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REST]ME

Le modèle de l'ion libre (MIL) suggère que la toxicité d'un métal est déterminée par la
concentration de I'ion libre M(II2O),* ou pour plus de simplicité, nd. çfagenkop{, 1983; Morel et
Hering, 1993; Campbell, 1995). Le MIL attribue les effets biologiques d'un métal à ses
interactions avec un ligand cellulaire (L) localise à la surface biologique (par exemple la membrane
branchiale) pour former un complexe lr,f'-L-cellule. La reponse biologique, par exemple la
toxicité, est supposee proportionnelle à la concentration de ce complexe de surface, elle-même
proportionnelle à la concentration de I'ion libre dans le milieu.

Le but de ce travail a été de déterminer si la concentration de I'ion libre Al3* détermine la toxicité
de ce métal dans les conditions suivantes: à trois concentrations du proton: pH 4.5, pH 4.8 et pH
5.2; en présence de concentrations sousJétales de Zry à ces mêmes pH; et en présence de matière
organique dissoute (MOD) naturelle, à pH 5.0.

Les hypothèses ont été examinees dans des conditions représentatives de celles observees à la
période de la fonte des neiges dans les eaux des rivières de la Côte-Nord du Quebec. L'approche
expérimentale a consisté à exposer des juvéniles de satrmon de I'Atlantique (Salmo salw) à des
eaux douces reconstituées, à des pH acides dans la gamme de 4.5 à 5.2. Les solutions d'exposition
inorganiques ont été préparees par ajout de concentrations letales d'Al et sous-létales de Zn. Les
solutions organiques ont été preparées avec des concentrations d'Al et un acide fulvique naturel.

Comme démontré par d'autres etudes, il a été observé ici que la toxicité de I'aluminium
inotganique diminue à mesure que le pH diminue. Ce,pendant la présente étude révèle que la seule
connaissance de la concentration de l'ion libre ne permet pas de predire les effets biologiques de
l'aluminium. Tout d'abord, les CL-50 déterminees à trois niveaux de pH sont différentes, même
lorsqu'elles sont exprimees €n ternes de I'ion Al3*. De plus, même si I'on tient compte du degré
d'ionisation des sites branchiaux, le produit de la concentration de I'ion libre avec la proportion de
sites L-branchiq6* n'ê$t pas constant pour l'éventail des pH orpérimentaux. Le produit démontre
une dépendance marquée du pE même en tenant compte des effets du pH sur l'ionisation des
groupements fonctionnels présents à la zurface branchiale. On peut donc conclure que le modèle
d'ion libre, 'modifié' po.r tenir compte de la competition entre le proton If et l'ion libre Al3* à la
surface branchiale, n'explique qu'une partie de la déperdance des valeurs CL-50(AI3) envers le
pH.

Cette étude démontre également que les concentrations faibles de zinc caractéristiques du milieu
naturel causent une toxicité supplémentaire en présence d'aluminium et à faible pH. Cet effet n'est
pas mis en évidence par les donnees de CL-50(AI3), qui n'indiçent pas de diftrences
significatives entre I'exposition à I'aluminium et I'exposition aux detrx métaux. Cependant, les
résultats d'une analyse stratifiee des temps de survie ont démontré un effet significativement
négatif du zinc sur les poissons exposes au mélange N-Zn. Nous pouvons donc conclure que la
présence de zinc n'attérure pas la toxicité de l'aluminium dans ces conditions, mais entraîne plutôt
une diminution des temps de survie pour les poissons exposes aux deux métaux. La modélisation



des temps de survie est un outil puissant pour predire les effets des mélanges de metaux sur lespopulations à risque.

L'hlpothèse d'une toxicitéadditive pour I'Al d-le znest confirmæ par le fait que l,accumulationde zn dans les branchies a été indépendante de la concentratiorr d'AJ lors d,expositions conjointegà-pH 4'8' Il se peut que ces detrx metaux agissent à des sites diffirents sur la membrane branchiale.Une portion appréciable du Zna eté liee p"r t. mucus, quoique r.tt. portiol art étémoins éleveeque celle observée pour I'Al dans des études **prr"uio. Ces résulàts soulignent l,importancedu mucus dans I'accumulation de metatrx dans les branchies et petrvent expliquer partiellement latoxicité accrue observée pour les mélanges des deux métaux à faible pH.

La présente étude démontre également que, contrairement à ce que prédit le modèle de l,ion librgI'aluminium inorganique est moins toxique lorsqu'il est incorpore a àe, solutions d,acide fulvique.En présence d'AF, la CL-50, exprimee.n pli d'Al inorganique, diffire significativement de lacL-50 en conditions-inorganiques (p<0.05), étant de deux- à trois fois plus élevée que celle-ci, àpH 5'0' La même observation peut être faite lorsque la CL-50 est exprimée en Al dialysablemesuré dans les bassins d'exposition à I'AF. Les etoits biologiques de I'acide fulvique, qui sembleoftir une protection sontre la toxicité des métaux au niveau de la membranç des branchies,doivent être pris en considération dans les études de la toxicologie des metaux en présence dematière organique dissoute.

ces conclusions pzuvent avoir des applications sur le terrain. À h fonte des neiges, les populationsde poisson peuvent être exposéæ à des augmentetioru soudaines et extrêmes de l,acidité et de laconcentration en aluminium d'une duree 
!e 

pfusiars jours (Campbell et al., tsszl.La présence defaibles quantités d'autres métaux comme 19 zinc puuitlouii" le iemps ae survie et par consequentcauser une mortalité accrue durant de tels episodes. Par ailleurs, i" r*ti* trganique dissoutenaturelle, comnæ I'acide flrlvique, p*t onitr une protection contre le toxicité des m&a'xmeilletre que celle rézultant d'urp simple diminution de la concentration de l,ion libre.
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ABSTRACT

The free ion activity model (FIAIvf) suggests tfrat the toxicity of a metal is determined by theconcentration of the free or aquo ion__U(ttzO)z* or Mz* for simpficity (p"g;nkop{ l9g3; Moreland Hering 1993; Campbell, 1995). ro càusei biological effect, the metal must interact with a
ligand on the cell membrane (t-cell) to form a complex gw++-cell). The biological response is
predicted to be proportional to the concentration ofthe surface complex tM-Lceilz-n)+l which is
in turn determined by the tMz+] in solution.

The objective of - this study was thus to determine if the concentration of the free ion Al3*determines the toxicity of the metal unfel the following conditions: at three pH levelg pH 4.5, pH4'8 and pH 5'2; in the pr€sence of sub-lethal "on""nt "iions of Zn; and in the-presence of dissolvedorganic matter (DOM) at pH 5.0.

These hlpotheses were examined under conditions representative of those encountered duringsnowmelt in the soft waters of the rivers of Québec's North Shore. The experimental approachinvolved the exposure of juvenile Atlantic rÀon (S"l*" sotsr) to a reconstituted acidic softwater, in the range pH 4.5 - pH 5.2. Inorganic "rporurr solutions wo pr"prrro by the addition oflethal concentrations of Al and zub-lethal conceritrations of Zn. organicJaporu* solutions wereprepared with a natural firlvic acid and additions ofAl.

As has been previously reported, the toîlgity of inorganic Al decreased as the pH decreased. Evenwhen expressed in terms of the free Al3. ion, to i.t. into account pH-induced changes in Alspeciation in solutiorç Lc-sqAf) vahes incrâsed 45-fold in less rhx,[;;À pH decadg from0'15 pM at pH 5'3 to-.6.8 pM at pH 4 !. Knowledge of tlre free-ion concentrition alone is clearlynot sufficient to predict the biological effects of lJ. rn addition, even whei the proportion ofionized gill sites is taken into accoung the product of the aee ati.-à-ncent ation and theproportion of free L-gitl site$ is not constant over the range of experimeirtal pH values; theproduct still shows amarked prl dependence even after the edct of pg-on1he gtt su.race is takeninto account. It can be concludec itrat the 'modified' FIAÀ,I, invorving .oÀprrition between theproto4 rr, and the fiee $ ion" Al3*, at the gill surface, can explain part of the pH dependence ofthe LC-50 (Att) values, but that ttrere remains sorne ru.idu"l pH dependenc,e, as yet unexplained.

This study also reveald that environmentally realistic concentrations of Zn cause additionaltoxicity in the presence of {l at low pH. The iesults of a stratified survival time analysis show ahighly significant negatirrc etrect af ZÀon fish exposed to the N + Znmixture. The conclusion isthat zn does not attenuate the toxiciry of Al under these conditiong but rather decreases survivaltimes of individuals exposd to both mstals. This effect was not garerally apparent in the Lc-50datg. where few significant differencos in toxicity l*o a"r*t.a u"toén iL single metal andmelal-ryixture e)(posurs. survival time modeling-offers a pwerfrrl tool to predict the effects ofsuch mixtures on the poptrlations at risk.



The hlpothesis of an additive toxicity for Al and znwas supported by results indicating that thegill accumulation 
2f Zn^was independent of Al concentration in joint .*po*r", at pH 4.g. Asignificant proportion of znappeared to be bound by mucug though this prfportion was less thanmucus-bound Al determind in similar studies. It is possible that tt. ttno *"t"fs bind to differentsites on the gill, or that the number of gll sites is not ti*ituA, permittinginOepenaent birding andan additive toxicity. These results emphasize the importance oi*u*, ir *" giu *-.rlation ofme-tals and ttrey can partially orplain the increased t*i"ity observed in mixtures of the two metalsat low pH.

This study demonstratd that inorganic Al was less toxic in fulvic acid solutions than in thestandard reconstituted s9p water at pH.5.!. Il the presence of a natural fulvic a€id €A), the LC-50, e4pressed as pM of inorganic Al, is significanùy different than the Lc-50 determined underinorganic conditions û'<0:05), i.e., approxiâately rwo to three times greater than for inorganic
conditions at the same pH. A similar pattern was observed when ttr. rc-so is expressed asdialysable Al measured in the FA exposure tanks. This suggests that the biological effects of fulvicacid,.yhich may provide protectionegainst toxicity at tùîhvel of the gill;ernbrane, slrould beconsidered in future studies ofmetal toxicity in acidic natural waters.

These fildings may be relevant to situations in the field. For example, during snolv melt fish can beexposed to an acid-aluminum pulse lasting several days. The ir"r"n . ir ro* levels of othermetals, such as zq may reduce the survivaltime, trrt€by causing increased mortality during suchepisodes' trn contrast, tho presence of dlyolved organic matter may offer a dçgree of protection
against Al, greater than tfiat simply provided by a rùuction in the concentration of tlre free ion.
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1.0.

SYNTI{ESE

PRÉTACE/ INTRODUCTION.

Depuis 20 ans, plusieurs chercheurs dans le domaine de la toxicologie aquatique étudient les liens
qui existent entre la spéciation des métaux toxiques et leur biodisponibilité. ces e4périences ont
conduit à la formulation du "Modèle de lïon Libre" (ou MIL), selon lequel la biodisponibilité d,un
metal donné varie en fonction de la concentration de l'ion métallique libre dans le milieu
d'exposition' Cependant, pour la très grande majorité, ces expériences ont été réalisees avec des
métaux bivalents (surtout le Cu2), des micro-organismes (ex.: algues) et des milieux artificiels
contsnant des ligands synthétiques. Dans ce contextg le thème de la présente recherche est
d'évaluer la pertinence du modèle de I'ion libre en ce qui concerne trois aspects particuliers de la
toxicologie d'un métal trivalent, I'aluminium (Al): la toxicité du métal à diftrents prl la toxicité
des mélanges d'Al et de zinc (zn) àfaible pH et la toxicité de I'Al dans des solutions contenant de
la matière organique dissoute (MoD). ces trois aspæts représentent des conditions pouvant
exister en milieu naturel.

En conditions acides, les poissons sont soumis non seulement à un faible prt mais aussi à des
concentrations élevees de metaux (Spry et al., l98l; Baker, l9s2; McDonald et al.,l9s9). En
particulieq l'aluminium a eté associé à I'acidification des lacs et au declin des populations de
poisson (schofield et Trojnar, 1980; Muniz et Leivestad, l9g0; Baker, lgg2). D,autres metaux,
tels le manganèse (Ml), le fer (Fe), le cadmium (cd) et le z4 peuvent également devenir
disponibles en conditions acideg ce qui crée un stress additionnel pour les populations de poissoq
même lorsque ces métaux sont en très faible concentration @aker, lgg2;McDonald et al.,lggg;
Brezonik et a1.,1990; Nelson et Campbell, l99l). on a obs€n/é une augrræntation des teneurs en
zn aveç l'acidification (Nelson et carnpbeil, lggl), et cette augmentation a été reliée à la toxicité
envers la truite brune, klmo tïtta, des rivières acidifiees du pays de Galles (Turnpenny et al.,
1987; Weatherley et a1.,1990). Par ailleirrs, depuis l'implantation de contrôles plus stricts sur la

t



pollution de I'air, certains ecosystèmes aquatiques semblent recupérer lentement avec

l'augmentation progressive des niveaux de pH (par exemple, dans la région de Sudbury: Gunn et

Kelleq 1990). Il est donc opportun d'examiner la toxicité des mélanges de métaux tels I'Al et le

Zn à des pH > 4.5.

De plus, la MOD s€ retrouve naturellement dans les eaux du bouclier canadieq avec des

concentrations ma:cimales observées surtout à la période de la fonte des neiges (Campbell et al.,

1992; Driscoll et aI., 1980), et c'est un ligand naturel important pour plusieurs métau4 y compris

I'Al (Nelson et Campbell, 1991; Campbell et al., 1992). Malgré les recherches déjà publiées sur ce

zujet, le rôle de la MOD naturelle dans I'atténuation de la toxicité des métaux n'est pas encore

entièrement éclairci. Ceci est plus particulièrement wai en ce qui concerne I'Al, puisque les

complexes AI-MOD formés à la fonte des neiges constituent une forte proportion de I'Al total

présent dans les eaux de certains systèmes aquatiques cornme par exemple les rivières de la Côte-

Nord du Saint-Laurent (Campbell et a1.,1992).

Le modèle de I'ion libre (MIL) suggere que la toxicité des rnétaux envers les organismes

aquatiques est fonction de la concentration de l'ion libre, IW* (Morel et Hering, 1993). Des

motlifications à ce rnodèle permettent de tenir oompte de la comp&ition entre le métal, les

principaux cations et I'ion If (Pagenkop{ l9S3; Neville et Campbell, 1988). À I'aide de ce

modèlg on a examiné les interactions de metaux individuels à faible pH chez les algues @eterserç
1982; Parent et Campbell, 1994) et le poisson (Pagenkopt 1983; Neville et Campbell, 1988).

Nos études ont eté effectuees en laboratoire, afin de mizux contrôler les conditions. Cependant, les

conditions expérimentales ont eté soigneusement choisies pour &re aussi représentatives que

possible des conditiom présentes dans les eaux douces acidifiees du bouclier canadien.

L'information obtenue ainsi nous permettra de mieux comprendre les proceszus et les effets e,n

milieu naturel.



1.1. L'acidification et les métaux.

Le Zn et I'Al sont parmi les métaux dont la concentration est la plus susceptible d'augmenter lors

de l'acidification du milieu (Nelson et Campbell, l99l). Ce phénomàe s'observe tant dans les lacs

et les cours d'eau acidifiés de façon chronique que dans les cours d'eau sujets à des diminutions de

pH épisodiques. Par exemplg des réductions épisodiques de pH accompagnees d'augmentations

des teneurs en Al ont été documentees dans certains cours d'eau de la Scandinavie (tlenriksen el

al., 1984:' Borg, 1986), de l'est des Etats-Unis (Driscoll et al., 1980; McAvoy, 1989) et du

bouclier canadien Q-aZerte et Dilloq 1984; Campbell et al., 1992). Des concentrations

augmentees d'autres métau4 en particulier de zinc, ont été détectees dans certains bassins versants

de I'Ontario (Spry et al., 1981), de la Scandinavie @icksoq 1978; Steinnes, 1990) et des

Adirondacks (Baker, 1982; tilhite et Driscoll, 1987). Les concentrations de zinc et d'aluminium

augmentent également dans les lacs acidifiés exffrimentalement (Schindler et a1.,1980; Santschi e/

al., 1986; Brezonik et al., 1990). Les teneurs élevees enZn sont attribuees à la mobilisation du

métal présent dans les sols (Campbell et a1.,1985; Borg et Johanssoq 1989), ou à sa déposition

après le transport à longue distance (I{emiksen et Wright, 1978; Evans et al., 1983; Ross, 1987;

Steinnes, 1990). De plug les formes dissoutes du metal sont favorisées aux pH acideg

comparativement aux formes adsoôees (Schindler et al., 1980; Santschi el al., 1986; White et

Driscoll, 1987).

Il est clair que dans les environnenrents acidifiég les populations de poisson auront tendance à être

expcsées non setrlement à de hautes concentrations en ion hydrogene mais aussi à des teneurs

élen'ees de plusieurs métaux. Le declin des populations de poisson suivant l'acidification du milieu

a été auribué à la mobilisation de I'Al @riscoll et a1.,1980; Henrih,*net al.,l98a); dans certaines

situations, la concentration en Al 'total'peut excfier 15 pM @riscoll et Schecher, 1988).

D'autres études ont suggéré que le Zn contribue aussi à la toxicité envers les populations de

salmonidés, souvent observee dans les rivières acidifiees (Turnpenny et aI., 1987; Weatherley er

al., 1990). Selon une éû.rde récente des concentrations de métaux dans les milieux aquatiques

acidifiés (Reader, 1986; cité dans McDonald et al., 1989), les concentrations de Zn peuvent

atteindre 1.9 pM quoique la plupart des valeurs rencontrrées varient de 0.10 à 1.0 pM Qlenriksen



1.2 .

et rilright, 1978; Baker, 19821' Troutman et Peters, l9S2; Yan et Mller 1984; White et Driscoll,

1987; Steinnes, 1990).

La toxicité des mélanges de métatrx.

À pH neutre, la toxicité des mélanges de métaux s'avère généralement additive, chaque métal

contribuant proportionnellement, selon sa concentratio4 à la toxicité du mélange @ato4 1973;

Lewis, 1978; Finlayson et Vemre, 1982; Enserink et al., l99l; tableau l). Selon le modèle des

unités toxiques (Sprague, 1973; Pagenkopf, 1983), la toxicité d'un mélange peut être estimée en

calculant la somme des fractions toxiques des métaux présents dans le mélange. Ces fractions

toxiques sont déterminées par la valeur de la CL-50 (concentration létale pour 507o des individus)

de chaque métal constituant. Le modèle predit qu'un mélange sera létal lorsque la somme des

unités toxiques sera à 1.0 (Sprague, 1973). Lorsque, pour une réponse donnée, la somme des

unitds toxiques est supérieure à 1.0, la toxicité du mélange est considéree comme étant moins

qu'additive, lorsqu'elle est inferieure à 1.0, elle peut être considérée comme étant plus qu'additive.

À mesure que le pH diminug la toxicité des métaux pris individuellement a tendance à decroître

(zn - Bradley et Spr4gue, 1985; Everall et al., 1989; Cu - Howarth et Sprague, l97B;

Chakoumakos et al., 1979;Cu, Cd,Zn - Cusimano et a1.,1986). La plupart des études effectuees

à faible pH ont considéré I'Al comme étant le metal principalement responsable de la toxicité et

ont néglige les efets de faibles concentrations d'autres mêaux. Cependant, par exception à cette

généralisation, Hutchinson et Sprague (1986) ont observé que l'exposition du poisson-etendard

Jordanella floridae à pH 5.8 à des mélanges d'Al, de Zry de cuiwe (Cu) * de quatre autres

métaux pouvait compromettre serieusement sa reproduction. Des essais avec diftrentes

combinaisons de métaux indiquent que I'Al etleZn étaient principalement responsables des effets

observés. Hickie et al. (1993) ont également démontré que les concentrations de métaux tlpiques

dans les lacs acidiûés du bouclier canadien, en particulier celles de I'Al et du Cu, étaient létales

pour les espèces sensibles aux conditions acides, comme le mené tête-en-boule Pimeplules

promelas. Par ailleurs, la toxicité des mélanges de metaux associés avec I'acidificatio4 tels I'Al et

le Zn, reste mal connue (Spry et al., 1981; McDonald et a1.,1989).



Seulement quelques études ont traité de I'accumulation de métaux pour des expositions à des
mélanges de deux métaux. Lors d'expositions chroniques (iusqu'à 100 jours) à pH neutre, Spehar
et al' (1978) ont observé que la prise-en-charge corporelle de Cd par le poisson-étendard n,était
pas affectee par la présence de Zn. Lors d'expositions variant de I à 50 jours, Wicklund er a/.
(1988) ont constaté que la prise-en-charge de Cd par les branchies du poisson- zéhré (Braclrydmio
rerio) était comparable à diftrentes concentrations de Zn.

1.3. Le rôle de la matière organique dissoute.

La matière organique dissoute (MoD), composee principalement des acides firlviques (AF) et des
acides humiques (ArI), est une composante importante des eaux naturelles, y compris celles du
bouclier canadien. Campbell et at. (1992) ont obtenu des valeurs en carbone organique total de 3 à
I I mg C'L'r dans les rivières de la Côte-Nord du fleuve St-Laurent. Lacroix et Kan (19g6) ont
mesuré des valeurs ôe 7 à 25 mg C'L't, en carbone organique dissous, dans les rivières à saumon
de Nouvelle-Ecosse. Les concentmtions en MoD dans plusietrrs rivières augmentent avec le débit,
au printemps (Campbell et al., lggz) et également avec les pluies d'automne; les complexes
organiques de l'Al sont souvent les formes dominantes dans ces eaux brune s {LaZerte, l9g4;
Laz'erte et Dillon, 1984; Lacroix et Kan, l9E6; christophersen et a1.,1990).

D'après les résultats d'études avec les eaux brunes naturelles, les complexes organiques de lAl
sont considérés peu toxiques (Driscoll et a1.,1980; Batcer et Sclpfield, l9g2; Skogheim et aI.,
1984; Lacroix et Townsend, 1987; Lacroi4 l9s9a). on a observé dans des études de laboratoire
que la toxicité pour les salmonidés de I'Al à pH acide était attenuee par la présence d,acides
fulviques et humiques naturels (van Coillie et al., 1983; Nwillg l9g5; Skogheim et al.,l9gg;
Lydersen et al., 1990; Parkhurst et al., 1990; Witters et a1.,1990). Il a aussi Eté noté qu,en
présence de MoD, les branchies de poissons bioaccunurlent I'Al, mais le metal n€ cause pas les
dommages cellulaires notés après des expositions à IAI inorganique (Karlsson-Norrgren et al.,
1986; Youson et Neville, l9g7; Lacroia l9g9a).



A la fonte des neiges, plusieurs cours d'eau, incluant les rivières de la Côte-Nord, sont sujets à une
arrivée massive et soudaine d'eau acide. À cette période, le pH des cours d'eau décroît, tandis que
les teneurs en Al dissous et en caôone organique dissous (COD) augmentent (Campbel et al.,
1992). Les acides fulviques et humiques constituent environ St/o du COD dans de tels cours
d'eau et une forte proportion de l'Al existe sous forme de complexes organiques dissous
(campbell et al., 1992). ces cours d'eau sont des habitsts importants pour les juvéniles du saumon
de l'Atlantique à cette periode de l'annee @rouard et al., 1982; van Coillie et al.,l9g4). La
présence de concentrations élevees d'Al met ces populations en danger, comme c,est le cas pour
les populations d'autres rivières à saumon (Lacroix et Townsend, l9gl;Lacroix, l9g9a; Lacroix,
leseb).

1.4. Le modèle de lTon libre.

Le modèle de l'ion libre (MIL) suggère que la toxicité d'un métal est déterminee par la
concentration de I'ion libre M(fIrOL* ou pour plus de simplicité, ld. çragentopf, l9g3; Morel et
Hering, 1993; Campbell, 1995). Pour causer un effet toxiqug le métal doit reagir avec ou
traverser une rnembrane biologique. Il semble peu probable que I'aquo ioq chargé, puisse traverser
la membrane par diffusion simple. Le MIL attribue les effets biologiques d,un métal à ses
interactions avec un ligand cellulaire (t) locatisé à la zurface biologique (par exemple la membrane
branchiale) pour former un complexe IW*-L-cellule. on peut reprégenter la formation de ce
complexe par l'équation:

IW* + L-cellule*r = tr4-1-o1u6{*t)11;

La réponse biologique, par exemple la toxicité, est supposée proportionnell€ à la concentration de
ce complexe de surface, elle-même proportionnelle à la concentration de l'ion libre dans le milieu.
À t'aiAe de ce modèle, on a examiné les effets de mé{aux individuels à faible pH chez les dgues
(Peterserç l9s2) et le poisson (pagenkop{ l9g3; Neville et campbell, lggg).
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(3)

1.5. Le modèle de lton libre et la toxicité de l'Al à faible pH.

La concentration du complor.lt'ï-Ur*.trie, à faible pll es influencee par les changements de
forme chimique du métal en solutioq ainsi que par I'interaction compétitive de l,ion rf au niveau
de la membrane cellulaire (Campbell et Stokes, 1985; Campbell, 1995). Des modifications au
modèle de lïon libre permettent de tenir compte de la competition entre IW*, les principaux cations
et I'ion If @agenkop{ 19s3; Neville et Campbell, 1988). Selon le MIL, la toxicité de l,Al à pH
acide dewait être proportionnelle à la concentration du complexe de surface {Al'*-L-branchie}:

toxicité o {Al'*-L-branchie} = Kr [Al3*] {T__branchie}ç5* e\

où K est la constante de formation conditionnelle pour le complexe de surface métal-branchig et
{L-branchie}riu. est la concentration des sites de complexation libres (ionises), celle-ci étant
détermin€e par le pH dans le micro-environnement branchial @ayle et Wood, l9g9a, b) et la
valeur dt pxÇ des sites de complexation. Le nombre de sites ionises sur les branchies aux diftrents
pH peut être évalué selon I'approche de Cusimano et ses collègues (19s6) pour les sites
branchiaux et de Parent et Campbell (1994) pour les sites à la surface algalg selon l,équation
suivante:

{'L-branchie},,r,o
1"r- 1g(nr.-ntD

En conditions equitoxiqueg c'est-à-dire à des concentrations aqueuss d'Al3* égales à la valeur de
cL-50 (Alt), le produit de la concentration de I'ion libre et du nombre de sites de complexation
libres dewait demeurer constarÉ à diftrents pH.

7



1.6. Le modèle de I'ion libre et la toxicité de mélanges d'Al et deZn:

Selon le MIL, la toxicité d'un métal cationique peut être reduite en présence d'un deuxième cation

entrant en compétition avec le premier - un tel effet a été observé pour plusieurs métaux en

présence de fortes concentrations de Ct. etde If @agenkopf, l9S3). Par exemple, les principaux

cations, en particulier Ca2*,jouent un rôle de protection contre la toxicité du Zn (tlolcombe et

Andrew, 1978; Bradley et Sprague, 1985; Everall et aI., 1989). On peut proposer que deux

métaux interagissent avec le même ligand à la surface des branchies (L-branchie). Dans une eau

synthétique, à un pH acide fixg on peut présupposer que [H-L-branchie] et [Calù1g-L-branchie]

seront constantes pour le mélange et pour le métal seul, et les valeurs de K seront spécifiques pour

ces conditions de pH et lCu'*, Mgtl Donc, si on considère les ions libres Al3* et Ztf*, les

réactions possibles sont (avec les charges élimineæs pour plus de simplicitQ:

Al$ + -L-branchi, I at-t-uranchie

Zn'* +-L-branchi "2 rn-t-branchie

(4)

(s)

où les valeurs Kz et tr(3 représentent les constantes d'équilibre conditionnelles pour les complexes

formés.

En présence de concentrations sous-létales deZq un effet de competition analogue à celui observé

pour [ff] et [Ca2*], résulterait en un€ diminution de la toxicité de I'Al. Si la somme {[Al*-I,-

branchiel + [Zn2*d-brarchie]] s'approche de la concentration totale p-branchie]tcr , on pourrait

observer un antagonisme de la toxicité d'un rnetal en présence d'un deuxième rnetal.

{Al3*} otrç,
toxicrté a

{Zn ' *1 .K3 +{A l } } rK ,
(6)



Dans le cas où le Zn contre I'effet de I'Al, il faut vérifier que les metatrx soient liés seulement aux

ligands sur les branchies, et non pas à d'autres siteg comme au mlcus, pour que I'antagonisme

soit conforme aux predictions du MIL.

Si p-branchie]rm est beaucoup plus grande que la somme des complexes [M-L-branchieJ, la

toxicité d'un mélange peut être plus élevee que celle des métaux individuels. Dans ce cas, on aura:

toxic i téa{Al}}rK, *{Zn*}eK, (7)

De plus, dans le cas où des métaux comme l'Al et le Zn agiraient à des sites diftrents sur la

mernbrane branchiale, on s'attendrait à observer un effet semblable. On peut envisager la

forrnation de complexes distincts pour chaque métal:

Al3* + Lr-branchie = Al-Lrbranchiet*3

Zn2* + Ia-branchie = Zn-Lz-branchie'*2

Dans ce cas, et avec des concentrations réalistes (< pmol L t) de nretauq il n'y aura pas de

compétition pour les mêmes ligands cellulaires et la toxicité d'un mélange de deux métaux dewait

être plus élevée que celle des métaux pris individuellement:

toxicité crlAl-Lr-branchie-€]+[Zn-L2-branchie'*21 (10)

1.7. Le modèle de I'ion libre et la biodisponibilité des métaux en présence de MOD.

Il est assez reconnu que la MOD influence les formes chimiques * la biodisponibilité des métaux

(McCarthy, 1989; Campbell, 1995). La toxicité des solutions comprenant des complexes MOD-M

va varier avec: (i) b pfl (ii) les interactions compétitives entre les mêaux et les principaux cations

au niveau de la membrane cellulaire, et (iii) I'interaction compétitive ontre la MOD et la membrane

(8)
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cellulaire pour la formation de liens chimiques avec les métaux (McCarthy, l9g9). Selon le MIL,
un ligand tel la MoD dewait Éagsr à la manière des ligands synthétiçes conrme I,EDTA
(éthylènediamine-tétraacaate), qui réduisent la concentration de I'ion libre et, par consequent, la
toxicité des métaux.

Des études avec des métaux à pH netrtre, ou presque neutrg confirment en général un tel effet
pour la MOD. La présence de MOD diminue la toxicité du Cu chez le saumon coho
(onchorhynclrus kisutch; BucHey, 1983), le saumon de I'Atlantique (Salmo salar; Zitko et al.,
1973) et la puce d'eau (Dqtnia magrn;Meador, 1991). De même, à faible prl la MoD naturelle
dans une eau de lac réduit la toxicité du Cu pour le mené tête-en-boule (Welsh et a1.,1993), ainsi
que la toxicité d'un mélange de métaux (Al, Cu, Zn) pourle poisson-étendard Jordmelloflorifue
(Hutchinson et Sprague, l9g7).

Selon d'autres cheroheurs, la formation de complexes impliquant le métal et des métabolites de
faible poids moléculaire, coltlûle le citrate et certâins acides amir'es, ne produit qu,une réduction
parlielle de la toxicité d'un métal. Au cours d'une étude avec la crevette d,eau douce australienne
Para$to austolierxis,Daly et ses collègues (l99oe) ont obsenré que la toxicité résiduelle du cuiwe
en présence de I'acide arniné glyche était zuperieure à celle prdite selon la concentration de l,ion
libre Cu2*. Borgmann et Ralph (1983) ont obtenu des résultats senrblables en étudiant les effets des
complexes Cu-glycine sw Dqhnia rrwgru. Pour leur part, Part et Wikmark (19g4) ont étudié la
prise-en-charge du Cd par des branchies perfusees de truite arc-en-cid. En présence de citratg la
prise-en-charge de Cd a été plus élevee que la concentration de I'ion libre Cd2* ne permettait de le
prévoir' IIs ont proposé que la prise-en-charge du cd e$t augmentée par transport facilité, le
citrate agissant conune transporteur.

D'autres chercheurs se sont penchés sur la toxicité de certains complexes produits en présence de
MoD naturelle. Geisy et ses collègues ont observé que certains complexes de Cu (Geisy et al.,
1983) et de Cd (Geisy et al.,1977) etaient toxiques pour le cladocère Simæeptulus semtlatus et
que des complexes de faible poids moléculaire étaient inrpliqués dens la toxicité résiduelle.
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De cette analyse, il ressort que la formation de complexes entre un métal et la MOD mène

généralement à une réduction de la toxicité du métal, sauf dans le cas de certains ligands

spécifiques qui forment des complexes M-Lo fipophiles. Cependanq la réduction de la toxiciæ
généralement observæ demeure qualitative, dans le sens qu'il n'y a que pr d'études ayant tenté
de relier la toxicité résiduelle à la concentration de I'ion nÉtallique libre (À,f) présente à
l'équilibre avec le complexe M-MOD. En d'autres termes, même si on peut affirmer que la
complexation d'un métal mène normalement à une diminution de sa biodisponibilité, on ne peut

conclure que le MIL s'applique rigoureusement dans ces conditions (tableatr 2).

La MOD peut elle-même causer une toxicité, comme I'indiquent les etudes avec 't'eau d'aang

noire". À AnUe pt! des concentrations élevees de cette MOD se sont avérées toxiques pour les

amphibiens Raru p;ipiens et Bufo americcrrus (Freda et al., 1990) et pour le cladocère Dryfuia

magnq @etersen et Persson" 1987). D'autres effets physiologiques, comme les pertes d'ions
plasmiques chez la truite arc-en-ciel (Orææhyrrcfus mykiss), ont été observés lors d'expositions à
de la MOD (Witters et a1.,1990).

En ce qui concerne I'AI, sa toxicité semble diminuee ou éliminee lors d'expositions en laboratoire
comprenant des ligands organiques. Ceci a été démontré pour le citrate (Baker, l9ï2;Driscoll er
al., 1980; avec le meunier twir, Catastomus commersoni), les acides salicylique et oxalique
(Pef'erson et o1.,1989; avec les juvéniles de saumon de I'Atlantique), I'acide humique (van Coillie
et al., 1983; Parkhurst et al., 1990 avec l'omble de fontaine, fulvelimrs fontinatis), et l,acide

fulvique (Neviflg 1985; lVitters et a1.,1990, avec la truite arc-en-ciel). Toutefois, aucune de ces
études n'a démontré de façon rigoureuse que la diminution de la toxicité résulte de la diminution
de la concentration de I'Al inorganique monomère. En effet, malgré cette réductiorl la toxicité
résiduelle n'est pas touiorrs proportionnelle &ux teaarrs en Al monomere inorganique mezurées

dans les solutions (Peterson et al., 1989; Parkhurst et at., l9o). Par exemple, peterson et aI.
(1989) ont exposé des saumons à l'Al en présence de diverses ûactions de MOD (acides/basiques

ou hydrophobedlrydrophiles). Leurs rézultats suggkent que I'Al dânontre une toxicité résiduelle
qui varie en function de la fraction de MOD.



2.0, OBJECTIFS DE L'ÉTUDE ET HY?OII{ESES.

Le but de ce travail est de déterminer si la concentration de I'ion libre Alt. détermine la toxicité du
métal dans les conditions suivantes:

- à trois concentrations du proton, pH 4.5, pH 4.S et pH 5.2.

- en présence de concentrations sous-létales de Zrç à ces mêmes pH.

- en présence de MOD naturellg à pH 5.0.

Selon le MIL, la toxicité d'un métal cationique peut être réduite en présence d'un de'xième cation
entrant en compétition avec le premier. Dans le cas du proton, I'effet de compétition a.,( diftrents
pH peut être inclu en tenant compte du degré d'ionisation du ligand principal à la surface
branchiale, L-branchie. Par un effet de compétition analogue à celui observé pour des
augmentations de Ff] et de [Cal, h toxicité de l'AI pourrait être atténuée en présence de
concentrations sous-letales de Zn.L'N3* etleZtf*, en tant que cations de.blasse A,,et.â la
limite" (borderline'), respectivement, ayant une préference pour o- conrme atome donneur,
pourraient interagir aux même sites de complexation sur les branchies, menant à un antagonisme.
De plus, si on enlève le metal adsoôé, I'accumulation de Zn str les branchies des poissons
exposes à I'Al à un pH donné dewait être inversement proportionnelle agx concentrations d,Al3*
présentes.

D'une façon sirnilaire, I'effet d'un ligand conrne la MOD dewait être proportionnel au degré de
complexation du métal par le ligand. Le rôle de la MOD dewait être identique à celui d,un ligand
synthetique comme I'EDTA! c'est-àdire de réduire la concentration de l'ion libre et donc la
toxicité des solutions d,Al.
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Les hypothèses à vérifier dans nos expériences sont donc les suivantes:

l. Les cL-50 déterminees à trois niveaux de pH sont semblables lorsqu'exprimées en ion Al$, si
I'on tient compte du degré d'ionisation des sites branchiaux.

z. À faiUte pII, des teneurs sous-létales de Zncréent un antagonisme à la toxicité de l,Al. Les CL-
50 et les temps de survie sont donc augmentés pour des solutions contenant de I'Al et des teneurs
sousJétales de Zn.

3. À faible pll à une concentration de Zn

I'accumulation de Zn dans les branchies du

concentration d'Al.

constante, et à diftrentes concentrations d'Al,

saumon est inversement proportionnelle à la

4' Dans des eaux douces acides contenant de I'Al, les CL-50 exprimées en Al 3* sont les mêmes
pour les solutions inorganiques que pour des solutions contenant de I'acide fulvique (AF) cornme
source de MOD.

5' Des pre'expositions de courte duree à des solutions organiques ou inorganiques, sans Al, à pH
5'0 n'auront pas d'effets sur la survie des organismes subsequemment exposes à I'Al inorganique.
Les CL-50, en terme d'Al inorganiqug déterminées dans des expositions à I'Al inorganique seront
semblables pour les poissons pre-exposes à I'AF comparativem€nt à cegx exposé à une eau
synthetique au même pII sans AF.

Ces hypothèses ont été examinees dans des conditions représentatives de celles observees à la
période de la fonte des neiges dans les eaux des riviàes de la Côte-Nord. L,approche
expérimentale a consisté à exposer des juvéniles de saumon de I'Atlantique à des eatrx douces
reconstituéeq à des pH de l'ordre de 4.5 à5.2. Les solutions d'exposition inorganiques ont été
préparees par ajout de concentrations létales d'Al et sous-letales de Zn. Les solutions organiques
ont été preparées avec des ooncentrations d'Al et un acide ftlvique naturel.



La spéciation de l'Al a eté daerminee expénimentalement au moyen de diftrentes méthodes

(colorimétrie, dialyse) decrites plus loin. Afin de minimiser les complications occasionnées par le

travail en milieu sursaturé pour ce qui est des formes d'Al(OI!3 solides (donc non défini), les

concentrations ma:rimales d'Al monomère inorganique dans les solutions d'exposition synthétiques

ont été maintenues en deçà de la limite de solubilité calculee pour Al(OI$(s) avec Ç = 1g'r'os.

Au-delà de cette limite, la chimie de I'Al en solution aqueuse devient extrêmement complexe et

imprévisible @ertsch, 1989) - des formes polynucleaires d'AlB dissous, des colloldes d'hydrory-

Al tlt de I'Al(OtI)B(s) particulaire peuvent coexister dans ces conditions, ces formes étant toutes

reconnues pour être très lentes à passer d'une forme à I'autre.
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3.0. IVTATÉRIEL ET IVETHODES

Dans le tableau 3, on présente une description sommaire des expériences réalisees pendant cette
étude.

3.1. Organisme cible - le saumon de I'Atlantique

Nous avons choisi le saumon de I'Atlantique (Salmo salsr L.) comme organisme-cible, compte
tenu de sa sensibilité aux conditions acides (Rosseland et Skogheinr, l9g4; Skogheim et
Rosseland, 1984). Les rivières de la Côte Nord du St-Laurent qui supportent des populations de
saumons sont soumises à des précipitations acides, lesquelles peuvent également apporter des
métaux @rouard et a1.,1982; van Coillie et aL,1984; Campbell et al., lgg2). Le declin et même
I'extinction de populations de saumon affectées par I'acidification ont été observés dans des rivières
de Nouvelle-Ecosse (Watt et al., 1983; Watt, 1987; Lacroix, 1989q 1989b) et de Scandinavie
(Fivelstad et Leivætad, 1984; Rosseland et Skogheirq 1984; Skogtreim et Rosseland , l9g4;
Skogheim et a1.,1984).

3.2. Eau douce reconstituée (EDR): preparation et stabilisation.

Une eau douce reconstituæ a été preparee pour l'acclimatation des organismes et pour les
solutions d'exposition. L'EDR avait la composition zuivante:[c **l :,$4 pM tMgrl : 62 pMr;

[N"-] = 143 pM; Ki = 7 ttlr'l'lCfl = 7 ttMlsor'�i = 106 pM; [COr2'! = t43pM. L,EDR a été
preparée en ajoutant des sels de qualité 'réactif à de l'eau déminéralisee. L'eau fraîchement
prqrarée a eté a&ævigoureusement pendant au moins 6 h et refroidie à 10 "C avant d'être utilisée
(pH 6.1 - 6.5 après aération et ajustement de la temperature).

l 5



3.3 . Acclimatation et maintien des organismes.

Les juvéniles de saumon de l'Atlantique (Salmo salar) ont été obtenus d'une pisciculture

gouvernementale (Ministère du Loistr, de la Chasse et de la Pêche, MLCP, Gaspé, QC) et d'un

établissement privé (La Pisciculture Saukeb, Nouvelle, @). Ces poissons à I'origine

de rivières de la Côte-Nord (Saukeb) et de la Gaspesie (I{LCP). Les organismes ont été gardés

dans un bassin de réserve de 550 L à l'intérieur d'une chanrbre à temperature constante réglée à

10"C, sous un cycle lumineux de 12 h: 12 h lumière: obscurité. L'eau du bassin était recirculée au

moyen d'un filtre biologique au charbon actif et partiellement remplacee avec 360 L d'EDR, deux

fois par jour. L'orygène dissous s'est toujours maintenu au-dessus de 95 o/o de saturation. Les

poissons ont été nourris ad libitum avec de la moulee pour truite (Corey Mlls, Frdrictorç NB). À

chaque nouvel arrivage, les poissons ont éte acclimatés à nos conditions de laboratoire pendant au

moins deux semaines avant d'être utilises pour les expériences. Les poissons ont jeûne pendant les

24 h précedant chacune des expériences.

