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RESUME GENERAL

Les effets de I’incinération de déchets dangereux sur I’environnement et sur la santé
humaine se sont imposés comme étant un probléme majeur de ce siécle. Ces effets ont été mis
en évidence par un trés grand nombre d’études menées sur I’émission de polluants organiques
persistants (POP), et particulicrement sur 1’émission de dioxines et furanes dont 1’une des
premiéres sources est I’incinération de déchets. Notre travail visait une étude
écotoxicologique de certains sols en périphérie de I’incinérateur de déchets dangereux de
Mercier, en utilisant les vers de terre Eisenia andrei comme bioindicateurs. Afin d’identifier
et de mieux comprendre le comportement de ces organismes vis-a vis des sols de Mercier,
nous nous sommes proposé¢ d’étudier, dans un premier temps, I’effet d’'un mélange de
dioxines/furanes sur la réponse immunitaire via des tests in vitro et in vivo au laboratoire pour
prédire les effets dans 1’environnement. Ainsi, les expériences de cette premiére partie de la
thése ont montré que les polychlorodibenzo-p-dioxines et les polychlorodibenzofuranes
(PCDD/F) modulent le systéme immunitaire du ver de terre. En effet, dans les tests in vitro,
une stimulation de la phagocytose et de I’activité des cellules NK-like a été observée pour une
concentration sublétale du mélange PCDD/F contenant 25 ng de 2,3,7,8-TCDD/litre. Dans les
expériences in vivo, le test de toxicité aigilie-contact papier filtre a révélé une inhibition de la
phagocytose pour une concentration de mélange contenant 276 pg/cm’ et plus de 2378-
TCDD. En exposant des E. andrei a4 des sols contaminés par des PCDD/F a différentes
concentrations pendant 28 jours, nous avons constaté une diminution significative de la
croissance, de la cellularité, et de ’activité phagocytaire des ceelomocytes a une concentration

du mélange contenant 1 ng de 2,3,7,8-TCDD/g sol.

Dans un deuxiéme temps, 1’exposition des vers de terre aux sols de Mercier, sous des
conditions controlées de laboratoire, a mis en évidence que les sols se trouvant sous le
panache de I’incinérateur provoquent une diminution significative de la survie et du potentiel
biotique, aprés 28 jours d’exposition. De méme, 1’étude in situ a permis de constater et de
confirmer ces mémes réponses. En effet, il a été observé des mortalités allant de 50 & 80%
chez les vers exposés dans des mésocosmes installés sous le panache. De plus, 1’évaluation de
la croissance chez les vers restants dans ces mémes mésocosmes annongait une perte

significative de poids. Ces expériences ont également permis de démontrer que ces sols ont
vii




des effets sub-létaux. Cela a été évalué par la mesure de biomarqueurs soient; I’intégrité de la
membrane lysosomiale en mesurant le temps de rétention du rouge neutre (TRRN), I’activité
phagocytaire et le cycle cellulaire des ceelomocytes. Les résultats ont révélé une diminution
du TRRN traduisant une fragilit¢ de la membrane lysosomiale considérée comme cible
subcellulaire de ’action des métaux lourds et des polluants organiques (e.g. PCDD/F)
présents dans les sols. D’autre part, nos expériences de terrain ont mis en évidence une
modulation (stimulation ou inhibition) de la réponse phagocytaire et une perturbation du cycle

cellulaire des ceelomocytes chez les vers exposés sous le panache.

Dans I’ensemble, nos expériences ont montré que le potentiel biotique ainsi que le
systéme immunitaire du ver de terre peuvent étre affaiblis suite a I’exposition permanente aux

polluants organiques et inorganiques présents dans le sol.

Hayet Belmeskine, M.Sc. Michel Fournier, Ph.D.

Etudiante Directeur de recherche
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INTRODUCTION

Au cours des derniéres décennies, les polluants organiques persistants (POP) sont
devenus une source d’intérét majeur en santé humaine et environnementale, en particulier
depuis la convention de Stockholm sur les POP (mai 2001). Lors de cette convention, les POP
ont été reconnus pour étre des composés aux « propriétés toxiques, qui résistent a la
dégradation, s’accumulent dans les organismes vivants et sont propagés via I’air, I’eau et les
espéces migratrices au-dela des frontiéres internationales et déposés loin de leur site d’origine,
ou ils s’accumulent dans les écosystémes terrestres et aquatiques ».

Les polychlorodibenzo-p-dioxines et les polychlorodibenzofuranes (PCDD/F) sont des
POP formés accidentellement suite & l’incinération de déchets et & d’autres processus
industriels thermiques. Une fois émis, ils se déposent aux alentours de la source et
s’accumulent dans les milieux riches en matiére organique tels que les sédiments et les sols.
Jusqu’a présent, I’incinération de déchets municipaux et industriels a joué le réle prédominant
dans 1’émission de PCDD/F dans 1’environnement (Domingo et al., 2002; Schuhmacher and
Domingo, 2006; Kim et al., 2008; Vilavert et al., 2010; Chiu et al., 2011). A cet effet, le
comité Européen de Normalisation avait imposé une valeur limite a 1’émission de 0,1 ng/m’
en dioxines aux installations d’incinération (CEN, 1994).

Le sol est le principal récepteur ot les PCDD/F émises par différentes sources se
déposent et s’accumulent a long terme, comparé a d’autres milieux tel que I’air, qui est en fait
le milieu d’exposition directe aux émissions de I’incinérateur, mais ou cette exposition est a
court terme. Ainsi, le sol a été souvent sélectionné par plusieurs études comme milieu modele
pour le monitoring des dioxines afin d’estimer les impacts des incinérateurs (Abbott et al.,
1997, Caserini et al., 2004; Kim et al., 2008). La présence de ces substances dans les sols peut
causer des effets létaux et sub-létaux chez les animaux terrestres dont les vers de terre qui
représentent 60 a 80 % de cette faune terrestre (Rida, 1994). Or, en dépit du grand nombre
d’études sur la toxicité des PCDD/F, ces polluants ont regu peu d’attention pour la recherche
chez les vers de terre qui jouent pourtant un réle important dans le maintien de la structure et
de la fertilit¢ des sols. De plus, plusieurs espéces de vers de terre (lumbricus terrestris,

Eisenia feaetida et Eisenia andrei) ont été utilisées comme bio-indicateurs de la contamination




des sols aux alentours des incinérateurs pour leur capacité a ingérer et accumuler des
substances organiques (pesticides, POP) et inorganiques (métaux lourds).

Dans ce contexte, notre projet vise & mener une étude écotoxicologique de certains sols
situés en périphérie de I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier; le plus ancien
incinérateur installé au Québec, soit depuis 1971. Ce projet de recherche s’inscrit dans le
cadre de plusieurs études en cours et d’autres présentées pour I’obtention de subventions,
portant sur la catastrophe environnementale de la région de Mercier. Afin de répondre a cette
problématique, deux thémes importants ont été choisis; I"immunotoxicité des PCDD/F chez
les vers de terre Eisenia andrei, et I’écotoxicologie des sols de Mercier. Avant d’aborder ces
deux thémes, nous présenterons dans un premier temps, une revue de littérature résumant
I’état des connaissances sur I’espéce modeéle utilisée et son importance dans I’évaluation de la
qualité des sols, sur les dioxines dans I’environnement, leur devenir dans les sols et leur
accumulation dans les vers de terre, et enfin sur la réponse de ces organismes a différents
xénobiotiques en particulier la réponse immunitaire.

Dans un deuxiéme temps, le contexte de I’étude sera présenté ave la description de la
problématique de Mercier, les données scientifiques disponibles, les objectifs et les
hypothéses du projet de recherche.

Par la suite, le premier théme de la thése sera abordé (chapitre 3). Il s’agit d’étudier en
laboratoire les effets immunotoxiques des PCDD/F chez les vers de terre Eisenia andrei. Le
choix de I’étude de I’immunotoxicité est motivé par ’importance du systéme immunitaire
dans ’organisme du fait que «il contribue au maintien de I’intégrité de I’organisme par
I’exclusion des constituants étrangers et de constituants du « soi » modifiés. Cette fonction est
assurée en étroite relation avec les autres systémes physiologiques, notamment les systémes
nerveux et endocrinien » (Kouassi et al., 2003). De plus, le systéeme immunitaire est la cible
d’une large gamme de polluants environnementaux et la suppression de toute fonction
immunitaire (ex.: la phagocytose) réduit la résistance des animaux aux infections. Cette
immunodéficience est considérée comme un signe des effets toxiques des polluants
environnementaux (Fournier et al., 2000).

Dans le deuxiéme théme de la thése (chapitre 4), 1’étude écotoxicologique des sols de

Mercier sera détaillée. Cette étude a été réalisée en deux étapes principales soient; 1’étude du




potentiel toxique des sols de Mercier sous les conditions contr6lées de laboratoire, et I’étude
in situ en installant des mésocosmes dans les sites présélectionnés dans 1’étude de laboratoire.
Il est important de noter ici que les résultats des deux thémes sont présentés sous forme
d’articles, donc certaines répétitions sont présentes en particulier sur 1’état des connaissances
et pour la partie matériel et méthodes. Enfin, cette thése se terminera par une discussion
générale résumant 1’interprétation des résultats obtenus et les perspectives de notre projet de

recherche.




CHAPITRE 1 : REVUE DE LITTERATURE




1.1. LE ROLE DES VERS DE TERRE DANS L’EVALUATION DE LA
CONTAMINATION DES SOLS

1.1.1. CARACTERES GENERAUX

Les vers de terre sont des Oligochétes de 1’ordre des Lombricidés appartenant au groupe
des Annélides clitellates. Appelés aussi ccelomates, ils possédent un ceelome qui permet la
séparation du tube digestif des autres parties du corps ce qui facilite son mouvement
indépendamment du corps de 1’animal. Le ccelome confére ainsi de I’espace ou les organes
peuvent croitre, et avec le fluide qu’il contient; le liquide ccelomique, il construit un squelette
hydrostatique permettant au ver de mieux se mouvoir et peut aussi servir a tamponner les
variations de température et & amortir les chocs qui pourraient provoquer des blessures

internes (Rouse et al., 2006, Edward et al., 1996).

1.1.1.1. ECOLOGIE
Les vers de terre se répartissent en trois catégories selon leurs adaptations écologiques

aux conditions du sol (Bouché 1972, Rida 1994) (tableaul):

- Les épiges : 1ls vivent a la surface du sol et participent constamment a la dégradation
de la matiére organique et aux procédés d’humification. Parmi eux, Eisenia feetida et Eisenia
andrei, connus aussi pour leur importante fécondité.

- Les endogés : 1ls creusent en profondeur dans le sol de larges réseaux de galeries sub-
horizontales, se nourrissent de matiére organique et se mettent en quiescence pour se défendre
contre les mauvaises conditions environnementales telles que la sécheresse. La Millsonia
anomala et 1’Octolasion cyaneum font partie de cette catégorie.

- Les anéciques : 1ls représentent les plus gros vers de terre qui creusent en profondeur
dans le sol des galeries sub-verticales. En fait, ils peuvent vivre en surface et en profondeur.
En été, ces vers tels que le Lumbricus terrestris, subissent un arrét du développement

morphogénique non induit par les conditions environnementales.




Tableau 1: Propriétés des 3 catégories de vers de terre (Rida, 1994)

Propriétés Epigés Anéciques Endogés
BIOLOGIE
Maturation Rapide Modérée Modérée
Reproduction Abondante Tres limitée Limitée
Fécondité Importante Faible Moyenne
(cocons/adulte/an) 42-106 3-13 8-27
Régénération Nulle Importante Variable
Respiration Elevée Modeste Faible
Forme de résistance cocon diapause quiescence
CARACTERES
Biomasse (%)
- Zones tempérées Trés faible Importante Moyenne
- Zones tropicales Faible Faible Importante
Taille (mm) 10-30 200-1100 Variable
Pigmentation Homochromique Sombre Apigmenté
Mobilité Rapide Modérée Faible
Galeries Pas dans le sol Sub-verticales Sub-horizontales
Alimentation Matiére organique Matiéres organiques et Sol plus ou moins
sol organique
MILIEUX
Habitat En surface En mouvement En profondeur
pH du sol 2,83-8,16 4,68-8,30 2,83-8,55
C/N du sol 10,5-16,5 9,5-12,0 10,5-15,5
CEC meq/100g sol 0,5-20,7 2,1-20,9 0,1-26,6
Argile (%) 0,1-34,2 6,3-38,7 0,145,7
Sable (%) 3,7-83,6 4,5-40,6 2,1-60,3
Intérét et fonction - Dégradabilit¢é de la | - Disparition de la - Structure
MO litiére grumeleuse
- Lombricompostage - Macroporosité et - Macroporosité et
- Appiéts microporosité microporosité

- Alimentation des
animaux domestiques et
sauvages

- Aération, drainage

- Structure grumeleuse
- Alimentation des
animaux sauvages

- Aération, drainage




1.1.1.2. REPRODUCTION :

Les vers de terre sont hermaphrodites c'est-a-dire qu’ils possédent des organes males et
femelles. Cependant, ces gamétes sont séparés pour éviter I’autofécondation. Cette derniére

est sujette a une controverse considérable chez les Lombricidés.

Chez Eisenia feetida, Dominguez et collaborateurs (2003) ont étudié la reproduction
uniparentale chez 84 vers. Il en ressort que 88,2% de ces vers ont subit un transfert
bidirectionnel du sperme, 9,8% ont connu un transfert unidirectionnel et un seul individu a été
autofécondé (figure 1). A partir de ces résultats, on déduit I’existence et la possibilité de

Iautofertilisation mais dont la probabilité reste faible.

Spermathecae
. wmmme o - Male pore

ey, ,.;ﬁug‘..g,/

" Sperm pathway

Figure 1: Processus d’autofécondation chez E. feetida
(Dominguez, 2003)

L’appareil reproducteur male comporte deux paires de testicules et deux paires
d’entonnoirs séminaux entourés par trois paires de vésicules séminales ol est recueilli
(et devient mature) le sperme provenant des testicules, qui par la suite sera conduit jusqu’aux
gonopores males via les entonnoirs séminaux (figure 2). Quant au systéme de reproduction
femelle, il est composé d’une paire d’ovaires située dans la cavité ccelomique. Les ceufs
produits sont recueillis par des oviductes puis sont conduis aux gonopores femelles, mais ne

seront fertilisés que dans le cocon formé une fois 1’accouplement établi.




En effet, pour annoncer I’accouplement, le clitellum, signature de maturité sexuelle, se
gonfle et sécréte un mucus collant qui permettra aux deux vers de s’accoler téte-béche
(figure 2). Ils échangent ainsi leur sperme qui sera provisoirement conservé dans les
réceptacles s€éminaux appel€s aussi spermathéques. Aprés 1’accouplement, chaque ver sécréte
du mucus qui va former un manchon autour de son clitellum. Ce manchon de mucus va glisser
vers le prostomium et donc vers les parties sexuées males et femelles. Ainsi, en passant par
les gonopores femelles, celles-ci vont libérer leurs ceufs dans ce sac de mucus, et arrivant aux
spermathéques, du sperme, provenant du partenaire, est aussi relaché dans ce sac qui formera
par la suite un cocon. Une fois libéré du ver, ce cocon va se retrouver dans le sol et trois
semaines plus tard, il subira une éclosion d’ou sortiront des juvéniles dont le nombre varie

selon I’espéce (Rida, 1994, Edwards et al., 1996).

Ovaires Ouvertures

Réceptacles
% d'oviductes Cmellum

séminaux
(2e)

Réceptacles ‘.24
séminaux 37 =
(1ers) L i
Clitetlum Ouverture des
vas deferens  Testicules Tegli(;:;es

(2e)

Figure 2: Accouplement chez le ver de terre

1.1.2. LES ESPECES MODELES UTILISEES EN ECOTOXICOLOGIE DES SOLS

Au cours de ces deux derniéres décennies, les vers de terre, en particulier Eisenia
Sfeetida, ont été intensivement utilisés dans les études écotoxicologiques des sols. Ceci est lié a
leur cycle de vie court, la haute vitesse de reproduction et la facilité de leur culture (Lowe

2007). En effet, Eisenia feetida est 1’espéce la plus recommandée pour les tests standards de
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toxicité aigue (ISO 1993, OCDE 1984) ou chronique (Fischer et al., 1997, Norgrove, 2007).
Celle-ci n’est en fait qu’un complexe de deux espéces différentes; E. feetida feetida et E. foetida

andrei (Bouché 1972, Dominguez et al., 2005, Perez-Losada et al., 2005 ).

Elvira et al. (1996) ont montré que la vitesse de croissance et la fécondité sont plus
importantes chez E. andrei que chez E. fatida. Par ailleurs, dans le méme contexte,
Dominguez et al. (2003), ont prouvé que E. andrei présente effectivement une fécondité
importante (figure 3) ce qui laisse déduire que les deux espéces ont un systéme de
reproduction différent et doivent étre distinctement considérées dans les études
écotoxicologiques des sols. De plus, pour les études de toxicité aigué, Bouché (1972) a
recommandé I’utilisation de E. andrei car elle est génétiquement plus homogéne que E.

feetida.

Toutes ces caractéristiques motivent le choix d’E. andrei pour nos tests. En effet son
cycle de vie court (maturité atteinte en 7 a 8 semaines) et son rythme de reproduction (2 a 5
cocons/ver/semaine pouvant produire 1 a 6 juvéniles/cocon) nous permettront d’obtenir des
organismes rapidement exploitables dans les tests envisagés (Lee, 1985). Toutefois, la
reproduction chez le ver de terre peut étre altérée en raison de la présence de contaminants qui
peuvent inhiber la production de cocons. Ainsi, de nombreux tests standardisés de

reproduction ont été développés afin d’évaluer la qualité des sols :

eISO 11268- 1 (1993) : Qualité du sol, effets des polluants vis-a-vis des vers de terre
(Eisenia feetida), Partie 1 : Détermination de la toxicité aigué en utilisant des substrats de sols
artificiel.

o ISO 11268-2 (1993) : Qualité du sol, effets des polluants vis-a-vis des vers de terre
(Eisenia feetida), Partie 2 : Détermination des effets sur la reproduction

¢ ISO/DIS 17512-1.2 (2007) : Qualité du sol, Essai d’évitement pour contréler la qualité
des sols et les effets des produits chimiques sur le comportement, Partie 1 : Essai avec des
vers de terre (Eisenia feetida et Eisenia andrei)

¢ OECD ligne directive 222 (2004) : Test de reproduction chez les vers de terre (Eisenia

feetida/Eisenia andrei).
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Figure 3: Paramétres de reproduction chez E. feetida et E. andrei. (a) pourcentage de vers

de terre ayant produit des cocons, (b) viabilité des cocons (%), (c) nombre de cocon

produit par ver de terre, (d) nombre de juvéniles par cocon (Dominguez ef al., 2003).

