al. (2011) who reported an increase in liver and
gill cat transcription levels when European eels were exposed to highly polluted
sediment. However, in contrast with our study, they respectively observed either a

decrease or no change in liver and gill CAT activities (Regoli et al., 2011).
4.2.2. Muscle

A significant increase in the percentage of muscle dROH was observed in fish exposed
to the lower Cd concentration, while a decrease was observed in fish exposed to the
higher Ni concentration. These results suggest that the enzymes (LdRAT for Cd
exposure and dREH for Ni exposure) involved in muscle vitamin A, homeostasis were
inhibited by the presence of Cd and Ni respectively and indicate that these two metals

might have different modes of action on muscle dehydroretinoid metabolism. Recently,

391



we proposed a mechanism of metal toxicity involving liver retinoid metabolic pathways
in vertebrates, and resulting in alteration of retinoid homeostasis by metals occurring via
the breakdown of hepatic enzymes involved in the hydrolysis of retinyl esters or in the
esterification of retinol (Defo et al., 2012b; Defo et al., 2014b). The finding presented

here also supports this hypothesis in yellow perch muscle.

In contrast to the responses of the liver, muscle CAT and GST activities decreased or
remained unchanged with metal exposure, except at low cadmium concentrations,
where the activities increased. This result is not counterintuitive as the literature
suggests that a decrease in CAT activity is often compensated by enhancements in
other antioxidant enzyme activities such as GPx, as an alternative mechanism for ROS
removal (Regoli et al., 2011). A decrease in CAT activity was reported in sea bass
(Dicentrarchus labrax) kidney after Cd exposure (Romeo et al., 2000). Such a decrease
in CAT and GST activities also corroborates the findings of Ahmad et al. (2006), who
observed same response after exposure of European eel (Anguilla. anguilla) to a
cocktail of environmental pollutants including metals. Although Cd and Ni promote
oxidative stress (Hsu et al., 2013; Kubrak et al., 2013), these results suggest that
different mechanisms predominate for the clean-up of ROS generated by metals in
muscle compared to other tissues. Metallothioneins (MTs) are non-enzymatic and
cysteine-rich proteins known to have high affinity for ROS and to contribute in the
cellular detoxification of metals (Amiard et al., 2006; Viarengo et al., 2000). MTs could
thus participate in the cellular antioxidant defence system (Uren Webster et al., 2013).
Studies also suggest that the action of MTs depends on the tissue analysed (De Smet

et al., 2001). In support of this hypothesis, we found a slight up-regulation in muscle
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mts-1 of fish exposed to metals, although the differences were not statistically

significant compared to the control (data not shown).

Another plausible explanation for the decrease or absence of changes in muscle
biomarkers for metal-induced oxidative stress is that after their uptake, metals are
largely directly transported to organs with high detoxification capacities, such as the
liver and kidney. The low accumulation of metals in muscle compared to other tissues,
reported previously for yellow perch (Rajotte and Couture, 2002a), suggests that muscle
may be less susceptible to oxidative stress or may have a reduced need for antioxidant
response systems. In agreement with this, we found no evidence of effects in the
muscles of metal-contaminated fish, such as impairment of muscle aerobic capacity
(cco-1 transcription level, and CCO activity) or anaerobic capacity (LDH activity; data
not shown). Again, our results differ from studies of wild yellow perch where metal
contamination has repeatedly been reported to impair muscle metabolic capacities

(Couture and Kumar, 2003).

In contrast to the liver, which is known to be the first organ to counteract oxidative
challenge caused by chemical stressors in fish (Benedetti et al., 2007), responses of
muscle to oxidative stressors are more variable. Here, muscle CAT activity decreased
with both high and low Ni exposure and increased under conditions of low Cd exposure,
while the cat gene transcription level remained unchanged. On the other hand, muscle
GST activities decreased with Cd exposure but did not vary with Ni exposure, whereas
gene transcription (mgst-3) levels remained unchanged when fish were exposed to
either metal. Increases in antioxidant enzyme activity are the typical response in the

presence of ROS in the cell. However a decrease in these activities with metal exposure
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illustrates the fact that the activities of such enzymes are altered as a consequence of
metal exposure (Benedetti et al., 2009). The responses obtained in yellow perch muscle
are not unprecedented because in oxidative stress pathways a variety of different
effects of pollutants on gene transcription levels and subsequent effects at the
biochemical level have been observed, such as concomitant reduction or enhancement
other variation trend in opposite direction. Each situation is time and concentration of
exposure dependent (Canesi et al., 2008) and also depends on the protein pre-existing

pool.
4.3. Implications of transcriptional changes on functional responses
4.3.1. Liver