3.4. Solutionsd'exposition

L'EDR pour les bioessais a été preparee comme decrit plus haut. Pour la préparation des solutions

d'exposition des bioessais, le pH a aé initialement ajusté à pH 4.0 - 4.8 avec de I'acide nitrique

2.0 N. Lorsque nécessaire, les volumes appropriés de solution-rnère d'Al (1000 ppm Al preparé

avec Alz(SOr)srl8 Hzo; pH < a.0) ont été ajoutés au mênæ moment. Après 12h de stabilisation et

d'aératioq le pH a été vérifié, {usté si necessaire et la solution a été transvidée dans le système

de dosage.

Les solutions d'acide firlvique (AF) ont aé préry#ns à I'aide d'un acide fulvique comrnercial

(acide fulvique Laurentieq Ecolinc Inc., Roxboro, QC) déjà bien caraetérise. Une solution-mère

de20 mg'ml--r d'AF a eté preparee avec de I'eau démineralisee ultrapure. Après avoir ajusté le pH

à < 4.5, les volumes appropries des solution-nÈres d'Al et d'AF (concentration finale nominale de

5 mg'L'r ) ont été qioutés et une aération douce a eté fournie. Le pH a ensuite aé ajusté à 5.0 +
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0.1 et les concentrations d'AF et d'Al total ont été vérifiees. Les solutions ont repose pendant un
minimum de 48 h pour stabiliser le pH et equilibrer I'AI-AF.

3.5. Bioessais en continu

Les bioessais de toxicité aiguë de 96-144 h (toxicité des mélanges Al-Zn et des solutions d'AF)
ont été effectués en continu. Les volumes et les débits des bassins ont été determinés selon la
méthode de Sprague (1973), permettant un remplacement moléculaire de >95Yo du volume du
bassin d'exposition (8 - 20 L) en S à 24 h. Sept à dix poissons ont été introduits dans chacun des
bassins. Les mesures de pH (un minimum de deux fois par jour) et d'orygène dissous (à chaque
jour) ont eté faites. L'orygène dissous a varié de g5yo à>9t/o de saturation.

3.5.1. Bioessais avec les mélanges N-Zn: toxicité.

Lors des essais d'exposition à I'Al et au mélange N-Zr+ deux réservoirs de 350 L ont été
connectés au système de dosage. Un des réservoirs contenait la plus haute concentration d'Al et
I'autre contenait de I'eau de dilutiorq les deux mlutions étant au pH choisi. Les solutions ont été
pompees dans deux contenants suréleves se déversant par gravité dans les bassins à bioessai, au
moyen de pompes peristaltQues (MasterfleD. Les pompes étaient calibrees pour donner les
concentrations d'Al necessaires atr bioessai .I-e Zn (solution-mère de ZnSO+:lHzO; 3.3-3.g mM)
était pompé separément dans les bassins appropriés à un debit calculé pour donner une exposition
à 1.5 pM de Zn, en terant compte du debit total dans chacun des bassin. Les concentrations
moyennes deZn dosees dans lcs solutions orpérimentales de mélange variaient de 0.g à 1.7 pM.

Les poissons ont été exposes à des concentrations d'Al et atr mélange y'i,-Z1rè trois niveaux de pH
acide (pH 4.5, pH 4.E and pH 5.2). Chaque expérience comportait douze bassins expérimentaux:
cinq concentrations d'Al, deux bassins par concentratio4 ainsi que degx bassins témoins. Le
deuxième bassin de chaque concentration d'Al recevait un qiout de Zn. Les deux bassins témoins
recevaient, respectivemen! de I'EDR seulement, au pH de I'expérience, et de I'EDR avec ajout de
Zn'I,es expériences ont duré l2}h5 à l'exception des orperiences 2 (144h) et 3 (96 h), à cause de
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difficultés techniques avec le système de dosage. Des bioessais de toxicit é du Znseul à pH 4.5 et
5.2 ont également été effectués, pour évaluer la toxicité du Znagx pH utilises ici. Les conditions
expérimentales pendant les expériences sont présentées au tableau 4.

D'autres essais ont été effectués pour permettre de calculer les concentrations létales pour 50% de
la population (CL-50). Un essai avec une concentration plus élevee d'Al a été fait huit jours après
I'expérience 2, et des concentrations additionnelles du mélange N-Zn ont été essayées
immédiatement après l'expérience 6.

3.5.2. Essais avec les solutions AI-AF et AI-EDR.

Les poissons ont été exposes à des solutions AI-AF et AI-EDR, à pH 5.0, dans un système à débit
continu' Les expositions aux solutions AI-EDR ont été faites avec un système de dosage identique
à celui utilise pour les essais N-Zn. Les solutions expérimentales d'AF ont été preparées dans des
bassins de 65 L doublés de plastique et ont été ensuite pom@s dans les bassins d'exposition.

Deux expériences ont eté faites, chacune comportant des expositions concomitantes à une serie de
solutions d'Al inorganique et une serie de solutions d'Al organique. Les solutions inorganiques
d'exposition (AI-EDR) ont consi$té de cinq (experience l0) ou six (expérience I l) concentrations
d'Al et d'un témoin sans Al. Les expositions aux solutions AI-AF comportaient seulement quatre
concentrations d'Al, à cause du coût élevé de I'AF naturel. Les volumes restant dans les bassins
réservoirs de AI-AF ont été combines au jour 4 de I'expérience I l, afin d,avoir un volume
suffisant pour continuer I'expérience pendant un jour de plus. L'expérience l0 a duré 96 h et
l'expérience ll, lza h. Apres I'expérience l l, une autre o(position a été faite, pour permettre de
calculer la valeur de CL-50 dans la solution AI-EDR de cette expérience. Les conditions
expérimentales sont présentées au tableau 5.

Une troisième expérience (expérience 12) comprenant une 'pré-exposition' de 4 jours en
conditions statiques, e$t decrite dans la section zuivante. Pendant cette période, les poissons ont

l 8



été exposés à de I'EDR ou à une solution d'AF, à pH 5.0, pour être ensuite exposes à de l,Al
inorganique seulement.

3.6. Bioessais en conditions statiques

Deux séries d'expériences ont eté effectuees dans des conditions statiques - les essais d'exposition
au Zn radioactif et la pré-exposition urx solutions d'EDR ou d'AF à pH 5.0. Il a été nécessaire
d'employer des expositions statiques pour des raisons de securité dans I'emploi et l'élimination des
déchets duosznet à cause du coût élevé de I'AF naturel utilise. Les bassins d'exposition ont eté
preparés (ajustement du pH, ajout des solutions de métaux, aération) 24h avantl'introduction des
organismes. Durant les essaig le pH a *é vérifié frQuemment et, si nécessaire, ajusté
manuellement. Une aération douce a éte fournie pour la duree de I'essai et I'orygène dissous s,est
maintenu au-dessus deB5Yo de saturation.

3.6.1. Essais avec les mélanges N-Zn: accumulation deZndans les branchies.

Les essais d'exposition utznradioastif ont éxé decourte duree Q4h). Trois o<périences (7, g et
9) ont consisté à exposer des satrmons juvéniles (masse humide moyenne + ÉT: 2.2 + o.gg ) à des
concentrations élevees d'Al et des concentrations so{rslétales de h1à un pH nominal de 4.g.
Après I'ajustement du pH de I'EDR, les volumes appropriés des solution-mères d,Al et de Zn
(1000 mg'Ur, BDH Inc, qualité 'AAs') et du traceur radioactif 65Zn (&rpont, wilmingtoq DE)
ont été ajoutés.

Les expositions de I'expérierrce 7 ont été faites dans des bassins de 62 L, avec g individus par
bassin, à une concentration de 1.6 pM en Zn total et 0.9 pCil,'t de traceur 6szn (activité
spécifique de 0.6 pCi'pmol, tableau 6). Les concentrations d'Al dans cette expérience allaient de
0'7 pM dans le bassin témoin à une concentration létale de 7.5 pM. Cette expérience a comporté
deux essais Qa et 7b) avec des poissons diftrentg mais dans la même solutioq et ne peuvent
donc être considérés cornme de véritables réplicats. Après le premier essai, les bassins ont eté
acidifiés à pH 4.0, aeres durant 24 h etle pH a ensuite eté reajusté avant la deuxième introduction
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d'organismes. Dans chacun des bassins, cinq poissons ont été selectionnés au hasard pour

dissection des branchies; les comptes des cinq poissons exposes aux mêmes concentrations dans

les deux essais ont été regroupés pour augmenter la taille de I'echantillon. Avant ce regroupement,

les comptes de Zn des individus exposes aux mêmes concentrations dans les deux essais de

I'expérience 7 ont été comparés au moyen d'un test de L Sauf pour une exceptioq il n'y avait pas

de diftrences significatives (P9.95; entre les groupes des detrx essais. L'exception était pour

I'exposition à 1.9 pM Al, où des comptes anormalement élevés de Zn ont été observés pour les

poissons du premier essai (expérience 7a). Donc, seulement les comptes du deuxième essai

(expérience 7b) ont été retenus.

Les expériences 8 et 9 ont été effectuées en parallèle dans des solutions d'exposition fraîchement

preparées. Les poissons ont été exposés, dans des bassins de 20 L, à une concentration nominale

enZntotal de 1.0 pM et à l0 pCi L I de tracetrr utzn 
110.9 et 8.8 pCi pmol r). Les concentrations

de Zntotal dans ces expériences étaient plus basses, pour s'approcher de celles utilis€es au cours

des bioessais avec I'Al et le Zn. Les teneurs en Al dans ces expériences allaient de 1.7 pM à un

mæ<imum de 5.4 pl\d, avec un ratio approximatif de l:2:3 pour les trois bassins d'exposition.

3.6.2. Exposition rux solutions d'EDR ou d'AF à pH 5.0

Il existe certaines indications indirectes que la MOD peut reagir avec la membrane biologique et

afecter sa perméabilité ou même son fonctionnement métabolique. Par exemple, en présence de

MOD, les branchies bioaccumulent l'Al, mais le metal ne caus€ pas les dommages cellulaires qu'on

observe normalement après des expositions à IAI inorgsnique (Kadsson-Norrgren et al., 1986;

Youson et Neville, 1987; Lacroix, 1989a). De plug il semble qu'une pré-exposition à la MOD

seule pourrait protéger les organismes contre des orpositions strb@uentes. Des poissons pré-

exposés atr citrate semblent être plus tolérants à I'aluminium que les poissons n'ayant pas subi cette

même période de pré-exposition (communication personnelle, J.R. Kramer, McMaster University,

Dept. of Geology). Par ailleurs, dans des expériences realisées en présence de citrate, Lacroix et
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al' (1993) ont observé que la sevérité des lésions branchialæ, causees par l'Al, a été légèrement
reduite, mais la protection du citrate n'a pas aé consideree complète.

À h hmière des résultats obtenus en présence de la MOD (voir ci-dessous), nous avons voulu
vérifier si I'effet protecteur de la MOD persisterait une fois la solution d'exposition renouvelée
avec de I'eau sans MOD. Si un rôle protecteur est attribué à la matière organique, l'interaction de
la MOD avec la surface biologique pourrait contribuer à la réduction de toxicité de I'Al comme il a
été observé pour les poissons exposés à des acides organiques.

Les poissons ont été pré-exposés, en conditions statiques, à une solution d'EDR ou d,AF pour une
durée de 96 h. Cent poissons ont eté divises en deux groupes de cinquante, et acclimatés pendant
quatre jours à ces deux solutions sans Al. Le premier groupe était dans de I'EDR se'lement, à pH
5.0. Le deuxième groupe était dans une solution d'AF, également à pH 5.0. Suivant cette .pré-

exposition', les organisrnes ont eté soumis, en continu, à une serie de concentrations d'Al
inorganique à pH 5.0, afin de determiner si la pré-exposition à I'AF oftait une protection contre
une exposition subsequente à I'Al. Les conditions experimentales pendant les pré-expositions sont
présentees au tableau 7.

Calcul des CL-50

Les mortalités ont été vérifiees à toutes les 3 h durant les expériences, sauf pour une périod e de 7
h durant la nuit' Les poissons ont &é considerés morts lorsqu'il n'y avait aucun€ réponse à un
stimulus physique- Les CL-50 et leurs intervalles de confiance à95Ys ont eté calculés selon la
méthode de Spearman-Karber (tlamilton et aI., lg77). Les CL-50 pour les expositions
correspondantes ont aé comparees au rnoyen de I'erreur standard des diftrences moyônnes
(Sprague et Fogelq 1977).

3.7.
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Afin de pouvoir comparer la toxicité de I'Al seul et du mélange à chaque niveau de pll les uniæs

toxiques pour I'Al et le mélange N-Zn ont eté calculees de la façon suivante:

( l  l )

où UTpHi : unites toxiques au pH i [Zn]i est la concentration rnoyenne mesurée au cours de

I'expériencg [Al]g est la concentration mesurée dans le bassin d'exposition g et CL-50411 et CL-

s0zrrt sont les valeurs CL-50 pour Al et Zn ut pHr, déterminées indépendamment.

3.8. Analyse des métaux.

Tous les échantillons ont été manipulés et entreposes à I'aide de matériel de laboratoire en

polypropylène préalablement lavé à I'acide. Les echantillons destiné€s à la determination du métal

total ont été préservés en ajoutant du HNO3 de qualité 'rnétaux traces' pour obtenir une

concentration finale de 0.1 M. Les echantillons pour I'analyse de I'Al total ont été conservés au

moins 24 h àL la température de la pièce avant I'analyse, pour permettre la solubilisation de toutes

formes polynucléaires ou colloïdales intialement présentes dans la solution.

3.8.1.  Al .

Les echantillons destines à la deterrninatisn de I'Al rnonomère ont eté filtrés (0.a pm) mais non

acidifiés. La détermination des diftrentes formes chimiques de I'Al dans la solution d'exposition a

été faite par une méthode colorimétrique automatisée @ogeberg et Hemiksen, 1985) qui mesure

I'Al monomère. Cette méthode permet de diftrencier I'Al monomère total (Alcv) de I'Al

monomère organique (Alo), à I'aide d'une colonne à echange ionique. L'Al monomère

inorganique (Al) est alors estirné en faisant la diftrence Acv - Alo. Les teneurs en Al dissous

total (l'Al reactif à facide) ont été deterrrirÉes separernent, avec les echantillons préservés à

urnr,=ffi.&
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I'acide. Les concentrations d'Al dans les témoins (moyenne t ecail-qrpe:0.4 t 0.3 plv$ ont varié

d'en dessous de la limite de détætion de 0.1 pM à une valeur ma,rimale de 1.4 pM.

Pour les essais avec acide fulviqug la dialyse a eté utilisee cornme technique complémentaire pour

évaluer la concentration en Al inorganique. Les sacs à dialyse (Spectra-Por 7, pour selectionner les

molécules de poids moléculaire < 1000, de qualité analytique'tnétaux traces') ont été rincés à

I'eau déminéralisee ultrapure, remplis avec ̂ , l0 - 15 mL d'EDR, puis bien fermés. Ils ont ensuite

été placés dans les bassins pour bioessais avec AI-FA (3 par bassin dans I'expérience 10, 5 par

bassin dans I'expérience l1), au même moment que les poissons, et y sont restés jusqu'à la fin du

bioessai (96 h ou 120 h). Des essais préliminaires (Annexe 4) avaient indiqué qu'une période d'au

moins 48 h était nécessaire pour que les concentrations d'Al à I'intérieur et à l'extérieur du sac

atteignent l'équilibre. À h fin de l'essai, les sacs ont été retirés des bassins et bien rinces à l'eau

déminéralisee ultrapure pour enlever I'Al adsorbé. Le contenu a ensuite eté transvidé dans des

éprouvettes de pollpropylèno propres et analyse le jour même pour I'Al inorganique, comme

decrit plus haut, sans toutefois e,ffectuer de filtration prealable.

3.8.2. Zn.

Des echantillons aqueux destines à I'analyse du Zn ont eté pris quotidiennement, préservés par

acidificatioq puis analyæs par absorption atomique (flamme air-acetylene). Les concentrations de
Zn dans les bassins témoins ont été inférienrres à la limite de détection de 0.1 pM (5 Fg Ur).

Mesure du carbone organique totd (COT).

La concentration initiale d'AF dans les bassins a été verifiee en déterminant I'absorbance à 400

nnL par comparaison avec une couôe de calibration standard (Annexe 3). Au cours des
expériences, des echar*illsns ont été pris pour doûerminer le COT. Ces æhantillons ont eté

conservés à 4 "C et daru I'obscurité, jusqu'au moment de I'analyse, dans les 72 h suivant la fin de

I'expérience.

3.9.
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Le COT a été mesuré par photooxidation des echantillons prêacidiûés et purgés de CO2; le
carbone inorganique produit par inadiation alu( UV a été mesuré par dialyse automatisée par
comparaison avec une solution standard de NaOt! suivi de conductimetrie. Cette méthode a une
limite de détection de 0.1 mg C.L'r.

3.10. Calcul de la spéciation chimique de I'Al par modélisation de I'equilibre chimique.

Les formes chimiques de I'Al monomère inorganique ont été calculees à I'aide des logiciels
d'équilibre chimique I{YDRAQL @apelis et al.,l9ss) er MINEeL* v2 lschecher et McAvoy,
1991). Les constantes d'equilibre (log K) pour les complexes inorganiques de I'Al sont tirees de

Schecher et Driscoll (1987): AloH2*, 9.03; Al(oH)*r, t9.33;A(OrDn-, 32.7; A{Or! 3, aQ,27.00;

AISO4*, 3.02; AI(SO)-,4.92. Les constantes ont aé corrigees pour une température de l0 oC.

Afin de s'assur€r que les limites de solubilité de Al(OlI! ne soient pas dépassees dans les
expériences en conditions inorganiques, nous avons choisi de maintenir les concentrations totales
d'Al à des niveaux inferieurs aux limites de solubilité calculées potrr le gibbsite synthetique (log
Kso : -8.05) cornme phase solide. Les constantes d'equilibre pour le Zn ont eté extraites d,une

banque de données courante (NIST, 1993). Dans les conditions expérimentales utilisee s ici,le Zn
était présent essentiellement {>99 o/o\ sous forme d'ion libre Zn2*.

3.1l. Traitement des branchiæ et waluation duZntotal et lié: traitenrent à rEDTA et
technique d'épongeage.

Aftr de rnesurer seulernent le métat lié aux branchies, il faut enlever la portion adsoôée.
L'extraction à I'EDTA a été souvent utilisee pour enlever les méturx lies aux surfaces biologiques
@ates et al., 1983; Mason et al., l98s; Wilkinson et al., 1993). Des expériences prélirninaires
avec les branchies du saumon e)ryose urutzn zuggéraient que la fraction non étroitement liee du
Zn pouvut varier beaucoup. Les branchies n'ayant pas snrbi de trempqe à I'EDTA ont présenté
des comptes (cpm'g I tiszu branchial) variant du simple au dorble de cegx des branchies ayant subi
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le trempage (donnees non présentees). Pour minimiser cette variatioq toutes les branchies de
saumon ont été trempées dans une solution d'EDTA avant d'être soumises au comptage.

Pour se protéger des irritants branchiaux, par exemple des concentrations élenees de métal, les
poissons secràent du mucus (Mallet, l9S5). L'exposition à I'Al stimule la production de mucus
par les branchies des poissons (Muni" et Leivestad, 1980; Jagoe et a1.,19E7). Il a eté démontré
que le mucus a une affinité pour des metaux comme le Cd et le IIg (paa et Lock, l9g3), l,Al
(Handy et Eddy 1989; Wilkinson et Campbell 1993) etle Zn(Ilandy and Eddy, 1990). Wilkinson
et Campbell (1993) ont mis au point une methode pour enlever le mucus des branchies en
épongeant doucement le tissu branchial avec du papier filtre de fibre de verre (de type GF/C).
Cette technique a été adaptee et utilisee ici pour permettre de diftrencier entre le métal lié au
mucus et le métal réellement lié à la branchie. Une telle distinction nous semblait importante,
puisque le taux de production de mucus est susc€ptible d'augmenter à mesure que les
concentrations d'Al dans les milieux d'exposition augm€ntent.

Après 24 tr, les poissons ont eté retirés des bassins et anesthésiés dans une solution de 0. l5%o de
MS'222 (l'ester éthyle de I'acide 3-aminobenzolque, Sigma Chemicals, St. Louiq MO; pH ajusté à
5.0 + 9.2;. Les branchies ont été enlevees par dissection et rincees rapidement dans de I,EDR à pH
5.0 avant d'être soumises à un des traitements suivants:

(i) trempage à I'EDTA: le tissu branchial a été immergé dans 1.5 mL d'une solution glacee
d'EDTA l0 mM durant 15 mitt, puis riné rapidement dans de I'EDR et transféré dans un tube à
centrifuger pre-pese. Le traitement à I'EDTA a été conçu potrr ortraire le Zn echangeable non
étroitement lié, le reste étant considéré coilnr€ le"znbranchial".

(ii) épongeage au papier filtre GF/C: le tissu branchial a &é épongé doucement avec du papier
filtre de fibre de verre (GF/C, Whatman Paper Co, IVlaidstong UK) pour enlever le mucus, puis
transferé dans un tube à centrifuger. Ce traitement a été conçu pour enlever le Zn associé au
mucus, le reste étant considéré comme le,,Znlié,,.
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Pour l'expérience 7, les branchies entieres ont eté soumises au traitement (i) setrlement. Pour les

expériences 8 et 9, les branchies ont strbi les deux traitements successivement. Après le traitement

à I'EDTA les branchies ont été coupées en deux; une des moitiés a été transferee dans le tube à

centrifuger et I'autre a zubi le traitement (ii) avant le transfert. Pour I'orpérience 7, les comptes

des branchies représentent donc le Zn'branchial"et pour les expériences 8 et 9,le Zn 'branchial"

etleZn"lié" sont tous deux walués.

L'ordre d'échantillonage des bassins a été inversé pour les expériences faites au même moment

(expériences 7a et 7b, expériences 8 et 9), les bassins témoins étant tantôt echantillonnés en

premier, tantôt en dernier. Pour évaluer le bruit de fond, des branchies de poissons provenant du

bassin de réserve ont aussi été échantilonnæq et ce, dans chacune des expériences. Des poissons

du bassin de réserve ont été orposes à tme zurdose ôeMS-222 et leurs branchies ont été extraiæs

par dissectioq puis rincees brièvement à fED& pesees et soumises au comptage.

Après chacun des traitements, les tissus branchiaux ont eté lyophilises et peses. Dans la plupart des

cas, le procedé résultait en une poudre compacte au fund du tube à centrifuger. Si nécessaire, la

poudre était envoyee au fond en cognant légerement le tube ou à I'aide d'une baguette en acier

inorydable propre. Le tube éait ensuite dépose dans un rylindre de compt4ge maintenant le tube

en position verticale puis soumis à un comptage de radioactivité.

Les comptage a été fait à I'aide d'un compteur gamma LKB, pendant 1800 sec, I'erreur de

comptage mærimale se situant en deçà de AYu Le bruit de fond (32-34 cpm) n'a pas montré de

diftrences significatives ni entre les poissons individuels ni entre les expériences. Les comptes des

poissons orposes zudtznont toujours eté significativement srpérieurs au bruit de ford (AIIOVAb

p<0.05). Le bruit de ford a eté soustrait des comptes expfirnentaux et cetrx-ci ont éte divisés par

la masse des branchies pour obtenir une valeur en cpm Zwg' branchie (masse seche).

À cause des variances inégales, les données ont dû être transformées en log (log X+l) avant de

faire les comparaisons statistiques. Les comptes pour le Zn'branchial" etleZn'lié"des poissons

soumis aux mêmes coneentrations d'Al ont aé comparés par test de t. Les comptes des branchies
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trempées à I'EDTA (Zn branchial) et des branchies trempees à I'EDTA puis épongées (Zn lié)

pour les diftrents traitements d'Al ont été comparés separément (tous les comptes 'branchial",

tous les comptes 'tié') par une uralyse de variance (AI.IOVA) suivie d'un test a Tnsteriori des

diftrences les moins significatives (tSD).



4.0. RESULTATS ET DISCUSSION.

4.1. Toxicité de I'Al à faible pH.

Les valeurs CL-50 ont été déterminees après les expositions à des concentrations d,Al, à trois
niveaux de pH acide (pH 4.5, pH 4.8 and pH 5.2). Ces expériences ont eûé effectuees en même
temps que les expositions au mélange N-Zn.

En examinant les résultats des bioessais réalises avec I'Al inorganique seul, à diftrents pll on
peut faire une première constatation: la toxicité de I'Al decroît lorsque le pH diminue. Les valeurs
de CL-50 (exprimees en FM Al inorganique ou Al3) sont plus élevees à pH 4.5 qu,à pH 5.2
(tableaux I et 9). La distribution des diftrentes formes chimiques de I'Al change entre pH 5.2 et
pH 4.5, [a proportion de I'ion libre (Al'), devenant predominante lorsque le pH s'approche de pH
4'0. Selon le MIL, la toxicité du métal dewait être proportionnelle aux concentrations de l,ion
libre, mais il est évident que les CL-50, nÉme exprimées en Al3*, augmentent avec la baisse du pH
(tableau 9).

Les valeurs de CI-50 déterminees pour I'Al inorganique en I'absence de Zn (de 2 à ll pM Al;
selon le pH; tableau 8) sont semblables à celles publiees recemment dans la littérature scientifique,
compte tenu des diftrences inevitables dans les variables expffrnmtales (periode d'acclimatation,
source d'eau doucE espece et lignee des poissons). Des CL-50 approximatives peuvent être
calculees à partir des données publiees dans d'autres etudeq comme celle de Wilkinson et al.
(1990), à partir de laquelle on sbtient une CL-50 168 h de 3.2 pM en At3. 1c.e FM Atù à pH 4.5
pour des juvéniles de saumon. Les valeurs pour les autrcs salnænidés sont égales ou supérieures à
celles observées chez le saumon de I'Atlantique. Orr et ses collegues (1986) ont publié un seuil de
toxicité létale de 6.5 pM pour des juvéniles de truite arc-m-ciel à pH 5.2.

Malgré cette correspondance approximative entre nos valeurs de CL-50 et celles de la littératurg
il faut cependant admettre qu'il y a peu de rézultats disponibles pour fins de comparaison. Cette
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rarcté de valeurs CL-50 (et non d'études zur I'Al et les poissons en géneral) reflète la nature aiguë
de la reponse du poisson à I'Al, c'est-à-dire la difficulté d'obtenir des mortalités .partielles'. Il est
en effet nécessaire d'obtenir des mortalites 'partielles' reproductibles pour calculer des valeurs
precises de CL-50. Dans I'etude présente, la g;amme de concentrations en Al auxquelles il y a eu
des mortalités partielles était très limitee et difficile à subdiviser. Hutchinson et ses collègues
(1987) ont aussi observé qu'à faible pII, les juvéniles de salmonidés ne démontrent une réponse
qu'à une étendue tres etroite de ooncentrations, ce qu'ils ont nommé le seuil de réponse.

ll a é*é établi precédemmenf pour le saumon de I'Atlantique (Muniz et Lievestad, lgg0) et
certaines autres especes de poissons @akeq 1982; Neville et Campbell, lggg; Holtze et
Hutchinson" 1989), que la toxiciæ de I'Al inorganique diminue lorsque le pH diminue. Même
lorsqu'on les exprime en termes de l'ion libre Al3*, pour tenir compte des changements de forme
chimique qui se produisent lorsque le pH change, les valeurs de CL-50 (Al') aggmentent de 45
fois avec une diminution de moins d'une unité de pII, c'est-àdire qu'elles passent de 0.15 pM à
pH 5'3 à 6'8 pM à pH 4.4 (tableau 9). It est donc clair que ta concentration de l'ion Iibre seule
ne nous wrmet pas de prédire les effets biologiques de I'AI. Des conclusions similaires ont été
publiées récemment pour les algues d'eau douce (Gensenær, l99l; parent et Campbell,lgg4).

La diminution de la toxicité de I'Al à faible pH est en accord avec le concept de competition
acclue entre le proton fif et l'ion libre Al3* pour les sites de comploration ou de transport à la
surface branchiale (Campbell et Stokes, 1985; Neville et Campbell, lggg). Des calculs (équations
5 et 6) ont été faits afin de modifier le MIL pour tenir compte de I'effet du pH sur la surface
branchiale et la proportion de sites libres aux valeurs expérimentales de pH. Les valeurs
approximatives de PIÇ suæerees pour les composantes glucidiques présentes à la zurface
branchiale vont de 3.6 (Reid et McDonald, l99l) à environ 5.0 (pagenkop{ l9g3). La valeur pÇ
= 4'5 a été choisie pour évaluer la proportion de sites ï-branchie libres, cette valetg ayant eté
utilisee dans d'autres éttrdes de modélisation (Nwille et Campbell, lggg; Wilkinson et a1.,1990).
Cependant, d'après le tableau 10, il appert que le produit dç la concentration en ion libre Al3* et de
la proportion de sites T--branchies libres n'est pas constant pour les pll testes, le produit
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démontrant une forte association avec le ptl, même en tenant compte de I'efet du pH sur la
surface branchiale.

Plusieurs hlpotlrèses peuvent être avancées pour expliquer cette dépendance 'résiduelle' entre le
pH et la toxicité de I'Al. Dans le calcul de la proportion de sites L-branchies libres, la valeur de
pH de la solution-mère a été utilisée; cependang dans le cas de poissons exposes à une solution
acide non-tamponnég le pH dans le micro-environnement branchial pourrait être plus élevé que
dans la solution-mère @layle et Wood, 1989a) - une telle augmentation mènerait à une proportion
plus élevée de sites {I--branchian } ionisés. De plus, certains auteurs ont postulé que des
complexes mixtes cofllme Ho-Al2*-L-branchie peuvent se former à la surface branchiale et
cont'-ibuer à la toxicité observée (Neville et Campbell, 1988; Wilkinson et a1.,1990). Il en ressort
que le modèle de I'ion libre, 'tnodifié" pour tenir compte de la competition entre le proton ff et
l'ion libre Al3* à h surface branchiale, peut expliquer une partie de la variation des valeurs de CL-
50 (Al') avec le pH. n n'en demeure pas moins une dépendance résiduelle, encore inexpliquee.
Signalons que des résultats senrblables ont eté sbserves pour la toxicité de I'aluminium envers les
algues (Parent et Campbell, 1994).

4.2. Latoxicité duZnàfaible pH.

Des bioessais de toxicité du Zn setrl à pH 4.5 et 5.2 ont egalernæt eté effectués, en m&ne temps
que les orpositions à des concentrations d'Al et au mélange N-Zn. L'objectif etait d'évaluer la
toxicité du Zn aux pH utilisés ici.

Tout comme pour I'alurniniunr" la toxicité du Znest plus faible à pH 4.5 qu'à pH 5.2. Les valeurs
cL-50 en pM Zn (limites de confiance à95%) déterminæs dans les expositions ut Zn szulement
ont été ll.9 (8.4 - 16'3) à pH 4.5 et 5.1 (4.6 - 5.7) à pH 5.2. Une réduction senrblable de la
toxicité du Zn a eté observee pour la tnrite arc-en-ciel par Cusimano et s€s collègues (19s6), qui
ont obtenu une valetrr CL-50 de 10.3 lrMZnà pH 4.7.
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Comme dans le cas de I'aluminiunq on peut invoquer la competition Ltlzn2* au niveau des

branchies pour expliquer partiellement l'effet protecteur de l'ion If . Encore une fois, le produit de

lzn"let de [L-branchieJ6ç, n'est pas constant (tableau 11), mais les valeurs sont plus rapprochées

les unes des agtres que les valeurs obtenues avec I'Al. On observe à nouveatr un effet bénéfique

résiduel de I'acidification qui ne peut être expliqué par la simple compétition l{htf* .

Les unités toxiques (UT) de Zn ant eté calculees comme decrit dans la section 3.7. Les W deZn

dans les expositions avec I'Al varient de 0.1 I.If à pH 4.5 à0.2 UT à pH 5.2 (tableau 8). Il

convient de noter qu'il n'y a pas eu de mortalité dans les témoins exposes à ces concentrations de

Zn sans Al.

4.3. Toxiciæ des mélanges d'Al etôeZn

Les valeurs de CL-50 pour I'Al ont été calculées d'après les expositions à diftrentes

concentrations d'Al et à une corpentration fixe de Zn. Ces expérierrces ont été réalisees à trois

niveaux de pH acide (pH 4.5, pH 4.8 and pH 5.2), et ont eu lieu en même temps que les

expositions à I'Al seul (section 4.1).

Les valeurs CL-50 (exprimées en pM Al inorganique ou I'tt) des nrélanges ont été généralement

semblables à celles calculees pour les expositions à l'Al setrlement (tableaux 8 et 9). Les CL-50 du

mélange ont été légèrement plus basses que celles des expositions à I'Al setrlement, mais elles

n'ont été significativement differentes (p æ 0.05) que pour les o<périences 2 et 5. Les répétitions

des expériences ont produit des réstrltats semblables, à I'exception des experiences 3 et 4. Dans ce

cas particulier les CL-50 des expositions à I'Al ont eté diftrentes (p<0.05), mais il n'y avait pas eu

de diftrence entre les CL-50 des mélanges correspondants (p > 0.05). Il est probable que les

différences de masse moyenne des organismes dans ces deux expériences ont contribué à ce

résultat.

3 t



4.3.1. Modélisation des temps de survie - approche.

Suite à une inspection préliminaire des temps de survie, il est appanr qu'aux concentrations

élevées d'Al, le mélange N-Zn a résulté en une toxicité plus élevee que celle de I'Al seul. Pour

mieux utiliser les donnees obtenues au cours des bioessais, les temps de survie ont été modélises à

l'aide du logiciel STATISTICA (Statistica for Windows, Statsoft release 4.5, 1993), en utilisant

les sous-routines 'survivat Analysis' et 'statistica Command Language'. Les donnees des trois

concentrations les plus élevées d'Al de chaque expérience ont été selectionnees (mortalité >- 20yo

dans au moins un des replicats). Toutes les données ont eté censurées à droite à 120 tç sauf celles

de I'expérience à pH 4.8, censurées à 96 h. C'est une caractéristique des donnees de survie de

devoir être censurées, car tous les organismes ne meurent pas avant la fin de I'expérience. Dans ce

type d'étude, tous les individus sont censurés au même moment: à la fin de I'expérience. Dans

notre cas, une expérience à pH 4.8 s'est terminee à 96 h et, pour ne pes biaiser les données, les

deux expériences à pH 4.8 ont été cenzurees à 96 h. Les autres expériences se sont terminees à

120 h et ont donc été censurées à ce temps.

Les donnees de survie n'ont pu être associees (p<0.05) à aucune distribution disponible

(exponentielle, Weibull, logJinéaire, Gompertz). Les donnees des expériences à chacun des pH

ont été comparées par une analyse Kaplan-Meir. Les couôes de hasard cumulatif (og zurvie vS.

log ternps) etaient à peu pres parallèles, ce qui confirme la supposition que les dangers étaient

proportionnels dans chacurp des expérierrces (Dixon et Newman, l99l). Les données

correspondant à chacun des pH ont Aé combinees pour augmenter le nombre de cas individuels.

La fonction de distribution étant inconnue, le modèle non-parametrique de hasard proportionnel de

Cox (Cox et Oakes, 1984; Dixon et NervmarL 1991) a été utilisé pour cornparer la fonction de

hasard dans les expositions AJ,-Zr à chacun des pH.

32



Le modèle de hasard proportionnel de Cox présuppose que le hasard sous-jacent est fonction de

variables indépendantes, sans pourtant présumer de la forme de la couribe de hasard. Le modèle se

décrit ainsi:

h{(t),Qr?r,..2,\l = fuQY exilfl'2, + Brz, +..-f,2,) (13)

où bft) est le hasard actuel avec les variables zr,zr2,....+et le temps de survie t. Le terme h(t) Ait

réference au hasard de base (baseline bazart) alors que toutes les variables sont remises à zéro.

L'effet d'un traitement est de multiplier le hasard de base par les valeurs p - les valeurs estimees

des paramètres (parameter estimates'). L'ajustement d'un modèle nous permet d'évaluer la

conformité de l'ajustement (loodness of fit') désigné conrme le log-waisemblance (log-

likelihood'). La pertinence d'un modèle est déterminee par le calcul du Chi-carré, comparant les

valeurs de log-waisemblance du modèle ajusté (en tenant compte des estimés des parametres) avec

celles du cas nul, où toutes les valeurs estimées sont rarnenées à zéro. Dans le cas où certaines

présuppositions seraient vérifiées, I'inclusion des variables continues ou de classification peut nous

donner un modèle avec un log-waisenrblance plus positif et une meillanre conformité aux donnees.

Lorsque I'on compare deux modèles comprenant des variables diffirentes, la conformité de

I'ajustement petrt également être calculee avec un test de Chi-carré. Si le double de la diftrence

absolue entre deux valeurs de log-vraisemblance est supérianr à la valeur Chi-carré

correspondante, alors le modèle avec le log-waisemblarrc,e le plus élevé est plus pertinent.

Une variable peut être utilisæ dans une analyse stratifiee, qr le hasard n'est pas néoessairement

proportionnel, mais les effets ne sont pas estimés. Il est urssi possible d'utiliser la variable comme

covariante et d'en estimer les effeûs, en srpposant que les hasards soient proportionnels. Dans la

présente étude, une andyse stratifiee (Stratifid analysis') a *é efectuée pour chacun des

groupes de pll en prenant la csncentration d'Al (soit en pM d'Al inorganique ou avec les valeurs

calculees de l'ion libre - Al'*) cornme variable indépendante continue et la présence/absence deZn

("code Zn" = I ou 0) conrme strates Cstrata ). Los courbes des donnæs de survie (log survie

cumulative vs. log temps) à chaque pH pour N et N-Zn étaient parallèles, suggérant un hasard

proportionnel. Les concentrations en Al et en Zn ont donc été utilisées coûrme covariantes dans
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d'autres modèles, le zinc étant utilise soit comme variable de classification (code Zn) ou en

utilisant la concentration moyenne (frM) cornme variable continue dans chaque série

expffmentale. Finalement, le nombre d'unité.s toxiques pour chaque bassin a eté pris cornme

covariante simple pour les experiences à pH 4.5 et à pH 5.2, pour lesquelles les donnees de

toxicité pour le Zn seul étaient disponibles.

4.3.2. Modélisation des temps de survie - résultats.

Les résultats de I'analyse stratifiee des temps de survie indiçent que le Zn a vn effet négatif

significatif sur les poissons exposes au mélange N-Zn(tableau 12, 13 et l4). LeZnn'attenue donc

pas la toxicité de I'Al; atr contraire, les organiwres exposes simultanément aux deux métaux ont un

temps de survie diminué. Cet effet n'a pas eté généralement mis en évidence par les donnees de

CL-50. Seulement deux expériences ont révélé de légères diftrerrces entre les valeurs CL-50

obtenues dans les expositions à I'Al et dans les mélanges des deux metaux (tableau 8). En fait,

puirqu'il n'y a pas €u de mortalité dans aucun des temoins Zn (Zn sous-létal sans Al, à un pH

acide donné), on s€ serait attendu à avoir très peu ou pas d'augmentation de la toxicité avec le

mélange N-Zn.

Mais, sileZnabaisse le temps de zurvie des poissons, pourquoi les CL50 ne différaient-elles pas?

On pourrait supposer que des temps d'exposition plus longs ruraient révélé des diftrences

significatives entre les CL-50 de I'Al seul et celles du mélange N-Zn. Cependant, c'est très peu

probable car ces CL-50 rnesurées s'approchent déjà des valeurs intrinseques (lncipient LC50s') -

dans les expositions à fÆ où des r@nses partielles ont eté obtenues, les mortalités ont cesse bien

avant la fin du bioessai. Nous en concluons que I'effet du Zn sur le temps de zurvie est bien reel,

mais que les CL-50 ne nous permettent pas de le détecter, ce qui renèle les faiblesses de cette

approche toxicologique classique @ixon et Newmarç l99l).

Les résultats de la modélisation des temps de survie indiquent que la toxicité des deux métaux peut

généralement s'additiormer pour nous permettre d'évaluer la toxicité globale du mélange AJ-Zn

(tableaux 12, 13 et 14). Dans la litterature scientifique, en ce qui concerne les bioessais avæ des
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poissons à pH neutre, la toxicité des mélanges de méturx a été decrite comme étant égale à la

somme de la toxicité des métaux pris individuellement, ou légèrement inferieure à celle-ci lorsque

I'un des métaux est en très faible concentration. C'est le cas pour le saumon chinook

(Oncorhynclrus *luwytsclw) expose à un mélange Zn-Cd-Cu @inlayson et Vemre, 1982') et pour

le mené (Phoxirus phoxirrus) expose à des concentrations sous-létales de Zn et de Cd (Wicklund

Glynn et al.,1992). Dans une étude avec le saumon de I'Atlantique à pH neutre, Sprague (196a) a

observé que les poissons mouraient plus tôt dans un mélange Cu-Znque les temps létaux pour les

métaux individuels ne permettait de le prévoir. Dans quelques cas, les mélanges de métaux à faible

pH paraissent moins toxiques que préw. Par exemple, dans une étude récente sur le mené tête-en-

boule (P. promelas), Hickie et ses collègues (1993) ont déterminé les CL-50 individuelles pour

I'Al, le Cu et le Zn à pH 4.9, ainsi que pour un mélange de ces métaux au même pH. Le méhnge

s'est avéré moins toxique que prér'u (X UT = 1.54 à la concentration égale à la CL-50 du

mélange).

Dans certains cas, les poissons peuvent avoir une reponse moins qu'additive (inferieure à la

somnre des unités toxiques) ou nfeme indépendante, à des mélanges de detrx métaux, plus

particulièrement quand un des métaux est en concentration elev& et I'autre en concentration faible

(< 0.1 UT: Eatoq 1973; Parrott et Sprague, 1993). Néanmoins, ces observations peuvent rpfléter

le fait que les taux de mortalité sont rarement publiés dans les études de toxicologie aiguÊi avec des

mélanges de métaux. Les organismes pouvant tolerer une certaine concentration d'un métal A
pourraient sans doute tolérer simultanément la présence d'un métal B à plus faible concentration.