E. andrei constitue aussi un potentiel important en tant que bioindicateur : étant donné

qu’elle est épigée (vie a la surface du sol), elle se trouve donc constamment exposée a tous les

contaminants de I’environnement et aux conditions climatiques défavorables. La

contamination peut donc étre cutanée ou se faire par ingestion de sol contaminé. Face a cette

problématique, de nombreuses études ont abordé les risques de la contamination des sols par

I’évaluation de la toxicité chez les vers de terre (Robidoux et al., 1999, 2000, 2001, Robidoux

2004 a, b, Lukkari et al., 2005).
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1.2. REPONSE DES VERS DE TERRE A UNE CONTAMINATION PAR DES
XENOBIOTIQUES

1.2.1. RESISTANCE AUX XENOBIOTIQUES

L’évolution de la résistance aux métaux et aux pesticides chez les vers de terre ont €té
largement étudiées. En effet la capacité de certaines espéces a s’adapter physiologiquement et
génétiquement aux contaminants peut permettre aux populations de persister dans des

environnements pollués.

Dans ce contexte, deux populations de vers de terre Apporrectodea tuberculata
prélevées en Finlande, 1’une d’un site contaminé par du chlorophénol et 1’autre d’un autre site
non contaminé, ont été exposés a des sols enrichis par différentes concentrations de
pentachlorophénol (PCP). Les CL50 obtenues pour les vers provenant des sites contaminés et
non contaminés étaient respectivement de 1,87ug PCP/g et 1,52 pg PCP/g. Les résultats ont
montré également que les vers des sites contaminés ont tendance a produire plus de cocons
dans le sol enrichi de PCP que dans un sol propre. A I’inverse, des vers prélevés de sols non

contaminés produisaient plus de cocons dans un sol propre (Haimi et Paavola, 1998).

Pour étudier la résistance des vers de terre & la toxicité du cuivre, Langdon et
collaborateurs (2001) ont utilis€ deux espéces de vers de terre; Lumbricus rubellus et
Dendrodrilus rubidus vivant dans des sites fortement contaminés par les métaux lourds et
I’arsenic issus des rejets des mines de Carrock Fell et Devon Great Consols, en Grande
Bretagne, et d’autres dans des sites non contaminés. Tous les vers ont été exposés a des sols
enrichis de cuivre 4 750 mg CuCly/kg de sol. L’évaluation semi-quantitative a montré que
I’indice de condition, qui défini 1’état de santé des vers, était plus élevé chez tous les
spécimens a 1’exception de ceux provenant des sites non contaminés. Par ailleurs, la
concentration en cuivre dans les tissus des vers des sites contaminés n’a pas changé
significativement durant I’expérience. Cependant, celle des vers des sites non contaminés a
augmenté significativement pendant les 7 premiers jours, suivie d’une mortalité de 90% des
vers de terre. Dans cette optique, d’autres études ont ét€ menées sur 1’Eisenia feetida et ont
montré la résistance de cette espéce au zinc, cuivre, cadmium, plomb et arsenic (Spurgeon and

Hopkin, 2000).
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Il a été démontré aussi que la résistance aux xénobiotiques est liée au systeme de
détoxication permettant la dégradation ou la neutralisation des substances toxiques.
Néanmoins, pour une méme espece, on retrouve une variation de la résistance dépendant
principalement du mode d’action des xénobiotiques. En effet, la résistance des vers de terre
aux pesticides est associée a I’induction des estérases, tandis que ce sont les métallothionéines
qui sont impliquées dans la résistance aux métaux (Spurgeon and Hopkin, 2000). Il existe de
nombreux mécanismes qui régissent la résistance aux polluants toxiques, tels que; le
changement de comportement, I’imperméabilité des téguments aux toxiques, 1’augmentation
de la vitesse de détoxication et la modification biochimique de la cible cellulaire produisant

une insensibilité du site d’action du toxique (Ramade, 2007).

1.2.2. EFFETS SUR LA MORTALITE

En écotoxicologie, la mortalité constitue 1'un des paramétres principaux qui
caractérisent la toxicité aigu€ ou chronique d’un polluant. Cette manifestation ultime de la

toxicité constitue une mesure absolue et significative du degré de toxicité (Ramade, 2007).

La présence de concentrations suffisantes de polluants, provenant de conditions
accidentelles ou lors d’exposition chronique, dans le biotope des vers de terre, peut induire
une mortalité par intoxication aigu€ ou subaigu€. En effet, une mortalité de 100% a été
observée chez des vers Eisenia foetida exposés pendant 56 jours a des sols enrichis de 500 et
1000 mg/kg de I’herbicide 2,4-D (I’acide 2,4-dichlorophénoxyacétique). Des taux de mortalité
de 30 et 40% ont été aussi obtenus pour des concentrations plus faibles de 2,4-D (Correia and

Moreira, 2010).

Afin d’évaluer la toxicité des sols contaminés par des composés organiques
polynitriques, tels que; 2,4,6-trinitrotoluéne (TNT), 1,3,5-trinitro-1,3,5-triazacyclohexane
(RDX) et octahydro-1,3,5,7-tetranitro-1,3,5,7-tetrazocine (HMX), sur 2 espéces de vers de
terre; Lumbricus terrestris et Eisenia andrei, Robidoux et al. (2004) ont entrepris cette étude
sous des conditions de terrain et de laboratoire. Ils ont démontré que I’exposition des vers
pendant 10 jours dans des mésocosmes (conditions de terrain) a induit une mortalité de plus
de 40% dans des sols contenant de 110,6 a 395,9 mg HMX/kg sol. Par ailleurs, la mortalité a

atteint 100% apres 28 jours d’exposition sous des conditions de laboratoire.
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1.2.3. EFFETS SUR LE POTENTIEL BIOTIQUE

1.2.3.1. EFFETS SUR LA REPRODUCTION

Un grand nombre d’études ont porté sur I’impact des polluants environnementaux sur le
succés/échec de la reproduction chez différentes espéces d’annélides oligochétes. Les causes
de I’échec peuvent se rencontrer a différents stades du processus de reproduction: la
gamétogénése, la maturation des gamétes, la fécondation, le développement embryonnaire,

I’éclosion et la mortalité néonatale (Ramade, 2007).

L’exposition a long terme des vers de terre aux polluants, méme a de trés faibles
concentrations, peut, par exemple, perturber leur reproduction en provoquant des anomalies
morphogénétiques conduisant a4 une mortalité intra-embryonnaire. En effet, lors de
I’exposition des Eisenia feetida a des sols contenant 2 mg/kg de carbofuran, Bouwman et
Reinecke (1987) ont observé que les vers de terre ne développaient pas de clitellum et ne
produisaient pas de cocons. Robidoux ez al. (2004) ont démontré aussi que la contamination
des sols par des composés organiques polynitriques, tels que TNT, RDX et HMX, diminuent

les paramétres de reproduction du Lumbricus terrestris et d’Eisenia andrei.

1.2.3.2. EFFETS SUR LA CROISSANCE

Un autre effet subléthal des polluants est le ralentissement de la croissance. Cet effet
induit un retard de la maturation sexuelle traduit par une éclosion dans une période du cycle

annuel qui serait défavorable pour les juvéniles (Ramade, 2007).

Il a été observé qu’un sol contaminé avec 50 mg/kg de diflubenzuron induit une
diminution de 84% du poids des vers de terre apreés 28 jours d’exposition (Ahmed et al.,
1991). Dans une étude menée par Yahia et al. (2003) sur I’effet de certains pesticides
(Aldicarb, cypermethrin, profenofos, chlorfluazuron, atrazine et metalaxyl) sur les vers de
terre Aporrectodea caliginosa sous des conditions de laboratoire, il a était démontré qu’aprées
28 jours d’exposition, tous les pesticides testés provoquaient une diminution du poids et de la
vitesse de croissance chez les vers de terre. Cette réduction du poids était accompagnée d’une

réduction de la quantit¢ des protéines dissoutes et une élévation de D’activité des
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transaminases; glutamic-oxaloacetic transaminase (GOT), glutamic-pyruvic transaminase

(GPT) et des phosphatases; acid phosphatase (AcP), alkaline phosphatase (AIP).

1.2.4. EFFETS SUR LE SYSTEME IMMUNITAIRE

Chez les oligochétes, le systéme immunitaire est localisé dans le ccelome contenant le
fluide ccelomique ou sont les ceelomocytes qui sont des cellules sensibles aux substances
étrangéres. Deux populations de ceelomocytes ont été identifiées soient les chloragocytes et
les ameebocytes. Les chloragocytes sont des cellules chloragogenes péritonéales de I’intestin
mais qui se détachent de celui-ci aprés étre complétement développées et tombent dans le
fluide cecelomique. Ayant des fonctions excrétrices, les chloragocytes représentent également
le siége d’une partie importante du métabolisme glucidique et protidique. Par ailleurs, les
ameebocytes (petits et larges) sont des cellules phagocytaires ayant aussi la capacité de
synthétiser et de sécréter des molécules antimicrobiennes. Tous les ccelomocytes sont
impliqués dans les processus de I’immunité cellulaire, et via leurs sécrétions, dans I’immunité

humorale (Dhainaut and Scaps, 2001).

1.2.4.1. IMMUNOLOGIE DES OLIGOCHETES

Depuis plusieurs décennies, il a été démontré que le ver de terre posséde une immunité

naturelle comprenant des éléments cellulaires et humoraux (Goven et al., 1993b).

L’immunité cellulaire contre les agents pathogénes est particulicrement développée
chez les annélides oligochétes. Les réponses cellulaires prédominantes sont; la phagocytose,
I’encapsulation, la cytotoxicité et le rejet de greffe (Dhainaut and Scaps, 2001). Les premiéres
études menées sur la réponse immunitaire des vers de terre ont concerné la cytotoxicité des
ameebocytes. Les résultats ont révélé une corrélation entre la morphologie et la fonction des
cellules. En effet, il a été démontré que la lyse de cellules cibles est effectuée par les petits
amcebocytes et les débris sont éliminés par les plus larges ameebocytes via la phagocytose ou
la formation du granuloma. Il a été démontré que 1’activité phagocytaire est stimulée par
I’ingestion de cibles opsonisées par des anticorps IgG ou par le fragment C3b (Bilej et al.,
2010). Par ailleurs, les expériences de transplantation ont mis en exergue que les vers de terre
sont capables de reconnaitre et de rejeter les greffes de tissus étrangers et d’accepter les

autogreffes. Il est important de noter aussi que les petits amceebocytes sont positifs aux
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marqueurs cellulaires CD11a, CD45RA, CD45RO, Cdw49B, CD54, Thy-1 (CD90) et f32-
microglobuline. Cependant, les plus larges amcebocytes leur sont négatifs (Cooper and Roch,

2003).

Quant aux réponses humorales, certaines molécules antimicrobiennes ont été identifiées
chez les oligochétes, telles que les agglutinines, les lysozymes, les protéases. Les agglutinines
permettent ’agrégation de particules étrangéres, en particulier les bactéries, ce qui facilite les
processus de phagocytose et d’encapsulation. Plusieurs cytokines ont été également détectées
comme les fétidines, CCF-1(Ccelomic cytolytic factor), les lysénines et les lumbricines. Les
fétidines sont des lipoprotéines (40 et 45 kDa) antibactériennes et hémolytiques qui
constituent environ 75% de I’activité antibactérienne du fluide ccelomique. Mélangées au
mucus, les fétidines couvrent le ver de terre et constituent ainsi une barriére antimicrobienne
externe non spécifique. Le CCF-1 est une protéine (42 kDa) opsonique et hémolytique,
capable de lyser certaines cellules cancéreuses cibles. Les lysénines (41 kDa) présentent des
propriétés biologiques et biochimiques similaires aux fétidines et CCF-1. Cependant, il a été
démontré que la lumbricine 1 révélait une activité antimicrobienne contre les bactéries Gram-
négatif et Gram-positif mais ne présentait pas une activité hémolytique contre les erythrocytes
humains (Dhainaut and Scaps, 2001; Kauschke ez al., 2007).

1.2.4.2. LA REPONSE IMMUNITAIRE

La premicre ligne de défense des vers de terre contre une agression bactériologique a
lieu au niveau du tégument en impliquant différentes protéines cytotoxiques et peptides
antimicrobiens synthétisés par les cellules de 1’épiderme. En effet, 1’épiderme des vers de
terre comprend des cellules de soutien, des cellules sensorielles et de nombreuses cellules
muqueuses. De ce fait, la premiére protection provient de la sécrétion du mucus qui va couvrir
I’animal. Le mucus est un mélange d’eau, d’électrolytes et d’'un nombre de macromolécules
incluant des glycoprotéines, des mucopolysaccharides, des lectines et des hemocyanines (Pan
et al, 2010). Lorsque les organismes étrangers traversent la barriére du tégument et
envahissent la cavité ceelomique, ils vont étre expulsés directement via les pores dorsaux et
excrétés par les néphridies comme ils peuvent étre ingérés par les ccelomocytes. De plus que,

les facteurs humoraux sont impliqués dans leur €élimination car les bactéries agglutinées
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peuvent étre encapsulées. Les substances antimicrobiennes présentes dans le fluide
ceelomique préviennent la multiplication des bactéries et les opsonines facilitent leur

phagocytose (figure 4) (Cooper et al., 2002).
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Figure 4: Défense naturelle des vers de terre contre des organismes étrangers
(ex. : bactéries) (inspirée de Cooper et al., 2002). Le mucus sécrété constitue la premiére barriére
protectrice. Les bactéries se trouvant dans le ccelome seront €éliminées soit par expulsion via les
pores dorsaux et les néphridies ou par ingestion par les ceelomocytes. Les facteurs humoraux

sont également impliqués dans leur €élimination.

1.2.5. LE STRESS OXYDANT

Au niveau cellulaire, 1a réponse biologique a la présence de xénobiotiques se traduit par
une perturbation allant & 1’inhibition du systéme de défense antioxydant développé par
I’organisme contre les espeéces oxygénées activées (EOAs) produites naturellement par

I’oxygéne au niveau des mitochondries. Le résultat de ce déséquilibre entre les EOAs et les
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agents antioxydants est connu comme stress oxydant, avec pour conséquence, 1’apparition de
dégats souvent irréversibles pour la cellule (Perottoni et al., 2004). Pour lutter contre ce
déséquilibre, I’organisme développe naturellement des systémes de défense antioxydants afin
de réguler la production des espéces oxygénées actives. Ces systémes antioxydants se
composent d’enzymes telles que; la superoxyde dismutase (SOD) et la catalase (CAT), des
oligo-éléments, des vitamines (A, E, C), des protéines transporteuses de fer (transferrine,

ferritine), le Glutathion, etc.

Dans une étude récente sur des vers Eisenia feetida, des chercheurs ont expérimenté
I’effet du toluéne, de 1I’éthylbenzeéne et du xyléne sur I’activité de la SOD et de la CAT, afin
d’évaluer le stress oxydant. Les résultats ont révélé une inhibition des enzymes avec
I’augmentation des concentrations des polluants. En effet, une concentration de toluéne de 5
mg/kg était suffisante pour inhiber 1’activité de la SOD et de la CAT. Par ailleurs, des
concentrations de 5 et 10 mgkg de xyléne ont provoqué I’inhibition significative de

respectivement la CAT et la SOD (Liu et al., 2010).

Pour évaluer les effets toxicologiques de certaines nanoparticules présentes dans le sol
sur les vers de terre E. feetida, Hu et collaborateurs (2010) ont observé que des concentrations

de 1 g TiOy/kg sol et 0,1 et 0,5 g ZnO/kg sol induisent un stress oxydant.

1.3. LE BIO-MONITORING DES POLLUANTS

1.3.1. CONCEPT DE BIOMARQUEUR

Un biomarqueur est défini comme étant une réponse biologique a une exposition, ou a
un effet toxique d’une substance chimique (Peakall et Shugart, 1993). Les raisons majeures de
’intérét récent porté au biomarqueurs sont liées aux limites des approches classiques de la
toxicologie environnementale ol seule la concentration chimique présente dans
I’environnement ambiant interprétait les effets sur les organismes, tels que; la mortalité, la
reproduction ou la croissance (Scott-Fordsmand et al., 2000). Cependant, sous les conditions
variables de 1’environnement, la disponibilit¢ des contaminants peut changer ce qui rend
difficile I’extrapolation des données de laboratoire aux conditions variables du terrain. De ce

fait, les biomarqueurs abordent la question de toxicologie par quantification de la fraction
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bioactive du polluant (Weeks, 1996). Toutefois, pour I’estimation d’un probléme, la relation

dose-réponse entre le niveau d’exposition et la réponse du biomarqueur reste essentielle.

Plusieurs biomarqueurs ont été étudiés chez les vers de terre, mais dans I’étude ici
proposé€e nous nous sommes limités et focalisés principalement sur certains biomarqueurs
immunologiques soient; la phagocytose et I’activité des cellules NK. De plus, nous avons
étudié I’intégrité membranaire des lysosomes par la mesure du temps de rétention du rouge

neutre, les métallothionéines et les enzymes du stress oxydant.

1.3.2. BIOMARQUEURS IMMUNOLOGIQUES

1.3.2.1. LA PHAGOCYTOSE

L’une des réponses immunitaire est la phagocytose. Il s’agit de I’ingestion de particules
étrangeres par certaines cellules (macrophages, hémocytes, ceelomocytes) comprenant leur

fixation a la surface du phagocyte, leur internalisation et leur destruction.

Fournier et collaborateurs (2000) ont démontré que des cellules phagocytaires telles que
les macrophages, peuvent étre utilisées comme biomarqueurs de I’immunotoxicité chez
différentes classes de vertébrés et d’invertébrés. Par ailleurs, Sauvé et son équipe (2002) ont
défini que les métaux lourds a I’état de trace (Ag, As, Cd, Hg, Mo, Ni, Pb, Se et Zn) ont un
potentiel a inhiber la réponse de la phagocytose chez les ceelomocytes extrudés de différentes

especes de vers de terre.

Chez Eisenia andrei, une étude menée par Sauvé et Fournier (2005) sur I’effet du
méthylmercure (CH3;HgCI) sur le systéme immunitaire des vers a différents dges a montré
que la phagocytose des vers immatures est plus sensible au CH3HgCl que celle des vers
matures. Il a aussi été démontré que 1’exposition aigu€ ou chronique des L. terrestris aux
biphényles polychlorés (BPC) peut causer I’inhibition de I’activité phagocytaire (Goven et al.,
1994; Ville et al., 1995). Ainsi, on retient I’importance de la phagocytose dans la défense
immunitaire et sa sensibilité vis-a vis de différents xénobiotiques environnementaux chez des

especes différentes des vertébrés et des invertébrés.
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1.3.2.2. ACTIVITE DES CELLULES NK

Les cellules tueuses naturelles (NK) sont capables de lyser certaines cellules cibles (e.g.
cellules tumorales) sans 1’intervention des antigénes d’histocompatibilité ni d’anticorps. Ces
mémes cellules trouvées chez les vertébrés ne sont pas présentes chez les invertébrés
(Fournier et al., 2004). Cependant, une forme similaire naturelle de cytotoxicité a été
démontrée pour la premiére fois par Boiledieu et Valembois (1977) chez des annélides, dans
les Sipunculoidea. Par la suite, cette cytotoxicité spontanée a été etudiée in vitro sur

différentes espéces d’oligochétes et ces cellules tueuses sont dites NK-like.