For liver retinoid metabolism, there was good agreement between transcriptional and
functional responses in fish exposed to the higher Cd concentration, e.g. increase in
rdh-2 transcription level was followed by higher REH activity. However, at the lower Cd
concentration, REH and LdRAT activities did not increase although there was an up-
regulation of the rdh-2 gene. Translational responses typically follow transcriptional
responses (Nikinmaa and Rytkdnen, 2011). However, since both processes are under
the control of multiple regulation steps, this is not always the case (Regoli et al., 2011).
Furthermore, the relationship between both responses depends on several parameters
including tissue, mode of exposure, concentration of stress factor, transcription factor
activation, gene specificity and substrate relationship (Nikinmaa and Rytkénen, 2011;
Regoli et al.,, 2011). We are not aware of any study that has reported simultaneous
effects of metals on vitamin A metabolism at both the transcriptional and translational

levels in fish. Although the genes analysed in this study are not directly involved in the
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synthesis of the enzymes we examined, they belong to the same metabolic pathways.
Thus our findings suggest that at high Cd concentrations, regulation is likely to occur at
both levels, but at low Cd concentration regulation of transcription is sufficient to
maintain enzyme activity. The results also suggest that the intensity of exposure is likely
to influence the regulation of enzyme activity (Regoli et al., 2011), with slower regulation
at low Cd and rapid regulation at high Cd. This result contrasts with our previous field
studies where we observed a down-regulation of rdh-2 gene in yellow perch chronically
exposed to Cd (Pierron et al.,, 2011) and a decrease in the percentage of liver free
dROH (Defo et al., 2012b). Furthermore, confounding effects of environmental stressors
to which wild fish are subjected can influence the transcriptional and translational

responses (Nikinmaa et al., 2013).

Inconsistent relationships between gene transcription level and biochemical endpoint
responses for traditional oxidative stress biomarkers have frequently been observed in
studies carried out with different fish species exposed to different class of pollutants
(Bilbao et al., 2010; Craig et al., 2007; Jin et al., 2010) and these responses vary
according to the tissue analysed (Regoli et al., 2011). In relation to other oxidative
stress biomarkers, our results generally show good agreement between gene
transcription levels and corresponding catalytic activity. For example, gene transcription
for liver catalase was up-regulated and followed by an increase in enzyme activity after
6 weeks of exposure to both metals at least for high metal exposure. Optimal protection
against oxidative stress is achieved by an appropriate balance among antioxidant
defence enzymes, which work cooperatively or synergistically (Bagnyukova et al., 2006;

Michiels et al., 1994). Also, in the present study, gene transcription for liver mgst-3 and
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g6pdh were up-regulated followed by an absence and increase in the activities of mGST
and G6PDH respectively were reported in fish exposed to Cd. Unlike in prokaryotic cells
where transcription is coupled to translation, there is different temporal relationship
between transcription and translation in eukaryotic cells; therefore it is not surprising
that gene transcription levels of some antioxidants increase while no change is

observed at the biochemical level (Giuliani et al., 2013).
4.3.2. Muscle

Cadmium induced changes in the transcriptional level of muscle rdh-2 gene. However at
the biochemical level, variation trends in opposite direction in the percentage of dROH
were noticed. For example, muscle rhd-2 was markedly down-regulated after Cd
exposure, whereas an increase in the percentage of dROH, at least for LCd, was
observed. To our knowledge this is the first study that reports metal impacts on fish
muscle dehydroretinoid metabolism. Our results suggest that rhd-2 transcription level
was down-regulated probably in order to activate the inhibition of dehydroretinoic acid
synthesis, leading to muscle accumulation of dROH. This result also suggests a delay

between muscle transcription and translation (Regoli et al., 2011).

5. CONCLUSIONS

Our results clearly indicate that Cd and Ni exposure affected indicators of retinoid
metabolism and oxidative stress. Waterborne Cd or Ni exposure led to increased kidney
metal concentrations and a decrease in plasma, liver and muscle vitamin A metabolites.