Quant aux organismes plus sensibles, ceux qui mourraient à cette même concentration du métal A
il se pounait qu'ils metrrent plus tôt en présence de faibles concentration du metal B, mais on ne
pourrait détecter cet effet qu'en comparent les temps minimum d'exposition nécessaires pour

calculer le setlil de CL-50. La modélisation des temps de survie est mietrx adaptee à ce genre de
résultat; elle pernret de comparer ces types de réponse de façon efrcace et statistiquement valable,

avec I'avantage suppléræntaire de nous fournir des informations plus precises et plus nombreuses

@ixon etNewman, 1991).
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4.4. Accumulation de Zn dans les branchies en présence d'Al.

Les essais d'exposition uaZn radioactif ont éxé de courte duree Q4h).Trois expériences (7, 8 et

9) ont consisté à exposer des saumons juvéniles à une garnme de concentrations d'Al tout en

gardant constante la concentration sousJétale deZn, à un pH nominal de 4.8 (tableau 6).

4.4.1. Variation des comptes deZn.

Les comptes de Zn de toutes les expériences ont montré une forte variabilité (coefficients de

variation * SOYo; tableaux 15, 16 et l7), peut-être à cause des faibles niveaux deZn accumulé dans

ces expositions à court terme. La variabilité était semblable pour les comptes des branchies

trempees à I'EDTA (Zn branchial) et pour ceux des branchies trempées et épongées (Zn lié) dans

les expériences 8 et 9.

Plusieurs facteurs ont pu contribué à cette variabilité. Il est probable que la secrétion de mucus

varie en fonction de la concentration arrbiante d'Al. La variabilité des comptes de Zn branchial

pourrait donc être due en partie à des diftrences dans le taux de secréûion de mucus à différentes

concentrations d'Al. tr a été également démontré que le Zn peut s'accumuler dans le plasma

sanguin des poissons (Lovegrove et Eddy, 1982; Spry €û Wood, 1988, 1989). En dépit des pertes

de sang possiblement occasionnees par les techniques utilisees ici (dissætion et bissection des

branchies, trempage et épongeage), il est probable que des quantités appréciables de Zn accumulé

étaient presentes dans le sang qui est demetré dans les branchies. Des variations dans les pertes de

plasma d'un spécimen à l'autre au cours de la dissection et de l'épongeage pourraient contribuer à

la variabilité observée dans les comptes de Zn. Toutefoig il faut souligner que les variations

observées dans la pnÉsente éfud€ sont senrblables à celles obsorvees dans d'autres erçositions à

court terme (< 24 h) alr 6szn 
1aævmulation dans le corps entis de I'epinoche , Gasterosteus

aculeatus; Matthiesen et Brafield, 1977; dans le poisson-chat des canarD(: Bentley 1992; dans les

branchies des truites arc-en-ciel: Handy et Eddy, 1990).
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Les teneurs en Zn branchial dans les branchies des poissons-témoins des expériences 8 et 9, non
exposés à I'Al, ne diftraient pas de façon significative (test de t, p<0.05). Toutefoig le Zn
branchial ("n t g'gt) des poissons-témoins des expériences 8 et 9 etait inferieur aux concentrations
observées pour les poissons-témoins de I'expérience 7 (tableaux 15, 16 et l7). L'accumulation de
Zn est influencée par la masse des poissons, les poissons plus petits accumulant davantage de Zn

@radley et Sprague, 1986; Memmert, 1987; Nevrman et Mtz, lgSs). La masse moyenne des
poissons de I'expérience 7 (1.6 g) était inferieure à celle des expériences 2 et 3 (2.4 et 2.g g), ce
qui peut expliquer les diftrences dans les comptes de Zn. De plus, les expositions de l,expérience
7 ont eu lieu dans un plus grand volume (60 L comparativement à 20 L pour les expériences g et
9) et les poissons ont donc pu être plus actifs, accumulant ainsi davant age de Zn.

4.4.2. Zn branchial - e4périence 7.

Dans I'expérience 7, pour les concentrations de 3.2, 5.1 et 5.8 pM Al, le niveau de Znbranchial
chez les poissons exposes à I'Al était égal ou significativement zupérieur à celui observé chez les
témoins exposes utZnseirlement (tableau l5). Dans l'expérience 74 les comptes dels6npour les
branchies des poissons exposes à 1.9 pM d'Al étaient tres élevés et variables. Ces comptes ont été
plus élevés que les conptes obtenus dans I'expérience 7b, ayant la nÉme concentration d,Al, et
ont été plus élevés que les comptes des autres expositions (p< 0.0s, analyse de variance). Nous
avons éliminés ces résultats aberrants de I'orpérience 7a pour degx raisons. premièrernent, les
comptes de I'e:rpérience 7b à cefte concentration d'Al n'ont pas eté diffirents de ceux des
témoins; et deuxièmement, les comptes obtenus aux concentrations semblables d,Al dans les
expériences I et 9 n'avaient pas démontré cette variabilité.

Il y a eu signitcativement moins de Znbrarrchial pour les deux plus hautes concentrations d,Al,
9'2 et' 7.3 1t}d (p< 0.05; tableau 15). De plus, la quantité de Znbranchial a été significativement

ût<1.05) moins élevée pour la concentration nominale en Al de 9.2 FM $rc pour celles de 7.3 et
de 5.8 pM (tableau 15). Cependant, la tenzur en Al monomère mesurée dans ces bassins n,était
que de 5.a pM c'est-àdire rætternent inferieure à la concentration nominale de 9.2 plvl, ce qui
indique une perte en Al mononrère à ceffe concentration. Les calculs initiaux avec le modèle
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d'equilibre chimique en utilisant log K : -9.35 pour la phase solide de contrôle Al(OIDf(s)

indiquaient que la majorité de I'Al à 9.2 pM serait présent sous forme monomère inorganique.

Toutefois, un calcul plus restrictif avee la constante de gibbsite synthétique (log K : -8.05)

suggère que la limite de solubilité de cette forme était dépasvfu, ce qui aurait pu entraîner la

formation de quantités appréciablos de formes polymères au pH de l'orpérience. Afin d'âdter les

difficultés d'interprétation causées par la présence d'Al non-monomère, les plus hautes

concentrations ont été limitees à < 6.0 pM dans les expériences subsequentes (8 et 9).

4.4.3. Zn branchial et Zn lié - expériences 8 et 9.

Dans les expériences 8 et 9, les comptes enZn des branchies des poissons exposés à I'Al étaient

égaux ou supérieurs à ceux des témoins sans Al. Dans I'expérience 8,le Zn branchial accumulé

chez les poissons exposés à 2.2, 4.2 et 5.6 pM d'Al était plus élevé que le Zn branchial des

poissons témoins (p<0.05; tableau 16). Les niveaux de Zn lié dans les expositions à I'Al étaient

également significativement plus élevés que les niveaux de Zn lié dans les branchies des témoins

(p<0.05; tableau 16).

Dans I'expérience 9,le Zn branchial accumulé par les poissons dans les expositions àL 1.4 et 4.7

pM d'Al ne diftrait pas significativement dv Zn lié dans les branchies des témoins (p>0.05;

tableau l7). Les branchies des organismes exposes à 3.6 pM d'Al evsi€rÉ cependant accumulé

significativement plus de Zn branchial que celles des organismes exposés à 1.4 pM et celles des

térnoins (p<0.05; tableatr l7). Toutefois le Zn lié pour ce niveatr ne diftrait pas de façon

significative dvZnlié des autres niveaux (p>0.05; tableatr l7).

Le Zn lié aux branchies obtenu pour les expériences 8 et 9 a été converti en pg Zn'm$r masse

sèche de branchieq calanlé à partir d'une efficacité de comptage de f/o (tlare et aI., 1991),

l'activité specifique duasznen solution" et les teneurs mesurées de Zn total (AAS) dans les bassins

(tableaux 16 et l7). Pour les bassins témoins, sans ajout d'Al, I'accumulation de Zn dans les

branchies a été de 0.05 - 0.06 pg.g I (tableau l8). Cette valeur est beaucoup plus basse que celles

rapportées dans d'autres études, qui irrcluent le Za facilement echangeable, faiblement lié, ici
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enlevé par extraction à I'EDTA. Par comparaisoq dans une étude faite à des concentrations

d'exposition causant une toxicité aiguë (Znl : 93 pM) chezla truite arc-en-ciel, à pH 5.5 et en

eau peu dure (30 mg Ur en CaCOr), Bradley et Sprague (1985) ont mezuré les quantites de Zn

dans les branchies de poissons qui etaient sur le point de mourir. Ils ont obtenu une tenetr

moyenne et Zn dans les branchies de 370 pg Zn'gt .Cette accumulation de Zn est plus élevee, de

trois à quatre ordres de grandeuE que celle de la présente étude, faite à des teneurs en Zn

beaucoup plus basses (1 à 2 pM Zn'1. il des concentrations d'exposition senrblables à celles

utilisées ici Q.3 lrMZn ) et à pH neutre G,Id7.9-8.2 ), Hogstrand et al. (1994) ont mesuré une

accumulation de Zn dans les branchies des truites arc-en-ciel de 75 pg'g I mass€ fraîche (N 250

pg.dt masse sèche, admettant un contenu en eau de 70%') après un temps d'exposition de 60

jours. Malgré le fait que ces niveaux de Zn incluent une quantite indéterminée de Zn non

étroitement lié, il semble que l'accumulation de Zn dans les branchies augmente de façon marquée

à des concentrations en Zn dissous plus élevées, ou pour des temps d'exposition plus longs.

4.4.4. Le rôle du mucus.

À des concentrations d'exposition élevées, les deux métatrx éttdiés ici $imulent h production de

mucus sur les branchies (4r!: Schofield et Trojrur, 1980; Muniz et Leivestad, 1980; Handy et

Eddy, 1989; Zn: Eddy et Fraser, 1982). D'&utre part, il a eté demontré que le mucus des poissons

se lie à des métaux conun€ le Cd et le Hg @art et Loclq 1983), le Zn (Ilandy and Eddy 1990) et

I'Al (Wilkinson et Campbell 1993).

Dans la présente étude, une portion considérable du Zn branchial etait enlevee par le procedé

d'épongeage - environ 20 ù 4tr/o du Zn non extractible à I'EDTA (tableaux 16, l7 et 18). Dans

I'expérience 8, pour des concentrations en Al de 5.6 pM 2.2 trl'/'- ainsi que pour les témoins, le

Zn branchial était significativement plus élevé que le Znlié, pour une même concentration d'Al

(p<0.05; tableau 16). Potr l'expâience g,leZnbranchial était significativement plus élevé que le

Znliéseulement pour I'orposition à4.7 1rM(p<0.05; tableau 17). Puisqu'une quantité appreciable

d'une substance muqueus€ €fait visible sur les filtres ayant servi à I'essuyage, la plus g;rande part
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de la fraction enlevée par la procédure d'épongeage Aait probablement dv Zn lié au mucus, avec

quelques debris cellulaires et un peu de sang.

Nos résultats suggèrent alors que le mucus joue un rôle modeste dans I'accumulation à court

terme du Zn. D'atrtre part, selon Wilkinson et Campbell (1993), le mucus constitue un

compartiment beaucoup plus important pour I'accumulation de l'Al chez les branchies. Ces

chercheurs ont expose des juvéniles de saumon de l'Atlantique à I'Al à pH 4.5 et ont observé

qu'une très grande partie de l'Al était enlevee par le procédé d'épongeage. Après une exposition

de 24 h à 7 pM d'Al, I'Al total dans les branchies (après trempage dans une solution d'EDTA)

était de p 250 pg.g I et le procedé d'épongeage et de trempage a enlevé environ 9f/o de cet Al

branchial. Par contre, dans la présente étude avec le Zn, <40Yo du métal a été enlevé par le

procédé d'épongeage. Il semble que I'Al ait une plus grande affinité pour le mucus que le Zrt" et

que ce compartiment contienne une proportion plus importante de I'Al.

Le mucus cornprend une prépondérance de groupes donnanrs d'O (tlandy, 1989) €t a

probablement donc une forte affinité pour les cations de classe A comrne Al3*, mais une affnité

moindre pour un cation 'â la limite" comme le Zt.. En effet, étant donné les différences du

rapport charge/rayon (z,tr), on peut prévoir que I'Al aura davantage tendance à se lier au mucus

que le Zn.

Il est aussi possible que la production de mucus soit plus importante en présence d'Al que dans les

expositions ut Zn. Selon ce seénario I'Al serait un plus grand initant que le Zn ù la surface des

branchies, et stimulerait ainsi une plus grande production de mucus. Dans un tel cas, une plus

grande proportion de I'Al se lierait au mucus.

Poul terminer cette discussion sur le rôle du mucus, il est intéressant de considérer les résultats

obtenus dans I'ex$riene,e7, aux plus fones concentrations en Al (concentrations nominales en Al

de9.2 et7.3 pM; tableau l5). Dans des conditions s'approchant de ou excédant la limite de

solubilité pour Al(OH!(s), une atrgmentation de særetion de mucus suivie de son élimination

pourrait contribuer à rduire I'accumulation de Zn sur les branchies de poissons exposés au Zn et à
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I'Al. Les concentrations élevées d'Al stimulant la production de mucus branchial, on peut
supposer que si ce mucusl peut être periodiquement éliminé (bloughing'), la concentration de Zn
accumulé par les branchies pourrait diminuer lors d'expositions à un tel mélange Al-Zn. Aux
concentrations d'Al les plus élwees de l'expérienc,e 7, nous avons en effet obtenu moins de Zn
dans les branchies qu'atrx concentrations plus faibles (concentrations nominales en Al de 9.2 et
7.3 pMi tableau l5). Des calculs de modélisation des équilibres chimiques suggèrent que des
formes polymères d'Al(OH)" et des colloides auraient pu être forrnes à ces concentrations. Des
diftrences entre les concentrations nominales et mesurées d'Al monomère ont été observees à la
plus haute concentration d'exposition (tableau 2), ce qui appuie cette interprétation. Il a été
observé que la secr&ion de mucus augmente en présence de concentrations zursaturées en Al

Muniz and Leivestad, 1980), et des mesures prises dans I'eau expirée par les branchies de tnrites
arc-en-ciel exposees à I'Al à pH faible ont relevé que l'élimination du mucus enlevait 90% de I'Al
réagissant avec les branchies @layle and Wood, 1991). Playle et Wood (1991) ont également
suggéré que la perte de mucus permet I'enlèvement d'une grande partie de I'Al (gw/o) capté par
les branchies. L'augmentation de mucus produite par les concentrations élevées d'Al pourrait donc
également réduire la quantité de Zn accumulé par les branchies lors d'expositions simultanées aux
deux metaux. Dans ce cas, la présence d'Al non-monomère pourrait affecter la prise en charge du
Znpar les branchies.

4.4.5. L'accumulation de Zn sur les branchies.

Nous avions d'abord préw que Al3* et Zrf*, en tant quo cations de'blasse .N'et .â la limite.,
ayant une préference pour O' comm€ atorne donneur, pourraient inter4gir a'x même sites de
complexation sur les branchieg menant à un antqgonisme. Cepndant, nous n'avons pas obsenré
de âits supportant une compétition entre I'Al et le Zn prr les mêmes sites branchiaux chez le
saumon. Cette absence de compeeition e* manifeste m&ne si les concentrations de l'ion libre des
deux métaux étaient comparables. Pour I'orpérience 8, les concentrations d'Al3* dans les bassins
d'exposition étaient de 2.6,1.8 et 0.9 pM tandis que pour I'expérience 9 elles étaient de 2.0, 1.5
et 0.6 pM. Dans ces ocpériences, les concentrations de Zntotalétaient de 0.9-1.0 pM et à ce pI{,
le Zn est présent principalement sous forme d'ionZn2*. En d'autres termes, même aux plus faibles
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niveaux d'exposition à l'Al, les concentrations des deux ions libres Al3* et Zn2* étaientpresque
identiques' Malgré ceci, I'accumulation de Zn dans les branchies s'est averée indépendante de la
concentration d'Al (tableaux 16 et l7).

Les rézultats des trois expériences d'accumulation branchiale du Zndérnontrent que le Zn et l, N
ne sont pas en compétition pour les mêmes sites de complexation, à pH 4.8, aux concentrations de
znréalistes utilisees. L'accumulation de zndans les branchies des poissons exposés simultanément
à I'Al et ut Zn était plus grande ou égale à l'accumulation de Zndans les solutions contenant du
Zn seulement (tableaux 15, 16 et l7). Bentley (lgg2) a publié des résultats similaires pour des
poissons-chats des canaux (Icntunts punctotus)exposes à I pM Zn età une concentration élevée
d'Al (10 pM ) à pH 5.0, en eau douce (0.1 mM c*).Dans cette étude, la prise-en-chorge de 24
mesurée pour le corps entier des poissons chats, ne diftrait pas pour les poissons exposes ut zn
seulement et pour ceux exposes au Zn et à l,Al.

L'accumulation des métaux dans les branchies pour les nÉlanges de Znet d,autres meta'x semble
également se faire de f,açon indépendante. selon I'etude de rfficklund et ses collègues (l9gs),
l'accumulation de Cd dans les branchies du poisson-zèbre (Bræhydmio rerio) exposes à des
mélanges de Zn et de Cd (Cd: 0.009 plf.., Zn:0.15 pM) n'était pas influencee par la présence de
Zn.

Les concentrations d'Al dans les trois expériences de bioaccumulation de zncomprenaient des
niveraux causant une toxicité aiguë pour les juvéniles de saurnon de I'Atlantique à ce pH (cL-50 à
pH 4'8 = J - 4 pM section 4.1). L'absence de competition entre l'Al et le Zn au niveau des
branchies concorde avæ le temps de survie diminué des poissons enposés au mélange N-zn
comparé à celui des poicsons expose à I'Al seulement, uræ tendance établie pour les pH 4.4 ù 5.2
(section 4'3)' L'accumulation de zn dans les branchies, et possiblenrent sa prise-en-charge par le
colps entier, ne change pas à des niveaux élevés d'Al. Les effets toxiques du Znsur les branchies,
conrme l'inhibition de I'absorption du Ca déjà mise en évidence pour des teneurs enZnsemblables
dans les eaux douces neutres Qiogstrand et al., lgg4>, constitu€raient ua stress additionnel pour
les organismes exposes à I'Al. Les effets de I'Al à faible pH sur les branchies de plusieurs especes
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de salmonidés sont bien documentés; ils incluent les dommages causes au mecanisme de

I'ionorégulation (Wood et McDonald, 1987; Potts et McWilliams, 1989) ainsi qu'une toxicité

respiratoire (à pH > 5.0; Neville, 1985, Playle et al., 1989). Le stress &itionnel cauæ p

I'exposition à des teneurs sousJéales de Zn serait la cause de ta mortalité précoce des

orgætismes comparalivement à cetx eryosés auxmêmes cotæentrations d'AI en l'absence de Zn.

Pour conclure cette section sur les interactions N-Zn,I'aecumulation branchiale deZns'est avérée

indépendante de la concentration d'Al lors d'expositions oonjointes aux deux métaux à pH 4.S.

Une proportion appreciable de Znestliée par le mucus, quoique cette proportion soit moindre que

celle observée antérieurement pour I'Al se liant aux branchies dans des conditions similaires. Il est
probable que les deux métaux se lient à des sites diftrents zur la membrane branchiale, ou encore
que les sites branchiaux soient présents en grand excès (ce qui permeurait I'action indépendante et

additive des deux métaux). Nos résultats soulignent I'importance du mucus dans l'accumulation

branchiale des métaux et peuvent expliquer partiellement la toxicité accrue observee dans les
mélanges des deux metaux à faible pH.

4.5. Toxicité de I'Al en présence de I'acide fulvique.

Les valeurs de CL-50 ont été calculées d'après les ercpositions à des solutions AI-AF et AI-ED&
qui ont eu lietr en rnême temps. Deux expériences (expffences l0 et 11) ont eté réalisees, à un pH

de 5.0. Une troisième expérience (experience 12) comprenait urrc 'pré-exposition' de 4 jours en
conditions statiques, ot) les poissons ont &é exposes à de I'eau douce reconstituée ou à une
solution d'AF, à pII5.0, pour être ensuite exposes à de l'Al inorganique seulement. Les conditions
expérimentales sont présentees aux tableaux 5 et 8.

4.5.1. Conditions dans les bassins d'exposition AI-AF.

Des changements physico-chimiques ont eté observes dans les bassins à bioessai contenant de I'AF
et des concentrations élevées d'Al. Dans les e,npffences l0 et I l, les niveaux de carbone
organique total (COT) ont diminué dans les bassins contenant >22 ltM Alt . Ceue diminution
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coincide avec la formation de matière particulaire brune, ce qui supporte I'idée qu'une partie de

I'AF ait eté enlevee de la solution. Les niveaux d'Al total ont également diminué par rapport aux

niveaux initiaux dans ces bassinq plus particulièrement aux jours 2 et 3 de l'expérience I l. Cette

diminution du COT aux concentrations élevees d'Al est probablement due à la co-precipitation de

l'Al et de l'AF. Browne et Driscoll (1993) ont observé que I'AF favorise la formation de formes

polynucléaires d'Al, lesquelles n'auraient pu être détectees dans nos mesures de la spæiation de

I'Al sur des echantillons non aoidifies. De telles formes polynucleaires de I'Al sont utilisées

courarnment dans le traitement des eaux pour enlever la MOD par coagulation et co-précipitation

(I{undt and O'Melia" 19SS). Ces changements physico-chimiques ne se sont pas manifestés dans

les bassins contenant de I'AF et des niveaux moins élevés d'N (<22 pM); dans ces bassins les

niveaux de COT sont demeurés relativen ent stables.

En général, il y a eu une bonne concordance entre I'Al inorganique mesuré par la colonne

d'échange ionique et les quantités d'Al dialysable, avec une seule exception. Malgré les

changements physico-chimiques decrits plus haut, les niveaux d'Ali dans les deux expfiences sont

derneurés relativement constants jusqu'all dernier jour des expériences - le jour 4 dans I'expérience

10 et le jour 5 dans l'expérience 11. Les niveaux d'Al dialysable ont concordé avec [A[] dans les

expériences (tableau l9). Dans I'expérience I l, l'Al dialysable était plus élevé que la concentration

moyenne en I'Ali mesurée dans les echantillons pris directement dans le basstq quoique cette

diftrence ne soit pas significative (test-t, p>0.05).

4.5.2. Toxicité des solutions AI-AF et AI-EDR.

Selon le modèle de I'ion libre, les CL-50 (Att) auraient dû être identiçes pour les deux milieux

d'exposition. Par ailleurs, si la MOD elle-même ou les complexes AI-AF avaient contribué d'une

manière ou d'un€ autre à la toxicité du milieu, les CL-50 (Alt) auraient eté plus faibles dans le

milieu organique. Or, ni I'un ni l'autre de ces résultats n'a été observé. Il s'agit là d'un résultat

inattendu.
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Contrairement aux prédictions du MIL, il est clù que l'Al inorganique est moins toxique en

présence d'AF à pH 5.0. En présence d'AF, la CL-50, exprimee en pM d'Al inorganique, diftre

significativement de la CL-50 en conditions inorganiques fu<0.05), étant de deux à trois fois plus

élevée que celle-ci, au rnême pH (t$leau 2}).Lamôme observation peut être faite lorsque la CL-

50 est exprimée en Al dialysable mesuré dans les bassins d'exposition à I'AF (tableau 20)' Les CL-

50 déterminées dans les expositions AI-EDR (2.9 ët a.0 pM tableau 20) se comparent bien à

celles déterminees pour l'exposition à I'Al seul dans les expériences Al-Zn faites à pH 4.8 (2'8 -

4.5 pM; section 4.1).

La validité de cette conclusion dépend de la fiabilité des mesures d'Al inorganique effectuees. Un

mécanisme qui pourrait augmenter les niveatrx apparents d'Ali est la dissociation des complexes

AI-AF lors du passâge de I'eau à travers la colonne à échange ionique qui permet de diffërencier

AL d'Ali. En particulier, si la technique anatytique utilisee pour déterminer I'aluminium

inorganique monomère tAl1l rStait entachee d'un biais positif en présence d'AF, nos valeurs

calculées de [A13.] zurestimeraient les véritables valetrrs confrontant les poissons en présence

d'AF. Backes et Tipping (19S7) ont suggéré la possibilité de dissociation des complexes AI-MOD

dans la colonne à echange ionique. Toutefois, la contribution maldmele de telles réactions de

dissociation a été evaluée à 25o/o @ackes and Tipping, 1987), c'est-à-dire un facteur de 1.25,

beaucoup moins que le ratio de 2 à 4 observé pour les valzurs de CL-50. Nous considerons peu

probable que les complexes AI-AF puissent se dissocier au cours du passqge dans la colonne

d'échange ionique, conrme cela peut se produire pour d'autres ligurds organiques faiblement lies à

l'Al. D'autres études ont démontré que I'Al; est mesuré de façon exacte par la methode FCV dans

des solutions de sols contenant des niveaux élevés d'Al total (t{odges, 1987; Kervan et al., 1989;

McAvoy et aI., 1992') et dans des solutions d'Al-AF (Lewis et al., 1988). Dans notre étude de

titrage (Annexe l), les constantes conditionnelles potrr AI-AF ont été calculées et indiquent que

I'Al est assez fortement lié à I'AF. Notre confiance dans les estimés de [Alr] est renforcée par la

concordance eRtre nos deux approches analytiques indépendantes: echange ionique et dialyse

(tableau l9). Nous sornînes darc rassrés qte les niveaur d'A\ mewrés fuu les bassins AI-AF

reftètent arcc pnécisiæt les concentrations d'Alt futs les fussins et Ete I'effet protecteur & I'AF

est bien réel.
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4.5.3. Pré-exposition à I'AF sans Al.

La pré-exposition des organismes à une solution d'AF à pH 5.0 n'a pas protegé les poissons

contre une exposition subsequente à I'AI inorganique. Les saumons pré-exposes à I'AF ou à
I'EDR ont manifesté des CL-50 virtuellenrent identiques lorsqu'introduits dans des solutions
inorganiques d'Al (tableau 1).La diminution de la toxicité de l'Al en présence d'AF n'opère pas

lorsque les organismes sont transferés dans des solution sans AF.

4.5.4. Modèles de régression pour l'exposirion à ALAF et AI-EDR à pH 5.0.

Les donnees (expériences AI-AF et AI-EDR l0 et I l) ont été analysees par régression multiple.

Les donnees de mortalité ont été transformees pour normaliser la distributioq au moyen de la
fonction arc-sinus. La mortalité a été considérée conrme variable dépendante en tant que
proportion de morts et les termes pour le COT et l'Al ont été pris cofirme variables jointes

indépendantes. La valeur de COT utiliÉ a eté la concentration moyenne de COT (mg C.U)
mesurée dans les bassins avec AF. La valeur introduite pour l'Al a été exprimée soit en [rM Alt ou
en ;rM Ali ou en log Ali. Le résultat des modèles de régression (valeurs p, points d'intersectiorq
tf ) decrivant la relation entre la variable dépendante (mortaliæ proportionnelle) avec soit Al,, A[,
ou log Ali et la variable jointe COT, est decrit au tableau 21.

Le modèle de régression le plus approprié inclut des termes pour I'Al inorganique et le COT et est
très significatif (p<0.001). Le modèle suggère un rôle important pour I'Ap dans la reduction de la
mortalité à des niveaux similaires d'Ah puisque le terme COT est negatif. Ceci contredit les
predictions du MIL, puisque celui-ci ne tient pas cornpte du rôle indépendant des ligands
organiques dans la toxicité des metaux, sauf dans les cas où les complexes métal-ligand sont
lipophiles. L'AF semble avoir un effet biologique direct, protçgeant la membrane branchiale contre
les effets toxiques des rlÉtaux. Ce type d'effet n'est habituellernent pas coruidéré dans l'étude de
la toxicologie des metaux, la plupart des modèles ne s€ penchant que sur le rôle des ligandg
cornme I'AF, dans la formation de complexes avec les métaux.
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4.5.5. Comparaison avec la littérature

Il a souvent été observé que la toxicite pour les salmonidés de I'Al à pH acide est atténuée par la

présence d'acides fulviques et lnrmiques naturels (van Coillie et al., 1983; Neville, 1985;

Skogheim et al., 1988; Parkhurst et aI., 1990; Witters et al., l99O). Les résultats de la présente

étude sont qualitativement senrblables à ceux de ces études precedentes en ce que I'acide fulvique

utilise dans nos expériences a en effet protegé les juvéniles de saumon des effets toxiques de I'Al à

pH 5 - lorsque celui-ci est exprimé en termes de I'Al réactif total Ali, les valeurs CL-50 pour les

expositions organiques ont été de 7.1à 8.4 fois plus élevees que pour les solutions inorganiques.

L'atténuation de la toxicité de l'aluminium par la MOD naturelle a généralement été ettribuee à la

cornplexation du metal libre par la MOD, mais cette hypothese a rarement eté vérifiee en mesurant

les véritables concentrations d'Ali et en les reliant avec la toxicité résiduelle. Dans la présente

étude, nous avons mesuré la speciation de I'Al dans des milieux d'exposition organiques et

inorganiques, comparant ainsi la toxicité de I'Al libre inorganique avec ou sans AF. Nos résultats

indiquent que l'Al est considérablernent moins toxique pour les juvéniles de saumon de

l'Atlantique en présence d'AF que la concentration résiduelle d'Al inorganique nous permettait de

le prévoir, c'est-àdire qu'il faut plus d'Al inorganique libre pour tuer les poissons lorsque les

bioessais sont faits avec de l'acide fulvique (6.1-8.0 vs 2.9 - a.0 pÈ,4.

Nos résultats concordent avec cetrx d'une étude similaire sur le Cu" la MOD naturelle et la

crevette d'eau douce a,rstralienne Paratya australensis effwtuee par Daly et al. (1990b). Ces

chercheurs ont détermine la capacité de complexation des eaux d'etang naturelles au moyen de la

polarographie inverse (arodic sripping voltammetry, ASD et d'ure électrode selective; ils ont

calculé la concentration en ion libre Cu2* av€r le logiciel d'quilibre chimique MINEQL. Les

crevettes ont été exposths à I'eau d'etang ou à un témoin sans MOD, &vec qiout de Cu; le Cu2* a

été mesuré au cours de I'expérience par l'électrode selective. Ils ont obtenr des CL-50, exprinufus

en Cu2*, de deux à trois fois plus élevees pour I'eau d'étang que pour le témoin" tant en se basant

sur les valeurs calculées que $rr les valeurs mesurrÉes de Cu2*. Les auteurs ont soigneusement noté

les difficultés inherentes à la nr€zure par électrode selective en présence de MOD, auxquelles ils
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ont attribué le manque de concordance entre la toxicité et la concentration de I'ion libre Cu2*.

Cependant, il est possible que la MOD naturelle présente dans letrs essais ait offert une

protection similaire à celle effectuee par l'AIt dans notre é&de.

Certaines études suggèrent un effet plus direct de la MOD sur les organismes. tlargeby et Petersen

(1988) ont expose l'amphipode Garnmçus prlex à un pH faible av€c ou sans ajout de MOD et

ont observé que les animaux exposes aux conditions de faible pH - MOD avait un contenu en eau

plus élevé que ceux exposés simplement au pH faible. Ils ont propose que la MOD réduit la

perméabilité des membranes, possiblement à cause de ses caractéristiques amphotères. Wilkinson

et al. (1993) ont également suggéré une interaction directe de la MOD avec la membrane

branchiale. Ces chercheurs ont mesuré le potentiel à la surface de cellules branchiales isolées de

I'achigan à grande bouche (Micropterus wlmoides) au moyen de la micro-élætrophorèse. Les

cellules exposées à I'AF à pH a.5 ont montré un potentiel de surface plus élevé que celles etudiees

à ce même pH mais sans AF. L'augmentation du potentiel de surface a été attribtrée à l'association

de l'acide fulvique avec les cellules de branchie. Cette association impliquerait des liens

hydrogènes eUou des interactions hydrophobes.

Contrairement aux résultats presentés ici, Lydersen et aI. (1990) ont observé au cours de leurs

expériences avæ le saumon de I'Atlantique que la toxicité &ait strictement reliee &rur

concentrations d'Al inorganique présentes. IIs ont expose de très jeurrcs saumons (encore pourvu

de leur sac vitellin) à detrx eaux de lac diftrant par leur contenu en COD (faible et élevé), mais

toutes deux contenant des niveaux élevés d'Al. Ils ont également orposé des organismes à la

même eau de lac riche en Al, mais debarrassee de son contenu en COD. Ils ont obtenu des temps

de survie identiques pour des quantités égales d'Al inorganique, sans égard à la présence de COD.

Plusieurs facteurs pourreient expliquer I'effet différent obtenu dans notre étude. Une explication

possible pourrait être les différents stades de vie utilises dans les deux expériences. Lydersen et al.

(1990) ont expose des poissons encore dotés de letrr sæ vitellin et ayant des branchies sous-

développées, alors que nous avons étudié des poissons juvéniles dans la présente etude. Le sac
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vitellin" une membrane exposee, présente une plus grande surâce pour interaction avec l'Al que

les branchies d'un poisson juvénile.

De plus, le degré d'interaction de la MOD avec la surface branchiale, et donc ses effets

protecteurs, peut varier avec les caractéristiques de la MOD, connne sa masse moléculaire, son

hydrophobicité et son affinité à former des liens hydrogène, tout autant qu'avec sa concentration.

Nous avons utilisé un acide frrlvique dérivé du sol d'une mass€ moléculaire plus faible (500 -1000

Da) que la MOD provenant d'un lac (3000 - 10 000 Da) utilisee par Lydersen et al. (1990).

L'effet que nous avons observé peut être relié à la source de MOD utilisée, un acide fulvique

extrait du sol, par opposition à de I'humus ou de la MOD provenant d'un lac. De plus, les

conditions physico-chimiques anrbiantes (ex.: pH de la solutioq force ionique, température)

peur.ent influencer I'intensité de I'interaction de la MOD à la surface branchiale. Tandis que nos

expériences ont eté faites à pH 5.0, le pH dans Lydersen el al. (l99o) variait de pH 4.8 - pH 5.7.

Le pH de la solution semble être une variable importante influençant les interactions de la MOD

avec la surf,ace branchiale. Par oremple, dans l'étude de lililkinson et al. (1993) sur les cellules

branchiales isotéeg les liens chimiques avec l'AF étaient plus intenses à des pH de 4 à 5 qu'à des

pH autour de la neutralité. La proportion de groupements carboryliques non-ionises dans la

molecule d'AF et zur la membrane branchiale aurait tendance à augmenter à des pII plus bas,

favorisant ainsi les interactions hydrophobes etlou les liens hydrogène.

4.5.6. Implications environnementales

Nos conditions expérimentales avaient été choisies à la suite d'expériences préliminaires indiquant

que le stade juvénile du s&umon de l'Atlantiçe était particulièrunent résistant à des

concentrations d'Ali qui seraient normalement toxiques en I'absence d'acide fulvique. Certaines de

ces expériences AI-AF ont été effectuees en conditions de sursaturation ou de non-equilibre, des

conditions qui risquent pe,lr de se produire dans un milieu naturel affecté par l'acidification

chronique. Toutefois, ces conditions sont comparables à celles pouvant se produire lors du

chaulage (liming) de bassins versants acidifiés riches en Al et contenant de la MOD (Weatherley el

al., l99l;Lacroix, L992;Rossoland et al., 1992).
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pendant les chocs acides printaniers ou automnaux, les populations de poisson peuvent être

expcsées à des atrgmentations soudaines et extrêmes de I'acidité et de la concentration en

alurninium d'une duree de plusieurs jours. De telles réductions épisodiques de pH accompagnées

d'augmentations des teneurs en Al ont été documentfu dans certains cours d'eau de la

Scandinavie Qlenriksen et a1.,1984; Borg 1986), de I'est des Etats-Unis (Driscoll et al-, 1980;

McAvoy, 1989) et du bouclier canadien Q,aZerte et Dilloq 1984; Campbell et al., 1992). Les

concentrations de matière organique dissoute dans les rivières peuvent également augmenter

pendant ces périodes d'acidification épisodique, et exercer une influence importante sur la

spéciation de I'aluminium (en Nouvelle Angleterre, McAvoy, 1989; en Scandinavie, Skogheim e/

al., 1984;Andersson et Nyberg 1984; en Nouvelle Écosse, Lacroix et Karq 1986 et au Québec,

Campbell et al., lgg2). D'après les résultats d'etudes avec les eaux brunes naturelles, les

complexes organiques de tAl sont considérees peu toxiques (Driscoll et al., 1980; Baker et

Schofield, 1982; Skogheim et a1.,1984; Lacroix et Townsend, 1987; Lacroix, 1989a).

Par ailleurs, certains résultats obtenus zur le terrain suggàent eux-aussi que l'Al inorganique est

moins toxique en présence de la matière organique dissoute. Il a eté noté que'en présence de

MOD, les branchies de poisson bioaccumulent IAl, msis le métal ne Gruse pas les dommages

cellulaires notés après des expositions à tAt inorganique (Karlsson-Norrgren et a1.,1986; Lacroix,

1989a). De même, une éhrde de bioessaisin situ, effætué avæ I'omble de fontaine dans des cours

d'eau acidifiés des Adirondaeks, a comparé les mortalites des poissons dans des cours d'eau ayant

des concentrations diftrentes en MOD (Simonin et aI., 1993). Les chercheurs ont observé des

mortalités supérieures dans la rivière contenant peu de MOD, pour des teneurs similaires * Ali,

que dans des cours d'eau ayant un contenu plus élevé en MOD (Simonin et a1.,1993).
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5.0. CONCLUSION.

5.1. Hypothèses et résultats

En guise de conclusiorq il convient d'abord de se rappeler des hypothèses exilninees dans cette

recherche et des conclusions qui en ont découlé:

Hypothèse 1: Les CL-50 déterminées à trois niveaux de pH sont semblables lorsqu'exprimées en

ion Æ*, si I'on tient compte du degré d'ionisation des sites branchiaux.

Résultat: Le produit de la concentration de I'Al3* avec la proportion de sites L-branchiqm

n'est pas constant pour l'éventail des pH expérimentaux.

Hypothèse Z: À faibte pH, des teneurs sotrs-létales de Zn occasionnent un antagonisme de la

toxicité de IAl.

Résultat: Les temps de zurvie des organisrnes diminuent pour des solutions contenant de l'Al

et des teneurs souslétales deZn.

Hypothèse g: À faiUl€ pH et à diftrentes concentrations d'Al, I'accumulation de Zn dans les

branchies du saumon est inversement proportionn€ll€ à la concentration d'Al.

Résultat: L'accumulation de Zn dans les branchies est indépendante de la concentration de

l'Al lors d'expositions conjointes, à pH 4.8.

Hypothèse 4.:Dans dæ eaux douces acides contenant de I'Al, les CL-50, exprimées en Al

monomère inorganique, sont les mêmes pour les solutions inorganiques que pour

des solutions contenant de I'acide fulvique comme source de matière organique

dissoute.
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Résultat: En présence d'acide fulvique, la CL-50, exprimee en Al inorganique, diftre

significativement de la CL-50 en conditions inorganiques (p < 0.05), étant de deux

à trois fois plus élevee que celle-ci, au même pH.

Hypothèse 5: Une pré-exposition de courte duree à des solutions organiques (à pH 5.0, sans Al)

protege les organismes subsequemment exposes à I'Al.

Résultat: Pour des bioessais réalises dans des solutions d'aluminium inorganique à pH 5.0, la

CL-50 pour les saumons pré-exposes à l'acide fulvique dans une eau douce

reconstituée est virhrellement identique à celle des poissons non-exposes.

Le thème global de cette recherche était d'évaluer la pertinence du modèle de I'ion libre pour

expliquer trois aspects particuliers de la toxicologie de l'aluminium vis-à-vis du saumon

Atlantique: (i) la toxicité du metal à diftrents ptl, (ii) la toxicité des mélenges d'Al et de zinc à

faible p}! et (iii) la toxicité de I'Al dans des solutions contenant de la matière organique dissoute.

On examinera ce thème à la lumiere des réstrltats obtenus dans le cadre de la présente étude.

5.2. Le modèle de l'ion libre et la toxicité de l'Al à faible pH.

Le MIL suggère que la toxicité de l'Al dewait être determinee par la concentration de I'ion librg

Al3*, dans le milieu. Il est cependant évident, d'après les réstrltats de cette étude, que la

connaissance de la concentration de I'ion libre à dle scule ne p€rnet pas de predire les effets

biologiques de I'aluminium. Tout d'abrd, les CL-50 determinees à trois niveaux de pH sont

diftrentes, même lorsqu'elles sont exprimees en termes de l'ion AI3*.

La diminution de la toxicité de I'Al à faible pH est qualitativement en accord avec le concept de

competition accrue e,ntre le proton tf et I'ion libre Al3* pur les sites de complexation ou de

transport à la surface branchialo (Ca,mpbell et Stokes, 1985; Neville et Campbell, 1988). Il est

possible do modifier le MIL pour tenir compte de cette competition en calculant la proportion de

sites libres à diftrents pH. En conditions equitoxiques, c'est-à-dire à des concentrations aqueuses
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d'Al3* égales à la valeur de CL-50 (Alt), le produit de la concentration de I'ion libre et de la

proportion de sites de complexation libres dewait demeurer constant à différents pH.

Les résultats de cette etude dânontrent que le produit de la concentration de I'ion libre avec la

proportion de sites L-branchie libres n'est pas constant pour l'éventail des pH expérimentaux. Le

produit démontre une dépendance résiduelle envers le pII, même lorsque I'on tient compte des

effets du pH sur l'ionisation des groupements fonctionnels présents à la surface branchiale. On

peut donc conclure que le modèle de I'ion libre, 'lnodifié" pour tenir compte de la compétition

entre le proton If et l'ion libre Al3* à la surface branchiale, n'explique qu'une partie de la

dépendance des valeurs CL-50 (At') envers le pH - il en reste une dépendance résiduelle.

Quelques hypothèses peuvent être avanoees pour expliquer cette dépendance 'résiduelle' entre le

pH et la toxicité de I'Al.