Chez E. feetida, de nombreuses études ont mis en évidence la capacité des ccelomocytes
a lyser des cellules tumorales humaines K562, ainsi que d’autres lignées tumorales de
mammiféres soient; Hela, Hep-2, PC-12 et PA317 (Patel et al., 2007, Engelmann et al., 2004,
Quaglino et al., 1996). Dans des tests in vitro, des chercheurs ont prouvé que I’exposition des
ceelomocytes aux xénobiotiques peut diminuer de maniére significative la capacité
cytotoxique. En effet, une concentration de 100 pM de 7,12 diméthylbenz[a]anthracéne
(DMBA) a causé I’immunosuppression de la cytotoxicité chez E. feetida (Patel et al., 2007).

1.3.3. INTEGRITE MEMBRANAIRE DES LYSOSOMES

Au niveau subcellulaire, le systéme lysosomial a été identifié comme cible particuliere
pour les effets toxiques des xénobiotiques (Moore, 1990). Chez les vers de terre, le liquide
ceelomique contient plusieurs types de cellules dont les ceelomocytes; cellules immunitaires
non-spécifiques. Chacune de ces cellules renferme des lysosomes dont I’activité consiste a
dégrader des substances extracellulaires d’origine exogene ou des substances intracellulaires
d’origine endogeéne (Pellerin-Massicotte et Tremblay, 1998). La variation de la stabilité de la
membrane lysosomiale est considérée comme une réponse aux facteurs de stress

(Scott-fordsmand et Weeks, 2000).

Dans des lysosomes stables, les hydrolases de substances acides sont empéchées de
réagir avec des substrats par une membrane intacte. En présence d’un stress, la stabilité de
cette membrane diminue et sa perméabilité augmente. Les mécanismes provoquant cette

altération restent flous mais peuvent varier avec le type de stress. En effet, la peroxydation des
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lipides et I’inhibition de la pompe a protons semblent causer la fragilisation de la membrane

lysosomiale (Honsi et Stenersen, 2000).

Chez E. feetida et E. andrei, les changements de 1’intégrité lysosomiale dus a un stress
chimique causé par le cuivre, ont été étudiés par Svendsen et Weeks (1997a). Une réduction
du temps de rétention du rouge neutre (RN) avec 1’augmentation de la concentration du cuivre

dans le sol a été observée.

Le RN n’est en fait qu’un révélateur de la stabilité de la membrane lysosomiale. En
effet, si I’organisme est en bonne santé, le RN qui a pénétré dans la cellule et recueilli par les
lysosomes, va y rester, on verra alors des cellules blanches. Par contre, en présence d’un
stress, les lysosomes ne pourront pas retenir le RN, il sera donc relaché et se diffusera dans
tout le cytosol, rendant ainsi les cellules rouges. La fragilité de la membrane lysosomiale

constitue un biomarqueur cytologique simple et non dispendieux.

1.3.4. METALLOTHIONEINES (MTS) ET METALLOTHIONEINES-LIKE PROTEINES
(MTLPS)

Les métallothionéines (MTs) sont de petites protéines composées de 61 a 68 acides
aminés (complétement dépourvues d’acides aminés aromatiques et d’histidine), de faible
poids moléculaire (6 — 7kDa) et contennant une concentration élevée de cystéine (30%). La
cystéine contient des groupements thiols (-SH) qui ont la capacité de se lier 4 des métaux tels
que; le zinc, le mercure, le cadmium et le cuivre (Ndayibagira et al., 2007). En effet, ils
peuvent lier 6 a 7 atomes de métal par molécule de protéine. Les MTs sont induites par la
présence de métaux exogenes ou d’autres facteurs comme la température, les hormones, les
antibiotiques, etc. Toutefois, I’induction due aux métaux est plus élevée que celle par les
stimulants non métalliques (Van Cleef-Toedt et al., 2000, Coyle et al., 2002). Les MTs sont
présentes dans tous les organismes et leur réle principal est de réguler les concentrations
intracellulaires de certains métaux essentiels a 1’organisme, soient; le zinc et le cuivre en les
séquestrant. Ceci va inhiber leur mobilité a I’état libre dans les tissus et évitera donc leur
fixation sur d’autres protéines vitales. Par ailleurs, les MTs sont connues pour leur importance
dans la détoxification des métaux lourds et dans la protection de la cellule contre le stress

oxydant (Klaassen et al., 1999).
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Chez les vers de terre, il y a un intérét croissant pour I’utilisation des MTs comme
biomarqueur de 1’exposition aux métaux lourds présents dans le sol (Dallinger, 1996, Scott-
Fordsmand et Weeks, 2000, Ndayibagira et al., 2007). Les MTLPs ont été identifiées chez
Eisenia feetida, Lumbricus terrestris et chez d’autres annélides. Elles contiennent moins de
cystéine et possédent des acides aminés aromatiques et un pourcentage élevé en glycine (plus

de 18%) (Dallinger, 1996, Fordsmand et Weeks, 2000).

1.3.5. LE STRESS OXYDANT

1.3.5.1. LA CATALASE (CAT)
La CAT est une enzyme capable de décomposer le peroxyde d’hydrogéne (H,0;) en

oxygéne et en eau. Elle est localisée dans les peroxysomes de plusieurs cellules et est
impliquée dans le métabolisme des acides gras (Frew and Jones 1984, Prento and Prento

1984).

Dans une étude in vivo, Labrot et collaborateurs (1996) ont observé une réduction de
’activité de la CAT chez Eisenia andrei exposée au plomb et au cadmium. Dans le méme
contexte, des études in vitro ont montré des résultats similaires (Labrot et al., 1996). Song et
collaborateur (2009) ont rapporté que I’activité de la CAT chez les vers de terre est stimulée

par de faibles concentrations d’atrazine et inhibée par de fortes concentrations.

1.3.5.2. LA GLUTATHION S-TRANSFERASE (GST)

C’est une enzyme généralement présente dans tous les organismes et qui est un
constituant majoritaire des cellules animales. Elle fait partie des enzymes de
biotransformation qui ont un réle important dans la conjugaison de molécules lipophiles avec
des substrats électrophiles (Scott-fordsmand et Weeks, 2000). Les GSTs sont considérées
comme un systéme de défense, fournissant des enzymes de détoxification, contre des produits
formés a partir de réaction avec I’oxygene (Stenersen ef al., 1987). Toutefois, ce systéme peut
étre affecté par différentes substances chimiques dans plusieurs espéces d’organismes

aquatiques ou terrestres (Mayer et al. 1992, Peakall et Walker 1994).

La mesure de I’activité de la GST a été étudi€ée dans différentes espéces de vers de terre,

mais la premiére étude qui a montré ’induction de la GST est celle menée par Stenersen et
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son groupe en 1979. Ils ont mesuré une activité considérable chez six espéces de vers de terre
exposés au 1-chloro-2,4-dinitrobenzéne (CDNB), une faible activité aprés une exposition au
3,4-dichlororo-1-nitrobenzéne et aucune avec le trans-4-phenyl-3-buténe-2-one (TRANS).
Ainsi I’induction de la GST différe en fonction de I’espéce de ver de terre et entre les

différents tissus (Stenersen 1992).

1.3.5.3. LA SUPEROXYDE DISMUTASE (SOD)

La SOD est une enzyme qui catalyse la dismutation de ’anion superoxide (O,"") en
peroxyde d’hydrogéne (H,0O,) et en oxygeéne. C’est une partie essentielle du systéme de
défense contre les radicaux libres. En effet, la SOD réduit la concentration du superoxyde
dans les tissus vivants en I’empéchant de manifester sa toxicité. Il s’agit donc d’une enzyme

antioxydante (Peskin, 2000, Radetski, 2004).

Récemment, il a ét¢ démontré que les nanoparticules de ZnO a de faibles concentrations
dans les sols (< 1g/kg sol) induisent une stimulation de I’activité de la SOD chez E. feetida. A

I’inverse, des concentrations plus élevées (5 g/kg) provoquent son inhibition (Hu et al., 2010).

1.4. LES DIOXINES DANS L’ENVIRONNEMENT

1.4.1. PROPRIETES PHYSICO-CHIMIQUES

Les dioxines regroupent les PCDDs et les PCDFs. Ce sont des composés organiques
aromatiques tricycliques chlorés ayant une structure chimique trés voisine (figure 5) et des
propriétés communes telles que la stabilité et la bioaccumulation, ce qui explique une

similarité de leurs effets toxiques (Reiner et al., 2006, Srogi 2007)
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Figure 5: Structure chimique des PCDD et PCDF
(n=1- 4, n’=0- 4) (Srogi 2007)

Dans ces molécules, c’est le nombre (1a 8) et la position des atomes de chlore qui
déterminent le nombre d’homologues a ces composés. En effet, il existe 75 PCDDs et 135
PCDFs nommeés congénéres (tableau 3, page 35), dont 17 caractérisés par un minimum de 4
atomes, qui sont considérés comme toxiques en particulier la 2, 3, 7, 8-tétrachlorodibenzo-
para-dioxine (TCDD) connue sous le nom de dioxine de « Seveso » (ATSDR 1998, ATSDR
2006).

1.4.2. PRINCIPALES SOURCES D’EMISSION DANS L’ENVIRONNEMENT

Les dioxines sont des sous-produits involontaires des réactions de synthése de produits
chimiques chlorés tels que; le pentachlorophénol, le chloranil, ou lors de traitements

chimiques au chlore ou aux perchlorates (Rappe, 1992).

La TCDD est rendue célébre a I’issue de I’accident industriel survenu dans une usine de
production de 2, 4, 5- trichlorophénol a Séveso en Italie le 10 juillet 1976, provoquant la
libération de 1 a 5 kg de 2, 3, 7, 8-TCDD dans I’atmosphére. Quatre jours aprés I’accident, les
premiers cas de chloracné apparaissaient dont la cause essentielle fit la 2, 3, 7, 8-TCDD
identifiée par les laboratoires Hoffman-Laroche. Par la suite, les feuilles des arbres
jaunissaient et les animaux domestiques mourraient par dizaines. Enfin ce n’est que 7 ans plus
tard, qu’un bilan a été établi faisant état de 193 personnes atteintes de chloracné en particulier
des enfants, mais aucun décés n’a été signalé. Par contre, 3300 animaux domestiques sont
morts intoxiqués, ce qui a fait de cet accident une catastrophe environnementale (Steeland et

al., 2004).
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En fait, c’est en 1956 que la structure chimique du TCDD a été identifiée pour la
premiére fois par Sandermann et collaborateurs qui firent les premiers a la synthétiser. Le
technicien de laboratoire qui travailla sur la synthése fit, par la suite, hospitalisé pour

chloracné aigu (Parneggiani, 1984).
Concernant la synthése de dioxines, la littérature décrit deux méthodes (Weber 2007) :

La premiére dite de novo consiste & former des dioxines a partir de réactions faisant
intervenir le carbone et 1’oxygéne en présence de chlore et d’un catalyseur a des températures
d’environ 350 °C. On retrouve ce type de synthése dans les procédés ayant une étape de

combustion soient :

e L’incinération de déchets ménagers, hospitaliers et industriels (QuaB, 1997);

e L’industrie sidérurgique (Grochowalski ef al., 2007, Sofilic et al., 2006);

e La combustion de mazout, et des huiles de chauffage (Delistraty et al., 2007, Hyun-

Tae et al., 2007);
e Les feux de foréts et les éruptions volcaniques (QuaB, 2000);
e La combustion du tabac;
La deuxieme voie de synthése est & 1’aide de précurseurs, en effet, le 2, 4, 5

trichlorophénol contribuant dans la syntheése de I’herbicide 2, 4, 5-T peut aussi induire a la
formation de TCDD a partir d’une réaction de condensation-cyclisation (Hay, 1979). Le

pentachlorophénol, agent conservateur de bois, peut produire de ’OCDD.

Au Canada comme dans plusieurs autres pays (ex.: France), I’incinération de déchets
reste la source majeure de libération de dioxines dans 1’atmosphére. Tel que rapporté dans
I’inventaire d’environnement Canada (2001) et malgré la diminution des émissions au cours
des derniéres années, il apparait clairement que I’incinération de déchets médicaux ou
dangereux représente les taux les plus élevés en TEQ par année, en plus de ’industrie de

frittage de fer (Figure 6).
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Figure 6 : Inventaire des rejets des principales sources canadiennes de PCDD/F
(Environnement Canada, 2001). L’incinération de déchets médicaux est le contributeur
principal dans la concentration des rejets dans 1’environnment canadien, en plus de
I’industrie du frittage de fer et I’incinération de déchets dangereux (la valeur du TEQ en
2005 est une estimation).

Weber et al., (2008) résument dans la figure 7 les différentes sources d’émission des
dioxines dans l’environnement, leur transport environnemental et les voies majeures
d’exposition de 1’étre humain. Dans cette méme étude, il a été discuté de 1’atteinte directe de
la chaine alimentaire par les PCDD/F sans les processus de bioaccumulation/bioamplification

environnementaux normaux.
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Figure 7: Principales sources d’émission, de transport environnemental des PCDD/F et
modalités d’exposition de 1’étre humain (Weber et al., 2008). Le sol est I’un des
réservoirs de stockage pris en compte.

Enfin, plusieurs chercheurs se sont investit dans le suivi de la déposition des PCDD/F

dans les sols avoisinant les incinérateurs. Le tableau 2 résume les niveaux environnementaux

évalués par des études précédentes.
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Tableau 2 : Concentrations des PCDD/F dans les sols avoisinant des incinérateurs dans

différentes régions du monde

Région Concentration pg-I-TEQ/g Référence

Ohio, USA 4-60 Lorber et al. (1998)
Belgique 3,90-27,7 Nouwen et al (2001)
Reggio Emilia, Italie 1,9-63,0 Capuano et al. (2005)
Catalonia, Espagne 0,14-0,80 Schuhmacher et al. (2006)
Catalonia, Espagne 0,14-0,46 Rovira et al. (2010)
Barcelona, Espagne 1,22-34,28 Domingo et al. (2002)
Nationwide, Korea 0,00-153,23 Kim et al. (2008)
Buchon, Korea 1,25-74,98 Oh et al. (2006)
Hsinchu, Taiwan 0,52-5,02 Cheng et al. (2003)
Taiwan (nord) 2,52-8,72 Wang et al. (2009)
Hangzhou, Chine 0,6-6,38 Xu et al. (2009)

1.4.3. CONTAMINATION DES RESEAUX TROPHIQUES

Les PCDD/F sont présents dans 1’air, I’eau et le sol. Ces molécules sont considérées
comme des contaminants redoutables des réseaux trophiques ou elles subissent des
phénomeénes de bioconcentration et de bioamplification. Ceci représente un risque majeur de
contamination de toute la biomasse d’un €cosystéme. Il est aussi évident que ces polluants

sont susceptibles de se bioconcentrer dans les chaines trophiques (Ramade, 2007).

Les dioxines sont classées comme POP du fait de leur persistance dans
I’environnement, en particulier dans les sols et les s€diments. Ces contaminants peuvent alors
passer de ces derniers vers les plantes par translocation radiculaire, en plus de la
contamination directe des parties aériennes de ces plantes par le dépdt des retombées
atmosphériques aéroportées. Cela contamine ainsi les chaines trophiques des herbivores

domestiques et donc les productions animales telles que le lait, les ceufs et la viande.
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Aprés une analyse du lait de vache au voisinage de sites industriels en France, des
teneurs de PCDD/F supérieures a 20 pg TEQ/g de matiére grasse ont été observées (Bodénan
et Garrido, 2005). Dans le méme contexte, en Allemagne, Schulz et al., (2005) ont trouvé
dans le lait de vache des teneurs en PCDD/F supérieures a 3 pg TEQ/g de matiére grasse
(niveau maximum fixé par CEE/2375/2001), aprés 4 semaines de paturage dans deux sols
avoisinant des sites industriels. Les concentrations de 2, 3, 7, 8-TCDD dans les sols étudiés
étaient comprises entre 9,79 et 14,8 ng/kg de sol (en matic¢re seéche). Par ailleurs, I’herbe

contenait entre 0,06 et 0,25 ng/kg.

Dans une étude menée sur la contamination des grands lacs nord-américains par les
dioxines plus particuliérement dans les zones des industries chimiques, il a été trouvé une
concentration en TCDD comprise entre 70 et 170 ng/kg chez les goélands (Larus argentatus),
entre 15 a 50 ng/kg chez les Salmonides (carnivores) et moins de 10 ng/kg pour les poissons
omnivores (Ramade, 2007). Dans 1’arctique Canadien, une concentration supérieure a 40 ng
TCDD/kg a été trouvée chez les phoques (Phoca hispida) et plus de 18 ng/kg chez I’ours

polaire (Ursus maritimus) (Braune and Simon, 2003).

1.4.4. DEVENIR DES PCDD/F DANS LES SOLS

Le sol est le récepteur principal de pollution par les dioxines émis dans 1’atmospheére via
les cheminées des installations industrielles ou des incinérateurs. Toutefois, il a été démontré
que les processus de déposition atmosphérique jouent un role clé dans le transport et 1’effet
des polluants organiques persistants. De plus, la distribution des PCDD/F entre les phases
gazeuse et particulaire détermine leur effets, car les radicaux hydroxyles libres (OH")
réagissent généralement dans la phase gazeuse, cependant les particules liées ne restent pas
longtemps dans I’atmosphére. Les dépdts peuvent étre donc gazeux ou particulaires ce qui
implique des mécanismes de fixation différents tels que; 1’adsorption, la précipitation ou

I’incorporation au sol (Wang et al., 2010).

Par ailleurs, I’effet de la variation des paramétres météorologiques sur la déposition
séche ou humide des PCDD/F sur les sols, a été abordé par plusieurs chercheurs. Il ressort
qu’un dépdt important de 1’atmosphere vers les sols est observé en hiver (Wang et al., 2010,

Katsoyiannis et al., 2010). Dans le méme contexte de saisonnalité des PCDD/F, Coutinho et
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al. (2007) ont estimé un ratio de PCDD/F dans 1’air entre été : hiver de 1 : 3, dans des sites au

Portugal.