Liver antioxidant defence biomarkers were elevated in Cd-impacted fish, indicating a
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synchronous defence response against Cd-induced oxidative stress. However, no
consistent pattern in antioxidant defence responses was observed between molecular
and biochemical biomarkers when fish were exposed to Ni, suggesting a non-
synchronous response of antioxidant defence in fish exposed to waterborne Ni. In
contrast to what we observed in the liver, changes in gene transcription levels in muscle
in response to metal exposure were not closely matched by the activities of
corresponding enzymes, suggesting a lower susceptibility of this tissue to oxidative

stress.

Data collected in this study provide insights into mechanisms used by yellow perch to
fight against oxidative stress induced by metal accumulation. These mechanisms
involve both well-established responses to oxidative stress and novel responses
involving retinoid metabolism. Our approach combining examination of both
transcriptomic and biochemical endpoints highlights the benefits of multi-level
approaches in the identification of strategies used by fish to fight metal-induced
oxidative stress in environmental risk assessment. While liver biochemical responses
provide functional information, transcriptional change appears to be more sensitive to
metal contamination, supporting their use as additional and complementary biomarkers

of effects and exposure, respectively.
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ANNEXE A
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Figure 1: Suivi des parametres physicochimiques dans les échantillonnages de gradient (section de
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ANNEXE B

Suivi du pH durant les expositions
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Figure 2 : Suivi du pH (A), de la température (B) et des concentrations (ug/L), de Cd (C) et de Ni (D)
contenus dans les aquariums durant la phase d’exposition. Sur chacun des graphiques C et D, le c6té

gauche de I'axe des ordonnées représente les valeurs de I'exposition a la forte concentration alors que le

c6té droit représente celles de I'exposition a la faible concentration métallique.
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ANNEXE C
Principe et méthode de dosage des métaux a I'ICP-MS et I'ICP-AES

Contrairement a l'ICP-AES, instrument utilisé pour quantifier simultanément les éléments
présents a des doses relativement élevées comme le Zn, 'lCP-MS, en plus de faire une lecture
simultanée des éléments a I'état de traces dans une solution aqueuse, est plus sensible et
permet de doser a I'échelle du pg/L. La technique de I'ICP-MS repose sur la séparation,
l'identification et la détermination de la concentration des éléments présents dans un échantillon
en fonction de leur masse et de leur charge. Le systéme d'introduction de I'échantillon constitué
d'une pompe péristaltique aspire I'échantillon jusqu’a la chambre de vaporisation pour le
fragmenter en fines gouttelettes. En présence de l'argon cet échantillon est nébulisé puis
conduit au centre du plasma ou il regne de trés hautes températures de I'ordre de 6000-8000°C
ou il est atomisé et ionisé. Par la suite, une séparation selon le rapport masse/charge est rendu
possible grace a une interface composée de deux cOnes de Ni et d'une série de lentilles
permettant de stopper les photons et de diriger les ions jusqu’au quadripble pour leur
séparation. La détection s'effectue grace a un multiplicateur d'électrons qui analyse le faisceau
ionique. L’ensemble du systéme est connecté a une interface numérique informatisée. La
méthode d’analyse a I'lCP-AES se différencie de 'lCP-MS au niveau de la séparation. En effet,
les électrons des atomes ayant subi une excitation vont retourner a I'état fondamental en

émettant un photon dont I'énergie d’une certaine longueur d’'onde est spécifique de I'élément.

Afin de s’affranchir des biais de teneur en eau due par exemple a la congélation des
échantillons, nous avons passé les tissus dans un lyophilisateur (appareil Dura-Top et Dura-Dry
de la marque FTS SYSTEMSTM) pendant une durée de 3 jours minimum dans le but d’obtenir
le poids sec de chaque échantillon & analyser. Etant donné que le dosage des métaux se fait en