(a) - existence,d'-un micro-€nvironnement b hial.

Dans le calcul de la proportion de sites {L-branchie}m.0, la valetrr de pH de la solution

d'exposition a été utilisee. Cependant, dans le cas de poissons expsés à une solution acide non-

tamponnee, le pH dans le micro-environnement branchial pourrait être plus élevé que dans le

milieu (Playle et Wood, 1989a; Randall et Wright, 1989; Lin et Rendall, 1990). Par exemple,

Playle et Wood (1989a) ont mezuré le pH de I'eau branchiale après $on passage sur les branchies

de la truite arc-en-ciel. Leurs résultats suggèrent que, dans les eaux acides très douces (pH < 5.0),

le pH du micro-environnem€nt des branchies est tamponné par l'excrétion de produits

respiratoires, principalunont I'ammoniaque NH3. Dans de tels cas le pH dans le micro-

environnement branchial peut augmenter de 0.4 - 0.8 unités d. ptt, comparativernent à la solution

d'exposition (pH de 4.5 à 5.5).

Une telle augmentation de pH mènerait cæpendant à une proportion plus élevée de sites

{L-branchie} ionises, comparativernent à la proportion calculee en fonction du pH de la solution

mère, et réduirait I'effet de competition entre le proton If et I'ion libre Al3* pour les sites de
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complexation ou de transport à la surface branchiale; ceci agrait pour effet de diminuer I'effet
protecteur apparent de I'ion If, alors que c'est le phenomène inverse qui s'obsene, à savoir un
effet protecteur résiduel inexpliqué. Par ailleurs, Playle et Wood (1989b) suggèrent que
I'augmentation du pH branchial provoque la 'précipitation" de I'Al sur les branchies et que cette
'précipitation" nuise au poisson. Il n'est cependant pas évident qu'une telle accumulation de
I'AI(OIO3(s) sur les branchies causerait les perturbations de l'ionorégulation associæs avec la
toxicité de I'Al au faible pH (Wood et McDonald, 1987). De plus, la neutralisation rapide des
solulions contenant de I'Al est caractérisee par la formation de formes polynucléaires et de
colloïdes de I'Al, plutôt que par la formation d'Al(Olf)r(s) (Bertsch 1989). En d'autres termes, un
micro-environnement branchial à pH plus élevé que celui de la solution-mère pourrait bien exister,
mais cela ne semble pas oftir d'explication plausible de la dépendance résidudle des valeurs
CL-50(Æ3) envers le pH.

(b) -

Dans sa forrne'fnodifiéÆ", le MIL tient compte d'une compétition diræte entre I'ion ff * y41r+

pour des sites specifiques sur les branchies. Par ailleurs, I'acidification du milieu peut également
avoir un effet indirect sur les branchies - au fur et à nrezure que le pH baisse, le nombre de
groupements ionises diminue, et la charge superficielle des branchies devient moins négative.
Selon des études récentes de Kinraide (Kinraide et al., lg2; Kinraide, 1994\, traitant de la
rhizotoxicité de I'aluminium envers le blé, cette diminution de la charge superficielle entraîne une
baisse de la concentration en Al3* retenu dans la double-couohe électrique située à proximité de la
surface des racines. L'influence 'fésiduelle" du pH sur la toxicité de l,aluminium reflete
possiblement cet effet icrdiræt de l'acidificatiorç puisque l€ MIL n'en tient pas compte.

(c) -

Selon le MIL, seuls les eomplo<es Al-L-branchie sont impliques dans I'expression de la toxicité de
I'Al. Par ailleurs, I'aluminium a tendance à former des hydroxo-complexes en solution, par ex.
AlOIft, h formation de ces complexes étant favorisée par une augmentation du pH. Si ces formes
d'aluminium se liaient à la rnembrane branchiale, formant un complore mixte Ho-Al-L-branchie, et
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si ces complexes mixtes contribuaient à la toxicité de I'aluminiunl le métal s'avérerait alors plus
toxique que préw (on suppose ici que la toxicité des complexes Al-L-branchie et HO-AI-L-
branchie est additive). Le corollaire à ce raisonnemen! c'est qu'en acidifiant le milieu on
supprimerait la forrnation des complexes HO-Al-L-branchie; dans de telles conditions la toxicité de
l'aluminium diminuerait plus rapidement que préwe selon le MIL, et on évoquerait un effet
'protecteut''additionnel du proton. Certains auteurs ont effectivement démontré une corrélation
entre la toxicité de I'Al à faible pH et les concentrations calculées en solution des complexes de
I'AI hydrolysés, AIOH2* et Æ(OfD2* (Fivelstad et Leivestad, 1984). Neville et Campbell (l9gg)
ont démontré mathématiquement que ce genre de corrélation peut s'expliquer en termes de la
formation de complexes mi*es GIOXAI-L-branchie. Soulignons que la formation de complexes
mixtes a également été suggérée pour expliquer la toxicite de I'Al en présence de fluorures.
Wilkinson et al. (1990) ont démontré que la complexation de l'Al par les fluorures atténue sa
toxicité chez le saumon de l'Atlantique. Cependant, la toxicité résiduelle de I'aluminium en
présence de fluorures est plus importante que celle predite à partir des concentrations ,n 413+ (et
des hydroxo- complexes dAl). La corrélation appârente entre la mortalité et la concentration de

AIG)2* s'expliquerait donc par la formation dbn complexe mixte {F-Al-L-branchie}.

(d) -

Le MIL ne considère pas les actions physiologiques du protorL comme la pertuôation de
l'ionorégulation qui se manifeste pendant les orpositions dans la gamme de pH 4.5 à 5.5
(McDonald, 1983; Wood, 1989). Wood et McDonald (19s7) Éparent les réponses physiologiques
de poissons soumis è un faible pIL ou à des teneurs élevées de l'Al, en deux phases.
Premièrement, il y a une phase 'bhoc", caracterisee par des pertes rapides d'ions plasmiques.
Cette phase est suivie par une phase de récupération" où les pertes ioniques sont minimisees et
I'organisme démontre tme adaptation atr stress induit. D'après les travaux de Booth et al. (l9Sg)
avec I'omble de fontaine, il semble que les poissons soumis à des conditions plus severes ne soient
plus capables de résister à un stress subsequent. Booth et al. (1988) ont soumis des truites à trois
pH acides (pH 4.4, pH 4.8 et pH 5.2), suivis par des expositions à court terme (6 h) à diftrentes
concentrations en AI (4.1, 12.3 et 37 pM Al). Ils ont mesuré les concentrations dTons (Ng Cl,
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Ca) dans I'eau. Les pertes d'ions ptasmiques en présence de I'Al (12.3 pM) étaient moindres chez

les poissons qui avaient été préalablement acclimatés au pH 4.5, comparément à celle des

organismes acclimatés au pH 4.8 ou 5.2 (pertes de Na de3JoÂ chez les poissons acclimatés au pH

4.5, par rapport aux pertes de 83Yo et 100% observees chez les poissons acclimatés au pH 4.8 et

pH 5.2 respectivement). Il est possible que I'induction des mecanismes de recupération soit plus

rapide chez les poissons acclimatés au pH le plus acide.

Les poissons exposés à I'Al démontrent des reponses physiologiques senrblables (Wood et al.,

1988; Wilson and Wood, L992).Il est possible que les mecanisrnes de recupération physiologiques

soient induits plus rapidement, ou qu'ils soient plus efficaces, chez les poissons soumis à l'Al en

conditions extrêmes de pI{. Dans un tel cas, les organismes seraient plus résistants à I'aluminiurn à

pH 4.5 qu'à pH 4.8 ou 5.2. Les adaptations physiologiques au faible pH protégeraient les

organismes contre les effets néfastes de I'Al, et urgmenteraient, de façon temporaire, la résistance

de l'organisme au metal.

5 .3 . Le modèle de lion libre et la toxicité duZn à faible pH.

Tout comme pour I'aluminiun\ la toxicité du Zn est plus faible à pH 4.5 qu'à pH 5.2. Comme

dans le cas de I'alurniniunq on pcut invoquer la competition lttZrf. au niveau des branohies pour

expliquer partiellement feffet protecteur de l'ion ff. Oe nouveau, le MIL modifié n'explique

qu'une partie de la reduction de la toxicite dv Zn à faible pII, mais les valeurs Cl-5O(Zn) sont

plus rapprochees les unes des artres que les valzurs obtenues avec I'Al; il senrble que le MIL

modifié explique mieux la toxicité de Zn à faible pH. En comparaison avec I'Al, le Zn a moins de

tendance à s'hydrolysor (moins de tendance à former des hydroxo-complexes) et la formation de

complexes mixtes HO-Zn-L-brarphie est netternent moins favorisse. Selon cette interprétatior; et

d'après I'hypothèse (c) ânise ci-haut, de tels complexes mixtes ne joueraient pas de rôle dans la

réponse toxique de Salmo slæ ul zrnc û le MIL donrerait dorp une meilleure prediction de la

toxicité de ce métal que de celle de I'aluminium.
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5.4. Le modèle de l'ion libre et la toxicité de mélanges d'Al & deZn:

Dans le cas de mélanges de deux métaux, le MIL suggere (1) que la toxicité d'un métal cationique

pourrait être réduite en présence d'un deuxième cation entrant en competition aveo le premier ou,

s'il n'y a pas de compétition entre les métaux pour les mêmes ligands à la surface branchiale, (2)

que la toxicité du mélange des deux metatrx dewait être plus élevee que celle des metaux pris

individuellement. Cette étude démontre que des concentrations faibles de zinc caractéristiques du

milieu naturel catrsent une toxicité supplémentaire en présence d'aluminium et à faible pH.

Le premier effet n'est pas mis en évidence par les données de CL50, qui n'indiquent pas de

diftrences significatives entre I'exposition à I'aluminium et I'exposition aux deux métaux.

Cependant, les résultats de l'analyse stratifiee des temps de strrvie démontrent un effet

significativement négatif du zinc sur les poissons oryoses au mélange N-Zn. Nous pouvons donc

conclure que la présence de zinc n'atténue pas la toxicité de l'aluminium dans ces conditions, mais

entraîne plutôt une diminution des temps de zurvie pour les poissons elçoses aux detrx métaux. La

modélisation des temps de zurvie est un outil puissant pour predire les effets de mélanges de

métaux sur les populations à risque.

Dans le deuxième cas, ori la toxicité d'un mélange est plus élevee que celle des rnetaux individuels,

il en ressort deux possibilités. Premièrement, si la concentration de sites {L-branchie} libres etait

beaucoup plus grand€ que la somme des complexes {M-I-branchie}, il y aurait peu de

conrpétition pour les sites sur les branchies. Deuxièrnement, il est possible que I'Al d.le Zn

agissent à des sites diffirents sur la membrane branchiale; dans ce cas on s'attendrait à observer un

effet semblable. L'hypothèse d'une toxicité additive pour l'Al etleZn est appuyee par le fait que

l'accumulation de Zn dans les branchies est indépendante de la concentration de I'Al lors

d'expositions conjointes, à pH 4.S. I se peut que c€s deux nÉtaux agissent à des sites diftrents

sur la membrane branchiale en raison de leurs affinites diffqentcs: Al3* est un cation de classe d

avec une forte affnité pour les groupements fonctionnels renftrmant de I'orygène (R-C(Op-; R-

O), alors que le Zrf* æ. classifié comme cation 'È la limite'avæ davantage d'affinité pour les

groupements fonctionnels renfermant du souûe (R-S) .
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Cette étude a aussi démontré qu'une portion du Zn est liee par le mucus, quoique que cette
portion soit moins élevée que celle observee pour I'Al dans des études comparables. Ces résultats
soulignent I'importance du mucus dans I'accumulation de metaux dans les branchies.

Cette étude démontre que les concentrations faibles de zinc caractéristiques du milieu naturel
causent une toxicité supplémentaire en présence d'aluminium et à faible pII, une conclusion qui
peut avoir des applications sur le terrain. À h fonte des neiges, les populations de poisson peuvent
être exposees à des atrgmentations soudaines et extrêmes de I'acidite et de la concentration en
aluminium d'une duree de plusieurs jours (Campbell et al.,lgg2).Dans de telles conditions acideg
les poissons pourront être soumis non seulement à I'Al à faible pII, mais aqssi à d,autres métaux,
tels l'Al, le l\dn, le Cd et leZ4 (Baker, 1982; Andensson et Nyberg, 1984; McDonald et al.,l9g9;
Brezonik et al., 1990; Nelson et Campbell, l99l). La présence de faibles quantités d'atrtres
metaux comme le zinc peut r&uire le temps de zurvie et par conséquent causer une mortalité
accrue durant de tels episodes.

Des résultats obtenus sur le ærrain sr.rggèrent qu'un mélange d'Al et de Zn est plus toxique que
l'Al seule. Les rivières acidifiées au Pays de Galles contiennent des concentrations en Al et de
faibles teneurs enZn(Turnpenny et a1.,1987; Weatherley et a1.,1990). Les a'teurs suggèrent que
ces teneurs faibles de Zn contribue à la toxicité envers les populations de salmonidés dans ces
rivières (Turnpenny et al.,l9B7; Weatherley et a1.,1990).

5.5. Le modèle de I'ion libre et la toxicité de I'AI an présence de matière organique dissoute
naturelle (MOD).

Selon le MIL, un ligand conrme la MOD devrait reasr à la manière des ligands synthétiques
comme I'EDTA (éthylàrediamine-tétraacétate), qui réduismt la concentration de I'ion libre et, par
consequent, la toxicité des métaux. En présence de I'Al, le rôle de la MOD devrait être identique à
celui d'un ligand qynthetique cornme l'EDTAb c'es-à-dire de reduire la concentration de Al3* et
donc la toxicité des solutions d'Al. Il faut cependant admettre que la structure de I'EDTA est très
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diftrente de celle de la MOD. La MOD est composee principalement des acides fulviques (AF) et
des acides humiques (aD; ces héteropolymères polydisperses ont des poids rnoleculaires
nettement supérieurs à celui de I'EDTA et leurs molecules renferment à la fois des groupements
fonctionnels hydrophiles et une "épine dorsale" plutôt hydrophobe (noyaux aromatiques).

Cette étude a démontré qug contrairement aux predictions du MIL, I'Al inorganique est moins
toxique en présence d'AF à pH 5.0 que dans des solutions à ce même pH ne contenant que l,Al
inorganique. Le modèle de régression entre la mortalitg les concentrations en Al inorganiqug et le
carbone organique suggère que I'AF a un effet biologique direct, protégeant la membrane
branchiale contre les effets toxiques de I'aluminium. Il est possible de proposer un mécanisme pour
expliquer cette action de l'AF.

Premièrement, il est connu que I'acide fulvique possede des caractéristiques amphotères (Sposito,
1981) et qu'il peut affæ,ter la membrane biologique @etersen et Perssoq l9B7; Hargeby et
Peterseq 1988). I{argeby et Petersen (1988) ont démontré une réduction de la permeabilité de la
membrane de I'amphipode Gannuras pulex à un pH faible en présence de la MOD. Chez les
algues, la prise-en-charge de molécules neutres conune le soôitol s'effectue normalement par
simple diftrsion. Parent et al. (1996) ont démontré que la prise-en-charge de laç-sorbitol

diminuait lorsque les sellules algales étaient expo#s sirnrlte*énrent au sorbitol et à I'Al
inorganique à pH 5; c€tte perméabilité éxutcependant restaur& en présence de I'acide fulvique.

Wilkinson et al. (1993) ont également suggéré une interaction directe de la MOD avec la
membrane branchiale. Cos chercheurs ont rnezuré le potontiel à la zurface de cellules branchiales
isolées de I'achigan à grande botrche (Micropterus wtmoi&s) au moyen de la micro-
électrophorèse. Les cellules exposées à I'AF à pH 4.5 ont nrontré un potentiel de surface plus
élevé que celles étudiées à ce même pH mais sans AF. L'augmentation du potentiel de sur&ce a
eté attribuee à l'association de I'acide firlvique avec los cellules de branchie. Cette association
impUquerait des liens hydrogèræs etlou des interactions hydrophobes.
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L'association de I'AF avec les surfaces biologiques semble augmenter à des pH acides, (Wilkinson

et al., 19931' Campbell et d., 1997); il s'ensuit que le rôle direct de I'AF dans I'atténuation de la

toxicité des métaux risque d'être plus important à faible Ê{ qu'à pII nzutre. L'interaction de I'AF

avec les surfaces biologiques pourrait également varier en fonction de la concentration en AF. Il

s'agit là de deux pistes de recherche qui mériteraient d'être explorees à I'avenir.

Les effets biologiques de I'acide fulvique, qui semblent oftir uæ protection contre la toxicité des

métaux au niveau de [a membrane des branchies, doivent être pris en considération dans les études

de la toxicologie des métaux elr présence de matiere organique dissoute. Cette conclusion peut

avoir des applications sur le terrain. À h fonte des neiges, les populations de poisson pzuvent être

exposées à des au$nerrtations soudaines et extrêmes de I'acidiæ et de la concentration en

aluminium d'une durée de plusiers jours (Campbellet al.,1992). La présence de faibles quantités

d'autres métaux commo le zinc pourrait réduire le temps de strrvie des poissons et par conséquent

causer une mortalité accrue durant de tels épisodes. Par ailletrs, la matière organique dissoute

naturelle, comme I'acide fulvique, pourrait oftir une nreilleure protection contre la toxicité des

métaux que celle resultant d'une simple diminution de la corwntratiocr de I'ion libre.
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6.0. PERSPECTIVES DE RECIIERCIIE.

L'étude des interactions dans les mélanges de metaux est un zujæ méritant d'être exploré

d,avantage en toxioologie aquatique, surtout en ce qui a trait aux milier.rx oligotrophes. Les études

à venir auront intérêt à utiliser les approches nouvelles p€rmettant de contrôler la chirnie du milieu

et de déterminer la furme chimique des métaux. Ces approches comprennent I'utilisation d'une eau

reconstituée de composition définie, les logiciels d'équilibres chimiques et un éventail de

techniques d'analyse (ASV, ISE, résines d'echange ionique, dialyse) permettant la mesure e:racte

de la. concentration de I'ion métallique libre. Peu d'études récentes sur le poisson se sont servis de

l'ensemble de ces outils.

De plus, les méthodes toxicologiques classiques, oomrne I'uralyso des temps do survie, devraient

être mises en valeur. Ces méthodes permettent I'utilisation efficace des donnees de toxicité et la

mesure de diffirences sgbtiles dans les réponses biologiques à des cor-æentrations réalistes des

métaux. L'inclusion dcs agtres variables chimiques pertinentes (ex.: la concentration des

principaux ions) et des factetrs biologiques (ex.: nrasse, sexe) pourrait améliorer la præision des

predictions offertes par l& modélisation.

Un autre domaine de recherche des plus prtinents est l'ctude du rôlo de la matière organique

dissoute naturelle dans la toxicité des nétatrx. La MOD petrt jorer un rôle irdépendant de

protection contre la toxicité des rnétaux, rnais cst effst dwrait &re défini selon l'origine et les

propriétés chimiques de la MOD. Il serait important d'explora les processrs physiologiques

agissant à la surface membranaire qui sont à l'origine de cet effet protocteur.
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Tableau 4 Mesures moyennes du pH et des concentrations deZn

dans les bassins experimentaux @T; n).

pH [Zn], pM

4.47 (0.0s; r32) 1.2 (0.3; 30)
4.42 (0.0s;156) r.7 Q.a;az)

a.86 (0.08; 8a) r.7 (0.3;28'1
4.83 (0.0E;r32) 1.0 (0.2;30)

5.26 (0.10; 168) 1.0 (0.3;30)
5.24 (0.05: I 0.8 (0.3:

1 .
2.

3 .
4.

5 .
6.



Tableatr 5. Conditions expérimentales moyennes (pH et carbone

organique total) dans les bassins d'exposition à I'Al

(solutions EDR et AF).

Expérience Solution pH (ET. n) COT (ET. n)

l0
EDR

AF

4.96 (0.16, 54)

5.03 (0.13,36) 2.0 (0.6, 16)

1 l
EDR.

AF

4.98 (0.06, 84)

4.97 (0.18, 56) 2.4 (1.0, 16)



Tableau 6. Conditions ales dans les expositions au 65Zn et à des

concentrations en Al.

Expérience

lAI, pM

(gamme)

pH

moyen

(tt, Ér)

[ZnJ, pM

moyenne

(q Ér)

u'zn 1pci.rt1
moyen

(tL Ér)

7

I

9

0 .7  -7 .3

0.8 - 5.4

0.7 - 4.7

4.9 (42,0.t)

4.8 (60, 0.2)

4.8 (72,0.2)

1.6 (14, o. l)

0.9 (4, 0.1)

1.0 (4, 0.1)

0.9 (21, 0.1)

10.8 (4,0.2)

9.t (4,0.2)



Tableau 7. Conditions expérimentales moyennes (pII, orygène dissous, OD, et

carbone organique total, COT; (ET, n)) dans les bassins de pré-

exposition (solutions EDR et AF).

Solution
pré-exposition

pH OD
(mg Or.l, 

t)
cor

(mg c.L 
1)

cL-50 (e6 h)'

EDR

AF

4.ee (0.30,

4.ee (0.24,

l8 )

r7)

10.8 (0.2, 7)

lo.4 (0.9, 7) 4.2 (0.2s\,3

4.6 (3.7 - s.8)

4.6 (3.8 -s.s)

I Les valeurs CL-50 en pM Al, (lirnitee de confiarrce à95o/o) ont eté détermirNÉes apres la période
de pré-expositiorq avec les solutions AI-EDR à pH 5.0. Il n'y a pas de diftrence significative entre
les valeurs CL-50 (p > 0.05).
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Tableau I

Expérience pH, h

Valeurs CL-50 (limites de confiance à95W en pM Al calculées pour

les bioessais avec l'Al ou un mélange N etZn.

| 4.47 - t20h

2 4.42 - 140 h

3  4 .86-  96h

4 4.83 - 120 h

5 5.26 - t20h

6 s.24 - 120 h

AI

e.6 (8.6 - 10.8)

10.s (e.e - 11.3)

2.8 Q.s -3.4)

4.s (4.0 - 5.If

2.0 (1.e -2.r>

mélange N+Zn UT-Zndans
le mélange I

8.3 (7.3 - e.s) 0.10

9.0 (8.1 - 9.9)' 0.14

3. r  Q.6  -3 .7 )

3.8 (3.0 - 4.8)

r.6 (1.5 - r.7)' 0.20

r .9 ( r .8 -  2. r .7 ( r .s  -  1.9)  0.18

"CL-50 du mélange plus basse que celle de I'exposition à I'Al seirlement (p<0.05).

o CL-50 plus élevée que celle de I'expérience 3.

I Les unités toxiques (UT) de Zn pour les bioessais ur pH 4.5 etp}J5.2 ont été calculées d'après
les teneurs enZnmesurr6es dsns les bassins d'essais (tableau 4) et les valeurs ZnCL-50.
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Tableau 9.

Expérience

Valeurs CL-50 (tableau l0) exprimees coîrme I'ion libre, Al*t (pM).

ion libre (%)' Al seulement N+zn

5.7
5.9
1 .0
1 .3

0 .14
0.13

| 4.47
2 4.42
3 4.86
4 4.83
5 5.24
6 5.26

69
65
33
35
8
8

6.6
6.8
0.9
1 .6

o.t7
0.15

t La proportion de l'ion libre présent à chaque pH a été calculée par modélisation des equilibres
chimiques.



Tableau 10. Le dépendance de la toxicité de l'Al envers le pH.

Expérience pH L-cellulern*,
oroportionl

cL-50
IÆ.L uM

[L-cellule]rit,' [Al'*]'

I

2

3

4

5

6

4.47

4.42

4.86

4.83

5.24

5.26

0.48

0.45

0.70

0.68

0.85

0.85

6.6

6.8

0.9

1 .6

o.t7

0. 15

3.02

3.30

0.64

1.08

0.13

0.14

t La proportion de sites libres ionises sur les branchies a été calculee avec pK' :4.5.

' Selon le MIL, le produit de la valeur CL-50 (en concentration de I'ion libre; tableau 1l) et de
proportion de sites libres dewait être constant à diftrents pH.



Tableau I l. Dépendance de la toxicité du Znvis-à-vis du pH.

pH L-celluleriu,,
orooortion I

CL.5O
lznz*l. ttMl

[L-cellule]m,u' [Al"-]'

4.47

4.42

5.24

5.26

0.48

0.45

0.85

0.85

l l . 9

1 1 . 9

5.0

5 . 1

5.7r

5.36

4.25

4.34

'La proportion de sites libres ionisés sur la branchie a été calculée avec pÇ = 4.5.

' Selon le MIL, le produit de la valeur CL-50 (en concentration de I'ion librQ et de la proportion
de sites libres devrait être constant à diftrents pH.



Tableau 12. Valeuæ log-waisemblance et paranrètres estimes (valeurs p)

avec les termes des différentes covariables d'après la

modélisation des temps de survie pour les bioessais au pH

4.5, selon le rnodèle de hasard proportionnel de Cox.

pH 4.5 termes Valeurs log- Paramètres P > Chi-carré
waisemblance estimés

nulle -304.723

lA11 -284.740 0.274 (0.044) < 0.0000001

lAl*l -281.711 0.454 (0.069) = 0.014

tAtl -21e.rc8 0.2e6 (0.047) :0.022

lznl 0.517 (0.1s4)

tAtl -276.7re 0'310 (0.047) :0.02e
codeZn l.m9 (0.258)

unités -275.129 3.m3 Q.497) n.s.

l Les modèles subsequents ont eté compares avæ le modèle precedant par Chi-carré (n.s. : pas de
diftrence significative; p > 0.05).



Tableau 13. Valetrs log-waisemblance et paramètres estimés (valeurs p)

avæ les termes des différentes covariables d'après la

modélisation des temps de strrvie pour les bioessais au pH

4.8, selon le modèle de hasard proportionnel de Cox.

pH 4.8, termes Valeurs log- Paramètres P > Chi-square
waisemblance estimés

nulle -336.022

lAlr.l -32t.650 2.82s (0.s61) < 0.00001

tAll -319.008 1.037 (o.leo) : 0.022

tAl,l -30s.0er r.320 (0.206) < 0.0001
Zncade 1.306 (0.206)

tAll -303.314 r.274 (0.194) n.s.

I Les modèles subsequents ont eté comparés avec le modèle precédant par Chi-carré (n.s. = pas de
diftrence significative' p > 0.05).



Tableau 14. Valeurs log-waisemblance et paramètres estimés (valeurs B)

avec les termes des diftrentes covariables d'après la

modelisation des temps de survie pour les bioessais au pH

5.2, selon le modèle de hasard proportionnel de Cox.

pF{l.Z,termes Valeurs log- Parametres P > Chi-square
uaisemblance estimés

nulle -286.393

lAl*l -266.843 53.836 < 0.0m0ol
(e.35e)

tAll -266.366 4.115 (0.726) n.s.

unités -257520 7.841 (1.100) < 0.001
toxiques

lA11 -2s7.4r8 4.376 (0.72e) n.s.
lznl r.r27 (0.272)

tAtl -2s6.e64 4.s46 (0.734) n.s.

I Les modèles subsequents ont aé compares avec le modèle precédant par Chi-carré (n.s. : pas de
difr5rence significative; p > 0.05).



Tableau 15. Accumulation deZn(tzn: comptes moyens'min.-1 ' gr tissu

branchial (ED; Zntota!: 'Fg gr tissu branchial ef> sur les

branchies de saumon après une exposition à 1.6 pM Zn et à des

conoentrations en Al dans l'expérience 7

lAll, pM

7.3 (0.3)

s.8 (0.2)

s.1 (0.3)

3.2 (0.2)

l.e (0.3)

0.7 (0.2)

ZrU cpm'g

I 135 (821) a

2270 (870)b

4710 (1500) c

s180 (22e0)c

5630 (3130) c

61 l0 (2830) c

5720 (23w) c

zn, pg'g

0.6 (o.s)

1.3 (o.s)

2.7 (0.8)

2.e (r.3)

3.2 (1.8)

3.s (1.6)

3.2 (r.3)

I concentration en Al norninale.

'Les comptes aux diftrentes concentrations en Al ont eté cornparés par une analyse de variance.
Les valeurs avæ le même symbole (q b, c,d) ne sont pas diftrentes à p = 0.05. (n = 10 à
I'exception de I'exposition à 1.9 pM Al où n = 5).
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Tableau 16. Comptes d"utân(comptes moyens.min.'' .g t tissu branchial

@9, bruit de fond soustrait, n= 12) des branchies de saumon

après une exposition à 1.0 pM Znetà des concentrations en Al

dans I'expérience 8.

lAll, pM o" Zn, cpm g'

Zntotal

"' Zt\ cpm g'

Znlié

5.6

4.2

2.2

0.9 (contrôle)

aa20 Q470) ax

3570 (1610) a" x

3420 (840) a" x

1900 (lM0) b, x

3180 (l170) a ,y

2860 (1300) a y

2690 (710) aby

1440 (1030) b, x

Les comptes aux mêmes concentrations d'Al ont été conrparés par test-L Les valeurs obtenues aux

différentes concentrations en Al ont été comparees par une analyse de variance (A}[OVA). Les

valeurs avec le même symbole (A}.[OVA: q b; test-t: )q y) n€ sont pas diftrentes à p = 0.05.



Tableau 17.
â1

Comptes de"'Zn(comptes moyens.min.t . g t tissu branchial

@f;, Uruit de fond soustrait, n= l2') des branchies de saumon

après une exposition à 1.0 pM Zn û. à des concentrations en Al

dans I'expérience 9.

lAll, pM "" Zr\ cpm.g'

Zntotal

o' Zn, cpm.g t

Znhé

4.7

3 .6

1 .4

0.8 (contrôle)

2960 Q030) a,b, x

4770 (3190) b, x

2350 (1650) a, x

1670 (940) a, x

2320 Qrl0) 4x
2710 (1880) a" y

1550 (10e0) a x

1300 (930) a" x

Les comptes aux mêmes concentrations d'Al ont été comparés par un test-/. Les valeurs obtenues

aux diftrentes concentrations en Al ont eté compar&s par anatyse de variance (ANOVA). Les

valeurs avec le même symbole (ANOVA: q b; test-l: x, y) n€ sont pas diftrentes à p = 0.05.
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Tableau 18. zn total et znlié (ttg zn g'' tissu branchid, tr = 12) sur les branchies de

saumon exposées à 1.0 pM deznet à des concentrations en Al, dans les

expériences 8 et 9. L'accumulation dezna été calculée d'après les

valeurs moyennes des comptes deZnsur les branchies.

Bassin

Expérience 8 Expérience 9

total lié proportion lioe total lié proportion liée

I

2

3

4

o.t2

0 . l l

0 .10

0.06

0.10

o.o7
0.08

0.04

0.8

0.6

0.8

4.7

0 . l l

0.  18

0.09

0.06

0.09

0.10

0.07

0.05

0.8

0.6

0.8

0.8



Iableau 19. Concentrations moyennes en Al (frIVI, *Éfl Oans les expériences avec AF

(expériences l0 et ll).

Expérience l0
bassin nominale Ah Alcv Als Ati dialysable

I

2

3

4

44.4

33.3

22.2

I  1 . 1

38.6 + 3.3

33.8 *  3.7

20.8+ 0.7

10.5 *  0.9

t5.6 t3.2

10.4 r 0.8

9 . 1 +  1 . 4

6.8 + 9.9

2.0 x 0.4

2.3 X 0.2

4.3 r 0.8

4.5 + 0.8

13.6 r  3 .1

8.1 t  0.8

4.8 r  1 .5

2.3 *0.6

1 2 . 1 *  1 . t

8.4 * 0.9

2.9 *.0.3

1 .3  r  0 .1

Expérience 11.
bassin nominale Al1 Alcv Als Ati dialysable

I

2

3

4

44.4

33.3

22.2

l 1 . l

37 .1 r  l 0 . l

28.0 r 3.8

23.4+2.8

t0.3 +Z.l

14.6 *-4.2

9 .5  X2.6

8.6 + 1.3

6.9 + 0.9

2.3 r 1.5

3.4 r  1 .5

4.9 + l . l

4 .7  * . t . 1

12.3 + 4.1

6 . t  *2 .5

3.7 t t .4

2.2 X0.7

16.8 +2.7

l l .1*  0 .2

3 . t  +  0 .2

2.2 + 0.1
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Tableau 20. Valeurs CL-50 en pM Al,, Qimites de confiance ù95%)

déterminees après les essais avec I'EDR et l'AF.

Expérience EDR. AIi AF -Ali
(échanse ionique)

AF - Alt
(dialvse)

l 0

l l

2.e (2.s -3.2)

4.0 (3.s - 4.s)

8.0 (6.e - e.3)

6.1 (s.8 - 8.2)

4.e Q.7 - 6.2)

8.r (6.2 -10.s)

Les valeurs CL-50 determinées dans la solution AF sont signiûcativenurt plus élevées que celles

de la solution EDR (p<0.05).
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Les relations entre la mortalité (proportioq arc sinus, n: 18) et

les variables conjointes COT (mg C'L I ) et concentration en Al

(pvD.

Paramètres valeur P R' Ordonnee à E.S. de I'estimé

0.46

0.69

a.7l

0.440

0.099

- 0.215

4.470

0.357

0.345



Figure l. Les relations entre la mortalité (proportion, arc sinus, n = 18) et les variables conjointes
COT (mg C'L-') et concentration enAl (pM)'
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CHAPITRE 1

(Aquat. Todcol. 33: 155-176).

Survival time modeling of exposure ofjuvenile Atlantic salmon (Sd!09 sdal)

to mixtures of Al and Zn in soft water at low pH

Robert Roy and Peter G.C. Campbell

Université du Qué,bec, INRS-Eau

C.P.7500, Ste-Foy

Quebec, Canada GlV 4C7
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ABSTRACT

The toxicity of mixtgres of aluminum and zinc to Atlantic salmon (Sdlqg salar) was studied under

conditions representative of the low ionic strength waters of the Canadian Shield. Organisms were

exposed to elevated concentrations ofinorganic monomeric Al singly, and to a mixture of Al and a

sublethal concentration of zinc (1.7 to 0.8 lrM), at thræ acidic pH levels (pH 4.5, pH 4.8 and pH

5.2). Survival times at each pH exposure rilere modeled with a Cox proportional hazards model.

In all cases, there was a highly significant efect of the presence of Zn on survival times in the

mixture. Models with the best fit included a covariate term for Al (either as Al 3 or as inorganic

monomeric Al) and a classification code variable for Zn.

Concentrations of the free Al ion at each exposure pH were calculated using the chemical

equilbrium modeling program IIYDRAQL. Even when o<pressed in terms of Al 3*, the LC-50

values at each pH were still different. We suggest that a modification of the free ion activity

model, including competition between the proton, If, and the free Al iorU Al3*, at the gill surface,

can explain part of the pH dependence of the LC-50 (Al ') values, but that there remains some

residual dependance on H * concentration.

Keywords: aluminunl

ion activity model.

toxicity, metal mixtures, acidic ptf proportional hazard model, freezfiw,
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INTRODUCTION

of the metals responding to environmental acidification" Al and zn arc among those that

consistently show the most obvious increases in concentration (Nelson and Campbell, 1991)' This

geochemical response is noted both in chronically acidified lakes and streams' and in streams

subject to episodic pH depressions. For example, episodic pH depressions with accompanying

increases in Al have been documented in rivers and streams in scandinavia Qrenriksen et at', 1984;

Borg, 1986), in the eastern us @riscoll et al., 1980; McAvoy, 1989) and on the canadian

precambrian Shield s,azerteand Dillorq r9g4; campberl et ar., rggz). Elevated concentrations of

other metals, in particular zinc, have been detected in acidified watersheds in ontario (Spry d d',

1981), Scandinavia @ickson" 1978; Steinnes, 1990) and in the Adirondacks @aker, 1982; White

and Driscoll, l9g7). Aluminum and zn concentrations also increase in experimentally acidified

lakes (Schindler et al., 1980; Santschi et al., 1986; Brezonik et al', 1990)'

Clearly, fish populations in acidified environrnents will tend to be exposed not only to high

concentrations of the hydrogen ion itse[, but also to elevated concentrations of more than one

metal. Indeed, declines of fish populations in response to environmental acidification have been

associated with the mobilization of aluminurn (Driscoll et al., 1980; Henriksen et al', l98a); Al

concentrations in sgch environments mây exceed 15 pM @riscoll and Schecher, 1988)' It has

also been suggested thatZncontributes to the toxicity towards salmonid populations that is often

observed in acidified rivers (Turnpenny et al., 198?; Weæherley et al', 1990)' According to a

recent survey of metal concentrations in acidified watersheds (McDonald et al'' 1989)'

concentrations of Zn may attain levels as high as 1.9 plvl, with most values ranging from 0.10 to

1.0 pM.

At neutral pIL the toxicity of mixtures of metals is generally additive, with each metal

contributing proportionalty, depending on its çoncentratioq to ttrc toxicity of the mixture @aton"

1973;Lewis, t978;Finlayson and vemre,l9ï2;Enserink et al., 1991). As the pH is lowered, the

toxicity of metals tested individually tends to decrease (Zn- Bradley and Sprague, 1985; Cu -

Howarth and Sprague, 1978; Chakamoukos et al., 1978; Cu, Cd,Zn- Cusimano et al'' 1986)' but

little is known about the effects of acidification on the toxicity of maal mixtures. Most studies
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conducted at low pH have considered Al as the primary metal responsible for toxicity and have

neglected the efects of low levels of other metals. In a notable exception to this generalizatiorq

Hutchinson and Sprague (1986) reported that a mixture of Zr4 Al and 5 otlrer metals severely

affected the reproduction of flagfish (Igdaos[g floridae) at pH 5.8. Trials with different

combinations of metals suggpsed that Al xnd Zn were primarily responsible for the observed

effects. Similarly, Hickie et el. (1993) recently demonstrated that netal concentrations tlpical of

acidified lakes on the Canadian Shield may be lethal to acid-sensitive species, such as the fathead

minnow @uoelates promelas).

The free-ion activity model (FIAl"f) suggests that the toxicity of a metal is determined by

the concentration of the free or aquo ion - M(IIZOF. ot 1\fl for simplicity (Morel, 1983;

Pagenkop{, 1983; Campbell, 1995). The FIAM attributes the biological effect of the metal to its

interaction with a cellular ligand (L-cell) located at the biological zurface (e.9., the gill membrane),

to form a surface complex f--f-cell. The biological responss, zuch as toxicity, is assumed to be

proportional to the concentration of this zurface comple:r" which is in turn proportional to the

ambient free-ion concentration. According to the FIAM approactr, th€ toxicity of a cationic metal

might be reduced in the presence of a second competing cation - such behaviour has been slrown

to lre the case for many metals in the pres€nce of elevated concentrations of Ca2* and H*

@agenkopf, 1983). By analogy with the competitive efus sf incread ttfl and [Ca2*J, we

hypothesized that the toxicity of Al might be ameliorrted in the pres€nc€ of subJethal levels of Zn.

Alternatively, if Al and Zn were to act at different sites on the gill, one miglrt anticipate an additive

effect.

The objective of this study was thus to determirp if the toxicity of Al to Atlantic saknon

Gdmg sdat) would b€ atr€ctd by the prescnc€ of sub-le*hal concentrations of Zry undet

conditions representative of those observed during srrcw melt in Quebæ North Shore rivers. The

experimental approach involved the expozure of juvenile Atlantic salrmn to a range of pH

conditions (pH 4.5 - 5.2), with additions of lethal conærdrations of Al and sub-lethal

concentrations of Zn. To minimize the complications of working in oversaturated (and thus

undefined) medig mar<imum concentrations of inorganic motpmeric Al in the synthetic exposure
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solutions were maintained below the solubility limit calculated for Æ(OfÛb(s). Above this

solubility limit, the aqueous chemistry of Al becomes exceodingly complex and unpredictable

(Bertsch, 1939) - dissolved polynuclear Alp spæies, hydrory-Al colloids and particulate

Al(OI{)r(s) may all co-exist under these conditions, their inter-conversion being notoriously slow.

MATERIALS A}-ID METHODS

Maintenance and acclimation of organisms

Juvenile Atlantic salmon (S. salar), with average test weights of I to 7 g, were obtained

from a provincial fish hatchery (Ministère de Loisir Chasse et P&hes, Ga$pe, Québec) and from a

commercial aquaculture establishment (La Pisiculture Saukeb, Nouvellg Gaspé, Quebec). One

experiment, experiment 3, involved fish weighing 6.8 g * 2.2 g (meaq S.D.); in all other

experiments fish weighed on average 1.4 + 0.4 g (meag S.D.). The organisms were maintained in

a 550 L hotding tank situated in a l0 oC temperature controlled chanrber, with a 12h: 12 h light-

dark cycle controlld by a timer. Water in the holding tank was recirculatd through an activated

carbon-biological filter systenl and was also partially renewd with 360 L of reconstituted soft

water twice a day. Dissolved oxygen in the holding tank was always >95Vo saturation. Fish were

fed trout chow pellets (Corey Mlls, Fredrictoq New Brunswic$ ed libiturn The organisms were

acclimated to laboratory conditions for at least two wæks. Fish were not ffi for 24 h prior to an

experiment.

A reconstituted soft water ([Cu'T : 44 1tMr; Mg I : 62 1tVr; fNJt = 143 pM; K'] = 7

pM; [Cl-] = 7 pM [SO+t'] : 106 pM; tCO3l = 143 [rM) was prepard by the addition of reagent

grade salts to deionized water and was used for acclimation of the organisms and for all

experimentation. The newly prepared soft water was vigorously aerated for a minimum of 6 h and

chilled to l0 oC before addition to the holding tank (pH 6.1 - 6.5, after aeration and temperature

adjustment).
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Bioassays

Water for experiments was prepared in 360 L polypropylene tank reservoirs. The pH of

the chitled water was adjustd to pH 4.0 - 4.8 s'ith 2.0 N HNOI. If necessary, an appropriate

volume of an Al stock solution (1000 ppm Al as AldSOr)s'I8 H2O, acidified to pH < 4.0) was

added at the same time. The reservoirs were gently aerated for a minimum of 12 h and the pH was

checked frequently. After this period of equilibratiorL the pH was verified and the water was

transferred to the dosing system. Two of the reservoirs were connæted to the dosing system' One

reservoir contained the highest Al concentration for the bioassay and the other contained dilution

water, both at the appropriate pH. The solutions were pumped into two head-boxes and then fell

by gravity to a series of Masterflex proportional pumps, and then to the bioassay tanks. The

proportional pumps lvere arïanged to provide the series of Al concentrations in each bioassay.