Etant donné que les PCDD/F sont insolubles dans I’eau, elles vont étre adsorbées par les
particules du sol et notamment sur la matiére organique limitant ainsi leur transfert. Toutefois,
il a été prouvé que 1’équilibre d’adsorption du 2378-TCDD dans un sol, contenant une faible
teneur en matiére organique, est atteint aprés 5 a 10 jours de contact (Fan et al., 2006). De
plus, il a été démontré que les mécanismes de désorption et de migration des PCDD/F sont
trés faibles ce qui limite leur présence a 1’horizon supérieur du sol (0-10 cm) tel qu’estimé par

Hagenmair et al., (1992) (figure 8).
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Figure 8: Distribution des PCDD/F dans un sol en fonction de la profondeur (inspirée de
Hagenmair et al., 1992)

Un grand nombre d’études ont entrepris de dresser des bilans des teneurs de PCDD/F
dans les sols au niveau mondial. En effet, Green et al. (2003) ont réalisé une étude historique
trés importante sur la distribution et la nature des congénéres de PCDD/F dans les sols de
différents pays depuis 1900. Ce travail était basé sur 1’exploitation de données archivées ainsi
que sur I’analyse des échantillons conservés depuis des décennies et d’autres prélevés
récemment. Cette étude a permis de tracer des patrons globaux de PCDD/F a différentes

profondeurs du sol. Pour le Canada, trois régions ont été abordées par les chercheurs soient;
29




Brandon (0-23 cm), Winnipegl (0-23 cm) et Winnipeg2 (23-46 cm) (Figure 9). 11 en ressort

que les homologues tétra, penta et hexa-CDD contribuent a plus de 90% des dioxines présents

a la surface des sols de Winnipeg. Les mémes dioxines sont présentes dans les sols de

Brandon en addition de 1I’octa-CDD.
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Figure 9: Patrons des homologues de PCDD/F dans les sols (Green et al., 2003)

(F: Furane; D: dioxine; 4, 5, 6, 7, 8 : Nombre de Chlore; tétra, penta, hexa, hepta et octa,

respectivement)

Un des problémes actuels en Europe résulte de la contamination de 1’atmosphére par les

rejets de dioxines produits par les incinérateurs. En 1999, les rejets vers les sols ont été
estimés a 38,23 kg TEQ dont plus de 6,8 kg TEQ uniquement en France (Ramade, 2007).

Au Japon, dans le cadre de 1’établissement d’un inventaire historique sur la

contamination de l’environnement Japonais par les PCDD/F, il a été observé que les

principales sources d’apport vers les sols étaient I’application de pesticides et les émissions

des incinérateurs de déchets municipaux et industriels. La contamination par les PCDD/F
provenant des pesticides a été estimée a 460 kg TEQ entre 1950 et 1998 (Weber ef al., 2008).
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Dans une étude, a long terme, sur la persistance des PCDD/F dans les sols, il a été
démontré que 50% des dioxines présentes dans les sols (0-15 cm) en 1972 étaient présents en
1990 dans des sols amendés par des boues en Grande Bretagne. De plus, les concentrations de
tous les congénéres diminuent graduellement de maniére similaire. Cette atténuation a été
liée aux facteurs physiques tels que le ruissellement ou I’érosion. Un temps de demi-vie pour

la disparition des PCDD/F a été estimé a 20 ans (Maclachlan et al., 1996).

D’apres la littérature, il a été constaté une atténuation dans le temps des teneurs en

PCDD/F dans les sols. Cette atténuation est attribuée a différents phénomeénes soient :

- le déplacement de la pollution par; volatilisation des PCDD/F du sol vers I’air,
I"érosion, I’ingestion par les animaux et la captation par les végétaux (Hagenmair et al., 1992,

Green et al., 2003),

- la dégradation chimique par photolyse : la pénétration des rayons ultraviolets dans le
sol permet la dégradation des molécules organiques. En fait, il s’agit d’une déchloration de la
molécule qui va perdre un ou plusieurs atomes de chlore ce qui va déstructurer ses cycles
carbonés. Ce sont les congénéres les plus chlorés qui sont les plus photodégradés. De plus, le
congénere OCDF est photochimiquement moins stable que I’OCDD (Bodénan et Garrido,

2005)

- la dégradation biologique : des études ont montré que le taux de biodégradation des
dioxines par les micro-organismes diminue lorsque le nombre de chlore de la molécule
augmente. Les congénéres qui sont aisément biodégradés sont les mono, di et tri-chlorés.
Parmi les principales espéces bactériennes isolées des sols ou de sédiments et impliquées dans
la dégradation des PCDD/F, on retrouve : Pseudomonas (Habe et al., 2001), Sphingomonas et
Ralstonia (Schreiner et al., 1997) et Terrabacter (Habe et al., 2002).

1.5. LES DIOXINES DANS LES VERS DE TERRE

1.5.1. BIOACCUMULATION

La bioaccumulation est le phénoméne d’absorption par lequel 1’organisme peut

accumuler des substances nutritives ou des polluants toxiques présents dans son
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environnement. Ce processus démontre que non seulement les organismes causent la
dispersion de substances toxiques dans 1’environnement mais peuvent aussi les concentrer
dans leurs tissus, ce qui augmente les risques toxicologiques (Ramade, 2007). La
bioaccumulation est exprimé par un facteur de bioaccumulation (FBA) qui représente le
rapport entre la concentration d’un polluant dans les tissus d’un organisme donné sur sa

concentration dans le biotope.

Chez les vers de terre, la bioaccumulation est la résultante de 1’absorption par voies
digestive et cutanée. Dépendant du niveau de contamination et du type de sol, des valeurs
¢éleveées du FBA de PCDD/F comprises entre 0,09 et 1,1 ont été trouvé pour des vers de terre
provenant de sols agricoles, en Suéde (Matscheko et al., 2002). Cependant, des valeurs faibles
(0,09-0,28) ont été trouvées pour des vers N. virens dans des sédiments (Schrock et al., 1997).
Dans une étude récente, des chercheurs ont déterminé le FBA des PCDD/F par des vers E.
Jeetida, dans deux sols provenant d’une plaine inondable du Midland, en Norvége. Des valeurs
de 0,17 pour 2, 3, 7, 8-TCDD a 0,02 pour les congénéres les plus chlorés, ont été obtenues.
Les taux de matiéres organiques dans les deux sols étudiés étaient différents soient; 5,6 et 0,38
%, respectivement. Dans cette méme étude, ’effet d’un amendement par charbon actif (CA)
sur la bioaccumulaton des PCDD/F a été étudié. Des résultats trés prometteurs ont été
obtenus. En effet, il apparait que I’amendement du sol riche en matiére organique avec 2 et
5% CA réduit le TEQ chez les vers de 78 et 91%, respectivement. Aussi, I’amendement du sol
pauvre en matiére organique avec 2 et 5% CA montre plus de 99% de réduction du TEQ dans

les vers de terre (Fagervold et al., 2010).

1.5.2. TOXICITE

En dépit de I’intérét croissant pour la toxicologie des dioxines, peu d’études ont été
réalisés sur les invertébrés. En effet, 1a toxicologie des dioxines chez les vers de terre a été
rarement abordée, et les travaux publiés concernent surtout la bioaccumulation. Néanmoins,
une ancienne étude menée par Reinecke et Nash (1984) a porté sur la bioaccumulation et la
toxicité du 2, 3, 7, 8-TCDD chez les oligochétes Allolobophora catiginosa et Lumbricus
rubellus. Ces vers de terre étaient exposés a des sols enrichis de 0,05 a 5 pg TCDD/g sol,

pendant 85 jours. Aucune létalité ou d’autres effets toxicologiques observables n’ont été noté.
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Cependant, il a été observé que dans les sols contenant 0,05 pg/g, la concentration de TCDD

accumulée par les vers était 5 fois plus que celle du sol, aprés 7 jours d’exposition.

Récemment, Bu et al. (2010) ont étudié les effets des BPC dioxines-like sur les activités
physiologiques des vers de terre Eisenia feetida incluant la SOD, la CAT, le GST et d’autres
activités biochimiques telles que; la GSH et le MDA. Les vers E. faetida ont été exposés,
pendant 28 jours, a un sol artificiel enrichi de dioxines-like a des concentrations allant de 0,1
a 1000 pg/kg. Les résultats ont révélé une induction de I’activité de la SOD, la CAT, le GST
et une augmentation significative des niveaux du GSH et du MDA. Ainsi une relation
significative dose-réponse a été démontrée entre les concentrations de dioxines-like et les

activités physiologiques (p<0,001).

Concernant le métabolisme des dioxines dans les vers de terre, aucune donnée n’est
disponible. Cependant, des études suggerent 1’existence du cytochrome P450 dans les vers de
terre (Berghout et al., 1990; Zhang et al., 2006). En outre, Li et al. (2011) ont étudié I’effet de
I’acide arsanilique sur I’activité des enzymes du CYP450 dans les vers de terre E. andrei.
Leurs résultats ont révélé une inhibition des enzymes; Benzoxy-resorufin-O-dealkylase
(BROD), Pentoxyresorufin-O-dealkylase (PROD) et Methoxyresorufin-O-deethylase
(MROD). Dans une autre étude sur 1’effet de 1’Oxytetracycline (OTC) sur des enzymes du
CYP450 dans les vers de terre E. andrei; une inhibition du BROD et du PROD a été observée
avec les plus fortes concentrations d’OTC (Li et al., 2011). Brown et al. (2004) ont utilisé
P’activité de 1’Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) comme biomarqueur pour évaluer
1’écotoxicité de 1’exposition au Pyréne (Py), mais leurs résultats démontrent que I’EROD n’a
pu étre détecté dans les vers de terre Lumbricus rubellus. Ces résultats suggerent donc que le
CYP450 total ne peut étre utilisé comme biomarqueur de la contamination des sols chez les

vers de terre, mais il est préférable d’étudier les enzymes spécifiques (ex. :BROD, PROD).

1. 6. TOXICOLOGIE DES DIOXINES

1.6.1. MECANISME D’ACTION

Chez les vertébrés, le mécanisme d’action des dioxines est basé sur la présence d’un

récepteur cytosolique AhR (Aryl hydrocarbon Receptor) qui a une tendance a se lier au
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TCDD. Habituellement, au niveau du cytoplasme, le AhR forme un complexe avec la protéine
du choc thermique Hsp90, mais une fois liée au TCDD, il subit une translocation nucléaire, se
dissocie de la protéine Hsp90, migre vers le noyau et se lie a la protéine Amnt (Ah Receptor
Nuclear Translocator). Le nouveau complexe ainsi formé s’associe au promoteur XRE
(élément de réponse aux xénobiotiques) qui module I’activité transcriptionnelle de génes
impliqués dans la défense cellulaire contre le stress oxydatif et le controle du cycle cellulaire.
Parmi ces génes, celui codant pour le cytochrome P450 (CYP1A1l) (Mimura et al., 1999,
Maurin et al., 2005). Le CYP1Al est une enzyme qui favorise 1’hydroxylation du TCDD.
Toutefois, la formation d’un nombre important de dérivés oxygénés au sein de la cellule
provoque un stress oxydatif pouvant engendrer une altération de I’ADN et favoriser

I’apoptose (Maurin ef al., 2005, Po-Hsiung et al., 2007).

Chez les invertébrés, peu de données sont disponibles sur la présence de récepteurs
AhR-like et leur TCDD-dépendance. Par ailleurs, des homologues-AhR ont été récemment
observés chez des nématodes (Caenorhabditis elegans), des mollusques (Mya arenaria) et
des arthropodes (Drosophila melanogaster) (Powell-Coffman et al., 1998; Butler et al., 2001;
McMillan and Bradfield, 2007). Concernant les vers de terre, des efforts ont été fait pour
identifier des homologues-AhR chez Eisenia feetida, par RT-PCR, mais les résultats n’étaient

pas prometteurs (Wiesner et al., 2003).

1.6.2. CONCEPT D’EQUIVALENCE TOXIQUE

Etant donné que les dioxines se trouvent toujours en mélange, et afin de différencier la
toxicité de chaque congénére, un facteur d’équivalence toxique (TEF) a été défini pour
chaque congénére. Il s’agit d’une pondération permettant de tenir compte des toxicités
relatives par rapport & la substance la plus toxique soit la 2, 3, 7, 8-TCDD. En effet,
I’organisation mondiale de santé (OMS) a défini ces facteurs pour les dix-sept dioxines

toxiques. Celles-ci sont présentées dans le tableau 3 (Srogi, 2007).

Par ailleurs, une autre approche pour quantifier la toxicité est la quantité équivalente
toxique (TEQ) qui consiste & multiplier la concentration de chaque congéneére détecté par son

facteur d’équivalence toxique (Pollit, 1999).
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Dans un échantillon contenant un mélange de dioxines, le TEQ est illustré par la

formule suivante :

i=n
TEQ= ) (concentration x TEF);
i=1
n: Nombre de congénéres se trouvant dans 1’échantillon
Le résultat est exprimé en ng (10 * g), pg (10 120y ou fg (10 "° g) de TEQ par gramme
de poids ou de volume. Il est important de noter que les valeurs des équivalents toxiques ont

été déterminées en se basant sur des données toxicologiques, des tests in vitro et in vivo et la

similarité structurelle des dioxines (Srogi, 2007).
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Tableau 3: Facteurs d’équivalence toxique de PCDD/F selon ’OTAN (1989) et 'OMS
(1998) (Van der Berg et al., 1998).

Congénére OTAN-TEF (1989) OMS-TEF (1998)
2,3, 7, 8-TCDD 1 1
1,2,3,7, 8-PeCDD 0,5 1*
1,2,3, 4,7, 8-HxCDD 0,1 0,1
1,2,3,6,7, 8-HxCDD 0,1 0,1
1,2,3,7,8,9-HxCDD 0,1 0,1
1,2,3,4,6,7, 8-HpCDD 0,01 0,01
OCDD 0,001 0,0001*
2,3, 7, 8-TCDF 0,1 0,1
1,2, 3,7, 8-PeCDF 0,05 0,05
2,3, 4,7, 8-PeCDF 0,5 0,5
1,2, 3, 4,7, 8-HxCDF 0,1 0,1
1,2,3,6,7, 8-HxCDF 0,1 0,1
2,3, 4, 6,7, 8-HxCDF 0,1 0,1
1,2,3,7, 8, 9-HxCDF 0,1 0,1
1,2,3,4,6,7, 8-HpCDF 0,01 0,01
1,2,3,4,7,8, 9-HpCDF 0,01 0,01
OCDF 0,001 0,0001*

* valeur modifiée entre 1989 et 1998

1.6.3. TOXICOCINETIQUE DES DIOXINES

- Absorption : la principale source d’exposition de 1’étre humain aux dioxines est, a plus
de 90%, 1’alimentation d’origine animale (lait et dérivés : 40%, viande : 10-20%, produits de
la mer: 20-30%, ceufs et dérivés: 6%) (Schmid et al, 2002, Mato et al., 2007). Ces
substances sont donc absorbées par voie digestive et concentrées dans la matrice lipidique.
Cependant on ne peut discriminer I’inhalation et la contamination cutanée dues a 1’exposition
professionnelle ou accidentelle.

- Distribution : A caractére lipophile, les dioxines vont se concentrer dans les tissus
riches en lipides. Une analyse d’échantillons maternels a montré un passage placentaire facile
avec une concentration élevée par rapport au lait maternel (matiére grasse), tissus adipeux,

sang, et sang du cordon ombilical. Un ordre décroissant de la concentration en TEQ des
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PCDD a été établi soit; placenta> sang maternel> lait maternel> tissu adipeux> sang du
cordon ombilical (Suzuki et al., 2005).

- Elimination : 11 a été démontré chez des vaches que 1’élimination est effectuée par
excrétion lactée ou via les selles. En effet, des concentrations élevées étaient détectées dans
les selles, particuliérement les congéneres les plus chlorés. Par ailleurs, des échantillons de
lait contenaient principalement des hexa-chloro-furanes. De plus, il a été observé que le
colostrum peut contenir 16 fois plus de PCDD/F que le lait (Schulz et al., 2005). Chez 1’étre
humain, I’élimination est effectuée surtout par voie biliaire ou par excrétion lactée pour les
femmes qui allaitent (ATSDR, 2006). En effet, I’allaitement diminue la dose interne de la
meére mais augmente celle du nourrisson. La demi-vie des dioxines dans le corps humain est

d’environ 7 a 12 ans chez 1’adulte d’age moyen (ATSDR, 2006).

1.6.4. EFFETS DES DIOXINES SUR L’ORGANISME HUMAIN

Les dioxines révélent des effets nocifs sur 1’étre humain a différents niveaux soient;
hormonal, immunitaire, reproductif, nerveux, cardio-respiratoire et présentent aussi un

caractére cancérigene.

- Effets cancérigénes : En 1997, le Centre International de recherche contre le cancer
(IARC, 1997) a classé la 2, 3, 7, 8-TCDD comme cancérigéne pour 1’étre humain. En effet
plusieurs études ont montré que la TCDD représente un risque carcinogéne, dont celle de
Valic et al. (2004), menée sur deux patients accidentellement intoxiqués par la TCDD. Les
effets génotoxiques ont été étudiés sur une période de 13 mois suite & 1’accident et des

dommages de I’ADN causés directement ou indirectement par la TCDD ont été€ observés.

L’exposition accidentelle au TCDD, lors de 1’accident de Seveso en Italie, a révélé une

augmentation de 1’incidence des cancers du foie, du poumon et du sein (Steeland et al., 2004).

- Effets sur le systeme immunitaire : chez 1’étre humain, les tests d’immunotoxicité des
POP sont effectués in vitro. La majorité des résultats montrent des effets immunomodulatoires
(activation, suppression) (Holmstrup et al., 2010). Parmi les effets des dioxines décrits dans la
littérature, on retrouve I’immunosuppression liée a une diminution du nombre de monocytes

et de polynucléaires (Ten Tusscher et al., 2004).
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- Effets sur la croissance de l’embryon et du nouveau-né : Nombre d’études ont montré
qu’une exposition aux dioxines en période périnatale pouvait provoquer des perturbations du
métabolisme thyroidien et du développement cérébral, se traduisant par des retards mentaux,
des difficultés de concentration et de compréhension verbale associées a une déficience de la
mémoire visuelle (Koopman-Esseboom et al., 1994, Stewart et al., 2003, Ten Tusscher et al.,
2004).

- Effets sur le développement dentaire : Des études réalisées sur des personnes exposées
aux dioxines durant leur enfance, ont montré un fort taux de prévalence d’hypominéralisation
de I’émail et d’hypodonties. Les dents les plus touchées sont les incisives latérales et les
secondes prémolaires (Holtta et al., 2001, Billings et al., 2004, Alaluusua et al., 2004,
Maurin et al., 2005).

- Effets biochimiques et cellulaires : Plusieurs effets ont été cités dans la littérature;
’activation des enzymes de détoxification telles que celles codant pour le cytochrome P450:
CYP1Al, CYP1A2 et CYPIB1 (Maurin et al., 2005) et la génération d’espéces oxygénées
trés réactives a I’intérieur de la cellule conduisant ainsi a un stress oxydatif (Mimura et al.,
1999, Po-Hsiung e al., 2007).