milieu liquide, nous avons par la suite digéré sous la hotte et a température ambiante, les
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échantillons de tissus secs en milieu acide concentré (HNO; 68-70 % grade « métal trace »)
dans les tubes Eppendorf durant 48 h. Les digestats obtenus étaient subséquemment traités
pendant 24 h au peroxyde d’hydrogéne puis dilués avec de I'eau ultra-pure (MilliQ, Millipore®)
et enfin stockés a 4°C jusqu’a I'analyse a I'ICP-MS/AES. Le volume d’acide et de peroxyde
utilisé était fonction de la masse d’échantillons & analyser pour avoir une solution de 10 %
HNO:s a la fin. En pratique, pour 1 mg d'échantillon (poids sec) on ajoute 100 uL d'acide nitrique
et 40 pL de peroxyde d'hydrogéne et on compléte & 1 mL avec de I'eau. Afin de vérifier la
justesse et la reproductibilité de notre méthode, 8 échantillons certifiés (TORT-2

hépatopancréas de homard fournis par le CNRC (Conseil National de Recherche du Canada))
ainsi que 4 blancs (acide pur, témoin d'une éventuelle contamination métallique) ont subi le
méme traitement que les échantillons biologiques. De plus les échantillons d’eau d’exposition

des poissons au laboratoire et acidifiés & 5 % ont aussi été analysés.

Les calculs des différentes concentrations des métaux analysés sont faits en se basant sur les
courbes d’étalonnage. Plusieurs corrections sont appliquées afin d’avoir les valeurs qui reflétent
les concentrations réelles. Les différentes corrections portent sur les interférences potentielles
telles celles liees a la formation d’oxydes et sur la soustraction des valeurs obtenues des
blancs, celles-ci pouvant étre dues a la contamination des réactifs du matériel utilisé ou bien du
systéme d’analyse lui-méme. Les valeurs des blancs étaient en général négligeables par
rapport aux valeurs obtenues pour chacun des métaux et pour chaque individu. Par exemple,
pour I'analyse des métaux de 'année 2011, les pourcentages de correction par rapport aux
blancs étaient respectivement de 0,2 %, 5%, 0% et 0,2% pour le Cd, le Cu, le Ni et le Zn. La
limite de détection de la méthode était calculée en multipliant 3 fois la valeur de I'écart type d’'un
point quelconque (une concentration de la solution, N=10) servant a établir la courbe

d’étalonnage.
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ANNEXE D

Optimisation des parameétres de la LARAT hépatique

_ Concentration dROH-palmitate(ug/mL) A Concentration dROH-palmitate(ug/mL) B
08 - L
0,8 -
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0 . : o s 0 20 40 60 80 100
Temps d'incubation (Min.)
pH
1. Concentration dROH-palmitate(pg/mL) C 1 4 Concentration dROH-palmitate(ug/mL) D
0.8 - 0.8 1
0,6 - 0,6 - I
0,4 - 04 - -
0,2 T 5 012 7
0 Q' T T 1 O Q T T T T 1
0 5 10 15 0 5 10 15 20 25
Volume de dROH (uL) Volume de microsome (pL)

Figure 3 : Différente concentration du dROH-palmitate obtenues lors de la mise au point du pH
(A), du temps dincubation (B), de la concentration du substrat principal (C) et de la
concentration des protéines contenue dans les microsomes (D). Pour l'optimisation du pH, les
conditions suivantes étaient maintenues constantes: temps d’incubation de 90 min et les
volumes de dROH, DPPC et microsomes étaient respectivement de 2,5 uL, 50 pyL et 10 L. Les
mémes conditions ont été maintenues pour la mise au point du temps d’incubation, mais avec
un pH = 11. Pour la concentration du substrat (dROH), le temps d’incubation était de 90 min le
pH = 11, les volumes de microsomes et de DPPC restant inchangés. S’agissant de la
concentration des protéines (microsome), le pH était fixé a 11, le temps d’incubation a 90 min
les volumes de dROH et de DPPC respectivement maintenus a 2,5 pL et 50 pL.
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ANNEXE E

Optimisation des parametres de la REH hépatique

Concentration ROH (pg/mL) Concentration ROH (pg/mL) B
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Figure 4 : Différente concentration du ROH obtenue lors de la mise au point du pH (A), du

temps d’incubation (B), de la concentration du substrat (C) et de la concentration des protéines

contenue dans les microsomes (D). Pour 'optimisation du pH, les conditions suivantes étaient

maintenues constantes : temps d’incubation de 45 min et les volumes de ROH-palmitate et

microsomes étaient de 5 pL. Les mémes conditions ont été maintenues pour la mise au point du

temps d’incubation, mais avec un pH = 4,2. Pour la concentration du substrat (ROH-palmitate),

le temps d’incubation était de 45 min le pH = 4,2 et le volume de microsomes était inchangé.