Zinc (as a ZnSOa.'MrO stock solutiory 3.3-3.8 mM) was pumped separately to each duplicate

bioassay tank at a rate calculated to provide exposure to 1.5 tt'l.,{Zr+ based on the total flowrates

for each tank.

Metal er(posures were conducted in a flow-through system. Basin volumes and flowrates

were determined according to Sprague (1973), allowing >95Yo molecular replacement of the basin

volume (8 - 20 L) within 8 h. Prior to the introduction of fis[ the system was set into operation

for a period of 24 h. Ten fish were then placed in each exposure tank and measurements of the pH

(twice duily; Table l) and dissolved orygen (daily) were taken over the course of the experiment.

Dissolved oxygen was always >98/o saturation. Mortalities were monitored every 3 h throughout

the e;rçeriments, orcept for a 7 h period at night, to permit the calculation of median survival

times. Fish were considered dead when no reaction was obtained after prodding.

Fish were exposed concurrently to concentrations of Al and to the mixture (Al and Zn), at

three acid pH levels (pH 4.5, pH 4.8 and pH 5.2). Two experiments were conducted at each plt

with five Al concentrations and two control tanks. One control consisted of etçerimental water

without Al or Zry at the pH of that experiment. A sæord control consisted of exposure to the

sub-lethal concentration of Zn used in the particular experiment, also at the pH of that experiment.

No mortalities occurred in either of the controls in any of the experiments. The duration of all
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experiments was l2O h, with the exception of experiment 3, which was terminated at 96 tq and

experiment 2, which was continued for an additional 24 b both due to failure/malfunction of the

dosing system. In addition, bioassays of Zn toxicity were conduatd at pH 4.5 and pH 5.2; in

these experiments fish were exposed to a range of Znconc€ntrations without Al, in order to assess

the degree of Zntoxicity present in the mixture within the limits of our pH exposrres.

Aluminum toxicity occurred over a narrow concentration range. In order to calculate

lethal concentrations for SAYo of the population (LC-50 values), additional exposures were

conducted at the conclusion of two ofthe experiments. One higher Al exposure was conducted 8

days after the conclusion of experiment 2, urd additional Al and N- Zn exposures were nrn

immediately following experiment 6. The LC-50s and correspondng 95% confidence limits were

determined using the trimmed Spearman-Kaôer method (tlamilton et al., 1977\. LC-50s at the

same pH were compared using the standard error of mean differences (Sprague and Fogels,1977).

The toxic units model (Pagenkop{ 1983; Sprague,1973) suggests that the toxicity of a

mixture can be approximated by the zum of the toxic fractions of each metal present in the

mixture. These toxic fractions are determined by the IIC-50 value for each constituent. In its

simplest fornL the model predicts that a mixture $'iU b€ lahal if the zum of these units is > 1.0

(Sprague, 1973). If the sum is g[cater than 1.0 for the same response, the mixture toxicity is

considered as less-than-additive; if less than one, its toxicity is more-than-additive. If the presence

of Zn attenuated the toxicity of Al, one would expect the mixture to slrow less-than-additive

toxicity. We wished to relate the toxicity of the mixture at each pH to what would be orpected

from the concentration of each constituent, so toxic units were calculated for Al and fot N'Zn

exposures:

rupxi=tffi*&
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where TLIpui = toxic units at a particular pH i [Zn]1 is the average concentration measured during

the particular experiment, [AlJn was the measured concentration in the exposure tank g and where

LC-5OAi and LC-5026 are the Al and ZnLC-S0 values at pH i.

Metal analysis

All samples destined for metal analysis were handled and stored using acid-washed

polypropylene plasticware. Samples for total Al analysis were preserved by addition of

concentrated trace-metal grade HNO3 at a final concentration of 0.1 M. Samples for the

determination of monomeric Al were filtered (0.a pm) but were not acidified. Aluminum

speciation in the exposure media was determined with an automated colorimetric technique

@ogeberg and Henrikseq 1985), which measured either monomeric or acid reactive Al (= total

dissolved At). Background Al concentrations (mean + S.D = 0.4 * 0.3 pM) ranged from below

the detection limit of 0.1 pM to a single high value of 1.4 pM.

Water samples for Zn analysis were taken daily and nrere pres€rved with ultra-pure trace

metal grade HNO3 prior to analysis by flame atomic absorption (air-acetylene flame).

Concentrations of added Zn n the experiments ranged from 1.7 to 0.8 FM (Table l).

Concentrations in experiments at pH 4.8 and pH 5.2 fell below the target Zn concentratiorU either

due to differences between the calculated and actual dilution rates, lower than calculated pumping

rates, errors in the preparation of the sock solution, or adsorption to the sides of the bioassay

tanks. Background Zn concentrations measured in the control tanks were below the detection

limit of 0.1 pM (5 Fg L'r).

The speciation of inorganic monomeric Al was calculated using the chemical equilibrium

program I{YDRAQL @apelis et al. 1988). Equilibrium constants (log K) for the inorganic

complexes of Al were trken from Schechs and Driscoll (1987): AIOIf*, 4.97; AI(OID*,, -8.67;

A(Orûn , -23.3O; A(OID} aq, -15.00; AISO4*, 3.02; A(SOJ', 4.92. T\e constants were

corrected for a temperature of l0 oC. In order to ensure that ttle solubility limit for Æ(OfD3
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precipitation was not exceeded, we ran the program using synthetic gibbsite (log Ç : -8.05) as

the controlling phase. This conservative approach ensured that all added Al was present as

inorganic monomeric forms in the bioassay tanks (i.e., no precipitatioq no polynuclear Al).

Indeed, there were no significant differences betrreen the trro Al meastrrements (monomeric and

total), indicating that all added Al was present in dissolved monomeric form. Equilibrium

constants for Zn were taken from a standard reference database (NIST, 1993). At our

experimental pH values and in our synthetic exposure mediq Zn was present predominantly (>99

Yo) asthe free ion,Ztf* .

RESIJLTS

Lethal Al concentrations (LC-50s)

At each experimental pI{ the LC-50 values (as pM Al or Al*) were similar for Al and Al-

Zn exposures (Tables 2 and 3). The mixhrre LC-50s were generally lower than those determined

in the Al-only exposures. In experiments 2 and 5, the mixhrre LC-50s were significantly lower

than Al-only exposures, but only marginally so (p * 0.05). Replicate experiments also produced

similar results, with one exception: at pH 4.8 (experiments 3 and 4), the LC-50 values determined

for Al-only exposures were significantly different b < 0.05), yet the two corresponding mixhrre

LC-50s were not (p > 0.05). The average weight of fish in orperiment 3 was 6.8 g, compared to

1.2 gin e4periment 4; this weight difference may account for the difference in the Al-only LC-50s.

There is an apparent reduction in the toxicity of Ali as the pH decreases - the LC-50 values

increase notably as pH decreases from pH 5.2 to pH 4.5 (Tables 2 and 3). The speciation of Al

varies markedly over this pH range, with the free ioq Al3*, becoming predominant as the pH

approaches 4.0. The FIAM suggests thet th€ toxicity of Al should be proportional to the free ion

concentratioq yet even when the LC-50s are expressed in tqnrs of the fræ ion (AF* - see Table

3), they still increase as the pFI is lowered.
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Zinc toxicity

Zinc was also less toxic at pH 4.5 than at pII 5.2 - the LC-50 values deærmined in Zn-only

exposures at pH4.5 and p}IS.2were ll.9 (8.4 - 16.8) and 5.1 (4.6 - 5.7) respectively (expressed

as pM Zn + 95Yo confrdence limits). Similar reductions n Zn toxicity with decreasing pH have

been reported in studies with rainbow trout (gncorhynchus 4gykrss). At pH 4.7, with a soft water

matrix similar to ours, Cusimano et al. (1986) reported a LC-50 value of 10.3 yMZn, while at pH

5.6 in water of greater hardness, Bradley and Sprague (1985) reported a threshold LC-50 for

rainbow trout of 13.5 pM Zn. AtpFI4.9, in very soft water, Hickie et al. (1993) reported a value

of 6.6 ltMZnfor alevin rainbow trout.

Using the LC-50 values and the average Zne,oncqrtrations measured during the exposureg

toxic units (TUs) of zinc were calculated for experiments performed with Al at pH 4.5 and pH 5.2

(Table 2). The TUs of Zn present in the mixtures with Al ranged from 0.1 TU at pH 4.5 to 0.2 TU

at pH 5.2 - no mortality was observed at these concentrations of Znin the controls for each

experiment.

Survival time modeling - approach

It was apparent ûom a preliminary inspection of lethal times that at elevated Al

concentrations the N + Zn mixture had greatc toxicity than the Al-only solutions. In order to

maximize tlre use of the bioassay dat4 srrvival times were modeld with the computer program

STATISTICA (Statistica for Windows, Statsoft rdease 4.5, 1993), using the $rb-routines Survival

Analysis and Statistica Command Language. Data from the three highe* Al expozures in each

experiment were selectd (with mortslity > 2t/o in at least one of the concurrent exposure tanks).

All data were right-censored at 120h , \ rith the exception of experirnents at pH 4.8, which were

censored at 96 h. Cens,oring is characteristic of zurvival data because not all organisms die before

the end of the study. In this tlpe of study, all individuals are censored at the same time: the length

of the experiment. In our curc, one orperirnent at pH 4.8 was ternrinatd at 96 h and in order not

to bias the data by including different censoring times, both pH 4.8 experiments were censored at

96 h. All other experiments ended atl20 h and so were censored at this tiæ.
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The survival data did not match (p < 0.05) any of the available zurvival distributions (exponential,

Weibull, log-linear, Gompertz). Data from experiments at each pH were compared using a

Kaplan-Meir analysis. Cumulative hazard plots (log survival vs. log time ) were reasonably

parallel (Figure L: experiments et pH 4.5), zupporting the aszumption that the hazards were

proportional in each experiment @ixon and Newmaq l99l). (Plots of data from experiments

conducted at pH 4.8 and pH 5.2 were similar and are not included). Tlre data at eaoh pH were

then combined in order to increase the number of individual cases. Since the distribution funæion

was unknown, the nonparametric Cox proportional hazard model (Cox and Oakes, 1984; Dixon

and Newmarq l99l) was used to compa^re the hazard function in the Al and AJ,-Zn o(posures at

each pH.

The Cox proportional hazafi model assumes that the underlying hazard rate is a frrnction

of the independent variables, without any assumptions as to the shape of the lrnzard function. The

model is written as:

h {(t'), (z # r,. . . z,)l = ho(t\o exdp 14 + P zz z + . . . F, z,)

where h{t) is the actual hâzard with the i variôles zarfr the survival time t. The term tb(t) refers

to the baseline hazard, whon all the irdependent variables are set to zoro. The effect of a

treatment is to multiply the baseline hazard by the B values - the parameter estimates. Fitting a

model results in estimates of the goodness-of-fit, termed the log-likelihood value. The signiûcance

of a model is determined by a Chi-square computatioq comparing the log-likelihood values for the

model with the parameter estimates, and the null case, where all estimates are set to zero. If

certain assumptions in the data are verifid, the inclusion of either continuous or classification

variables may resrlt in a model with a more positive log-likelihood and a better fit to the data. If

two models with different variables are compared, a Chi-square goodness of fit comparison can

also be calculated. If twice the absolute difference in the trro log-likelihoods is gtreater than the

appropriate Chi-squared value (with degrees of frodom as the difference in the number of

pararneters in each model), then the model with the greater log-likelihood is a significant

improvement. In Tables 4, 5 and 6, the terms are arranged according to the log-likelihood value,
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from the most negative to the most positive. While the order of terms is different in each table,

the most significant term(s) can easily be seen as the last significant entry in the series.

A variable may be us€d in a stratified analysis, where tlæ hazard does not have to be

proportional but the effects are not estimated, or it may be entered as a covariatg where the effect

is estimated and tested, but the hazards are aszumed to be proportionsl. In this study, a stratified

analysis was performed on each of the pH groups, with the Al concentrations (either as pM

inorganic Al or using the calculated values of the free ion - Al 3*) as the independent continuous

variable and the presence/absence of Zn ("Zn code" = I or 0) defining the strata. Plots (log

cumulative survival vs. log time) of the Al and mixture survival data at each pII were also parallel,

suggesting that the hazards were proportional. Thus both the Al concentration and Zn were

entered as covariates in further models, the latter as either a classification variable (Zn code) or as

a continuous variable using the average Zn c,onc,entration (frM) in each e:<perirnental series.

Finaily, th€ toxic units in each tank were entered as a single covariate for experiments at pH 4.5

and pH 5.2, where Zn toxicity data were available.

Survival time modeling - results

The results ofthe stratified analysis slrowed a highly significant effect ofthe presence of Zn

on survival times in the mixture (Figs. 2, 3 and 4; Tables 4, 5 and 6), despite the sub-lethal

concentrations of the metal (0.1 - 0.2 TUs; Table 2). At each pII, the separation of the data into

two groups - with and without Zn - results in a more positive log-likelihood and a significant

improvement in the model. Accordingly, Znwas includd with Al eittrer as a covariate ("Zn pM"

: aver&ge Zn concentration in ttre mixture) or as a classification variable (nZn code", : 0 or 1) at

each pH (Tables 4, 5 and 6). The Al concentration was entered as either the inorganic Al

concentration ('Ali') or as the concentration of the free ion ([Al 3*]) calculated at each

experimental pH (Table 3). In one case, at pH 4.5, the (Al *) term rezulted in a slightly

improved logJikelihood value compared to the model with tAlil (Table 4; p < 0.05). However, at

pH 4.8 and pH 5.2, use of the (Al3) term did not significantly improve the fit compared to the

[At] models (Tables 5 and 6). As th€ pH becomes more acidic slight differences in pH result in

greater differences in the proportion of Al as Al 3*. The small differences in average pH- (0.05
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pII) in the two pooled experiments at pH 4.5 restrlted rn a 4Yo difference in tlæ Al 3*

concentrations. (Table 3). Thus the calculated Al 3* concentrations slrcw more variability than

the measured [Ali], attd rezult in a better model for the data at this pH. The range of free ion

concentrations at the less acidic pH values may have been too similar to the Alr concentrations to

result in significantly improved models at pH 4.8 and pIJ5.2

In an attempt to elucidate the role of pH (as tl're lf-ion concentration) in the toxicity

response, we included all appropriate data in one survival model (all survival data right censored at

L2O l\ excluding data from experiment 3). However, both Al3* and Ali terms show a high

dependence on the lf-ion concentratiorç with an elevated covariance between these terms; since

the covariates were not independent, the resulting model was considered to be invalid.

In most cases, the Zn code classification variable (where Zn cnde = 0 or 1) provided the

best fit or described the data at least as well as the use of toxic units (Taile 4: pH 4.5; Table 6, pH

5.2); atpH 4.8 the use of ZnconcEntration as a continuous variable (Zn pM) provided a slightly

better approximation (Table 5), probably due to the greater range of Zn concentrations (1.0 and

1.7 pM) used in these experiments. The difforence betwæn the fir'o models (toxic units vs.

proportional hazard) lies in the use of the parameter estimates - the use of toxic units describes an

additive function (Al and Zn n one term), wlrereas in the proportional hazard model a separate

parameter - either "Zn coden or "Zn pM' - multiplies tlre correspording hszard represented by the

Al parameter. There is no significant difference betrreen the additive and lrultiplicative

descriptions at the relatively low levels of Zn in these experiments, which were not designed to

test the effect of different Zn concentrations. However, it is possible to estirnate the increased risk

to individuals exposed at the same Al concentratioqr" using tlre separate Zn pararneter.

The increasod risk of concurrent exposur€ to Al and Zrq relativo to exposure to the sanre

concentration of Al alone, can be calculated on the bssis of tlw Zn code parameter ostimates.

These parameter estimstes can be transformed into relative risks, which are the probability of

dyrng in one goup as compared to a referonce goup. Tlre prranæters are entered as the power of

the exponent term in the hazard equation. Thus, an individual aposed to the mixhrre at pH 4.8
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has el'306 : 3.7-fold gtreeter risk compared to an individual exposed to Al only, and is more likely

to expire during the experiment. At the two other pH exposures, the risks are respectively 2.7

(er'00e, pH a.5) and 3.1 (et'tzo, pH 5.2). Similar calculations were performd with the Zn pM

parameter and the average Zn concentration for the experiment (Table 7). Thus, at pH 4.8 ard

for an average Zn concentration in the mixture of 1.0 ;rIvI, the increasd ri* is e (1.0X0.e60) :2.6

(Table 7).

This increased risk can be related to decreased median survival times if the survival

distribution matches one of the models discussed previously. For example, if the survival

distrrbution matches an exponential or Weibull distribution, rnedian survival time to death for the

different treatment groups can be generated @ixon and Newrnar\ l99l). The Cox proportional

hazud model does not firrnish direct estimates of the median time to deattU yet STATISTICA can

be used to generate survival curves at different Al concentrations in order to visualize the

increased risk resulting from exposure to the mixture. This was done with data from the

individual, unpooled experiments (experiments l, 4 and 6). A survival cuwe at the LC-50 value,

determined in the Al-only expo$re in that experiment, was first genaated. A similar curye at the

same Al concentration in the mixture was generated for comparison. The degree of increased risk

can be judged by the reduced suryival times in the mixture €igure 5)

We also calculated the concentration of Al in the mixture tlut would cause the same

toxicity as the LC-50 concentration in the Al-only exposure (i.e., an equitoxic Al concentration in

the mixture). This was dore by subtracting the Zn TUs present in ttre mirture from the Al TUs

dete.rmined in the Al-only exposures at that pII, and multiplying this fraction by the LC-50 value

for the Al-only errposure. For example, at plf 5.3 in experiment 6, there were 0.2 TUs of Zn

present in the mixture. The LC-50 for the Al-only exposrre was 2.0 pM (: 1.0 TUs); the

equitoxic concentration in the mixture should be (0.S . 2.0 = 1.6 pM Al). Wh€n the reurlting

curves are plotted (e.g., Figure 6), they overlap each other, as one would expect for equitoxic

conditions. In this case, the equitoxic concentration also corresponds to the LC-50 value in the

mixture (experiment 6, mixture LC-50 : 1.7 pM; Table 2).
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DISCUSSION

A{uuly-qposures
I The LC-50 values determined for Ali in the absence of Zn (2-11 pM AIi, depending on the

exposure pH; Tabte 2'1 are similar to tlrose reported for salmonids in the recent literature, given the

inevitable differences in experimental variables (acclirnation period; souroes of soft water; species

and strains of fish). Approximate LC-50s can be estimated ûom the data in other studies, such as

Wilkinson et al. (1990), from which we obtained a 168 h LC-50 at pH 4.5 for juvenile salmon of

3.2 pM as Al'* (a.9 pM Al). Vatues for other salmonids are equal to or greater than the values for

Atlantic salmon. For example, van Coillie et al. (1983) exposed brook trout (Salvelinus fontinalis)

to inorganic Al in a soft water matrix similar to that usd in this study and obtained 168 h LC-50s

(as totat Al) of 35 pM at pII4.5 and 17.8 pM at pH 5.3. Orr et al. (19S6) reported a threshold

lethal concentration of 6.5 pM for juvenile rainbow tfout (Q. lq5egÙ exposed atp}I5-2.

Comparison of the present toxicity data with eadier results is hampered by the relative

scarcity of LC-50 values for Al in the toxicological literature. This scarcity of LC-50 values (not

of Al-fish studies in general) probably re.flects the nature of the acute response of fish to

aluminum, i.e. the difficulty of obtaining "partial" mortalities. To derive precise LC-50 values one

requires reproducible "partial" mortalities, but in the presont study the range of Al concentrations

over which partial mortalities occurred was very narrow and difficult to sub-divide. Hutchinson et

al. (1987) also observed a narror.r' re$ponse range to Al at low ptf what they termed a threshold

response, in some oftheir studies with early life stages of salmonids.

As has been reportd by earlier workers for Atlantic salmon (Muniz and Lievestad, 1980)

and for other salmonids @aker, 1982; Neville and Campbell, 1988; Hoftze and Hutchinson" 1989),

the toxicity of inorganic Al decreased as the pH dæread. Evem when expressed in terms of the

free Al3* iorl to take imo acçount pH-induced changes in Al speciation in solution" LC-50(AI3)

values increased 45-fold in less than a single pH decade, i.e., from 0.15 pM at pH 5.3 to 6'8 pM

at pH 4.4 (Table 3). Knowledge of the free-ion concentration alone is clearly 49! sufficient to

predict the biological effects ofAl. Similar conclusions urcre ræently reported for freshwater algae

(Gensemer, 1991; Parent and Campbell, 1994).
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The decrease in Al toxicity at low pH is qualitatively in agreement with the concept of

increased competition between the protorq If, and the free-metal ion, Al3*, for binding and/or

transport sites on the gill surface (Campbell and Stokes, 1985; Neville and Campbell, 1988).

According to the FIAM, Al toxicity should be proportional to the concentration of the surface

complex {At".-L-gilU:

toxicity c {Al'.-t-gill} = K tAlt.l {L-g[]tu,

where K is the conditional formation constant for the metal-gill zurface complex, and {I--cell}ru

is the concentration of free (ionized) binding sites at the gill surface, the latter being deternrined by

the pH in the gill microenvironment @layte and Wood, 19S9a"b) and the pIÇ values of the binding

sites on the gill surface. For equitoxic exposure conditions, e.g. at aqueous Al3* concentrations

corresponding to the LC-50(AI3) value, the produot of the free ion conoentration and the number

of free binding sites on the gill should remain approximately constant at different pH values.

Following the approach of Cusimano et al. (1986) for fish gill siæs, and of Parent and Campbell

(1994) for sites on algal surfaces, we estimated the number of ionized sites on the gll at each

exposure pH. Approxirnate pK values suggested for the carbohydrate-sugar moieties on gill

surfaces have ranged from 3.5 (Reid and McDonald, 1991) to about 5.0 (Pagenkop{ 1983). A

value of pIç = 4.5 was choseq a value which has been used in other modeling studies (Neville and

Campbell, 1988; Wilkinson et al., 1990). This pK was entered into the following quation to

estimate the proportion offree L-gill sites:

proportionisrized = 
1+ fiax"_na

It is evident from Table 8 that the product of the fræ Al3* concentration ard the proportion of free

L-gi[ sites is not constant over the range of enperimental pH vahæs; the product still shows a

marked pH dependence even after the efect of pH on tlre gill urrface is taken into account.
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Several possible hypotheses can be advanced to explain this "residual* pH dependence of Al

toxicity. In calculating the proportion of free L-gi[ sites, we used the bulk solution pH value; for

fish exposed to dilute, unbuffered acidic solutionq the pH in the gill microenvironment may be

higher than that rneazured in the bulk solution (Playle and Wood, 1989a) - such an increase would

affect the calculation of {I"-cellru}. In addition, sonre authors have postulated that mixed-ligand

complexes such as HO-Al2*-L-Sll may form at the gill surface and contribute to the observed

toxicity (Neville and Campbell, 1988; Wilkinson et al., 1990). We conclude that the nmodified"

FIAlvI, involving competition between the protoq tf, and the free Al ioq Al3*, at the gitl surface,

can explain part of the pH dependence of the LC-50 (Al t) values, but that there remains some

residual pH dependence, as yet unexplained.

Al * Zn exposures

The results of the stratified survival time analysis show a highly significant negative effect

of Zn on fish exposed to the N+Zn mixture. We can therefore conclude that Zn does not

attenuate the toxicity of Al under these conditions, but rather decreases survival times of

individuats exposed to both metals. This effect was not readily apparent in the LC-50 data (Table

2), where no significant differences in toxicity were detected botwæn the single metal and metal-

mixture exposures. In fect, since no mortality occurred in the control Zn expozures (sublethal Zn

without Al, at the particular acid pH,) in any experiment, one would have predicted little increased

toxicity in the mixtures of Al and Zn.

Why, if added Zn lowered zurvival times, were the LC-50 values for the Al-only and the

Al+Znmixture at each pH not significantly different? It might h argued that the use of longer

exposure times would have revealed a significant difference in LC-50 values between the mixture

and the single metal expo$res. However, we discount this expknation since the LC-50 values

reported here approaoh incipient values - in the Al exposures where partial responses occurred,

mortalities had normally ceased well before the end of the bioassay. We conclude that the effect

of Zn on survival times is real, and that the apparent insensitivity of the LC-50 determinations to

the presence of Zn is a reflectisn of the deficiencies of this classical approach to the analysis of

toxicity data @ixon and Newmaq 1991).
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The survival time modeling results generally wpport a simple additive model for the

toxicity of the N+Znmixture. Indeed, for fistr bioassays conducted at neutral pII, the toxicity of

metal mixtures has been described in the litsature as simply additive or slightly less than additive

when one of the metals is present at low conc€ntration. This was the case for chinook salmon

@@ncgrhpgbuË tshawytscha) exposed to Zrs Cd and Cu (Finlayson and Vemrg 1982) and for

minnows Gbinw phoxinus) exposed to mixtures of zub-lethal concentrations of Zn and Cd

(Wickland Glynn et al., 1992). Similarly, in an eady study with Atlantic salmon at neutral pII,

Sprague (1964) reported an additive response in that the ûsh died more rapidly in mixtures of Cu

and Zn than would have been expected on the basis of the lethal times measured in exposures to

individuâl metals. In some cases, mixtures of metals at low pH appear less toxic than predicted.

For example, in a recent study of the fathead minnow @. promelas), Hickie et al. (1993)

determined individual metal LC-50 values for Al, Cu and Zn at pH 4.9, and for a mixture of all

three metals at the same pH. Bioassays of the mixhrre showed somewhat less toxicity than

expected (E TUs = 1.54 at the mixture LC-50 concentration).

In some cases, fish have been reported to exhibit less-than-additive or even independent

responses to binary metal mixtures, notably wlren rrctal A is present at higlr concentration and

metal B at a low level (< 0.1 TUs: Eatora 1973;' Parrstt and Sprague, 1993). Howeveq these

observations may reflect the fact that rates of mortality are rarely reported in mixturc studies

dealing with acute toxicity. If individuals can tolerate a certain concentration of metal d they may

also tolerate ttæ presence of rnetal B at a lower concentration in a mixulre. Sensitive individuals,

those that would die at the same concentration of metal A, may die eadier in the presence of low

concentrations of metal B, but this effect might only be apparent when the minimum exposure

times for determining the incipient or threshold LC-50s are compared. In contrast, sundval time

modeling offers an efficient and statistically powerful method of comparing such responses, with

the additional advantages of a greater abundance and precision of information @ixon and

Newmaq 1991).

tt7



Mechanistic considerations

The increased toxicity of Al observed in the presence of low levels of Znmay be related to

the mechanism of Al toxicity. Many gill initants, irrcluding Al, stimulate the production of mucus.

In an earlier study (Wilkinson and Campbell, 1993) we exanrined aluminum uptake by Atlantic

salmon in the laboratory at pH a.5; gill uptake of Al was slow, approaching steady state only after

3 d of exposure and initially most of the Al was sorbed not to the gi[ surface itsel{, but to the gill

mucus. Mucus appeared to retard Al transport from solution to the membrane surface, thus

delaying the acute biological response ofthe fish (cf. Exley et al., 1991)'

Zinc would also be expected to bind to ûsh mucus (e.g., Handy and Eddy, 1990), but less

strongly than Al, and thus any protective effect of mucus would be less effective for Zn than for

Al. Indeed, exposure of trout to Znresults in a rapid influx of the metal through the gills into the

plasma at neutral pH (Spry and \ilood, 1988) and at a pH of 5.6 (IIandV and Eddy, 1990) - unlike

the delayed response noted for Al, no lag is noted in the influx of Zn. This influx is enhanced in

fish that have been acclimated to low ionic strength waters (Spry and Wood 1988), such as the

salmon in the present study, and by acid exposre @entley, 1992). In this latter sfirdy, Zn influx

into channel catfish (ISaluEEg punctatus) incread at low pH (pH 5.0), but was unaffected by an

elevated concentration (10 pM) of Al at this pH.

On the basis of these observations, lve speculate that Zn is not bound as tightly to gill

mucus as is Al, and that there.fore it can continue to enter/damage tlæ gill during the initial

exposure period, i.e. while the mucus affords transitory protection to the gill vis-à-vis the Al

challenge. However, when the Al is zubsequently tranderred to the sensitive gill binding sites,

after this period, th€ fish may be ovenphelmd by the two metals and succumb earlier than it

would have in an Al-only el(posure.

In conclusion, this study has sho$'n that environmentally realistic concentrations of Zn

cause additional toxicity in the presence of Al at low pH. These findings may be relevant to

situations in the field. For example, during snow melt fish can be expod to an acid-aluminum

pulse lasting several days (Carnpbell * al. 1992). Tlrc prescnce of low lerrels of other metals, zuch
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as Zry may reduce the survival time, thereby causing increased mortality during strch episodes.

Survival time modeling offers a powerfirl tool to predict the effects of such mixtures on the

populations at risk. Otlrer relevant chemical variables (e.g., concentrations of major ions) and

biological factors (e.g., weight, sex) could in principle be incorporated in the survival models to

increase the accuracy of such predictions (Dixon and Newmag l99l).
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Table l-1. Mean experirnental pH and Zn concentrations (* S.D.; n) in

bioassay tanks.

Experiment, h pH [Zn], PM

l. - 120 h 4.47 (0.0s; r32) 1.2 (0.3; 30)
2.-r40h 4.42 (0.05: ls6) r.7 @.a;az)

3. - e6 h a.s6 (0.0s; 8a) r.7 (0.3;28)
4. - Izoh 4.83 (0.08;132) 1.0 (0.2;30)

5. - 120 h 5.26 (0.10; 168) 1.0 (0.3;30)
6. - r20h 5.24 (0.05: 176) 0.8 (0.3;2a)



Table l-2. LC-50 values (195% confidence limits) as pM Al for bioassays lvith

Al or with a mixture of N+Zn. Toxic units ofZn for bioassays at pH

4.5 and pli{5.2were calculated using average [Zn] measured in

bioassay tanks (Table l) and theZnLC-SO values determined at pH

4.5 and pII5.2, as described in the text.

Experiment PIL h

4.47 - t20h

4.42 - 140 h

4.86 - 96 h

4.83 - 120 h

5.26 - 120 h

5.24 - '20h

AI

e.6 (8.6 - 10.8)

10.5 (e.e - r1.3)

2.8 Qs -3.4)

4.s (4.0 - 5.1)t

2.0 (r .e -2.r)

1.9  (1 .8  -  2 .0

N+Zîmixture

8.3 (7.3 - e.5)

9.0 (8.1 - e.9)'

3.r Q.6 -3.7)

3.8 (3.0 - 4.8)

r .6  (1 .5  -  r .7) '

TUs ofZn in
mixture

0 .10

0.14

I

2

r .7 0.s -  r .

0.20

0.18

'LC-50 of mixture significantly less than Al-only expo$rre 0<0.05).

o LC5O significantly higher than value determined in experiment 3 (p<0.05).
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Table l-3 LC-50 values in Table 2 expressed as the free iorç

Al.'(f,M). The proportion ofûee ion at each pHwas

calculated from the relevant chemical equilibria (see

text).

pH

4.47
4.42
4.86
4.83
5.24
5.26

%freeion Alonlv N+Zn

69
65
33
35
8
8

6.6
6.8
0.9
1 .6
a.n
0. t5

5.7
5.9
1 .0
1.3

0.14
0.13



Table 1-4. LogJikelihood and parameter estimates (B values) for different

covariate terms in a Cox proportional hazwd model for

bioassay dataatpH 4.5. Subsequent models were compared

with the previous one for significance by Chi-square (n.s. = no

significant difference; p > 0.05).

pH 4.5 terms P > Chi-squareLog likelihood Parameter
Estimates
(SE)

null:

tAl,l

lAl*l

tAl,l
lznl

tAtl
Zncode

toxic units

-304.723

-284.740

-28t.7t1

-279.t08

-276.719

-275.129

0.274 (0.044)

0.4s4 (0.06e)

a.2e6 (0.047)
0.517 (0.1s4)

0.310 (0.M7)
1.00e (0.2s8)

3.603 (0.497)

0.0m1

0.014

0.o22

0.029

n.s.



Table l-5. LogJikelihood and pararneter estimates (B values) fur different

covariate terms in a Cox proportional hazard model for

bioassay dataat pH 4.8. Subsequent models were compared

with the previous one for significance by Chi-square (n.s. : no

significant difference; p > 0.05).

pH 4.8, terms Log
Likelihood

Parameter
Estimates
(SE)

P > Chi-square

2.825 (0.561)

r.a37 (0.1e0)

r.320 (0.206)
1.306 (0.206)

r.274 (0.1e4)
0.960 (0.168)

null

lAl3*I

tAl.l

lAl,l
Zncode

tAl,l
lZnl

-336.022

-32r.650

-319.m8

-305.091

-303.3t4

0.00001

a.w2

0.0001

n.s.



Table 1-6. Log-likelihood and parameter estimates (B values) for different

covariate terms in a Cox proportional hazard model for

bioassay data at pFI5.2. Subsequent models were compared

with the previous one for significance by Chi-square (n.s. : no

significant difference; p > 0.05).

pHl.Z,terms Log Parameter P > Chi-square
Likelihood Estimates (SE)

null

lAl*l

tAll

toxic units

tAtl
Vnl

tArI
Zncode

-286.393

-266.843

-26.36

-257.520

-257.418

-256.964

s3.836 (e.35e)

4.115 (0.726)

7.84r (1.r00)

4.376 (0.72e)
r.r27 (0.272)

4.s6 (0.734)
r.r20 (0.265)

< 0.000æol

n.s.

< 0.001

n.s.

n.s.



Increased risks for organisms exposed to the N+ Znmixture, compared to

those at the same Al concentration in the single metal exposures. The risks

were calculated using the exponent parameters for Zn (Zn pM) at each pH

(Tables 4, 5 and 6) and the average Zn concentration in the mixtures (Table 1).

Experiment Zn exponent Increased
Risk

1
2

3
4

5
6

0.517

0.96

1.t27

t .2
1.7

t .7
I

I
0.9

L.9
2.4

5 . 1
2.6

3 . 1
2.8



able l-8 Dependence of Al toxicity on pH. The proportion offree ionized

on the gill was calculated, using a theoretical pK. of 4.5, and then

multiplied by the calculated free ion concentration at the LC-50

(Table 3). Ifthe FIAM applied, this product would be pH-invariant.

Experiment pH

4.47

4.42

4.86

4.83

5.24

5.26

L-celln*,
proportion

0.48

0.45

0.70

0.68

0.85

0.85

pM lï--celllru '[

I

2

6.6

6.8

0.9

1 .6

0 . t7

0 .15

3.02

3.30

0.64

1.08

0.13

0.14

3

4

5

6



Figure 1-1. Plots (log-survival time vs log proportion surviving) ofthe Al and mixture survival
dataatpH 4.5 (open symbols: 1; closed symbols: experiment 2).
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Figure l-2. Plots (log-survival time vs log proportion suwiving) of the Al and mixture survival
data at pH 4.5 (open symbols: Al expozures; closed symbols: Al and Zn exposures).
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Figure l-3. Plots (log-survival time vs log proportion surviving) ofthe Al and mixture survival
dataatpH 4.8 (open symbols: Al exposures; closed symbols: Al and Zn exposures).
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Figure l-4. Plots ( log-survival time vs log proportion srrviving) of the Al and mixture survival
dataatpIJ5.2 (open symbols: Al exposures; closed symbols: Al and Zn exposures).
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Figure l-5. Survival curyes generated at the Al concentration of the LC-50 (2.0 pM), for Al and
N-Znexposures at pH 5.26inExperiment. 6. The degree of increased risk attributable to
the presence of Zncan be judged by the reduced survival times in the mixture. (open
symbols: Al exposures; closed symbols: Al and Zn exposures).
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Figure 1-6. Equitoxic survival curves (proportion surviving vs survival time) generated for
Experiment 6 at pH 5.26. (open symbols: the LC-50 concentration - 2.0 pM in the Al only
exposure; closed symbols: the 1.6 FM Al concentration in the mixture exposure, with 0.8
pM ofZn).
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CHAPITRE 2

GGGGGll accumulationof Znin Atlantic salmon (Salæo salar)

exposed to a range of Al concentrations at low pH

(soumis àArchives of Ewironmental Contmtirution and Toxicologt)

Robert L. Roy and Peter G.C. Campb€U



ABSTRACT

An earlier study showed that the presence of sub-lethal Zn concentrations decreases the survival

time of juvenile Atlantic salmon (Salmo solar) exposed to lethal concentrations of monomeric

inorganic Al. The present experiments rilere designed to clariS the mechanism of this effect. The

accumulation of Zn on the gills of Atlantic salmon parr (2.2 * 0.9 g) was studied in solutions with

different concentrations of Al (0 - 8 pM), at nominal pH 4.8. Fish were exposed to 1.0 - 1.6 pM

Zn under static conditions, with I or 10 pCi'l t utzn added as a tracer. After 24 I\ fish were

sacrificed and the gills were dissected, briefly soaked in a I mM EDTA solution to remove loosely

adsorbed Zn andthen counted. In two s, half gills were also blotted with filter paper to

remove mucus-bound metal; a moderate amount (* zCI to 40o/o) of the gll Zn remaining after the

EDTA treatment was removed by the blotting procedure. Zinc accumulation on the gills was

independent of inorganic monomeric Al levels in solution. The possibility that Al and Zn bind to

different ligands on the gill surface is discussed.
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INTRODUCTION

In laboratory exposures, metal mixtures have been shown to be highly toxic to fish. At

neutral pll, the toxicity of such mixtures is generally additive, with each metal contributing

proportionatly, depending on its concentration" to the toxicity of the mixture @agenkopf 1983). A

similar mechanism may account for the toxicity of mixtures at low pH. For example, a mixture of

N, Zn and five other metals at pH 5.8 had severe effects on the reproduction of the flagfistU

Jordonellafloridae (Hutchinson and Sprague 1986), while a mixture of eight metals, including Al

andZry was extremely toxic to juvenile brown trout, Salmo ffittb @eader et al. 1989). However,

in only a few cases has the accumulation of metals been examined in solutions containing mixtures

of two metals. In chronic exposures (up to 1@ days) performed at neutral plt Spehar et al.

(1978) found that Cd whole body uptake in the flagfsh was not affected by the presence of Zn.

Similarly, WicHund et aI. (1988) found that Cd uptske by the gills of the zebrafish Brachyfunio

rerio was comparable at different concentrations of Zn during exposures ranging from I to 50

days.

The free ion model €e9 has beenused to explain the interaction of metals with biological

surfaces (Pagenkopf 1983, Morel and Hering 1993, Campbell 1995). The FIM holds that in order

to cause a biological effect, a metal (M) must first bind to a cellular ligand (L-cell) present at the

biological surface, forming a surfrce complex ([M-L-cell]; charges not shown for simplicity); the

concentration of this surface complex then determines the oCent of the biological effect. Since at

equilibrium the concentration of [M-L-cell] is proportional to the concentration of the free-metal

ion, lvf*, in solutioq the biological effect should be proprtional to [lvf.] in the solution close to

the biological surface. This model is a useful construcf to qamine the interactions between two

metals, as it potentially includes competitive, additive ard antagonistic relationships. Competitive

effects due to binding of the cellular ligand to the mqior cations (Ca'*, tvtg') and the proton (If)

are also expected @agenkopf 1983), but can be ignor€d if pH and major ion concentrations are

kept constant.
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In a previous study in our laboratory Eoy and Campbell 1995), juvenile Atlantic salmon

(Salmo salar) were exposed to series of increasing concentrations of Al and a constant sub-lethal

concentration of Zn at acidic low plt under conditions representative of the low ionic strength

waters found on the Canadian Præarrbrian Shield. r#e initially anticipated that Al3* and Ztf*, as

class "A" and "borderlind' cations with preferonces for O as a donor atorn, might interact at the

same gill binding sites, leading to antagonism. Contrary to this predictiorl zinc was shown to

aggravate the toxicity of the monomeric inorganic Al, slrortening srrvival times. This result

suggests that there is minimal competition between Al3* and Zf. for binding sites on the gills.

The aim of the present experiment was to test the hypothesis that Zn and Al do not

compete for uptake sites on the gill, by determining whether or not the accumulation of Zn on the

gills of salmon is affected by the presenc€ of elevated concentrations of Al. fuvenile salmon were

exposed at a nominal pH 4.8, to sublethal levels of Zn (1.0 to 1.6 pM) and to Al concentrations

bracketing the LCso (Roy and Campbell 1995), in short-term experiments. Znc accumulation \ras

monitored by the use of utzry added as a tracer. We also usd techniques developed previously

with Al (Wilkinson and Camphll 1993) to differentiate operatiorully between Zn ttnt is tightly

bound to the gills, and zinc that is bound to mucus. Experiments l\rere conducted in soft, acidic

reconstituted water, under conditions representative of those encounterd in acidified watersheds

on the Canadian Shield.

MATERIALS ANI} MNTHODS

Maintensnce ondAcclinntist of Organisms, Prepoation of Reconstituted SoftWater

Juvenile Atlantic salmon (average wet weight 2.2 + 0.9I, range 0.9 - 3.1 g) were obtained

from a provincial fish hatchery (Le ministère de I'Environnement et de le Faune, Gaspé, Québec;

Gaspé stock) and from a commercial aquaculture establislurænt (La Pisicultrnre Saukeb, Nouvelle,

Québec; North Shore stock). Fish were acclirnated for a minirnum of two weeks to a reconstituted

soft water ES!V), prepæed by the addition of reagent grade salts to deionized water. Holding and

acclimation conditions have been previously described in Roy and Canrpbell (1995) and are

summarized as follows: volume of holding tank 5501; water renewal: fivice daily; temperature: l0
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ffiC, dissolved oxygen: > 95o/o saturation; 12 h : 12 h light-dark cycle. The reconstituted soft

water had the following composition: [Ca2*]: 44 pM; Mg'.]: 62 1rld; [N"*]' 143 pM; K.l' Z

pM; [Cl-]: 7 pM 1SOn2'l: 106 pM; 1COr2'l: 143 pM; pH 6.1 - 6.5, after aeration and temperature

adjustment. RSW was used for acclimation of the organisms and for all experimentation. Fish were

fed trout chow pellets (Corey Mlls, Frederictorq N.B.) d libitum, but were not fed for 24 h prior

to an experiment.

hytosures to AI and Zn

Three experiments (1, 2 and 3) were perfonned involving drort-term Q4 h) exposrres of

juvenile salmon to elevated concentrations of Al and to a sublethal concentration of Zn (Table 1).