- Atteintes cutannées: Le Chloracné est une manifestation bien connue d’intoxication

aigu€ aux dioxines (ATSDR, 2006).

1.6.6. VALEURS TOXICOLOGIQUES DE REFERENCE
- L’OMS a établit un seuil de précaution pour une exposition quotidienne au TCDD,; il
s’agit d’une dose journaliére admissible (DJA) de 1 a 4 pg/kg de poids pour un adulte de 70
kg (ATSDR, 2006).
- L’USEPA suggére qu'une dose journaliére admissible de 0,006 pg/kg de poids
corporel limiterait le risque du cancer a un cas sur un million (USEPA, 2000).

Autres valeurs:

- Le comité Européen de Normalisation impose une valeur limite a I’émission de 0,1
ng/m3 en dioxines aux installations d’incinération (CEN, 1994).
- Pour les sols : les recommandations canadiennes pour la qualité de 1’Environnement

(le bureau National des recommandations et des normes d’environnement Canada en
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collaboration avec le conseil canadien des ministres de I’environnement CCME) suggére 4 ng
TEQ (PCDD/F)/kg de sol (EC, 2005).
- L’exposition a une concentration environnementale de 1 ng/g 2, 3, 7, 8-TCDD dans le

sol peut causer le cancer (Pohl et al., 1995).

1.7. L’IMMUNOTOXICOLOGIE CHEZ LES VERS DE TERRE ET SANTE
ENVIRONNEMENTALE

L’immunotoxicologie environnementale est 1’étude des effets toxiques des substances
chimiques sur le systéme immunitaire des animaux. Les conséquences des atteintes
immunologiques considérées suite a cette exposition chimique sont; I’immunosuppression,
I’immunostimulation, ’hypersensibilité et I’autoimmunité (Fournier et al., 2004). Les effets
toxiques de certains polluants organiques et inorganiques, sur le systéme immunitaire des vers
de terre ont déja été étudiés en laboratoire. En effet, des études immunotoxicologiques
résumées dans le tableau 4, ont réalisé¢ des expositions in vivo et in vitro afin d’estimer la
toxicité d’un ou de plusieurs polluants. Il a été démontré que la suppression de ’activité
phagocytaire, ou la diminution de la viabilit¢ des ccelomocytes réduit la résistance des
animaux aux infections. De plus, cette immunodéficience est considérée comme un signe
d’effets toxiques de polluants environnementaux (Fournier et al., 2000).

En dépit des preuves de contamination des sols par les dioxines aux alentours des
incinérateurs et leurs impacts sur la faune terrestre et sur la santé, ces polluants ont regu peu
d’attention pour la recherche chez les vers de terre. En effet, aucune exploration
immunotoxicologique n’a été réalisée. Toutefois, ces molécules se révelent immunotoxiques

tant pour 1’étre humain que pour les animaux (Pohl et al., 1995).
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Tableau 4: Récapitulatif des études sur les substances chimiques immunotoxiques chez les

vers de terre

Référence Substance chimique Parameétres immunologiques étudiés
Goven et al., 1994 BPC phagocytose
Ville et al., 1995 BPC phagocytose
Suzuki et al., 1995 BPC activité des cellules NK
Fugeére et al., 1996 HgCl2, CH3Hg, CdCl2, ZnCI2 | Viabilité cellulaire et phagocytose

PbCI2, (CH3COO)4Pb

Komiyama et al., 2003 HAP cytotoxicité, phagocytose
Hendawi et al., 2004 CH3HgCl viabilité cellulaire et phagocytose
Sauvé and Fournier,
2005 CH3HgCI viabilité cellulaire et phagocytose
Massicote et al., 2003 Rejets de cimenterie viabilité cellulaire et phagocytose
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CHAPITRE 2 : CONTEXTE DE L’ETUDE
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2.1. PROBLEMATIQUE DE MERCIER

Mercier est une région agricole située a moins de 25 km au sud ouest de Montréal. Elle
subit depuis 1968 les effets de la contamination des lagunes et des eaux souterraines par les
déversements de déchets toxiques, et subit depuis 1972, les impacts cumulatifs des rejets de
I’incinérateur de déchets dangereux installé sur le méme site de la Ville de Mercier (BAPE
1994, Gareau et al. 2005, Vandelac 2006, Laberge 2007).

11 est important de rappeler ici les éléments clés du développement et de la propagation
de la contamination de la région de Mercier tels que développés dans les travaux bilan de
I’étude préliminaire (BAPE 1994, Garreau et al. 2005).

Les pouvoirs publics ont présenté a la population de la région de Mercier le projet de
construire, de fagon temporaire, un incinérateur privé de déchets dangereux, sur le site des
lagunes contaminées par le déversement des déchets toxiques (Laberge, 2007). Cet
incinérateur de Mercier a donc été présenté a la population comme ayant pour objectif
premier de détruire, par oxydation thermique, les déchets liquides organiques qui avaient été
déversés, avec I’aval des autorités, dans les lagunes par la compagnie Lasalle oil Carriers
depuis 1968 et qui furent ensuite déversés illégalement pendant plusieurs années par certains
propriétaires de I’incinérateur (Ibid). Ces déchets étaient composés surtout d’huiles et de
solvants usés ainsi que de résidus de distillation du pétrole, si bien que la contamination des
lagunes de Mercier s’est propagée par la voie de 1’air grice a I’incin€rateur qui rejette
constamment des polluants dans I’atmosphére via ses effluents gazeux. En plus, il est & noter
que durant la période allant de 1973 a 1987, I’absence d’un systeme de filtration performant a
I’incinérateur laisse croire que la contamination de la région de Mercier a été significative

(BAPE 1994, Garreau et al. 2005).

Par la suite, au fil des années, le ministére de 1’environnement du Québec a autorisé
I’augmentation de la capacité de ’incinérateur a briler des déchets dangereux, accroissant
ainsi les flux de polluants vers 1’atmosphére (BAPE 1994, Garreau et al. 2005, Laberge
2007). D’autres déchets dangereux dont il est difficile de connaitre avec précision I’origine et
la provenance sont destinés a cet incinérateur; on retrouve des liquides organiques, des

hydrocarbures, des solvants, des polymeres et des déchets organochlorés (BAPE 1994,
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Garreau et al. 2005). Ainsi, I’incinérateur de Mercier comme tous les types d’incinérateurs, ne
résout pas le probleme des matieres toxiques présentes dans les déchets, mais il leur donne
d’autres formes, dont certaines peuvent étre potentiellement plus toxiques encore que la

matiere d’origine.

Soulignons qu’au cours des derniéres années, les effets sur 1’environnement et sur la
santé humaine de I’incinération de déchets dangereux se sont imposés comme étant un
probléeme trés significatif. Ces effets ont été mis en évidence par un trés grand nombre
d’études menées sur 1’émission de POPs (Colborn et al., 1996, Vandelac et Bacon, 1999), et
particuliérement sur I’émission de dioxines et furanes dont I’incinération constitue I’une des
premieres sources. Gardons a I’esprit que I’incinération est aussi reconnue comme source
majeure de libération de métaux lourds et d’autres substances toxiques organiques et

inorganiques dans I’environnement.

L’intérét particulier porté aux dioxines et furanes est motivé par le comportement méme
de ces substances aux effets cumulatifs et persistants trés toxiques pour les étres humains. En
effet, une fois ces substances transférées aux humains par le biais de I’inhalation d’air
contaminé et a plus de 90% par le biais de I’alimentation (Santé Canada in Vandelac et Bacon
1999), elles peuvent contribuer a des perturbations du systéme immunitaire, du systéme
reproducteur et affecter le développement intellectuel et comportemental. De plus, ces
polluants peuvent également provoquer des maladies du ceeur, des anomalies congénitales et

des cancers (Allsopp et al., 2001).

11 est important de noter qu’aucune étude n’a été réalisée sur I’impact des émissions
atmosphériques de I’'incinérateur privé Clean Harbors de Mercier et peu de données sont
disponibles relativement a 1’émanation des dioxines et furanes. Les seuls informations que
nous disposons sont les résultats du projet AMR (animaux morts sur la route) et I’INRP

(Inventaire National des Rejets de Polluants) mentionnés ci-dessous.
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2.2. DONNEES SCIENTIFIQUES DISPONIBLES

2.2.1. PROJET AMR
Tel que abordé dans le rapport de Vandelac et al. (2010), ce projet consistait a la

collecte d’animaux morts sur la route aux alentours de l’incinérateur et I’évaluation des
niveaux de contamination par des substances toxiques en particulier les dioxines et furanes
dans le gras de ces animaux. Toutefois, afin de sélectionner les sites d’échantillonnage dans le
but d’une analyse en fonction d’un gradient d’exposition potentielle basé sur les vents
dominants, un projet pilote a été mis en place afin de comprendre et d’estimer la dispersion
des contaminants pour en constituer le panache généré par l’incinérateur. En effet, une
cartographie des vents fournie par la station météorologique de Sainte-Clothilde a permis
I’identification des sites susceptibles aux retombées atmosphériques de I’incinérateur dans
une périphérie couvrant un rayon d’environ 35 km. A partir des données horaires de la
direction des vents pour les années 2004 et 2005, un diagramme de la direction des vents a été

établi (figure 10).

Au cours de ’opération AMR, 25 animaux dont 23 ratons laveurs ont été collectés entre
2004 et 2005. Les résultats d’analyse ont mis en évidence des niveaux élevés de dioxines dans
les tissus graisseux des ratons laveurs (tableau A en annexe 1). L’importance de la
contamination en dioxines/furannes par rapport au panache de I’incinérateur a été schématisée
dans la figure 11. Les résultats ont révélé une concentration importante en OCDD et OCDF
dans le gras des ratons collectés sous le panache. Par ailleurs, des concentrations aussi
importantes de Hexa et Hepta CDD ont été trouvées pour ceux collectés a ’extérieur du

panache. Cependant, la Tétra CDD n’a pas été détecté.
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Figure 10 : Le diagramme de direction des vents. Le panache illustré ici a été congu, a partir
des données de la fréquence de la direction des vents collectés en 2004 et 2005, grace au

logiciel Wind plot (Vandelac et al., 2010).
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Figure 11 : Positionnement spatial par GPS et état de la contamination en dioxines/furanes
TEQ dans le tissu graisseux des 23 ratons laveurs (RL) récoltés en 2004 et 2005
(Vandelac et al., 2010 )
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2.2.2. INVENTAIRE NATIONAL DES REJETS DE POLLUANTS

Selon les rapports historiques des substances émises par I’incinérateur et déclarées par Clean
Harbors Mercier, Inc., une concentration totale en dioxines/furanes de 0,471 g TEQ a été
rejetée dans I’atmosphére en 2010. Une quantité de 0,344 g TEQ était prévue pour chacune
des années 2011 et 2012. L’inventaire des rejets entre 2002 et 2010 fait état d’une quantité
totale de 1,46 g TEQ (INRP, 2011).

2.3. OBJECTIFS DE RECHERCHE

L’examen des données disponibles dans la littérature relatives a la problématique de
Mercier permet de constater qu’aucune étude d’impact de la contamination sur les milieux
biogéochimiques (air, eau, sol) et biologiques (faune et flore) n’a été réalisée. Ceci implique
qu’une étude écotoxicologique du site s’impose. Etant donné que le sol est un récepteur
principal des retombées atmosphériques, il semble important d’évaluer son état de
contamination aux alentours de 1’incinérateur. Toutefois, I’absence de données a permis aussi
de développer des réflexions pour contribuer a cette évaluation, ainsi qu’a I’étude de
P’ampleur et de I'impact de la contamination des sols de Mercier sur la faune terrestre. Les
modéles classiques pour une telle exploration décrits dans de nombreuses études nationales et
internationales qui ont abordé le risque de contamination des sols consistent a évaluer la
toxicité chez les vers de terre (Robidoux et al., 1999, 2000, 2001, 2004a, b, Lukkari et al.,
2005, Lowe 2007, Reddy and Rao, 2008). En effet, ces derniers présentent 60 a 80% de la
faune terrestre et jouent un réle important dans le maintien de la structure et la fertilité du sol.
Dans ce contexte, des tests standardisés de toxicité ont été développés pour I’étude de I’effet
sur la croissance, la mortalité et la reproduction des vers de terre. Les espéces sentinelles
exploitées étaient; Lumbricus terrestris, Eisenia feetida et Eisenia andrei (OECD 1984, ISO
1993). Par la suite, une batterie de biomarqueurs biochimiques et immunologiques a été
étudiée par plusieurs chercheurs afin de mieux comprendre la toxicité des sols chez ces

especes sélectionnées.

Dans cette optique, pour mieux cadrer ce projet visant 1’évaluation de la qualité des sols
en périphérie de Dincinérateur de Mercier, deux études ont été réalisées soient;

I’'immunotoxicologie des dioxines chez les vers de terre Eisenia andrei, et 1’écotoxicologie
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des sols de Mercier. La premiére étude vise a8 mieux comprendre le potentiel immunotoxique
des dioxines et d’évaluer leur influence en relation avec la contamination environnementale.
La deuxiéme étude est basée sur des tests standards de toxicité des sols de Mercier sur la
méme espéce de vers de terre présélectionnée soit Eisenia andrei, suivis d’étude de
biomarqueurs. La stratégie globale pour la réalisation de ce projet est donc tracée de maniére

a répondre a deux objectifs principaux;

Le premier objectif concerne 1’étude des effets immunotoxiques des dioxines chez les
vers de terre E. andrei. En se basant sur les principes d’une exploration immunotoxicologique
décrits dans la littérature (Fournier et al., 2004), deux approches ont été définies; 1’exploration

in vitro et in vivo. Ainsi découlent deux volets de recherche, soit;

e Volet 1 : explorer in vitro I’impact immunotoxique d’un mélange de dioxines sur les
cellules immunitaires (ccelomocytes) des vers de terre. Les paramétres immunitaires étudiés
sont ’activité phagocytaire des ccelomocytes et 1’activité des cellules NK-like. Les résultats
obtenus sont présentés sous forme d’articles dans le chapitre « Immunotoxicologie des
dioxines » (sous chapitre 3.1) afin de faciliter par la suite leur soumission dans des journaux a

comité de lecture.

Cette €tude in vitro vise la compréhension de la réponse aux dioxines de deux importants
parametres du systéme immunitaire des E. andrei (la phagocytose et ’activité des cellules

NK) ce qui permettra ultérieurement une prévision de I’immunotoxicité.

e Volet 2 : explorer in vivo les effets immunotoxiques des dioxines chez les vers de terre
E. andrei. Dans cette deuxiéme étape de 1’exploration immunotoxicologique, les animaux
sont soumis a des expositions contrélées aux dioxines, en laboratoire. Deux études ont été
réalisées; test de toxicité-contact papier filtre et test de toxicité-contact sol traité par les
dioxines. Les biomarqueurs immunologiques abordés sont la cellularité, la viabilité cellulaire,
la phagocytose et I’activité des cellules NK-like. Les deux études in vivo sont détaillées et

rédigées sous forme d’articles dans le chapitre 3.2.

L’étude in vivo permet de se rapprocher des conditions d’exposition réelle dans
I’environnement du ver de terre.
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Le deuxiéme objectif consiste & évaluer la qualité des sols entourant 1’incinérateur de

Mercier.

e Volet 1 : Etudier les effets de la contamination sur certains biomarqueurs, la 1étalité, la
croissance et la reproduction chez des vers de terre Eisenia andrei, exposés a ces sols.
L’immunotoxicité des sols est aussi abordée. Pour ce faire, des expériences sont réalisées au
laboratoire, sous des conditions contr6lées, et d’autres in-situ (mésocosmes), c'est-a-dire sous
les conditions du terrain. La partie préliminaire de cette étude a été réalisée en collaboration
avec le groupe d’Ecotoxicologie de I’Institut de Recherche en Biotechnologie du Conseil

National de Recherche du Canada.

e Volet 2 : Quantifier la contamination par les dioxines et les métaux lourds dans les

sols et les vers de terre étudiés (exposés aux sols de Mercier).

Les résultats du deuxiéme objectif sont décrits dans le chapitre 4 « Ecotoxicologie des sols de

Mercier ».

L’article intitulé « Ecotoxicological study of field soils from the vicinity of Mercier
incinerator in Quebec » est soumis au journal «Soil biology and biochemistry» (chapitre 4.1).

Toutefois, I’article regroupant les résultats de 1’étude in situ est en préparation (chapitre 4.2).

Enfin, une analyse des données disponibles dans la littérature, dans les travaux et les
résultats expérimentaux des recherches en cours au CINBIOSE et au CIRE permettra d’élargir
notre compréhension et de mieux situer les résultats de nos propres travaux afin de contribuer
a identifier les principales substances dangereuses pour 1’étre humain, issues de 1’incinérateur

de Mercier et de qualifier I’environnement sous le panache de I’incinérateur.
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2.4. HYPOTHESES

Objectif 1

De nombreuses études sur des animaux de laboratoire ont démontré que des composés
organochlorés de strucuture similaire a la 2, 3, 7, 8-TCDD ont provoqué une
myélosuppression, une immunosuppression, une atrophie du tymus et une inhibition des
composantes du systéme du complément (Kouassi et al., 2003). De plus, il a été démontré que
la 2, 3, 7, 8-TCDD seule ou en mélange modulait la réponse phagocytaire chez les
mammiferes marins (Levin et al., 2005, 2007). Ainsi, notre hypothése est que les dioxines, a
des concentrations sublétales, modulent le systétme immunitaire du ver de terre. On présage

donc des manifestations immunotoxiques telles que I’inhibition de 1a phagocytose.

Objectif 2

La présence de contaminants organiques ou inorganiques avec des taux élevés ou non
dans les sols par rapport aux valeurs limites, peut avoir des effets directs sur la croissance et la
survie chez les organismes y vivant (les vers de terre) se manifestant par une diminution de
poids ou méme une mortalité. La contamination peut avoir aussi des effets remarquables sur
la reproduction chez les vers de terre. En effet, on présage une faible production de cocons ou
production de cocons non fertiles, ainsi qu’une réduction du taux de production de juvéniles
par cocon.