S’agissant de la concentration des protéines (microsome), le pH était fixé a 4,2 le temps

d’incubation a 45 min et la concentration de ROH-palmiate de 5 pL.
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ANNEXE F

Méthode, conditions et recettes pour la mesure des activités enzymatiques du stress

oxydant

Apres avoir préparé les différents tampons et solutions pour les analyses enzymatiques, les
échantillons de foie et de muscle blanc fraichement sortis du congélateur a -80°C étaient
dégelés sur glace. Une portion était ensuite pesée, coupée en petits morceaux puis placée pour
homogénéisation dans un tube pour ICP-MS. L’homogénéisation du reste de I'échantillon se fait
dans un tampon dhomogénéisation (HEPES-EDTA) dans un rapport 1:10 (m/v).
L'homogénéisation a lieu dans la glace avec un appareil de type Ultra Turrax T25 a la
puissance maximale de I'homogénéisateur, pendant trois périodes de 10 secondes chacune,
avec un intervalle de 1 minute pour s'assurer que l'échantillon reste au froid. Par la suite,
I'homogénat est divisé en quatre aliquotes. Pour la mesure de I'activité de la SOD, le premier
aliquote d’homogénat est centrifugé a 1500 g pendant 5 min a 4°C alors que le deuxieme
aliquote est centrifugé a 10000 g pendant 15 min a 4°C, pour la mesure de l'activité de la CAT.
Aprés cette phase d’homogénéisation, les surnageants étaient collectés et gardés sur glace ou
bien conservés a -80°C pour un maximum d’un mois jusqu’a la mesure de ces activités et la
guantification de leur protéine. Le troisiéme aliguote d’homogénat destiné a la détermination
des activités de la G6PDH et la GST était ensuite transféré dans un tube Eppendorf (1,5 mL)
puis dilué dans le tampon d'homogénéisation en fonction des résultats obtenus dans la phase
préliminaire d'optimisation de chaque enzyme. Par la suite le reste de I'homogénat 1/10 était
conservé au congélateur pour la détermination des concentrations de protéines devant servir &

exprimer les activités de la G6PDH et la GST.

Aprés mélange des différentes solutions dans 'hnomogénat dilué, la mesure de l'activité des

enzymes (contrble et essai) s’est faite dans les microplaques de 96 puits de 200 pL chacun. La
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réaction était mesurée pendant 10 min et une portion linéaire d’au moins 3 min était utilisée
pour calculer la vitesse de la réaction. Les activités de la CAT et la SOD se sont faites a l'aide
des kits d’analyse d’enzymes. Chacun des essais de méme que la quantité des protéines dans
un échantillon étaient mesurés en triplicata et les activités sont exprimées en umol de

substrat/min/g de protéines.

Glutathione S-transférase (GST et mGST ; EC 2.5.18.) ; pH 6,5

+ Tampon phosphate (50 mM KH,PQO,4, 50 mM K,HPO, et 1 mM EDTA)

2 mM CDNB (foie)

1 mM CDNB (muscle)

Volume homogénat 10 L dilution 1/100
» 6 mMM GSH (omis dans le control)

+ Absorbance 340 nm

0.0

0.0

K/
0’0

¢

L)

L)

Glucose 6-phosphate déshydrogénase (G6PDH; EC 1.1.1.49.) ; pH 7,5

X3

8

Tampon imidazole (50 mM imidazole, 20 mM MgCl, et 70 mM KCl)
0,5 mM B-NADH

Volume homogénat 10 pL dilution 1/100

100 mM glucose-6-phosphate (omis dans le control)

Absorbance 340 nm

X3

*

X3

8

X3

*

X3

S

Catalase (CAT ; EC 1.11.1.6.) ; (Cayman’s catalase assay Kkit)

% Volume homogénat 20 uL
+» Dilution 1/5000 (foie)

+« Dilution 1/50 (muscle)

«» Absorbance 540 nm

Superoxyde dismutase (SOD ; EC 1.15.1.1.) ; (Cayman’s SOD assay Kit)

X3

A

Volume homogénat 10 uL
Dilution 1/1000 (foie)
Dilution 1/50 (muscle)
Absorbance 450 nm

X3

A

X3

8

K/
°e
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ANNEXE G

Accumulation rénale du Zn dans les échantillonnages de gradient et de saison (A) et

dans I’expérimentation de transplantation (B).