Expe,riments involved static exposures at a nominal pH of 4.8. Test basins were prepared 24 h

before adding the organisms. The pH of the chilled (10 'C) RSW was adjusted to pH 4.0 - 4.8

ïvith 2.0 N HNO3. Concentrations of Al were prepared by addition of an appropriate volume of an

Al stock solution (1000 mg.ft AL pH ( 4.0, prepard from Fisher re,4gent grade AIdSOE)r . 18

HrO); an appropriate volume of Znstock solution (1000 mg-fr, BDH trnc, AAS grade) was added

at the same time. The basins were aerated fur 24 h aad the pH was adjusted to 4.8 if necessary

prior to introduction sf fish. hring the exposures, the pH was verified frequently and manually

adjusted to maintain constant acidity. A gentle aeration was provided in all experimental basins

and dissolved orygen levels were maintaind at levels > 85oÂ saturation.

In experiment 1, exposures n/ere conducted n 62 | test basins with 8 individual fish per

basin (wet weightg mean, SD: 1.6 + 0.3 g). RadiolaMled 6rzn (DuPont, tililmingtoq DE) was

diluted with cold Zn arÂ add€d as a tracer at 0.9 pc'ft, with a concentration of 1.6 pM total Zn

(specific activity of 0.6 pCi'pmol r; Table l). This experiment consi$ted of two trials (experiments

la and lb) with different fidr, but with the same solutions. At the conclusion of the first trial, the

test basins were acidified to pH < 4, aerated îor 24 h ard ttr,en readjustÊd to pH 4.8 prior to the

second introduction of fish. Since fish in tlre first trial may have "conditioned" their exposure

medium, the two trials cannot be considered as true replicates. Five individuals from each

exposure concentration were selected at random for gill diss€ction. With the exception of the 1.9
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pM Al exposure, the gill counts from the five fish exposed to similar concentrations of Al in the

two trials were subsequently shown to be statistioally indistinguishable (see below); these results

were thus pooled to increase the sample size. The anomalously high counts obtained in the 1.9 pM

exposure in experiment la were discounted, and only results from experiment lb were retained.

Experiments 2 and 3 were conducted with fresh exposure solutions and with higher

specific activity (10.9 and 8.8 pCi.pmoft). In each experiment, twelve fish were exposed in each

of the 20 I basins with l0 pci.t-l utzntracer and total Zn cnncerûrations of 1.0 pM (Table 1).

Wet weights (mean I SD) of fish in these experiments were 2.8 + 0.8 and 2.4 + 1.0 g,

respectively. Total Zn concentrations lvere slightly lower in these experiments in order to

approach the average concentrations used in previous exposures @oy and Campbell 1995).

Total Al concentrations in experiment I ranged from a concentration of 0.7 pM in the

control tank to an acutely lethal concentration of 7.3 pM (Table 1). In experiments 2 and 3, Al

levels ranged from 1.7 pM to 5.4 pM; a ratio of Al concentrations of approximately 1:2:3 was

maintained in the three exposure tanks (Figs. I and 2). Average background Al concentrations in

the control tanks for experiments 2 and 3 were 0.8 and 0.? pM respectively.

Chemical EEtilibrium Mùcling

The inorganic speciation of Al and Zn in the exposure tanks was calculated with the

chemical equilibrium program MINEQL* v. 2 (Schecher and McAvoy 1991). Equilibrium

constants (log K) for the inorganic complexes of Al and the solubility product for A(OH)r(s) were

taken from Schecher and Driscoll (1987): AIOH2+: 9.03; Æ(Off2+: 19.33; N(OH)q-:32.7;

Al(OIDr, aq:27.N; AISO4* ,3.02; A(SO+)Z- :4.92; e(OfDrG):32.65. The constants were

corrected for a temperature of l0 oC. Constants fior the complexation of Zn were taken from

}{IST (1993). At pH 4.8, Znwas present predominantly (> 99 Yo) asthe free iorl nf.$l20)6.
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Estimates of Fractions of BourdZn: EDTA Treatment mdBlotting TechniEtes:

In order to measure only gill-bound metal, the loosely adsorbed portion must be removed.

Extraction with EDTA (ethylenediamine+etraacetate) has been used in the past to remove metals

adsorbed to biological surfaces (Bates et al. 1983, Mason et al. 1988, Wilkinson and Campbell

1993). Preliminary experiments with juverile salmon exposed to 6szn suggested that the loosely-

bound Zs fuaction associated with the gills was highly variable from fish to fish. In order to

minimize this variatiorq salmon gills in this study were all soaked in an EDTA solution and rinsed

prior to counting.

Fish exposed to gill irritants, including tf-ions and elevated concentrations of metalq

secrete mucus as a protective measure (Àdallet 1985). Expozure to Al has been shown to induce

mucus production in fish gills (Iagoe et al. 1987, Muniz and Leivestad 1980), and fish mucus has

been shown to bind metals such as Cd and Hg (Part and Lock 1983), Zn (Ilandy and Eddy 1990)

and Al (Wilkinson and Campbell 1993). The latter authors dweloped a method to remove gill

mucus, by gently wiping the tissues with glass fibre filter papsr. This technique was adapted in the

present study in order to control for the possible effects of diferent rates of mucus production in

fish exposed to various elevated concentrations ofAl.

The complete treatment applied to the excised gills thus involved the following steps. After

24 h, the individual fish were removed from each basin and anaesthetized in a 0.150Â MS-222

solution (3-aminobenzoic acid ethyl esteç Sigrna Chemicalg St. Louis, MO; pH adjusted to pH

5.0 + 0.2). The entire gill ba*et was dissected and quiûkty rinsed in pH 5.0 RSW $'ater before

being subjected to one ofthe treatments described below.

(D EDTA soaking: Gill tissue was imrnersed in 1.5 mL of an ice-cold 10 mM EDTA solution for

15 mfur, followed by a quick rinse in RSTW ard transfer to a pre-weighed centrifirge tube. The

EDTA treatment was intended to extract loosely-bourd exchangæble Zn from the gill surface, the

remaining zinc being considered asZn associatd with mucus and as metal tightly bound to the gill

(<<mucus + tightly bound Zw>).
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(ii) Blotting : Gill tissue was gently wiped with glass fibre filter pap€r (GFIC, Whatman Paper Co,

Maidstone, UK) to remove mucus, before transfer to a centrifuge hrbe. This treatment was

intended to remove Zn sequestered by mucus, the remaining rnetal being considered as dightly

bound Zo>.

In experiment 1, the entire gill was subjected to treatment (Ù only. In experiments 2 and 3,

gills were subjected to both treatments in sequence. Following the EDTA treatment, the gill basket

was dissected and one halÊgill was placed in a pre-weighed centriflrge tube. The other half-gill

was subjected to blotting before transfer to a second centrifirge tube. Thus, in experiment I gill

counts reflect the sum of <<mucus + tightly bound Zw>;in experiments 2 and 3 <<mucus bound> and

<tightly bound> Zn are accounted fur separately.

The sampling order of the basins was switched in experinrents performed at the same time

(experiments la and lb; experiments 2 and 3), so that control basins were sampled first in one case

and last in another. In all experirnents, ûsh were sampled from the holding tant exposed to an

overdose ofMS-222 and the gills excised. The enrcised gills were briefly rinsed in RSW, weighed

and then counted for background counts.

Counting

After each treatnrent, gill tissues were freeze-drid ard weighed. In most cas€s, the freeze-

drnng process left a level compact lyophitized powder at the bottom of the centrifuge tube. If

necessary, the pwder was displaced to the bottom of the centrifuge tubes by gently tapping the

tubes, or by using a clean stainless steel probe to gently pat the powder into position. The tube

was carefully placed into a counting cylinder, which confined the centrifuge tube in a vertical

position, and then counted.

Gills were oounted on an LKB gamrna counter for 30 min, nrith a manimum error of < 4o/o.

The background counts Q2-34 cpm) were consistently low for individual fish in each experiment

and among the thræ s. Gills fiom fish exposed to 65Zn had counts that were

significantly greater than backgrourd in all cases (Al.{OVd p < 0.05). The background counts
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were subtracted from the experimental counts and ttre latter then divided by the gill weight to

obtain cpm Zn.g I gill.

Statistics

As the variances were unequal, the data were log-transformed (as log X+l) before

statistical comparisons were performed. Prior to pooling, glrll Zn counts in individuals exposed to

similar concentrations of Al in the two trials in experiment I were compared with a t-test. With

one exception, there were no significant differences in counts from fish exposed to the same levels

of Al (p > 0.05). The exception rilas the 1.9 pM Al exposure, where anomalously hrghZn counts

were observed in all fish from the first trial (experiment la). Gill counts from this trial were

excluded and only counts from experiment lb were retained (see below). In experiments 2 and 3,

counts of <<mucus + tightly bound Zw>, and <<tightly bound Zw> for gills frorn fish exposed to the

same Al concentration were compared with a one rÀ/ay t-test for paird samples. Counts of either

the IIDTA-soaked (mucus + tightly bound Zn), or the EDTA-soaked and blotted gi[s (tightly

bound Zn) at the various Al treatments urere compared separately with an Analysis of Variance

(A].IOVA) followed by the a posteri least significant differences (LSD) test.

Metol Sampling and Analysis

The exposure tanks were sampled during the exp$re periods to monitor the

concentrations of Al andZn. All samples destined for me*al analysis were handled and stored using

acid-washed pollpropylene plasticware. Al was measured colorimetrically as total monomeric Al

using an automated technique based upon the reaction of Al with pyrocatechol violet, to form a

complex which absoôs at 590 nm (Rogeberg and Henriksen 1985). Background Al in the control

tanks ranged from less than the detection limit (ov 0.1 pM) to 0.8 pM. Total zinc was meaured by

flame atomic absorption. Three samples for Zn analysis were taken from each basin in experiment

I and only one each in s 2 and 3. Samples were preserved with 0.05% trace metal

grule HNO3. Zinc concentrations in the RSW were consistently below the instrument detection

limit of 5 pg.ft.
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RDSULTS

Mucas + tightly bourd Zn - Eryertment I

In experiment 1, fior exposures to 3.2,5.1 or 5.8 pM Al, levels of Zn associated with the

gills were similar to those in the control fish exposed to Zn only (Table 2). Glls from the 1.9 pM

Al exposure in experiment la were anomalous$ high erd variable. These counts were significantly

higher than counts at the same Al expo$rre in experiment lb, and were indeed

significantly higher than those obtained in any of the other exposures (A}'{OVA p< 0.05). Since

levels of Zn on gills of fish in experiment lb were not significantly different than control fish

(Table 2'1, and since subsequent çxposures of fish in experiments 2 and 3 to Al in this

concentration range do not show this anomaly, we discounted the high values in experiment la.

Significantly less Zn was associated with gills at the two highest nominal concentrations of

N, 9.2 and 7.3 pM (p<0.05, Table 2). Ttr€ measured concentrations of monomeric Al in the

nominal 9.2 1rM exposure were only 5.a pl4 howwer, suggesting that there had been some loss

of monomeric Al at this exposure concentration. Equilibrium modeling calculations with log K* =

32.65 for the controlling solid phase (A(Ofù(s) indicatd tlut nrost of the Al at a concentration

of 9.2 pM should be present as inorganic monomeric Al. A more consenrative calculation using

the con$ant for syntlretic gibbsite (log K- = 33.95) indicated that the solution was over-saturated

with respect to this solid phase. If oversaturation did ocorr, colloidal hydrory-aluminum polymers

may well have formed, leading to a decrease in mæsrable monomeric Al. To avoid the potential

complications occasionod by the presenc€ of non-rnonomeric Al, the high€st concentration of

added Al was set at < 6.0 pM in the subsequent s (2 ard 3).

Mucus + tightly board Zn - Experiments 2 ætd 3:

In experiments 2 and 3, the gills from Al-exposed fish had levels of Zn that were greater

than or equal to those on gills of fish in the control Zn exposures without Al. In experiment 2,

values for <<mucus + tightly bound Znll accumulated by the gills of fish in the 2.2,4.2 and 5.6 pM

Al exposures rilere greater than those for gills from the control fish û)<0.05, Fig. l). The levels of
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<<tightly bound Znr> on gills in the Al exposures in this orperiment were also significantly greater

than on control gi[s (p<0.05, Fig. 1).

In experiment 3, levels of <<mucus + tightly bound Zo> accumulated by the gills of fish in

the 1.4 and 4.7 pM Al exposures were not significantly different than those on gills from the

controls (p>0.05, Fig. 2). Gills from the 3.6 FM Al exposure had significantly more <<mucus *

tightly bound Zru> accumulation than did gi[s from the 1.4 pM and control exposures (p<0'05'

Fig. 2). However, after the blotting procedure, all values of <tightly bound $ll Zw> in this

experiment were comparable (p>0.05, Fig' 2).

The levels of <mucus + tightly bound Zo> on gi[s in experiments 2 and 3 were converted

into pg Zngt gill dry weight, calculated using a counting efficiency of 9o/o (Ilare et al. l99l), the

measured specific activity of 65znin solutiorq and the measured levels of total zn (AAS) in the

exposure tanks (Table l, Figs. I and 2). For the Al-exposed fisl\ concentrations of zinc associated

with gi[s and mucus varied betweeû 0.09 and 0.18 pg'gt Zn (Table 3) whereas in oontrol Zn

exposures without Al tlæ accumulation of Zn on the gills was av 0.06 Pg'g 
r'

A moderate proportion of gill Zn is removd by ttæ blouing procedure - approximately 20-

40vo of thenon-EDTA extractable Zn (Figs. I and 2). In experiment 2, counts of <<mucus + tightly

bound Zn>> weresignificently greater than <tightly bound Ztw attlæ same Al concentration in the

5.6 pM 2.2 pMand control exposures (p<0.05, Fig. l). In o<perirnent 3, <<mucus + tightly bound

Zor was significantly greater than <<tightly botrnd Zo> only for the 4.7 pUexposure (p<0.05, Fig'

2,). Aconsiderable amount of a mucusJike substance was visible on the filters during the blotting

procedure, suggesting that most of this removable fraction lvas lnucus-bound Zq together with

some cell debris and btood.

'We 
estimatd the amount of rnucus removed by tlæ blotting procedure used in this study

by calcutating the average difference in weights between the EDTA-soaked and the blotted gill

halves from experiments 2 and 3. The average difference in weights ll'as ̂ r 2.6 mg gU dry weight,

and this corresponded to an average differencæ in accumulateÀZnbetween the soaked and blotted
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gill hatves of 0.03 pgzÎ.gt dry weight. If the weight difference is aszumed to consist mainly of

mucus, the mucus contained approximately 0.01 p8 zn'gr dry weight. This is probably an

underestimate, since ttle EDTA soaking may have removd sorne of the Zn originally bound to the

mucus.

DISCUSSION

Variability of Zn accumulation

TheZncounts in all of the experiments showed a high degree of variability (coefficients of

variation of æ S}vo;Table 2, Figs. 1 and 2). This variability was of a similar magnitude for counts

of EDTA-soaked (<mucus + tightly bound gll Zn>>) and for EDTA-soaked and blotted gills

(dightly bound gill Zn>>) in experiments 2 and 3. Several factors may have contributed to this

væiability:

o Low levels of accumulated Zn: The short exposure times (24 h) and low anrbient Zn

concentrations (0.9 - 1.6 pM) used in the present orperirnents resulted in relatively low levels

of Znaccumulation: coefficients ofvariation often increase at low levels of accumulation.

o Variable mucus secrçtion: Ttre variability in counts of <<mucus + tightly bound Zo may be

partially due to dissimilar rates of mucus secretion at the different concentrations of anùient Al.

However, if thus were the case the variability would be expætd to be more important for

(mucus + tightly bound Zo> than for <<tightly bound Zru> alone; as mentioned above, the

observed variability was similar for both gill treatments'

o Variable losses of gill plasma: On expozure of rainbow trout to Zr1 the plasma rapidly

accumulates Zn (Lovegrove and Eddy 1982, Spry and Wocd 198E, l9s9). Variable amounts of

plasma may have been lost from individual gils during bisection and blotting, which would

cr:ntribute to the variability observed in counts of <<tightly bourd Zo>.

Note, however, that the variability encountered in the present study is in the same range as that

reported (when it has ben reported) in other short term (<24 h) expozures to 6?n: whole body

accumulation in sticgebach Gasterosteus aculeatus - Matthiesen and Brafield (1977); in channel

catfish - Bentley (1992);accumulation in rainbw trout gills - Handy and Eddy (1990).
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RoIe of mucus

At elevated exposure concentrationq both Al ard Zn have been slrown to stimulate mucus

production by fish gills (Al: Schofield and Trojnar 1980, Muniz and Leivestad 1980, Handy and

Eddy 1989, Zn:E,ddy and Fraser 1982). Fish mucus has been slrown to bind metals such as Cd and

He eart and Lock 1983), Zn (Handy and Eddy 1990) and Al (Wilkinson atd Campbell 1993).

In the present experiments, 20 to 4U/o of the Zn originafly associated with the gills was

removed by the blotting procedure, i.e., was presumably bound to mucus (Figs. I and 2). Ttrc zlrnc

content of the gill mucus was low, approximatdy 0.01 pg Zrrg'dry weight. In contrast to this

modest role in the short-term acoumulation of Zq rrnrcus constitutes a major compartment for the

accumulation of gill Al. In comparable short-term (24 h) s.posures ofjuvenile Atlantic salmon to

inorganic Al at pH 4.5, >9û/o of the aluminum associated with the gills could be removed by

blotting (Wilkinson and Campbell 1993). For example, after an exposure to 7 pM N for 24 ta

total gill Al (EDTA soaked) l1'as ̂ , 250 pg g t dry weight; after the blotting and soaking

procedure, the remaining Al was only * 20 Fg g't dry lveight. As a metal-cornplexing ligand,

mucus consists of predominantly O donor group$ (tlandy 1989), ard tlrerefore is likely to have an

appreciable affnity for Class A cations like Al3*, but somewfiat less affinity for borderline cations

such as Znz*.tndeed, given their differences in charge/radius ratios (2./r), one would predict that Al

would have a greater affnity for mucus lhanZn.

GiIl Zn Accamulation - Abserrce af Al

In the present study the accumulation of Zn on thc gills was 0.05 - 0.06 pg.g I in control

Zn exposures witlrout Al (Fiæ. I and 2). These gll Zn levels are considerably less those cited in

other reports, which norrnally irplude sorne readily orohangeable, loosely bound Zn; this latter

fraction was removed by the EDTA soaking præedure in otr experiments. For example, Bradley

and Sprague (1985) meazured gûlZn levels in rainbw troû (Arcorhynclus myHss) a$er acutely

toxic exposures ([Zn] : 93 pM) conducted with at pH 5.5 in low hardness water (30 mg.l t as

CaCOr). Under these conditions, for fish sampled shortly before deatb the average gI Zn levels
'were ̂ , 370 1tg Zn gt dry weight. This level of accumulated Zn is three to four orders of
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magnitude greater than that observed in our study, which used much lower exposure levels of Zn.

Êor Zn concentrations similar to those used in our study (2.3 pM), with rainbow trout exposed at

pIJ7.9-5.2, Hogstrand et al. (1994) meazured gllZnlevels of 75 pg'g I wet weight (æ 250 pg.g t

dry weight, assuming a gill water content of 70 %) after 60 d exposure. While these levels of gill

Zn may include a considerable amount of loosely adsoôed metal, it appears that at higher

exposure concentrations, and/or prolonged exposure times, gll Zn accumulation increases

substantially.

The levels of <<mucus + tightly bound Zw> in gills of control fish in ocperiments 2 and 3,

which were not exposed to Al, were not significantly different (p< 0.05, Figs. I and 2). However,

the concentrations of (mucus + tightly bound Zn>> ([g'gt) fot gills from control fish in

experiments 2 and 3 were considerably lower than those for gills of control ûsh in experiment I

(Table 2, Figs. I and 2\. Zn accumulation is influenced by fish weight, larger fish having been

shown to accumulate less Zn @radley and Sprague 1985, Memmerst 1987, Newman and lvfitz

1988). Average weights of fish used in experiment I (1.6 g) were less than those in experiments 2

and 3 (2.4 - 2.8 g), and this difference in weights may account for the difference in Zn

accumulation. In additiorq q(posures in experiment I were conducted in larger volumes (60 l) than

in experiments 2 and 3 Q0 l). Fish in experiment I were possibly more active and may have

accumulated a greater amount of Zn as a rezult.

Gili Zn Acumulation - Preserce of Al

\ryithin the limitations imposed by the inherent variability of the gll Zn measurements, ïve

found no evidence for competition beareen Al and Zn fæ the sanp binding sites on salmon gills.

This tendency is also apparent when the free ion concentrations of the two metals in the exposure

tanks are compared. We calculated the concentration of the free ior4 Al3*, present in the bioassay

tanks in experiments 2 and 3 (N 42oÂ atpH a.8). In experiment 2,the concentrations of Al3* in

the exposure tanks were 2.6, 1.8 and 0.9 pM; while in experiment 3, they were 2.0, 1.5 and 0.6

pM. In these experiments, total Zn concentrations were 0.9-1.0 pIvI, and most of the Zn was

present as Zrf* at pII 4.8. Thus, at the lowest Al expostrres, the concentrations of the two free
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ions, Al3* and Zn2* were almost identical, yet the gill accumulation of Zn was clearly not

dependent on the concentration of Al3* (Figs. I and 2).

Our results suggest tt:n.ortZnand Al do not compete for similar binding sites at pH 4.8 at the

realistic conoentrations of Zn used in this study: the accumulation of Zn on the gills of fish

exposed simultaneousb to Al and Zn was greater than or equal to Zn accumulation in solutions

only containingZn(Table 2, Figs. I and 2). A similar finding was reported by Bentley (1992), who

exposed channel catfish (Ictalurus punctatus) to I pM Znand an elevated concentration of Al (10

pM ) at pH 5.0 in soft water (0.1 nlM CÔ. In this latter study, the rate of zinc uptake, mea$red

in the whole body, was not different in fish exposed to Zn only or to Al and Zn. The gill

accumulation of metals in mixtures of Zn and other metals may follow a similar pattern of

independence. In experiments with the zebrafish (Brachydonio rerio) exposed to mixtures of Zn

and Cd (Cd: 0.009 1t1:u.d;Zn:0.15 pM), gill accumulation of Cd was not influenced by the presence

of Zn(WicHund et al. 1988).

The results of ttæ present study are in agreement with our earlier toxicity studies, which

showed that rather than compete with Al (and thus attenuate Al toxiciry), Zntendd to aggravate

Al toxicity. The concentrations of Al used in this study bracketed acutely toxic levels for juvenile

Atlantic salmon at this pH (LCso st pH 4.8 = 3 - 4 pM; Roy and Campbell 1995). Fish exposed for

96 -120 h to these concentrations of Al and a similar concentration of Zn (1.2 pM) did not survive

as long as fish exposed to Al only. The absence of competition between Zn and Al is consistent

with the reduced survival times observed n NZnmixtures at low pH.

As shown in the present study, Zn accurnulation within the gills, and possibly its uptake

into the body, is unchanged at elevatd levels of Al. The toxic effects of Zn on the gill, such as the

disruption of Ca uptake that has been shown to occur at similar levels of Zn in na*ral soft water

(flogstrand et al. 1993), would constitute an added stress to an organism expod to Al. The

effects on fish gills of orposure to elevatd levels of Al at low pH have been well documented with

several species of salmonids, and include disnrption of ionoregulation (lVood and McDonald

1987, Potts and McWilliams 1989) and respiratory toxicity (at pH >5.0; Neville 1985, Playle et al.
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1989). The additional stress of sub-lethal exposure to Zn causes fish to srccumb at an earlier time

than those organisms exposed to identical concentrations of Al only.

In conclusioq gtll accumulation of Zn was independent of Al concentration in joint

exposures at pH 4.8. A significant proportion of Zn appeard to bo bound by mucus, though this

proportion was less than mucus-bound Al determined in similar studies. It is possible that the trro

metals bind to different sites on the gill, or that the number of netal-biding sites on th€ gil is not

limited, permiuing independent binding and an additive toxicity. Our results emphasize the

importance of mucus in the gill accumulation of metals and they can partially explain the increased

toxicity observed in mixtures ofthe two metals at low pH.
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Table 2-1. Experimental conditions in exposures of salmon to6tZnand

concentrations ofAl.

Experiment

lAll, pM

(range)

pH

mean (n, t SD)

lznl, pM

mean(q * SD)

u'Z4 (pCifr)

mean (q * SD)

I

2

3

0.7  -7 .3

0.8 - 5.4

0.7 - 4.7

4.9 (42,0.1)

4.8 (60,0.2)

4.8 (72,0.2)

1.6 (r4, 0.1)

0.9 (4, 0.1)

l.o (4, 0.1)

0.9 (21, 0.1)

10.8 (4,0.2)

9.r (4,0.2)



Table Z-Z.?v�dean accumulation (t SD) of <mucus + tightly bound Zru> on gills

of salmon exposed to Znand Al in experiment l. Zncounts with the

same letter (a, b, c) are not significantly different by A}{OVA at p:

0.05 (n = l0).

[At], pM u5 Zn(cpm.g-tgntiszue).

5.4 + 0.5 (9.2"'�)

7 .3  *0 .3

5.8 r  0.2

5 .1  +  0 .3

3 . 2 X 0 . 2

1.9 + 0.3 "

0.7 t0.2

t135 + 821 a

2270 ! 870 b

4710 t 1500 c

5180 + 2290 c

5630 + 3130 c

6ll0 + 2830 c

5720 +23M c

Znfutgg'grll tissue)

0.6 + 0.5

1.3 r 0.5

2.7 *.0.8

2.9 + 1.3

3.2 r  1 .8

3.5 + 1.6

3 .2+  t .3

' background count subtracted
b nominal Al concentration
" n = 5
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Figure 2-l.Mean 
ttzn 

counts (cpm'g-l gill tissue, + SD, background counts subtracted, n: 12) in
gill tissues of Atlantic salmon exposed concurrently to 1.0 pM ofZn and various [Al] in
experiment 2. <Mucus + tiglûtly bound Zru counts on gills were obtained after the EDTA
treatment and <tightly bound Zrlll> after the blotting treatment, as described in the text. Zn
counts at the same Al concentration were compared with a one rr/ay t-test. Zn counts at
diferent Al orposures u/ere compared with A}.{OVA. Valuos with the same letter
(AITIOVA: a" b,; t-test: x, y) are not significantly different at p:0.05.
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Figure 2-2.Meanutzn covnts (cpm.g I gill tissue, * SD, background counts subtracted, n =12) in
gill tissues of Atlantic salmon orposed concurrently to 1.0 pM ofZn and various [Al] in
experiment 3. <Mucus + tightly botrnd Zo> counts on gills were obtained after the EDTA
treatment and <tightly bound Zw> after the blotting treatment, as described in the text. Zn
counts at the same Al concontration were compared with a one tvay t-test. Zn counts at
different Al exposures \ryere compared with AI.IOVA. Values with tlæ same letter
(A}.{OVA: q b; t-test: 4 y) are not significantly different at p = 0.05.
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CHAPMRE 3

Decreased toxicity of Al to juvonile Atlantic saknon (Solno wlar)

in acidic soft water containing natural organic matter:

a test of the Free-Ion Model

(accepté pu Erwironmental Chemistry ard Toxicologt)

Robert L. Roy and Poter G. C. Campbell*
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ABSTRACT

Toxicological experiments were desigd to test tlæ predictions of tho Free-Ion Model @IM) in a

soft, acidic water containing Al and a natural firlvic acid €A). Iuvenile Atlantic salmon (Salmo

salar) were exposed to Al in either inorganic or organic acidic soft waters, at pH 5.0, and LC:o

values were determined for both exposure solutions. Contrary to the predictions of the FIIVI, the

LC5ss, expressed as inorganic Al (Ali,), were significantly higher (p<0.05) in the organic solution

(6.1 to 8.0 pM Al) than in the inorganic medium Q.9 to 4.0 pM Al). Pre-exposure of the fish to a

10 mg'L I fulvic acid solution at pH 5.0, without Al, did not protect the animals from a

subsequent Al challenge in solutions without fulvic acid. A regression model related mortality with

Ali and total organic carbon (TOC) and was highlv significant (proportion mortality (arc-sine) = -

0.215 + (0.81) log (Al) - (0.44) TOC; p < 0.0001, R2= 0.71). We conclude thct natural fulvic acid

may play an independent protætive role in solutions containing Al, in addition to that of

decreasing Al toxicity by comploration of the metal and reducing the free Al3* concentration.

Key words: Inorganic monomeric Al; Toxicity; Atlantic saknon; Free ion model; Fulvic acid.
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INTRODUCTION

During periods of snowmelt, mffiy rivers on the Canadian Shield are subjected to a pulse of acidic

water. For example, in Atlantic salmon rivers along the Quebec North Shore, spring runof is

associated with decreases in river pH and increases in th€ levels of dissolved Al and dissolved

organic carbon []. Fulvic and humic acids account for much of the dissolved organic carbon in

these rivers, and a high proportion of the Al is present as dissolved organic complexes. These

rivers are an important habitat for Atlantic salmon (fuImo salar), in particular juvenile salmon

parr, at this time of year. The presence of elevated concentrations of Al may pose a tlreat to these

particular salmon populations, as is the case in other salmon rivers [2,31.

It is well established that dissolved organic matter (DOM) influences the speciation and

bioavailability of metals [4], in particular that of Cu. For example, at neutral to near neutral pII,

the presence of DOM has been shown to reduce the toxicity of Cu to coho salmon (Oncarhynclws

kistttch [5]), to Atlantic salmon [6], and to Dqhnia magtw [7]. At low ptl, natural DOM from

lake water reduces copper toxicity to the fathead minnow (Pimeplules prornelas [8]), and the

toxicity of a mixture of metals (Al, Cu, Zn'S to the flagfistr Jorfunellafloridæ [9]. These studies

all support the idea that natural DOM acts as a ligand, reducing toxicity by metal complexation in

a similar manner to synthetic organic ligands such as EDTA (ethylenediamine-tetraacetic acid;

e.g., see tl0]).

The free-ion model GftI) has been successfirl in explaining the reduction in toxicity that occurs

due to the complexation of meûals by inorganic and simple organic ligands. The FIM suggests that

the toxicity of a metal is determined by the concentration of the free or aquo ion -- M(IIZO)z* or

Mz+ for simplicity [11, l2]. To cause a biological effect, tlre metal rnust fust interact with a ligand

on the cell membrane (L-cell) to form a surface complex Q[z+-L-cell):

Mz+ + L-celln- : M-L-cellGn+4
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The biological response is predicted to be proportional to the concentration of the surface

complex, M-L-ce[(-n*z)1, which is in turn determined by the concentration of Mz* in the

exposure solution. The FM implicitly assumes that hydrophilic metal-DOM complexes will not be

able to cross biological baniers and thus will not contribute directly to the toxicity of the metal.

As in the case of Cu, the toxicity of Al appears to be reduced or eliminated in the presence of

organic ligands in laboratory exposures. This anticipated effect has been demonstrated

qualitatively in studies with citric acid (white sucker, Catastomus commersoni [3, 14]), salicylic

or oxalic acids (Atlantic salmon fry [15]), humic acid (brook trout, fulvelirusfontirulis [6]), and

firlvic acid (rainbow trout, Oncorlrynclrus mykiss [17, l8]). However, none of these studies have

quantitatively demonstrated that the reduction in toxicity could be explained by the decrease in

concentration of inorganic monomeric Al alone, without invoking the effects of other experimental

variables. It is important to note that the Free-Ion Model prdicts that natural DOM reduces the

toxicity of Al solely by metal complexatioq i.e. by reducing the concentrations of Al3+ in solution.

Given the omnipresence of DOM in natural waters, its multiple roles in controlling metal toxicity,

and the potential importance of these for the toxicif of Al in natural waterg we undertook to

investigate the toxicity of Al to fish in synthetic solutions containing netural DOM. The aim of

these experiments was to test the predictions of the Free-Ion Model in a soft acidic water

containing Al and mM. Experiments involved the exposerre ofjuvenile Atlantic salmon to a range

of Al concentrations in either inorganic or organic acidic soft waters at a controlled pH of 5.0.

Aluminum speciation was determined in both oryosure media, using two independent analytical

tecluriques, in order to be able to express the LCsos in comparable terms. If the Free-Ion Model

applies, the LCm, expressed as Al3* or as monomeric inorganic Al, should not dlffer for the two

conditions at the same pH.

Salmon were also acclimated to an acidic DOM solution without Al for a short period, transferred

to DOM-free media, and then challenged by expozure to a range of inorganic Al concentrations.

This procedure w&s designed to determine if the protective effect of the DOM remained after

transfer of the fish to a frcsh inorganic exposure medium.
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MATERIALS A}.ID METHODS

Mainterunce ard acclimation of organisms, prepwatian of reconstituted softwater (RSIU

Juvenile Atlantic salmon (average wet weight 1.8 t 0.8 & range 0.9 to 3.1 g) were obtained from

a provincial fish hatchery (formerly known as the Ministère de Loisiq Chasse et Peches, Gaspê

QC, Canada) and from a commercial aquaculture establishment (La Pisiculture Saukeb, Nouvellg

Gaspé, QC, Canada). The stocks of salmon originated from rivers of the Gaspé (MLCP) and

North Shore (La Pisiculture Saukeb) regions of Quebec. The holding and acclimation conditions

for the organisms have been previously described [19]. Briefly, fistr were maintained in a 550 L

holding tanlq with daily renewal of the water. Holding conditions lvere as follows: Temperature:

l0 oC, dissolved oxygen >95yo saturatiorç and a l?h: 12 h light-dark cycle. A reconstituted soft

water (RSW) was prepared by the addition of reagent grade salts to deionized water (C*.1: ++

pM; [Mg'*]: 62 pM; [N"*J, 143 pM; K.], z pM; [Cl-]: 7 pMlson2-l: 106 pM; [Cort']: 143 pM;

pH 6.1 - 6.5, after aeration and t€mper&ture adjustment) and was used for acclimation of the

organisms and for all experimenrts. The organisms were acclimatd to laboratory conditions for at

least two weeks and were H trout chow pellets (Corey Mlls, Frederictorq N.8., Canada) ad

libitum. Fish were not fed for 24 h prior to an expuiment.

Fulvic acid solutions

A commercially available soil fulvic acid (Lurrentian fulvic acid: Ecolinc Inc., Roxboro, QC) was

chosen to represent the natural DOM found in rivers on the Canadian Shield during periods of

snowmelt. This fulvic acid is obtairæd from soil collected from the Laurentide region north of the

St. Lawrence River, on the Precarnbrian Shield. Fulvic and humic acids, presumably of terrestrial

origin, have been shown to be largely responsible for the acidic episodes that occur in Quebec

North Shore salmon rivers during snowmelt [].
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A 20 mg FA'mfr stock solution was prepared by dissolving a weighed quantity of fulvic acid in

deionized water. The experimental fulvic acid solutions were prepared in 65 L basins fitted with

plastic liners. Eight basins, two for each Al s(posure concentration, u'ere filled with 10 "C RSW

the pH was adjusted to <4.5 \,ith 2.0 N HNO3, and gentle aeration was provided. Appropriate

amounts of the fulvic acid stock solution and an Al stock soluton (1000 mg.Ur Al as AI2(SOù .

18 II2O, acidified to < pH 4.0) were then added. The pttr was finally adjusted to 5.0 t 0.1 and the

FA and total Al concentrations were verified. Two experime,lrts involving sirnultaneous exposures

offish to inorganic Al and to organic Al solutions were conducted. Before introducing the fislq we

left the inorganic basins for a period of 48 h to allow the system to stabilize. In the first

experiment, the AI-FA solutions were also left undisturbed, aside from gentle aeration, for a

similar period (48 h). In the second experiment, the stabilization period for the AI-FA basins was

120 h. Technical problems with the automated analysis system for Al delayed the beginning of the

latter experiment for 5 days, resulting in a longer *quilibration" period than for Experiment 1.

Initial fulvic acid concentrations in the stock basins were verified by determining solution

absoôance at 4O0 nrq in comparison with a standard calibration curve. During experiments,

samples were taken directly from bioassay tanks for the determination of total organic carbon

(TCIC). These samples were kept at 4 "C in the dark until the uralysis, which was performed

within 72hof the conclusion of each experiment.

Arulysis of total, organic monomeric æd inorguic mænmeric Al

Samples for metal analysis were taken daily using acid-washed plasticware. Samples for

determinations of total monorneric Al (Al*) were filtered (0.a prq Nuclepore polycarbonate

membranes) and analyzed with an automated spectrophotometric technique based on the r€action

of monomeric Al with pyrocatechol violet [20J. For samples ûom tanks containing FA a cation

exchange resin was inserted upstream from the reaction with pyrocatæhol violet, to differentiate

between total monomeric Al (no cation exchange) and organic monomeric Al (Als, after cation

exchange). Inorganic rnonomeric Al (Alù was then estimated by the difference Æp* - Alo.

Concentrations of monomeric Al in tanks without FA (inorganic exposures) were measured
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directly as Ale*. Checks on the acÆuracy of the analysis included anatyzing blanks (deionized

water) after every five samples, and verifying the standards after every 15 samples.

Samples for analysis of total Al (acid-reactive Al, Alt) were acidified to pH 1.0 $rith concentrated

trace metal grade HNO3, and were left at room temperature for at least 24 h before

spectrophotometric analysis.

In situ dialysis

Dialysis bags (Spectra-Por 7, 1000 lvI\ilCo, for trace metal analysis; Fisher Scientific, Toronto,

ON, Canada) were rinsed in ultrapure deionized water before use, filled with l0 to 15 ml of RSW

and clamped shut. They were placed in the AI-FA bioassay tanks (3 p€r tank in Experiment l; 5

per tank inExperiment 2) just before the fish were introduced and were left for the duration of the

bioassay (96 or 120 h). Preliminary sfirdies had sugge*ed that a period >48 h was necessary to

approach equilibrium conditions for dialysable Al inside and outside the bag [2U. At the end of the

experiment the bags were removed from the tanks, and the outer surfaces were carefully rinsed in

deionized water to remove any adhering solution. The contents were transferred to clean

polypropylene test tubes and analyzed, tlre same day, for inorganic monomeric Al as described

above, without prior filtration.

Total organic csbon measurements (TOC)

Total organic carbon w&s measured by photooxidation of samples that had been pre-acidified and

purged of COzi the inorganic carbon produced by W irradiation was determined by automated

dialysis against a standard solution of NaOII, followed by conductimetry. This method has a

detection limit of 0.1 mg C.L'r. Average Tff measurements in mg C.t 
11+ 

S.D.; n) were 2.0 (0.6,

16) in Experiment I xnd 2.4 (1.0, 16) in Experiment 2.
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Bioo.swys - Fxposures to AI-RSW and AI-FA solutions

Fish were exposed under flow-through conditions to solutions containing only inorganic Al (Al-

RSIV) and to solutions containing organic Al (AI-FA) with nominal fulvic acid concentrations of 5

mg'L r. The flow-through system used has been previously &scribed [9]. Two experiments (l

nd 2) were performed, each of which involved simultaneous parallel exposures of fish to

inorganic Al and to organic Al solutions.

The inorganic exposures consisted of five Al concentrations and a pH 5.0 control without Al.

Basin volumes and flow rates were adjusted to ensure >99Yo rnolecular replacement of the basin

volume (7 or 8 L) within 24 h; identical volumes and flow rates were usd in the AI-FA exposures

performed at the same time. Seven fish (eight fish in Experiment 2) were placed in each exposure

tank and the experiments $'ere nrn for 96 h @xperiment 1) or 120 h @xperiment 2). At the

conclusion of Experiment 2, an addiûonal exposure was conducted u/ith previously non-exposed

fish and a more elevated concsntration of inorganic Al, to allow tlæ celculation of an LCso for this

inorganic exposure series.

The AI-FA exposures were limited to fotrr Al concentrations, due to the expôns€ of the natural

fulvic acid. After the equilibration period, th€ AI-FA solutions were prmped to the four test

basins. The pumping rates were sot to allow a 99/o replacement time of 24 h with the test basin

volumes of 7 L @xperiment l; 7 fish per basin) and 8 L @xperiment 2; 8 fish per basin). The

volumes remaining in the AI-FA stock basins were combined on day 4 of Experiment 2, in order to

have sufficient volume ts continue the experiment for an additional day.

Measurements of pH (trro to three times daily) and dicsolved orygen levels (once daily) were

takerr over the cours€ of the experiments. Mean pH values (+ SD, n) in inorganic exposure tanks

were pH 4.96 (0.16, 54) in Experiment I and pH 4.98 (0.6, 34) in Experiment 2. Mean pH values

(+ SD, n) in basins with FA were pH 5.03 (0.13, 36) in Experirnent I and pH 4.97 (0.18, 56), in

Experiment 2. In both experiments, dissolved oryg€n ltras always >85yo saturation.

Concentrations of Afu and Alpcv measured in the inorganic o(posrre tanks are presented in Table
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1. Nominal and measured concentrations of Al (Afu, Apr* Als, and dialysable Al) measured in

the AI-FA exposures are presented in Table 2.

Biæsssys - Pre-expnwre to RSY ard FA solutiærswithaut Al

Experiment 3 involved "pre-exposure" of salmon to RSW or FA solutions under static conditions,

followed by exposure to inorganic Al.. The organisms were challenged to determine if pre-

exposure to fulvic acid would provide some protection against a subsequent Al exposure. Fish

were first divided into two groups and acclimated for four days to the two solutions without Al.