L’exposition permanente du ver de terre aux polluants environnementaux présents dans
le sol, méme a de faibles concentrations, peut affaiblir son systéme immunitaire et donc
diminuer sa performance a se défendre vis-a-vis des agents pathogénes. Ainsi on s’attend a
des effets sur I’immunocompétence et sur la stabilit¢ de la membrane lysosomiale. De
nombreuses études ont montré que la présence de particules étrangéres dans 1’organisme du
ver peut entrainer un stress oxydatif. Par ailleurs, dans la caractérisation chimique, on prévoit
que les teneurs des sols en dioxines sont variables en fonction de la distance des points
d’échantillonnage par rapport a 1’incinérateur. En général, les plus lourdes dioxines (OCDD,

OCDF) sont retrouvées sous ou prés du panache.
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CHAPITRE 3 : IMMUNOTOXICOLOGIE
DES DIOXINES CHEZ LES VERS DE
TERRE EISENIA ANDREIT

51




3. 1. ETUDE IN VITRO DES EFFETS IMMUNOTOXIQUES DES
PCDD/F SUR LES CELLULES IMMUNITAIRES DES E. ANDREI

3. 1. 1. INTRODUCTION

Tel que décrit par Fournier et al. (2004), I’approche classique dans une exploration
immunotoxicologique consiste & explorer in vitro les effets immunotoxiques des
xénobiotiques sur les cellules immunitaires de I’espéce faunique d’intérét. Les xénobiotiques
peuvent étre considérés seuls ou en mélange. La valeur prédictive de certains tests in vitro a
été déja standardisée par des études inter-laboratoires. Parmi les tests immunologiques les
plus fiables; I’activité phagocytaire et le test de cytotoxité des cellules NK. Dans ce contexte,
nous avons examiné dans cette partie de notre étude 1’effet d’un mélange de PCDD/F sur la
réponse immunitaire des ceelomocytes en particulier sur la phagocytose et sur 1’activité des
cellules NK-like chez les vers de terre E. andrei. Cette approche nous permet d’identifier et de
comprendre si les PCDD/F en mélange ont la capacité de moduler le systéme immunitaire
dans les vers de terre, et aussi d’établir une gamme de concentrations pour lesquelles les

PCDD/F sont immunotoxiques sans étre cytotoxiques.

Pour le choix de concentrations de PCDD/F testées dans nos expériences, nous nous
sommes basé sur le travail d’Omara et al. (1998) qui ont exposé des leucocytes de rats Fischer
a une gamme de 1-15 pg/ml pour étudier la phagocytose, et aussi sur les limites reportées pour
I'utilisation  des  dioxines en phase acqueuse  soit 10-50  ng/litre

(http://www.dioxin.sgs.com/reporting-limit-methods-dioxin).

11 est important de noter que les résultats de 1’étude dose-réponse réalisée pour I’optimisation

du temps d’incubation pour la phagocytose sont présentés en annexe B.
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3. 1. 2. EFFETS SUR LA PHAGOCYTOSE

Article 1
Titre

Effects of polychlorinated dibenzo-p-dioxins and polychlorinated dibenzofurans on

phagocytic response of Eisenia andrei ccelomocytes

Auteurs

Hayet Belmeskine, Pauline Brousseau, Sami Haddad, Louise Vandelac, Michel Fournier
Publié dans le journal

Journal of xenobiotics 2011; volume 1:€6; doi : 10.4081/xeno0.2011.e6

Contribution personnelle

J’ai rédigé cet article a titre d’auteur principal. De plus, j’ai participé a la planification des

expériences, j’ai réalisé toutes les expériences, analysé et interprété les résultats.
Contribution des coauteurs

Mme Pauline Brousseau a participé a la correction de 1’article. Mes codirecteurs Sami Haddad
et Louise Vandelac ont participé a 1’analyse des résultats et a la correction du manuscrit. Mon
directeur de recherche Michel Fournier a participé a la planification des expériences et a

I’analyse des résultats ainsi qu’a la correction du manuscrit.

Remarque : Cet article regroupe les résultats des effets sur la phagocytose des tests in
vitro et in vivo. Ceci a été due suite aux recommandations des réviseurs de P’article

(comité de lecture du journal) afin d’enrichir P’article pour sa publication.
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RESUME

Les effets immunotoxicologiques des PCDD/F sur les vers de terre Eisenia andrei n’ont
jamais été étudiés. Dans cette étude nous avons exploré ces effets, via des tests in vitro et in
vivo, en utilisant la viabilité cellulaire et I’activité phagocytaire comme biomarqueurs
immunologiques en exploitant la cytométrie en flux pour I’analyse. Les résultats de
I’exposition in vitro, ont révélé un effet cytotoxique du mélange C5 contenant 50x10~ ng/ml
de 2, 3, 7, 8- TCDD et une induction de I’activité phagocytaire par le mélange C4 contenant
25x107 ng/ml de 2, 3, 7, 8- TCDD. Dans I’exposition in vivo-contact papier filtre, nous avons
évalué I’immunocompétence des vers de terre E.andrei aprés trois heures d’exposition a un
mélange de PCDD/F présent a différentes concentrations soient; C1, C2, C3 et C4 contenant
0,05, 0,3, 0,5 et 0,83 ng 2378-TCDD/cm?, respectivement. En plus des observations
morphologiques, la cellularité, la viabilité cellulaire, 1’activité et ’efficacité phagocytaire ont
été évaluées. Les observations morphologiques ont montré une sécretion excessive du mucus
et des lésions dermiques chez les vers exposés aux plus fortes concentrations (C3 et C4) ce
qui explique que ces organismes ont été affectés via la voie cutanée et/ou par ingestion. Les
niveaux de cellularité ont diminué significativement pour toutes les concentrations testées
comparés aux témoins. Cependant, la viabilité des cellules semble ne pas étre affectée par les
différentes concentrations de PCDD/F. Il a été démontré aussi que I’exposition a C2, C3 et C4

avait inhibé I’activité et I’efficacité phagocytaires des ceelomocytes.
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ABSTRACT

The immunotoxicological effects of PCDD/Fs mixtures on Eisenia andrei earthworms have
never been studied. In this work we investigated these effects both for in vitro and in vivo
exposure, using the viability and the phagocytic activity of ceelomocytes as immunological
biomarkers and the flow cytometry was used for analysis. The ir vitro exposure revealed a
cytotoxic effect of PCDD/Fs mixture (C2) containing 50x10” ng/ml of 2, 3, 7, 8-TCDD and
an induction of the phagocytic capacity at the mixture (C1) containing 25x10” ng/ml of 2, 3,
7, 8-TCDD. In the in vivo filter paper exposure, the immunocompetence of earthworms was
assessed after 3 hours-exposure to mixtures of PCDD/Fs at the levels of C1, C2, C3 and C4
containing about; 0.05, 0.3, 0.5 and 0.83 ng of 2, 3, 7, 8-TCDD/cm? respectively.
Morphological observations showed an excessive secretion of mucus and body surface lesions
in worms exposed to higher concentrations (C3 and C4) which revealed that these organisms
were affected by PCDD/Fs either through skin and/or by feeding. The levels of the extruded
cell yield decreased significantly at all the concentrations tested. However, the cell viability
was shown to be unaffected by PCDD/Fs concentrations. It was also shown, that exposure to
the highest PCDD/Fs concentrations; C2, C3 and C4 inhibited both phagocytic activity and

efficiency.

Keywords: PCDDs/Fs, earthworms, Eisenia andrei, immunosuppression, phagocytosis,

ceelomocytes.

1. INTRODUCTION

Earthworms have been extensively used as standard test organisms in soil toxicity testing’.

234 pesticides’ and

6,7,8,9,10

They have been used to assess environmental impact from heavy metals
some persistent organic pollutants (POPs) such as; PCBs, dioxin-like PCBs and PAHs
However, the knowledge on toxic effects of persistent organic pollutants (POPs) upon the
worms is still very limited'"'2. For example, there is paucity in the literature describing the
toxicity of polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and polychlorinated dibenzofurans

(PCDFs) in earthworms which play an important role in soil formation processes and are
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considered as interesting bio-indicators for soil contamination. It is well recognized that
PCDDs and PCDFs represent the most toxic anthropogenic chemicals in the environment
where they enter as by-products of combustion processes. Their toxicity is associated to their
stability, lipophilicity, bioaccumulation and high persistence. In addition, previous studies
have reported that prolonged exposure to TCDD presents adverse health effects, including
immunotoxicity, neurotoxicity, hepatotoxicity and carcinogenesis'>'*!>!!7 Moreover, the
international Agency for Research on Cancer (IARC) evaluated TCDD as a Group 1
carcinogen i.e., a human carcinogen'®'*?, Environmental exposure concentrations of 1 ng
2378-TCDD/g soil were considered “a level of concern” for causing cancer’'. Thus, the
presence of these toxic contaminants in soils may have direct harmful effects to the terrestrial

ecosystem.

Previous studies have rewieved a large battery of biomarkers to measure the sub-lethal effects
of chemicals in earthworms, such as the immunological responses. Since the immune
responses are important host defense mechanisms, their modulation may result in increased
incidence of infections that could influence the survival of individuals and their populations®.
It has been demonstrated that many chemicals, including organic and inorganic trace
elements, may adversely affect the immune system of earthworms®. In fact, it has been
shown that the exposure to mercury, cadmium or zinc was toxic and affected cell viability and
phagocytosis23’24'25’26. In addition, Goven et al. (1994) and Ville et al. (1995) showed that the
phagocytic competence was also inhibited by polychlorinated biphenyls (PCBs)®’. Thus, the
suppression of the phagocytic activity or reduction of ccelomocytes viability decreases animal
resistance to infection®. This deficiency in immune functions is considered as a sign of toxic

effects of environmental pollutants23 :

To date, the immunotoxicological effects of PCDD/Fs on earthworms have not been studied.
Thus, the objective of the present study was to investigate, in vitro and in vivo, the effects of
PCDD/Fs mixtures on the immunocompetence of oligochaete Eisenia andrei using the

pagocytosis assay as immunological biomarker.
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2. MATERIALS AND METHODS

2.1. Chemicals

The mixture of PCDDs/Fs in nonane solution was obtained from Wellington laboratories
(Ontario, Canada) and stored at 1°C. Dimethyl sulfoxide 99.5% (DMSO), Formaldehyde 37%
and phosphate buffer solution (PBS) were obtained from Sigma-Aldrich (USA). Bovine
serum albumin (BSA) was purchased from MP Biomedicals, LLc (Ohio, USA) and sodium
azide (NaN3) from FicherChemical, USA. Purified water was obtained from a Milli-Q water

purification system.

2.2. Earthworms

The earthworms, Eisenia andrei were purchased from the Carolina Biological Supply
(Burlington, NC, USA). Prior to the experiment, the animals were maintained in earthworm
bedding (Magic Products, Amherst, Jct, WI) at 20 + 1°C, 70-80% (w/w) moisture and 12:12 h
light/dark cycle, and fed once a week with cereals ( Magic Worm Food, Magic Products).

2.3. Cell extrusion

Ceelomocytes were extracted by inserting a single worm into a 15-ml tube containing 3 ml of
Lumbricus balanced salt solution (LBSS) composed of 1.5 mM NaCl, 4.8 mM KCL, 1.1 mM
MgS0,.7H,0, 0.4 mM KH,PO,; 0.3 mM NaP04;.7H,O, 3.8 mM CaCl;, and 4.3 mM
NaHCO;?"*%, The liquid medium in the tube was submitted to a 6 V current for 20- 30 s
using aluminium wires”. Following the electric shock, a higher turbidity was observed in the

solution. Then, the worm was removed from the tube and the solution was gently shaken.

Total number of cells and initial cell viability were determined by diluting 20 pl of cell
suspension with 20 pl of 0.4% trypan blue (Sigma-Aldrich, USA) and this cell suspension
was placed into an improved Neubauer haemocytometer which was microscopically

observed**?.
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2. 4. The phagocytosis assay

The phagocytic activity of ccelomocytes was measured in each worm, based on the protocol of
Brousseau et al. (1999)*. For each cell suspension, 1.716-um fluorescent latex beads
(Polysciences Inc., Warrington, PA, USA) were added in a bead: cell ratio of 100:1. The
beads were previously sonicated for 5 min at room temperature to get rid of doublet and
triplet beads. The cells (with beads) were then incubated for 18 h at room temperature. To
remove the beads that were not phagocyted, the cell suspension was layered over a 3% bovine
serum albumin (BSA) and centrifuged at 150 g, 4°C and for 8 min. The cells collected in the
pellet were then resuspended in 500 pl of hematall (Fisher Scientific, Ottawa, Ont, Canada)
containing 0.185% formaldehyde and 0.2% sodium azide. Then, the phagocytosis was
measured by flow cytometry in FL1 (Becton Dickinson, San José, USA)*® and for each
sample, the fluorescence of 5000 events was recorded. Approximate instrument settings were
presented on table 1.Results were analysed with the Cell Quest Pro software (Becton
Dickinson) to determine the percentage of cells that engulfed one bead and more (phagocytic
activity) or three beads and more (phagocytic efficiency). The results were expressed as the

percentage of phagocytosis.
Table 1:

Approximate parameters used for acquisition of phagocytosis Data by flow cytometry

Parameters value
Forward scatter (FSC Lin) 1.00
FSC threshold 52
Side scatter (SSC log) 227
Fluorescence (FL1 log) 273
Fluorescence (FL3 log) 650
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2.5. Exposure protocol

In our study, we carried out two experiments. The first one consists to study the effects of the
PCDDs/Fs dose on viability and phagocytic activity of ccelomocytes, after an in vitro
exposure. In the second experiment, we used a filter paper-contact assay to evaluate the in

vivo response (viability and phagocytic activity) of the worms.

2. 5. 1. In vitro exposure to PCDD/Fs

Before contaminant exposure, the cell solution of each worm was adjusted to 0.5 x 10°
cells/ml. To establish the in vitro dose-response curves, two series of glass tubes containing
the cell suspension were exposed to dilutions of a PCDDs/Fs mixture; C1 and C2 (table 2).
These dilutions were done in DMSO (final concentration 0.004% per tube). This DMSO
concentration showed no effects on function cell. So, a set of tubes with DMSO (vehicle) was
added as negative control and an other set of tubes containing untreated ccelomocytes was
added to monitor their viability during the experiments. Cells were exposed for 3 hours to
PCDDs/Fs and then the latex beads were added to quantify phagocytosis. The preincubation
time of 3 hours was previously optimized (data not shown). PCDD/Fs-incubated cell viability
was also monitored in the same time of phagocytosis. It was determined by adding 5 ul of P1
(1 mg/L) to the cell suspensions (PI final concentration 10 pg/L) and measuring fluorescence
by flow cytometry in FL3 using a FACSCalibur cytometer (Becton Dickinson, San José,
USA)?’%. Data are expressed as a percentage of viable cells. Six worms were used and the

experiment was repeated two times.
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Table 2

PCDDs/Fs concentrations used for dose-response curves: test in vitro

PCDDs/Fs C1 (ng/ml)x102 C2 (ng/ml)x10-3
2378-TCDD 25 50
2378-TCDF 25 50
12378-PeCDD 62,5 125
12378-PeCDF 62,5 125
123678-HxCDD 62,5 125
123678-HxCDF 62,5 125
1234678-HpCDD 62,5 125
1234678-HpCDF 62,5 125
OCDD 125 250
OCDF 125 250

2. 5. 2. In vivo exposure to PCDD/Fs

The contact toxicity assay was performed following the method described in the OECD

12 Three hours prior to the exposure, the worms were

guidelines for the testing of chemicals
removed from the culture, rinsed with water, dampened on filter paper and kept in the dark at

20x1°C in order to allow the removal of the gut content.

Then, volumes of 10, 50, 100 and 150 pl of initial mixture solution of PCDD/Fs (diluted in
DMSO < 0.01%) containing; 0.625 ng (2378-TCDD)/ul, 0.625 ng (2378-TCDF)/ul, 1.562 ng
(12378-PeCDD)/ul, 1.562 ng (12378-PeCDF)/ul, 1.562 ng (123678-HxCDD)/ul, 1.562 ng
(123678-HxCDF)/ul, 1.562 ng (1234678-HpCDD)/ul, 1.562 ng (1234678-HpCDF)/ul, 3.125
ng OCDD/ul and 3.125 ng OCDF/pul, were added to 6-cm diameter plastic Petri dishes
containing a No. 3 Whatman filter paper. The resulting exposure concentrations for each
volume were illustrated in table 3. Negative controls received just deionized water (200 pul)
were included along the test with controls received DMSO (without PCDD/Fs) to test for any
effect due to the solvent (vehicle). Then, the worms were individually rinsed with distilled
water, blotted dry on a paper towel, weighed (between 0.3 and 0.6 g), and placed in the dish.
60




Four replicates per treatment were used, consisting of one earthworm per Petri dish. All
experiments were realized in the dark at 20 + 1°C for 3 hours. The assay was done in
duplicate. After 3 hours-exposure duration, the worms were again rinsed with distilled water,
blotted and individually weighed. Cell extrusion was carried out and the cell yield, viability

and phagocytosis were then determined as described above.
Table 3

Initial concentrations of PCDD/Fs in Petri dishes: in vivo exposure

PCDD/F C1 (ng/cm?) C2 (ng/cm?) C3 (ng/cm?) C4 (ng/cm?)
2378- TCDD 0,055 0,276 0,553 0,829
2378-TCDF 0,055 0,276 0,553 0,829
12378- PeCDD 0,138 0,691 1,382 2,073
12378- PeCDF 0,138 0,691 1,382 2,073
123678- HxCDD 0,138 0,691 1,382 2,073
123678- HxCDF 0,138 0,691 1,382 2,073
1234678-HpCDD 0,138 0,691 1,382 2,073
1234678-HpCDF 0,138 0,691 1,382 2,073
OCDD 0,276 1,382 2,765 4,147
OCDF 0,276 1,382 2,765 4,147

2. 6. Statistical analysis

The data were expressed as arithmetic means + standard deviations. Statistical significances
of differences among treatments were determined by ANOVA one-way followed by Tukey
HSD post-hoc test for specific comparison of means (p< 0.05), significantly different from the
vehicle control: *p<0.05, **p<0.01, and ***p<0.001. The software Statistica, Version 6.0
(StatSoft, Tulsa, OK) was used.

3. RESULTS

To distinguish ccelomocyte populations by flow cytometry, based on a dot plot of complexity

versus the size of the cells, two gates were drawn around ccelomocytes. We observed a
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population of smaller, complex cells following the SSC axis, corresponding to chloragocytes
(G1), and population of larger, simple cells following the FSC axis corresponding to
amcebocytes (G2) (Fig. 1. a). Debris represents the part not gated in Figure 1.a. Furthermore,
it was also shown that G1 cells do not represent phagocytic activity (Fig. 1. b) but G2
represents the delimitation of phagocytic cell population (Fig. 1. c).
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Figure 1: Pattern (a) and fluorescence histograms of Eisenia andrei ccelomocytes after
the phagocytosis assay (b: Chloragocytes, c: ameebocytes, M1: cells have engulfed one
bead and more, M2: cells have engulfed three beads and more).