1200

B Printemps 2011
O Printemps 2012
@ Automne 2012 A A

[Zn rénal] (ug/g poids sec)
400 600 800 1000
| |

200
1

Hélene  Opasatica Bousquet Dufault Vaudray Marlon
Lacs échantillonnés
g B
I
- O Poisson témoin
M Poisson transplanté
B Poisson de référence
8 |
S
S
ST g
S & 7
%)
=
o
=%
2 g9
2 2@
= a
e
8 a
= a
S
o
S 4
&
e - T
0sem 1sem 4 sem
Temps d’exposition (semaine)

Figure 5 : A représente les concentrations totales de Zn mesurées dans les reins des perchaudes
capturées lors des échantillonnages de gradient et de saisons dans les lacs de la région de Rouyn-
Noranda. Alors B représente les concentrations totales de Zn mesurées dans I'expérimentation de
transplantation. Les données sont présentées par : moyenne * erreur type (N = 20/lac ou condition). Les
moyennes portant des lettres majuscules et minuscules différentes dénotent une différence significative
entre les lacs échantillonnés au printemps 2011 et aux printemps et automne 2012 respectivement (figure
A). Dans la figure B, les moyennes portant des lettres différentes indiquent une différence significative
entre les conditions (valeur de p < 0,05).
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ANNEXE H

Tableau 1 : Niveaux de transcription des genes et activités enzymatiques d’autres voies métaboliques
(moy. SE)§ mesurées dans le foie des perchaudes issues des échantillonnages de gradient
et de saison (printemps et automne 2012). Les lettres différentes dans chaque colonne
indiquent une différence significative entre les lacs ou les saisons.

Niveau de transcription des

. : *®
Activités enzymatiques

Etudes Lacs génes
mts cco-1 CCO PK NDPK LDH

Printemps
Héléne / / / ) / /
Opasatica 034+0,03°  053+010° 032%005" 0022+0,003° 0,610,086 0,026 0,005
Dufault 096+025°  068+011% 020+003° 0033+0,005" 061+0,08" 0,025 0,004

Variation Marion 1,63 +0,39” 0,73+0,15° 0,08+0,01° 0,026 +0,005° 0,81+0,08% 0,018 + 0,003

saisonnigre ~ Automne

Héléne 1,78+046°  058+006°  035%0,04% 0,020+0,003° 084008 0,035z 0,007
Opasatica 262+060°  047+005" 030%002" 0015+0,003° 0,83£0,09° 0,020+ 0,006
Dufault 1,57+0,21° 042+0,09° 034+004° 0023+0003" 088+0,11% 0,025%0,004"
Marlon 1,70 + 0,60" 0,43+0,00°  0,36+0,04° 0,029+0,010° 0,89+0,07° 0,027 + 0,008

§ Moyenne * erreur type

+ Exprimée en quantification relative (RQ)

% Exprimée en U g/protéine

Tableau 2 : Activités enzymatiques d’autres voies métaboliques (moy. £ SE)§ mesurées dans le muscle
des perchaudes issues des échantillonnages de gradient et de saison (printemps et automne
2012). Les lettres différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative entre
les lacs ou les saisons.

— " 3
Activités enzymatiques

Saisons
Etudes PK LDH NDPK CCO

Printemps

Hélene 2,08 +0,31" 0,47 +0,08° 3,39 + 0,38" 0,21+ 0,02°°

Opasatica 1,93+056°  0,53+0,10° 4,64 +0,32° 0,35+ 0,03

Dufault 3,69 +0,71° 1,16 +0,20% 4,03 +0,63" 0,08+ 0,02°

Variation Marlon 0,53 + 0,08 0,41 + 0,06" 4,14+0,66"° 0,11+ 0,01*

saisonniére Automne

Hélene 0,70£0,07° 0,62 +0,06" 4,08 +0,33" 0,15+ 0,01°

Opasatica 082+0,11°  0,92+0,11%° 4,54 +0,17" 0,15+ 0,02°

Dufault 0,92+0,17° 0,68 +0,11% 6,06 + 0,50° 0,36+ 0,03

Marlon 1,43+0,15° 0,98 + 0,10 5,30 + 0,63 0,31+ 0,04

§ Moyenne + erreur type
%8 Exprimée en U g/protéine
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ANNEXE |