One group of fifty fish was kept in RSW only, at pH 5.0, whereas another fifty fish were

maintained in a fulvic acid solution (10 mg FA.L t ) also at pH 5.0. These "pre-exposure"

conditions were maintained in two 65 L tanks (i.e., 50 fish per tank), supplied with gentle aeration.

The pH was maintained at 5.0 t 0.2 by the additions of small amounts of 2 N HNO3; dissolved

oxygen was verified twice daily and remaind at levels >85 o/o of saturation (Table 3). After 4

days, fish from each præxposure condition were exposed to five inorganic Al concentrations

(nominal concentrations of 2.0 to 8.0 pM as total Al) and an Al-free control, in a flow-through

system. Eight fish were plecd in each exposure tanh srd mortalities were monitored, as described

below, for 96 h.

Determirntion of LCso values

Mortalities were monitored every 3 h throughout the orprimentg except for a7 h period at night.

Fish were considered dead wheri no reaction was obtained after prodding. The LCso values and

tben 95o/o confidence limits were deternrinod using ttn SpearmarKarber method 1221. TtrcLCso

values determined at the same time (i.e., on the same fidr populations) were compared using the

standard error of mean differences [23].
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RESULTS

Exposure conditions

Levels of Alt and Alpcv determined in the inorganic exposure tanks in Experiments I and 2 were

generally similar (Table l), strggesting that inorganic hydrory-Al polymers lvere not formed to any

appreciable extent and that the added Al remained in monomeric form.

There was evidence of physical-chemical changes occurring in the bioassay tanks containing fulvic

acid and elevated Al concentrations. In both experiments I and 2, TOC levels decreased in the

tanks containing >221tMAlr (e.9., see Fig. I for Experiment l). This decrease coincided with the

formation of brown particulate matteç which is consistent with the idea that some of the fulvic

acid was being removed from solution; total Al levels also decreased from initial levels in these

tanks. This decrease in TOC at elevated Al concentrations is likely due to the co-precipitation of

Al and FA. The presence of fulvic acid has been reported to favor the formation of polynuclear Al

forms [24], which would not be directly detected in our Al speciation messurements on unacidified

samples; such polynuclear Al forms are commonly usd in water treatment to remove DOM by

coagulation and co-precipitation [25J. These physical-chemical changes were not apparent in

tanks with fulvic acid that contained lower lwels of inorgonic N (42 pM); in these tanks, TOC

values remained reasonably stable (Fig. I ).

Despite the physical-chemical changes described above, inorganic Al levels in both experiments

remained relatively constant until the final day of the experiments - day 4 in Experiment I and day

5 in Experiment2 (Figs. 2 and 3). Of partiarlar interest is the generally good agreement between

the two estimates of inorganic monomeric Al, i.e., the values of [Alr] as determined by the

pyrocatechol violet/ion-exchange procedure and the levels of diatysable Al (Table 2). Note that

measurements of organic Al inside the dialysis bags were consistently very low (<l pM data not

shown).
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Toxicity of AI-FA æd AI-RSI{ solutions

Inorganic Al was less toxic in fulvic acid solutions than in the standard reconstituted soft water. In

the presence of fulvic acid, the LCæ, expressed as FM of inorganic monomeric Al, is significantly

different than the LCso determined unds inorganic conditions G<0.05), i.e., approximately two to

three times greater than for inorganic conditions at the same pH (Table 4, column 3). A similar

pattern is observed when the LCso is expressed as dialysable Al measured in the FA exposure tanks

(Table 4, column 4). The LCso(Alù values determined for the inorganic exposure conditions (2.9

and 4.0 lrM) are similar to values determined in earlier Al-only exposures with Atlantic salmon

conducted at pH 4.8 (2.8 to 4.5 pM; [9]).

Pre-erytowre of Atlantic salmon to DOM solutionswithout Al

Pre-exposure of the fish to a fulvic acid solution at pH 5.0 did not protect the fish upon

subsequent o(posure to inorganic Al. Fistr &om the two pre-expozure media (RSIV, FA) exhibited

essentially identical responses when placed in solutions of inorganic Al and the LCso values were

indistinguishable (Table 3, column 5). TtF protective effæt of fulvic acid in decreasing the toxicity

of Al does not persist when the fish are transferred to FA-free solutions.

DISCUSSION

The toxicity of AI-DOM solutions

According to the toxicological literaturg the toxicity of aluminum to salmonids at acidic pH is

attenuated in the presence of natural fulvic and humic acids [16 - l8]. The results of the present

study are qualitatively similar to these earlier studies, in that the fulvic acid used in our

experiments did indeed protect Atlantic salmon parr against the toxic effects of aluminum at pH 5

- when expressed in terms of total reactive aluminunl A[, the LC5e values for the organic

exposures were 7.1 to 8.4 times higher than for the inorganic solutions.
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The attenuation of aluminum toxicity by natural DOM has ge,nerally been attributed to

complexation of the free metal by the DOI\4 but rarely has this been verified by actually measuring

the decreased levels of Ali and relating tlrese to the residual toxicity. In the present study we

measured Al speciation in both inorganic and organic exposurc media" ard thus can compare the

toxicity of the free inorganic Al in the presence or absence of firlvic acid. Our results indicate that

Al is considerably less toxic to juvenile Atlantic salmon in the presen€e of fulvic acid than would

have been predicted on the basis of the residual concentration of inorganic Al; in other words, it

takes more &ee "inorganic aluminurn" to kill the fish when the bioassays are run in the presence of

fulvic acid ( 6.1 to 8.0 vs. 2.9 to 4.0 pM).

The validity of the foregoing conclusion is obviously dependent on the reliability of our

measurements of [Alr]. In particular, if tlre analytical technique used to determine monomeric

inorganic aluminum [All s,utrered from a psitive analytical bias in the presence of firlvic acid, our

calculated values of [A13.1 would overestimate the true values experienced by the fish in the

presence of fulvic acid. One mæhanism that could conceivably increase the apparent levels of Ali

is the dissociation of AI-FA complexes during their passage throtrgh the cation exchange column

used to distinguish between Ab and Al. However, the ma:rimum contribution by such dissociation

reactions has been suggested to be 25Yo 1261, i.e., a factor of 1.25, clearly less than the ratio of 2

to 4 observed for the LC5g values. We consider it unlikely tht our AI-FA complexes would

disassociate appreciably during passago through the cation orchange columrq as may occur with

other organic ligands thrt bind Al only weakly. In a previous titration sdy, conditional stability

constants for AI-FA complexes were calculated which indicate that the Al is relatively strongly

bound to the Laurenti.an fulvic acid uscd in the present study [27]. Other studies have also

suggested that Ali is accurately measured by the pyrocatechol violet/ion exchange method in soil

solutions containing elevated levels of total Al [28-31] ard in AI-FA solutions [32J. Confidence in

the estimates of [A[] is reinforced by the good agreement obsenred bctwæn our two independent

analytical approaches: Ion exchange and equilibrium dialysis (Table 2). lVe are thus confident that

the levels of Ali rneasured in the AI-FA bioassay tanks are accurate estimates of the actual

concentrations of A!, ad that the "additional" protective effæt ofthe fulvic acid is real.
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Our results thus suggest that fulvic acids can atte,ruste aluminum toxicity by mechanisms other

than by simply reducing the bioavailability of Al by comploration. Additional support fior this

contentiorç namely that DOM may also alleviate metal toxicity by interacting directly with aquatic

organisms, comes from a study of similar design performed with Cu, natural DOM and the

Australian freshwater sh'rimp Paragn anstraliensis [32J. Shrimp were maintairæd in various

diluted pond waters or in a DOM-free control water, and were exposed to a range of added Cu

concentrations; the free Cu2* ion concentration was measured potentiometrically during the

experiments (ion selective electrode). The LC56s, expressed in terms of free Cu2*, were 2-3 times

greater in pond waters than in the inorganic control water' The authors rÂtere careful to point out

the difficulties inherent in the use of ion selective electrodes in the presenc€ of DOIvI, to which

they attributed the lack of agreement between the observed toxicity and the measured free ion

Cu2* concentrations. However, it is also possible that the natural DOM in their study played a

protective role similar to thet attributed to the fulvic acid in our study.

Other studies have srggested thet DOM can affect organisms directly. Hargeby and Petersen [33]

subjected the anrphipod Gawwtrs pulex to low pH corditions in the pres€nce or absence of

added DOlvt and observed that animals exposed to low pH-DOM conditions had a higher water

content than did those exposed to low pH alone. They suggested that DOM reduces menrbrane

permeability, possibly bæause of its amphoteric nature. ïYilkinson et al. [34] also suggested that

fulvic acid may interact directly with fish gill membranes. These researchers m€asured the surface

potential of isolated gill cells from the largemouth bass (Micropteras wlmoides) using

microelectrophoresis. Cells expos€d to fulvic acid at pH 4.5 exhibitd a more negative surface

potential (increased negative electrophoretic rnobility), indicating binding of the

charged polyanionic fulvic acid to the cell surface. \ilhen Al was addd, it did bind to tlrc gill cells

in the pres€nce of Fd but the cells' dectroplmraic dility was not sirnply a function of the

concentration ofthe fiæ iorç tAf.l.
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Evidence that fulvic acid can adsorb to cell zurfaces is also provided by experiments with

microalgae [35, 36]. Sorption of fulvic acid at the algol surface was favored at acidic pH and, in

solutions containing Al, this association of fulvic acid with the living surface could be shown to

restore the permeability of algel cells, as meazured by the uptake of radiolabeled sorbitol [35].

In contrast to the results presented here, Lydersen et al. t37l concluded that the toxicity obsenred

in their studies with Atlantic salmon was attributable only to the concentrations of inorganic Al

present. They exposed larval stages to two lake waters, which ditrered in their DOM content (low

and high) but had elevated levels of Al. In additiorL they also exposed organisms to the same Al-

rich lake v/aters, but withthe DOM removed. They found that the pres€nce ofDOM did not affect

Al toxicity as survival times were the same in solutions with equal amounts of inorganic AL

Several factors may explain the differences between our results and those reported by Lydersen et

at. 1371. The degree of interaction of DOM with the fish gill zurface, and hence its protective

effects, may vary with the oharacteristics of the DOlvI, zuch its molecular weight, hydrophobicity

and propensity for hydrogensondiûg, ân well as its concentration. rile used a soil derived fulvic

acid, of a lower molecular weight (5@ to 1000 Da) than the lake water DOM (3000 to l0 000

Da) used by Lydersen et al. [37]. In additiorL the ambient physico-chemical conditions (e.g.,

solution pH, ionic strengt[ temperature) might well influence DOM interactions with the gill

surface. rilhile our experiments were performed at pH 5.0, the pH levels in the Lydersen et al.

study ranged from 4.8 to 5.7; solution pH appears to be an irnportant variable affecting tlre

interaction of DOM with the gi[ zurface [3a].

Regression mdel

Relationships between fioh mortality, as observed in all AI-FA and inorganic Al exposureg and the

concentrations of Al and TOC were explored by regression analysis. Mortality, as arc-sine

transformed proportion dead, was entered as the dependent variable ard with TOC and Al terms

as joint independent variables. Total organic carbon was orpræsd as the average TOC

concentrations (mg C.Ut) measured in the exposrrr€ tanks with fulvic acid. The joint Al term (pM)
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was entered as Alt, as A[, or as log Ali; results of the regression models (p values, intercepts, Rf

values) are shown in Table 5. The regression model with the best R2 value (0.71) included terms

for log Ali and TOC and was higily significant (p<0.0001; Table 5):

Proportion mortality (arc-sine) = -0.215 + (0.81) log (Alù - (0.,14) TOC

Parl*rurst et al. [16] reported a similâr regression rezult for their experfunents on the toxicity of Al

to brook trout feeding fry (Salvelinus fontinalis); the best logistic model for predicting 21-day

survival included terms for inorganic monomeric Al (-ve coefficient) and dissolved organic carbon

(+ve coefficient).

The inclusion of Ali in the regression analyses already takes into account the "benefit" derived

from DOM-AI complexation. The improved results obtained when DOM is added to ttre predictive

equation indicate a signiûcant direct role for fulvic acid in reducing fish mortality at similar levels

of Ali. This result is inconsistent with the Free-Ion Model of metal toxicity, since the FIM does not

consider the independent role of organic ligands in metal toxiciç aside from cases where the

metal-ligand complexes have increased lipophilicity t121.

Env'i ronmental re levqnce

The experimental conditions of the present study were chos€n after prelirninary studies had shown

that juvenile Atlantic salmon in the presen€e of fulvic acid were resistant to inorganic

Al concentrations that had proven lethal in prwious exposres without firlvic acid. Some of the

initial exposure concentrations u$d in the study (A! > 22 trlÙ.[; FA present) correspond to non-

equilibrium conditions md are unlikely to occur in st$le, chronically acidified environments.

However, the conditionr of our study can be compared to those that occur during the liming of

acidic Al-rich watershds [38-40], if DOM is præent. Ind€ed, field rezults dso suggest that

inorganic Al is less toxic in the presence of DOM. Simonin et at. [41] performed in situ bioassays

with brook trout in acidified Adirondack streârns and found that brook trout mortality was less, at

similar levels of Al;, in strearns with higher DOM levels. While the difference in Al toxicity may
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reflect physical (temperahrre) ard chemical differences (mqior cations) between the strearns, the

possibility that the toxicity of inorganic Al is reduced in the presenc€ of DOM deserves further

study under field conditions.

In conclusior\ this study has shown that Al is less toxic to juvenile Atlantic salnpn in fulvic acid

solutions than would be predictd by the Free-Ion Mdel. We have ræently obtained similar

results in the laboratory with respect to the bioaccumulation of Cd in the gills of the same fish

species (Gauthier and Carnpbell, unpublished data). We sugest that the biological efects of fulvic

acid, which may provide protection against toxicity at the level of the gill membrane, should be

considered in future studies of metal toxicity in acidic natural waters.
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lable 3-1. Average Al concentrations (pM t SD; n) nreasured in inorganic Al exposures

inExperiments I and 2.

Exposure tank Experiment I Experiment 2

1 3.e + 0.1 (4) 3.8 + 0.7 (s) 7.8 * 0.8 (4) 7.4 + l.s (s)

2 3.2 *0.r (4) 3.1 * 0.8 (5) 3.e + 0.3 (5) 3.e + 0.6 (5)

3 3.4 * 0.1 (4) 3.4 + 0.8 (s) 3.6 + 0.2 (s) 3.4 + 0.6 (s)

4 2.2 * 0.r (4) l.e + 0.s (5) 2.4 + 0.2 (s) 2.2 * 0.5 (s')

5 1.1 * 0.1 (4) l.l + 0.3 (5) 1.0 * 0.2 (5) l.l * 0.6 (5)

control (no AI) 0.4+ 0.1 (4) 0.4 + 0.2 (s) 0.1 * 0.1 (5) 0.4 + 0.2 (5)

" Acid-reactive Al
blnorganic monomeric Al
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Table 3-2: Average Al concentrations (pM t SD) in bioassay tanks with frrlvic acid in

Experiments I and 2.

Experiment I

tank nominal Alt ap*' Alo o Ali" dialysable

I

2

3

4

44.4

33.3

22.2

1 l . l

38.6 r 3.3

33.8 t3.7

20.8t0.7

10.5 + 0.9

15.6 *3.2

10.4 r 0.8

9 . 1 r  1 . 4

6.8 + 9.9

2.0 t 0.4

2.3 + 9.2

4.3 i 0.8

4.5 r 0.8

13 .6  *  3 .1

8.1 r 0.8

4.8 r  1 .5

2.3 +9.6

12 . l  r  1 .1

8.4 + 9.9

2.9 + 0.3

1.3 + 0.1

Experiment 2.

tank nominal Alt Alpcv Als Ati dialysable

I

2
a
J

4

44.4

33.3

22.2

1 1 . 1

37 .1 r  t0 . t

28.0 r 3.8

23.4* .2 .8

10.3 t2.3

14.6 *.4.2

9 .5  +2 .6

8 .6  +  1 .9

6.9 r 0.9

2 . 3  * 1 . 5

3 .4  r  1 .5

4.9 + t . l

4 .7  +  1 .1

12.3 *.4.1

6 . t  +  2 .5

3 .7  +  l .q

2.2 + 0.7

16.8 t 2.7

l l . l r  0.2

3 .1 t0 .2

2.2 t0.3

" Total monomeric Al
bOrganic monomeric Al
"Inorganic monomeric Al
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Table 3-3. Mean experimental conditions (t SD; n) in pre-exposure tanks containing

reconstituted soft water (RSID and fulvic acid @A) solutions and LCso s

(pU a\ *.95yo confidence limits) determined in exposures to Al in RSW

solutions after the pre-s(posure period. The LtCsos were not significantly

different (p > 0.05). Refer to text for ftrther details.

Pre-exposure

solution

pH Dissolved Oz

(mg Or.L )

TOC

(-g c.r t)
LCso

(pM Alù

RSW

FA

4.99 + 0.30 (18)

4.99 +O.24 (r7)

10.8 + 0.2 (7\

10.4 * 0.e (7) 4.2+0.2s (3) 4.6

4.6 (3.7 - s.8)

(3.8 -s.s)



Table 3-4. LCro s (ptvt Al, +.95Va confidence limits) determined in

bioassays in reconstituted soft water (RSW) only and in fulvic

acid (FA) solutions. LCso s in RSW were significantly different

than those determined at the same time in solutions with FA (p

< o.05)".

Experiment RSW - Alt FA -Alt

(ion exchange)

FA - Ali

(dialysis)

I

2

2.e Q.5 -3.2)

4.0 (3.s - 4.s)

8.3 (6.e - 10.0)

6.1 (s.8 - 8.2)

4.e (3.7 - 6.2)

8.r (6.2 -10.s)

" Al, was measured spectrophotometrically, after ion exchangg in samples taken directly

from bioassay tanks, and in dialysis bags left in the tanks for the duration ofthe experiment.



Table 3-5. Results of regression analyses (n=18) relating arc-sine transformed

proportional mortality and the joint variables TOC (mg C'Lt ) and

Al concentration (pM)

P."-t"tr P "rt*

At,  TOC p.0^02

Ali,TOC p<0.0002

log (Ali), TOC p < 0.0001

R

0.46

0.69

0.71

Intercept SE estimate

0A40 o{70

0.099 0.357

- a.215 0.345



Figure 3-1. TOC levels (mg C.t-l ) in bioassay tanks in Experiment 1. Pre-experimental levels
of TOC were calculated from absorbance readings taken when the stock basins were
prepared.

2

Day

tl

O
è0

I tank  I

S tank  2

Eltank 3

Etank  4
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Figure 3-2. Measured daily concentrations ofExperiment l.Ali (pM t SD) in bioassay tanks
withFAinExperiment l.
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Figure 3-3. Measured daily concentrations of Alr (pM t SD) in bioassay tanks with FA in
Experiment 2.
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ABSTRACT

During snowmelt, rivers on the Canadian Shield are subjected to a pulse of acidic water, including

increased levels of Al and dissolved organic carbon (DOC). A significant proportion of this Al is

complexed with DOC and these complexes do not appear to be implicated in the toxicity of Al

observed with fish. In the context of toxicity bioassays, titration studies were conducted to

determine the speciation of Al in acidic, organic, soft waters, representative of those in the

Canadian Shield. Batch titration studies were done with a natural fulvic acid (FA) and a

reconstituted soft v/ater, at 10 oC. Studies involved 3 FAI at pH 5.0 (5, 10 and 2O mg ' 1-l; and

one [FA], 10 mg . L-1, at pH 4.5. Total [Al] ranged from 0 - 16.7 pM. Measurements of Al

speciation used an automated colorjmetric method to discern total (acid reactive) Al, organic

monomeric Al and inorganic monomeric Al. Titration data were plotted as Langmuir isotherms

and conditional stability constants (log I(6) and complexation capacities (CC) were determined.

The CC and log Kç values of the various curves were statistically similar, with the exception of the

5 mg . 1-l - pH 5.0 Kc. The experimentally determined CC and log Kc parameters and the

chemical equilibrium modeling prograrn MINEQL+ were used to predict inorganic Al

concentrations at various [fA] in bioassays. There was relatively good agreement between the

predicted and measured inorganic [Al]. Tle use of experimental titration data coupled with

MINEQL+ equilibrium modeling allows for greater control of Al cornplexation in bioassay

solutions.

INTRODUCTION

During periods of snowmelt, rivers on the Canadian Shield are subjected to a pulse of acidic

water. Such acidic episodes have been monitored in rivers on Quebec's North Shore, such as the

de la Trinité River; during spdng nrnofi, the pH decreases while dissolvd Al and dissolved

organic carbon (DOC) levels increase (I{ansen and Campbell,1987; Campbell et al.,1992). These

rivers are an important habitat for Atlantic salmon (klmo wlt), in particular juvenile salmon at

this time of year. In acidified environments, Al is known to cause toxicity to aquatic organisms

(Leivestad et al., 1987; Lacroix, 1989; Potts and McWilliams, 1987) and may pose a threat to

these particular salmon populations.

Fulvic and humic acids sccount for approximately 50% of the Dæ in these North Shore rivers,

and a high proportion of the Al is present as dissolved organic complexes (Hansen and Campbell,

1987; Campbell et al., 1992). Laboratory studies zuggest that similar Al-org;anic complexes are

not implicated in the toxicity of Al observed with fish ( Lydersen et al., 1990; Parkhurst et al.,

1990). As part of a study examining the toxicity of Al to Atlantic salmoq bioassays involving
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exposure of juvenile fish to Al-organic solutions were contemplated. The experimental design

required that we be able to predict the concentrations of inorganic Al in acidic waters containing

different concentrations of DOC.

Batch titration studies were conducted to determine the complexation behavior of Al in acidic,

organic, reconstituted soft watef,s, representative of those present on tlre Canadian Shield during

snowmelt. The restrlts were used in the chemical equitbrium program MII.{EQL+ (Schecher and

McAvoy, l99l) to calculate the speciation of Al at various concentrations of firlvic acid and total

Al.

MATERIALS AND METHODS

Titration studies were done with a soil fulvic acid (FA) that is available cornmercially @colinc,

Inc., Roxboro, Quebec) and has been well characterized (Langford eîa1.,1983). All experiments

were conducted using a reconstituted soft water, prepar,ed by the addition of the following salts

(mg.t-l ;ffiND to deionized water: NalICOr Q2; l43); CaSO+'2HZO (7.5; aa\;lv[gSO+ (7.5;

62);KCL(0.5;7).

Batch titrations:

Batch titrations were perforrned at three concentrations of fulvic acid (FA) at pH 5.0 (5, l0 and 20

mg.L-l) and one tFAl (10 mg.L-l) at pH 4.5. Each titration series consisted of 21 incremental

additions of Al and a control; each series was analped thee times. For each [FA], an appropriate

2 L test solution was prepared by dilution of a concentrated stock solution in reconstituted soft

water. The pAl in the test solution was verified by Ssorbance at 400 nrL in comparison with a

stanctard curve. The test solution was then apportioned lunrto22 containers, with 80 mL of solution

in e:ach. Amounts of a concentrated Al solution, ransng from 0 to 4 fiL, were added; as

necessary, reconstituted soft water was also add€d to cornplete the volume to 84 mL. The pH was

adjusted to pH 5.0 or pH 4.5 and the solutions were quilibrated at 10o C for a minimum of 96 h

prior to analysis. Final tAll ranged ûom 0 - 9.4 pM at 5 mg'L-l fA 0 - l4.l pM at l0 mg'L-l

and 0 - 17.8 pM at 20 mg'L-l FA.
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Al analysis:

Al was measured with an automated spectrophotometric technique (Rog&rg and Henriksen,

l9S5) based upon the reaction of monomeric Al with pyrocatechol violet (PC$. This method

allows the differentiation of total monomeric Al (Alcv) and organic monomeric Al (Alo); inorganic

monomeric Al (Ali) is then estimated by the difference Alw - Alo. A modification of the

technique for our laboratory involved the determination of total, acid-reactive Al (Alr. This

involved the acidification (to pH 1.0 with concentrated trace metal grade HCI) of a 10 mL

subsample, which was then left at room temperature for 48 h before analysis. Total acid-reactive

Al measurements averaged 85% of nominal concentrations (range 80 -96%).

Dialysis:

Dialysis bags (Spectra-Por 7, 1000 MWCO, for trace metal analysis) were rinsed in Mllipore

deionized water prior to use, filled with ^v l0 mL of inorganic synthetic soft water and clamped

shut. They were then placed into the bioassay tanks (2 per basin) for a period of 96 h.

Preliminary studies had shown that a period of 48 h uras n€cessary to obtain an equilibrium for Al

between the inside and outside of the b4g. After 96 b the bags were removed from the tanks,

rinsed in deionized water and the contents were analyzed for inorganic Al as described above.

Titration analysis:

Total Al concentrations were initially plotted against bound Al in order to determine the degree of

saturation of the ligand. Only those points falling on the rising limb, or the non-saturated portion

of the curve, were used for plotting the isotherm curves. I-angmuir isotherms were then

determined by linear regression of AlnCAlUsund versus Alfree @ott ef aI., 1985), according to

the equation:

[Alrrcel I [Ahrecl

[Alo"u"o] IG.CC CC

Bound Al was calculated as Alt - inorg;anic (free) Al. The complexation capacities (CC) and

conditional stability consants (trfu) were determined from the isotherms as follows:

(1)
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C C =  1
slope

(2)

(3)Kc-
CC. intercePt

The CC values were norïnaliz$ with respect to the fulvic acid concentration. The CC and Kc

values were compared statistically using an analysis of variance with a significance level of 0.05.

Significant differences among means were detected using the Student-Nevrman-Kzuls a posteri

procedure.

Al speciation: determined from the Langmuir isotherms

The Langmuir equatiorç with the experimentally determined CC and Kç values, was used to

calculate inorganic [Al] at various concentrations of total Al. The Langmuir relationship was

transformed into a quadratic equation (eqn 4) and solved for "Rn, and thus for Alfrse:

.  ( K  r )  ( r )
R "  + R l : - l + - l +  l - - l = 0

\c' c, \ c'l

whore:

Alr
f , 3 -

Alr

I
K.= -

cc. Kc

Al.
c . = J

cc

sdAl f  =  A l r 'R

Al speciation: MINEQL+ calculations:

Complexation constants used in chemical equilibrhrm nrodels, such as Itrt{EQL+, are derived

from reactions involving the free metal ion. Our expcimentally determined constants were
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determined from measurements of total inorganic Al and thus had to be adjusted to account for the

different proportions of Al3+ at our two pH values. We obtained estimates of the proportions of

413+ present at pH 4.5 and pH 5.0 by running MINEQL+ in an inorganic matrix - in the absence

of Fd with a range of [Al] from 0.37 to 9.3 [rM. At pH 4.5, Al3+ is the predominant inorganic

species (66%), while at pH 5.0, this proportion decreases to approximately 20o/o. The best

Langmuir curve at each experimental condition was then selected and the free Al measurements

were converted into estimates of [n3+1. The linear regressions were recalculated and ncorrected"

experimental log Kç values were obtained (Table Al-2).

The corrected experimental complexation constants were then entered into the chemical

equilibrium program Mtr{EQL+ to calculate the speciation of Al at different concentrations of FA.

The program \nas run atlowing for the precipitation of Al(OH!(s) with micro-crystalline gibbsite

as the controlling phase. Equilibrium constants (log K) for the inorganic oomplexes of Al

taken from Schecher and Drisooll (1937): AIOH2+: '4.97; Al(OI{t2". - 8.67, AI(OID+: -+

23.30; A(OtDl, aq: -15.00; AlSo4+:3.02; A(SOd2- :4-92; AI(OII): (s): -8'35' The

constants were corrected for a temperature of 10 oC.

RESULTS AI.ID DISCUS SION

Langmuir curyes:

Linear regression values (P ) of the Langmuir curves rangd from 0.99 to 0.88 and there was

close 4greement in intercept and slope values among the replicates. Curves at FA concentrations

of 5 and l0 mg.L-l were fairly linear, suggesting that ttp AI-FA complex could be modeled as 1:l

binding. At 20 mg.L-l FA a moderately improved fit was obtained by plotting the data with a

polynomial function. However, a singfe siæ model also adequately described these data. The

accuracy ofthe fit was not notably improved using Scatchard plots.

The calculated log K6 ard CC values at different [FA] are shown in Table Al-1. The CC values

were all in the same raÂge and there w€re no significant differerrces at different [FA], nor at the

same pAl at pH 4.5 aâd pH 5.0. In additior\ with oræ exceptio4 all of the conditional stability

constants riler€ not significantly different. Ttre log IÇ at th€ [FAJ of 5 mg'L-l is stightly higher

than the other values, and the Kç value is significantly different than th€ other values (p> 0.01).

This difference may be related to the interference in the colorimetric technique caused by the

were
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presence of organic matter (Royset and Sullivan" 1986). At low Fd this interference was

negligible, allowing for accurate rneasurement of low concentrations of inorganic Al. At 10 and

20 mg.L'l Fd this interference made determination of free Al difficult at low concentrations and

could have influenced the accuracy of our titration curves at [FA] > 5 mg'L-I. However, our log

Kc at 5 mg.L-l also differs from values reported in the literature (see below), and there is no

obvious explanation for these differences.

With the exception of the pH 5.0 - 5 mg .t-l fa, titratioq our log IÇ values are in agreement

with estimates for AI-FA complexes at pH 5.0 (log Kç nv 5.5 - 6.0) reported in other studies (Potts

et a1.,1985; Ca"nrpbell et al.,1992). Campbell et al. (1992) performed similar batch titrations with
DOM from Quebec North Shore salmon rivers. They obtained log Kc values ranging from 6.17 -

6.23, and CC values ranging kom0.72 to 1.10, i.e. comparable to those found in this study, with

the exception noted above. In this study, the atrnity for Al, as represented by the conditional

constantq is similar at the two pH values we tested (pH 5.0 and pH 4.5; Table A1-1). A lower log
Kc might have been expected at the lower pH as more FA sites become protonated, thereby

reducing complexation. However, at lower pH the [Æ3+] also increases, which would favor

comnlexation - the conditional constant reflects both of these competing processes (Campbell er

al.,1992).

The "corrected' log K€ values (expressed in terms of Al3+rather than Ali ; Table Al-2) arc

greater than their corresponding values in Table Al-1. These high€r log Kc values take into

account the proportion of free ion at tlp trro orperimental pH values (ffio/o at pH 4.5,20 o/o at pH

5.0). The CC values (not shown) are identical to those of the original curyes, as no correction

was employed for bound Al. We used the average CC velues displayed in Table Al-l in later
calculations with the "corrected" log Kç values.

Al speciation calculations:

We verified these "corræted" constarlts by using them to calculate Al spciation in the presence of

fulvic acid, and then cornparing these results with ttpse obtained directly from the Langmuir

equation. First, for a given [FA], the experimentally determined constants in Table Al-l were

entered into the Langmuir equation and inorganic Al concentrations were calculated over a range

of total Al from 0.37 - 7.4 pM (nequation" values in Tables A1-3 and Al4). We compared these
calculated values with thÊ levels of Ali actuatly measurd at the same tAltl in the titration series
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and obtained similar values (data not strown). In additioq we entered the ncorrected" constants in

Table Al-2 into MINEQL+ and calculated tAli I over the same range of Alt, also shown in Tables

A1-3 and 4. There is excellent agreement (all? nl 0.99) betrveen the rwo methods for predicting

inorganic Al at pH 4.5 (10 mg.L-l Fd Table Al-3) and at pH 5.0 (5, l0 and 20 mg###L-l f4

Table Al-4).

MINEQL+ calculations:the effects of pH and pAJ on the binding of Al by FA

When the MINEQL+ calculations in Tables Al-3 and Al-4 are compared for the same [AfuJ and

[FA] , it is possible to judge the effects of pH on the complexation of Al. For example, for [Alt] =

7.4 yrMand at a [FA] of 10 mg.L-I, the concentrations of inorganic Al are identical at pH 4.5 and

pH 5.0 (1.8 pM). This difference in pH is evidently not zufficient to favor either of the the

competing processes mentioned previoudy (greater competion from increasea ;ff!, increased

complexation with increased tÆ3+l ).

Conditional constants determined at one ligand concentration &re often used br the prediction of

metal binding at other ligand concentrations. We attemptd to waluate this practice for Al and

FA at a total Al concentration of ?.4 plvl by using tlre pH 5.0 - l0 rng'L-l conditional constant

(log Kc : 6.54, Table A1-2) to calculate the concentration of bound Al at 5 ad 20 mg'L. l FA.

In Figure Al-1, these values are compared with the bound Al concentration calculated using the
"specific" log Kc deternrined at these tFAl (log 7.27 at 5 mg'L-l F{ log 6.27 at20 mg'I--l f4

Table Al-2), at the same tAlt] a17.4 pM. At [FAJ of 20 mg.L-I, both the "specificn and the pH

5.0 - l0 mg'L-l conditional consant result in similar values for bound Al (6.1 pM and 6.7 FM ).
In contrast, at a [FA] of 5 mg'L-I, the predicted amount of bound Al is only 3.7 pM using the pH

5.0 - 10 mg.L-l conditional con$tant, as opposed to 5.2 [rM obtaiûed with the nspecific" log Kc

of 6.21. Given the known influence of Al:fulvic acid ratios of ttro strength of tlre AI-FA binding
(e.g., Browne and Driscoll, 1993), it is clearly prefuable uot to use complexation constants to

calculate Al speciation outside the range.of conditions in which the constants were originaily

determined.

Inorganic Al in bioassays:

Finally, the MINEQL+ program with the corræted constants was used to deterrrine the amount of
Al to add to obtain constant [Ali] at different FAI in a bioassay with fish Fig. Al-2). This assey,

at pH 5.0, involved varying [FAJ while attempting to maintain [Ali] constant (figure Al4).
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Samples were taken directly from the bioassay tanks and analyzed colorimetrically as described in

the methods (Alçy - Alo). The dialysis bag samples were also anatyzed colorimetrically for

inorganic (dialysable) Al at tlre end of the assay. There was relæively good agreement between

the two sampling techniques used to deûermine inorganic Al ocperimentally. The predictions

derived from the MINEeL+ calculations overestimated Ali. These were static bioassays, without

renewal of the solutions, and it is possible that losses of inorganic Al occurred, due to sorption to

the containers and organisms. The MINEQL+ calculations did predict in nearly equivalent

concentrations of afi "t different [Alt], as observd experimentally, the critical factor in this

experimental design.

CONCLUSIONS

In conclusion, we found the use of titration data coupld with MINEQL+ equilibrium modeling to

be useful for the prediction of inorganic Al concentrations in acidic organic soft weters. The

ability to compare expected and observed concentrations of Al allows for greater control of the

complex changes in solution chemistry which may occur during bioassays. However, the use of

models such as MINEeL+ should be done with caution. lVe suggest thst the rezults of chemical

equilibrium modeling be cornpared with titration data to verify the accuracy of the predictions.

We also stress the importance of using free'ion concentrations for the calculation of conditional

constants derived from titration data. This is particulady impo*ant for metals which undergo

considerable changes in inorganic speoiation with pI! and for which no reliable metlrods exists for

direct meesur€rnent of tho fiæ-ion concentration. The use of actual titration data spæific to our

fulvic acid, as opposed to literature values, also contributed to the relatively good agreement we

observed between meazured and predicted inorganic Al.
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Table Al-1. Means 1+ S.O.) of log Kc and CC values determined ûom Langmuir plots of

AI-FAtitration data.

[FA], pH

5.0

5.0

5.0

4.5

range of [Al], togKc

6.60 (0.08)

cc
. r l

5
10
20

10

M Al. ms -l rA

0.18 -  9.3

0.37 - 13.3

0.37 - 17.8

0 .18  -  14 .1

6.08 (0.18)

s.8s (0.18)

r. le (0.10)
o.es (0.16)
1.oo (0.08)

6.16 (0.1 1.08 (0.r
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Table Al-2. Recalculated tog Kc values obtained using

estimates of [et3l for Alfree.

Al log Kc

pH 5.0,  5 mg'L- l  737

pH 5.0,  10 mg'L- l  6.54

pH 5.0, 20 mg'L-l 6.27

4.5 .  lo  mc 'L - l  6 .18



Table Al-3. Inorganic Al concentrations at pH 4.5 and a [FA] of 10 mg ' 1-1.

Values for tAli] were either calculated directly &om the Langmuir

equation ("equation") or obtained by using the MINEQL+ chemical

equilibrium program with the constants from Table A1-1 (CC values)

and Table Al-2 ("corrected" Log Kç values).

Alt

1mg.r-l  ) (rrM)
Ali (pt"t)

MINEQL+

0.04

0.09

0.24

0.36

0.59

0.76

1.09

1 . 8 1

2.79

eti (pM)

equation

0.04

0.08

0.22

0.33

0.53

0.70

1.00

1.68

2.64

10

20

50

70

100

t20

150

200

250

0.37

a.74

1.85

2.60

3.70

4.44

5.55

7.41

9.26



Table A1-4 . Inorganic Al concentrations at pH 5.0 and [FA] concentrations of 5, l0 and 20

mg . L-1. Values of tAlil (pM) were either calculated directly from the

Langrnuir equation ("equation") or obtained by using the MINEQL+ chemical

equilibrium program with the c,onstants from Table A1-l (CC values) and Table

Al-2 ("corrected" Log Kç values).

A l t  5  mg 'L- l  lo  mg ' t l  2o  mg ' t l

mg.L-l pM MINEQL+ equation MINEQL+ equation MINEQL+ equation

10 0.37 0.02 0.01 0.05 0.04 0.05 0.M

20 0.74 0.03 0.03 0.10 0.09 0.10 0.09

50 1.85 0.10 0.09 0.28 0.25 0.25 0-23

7o 2.59 0.16 0.15 0.41 0.37 0.36 433

100 3.7a 032 0.30 a.& 0.57 0.54 0.49

t20 4.44 0.50 0.46 0.82 0.74 0.67 0.61

150 5.56 0.93 0.88 1.13 1.02 0.89 0.80

200 7.4r 2.19 2.14 1.79 1.63 1.27 1.16

250 9.26 3.81 3.78 2.63 2.43 1.75 1.59



Figure Al-1. Bound Al calculated using MINEQL. for three [FA] at pH 5.0, at a total N of 7.4

pM. Bound was calculated with the tog lÇ specific for each [FA]. (solid bars, onleQ, and

with the log tÇ for 10 mg.L t FA (= 6.5a) toàstimate bound Al at 5 and 20 mg'Ur (open

bar, on righ|.
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Figure LI-z.Inorganic Al concentrations (pM) in bioassay tanks at pH 5.0. [Ali ] was measured

in samples taken directly from the tanks-('cotorimetqy'', mean + SD) 4 ot the contents of

dialysis bags ('dialysis"i. Predicted [Alr] ('MINEQL") were calculated using MINEQU

and the constants in Tables I andZ.



A}.INE)(E 2.

Analyse de I'Al réactif à I'acide par l'analyseur Technicon.

Collecte et conservation des échættillons:

Les teneurs en Al dissous total (rAl reactif à I'acide) sont determinees dans les échantillons

préservés à I'acide. Tous les échantillons sont manipulés et entre,poses à l'aide de matériel de

laboratoire en polypropylène préalablement lavé à I'acide. Les echantillons destinés à la

détermination du métal total sont conservés en ajoutant du HNOs de qualité 'métaux traces' pour

obtenir une concentration finale de 0.1 M. Les échantillon$ sont conservés au moins 24h àla

température de la pièce avant I'analyse.

L'analyseur Technicon: montage et rércûifs:

L,appareil Technicon (tubes, hélices de mélange en verre et plastique) est monté selon la méthode

pour l,analyse de I'Al rnonom,ère. La preparation de I'indicateur violet de pyrocatéchol @CV) et

de la solution de phenanthroline est identique. Le tampon e$t prépâré selon la recette, sauf que le

pH final est qiusté à pH 9.6-9.9. En géneral, il est préférable de preparer le tampon 24 h avant

l,utilisation pour stabiliser le pH. Les qiustements finaux peuvent être faits avec du NaOH

concentré (10 l.t), ou du HCI concentré. L'eau de rinçage est une solution de 0.1 N HNO3

(préparée avec de l,acide ulta-pur). ta même solution est utili# pour préparer les standards.

L' onaly seur Te elmicon : oPération:

Avant de faire fonctionrcr I'appareil, il faut vérifier que la varute de la oolonne d'échange ionique

soit bien fermee (pour ne pas être endommsgée/chengee par la solution acide). Faire fonctionner

I'appareil pendant 15 à 20 minutes. Avant de reagir avec le tampon" I'indicateur doit avoir une
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couleur violet-foncé, qui changera à une couleur jaunâtre avec le tampon. Detacher le tube qui

entre dans le spectromètre et faire la collecte du liquide sortant du système de mélange, pendant

10 à 15 minutes. Mesurer le pH de ce liquide rapidement (3 à 5 minutes). Si le pH n'est pas entre

pH 6.0 -6.1, ajuster le pH du tampor\ par unités de 0.2 pII, avec du NaOH concentré (10 N), ou

de I'acide chlorhydrique concentré. Continuer de mezurer le pII du tampon pendant 20 minutes,

afin de le stabiliser. Dès que le pH du tampon est stable, repartir l'appareil et remesurer le pH de la

solution à I'entree du spectromètre.

Passer les standards, vérifier la relation linéaire, et faire passer les echantillons. Avant de fermer

l'appareil, repasser les standards. Il est à noter que les solutions qui contiennent de la matière

organique dissoute (MOD) peuvent causer une interference. On peut corriger pour cette

interference en mesurant des solutions qui ont âé préalablement additionnees d'EDTA à l'état

solide (pour donner une concentration finale delO plvl, suffisamment pour complexer tout

I'aluminium et empêcher sa reaction avec le PCV.

Réwltats'.

La méthode a été utilisee pour quantiûer l'Al total dans les solutions de titration (diftrentes

concentrations d'acide fulvique avec qiout d'Al). Les mesures de I'Al total ont &é conigées pour

I'interference de I'acide fulvique, determinée d'apres les mesres obtenues avec les solutions sans

ajout d'Al. I[ y a une tres bonne relation entre les concentrations nominales en Al et les mesures de

l'Al total (R t: 0.96; Figure 1).
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Figure A2-I.La relation entre les concentrations d'Al ajouté et les mezures de I'Al réac'tif à I'acide

dans les solutions avec l'acide fulvique (Y = 0'85x - 0'35)'
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AI.INE)(E 3

Relation entre la concentration de I'acide fulvique et les mesures

de I'absorbance à 4@ nm et du caôone organique total.