3.1. In vitro exposure

In this experiment, cells were exposed to two concentrations of PCDDs/Fs mixture (C1 and
C2) during 3 hours before the incubation with beads. The effects of selected concentrations
were evaluated by determining cell viability and phagocytic activity. Figures 2 and 3 showed
that an increase of PCDDs/Fs concentration can induce changes in viability and phagocytosis
profiles, respectively. In fact, a decrease of 10% in viability of treated cells with CI,
compared to vehicle control, was shown in Fig. 2. However, a significant decrease (p<0.01),
greater than 50% in viability of treated cells with C2 compared to vehicle control was also
observed in Fig.2. A significant induction (p<0.05) of phagocytic activity was shown, in Fig.
3, for cells exposed to C2.
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Figure 2: Viability of ccelomocytes following 3 hours of preincubation with PCDDs/Fs
and 18 hours with beads. Data are presented as mean £ SD (n=6), asterisks indicate

significant difference (p<0.01) from vehicle.
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Figure 3: Phagocytic response of ceelomocytes following 3 hours of preincubation with
PCDDs/Fs and 18 hours with beads (M1: cells engulfed one bead and more, M2: cells
engulfed three beads and more). Data are presented as mean + SD (n=6) and asterisk

indicates significant difference (p<0.05) from vehicle.
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3. 2. In vivo exposure

Acute toxicity of PCDD/Fs on E. andrei earthworms was carried out by paper contact
method. In the first minutes of exposure some observations were noticed about worms
comportmental as lifting the body and getting longer. After 3 hours-exposure duration, no
mortality of earthworms was observed in controls and in dishes contaminated with PCDD/Fs.
However, mucus secretion was noted in all PCDD/Fs - exposed worms and was excessive for
worms exposed to C2, C3 and C4 (table 3). Also, about 80% of exposed worms to C3 and C4

exhibited surface lesions and other morphological abnormalities like coiling and curling.

The extruded cell yields of worms exposed to the various PCDD/Fs concentrations tested (C1,
C2, C3 and C4) were significantly (p<0.05) lower from the vehicle controls (Fig. 4). While,
the cell viability (Fig. 5) was shown to be unaffected by PCDD/Fs concentrations used in this

experiment.

Phagocytic activity (Fig. 6) and efficiency (Fig. 7) were significantly inhibited, when worms
were exposed to C2, C3 and C4 which contained 0.276, 0.553 and 0.829 ng 2378-TCDD/cm?,

respectively, compared to vehicle controls.
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Figure 4: Effects of various concentrations of PCDD/Fs on extruded cell yield of E. andrei
earthworms. Asterisks represent significant difference compared with vehicle controls
(* p<0.05; ** p<0.01).
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Figure 5: Effects of various concentrations of PCDD/Fs on the viability of the extruded cells

of E. andrei earthworms.
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Figure 6: Effects of various concentrations of PCDD/Fs on the phagocytic activity of the
extruded cells of E. andrei earthworms. Asterisks represent significant difference

compared with vehicle controls (* p<0.05; ** p<0.01; *** p<0.001).
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Figure 7: Effects of various concentrations of PCDD/Fs on the phagocytic efficiency of the
extruded cells of E. andrei. Asterisks represent significant difference compared with

vehicle controls (* p<0.05; ** p<0.01; *** p<0.001).
DISCUSSION

In Eisenia andrei earthworms, two populations are distinguished; chloragocytes and
amaebocytes (small and large or granular and hya]ine)”. The gates used to delimitate the
phagocytic cell populations showed that only G2 (amcebocytes) which present a phagocytic
activity (Fig. 1). These results confirms the reported data which showed that in Oligochaeta
(Lumbricus terrestris, Eisenia foetida, Eisenia andrei), all ccelomocyte types, with the
exception of chloragocytes (chloragogen cells), produce pseudopodia and are capable of
phagocytosis®'. However, no peaks of fluorescence by cells engulfing beads were obtained for

32,33 S

G1 (chloragocytes), the autofluorescence obtained in figure 1.b was due to riboflavin 0

the chloragocytes had been excluded from analysis in all our experiments.

The results of the in vitro exposure showed that C2 presents a cytotoxic effect on
ceelomocytes (mortality was greater than 50%) (Fig. 2). In addition, the evaluation of
phagocytosis in cells exposed to C1 showed an induction of the phagocytic activity (capacity

of cells to engulf one bead and more) compared to vehicle control (Fig. 3). The PCDD/Fs-
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associated immuno-stimulation observed in our study was considered as an
immunotoxicological effect, since it may result in the loss of regulation within the immune
system and can lead to adverse outcomes including autoimmune disease, anergy, and
cancer’*®. Also, these stimulatory effects caused by normally inhibitory and toxic substances
such as PCDD/Fs may be interpreted as hormesis phenomenon. In fact, hormesis was
previously observed in mammalian laboratory models exposed to dioxins®®*’. For example;
in female Sprague-Dawley rats exposed to single and multiple doses of 1, 2, 3, 4, 6, 7, 8-
heptachlorodibenzo-p-dioxin (HpCDD) to study its chronic toxicity and carcinogenicity in
lifetime experiments, it was noted that the lowest doses prolonged the life of rats, while

higher doses resulted in a shortening of their life*.

To the best of our knowledge, no other studies examined the effects of PCDD/Fs on
phagocytic activity using an invertebrate model, but using just mammalian model. Also, few
data of the PCDDs/Fs effects on the phagocytosis are available. Omara et al. (1998) have
exposed leucocytes from male Fischer rats to PCDDs/Fs mixtures (1-15 pg/ml) to study the
effects on phagocytosis®®. Their results indicate that in vitro exposure to this range of
concentrations had no suppressive effects on the immune functions assayed, and thus

produced no additive immunotoxicity.

The impacts of PCDDs/Fs on vertebrates are known to be mediated through the ligation and
activation of the aryl hydrocarbon receptor (AHR). The specific effects of AHR activation by
PCDDs/Fs on an immune response are determined by the cell types involved, their activation
status, and the type of antigenic stimulus®. However, for the invertebrates, few data are
available on the presence of AHR-like and their TCDD dependence. Indeed, AHR-homologs
have recently been shown for nematodes (Caenorhabditis elegans)4°, mollusks (Mya
arenaria)”' and arthropods (Drosophila melanogaster)42. Concerning earthworms, some
efforts to identify an AHR-homolog in Eisenia fetida with RT-PCR analysis were not
successful®’.

The filter paper exposure assay showed that earthworms exposed to higher concentrations of
PCDD/Fs (C3 and C4) exhibited surface lesions; this reflected that worms were affected by
dioxins either through skin and/or by feeding. Previous studies have demonstrated that
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earthworm skin has direct contact with the contaminated soils and is considered as a
significant route to uptake of toxicants****. It was also suggested that these toxicants passing
through the skin reach the ceelomic fluid and were then transported into all the body46. In our
study, the observable morphological abnormalities like coiling and mucus secretion revealed
that the contact toxicity of PCDD/Fs through skin of E. andrei, increased with increasing
concentration. Our results were consistent with the work of Chakra Reddy et al. (2008) on the
contact toxicity of profenofos pesticide (PFF) through skin of E. feetida, in which, it was
found that the toxicity of PFF increased with increasing concentration, and the same

observations were noticed.

Ceelomocyte cell yield, quantified using a light microscope, showed significant low levels at
all the various PCDD/Fs concentrations tested compared to controls (Fig. 4). Numerous
studies have demonstrated the relationship between cell yield and worm weight and proved
that cell yield is a linear function of body weight?®. However, in the present experiments, the
time of exposure was very short (3 hours) and the weight lost was very negligible and this
parameter (body weight) was not considered (data not shown). In a recent study on
mammalian laboratory model, it was found that TCDD exposure of mice immunized with
ovalbumin (OVA) decreased the splenocyte numbers and also decreased the production of

cytokines by splenocytes at lower doses of TCDD*’.

The viability of extruded ccelomocytes seems to be not affected by the PCDD/Fs
concentrations (Fig. 5). This indicated that the adverse effects noted were not the result of

decreased cell viability.

The measurement of the phagocytic response of earthworm’s ccelomocytes revealed that
PCDD/Fs inhibited the phagocytic activity (Fig. 6) and efficiency (Fig. 7) at C2, C3 and C4
containing 0.276, 0.553 and 0.829 ng 2378-TCDD/cm?, respectively. Since PCDDs/Fs and
PCBs belong to persistent organic pollutants (POPs) class, our results may be consistent with
two published reports on the toxicity of PCBs®’ which showed that phagocytic competence
was inhibited by polychlorinated biphenyls (PCBs). A decrease in immune function may have
adverse effects on the survival of organisms. Furthermore, chemical-induced immune

suppression may increase susceptibility, incidence and severity of infectious diseases?>**%,
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In summary, our study showed that the effects of PCDD/Fs mixtures on phagocytosis tested
in vitro were somewhat difficult to quantify because of hormesis and cell mortality. However,
the in vivo effects include not only the inhibition of the phagocytosis, but also exhibited
significant morphological changes in the body wall which suggested that further
histopathological study is necessary to develop our inderstanding of morphological

alterations and histological responses caused by PCDD/Fs-exposure.
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RESUME

Les effets potentiels des polychlorodibenzo-p-dioxines et dibenzofuranes (PCDD/Fs)
sur le systéme immunitaire des vers de terre n’ont pas encore été étudiés. Dans cette étude,
nous avons évalue in vitro ces effets sur I’activité des cellules NK-like chez Eisenia andrei en
utilisant la cytométrie en flux pour I’analyse. Les coelomocytes isolées, utilisés comme
cellules effectrices, étaient exposées a différentes concentrations du mélange PCDD/F; Cl
(6.25x10 ng 2378-TCDD/ml), C2 (12.5x10° ng 2378-TCDD/ml) et C3 (25x10° ng 2378-
TCDD/ml), avant d’étre en contact avec des cellules tumorales humaines (K562) utilisées
comme cibles. Le pourcentage de cellules cibles lysées par les NK-like est déterminé. Les
résultats ont montré une stimulation significative de I’activité des NK-like quand les PCDD/F
n’ont pas été €liminées des cellules effectrices avant contact avec les cellules cibles.
Cependant, aucun effet n’a été observé lorsque les cellules effectrices ont été lavées ou fixées
avant contact avec les K562. L’évaluation de la viabilité des K562 exposées seules aux
concentrations C1, C2 et C3 du mélange PCDD/F a révélé que ces trois concentrations étaient
cytotoxiques pour les K562. Les résultas trouvés dans cette étude suggérent que la gamme de
concentrations testée est faible pour induire un effet suppressif de 1’activité des cellules NK-
like.
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ABSTRACT

In this study, we assessed in vitro the effects of PCDD/Fs on the NK-like cell activity in
Eisenia andrei earthworms using flow cytometry for analysis. NK-like ccelomocytes isolated
from E. andrei and used as effectors were exposed to various concentrations of PCDD/Fs
mixture; Cl (6.25x10° ng 2378-TCDD/ml), C2 (12.5x10° ng 2378-TCDD/ml) and C3
(25x10° ng 2378-TCDD/ml), before being in contact with human tumoral cells (K562) used
as targets. The percentage of targets lysed by NK-like was determined. The results showed a
significant stimulation of the NK-like activity at C3 when PCDD/Fs were not removed from
effectors before contact with targets, while no effects were noted when the effectors were
washed (PCDD/Fs removed) or fixed. The assessment of the viability of the targets (K562)
exposed alone and separately from effectors, to the three concentrations of PCDD/Fs (C1, C2
and C3), revealed that all these concentrations were cytotoxic for K562. Results suggest that
PCDD/Fs concentrations tested in this assay may be considered too low to induce suppressive

effects on the immune function; the NK-like activity in £. andrei earthworms.

Keywords: PCDD/Fs, immunosuppression, NK-like activity, flow cytometry, earthworms

1. INTRODUCTION

Earthworms play an important role in soil formation processes and in maintaining soil
structure and fertility. They are interesting bio-indicators in soils due to their ability to ingest
organic and inorganic particles'. Currently, Eisenia andrei is more recommended in
standardized acute toxicity protocols’ because of its sensitivity and its ability to concentrate

567 and persistent organic pollutants (POPs)® in their body

some insecticides®, heavy metals
tissue. Moreover, this species were used to evaluate the sublethal effects of several
xenobiotics’. In addition, numerous studies, investigated on the mode of action of chemicals
on a variety of acute toxic endpoints and subchronic-chronic processes, have demonstrated
that a spectrum of chemicals alters the immune system of earthworms'®!"'%!3  Thus, the
immune system’s potential was defined as a target organ system for use in assessing the

toxicity of exposure to xenobiotics'’ .Because the immune responses are important host
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defense mechanisms, their modulation may result in increased incidence of infections that
could influence the survival of individuals and their populations'® .Subcellular, cellular and
organismal immunological indicators were previously used as assessment tools. Recently,
there is specific interest in effector molecules in antimicrobial and cytotoxic responses.
Published data demonstrated cellular cytotoxic effects of ccelomocytes in xenogeneic and
allogeneic culture of earthworm ccelomocytes as well as ceelomocyte cytotoxicity against
mammalian tumor cell lines'®'. It was also demonstrated, in cell-mediated cytotoxicity
studies, that some persistent organic pollutants such as PCBs" and PAHs" exerted

immunosuppressive effects on NK-like effector cells.

To date, there is paucity in the literature describing the immunotoxicity of PCDDs/Fs in
earthworms or in other invertebrate model, but just in mammalian models®. It is well
recognized that PCDDs and PCDFs enter the environment as by-products of combustion
processes, and represent the most toxic anthropogenic chemicals in the environment
associated to their stability, lipophilicity, bioaccumulation and high persistence. In addition,
numerous studies have reported that prolonged exposure to TCDD presents adverse health
effects, including immunotoxicity, neurotoxicity, hepatotoxicity and carcinogenesisz"22’23'2425 ’
Moreover, the international Agency for Research on Cancer (IARC) evaluated TCDD as a

262728 Environmental exposure concentrations of

Group 1 carcinogen i.e., a human carcinogen
1 ng 2378-TCDD/g soil were considered “a level of concern” for causing cancer”. Thus, the
presence of these toxic contaminants in soils may have direct harmful effects to the terrestrial

ecosystem.

The objective of our study is to investigate, in vitro, the effects of a mixture of PCDDs/Fs on
NK-like cell activity of E. andrei earthworm ccelomocytes to lyse human tumor cells (K562),

using the flow cytometry for analysis.
2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Reagents

The mixture of PCDDs/Fs in nonane solution was obtained from Wellington laboratories

(Ontario, Canada) and stored at 1°C. Dimethyl sulfoxide 99.5% (DMSO) was obtained from
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Sigma-Aldrich (USA). RPMI 1640, containing 25 mM HEPES buffer, L-glutamine and
sodium bicarbonate, was supplemented with 10% (v/v) heat-inactivated fetal bovine serum,
100 U/ml penicillin and 100 pg/ml streptomycin. K562 (Sigma Aldrich) was cultured in this
complete RPMI. The 3, 3’-dioctadecyloxacarbocyanine (DiO) was dissolved in DMSO to
yield 3 mM. A stock solution of Propidium lodide (PI) of 1 mg/ml in water was prepared.

Purified water was obtained from a Milli-Q water purification system.
2.2. Earthworms

The earthworms, E. andrei were initially purchased from the Carolina Biological Supply
(Burlington, NC, USA) and were used to establish the laboratory culture. Prior to the
experiment, the animals were maintained in earthworm bedding (Magic Products, Amherst,
Jet, WI) at 20 £+ 1°C, 70-80% (w/w) moisture and 16:8 h light/dark cycle, and fed once a week
with cereal ( Magic Worm Food, Magic Products).

2.3. Cell extrusion

Before the experiments, the earthworms were placed for 24 h on moist Whatman filter paper
in Petri dishes® to extract ingested soil prior to cell extrusion. Six purged earthworms were
used for the measurement of the NK-like cell activity, and the assay was done on duplicate. A
single worm was inserted into a 15-ml tube containing 3 ml of Lumbricus balanced salt
solution (LBSS) composed of 1.5 mM NaCl, 4.8 mM KCL, 1.1 mM MgS0,4.7H,0, 0.4 mM
KH,PO4, 0.3 mM Na;PO4.7H,0, 3.8 mM CaCl,, and 4.3 mM NaHCO; '?'*2, Ceelomocytes
were extracted using an electrical extrusion method which consists to submit the liquid
medium to a 6 V current (lantern battery) for 20- 30 s using aluminium wires'’. The worm

was then removed from the tube and the solution was gently shaken.

Cell yield and initial cell viability were determined by diluting 50 pul of cell suspension with
50 pl of 0.4% trypan blue (Sigma Chemical Co. St. Louis, MO). This mixture was placed into

an improved Neubauer hemacytometer which was microscopically observed (table 1)'%8,
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Table 1: Mean values of worm weights, cell yield and cell viability

weight of worms (g) Cell yield Cell viability (%)

0.43+0.09 (6.75 + 2.88) x 10° 85.03 £ 5.41

2.4. Preparation of effector cells

The procedure to prepare the effector cells was performed following Brousseau et al. (1999)

1’2, The ccelomocyte concentration was adjusted in supplemented RPMI at 1x10°

protoco
cells/ml and the dilutions were prepared according to the respective effector: target (E: T)

ratios needed as shown in table 2.
2.5. Preparation of target cells

The target cells were prepared based on the protocol of Brousseau ef al. (1999)°2. Briefly,
after 2 to 3 days culture, the concentration and viability of the K562, at exponential phase,
were determined. The viability measured was greater than 95% (the condition to continue the
test). The cells (1 x 107) were then centrifuged at 300 x g for 10 min at room temperature in
order to pellet. The supernatant and loosen pellet were discarded using a Pasteur pipette with
gentle motions. Aliquots of 10 pl of 3 mM DiO were placed into polystyrene tubes; then 1 ml
of the K562 cells was added forcefully to disperse the dye (DiO). The tubes were incubated at
37°C in 5% CO; for 20 min; then washed twice with RPMI and the cells were resuspended in

RPMI at a concentration of 1 x 10° cells/ml.