Tableau 3 : Niveaux de transcription des genes et activités enzymatiques d’autres voies métaboliques
(moy. SE)§ mesurées dans le foie des perchaudes issues des expérimentations de
transplantation en milieu naturel. Les lettres différentes dans chaque colonne
indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentation Conditions{ Niveau de transcription des génes"' Activités enzymatiquesx
mts cco-1 NDPK CCO
0Ind-Op 0,34 + 0,03° 0,53+ 0,10 1,04 +0,06°° 0,101 + 0,004°
1Ref-Op 0,70 + 0,15 1,10 +0,13" 1,20 + 0,06° 0,094 + 0,007°°
Effet contamination 1Con-Op 0,56 + 0,10™ 1,04 +0,22%" 1,08 +0,03°° 0,082 + 0,005°
4Ref-Op 0,52 +0,07™ 1,17 +0,08" 0,85 + 0,09° 0,078 + 0,012"°
4Con-Op 0,54 + 0,09 1,08 + 0,09 1,03 + 0,09° 0,080 + 0,009°°

§ Moyenne * erreur type

{ Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la durée de I'exposition (semaine) ; Ind-Op =
Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op = Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en cage dans le méme lac ;
Con-Op = Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault)

+Exprimée en quantification relative (RQ)

% Exprimée en U g/protéine

Tableau 4 : Activités enzymatiques d’autres voies métaboliques (moy. + SE)§ mesurées dans le muscle
des perchaudes issues des expérimentations de transplantation en milieu naturel. Les
lettres différentes dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les
différentes conditions.

Expérimentation B Activités enzymatiquesi
ConditionsY LDH NDPK CCO

0Ind-Op 1,09 +0,23° 5,19 + 0,45° 0,060 0,006

1Ref-0 2 a 2

p 3,54 +1,42 11,16 £ 4,24 0,330+ 0,130

Effet

contamination 1Con-Op 1,61+ 0,345;b 7,19+ 1,546"[’b 0,110 + o,osoaz
4Ref-Op 1,28 + 0,29 10,28 + 2,18% 0,110 + 0,020%
4Con-Op 2,08 +0,40%° 13,77 + 3,29° 0,100 + 0,020%°

§ Moyenne + erreur type

® Exprimée en U g/protéine

{ Le chiffre indiqué dans les conditions de I'expérience de transplantation indique la durée de I'exposition (semaine) ; Ind-Op =
Individu en nage libre dans le lac Opasatica ; Ref-Op = Poisson du lac de référence (Opasatica) mis en cage dans le méme lac ;
Con-Op = Poisson du lac de référence transplanté dans le lac contaminé (Dufault).
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ANNEXE J

Tableau 5 : Niveaux de transcription des genes et activités enzymatiques d’autres voies métaboliques
(moy. SE)§ mesurés dans le foie des perchaudes exposées en laboratoire aux Cd et Ni.
Les lettres différentes en minuscules (exposition au Cd) et en majuscule (exposition au Ni)
dans chaque colonne indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentations B Niveau de transcription des génes"' Activités enzymatiquesx
Conditions igf mts hsp-90 cco-1 NDPK CCO
Contrale 0,59+0,05° 1,24 +0,18° / 0,70+0,11°  0,60+0,02° 0,043 + 0,008"

Exposition des

poissons au Cd (g/L) 0,8 0,76 +0,08% 1,69 +0,27° / 0,76 0,06  1,04+0,19°  0,145+0,051%
en laboratoire a a a a ab

8 0,99+0,14°  1,80+0,18 / 1,06 +0,07°  1,07+0,20° 0,113 + 0,040
- Contrle 0594005 1,24+018" 059+006°  070+011" 060+002"  0043+0,008"
poiiépn":gf'&idgfg ) 60 0,72¢0,10"  1,44+019" 081+006" 089+006" 081+015"  0,001+0,021"
600 0,65+0,08" 1,95+021" 065+005"° 089+008" 1,08+021"  0,112+0,038"

en laboratoire

§ Moyenne * erreur type
® Exprimée en U g/protéine
+Exprimée en quantification relative (RQ)

Tableau 6 : Niveaux de transcription des genes et activités enzymatiques d’autres voies métaboliques
(moy. SE)§ mesurés dans le muscle des perchaudes exposées en laboratoire aux Cd et Ni.
Les lettres différentes en minuscules (exposition au Cd) et en majuscule (exposition au Ni)
dans chaqgue colonne indiquent une différence significative entre les différentes conditions.