Introduction

La concentration en acide fulvique des solutions expérimentales a été déterminée par I'absorbance

à 400 nm, et par les mesures de carbone organique total (COT). Des relations entre la

concentration pesée de I'acide fulvique, I'absoôance à 4@ nrq et les rnesures de COT sont

présentées.

Matériel et Méthodes

Préparation de s solutions

Les solutions d'acide fulvique (AF) ont e,té préparees à I'aide d'un acide fulvique commercial

(acide fulvique Laurentien, Ecolinc Inc., Roxboro, @). L'acide frrlvique en poudre a été pesé, à

0.01 g près, sur une balance Mettler. Une solution-nÈre de 20 mg'ml.'t d'AF a ensuite eté

preparée avec de I'eau déminéralisee ultrapure. Cette solution-mère a été utilisee pour préparer

des séries de concentrations d'Al, pour des études de titration. Les études de titration ont été

faites avec des concentrations nominales d'acide fulvique de2.5,5, l0 et 20 mg'Lr et des ajouts

d'Al. Les concentrations inférieures d'acide fulvique ont été préparees en diluant la solution-mère

avec de l'eau ultrapure. Chaque serie de titration a comporté de 16 à 24 bechers en polypropylène,

contenant un volume de 100 mL. Apres les ajouts d'Al, le pH de chaque becher t *é réglé au pH

expérimental (pH 5.0 ou pH 4.5), avec de petites quantités de HNO3 (0.1 N, de qualité 'métaux

traces'). Par la suite, les couvercles ont été places sur les béchers et ceux-ci ont été entreposés

dans une charrbre froide à l0 oC. Après une pâiode de 24 h" le pH a été revérifié et ajusté au

besoin. Les solutions ont repose pendant un minimum de 48 h pour équilibrer I'AI-AF. Après
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chaque etude de titratioq des prélèvements ont été faits dans 4 à 5 bechers choisis au hasard, pour

les mesures de carbone organique total (COT). L'absoôance des 4 à 5 solutions a été mesurée

juste après l'étude. Les echantillons pour I'analyse du COT ont été entreposes à 4 oC dans

1' obscurité avant d'être analyses.

Les echantillons pour la couôe standard (AF-absorbance; Figure l) ont été preparés par M. Eric

FortirU un stagiaire du CEGEP St.IearL pendant son sejour au laboratoire. M. Fortin a préparé des

dilutions d'une solution-mère d'acide fulvique (20 mg'L t ) et a pris les lectures d'absorbance de

ces dilutions, dans la gamme entre I et 20 mg'L I AF.

L'absorbance à 400 ntn.

L'absorbance des échantillons a été mesurée au moyen d'un spectrophotomètre Perkin-Elmer,

selon le mode d'emploi du manufacturier. Après une période de rechauffement, I'appareil a été mis

à zero avec un blanc (eau ultrapure). L'absoôance des éohantillons a eté comparee avec celle du

blanc. L'absorbance de l'échantillon a été notee dès que la mesure se soit stabilisée.

Mesure du carbone orgwique total (COT):

La concentration initiale d'AF dans les bassins a eté verifiee en déterminant I'absorbance à 400

nm, par comparaison avec une courbe de catibration standard (Annexe 3). Au cours des

expériences, des æhantillons ont été pris pour déterminer le COT. Ces échantillons ont eté

conservés à 4oC dans l'obscurité, jusqu'au moment de I'analyse, dans les 72 h suivant la fin de

I'expérience.

Le COT a été mesuré par photooxidation des echantillons pré-acidifiés et purgés de COz; le

carbone inorganique produit par irradiation aux UV a été mesuré par dialyse automatisee par

comparaison avec une solution standard de NaOII, suivi de conductimétrie. Cette méthode a une

limite de détection de 0.1 mg C'L r.
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Résultats

Le tableau A3-l présente les nresures de COT et I'absorbance à 400 nm des solutions choisies

après les études de titratioq avec la concentration nominale de I'acide fulvique. Les relations entre

la concentration de l'acide firlvique, l'absortance, et le COT ont été quantiûees au moyen de

régressions linéaires (tableau A3-2).On petrt considérer qu'il y a un€ tres bonne relation entre les

variables [AF], [COT] et I'absoôance. Les valeurs R2 ont varié entre 0.97 et 0.99 (tableau A3-2).

La courbe standard (concentration en acide fulvique, absorbance) est linéaire, avec un nf de O.gg.
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A3-1. Les mezures de COT et d'absorbance

à 4æ nm et les concentrations d'acide

fulvique.

COf, mg C'L't[FA], mg'L

0.008
0.009

0
0.022
0.022
a.029
0.o24
0.a22
0.044
0.046
0.045
0.046
0.044
0.049
0.052
0.M8
0.107
0 . 1 1 5
0 . 1 1 7
0.109
0.114
0.1  15
0.114
0 . 1 1 8
0 . 1 1 4
0 . 1 1 2

1.46
1 . 5 1
1.03
2.17
t.73
2.r7
t.73
1.95
3.64
3.60
3.&
3.60
3.62
3.83
3.60
2.94
6.63
6.00
6.00
6.63
6.32
6.82
6.78
6.82
6.72
6.80

2.5
2.5
2.5
5
5
5
5
5
10
10
10
l0
l0
10
10
10
20
20
20
20
20
20
20
20
20
2A
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A3-2.Relation entre la concentration en acide fulvique, le coT,

et I'absorbance à 400 nm.

y =3.25 -  1.46 (mg C'L ' )

i = 160.q0 + 1.84 (absoôance)

y = +t.Of + 1.0? (absoôance)



Figure A3-1. La relation entre la concentration en acide futvique ct I'absorbance à 400 nm.
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A}.INE)(E 4

Determination du temps minimum pour atteindre l'fuuilibre

entre l'Al inorganique en solution

et à I'intédeur des sacs à dialyse Spectra-Por 7.

Introduction

Les résultats d'une expérience préliminaire (tableau A4-l) indiquaient qu'une période de 24 h ne

suffit pas pour atteindre l'équilibre entre I'intérieur des sacs à dialyse et les solutions contenant de

I'acide fulvique. Durant ces essais préliminaires, les sacs à dialyse contenaient une quantité assez

constante d'Al "organique monomère". Les buts des expériences étaient de:

1. quantifier le temps minimum nécessaire pour atteindre un équilibre entre I'Al à

I'intérieur et à l'extérieur du sac.

2. déterminer si les complexes AI-AF p€uvent traverser la membrane du sac à dialyse.

3. déterminer si I'acide frrlvique peut traverser la membrane du sac à dialyse.

Les mesures faites pendant les expériences comprenaient la concentration en acide fulvique (par

absorbance ou dosage du carbone organique total), I'Al total (réactif à I'acide; Alt), et les formes

monomères de I'Al (reactif avec l'indicatetrr violet de pyrocatéchol - Al*; organique - Alo; et

inorganique, Alù. Les rnesures ont eté faites sur des échantillons prélevés dans les sacs à dialyse, et

sur des solutions d'eau douce reconstituee (EDR) et d'EDR avæ acide fulvique.
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Matériel et Méthodes

Solutions EDR avec Al:

Les expériences ont eu lieu dans une chanrbre à temperature contrôlée à l0oC. Les solutions ont

été préparées dans deux bassins de 20 L, un bassin contelant une solution d'EDR seulement, et

I'autre une solution d'acide fulvique (concentration nominale de l0 mg'L{). Les volumes

appropriés des solutions-mère d'Al (1000 ppm Al) et d'acide fulvique (20 mg'ml-'t d'AF dans

I'eau ultrapure) ont été ajoutés aux bassins. Dans I'expérience l, la concentration nominale en Al

était de 4.6 pM dans les deux bassins; dans I'expérience 2, elle était de 9.3 pM (solution acide

tulvique) et 5.6 pM Al (solutionEDR).

Les solutions ont reposé pendant un minimum de 24 h pour stabiliser le pH et équilibrer I'AI-AF.

Le pH a été ajusté à 5.0, et, au besoiq il a été: conigé manuellement, en ajoutant de petites

quantités de HNO, (2.0 I.D. Le pH moyen ('écart-t)'p€) à I'expérience I était 4.9 (0.2), et à

l'expérience 2, de 5.1 (0.2). Un systèrne de pompes Masterflex a eté utifise pour agiter les

solutions pendant les expériences.

Les sacs de dialyse de chaque bassin ont été echantillonnés pour l'analyse de I'Al et I'absoôance

(expérience 1) ou le COT (expérience 2) après 24, 48, et 96 heures. Dans I'exffrience Z,le

contenu des sacs échantillonnes à 96 h s'est avéré contaminé et des prélèvements additionels ont

été faits après 120 h.

Analyse de l'AI

Tous les echantillons ont eté manipulés et entreposes à faid€ de matériel de laboratoire en

polypropylène préalablement lavé à I'acide. Les echantillons destinés à la deterrnination du métal

total ont été préservés en ajoutant du HNO3 de qualité 'metaux tr&ces' pour obtenir une

concentration finale de 0.1 M. Les echantillons pour I'analyse de I'Al total ont été conservés au

moins 24hàla température de la piece avant l'analyse.
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La détermination de I'Al dans les solutions a eté faite par la méthode colorbr@ue automatisee.

Les echantillons destinés à la détermination de I'Al mononÈre ont été filtrés (0.a pm) mais non

acidifiés. Les teneurs en Al dissous total (l'Al réactif à I'acide) ont eté mesurées separément, sur

les échantillons préservés à l'acide. Dans les deux expériencos, un echantillon d'acide fulvique,

sans Al, a été analyse pour quantifier I'interference de I'acide fulvique avec les mesures d'Al.

Dialyse:

Les sacs à dialyse (Spectra-Por 7, pour solectionner les molecules de poids moléculaire <1000,

qualité .analyse des metaux traces') ont trempé pendant la nuit dans de I'eau déminéralisee

ultrapure (expérience l) ou dans une solution de 0.01% HNOr (expérience 2). Avant d'être placés

dans les bassins, ils ont été remplis avec ̂ v 10 - 15 mL d'EDR et bien fermés. Ils ont ensuite été

placés dans les bassins (9 par bassin dans I'expérience l,12 par bassin dans I'expérience 2), ety

sont restésjusqu'à la fin du bioessai (96 h ou 120 h). À U An de I'essai, les sacs ont été retirés des

bassins et bien rincés à I'eau déminéralisé€ uhrapure pour enlever I'Al adsorb,é. Le contenu a

ensuite été transvidé dans des éprouvettes de polypropylène propr€s et analyse le jour même pour

I'Al inorganique, sans toutefois faire de filtration.

Absorbance et COT:

Dans l,expérience l, les concentrations e,n acide fulvique dans les bassins expérimentaux et dans

les sacs à dialyse ont eté déterndn€Ês par absorbance à 400 nûL par comparaison avec une couôe

standard. La moyenne (t ET, n) des m€sures dans les bassins erperimentaux avec AF a été de

10.0 (t 0.8, 3) mg.L 
-t. 

Les mesures de l'absoôarrce des contenus des sacs à dialyse n'ont pas été

diftrentes du témoin (ean ultrapurQ.

Dans I'expérience 2, la concentration en carbone organique total (COT) a été mesurée dans les

échantillons prélevés des bassins expérinrcntaux et dans les contenus des sacs à dialyse.
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Résultats et Discussion

Expérience l:

Dans l,expérience l, à cause de problèmes techniques avec l'analyseur TechnicorL il n'a pas été

possible de mesurer les concentrations en Al monomere dans les bassins EDR-AF. Les échantillons

ont été entreposés à 4"C et ont eté analyse s 24 h après la fin de I'expérience (à 120 h). L'analyse

faite au jour 0 a été considérée non-valide, parce que la concentration de l'Æ* dans le bassin

EDR-AF était plus élevée que les mesures de I'Alr. Le calcul des moyennes des mesures Al*, Alo

et Ali a été fait avec les mesures des jours 1,2 et 4; ces echantillons avaient tous été analysés en

même temps.

Après 96 heures, la concentration d'Al* mesurée dans les sacs à dialyse dans la solution EDR-AF

a été semblable à la concentration d'Alp* mesurée en solution (moyenne des jours 1,2 et 4 tableau

A4-2). Au jour 4, la concentration de I'Al* mesurée dans les sacs à dialyse a é*é 8;0P/o de la

concentration moyenne de I'Ali mesuree en solution (0.S pM Al* et 1.0 A[, respectivement;

tableau A4-2).Il est à noter que I'interference de l'acide firlvique (2 pM "Al") a été plus élevée

que celle observée dans les expériences antérieures et cette interference n'a pas été considérée

dans le calcul des concentrations en Al.

Dans le bassin EDR de I'expérience l, la concentration en Al mesurée dans les sacs à dialyse att

jour 4 a été identique à la concentration d'Al mesurée dms la solution (1.3 pM Ab*; tableau A4-

3). L'accord entre les mosures a eté bon si I'on considère les moyennes. La moyenne des mesures

dans les sacs à diatyse pour les jours I et? a é*é de 2.0 pM Al, comparé avec une moyenne pour

l,Al en solution de 1.8 pM atrx jours l, 2 et 3 (tableau A4-3). D'apres ces rézultats, il semble

qu'un délai mimimum de 48 heures soit næesssire pour I'atteinte d'un équilibre, entre I'intérieur

des sacs à dialyse et la solution, même pour les solutions d'EDR sans AF.
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Expé,rience 2:

Dans I'expérience 2, les concentrations en Al mesur&s dans la solution EDR-FA strggèrent qu'une

portion de I'Al û érté présente sous forme non-monomère. Les teneurs mesurées en Alt ont été

supérieures aux concentrations en Al*, (tableau A44). L'interference de l'acide fulvique, mesurée

avec une solution d'AF sans Al, a été de 0.7 pM "A1".Les mesures de l'Al total (reactif à f acide)

ont été corrigees pour cette absorbance de I'acide fulvique sans Al. Dans cette expérience, i[ n'y a

pas eu d'interference de l'acide fulvique sans Al avec les mesufes d'Æ*.

Pendant l'étude, les teneurs en Al* dans la solution ont varié de 3.4 à 5.2 pN{, possiblement à

cause des changements de pH qui ont été notés pendant l'expérience. Pendant la nuit, le pH dans

le bassin EDR-AF a augmenté à pH 5.2 atr jour 2, et à pH 5.4 au jour 4. Dans les deux cas, le pH

a été réajusté à pH 5.0 le matin suivant, mais I'augmentation temporùe du pH a possiblement

causé une diminution dans la proportion d'Al monomère dans ce bsssin.

Malgré ce changement de pH pendant l'expérience, une très bonne relation existe entre loAl

mesuré dans les sacs à dialyæ et dans la solution. Apres 5 jotrs, la teneur de I'Al dans les sacs à

dialyse a é*é senrblable à la toneur moyÊnne de I'Ali mesurée en solution. Au jour 5, la

concentration de l'A* dans les sacs à dialyse a été de 1.5 pM; par comparaison, la moyenne des

mesures de I'Ali dans la en solution a eté de 1.6 pM (tableau A4.4).

Le temps pour atteindr€ un equilibre pour l'Al entre fintérietrr des sacs à dialyse et la solution

semble être de 48 heures à tout le moins (figure A4-1). Après 2 jours, il n'y a pas de diftrence

significative entre la concentration de l'Al dans les sacs à dialys€ et la moyenne des teneurs de I'Ali

mesurée dans la solution (p >0.05, test -t; figure A4-1).

La présence de petites quantités d'AL à I'intérieur des sacs à dialyse a été notee dans les études

antérieures. Dans les sacs à dialyse echantillonnes à I'o<periencæ l, les tene.trrs en AL ont été

inferieures à la limiæ de detection (0.1 pM). Dans I'orperience 2, les teneurs en AL mesurées à

I'intérieur des sacs à dialyse ont été de 0.3 à 0.4 pM (tableau A4-5). Cette petite quantité de "AL",
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semblable aux mesures obtenues precédemment, a &é constante pendant I'etude et on peut

conclure que ces mesures sont un artefact. De plus, il n'y a pasi eu de difËrence entre les tenetrrs

moyennes en Alt et en Al* mestrées à fintérieur des sacs à dialyse (p > 0.05, test-/).

Dans le bassin EDR sans AF, les concentrations en Al mesurées dans la solution suggèrent qu'une

portion de I'Al était 1à aussi présent sous forme non-monomère. Les teneurs en AL mesurées ont

été supérieures aux concentrations en Alp* (tableau A4-6). Il est aussi à noter que les teneurs en

Alt mesurées dans les sacs à dialyse ont été plus élevees que les concentrations en Al* dans les

sacs, et ont aussi été plus éleveés que l'A[ en solution (tableau A4-6). Il est possible que les sacs à

dialyse aient été précontaminés avec de l'Al, malgré qu'ils aient trempé dans une solution de faible

acidité avant l,expérience. Une autre explication est que ces mesures d'At dans les sacs à dialyse

peuvent être causés par un artefact semblable à celui qui indiçent la présence d'AL à fintérieur

des sacs.

par contre, il y a une bonne rdation entre les mesures de I'Al dialysable et fAli en solution. La

moyenne des teneurs en l'Al* mesurées dans les sacs à dialyse et la moyenne des concentrations

en Al; mesurées en solutioo ont été identiques (5.5 rrM tableau A4-6). De plus, I'atteinte d'un

équilibre entre les sacs à dialyse et la solution EDR a été rapide dans cette solution avec des

teneurs en Al plus élevees qu'à I'ex$rience 1. Il n'y a pâs eu de diftrences significatives entre la

moyenne de I'Al; en solution et les mesures de I'Al dans les sacs à dialyse au jour l, 2 ou 5

0>0.05, test-{ figure A4-2').

Les mesures du carbone organique total (mg.L'r) dans les solutions et à I'intérieur des sacs à

diatyse ont révélé la présence de petites quantités de carbone dans les sacs à dialyse (tableau A4-

7). Les concentretions Gn COT rnesurees dans les sacs à dialyse ont été semblables dans les deux

solutions (EDR et EDR-FA), et semblables au "bnrit de fond" mezuré dans la solution EDR

(tableau A4-7). De plus, les valeurs de COT mesurées dens les sacs à dialyse prélevés de la

solution EDR-FA ont été inferieures aux teneurs mesurées dans la solution même. On peut

conclure Ete l'acide fulvirye ne peut pos trnverwr la npmbrarv des wcs à dialyse.
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Conclusions

D'après les résultats de cette étude, on petrt conclure que:

- le temps pour atteindre un equilibre entre I'Al à l'intérieur des sacs à dialyse (pour selectionner

les molecules de poids moléculaire <1000) et dans une solution d'EDR-FA à pH 5-0 est d'environ

48 h.

- il est peut probable que les complexes AI-AF puissent traverser la membrane du sac à dialyse,

parce que les teneurs en COT et AL mesurées dans les sacs à dialyse sont comparativement faibles.

- il est peu probable que l'acide fulvique puisse traverser la membrane du sac à dialyse parce que

les teneurs en COT mesurées à I'intérietrr des sacs sont semblables au "bruit de fond" déterminé

dans une solution d'EDR seulement.

Finalement, on peut considérer les concentrations en Al mesurées à I'intérie' r des sacs à dialyse, et

dans les solutions EDR-AF, déærminees pendant les expériences avec des poissons en conditions

statiques. Ces expériences ont été effectuees dans des bassins de 60 L à pH 5.0. Les mezures de

I'Al dans la solution (Ale*, Al* Alù ont eté faites à chaque jour, et les contenus des sacs à dialyse

ont été analyses après 120 h. En genéral, il y a une bonne relation entre les tener.lrs moyennes d'Ali

mesgées pendant les expériences, et les valzurs obtenues pour les prélèvements dans les sacs à

diatyse (Bf = 0.90; figure A4-3). On peut donc avoir avoir confiance en la fiabilité de la méthode

des sacs à dialyse pour faire le suivi des concentrations de I'Al inorganique dans des solutions

contenant de l'acide fulvique.
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Iableau A4-1. Concentrations en Al (pM) mesrrees dans les solutions et à I'intérieur des

sacs à dialyse (1000lv{\ilCO) après 24 heures.

tAF]
ms'L'l

sacs à dialvse solution
Ale* At Ali Ali

20
20
l0
l0

0.5
0.5
0.8
0.7

0 .1
0 .1
0.2
0 .1

0.4
0.4
0.6
0.6

1 .2
0.8
1 .6
1 .8



ableau A4-2. Concentrations en Al (pM) tnesur&s dans la solution EDR-AF dans

I'expérience l. Les moyennes ont été calculées avec les mesures de24,

48 et 96 h.

0 .1  (0 .1 ,3 )
1.1 (0.4,3)
0 .8  (0 .1 ,2

0
I
2
4



Tableau A4-3. Concentrations en Al (frM) mesurées dans la solution

EDR dans I'exPerience 1.

jour
solution sacs à dialvse

AI, AIP* Ah*
movenne GT, n)

0
1
2
4

3.8
2.7
4 .1
4.2

2.5
1 .5
1.3

0.4 (0.4, 3)
23 (O.7,2)
t.3 @.2.41

(ET) 3.7 (0.6) 1.8 (0.5)



ableau A4-4. Concentrations en Al mesurées dans la solutionEDR-FA dans

I'expérience 2. Les mesures de l'Al total (reactif à I'acide) ont été

corrigées pour I'absorbance de I'acide fulvique sans Al (un blanc de

0.7 PM 
nAl*).

0.5 (0.05)
1.1 (o.os)

t .7
1 . 1
2.0
1 .1
2.3

3.5
3 . 1
2.8
2.3
2.6

5 .1
5.2
4.2
4.8
3.4
4.9

9.2
8.7
8.9

0
I
2
-
J

4
5



Tableau A4-5. Concentrations moyennes (ET) en Al (pM) mesurées à I'intérieur des

sacs à dialyse dans la solutionEDR-AF dans I'expériencn2 (n = 3).

four Al AIP* At Alt

1
2
5

1.0 (0.8)
r.3 (0.e)
1.1 (08)

o.s (0.04)
1.r (o.os)
l.s (0.2)

0.3 (o.os)
0.4 (0.02)
0.4 (0.1 )

0.2 (0.01)
0.7 (0.1)
1.0 (0.2 )

moyenne l . l  (0 .1 ) 1.0 (0.4) 0.4 (0.r) 0.6 (0.4)



Tableau A4-6. Concentrations en Al (frM) mesurées dans la solutionEDR dans

I'expérience 2.

Jour
solution sacs à dialyse

Al Aleo, Alt Alp"u
movenne (ET. n)

6.7
6.3
6.3
6.8
6.2

5 .8
5 . 1
5.0
6 .1
5 .5
5 .5

7.0
8.3

8.2

6.6 (0.04,3)
5.8 (1.5,  3)

4.1 (0.8.4)

Moyenne (ET) 6.5 (0.2) 5.s (0.4) 7.E (0.6) s.4 (1.4)



ableau A4-7. Concentrations de carbone organique total (mg'L-t) dans

les solutions et à I'intérieur des sacs à dialyse dans

I'expérience 2.

Iour
EDR.AF EDR

solution sac à dialyse solution sac à dialyse

0
I
2
4

3.7
3.3
3.0
3.0

0.5
1.0
1.6

0.7
0.6
0.6
0.8

0.7
0.7
0.8

moyenne (ET) 3.2 rcsl r.0 (0.4) 0.7 (0.1) 0.7 (0.1)



Figure A4-1. Concentrations d'Al mesurrâes (moyenne + ÉT, n = 4) à l'interieur des sacs à diatyse
dans une solutions d'EDR avec l'AF. Les blocs avec le même symbole ne sont pas
diftrents (p >0.05).

2.5

1.5

3.

0.5

Heure

236

24 48 t20 sohûbn



Figure A4-z.Concentrations d'Al mesurrÉes (moyenne* ÉT, n = 4) à I'interietr des sacs à dialyse

dans une solution d'EDR. Les blocs avec le même symbole ne rcnt pas diffirents

(p>0.0s).



Figrrre A4-3. La relation entre les concentrations en Al mesurée$ dans les solutions EDR-AF et à

f intérieur des sacs à diatYse.
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AI.INE)(E 5.

La spéciation du Zn dans des solutions d'acide fulvique naturel:

essais avec les sacs à dialyse et les colonnes à résine d'échange ionique.

Introduction

L'objectif général des expériences était de déterminer si le zinc forme des complexes avec la

matière organique dissoute (MOD) dans des eaux douces à faible pH. Premièrement une

technique de dialyse a été utilisée pour vérifier cette hypothèse. À cause de leur poids moléculùe

élevé, les complexes Zn-MOD ne dernaient pas traverser la membrane de dialyse; de plus, si ces

complexes constituaient une proportion appreciable du Zn total, on devrait retrouver moins de Zn

à I'intérieur du sac que dans la solution. Au cas où la quantite des complexes AI-MOD serait

réduite en présence de Znr la quantité d'Al dialysable et d'Al inorganique dewait être diftrente

pour les solutions d'Al avec et sans Zn.TJn objectif secondaire dans ees expériences de dialyse

était de déterminer si la formation $pothetique de ces complexes Zn-MOD interËre avec la

fornration de complexes AI-MOD.

Une deuxième méthode simple pour separer les formes échangeables ou olabiles" des formes non-

échangeables ou "non-labilesu est de mettre la solution en contact avec une résine d'echange

d'ions. La résine utilisée pour I'analyse des formes de I'Al rnonomère (marque Amberlite de forme

Na) a été choisie pour ces expériences. La preparation de la résine a été identique à celle faite

pour I'analyse de I'Al.

Les expériences avec les colonnes d'echange ionique ont eté accomplies par Madame Nathalie

Savard, qui a eté recipiendaire d'une bourse d'été de I'INRS, pour les étudiants au premier cycle.

Madame Savard a poursuivi ces expériences conrme projet de reclrerche pendant l'été 1993.
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Méthodes

Préparation des solutions

Les solutions ont toutes été prépaÉes dans des contenants de polypropylène préalablement lavés à

I'acide, avec de I'eau douce synthétique (EDR). Les concentrations en métaux (l+1, Zn) ont été

preparées avec les ajouts de solutions-mère (Zn: l0 mg'Ur preparee avec ZnS0 4'7I{r)O, Fisher

Scientifique, Montréal; AL 10 mg'Lr en Al, préparee avec un standard AAS, pH < 4.0). Les

solur.ions expérimentales ont été entreposees à l0oC pour 24havarrt les manipulations.

Les solutions d'acide fulvique (AF) ont été preparees avec un acide fulvique commercial (acide

fulvique Laurentierq Ecolinc Inc., Roxboro, QC).

Expériences avec les sacs à dialyse.

Une solution-mère de 10 mg.L l AF a eté preparee dans 3 L d'EDR. Le pH a eté ajusté à 5.0, et la

solution-mère a été séparee en trois portions de I L. De petites quantités de solutions de Zn et

d'Al ont été ajoutées pour obtenir les concentrations nominales zuivantes:

L.2.0 1tMZn.

2. 2.0 prM Zn avec 11 pM Al.

3. 11.0 pM Al.

Le pH des solutions a eté ajusté à 4.8 t 0.1. Les sacs à dialyse (Spectra-Por 7, pour selectionner

les molécules de poids moléculaire <1000, de qualité analytique "métaux traces") ont été rincés à

I'eau déminéralisee ultrapurq remplis &vec Êv l0 - 15 mL d'EDR, ptris bien fermés. Un sac à

dialyse a éié placé dans chacune des solutions.

Après une periode de 32 heures, les sacs à dialyse et les echantillons provenaût des solutions ont

été prélevés, pour I'analyse des métaux.
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F,xpériences anec les colonnes d'échange ioniErc

Une quantité de résine Amberlite, identique à celle utili# pour la speciation de I'Al par méthode

colorimétrique (appareil Technicon) a été preparee selon la méthode pour I'Al. Un volume de l0

mL a été introduit dans une colonne en verre (l cm de diamètre,20 wn de longueur) propre. Les

colonnes ont eté rincees avec de IEDR à pH 5.0 et il a été vérifié que le pH de la solution n'a pas

changé après le passage dans la colonne. Cinq colonnes ont été preparees, une pour chacune des

solutions suivantes:

l. 2 ttM Zn, solution ED\ avec 2.0 pM Al.

2. 2 tMlZq solution EDR-AF (10 mg.L t ).

3.2lNIZq solutionEDR-AF (10 mg.L rd'acide fulvique), avec 9.3 td\d Al.

4.2 VJvtZn, solution EDR-AF (20 mg.L t d'acide firlvique).

5.2lMlZrç solutionEDR-AF (20 mg.L td'acide fulvique), avec 9.3 FM Al.

Les solutions de Zn Q50 mL) ont traverse les colonrps Amberlite à un debit de 2 - 3 mtr-'min I et

ont été ensuite collectees. Après avoir vérifier que le pH des solutions n'ait pas changé au cours

du passage dans la colonne, celles-ci ont eté acidifiees à pH 1.0 (avec O.l yo de HNO3 de qualité

Ultrapure). Par la srite, la colonne a eté rincee avec l0 mL de 2.0 N HNOg LJltrapur et l0 mL

d'eau ultrapure, pour collecter la fraction liæ à la résine. Cet éluat a été collecté et le pH ajusté à

un pH de 1.0 avec 2.0 NNILOH, si necessaire.

La première solution collectee petrt être considérer conrme le ûaction deZn lié par des complexes

organiques. Les éluats représentent le Zn æbangéable (= l'ion libre, Zn2*, plus les complexes

labiles). Les solutions collectees ont eté analysees pour le Zn par I'absorption atomique à la

flamme.
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oAnalyses dcs métaw

AI

L'Al monomère a été mesuré dans les ex$riences de dialyse (dans la solution et à l'intérieur des

sacs à dialyse). Les echantillons ont eté entreposes à 10oC avant l'analyse par le Technicon. La

méthode colorimétrique automatis€e diférencie l'Al monomère total (Alpw) de I'Al monomère

organique (Alo), à I'aide d'une colonne à echange ionique. L'Al monomère inorganique (Al) est

alors estimé en faisant la diftrence Æcv - Alo.

Zn

Des échantillons destinés à I'analyse dv Zn ont été préservés par acidificatior; puis analyses par

absorption atomique (flamme air-acétylène), avec une limite de détection de 0.1 pM (5 pg'L-l).

Résultats et Discussion

kpëriences svec les sæs à dialyse.

Les quantités de Zn à I'intérietr et à I'elftérietrr des sacs ont aé quivatentes (tableau A5-1). Ceci

indique que I'riquilibre a eé atteint au cours des 32 h de l'essai. Ces donnees srggèrent deux

possibilités: à pH 4.8, le Zn reste sous forme ionique et ne fornre pas de complexe avec AF; ou

encore leZnne forme que des entités de p.m. zuffisamment faible pour traverser la membrane de

dialyse.

Il semble que le passsge de I'Al inorganique à travers la mernbrane n'est pas atrecté par la

présence de Zn. Les teneurs en Al mestrrées è I'intérietr des sacs à dialyse dans les solutions 2 (Al

+ Zn) et 3 (Al setrlement) ont eté senrblables (1.3 et 1.0 trM respectivernent).
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Les teneurs mesurées enZn ont eté inferieures aux concentrations nominaleg peut-être à cause de

I'imprécison du pipeuage (les ajouts ont été faits à partir de solutions-mères concentrées pour ne

pas trop changer la solution). Une contamination de Zn a êté observee dans la solution #3 qui ne

devait contenir que de l'Al.

Les analyses d'Al nront pu être effectuees qu'après un délai de 10 jours. Il est possible que ce délai

ait affecté la récupération d'Al total dans les solutions et dans les sacs de dialyse (tableau A5-2).

Les teneurs en Al mesurées à I'intérieur des sacs à dialyse ont été moindre que I'Al inorganique

mesuré dans la solution. Les études antérieures ont revélé que le temps pour I'afieinte d'une

équilibre entre la solution et l'intérieur des sacs à dialyse peut être plus de 48 h. Les mesures

d'Æn* ont été inferieures à la valeur nominale de I I plvl, ce qui suggère qu'une quantité de I'Al

total a été présent sous forme non-monomère.

Ce premier essai avec I'Al dans une solution d'AF Laurentien a révélé la possibilité qu'une

solution d'AIr peut causer une interférence avec la mesure de I'Al par colorimétrie. Il n'y a pas pas

eu de véritable mesure de *Al total" car la méthode acide-réactif n'avait pes ercore eté adaptée à

notre appareillage. La fcible recuperation de l'Al monomere n'etait pas prwtre, rnais a donné lieu à

des améliorations dans h mezure de I'Al en milietr acide.

Expériences avec les colonnes d'éclwnge imique

Les résultats des expériences av€c les colonnes d'eehange ionique ont revelé que >95% de la

solution de Zna été retemr par la colonne (concentrations à la sortie de la colonne de 0.08 et 0.03

plv{, comparativenænt à la concentration rpminale en 7-n de 2 pM). La ftaction retenue par la

colonne est indiquee comm€ "Znt,id" dans le tableatr A5-3. Il en ressort eue le Znnefornre pas de

complexes avec l'acide frrlvique, ou que le Zn est très faiblsn€,nt lié au complexe, et le métal peut

être liberé par le colonne d'echange ionique. La recu$ration de Zn dans des élutriats, collectés

avec le passage d'une sdution acide, a varié de 80 à I l0 a/o (Zn "libre", 1.6 à 2.2 pIvI, tableau A5-

3).La recuperation de Zn a eté plus élevee avec les solutions contenant de facide fulvique (95 à

ll} Yo à l0 et 20 mg.L rAF), comparee à la solution d'EDR seulement (S0plo).
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Tableau A5-1. Les concentrations enZn(pM) mesurees à

l'intérieur (int) et à I'extérieur (ext) des sacs à

dialyse aPrès 32 h.

Solution lZnlint lZnl ext
l. Zn
2 .  N+Zn
3. Al

1.3
1 .6
0.2

1.3
1.3
0.1



Tableau A5-2. Concentrations en Al (frM) mesrrées en solution et à

I'ntérieur des sacs à dialyse après 32 h.

Solution Alp"" At Alt Alr*
(sacs à dialvse)

l. Zn
2.  N+ Zn
3. Al

NIL
6.6
6.7

2.8
2.7

: .s
4.0

1 .3
1 .0



Tableau A5-3. Concentrations en Zn (n = l) mesurées dans les

solutions collestées après un passage par les colonnes

d'échange ionique.

Solution FractionZn Zn (uM) o/oZn

I
2

Znhé
Znlié

0.08
0.03

4
2

1
2
3
4
5

élutriat
élutriat
élutriat
élutriat
élutriat

1.6
2 .1
2.1
1 .8
2.2

80
105
105
90
l l 0
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Calculs des CL50 par la méthode Spearman-Kaôer

pour les expériences de mélanges Al-Zn.



Experiment. t pÈ+s

l 3
398.7 262.3
5.9882 5.5695

l0  l0
9 5

0.9 0.5

184.0 168.35 91.3
5.2t49 5.1260 4.5t42

l0 l0 l0
2 0 o

0 . 2 0 0

5.9882
s.7788

t
0.5

2.8894

5.5695
s.3922

0.5
0.375

2.A221

5.2149
5.t927
0.12s
0.125
0.649r

5.1705

0 totals:
0 l

5.5606
260.0
9.6

2 4
402.1 259.8

5.9967 5.5599
t0  l0
1 0 6
I 0.6

6 8 1 0
184.1 t70.3 92.6

5.2155 5.1376 4.s283
l0 l0  t0
6 0 0

5.7783
0.4

2.3t13

5.3877
0
0

5.1765 5.1376 Tot.t".

3.1059 0 5.4172s0(pg.L'r) (rrg L-D 225.3
8.3



Experiment 2,pH4.5

l 3
412.2 322.2
6.02t6 5.7752

l0  t0
8 6

0.8 0.6

5
229.8
5.4372

9
3

0.3333

7 9
162.5 98.6

5.0907 4.59t1
l t  l 0
t 0

0.0909 0

6.02t5 5.7752
5.8983 5.6062

l 0.6667
0.3333 0.4444
1.9661 2.4916

5.4372
5.34t9
4.2222
0.2222
l .  l87 l

5.2466
5.2466

0 totals:
0 l
0 5.6448totat) = LC50 (pg.L 282.8

10.5

2 4
415.5 330.4
6.0295 5.8003

l0  l0
l0 l0
l l

6
246.1

5.5057
9
3

0.3333

8 1 0
165.3 98

5.1078 4.s850
l0  t0
t 0

0 .1  0

5.6530 5.3067 4.8463 4.5850 totals
0 t
0 5.4916

0.ffi7 0.2333 0.1
3.7689 t.2382 0.4846

total) = LC50 (r,g.I,-) 242.6
9.0



Experiment 3, pH 4.8

1 3 5 7 9
156.0 t33.9 99.8 54.3 44.0

5.0499 4.897t 4.@323.9945 3.7842
t0 10 l0 t0 l0
1 0 8 5 3 3
I 0.8 0.5 0.3 0.3
I 0.8 0.4 0.4 0.3

n
0

l0
0
0
0

4.9735 4.75014.2988 3.8893 3.4687 totals
0.2 0.3 0.2 0 0.3 I

0.9947 1.4250 0.8598 0 1.0406 4.3201
75.2
2.8

(total) : LC50 (pg.L')

2 4 6 8 1 0 1 2
150.0 t34,5 93.0 56.0 46.CI 37.8

5.0106 4.9016 4.5326 4.0253 3.8286 3.631
l0 l0 l0 l0 l0 l0
1 0 9 5 2 1 0
I 0.9 0.5 0.2 0.1 0

4.9561 4.7 17 | 4.2790 3.9270 3.7303 totals:
0.1 0.4 0.3 0.1 0.1 I

0.4956 1.8868 1.2837 03927 0.3730 4.431
84.1
3 . 1

(total) : LC50 (pg.L'



Experiment 4,pH4.8

Al (pg.L'')
l B r A 3 5 7 9

t42.3 136.1 tt5.2 t02.6 84.07 69.38
4.9579 4.9134 4.7467 4.6308 4.43t6 4.23

1 0 1 0 1 0 9 1 0 1 0
1 0 5 2 3 0 1
1 0.5 0.2 0.3333 0 0.1
I 0.5 0.2667 0.2667 0.05 0.05

mid point of concentrations
relative frequency

4.9535 4.9134 4.7467 4.6308 4.4316
I 0.5 A.2407 0.2407 0

4.9334 4.8300 4.6887 4.5312 4.3356 totals
0.5 0.2593 0 0.2407 0 I

2.ffi7 t.2522 0 1.0909 4.
exp (total) : LC50(pg.L t) t22.t

4.5

2 4 6 8 1 0
138.93 116.2 103.6 84.1 69.4
4.93N 4.7553 4.&A5 4.4320 4.24A9

l0 l0 t0 l0 t0
1 0 8 4 1 0
I 0.8 0.4 0.1 0

4.846 4.6979 4.5363 4.3359 4.2399 totals
0.2 0.4 0.3 0.1 0 I

0.9689 t.87921.3609 0.4336 0 4.
(.total) = LC5O(pg.L 1)

103.8
3 .8



Exp.5 pH5.2

AI

tank:
Al (;rg.L'r)
ln concentration
number of fish
number dead
mortality proportion

1 3 5 7 9
62.0 57.2 54.0 46.9 38.1

4.t27t 4.0467 3.9888 3.84783.6407
l0 l0 l0 l0 l0
1 0 8 4 1 0
1 0.8 0.4 0.1 0

alpha = 0

midpoint of concentrations
relative frequency
relative frequency X mid

4.0869 4.0178 3.9183 3.7443 3.&07 totals
0.2 0.4 0.3 0.1 0 I

0.8t741.607t 1.t755 a3744 0 3.9744
exp (total) : LC50 (pg.L')
LC50 (uM)

53.2
2.0

N+Zn

tank

Al (pg.L')
ln concentration
number of fish
number dead
mortality proportion
corrected proportions (Abbott's formula)

2 4 6 8 l O c o n t r o
I

& 6r.6 53.2 36.14 3r.74 ll.9
4. I 589 4.t207 3.97 4t 3.587 4 3.457 6 2.47 6s

l0 l0 t0 l0 l0 l0
9 1 0 7 1 3 0

0.9 | 0.7 0.1 0.3 0
0.95 0.95 0.7 0.2 0.2 0

alpha =Itrlo

adj usted concentrations
adjusted proportions
midpoint of concentrations
relative frequency
relative frequency X midpoint

4.0913 3.97 4t 3.587 4 3.4s7 6 2.47 65
1.0 0.75 0.125 0.125 0

4.0327 3.7807 3.5225 2.96712.4765 totals:
0.25 0.625 0 a.ns 0 I

1.0082 2.3630 0 a3709 0 3.t42C
exp (total) : LC50(pg.L r)

t cso (pM)
42.2
1.6



Exp. 6 pIJ5.2

AI

tank:
Al (pg.L'')
ln concentration
number of fish
number dead
mortality proportion

l B 1 3
61.1 56.3 48.1

4.t125 4.0307 3.8733
l0 l0 l0
1 0 7 3
| 0.7 0.3

5 7
4CI.3 32.4

3.6963 3.4782
10 l0
0 0
0 0

alpha = 0

midpoint of concentrations
relative frequency
relative frequency X mdpoint

4.0716 3.952A
0.3 0.4

t.22t5 1.5808

3.7848
0.3

1.1354

totals
1

3.9377

3.5873
0
0

exp (total) : LC50(pg.L')
LC50 (pM)

5 1 . 3
t .9

N+Zn

tank:
Al (pg.L'')
ln concentration
nurnber of fish
number dead
mortality proportion

2 4
54.8 47.6

4.W41 3.8623
10 10
9 3

0.9 0.3

6 8 1 0
39.5  33 .5  31 .  I

3.6772 3.5108 3.4368
l0 t0 l0
3 0 0

0 . 3 0 0
alpha: l8/o

adjusted proportions:
midpoint of concentrations
relative frequenry
relative frequency X midpoint

| 0.25 0.25
3.9312 3.7698 3.5940
0.75 0 0.25

2.9499 0 0.8985

0
3.4738 totals:

0 1
0 3.8484

exp (ætal) = LCSg(pg'L'')
LC50 (pM

46.9
t .7