Expérimentations Niveau de transcription des génes"' Activités enzymatiques
Conditions of mts hsp-90 cco-1 LDH CCO
Controle 1,82£019° 2,89 +0,46° / 1,73+0,14°  058+0,08"  0,028+0,010°
Exposition des 0,8 3,07+0,32°  3,10+0,60° / 2,17+0,13%  0,556+0,09° 0,023 0,004
poissons au Cd (ug/L) 8 2,58 +0,55"°  2,24+0,18" ! 2,07+0,14> 059+0,04%  0,023+0,001°

en laboratoire

- Controle  182+0,19" 2,89+046° 293+0,60" 173+014"  058:008" 0,028 +0,010"
Exposition des 60 1,88+0,20" 306+050" 204+028" 190+022" 087+004" 0,046 +0,004"

oissons au Ni (ug/L
poIse |aborat0i(r‘ég ) 600 2,38+029" 250:033" 220+005" 2042022 081£004"  00370,004"

§ Moyenne * erreur type
® Exprimée en U g/protéine
+ Exprimée en quantification relative (RQ)
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ANNEXE K

Tableau 7 : Récapitulatif des tendances non significatives des effets des métaux sur les autres
parameétres du métabolisme des rétinoides

Type Temps Voie Période Tissu Effets observés
d’exposition d’exposition d’exposition d’échantillon-  cible
nage
7 [Déhydrorétinol]
Printemps Muscle | 2 Pourcentage de déhydrorétinol

Milieu naturel . .
Suivant un Infini Mixte 2 [Déhydrorétinol]
gradient de A [Déhydrorétinyl palmitate]
concentration Foie N Pourcentage de déhydrorétinol
en Cd Automne =Niveau de transcription de rdh-2

? [Déhydrorétinol]

Muscle 72 [Déhydrorétinyl stéarate]

7 Pourcentage de déhydrorétinol
Milieu naturel N [Déhydrorétinol]
avec une Foie
concentration 4 semaines Mixte Printemps 2 [Déhydrorétinol]
en Cd élevée Muscle | = [Déhydrorétinyl stéarate]
dans I’eau A Pourcentage de déhydrorétinol
Exposition en N [Déhydrorétinol]
laboratoire au 6 semaines Directe / Foie A [Déhydrorétinyl palmitate]
Cd (ug/L)

=: Aucun effet mesurable

?: Tendance a I’augmentation
A: Tendance a la diminution du paramétre analysé
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Tableau 8: Récapitualtif des tendances non significatives des effets des métaux sur les autres
biomarqueurs traditionnellement mesurés dans la réponse au stress oxydant

Temps

Type d’exposition d’exposition

Voie d’exposition

Période
d’échantillonnage

Tissue
cible

Effets observés

Milieu naturel Infini

Suivant un
gradient de
concentration
en Cd

Mixte

Printemps

Automne

Foie

Muscle

Foie

Muscle

=Niveau de transcription de la cat

72 Niveau de transcription de la sod-1
? Niveau de transcription de la mgst-3
A Activité de la CAT

=Activité de la GST

A Activité de la CAT
=Activité de la SOD
NWActivité de la GST

=Niveau de transcription de la cat
=Niveau de transcription de la sod-1
A Niveau de transcription de la g6pdh
72 Niveau de transcription de la mgst-3
A Activité de la CAT

N Activité de la SOD

WActivité de la GGPDH

=Activité de la GST

=Activité de la CAT

NActivité de la SOD

=Activité de la GST

Exposition en
laboratoire au
Cd (ug/L)

6 semaines

Directe

Foie

Muscle

=Activité de la SOD
A Activité de la MGST

=Niveau de transcription de la cat
PNiveau de transcription de la gépdh
=Niveau de transcription de la mgst-3
A Activité de la CAT

=Activité de la SOD

= : Aucun effet mesurable
?: Tendance a I’augmentation

A: Tendance a la diminution du parameétre analysé
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