Table 2: Effector and target cell ratios

Ratio (E: T)  Number of effector cells Number of target cells

40: 1 4.0x10° 1.0 x 10*
(400 ub) (10ul)

20: 1 2.0x10° 1.0 x 10*
(200 pl) (10 pl)
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2.6. Exposure protocol

To establish the in vitro dose-response curves, three series of glass tubes containing the
effector cell suspension (each ratio separately) were exposed to three different dilutions of a
PCDDs/Fs mixture; C1, C2 and C3 (table 3), respectively. These dilutions were done in
DMSO (final concentration 0.004% per tube). So a set of tubes containing ccelomocytes with
DMSO (vehicle) was added as control. Negative controls received no PCDD/Fs were included
along the test with controls received DMSO (without PCDD/Fs) to test for any effect due to
the solvent (vehicle). Effector cells were exposed for 3 hours to PCDDs/Fs and then the target
cells were added to measure the NK-like cell activity. Effectors and targets were incubated
together in dark for other 3 h at ratios of 40:1 and 20:1 (table 2). After 3 h of incubation, 15 pl
of PI (1 mg/ml) was added to each tube followed by a centrifugation at 1000 x g for 30 s to
pellet the cells; then the tubes were incubated in dark for 1 h before flow cytometric analysis.
To identify and understand the effects of the contaminated cell washing before contact with
target cells, we carried out two experiments. In the first test, the contaminated effector cells
were not washed (PCDD/Fs were not removed) and put directly in contact with K562. The
second one consisted to wash the effector cells two times with RPMI before contact with
K562. Also, another test was added to understand if chemical particles not eliminated by cells
and present in cell suspension can exert effects on K562. So, effector cells were fixed with a
fixation solution composed of formaldehyde 37% and sodium azide, before to be in contact
with K562. In parallel of these tests, the effects of PCDD/Fs mixtures on the viability of the
target cells (K562) were studied separately.
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Table 3: Final concentrations of PCDD/Fs in tubes before incubation for 3 h

PCDDs/Fs C1 (ng/mhx107°  C2 (ng/m)x107° C3 (ng/m)x1073
2378-TCDD 6,25 12,6 25
2378-TCDF 6,25 12,5 25
12378-PeCDD 15,625 31,26 62,5
12378-PeCDF 15,625 31,25 62,5
123678-HxCDD 15,625 31,25 62,5
123678-HxCDF 15,625 31,25 62,5
1234678-HpCDD 15,625 31,25 62,5
1234678-HpCDF 15,625 31,25 62,5
OCDD 31,25 62,5 125
OCDF 31,25 62,5 125

2.7. Determination of NK-like activity

In order to evaluate the effects of PCDD/Fs on NK-like cell activity, the lysis of human
erythroleukemic tumor cell line (K562) was determined by a flow cytometry method*?. This
method uses two fluorescent dyes to discriminate between effectors and target cells, and
between live and dead target cells. DIO, green fluorescent dye, was used to label the
membranes of K562, while PI (red fluorescent dye) was added during the assay when K562
membranes are disrupted by effectors. Data were acquired by FACScalibur (Becton
Dickinson, San José, USA) flow cytometer, and analysed by the CellQuest Pro software
(Becton Dickinson) to determine target cell death. A minimum of 5000 events was acquired

for each sample”. The results were expressed in percentage of target cells (K562) lysis.
2.8. Statistics

The data were expressed as arithmetic means + standard deviations. Statistical significances
of differences among treatments were determined by ANOVA one-way followed by Tukey
HSD post-hoc test for specific comparison of means (p< 0.05), significantly different from the
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vehicle control: *p<0.05, **p<0.01, and ***p<0.001. The software Statistica, Version 6.0
(StatSoft, Tulsa) was used.

3. RESULTS

The analyses of target cells were illustrated in Fig. 1. In a forward vs. Side scatter dot plot, a
gate (R1) was drawn around the target cells. A single parameter FL-1 histogram (gated on R1)
was created. Fig 1.A showed the negative control (the cells before label to DiO) (left peak),
while Fig. 1.B represented DiO-labeled targets (right peak). After incubation of effectors-
DiO-labelled targets-PI, the analysis was performed using FL-1 (DiO) vs. FL-3 (PI) dot plots
gated on R1 (Fig. 2). The right panel in Fig. 2 represented DiO-labeled targets after exposure
to contaminated effectors with PCDD/Fs. The upper right quadrant indicated that the targets
were double positive which mean that targets were lysed. The lower right quadrant indicated
DiO" representing intact target cells. Results from the first assay (PCDD/Fs not removed from
effector cells before contact with targets) are shown in Fig. 3. The profiles of NK-like cell
function were similar between the 40:1 and 20:1 ratios. The results showed a significant
increase (p<0.01) of the percentage of K562 lysis in ccelomocytes exposed to the higher
PCDD/Fs concentrations C3 (containing 25x10™ ng 2378-TCDD/ ml). In the second assay,
performed with washed effector cells, just the ratio 40:1 was considered. No significant
differences were observed at any PCDD/Fs mixture concentrations (Fig. 4). In the third assay
where the effectors contaminated with PCDD/Fs were fixed before to be in contact with
targets, the higher concentration C3 was tested (Fig. 5). No significant difference was
observed at C3 compared to controls. In parallel of these tests, the direct effects of the same
concentrations of PCDD/Fs mixture (C1, C2 and C3) were tested on the target cells (K562)
alone (1x106 cell/ml). The results illustrated in Fig. 6 showed significant decrease of the K562
viability at all concentrations C1, C2 and C3, compared to controls (p<0.001).
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Figure 1: Flow cytometric analysis of DiO-labeled target cells. (A) Negative control
(left peak). (B) DiO positive events identified (right peak).
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Figure 2: Flow cytometric analysis of target cells using FL-1 vs. FL-3 dot plots gated on R1.
The right panel illustrated the DiO-labeled targets after exposure to effectors. The upper right
quadrant represents events (targets) double positive. The lower right quadrant represents

events DiO-positive (intact targets)
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Figure 3: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the E. andrei NK-like cell
activity to lyse the human tumor cells (K562). The effectors were not washed to remove
PCDD/Fs before contact with K562. Asterisks represent significant difference compared
with vehicle controls (* p<0.05, ** p<0.01, n=6).
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Figure 4: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the E. andrei NK-like cell
activity to lyse the human tumor cells (K562). The effectors were washed from PCDD/Fs

before contact with K562 (n=6).
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Figure 5: Effects of the higher concentration of PCDD/Fs mixture (C3) on the E. andrei NK-

like cell activity to lyse the human tumor cells (K562). The effectors were fixed before

contact with K562 (n=6).
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Figure 6: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the human tumor cells
(K562) after 3 h of in vitro exposure. Asterisks represent significant difference compared

with vehicle controls (*** p<0.001, n=6).

4. DISCUSSION

In the present work, the flow cytometry was used to study the cell-mediated cytotoxicity of
earthworm NK-like cells isolated from the ccelomic cavity of E. andrei and exposed in vitro

to various concentrations of PCDDs/Fs mixture. The target cells used were human tumor cells

(K562).

Without washing the contaminated effector cells (ccelomocytes), the in vitro PCDDs/Fs
exposure stimulated significantly NK-like cell activity at C3 (25x10™ ng 2378-TCDD/ml)
compared to controls, while no effect was showed at C1 and C2 (Fig. 3). Generally, the
enhancement of the NK cell activity was shown for low concentrations®>. Comparable results
have been reported with a mammalian laboratory models exposed to an endocrine disruptor
and persistent contaminant; tributyltin chloride (TBTCI). This in vivo study observed
enhancing effects of TBTCI on NK cell activity only in the low dose group (0.025 mg/kg/day)
in old female rats®. Thus, the results concluded that the increase in NK cell activity was non-

linear dose-response. The PCDD/Fs-associated immunostimulation observed in our study at
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concentrations of C3 was considered as immunotoxicological effect, since it may result in the
loss of regulation within the immune system and can lead to adverse outcomes including
autoimmune disease, anergy, and cancer’***. In the second assay, it was noted that washing
contaminated effectors before adding to DiO-labeled K562 targets did not conduct here to
effects and no statistically differences were observed between groups (Fig. 4). Similar results
were obtained for the third assay where the contaminated effectors were fixed (no active). So,
the cell fixation did not present any effect on the percentage of K562 lysis (Fig. 5). This cell
fixation assay was conducted to verify if the PCDD/Fs were rejected by cells when fixed and
could kill the targets, because like it was demonstrated in Fig. 6, the PCDD/Fs alone were
cytotoxic for K562 at the various concentrations used. In fact, a significant inhibition was

observed for all concentrations compared to controls.

To our knowledge, this is the first study on immunotoxicological effects of a mixture of
dioxins and furans on NK-like cell activity in earthworms. Thus, the absence of data is not
helpful for us to compare our results. However some studies on persistent organic pollutants
(POPs) were carried out. It was demonstrated that PCBs'® and PAHs" exerted
immunosuppressive effects on NK-like effector cells. It is important to note here that Patel et
al. (2007)"° have tested washed and non-washed effectors before adding DiO-labeled targets
and they have demonstrated that in the two cases, the exposure to the polycyclic aromatic
hydrocarbon DMBA resulted in statistically significant immunosuppression of NK-like cell
activity in earthworms. Concerning mammalian laboratory models, different results were
shown for dioxins depending on doses, species, and sex. For example, in mice, Wang et al.
(2009)*® have demonstrated that acute 30 pg TCDD/kg-treatment of female mice suppressed
the NK cell activity. While, Funseth and Ilbick (1992)*" have shown that TCDD induces an
increased activity of NK cells of male A/J mice after a loading dose of 5 pg TCDD/kg body
wt, followed by 3 weekly maintenance doses of 1.42 pg TCDD/kg b.w. In humans, it is not
yet elucidated whether dioxins have any effects on the NK cells activity. Somme studies have
compared the quantitative levels of immune components such as NK cells (CD16+, CD56+)
in breast-fed and bottle-fed infants whose mothers were exposed to PCDDs/Fs and PCBs. It
was shown that the content of dioxins in breast milk is not enough to induce any change in
38,39

theses-examined immunological parameters during the first year of life
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In conclusion of our in vitro study, it would appear that the PCDDs/Fs presented enhancing
effects on NK-like cell activity in the dose of 25x10° ng 2378-TCDD/ml in E.andrei
earthworms. This effect may be explained as a compensatory activation of the body's defences

brought about by disturbances in the function of other arms of the immune system®’.
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3. 1. 4. SYNTHESE

L’étude in vitro des effets immunotoxiques d’un mélange de PCDD/F sur la réponse
immunitaire chez les vers de terre E. andrei a mis en exergue que les dioxines modulent le
systéme immunitaire des E. andrei. En effet une immunostimulation de 1’activité phagocytaire
et de I’activité des cellules NK-like a été observée pour une concentration du mélange
contenant 25x10 ng 2378-TCDD/ml, 25x10° ng 2378-TCDF/ml, 62,5 x10° ng 12378-
PeCDD/ml, 62,5 x107 ng 12378-PeCDF/ml, 62,5 x107 ng 123678-HxCDD/ml, 62,5 x103
ng 123678-HxCDF/ml, 62,5 x10° ng 1234678-HpCDD/ml, 62,5 x10° ng 1234678-
HpCDF/ml, 125 x10° ng OCDD/ml et 125 x10® ng OCDF/ml. Cependant, le test de
viabilité a montré un effet cytotoxique des dioxines pour une concentration du mélange
contenant 50 x10° ng 2378-TCDD/ml, 50 x10° ng 2378-TCDF/ml, 125 x10° ng 12378-
PeCDD/ml, 125 x10 ng 12378-PeCDF/ml, 125 x10™ ng 123678-HxCDD/ml, 125 x10° ng
123678-HxCDF/ml, 125 x10® ng 1234678-HpCDD/ml, 125 x10° ng 1234678-HpCDF/mi,
250 x10° ng OCDD/ml et 250 x10° ng OCDF/ml.
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3.2. ETUDE IN VIVO DES EFFETS IMMUNOTOXIQUES DES PCDD/F
SUR LES VERS DE TERRE E. ANDREI

3.2. 1. INTRODUCTION

Aprés les tests in vitro, il est recommandé d’effectuer une confirmation du potentiel
immunotoxique du xénobiotique par des études in vivo. De la, découle le deuxiéme principe
de D’exploration immunotoxicologique qui consiste & exposer des animaux de l’espece
faunique d’intérét a des expositions contrdlées de laboratoire (Fournier et al., 2004). En effet
dans cette partie de notre étude, nous avons exposé les vers de terre E.andrei directement a
différentes concentrations du mélange de PCDD/Fs. Deux types d’expositions ont été réalisés.
La premicre exposition était effectuée dans des boites a pétri ou le ver était en contact avec un
papier filtre contaminé par les dioxines, par contre la deuxiéme exposition a €té réalisée dans
des pots contenant du sol artificiel contaminé par les dioxines. Dans les deux cas, les vers
peuvent étre contaminés par les dioxines par ingestion et par voie cutanée. Dans le test
contact- papier filtre, nous avons étudié 1’effet des PCDD/F sur la cellularité, la viabilité
cellulaire et sur I’activité et I’efficacité phagocytaire. Dans le test contact-sol, nous avons
étudié ’effet sur la cellularité, la viabilité cellulaire, sur I’activité et 1’efficacité phagocytaire
ainsi que sur I’activité des cellules NK-like. De plus, nous avons évalué la biodisponibilité des

dioxines.

3. 2. 2. TEST DE TOXICITE: CONTACT-PAPIER FILTRE

Dans cette partie, en utilisant le test de toxicité basé sur le contact-papier filtre (Fig. 1),
nous avons évalué I’immunocompétence des vers de terre E.andrei aprés exposition a un
mélange de PCDD/F présent a différentes concentrations soient; C1, C2, C3 et C4 contenant

0,05, 0,3, 0,5 et 0,83 ng 2378-TCDD/cm?, respectivement.

Note : tel que mentionné dans la section 3.1.2 (Effets sur la phagocytose), les résultats
obtenus dans P’exposition in vivo ont été combinés a ceux obtenus dans les tests in vitro
(présentés dans I’article 1).

Donc, les détails concernant le Matériel et méthodes pour cette partie (section 3.2.2) sont
trés bien décrits dans P’article 1 de la these.
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Figure 1: Disposition des vers de terre E.andrei dans les boites a petri lors de I’exposition aux

PCDD/F
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RESUME

Les vers de terre Eisenia andrei ont été utilisés pour étudier la toxicité d’un mélange de
PCDDV/F pour les vers de terre durant 28 jours d’exposition. Les expériences ont été réalisées
dans un sol artificiel contaminé avec des dioxines a des concentrations de C1 (0.1 ng 2378-
TCDD/g soil), C2 (1 ng 2378-TCDD/g soil) et C3 (1.5 ng 2378-TCDD/g soil). Les effets des
PCDDV/F sur la survie, la croissance, la phagocytose et I’activité des cellules NK-like ont été
évalués. Les résidus de PCDD/F dans les sols ont été mesurés pour évaluer la biodisponibilité.
Apres 28 jours d’exposition, aucune mortalité n’a été observée pour les faibles concentrations
(C1). Cependant, des mortalités de 10 et 100% ont été notées pour les fortes concentrations
C2 et C3, respectivement. Une diminution significative de la vitesse de croissance a été
obtenue en C2 et aucun effet n’a eté noté en Cl. De plus, une inhibition de I’activité et
Pefficacité phagocytaires a été observé en C2. Par ailleurs, une stimulation de ’activité des
cellules NK-like a été notée en C1. La détermination des résidus de PCDD/F dans les sols
avait indiqué une atténuation lente pour les plus fortes concentrations (C2 et C3). En se basant
sur nos résultats, nous pouvons poser I’hypothése que I’exposition a des concentrations
supérieures ou égales a C2 induisent des effets néfastes sur le potentiel biotique et les

fonctions immunitaires chez les vers de terre E. andrei.
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ABSTRACT

The earthworms Eisenia andrei were used to study the toxicity of PCDD/Fs mixtures to
earthworms during 28 days of exposure. The experiments were performed on artificial soil
contaminated with dioxins at levels of C1 (0.1 ng 2378-TCDD/g soil), C2 (1 ng 2378-
TCDD/g soil) and C3 (1.5 ng 2378-TCDD/g soil). Effects of PCDD/Fs on survival, growth
rate and immune responses; phagocytosis and NK-like cell activity, were determined. Also,
residues of PCDD/Fs were measured in soils to evaluate the availability. No mortality was
observed at the lowest concentration (C1), while mortalities of 10 and 100% were noted at the
highest concentrations tested C2 and C3, respectively. A significant reduction in growth rate
was obtained at C2 and no effects at C1. Additionally, an inhibition of phagocytic activity and
efficiency was observed at higher concentrations. In contrast, an enhancement of NK-like cell
activity was shown at lower concentrations. The residues of PCDD/Fs in soils indicated
slower disappearance at higher concentrations. Based on our results, we hypothesize that the
PCDD/Fs mixtures tested at levels equal or higher to C2 (1 ng 2378-TCDD/g soil), lead to

adverse effects on biotic potential and immune functions in E. andrei earthworms.

Keywords: dioxins, soil, toxicity, earthworms, phagocytosis, NK-like cells

Abbreviations: PCDDs: polychlorinated dibenzo-p-dioxins; PCDFs: polychlorinated
dibenzofurans; NK: natural killers; PCBs: polychlorinated biphenyls; PAHs: polycyclic

aromatic hydrocarbons.
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1. INTRODUCTION

In soil ecotoxicological studies, earthworms have been extensively used as bioindicators
and test organisms for measuring the lethal and sub lethal effects of chemicals in the soil
environment. The earthworms constitute approximately 60 to 80% of the terrestrial biomass
and play an important role in soil formation processes and in maintaining soil structure and
fertility. Most of these studies have used the compost worms Eisenia feetida or Eisenia andrei
due to their availability and because they are relatively easy to handle in the laboratory. In
addition to their sensitivivity to chemicals; the tissues of earthworms can concentrate some
insecticides (Cooper and Roch, 2003, Reddy and Venkateswara, 2008), trace metals (Homa et
al., 2005, Asensio et al., 2006, Lee and Kim, 2008) and persistent organic pollutants (POPs)
(Vermeulin et al., 2010). To date, some studies on POPs have investigated the effects of PCBs
(Goven et al., 1994; Ville et al., 1995), dioxin-like PCBs (Bu et al., 2010) and PAHs
(Komiyama et al., 2003) on earthworms, but few data have been reported on the effects of
PCDDs/Fs (Reinecke and Nash, 1984). It is well recognized that PCDDs and PCDFs enter the
environment either through unintentional application as by-products of combustion processes
and represent one of the most toxic anthropogenic chemicals in the environment given their
stability, lipophilicity, bioaccumulation potential and high persistence. In addition, numerous
studies have reported that prolonged exposure to TCDD presents adverse health effects,
including immunotoxicity, neurotoxicity, hepatotoxicity and carcinogenesis (Alaluusua et al.,
2004; Baccarelli et al., 2005; Eskenazi et al., 2005, Wyde et al., 2002; Lin et al., 2007).
Moreover, the international Agency for Research on Cancer (IARC) has classified TCDD as a
Group 1 carcinogen i.e., a human carcinogen (IARC 1997, ATSDR 1998, ATSDR 2006).
Environmental exposure concentrations of 1 ng 2378-TCDD/g soil were considered “a level
of concern” for causing cancer (Pohl et al., 1995). Thus, the presence of these toxic

contaminants in soils may have direct harmful effects to the terrestrial ecosystem.

In order to assess the ecological risks of contaminated soils with different environmental
pollutants, standardized tests have been developed. A guideline for conducting soil toxicity
tests has been reported by the Organisation for Economic Cooperation and Development
(OECD 1984, 2004) or by the International Standard Organization (ISO 1993, 1998, 2004).

These toxicity tests are used to predict acute and/or chronic effects of chemicals into the
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environment (Sanchez-Hernandez, 2006). Usually, the typical endpoints measured are
survival, growth and reproduction rate. In addition to these parameters, earthworm
performance may be evaluated through a biomarker approach (Scott-Fordsmand and Weeks,
2000) studied at cellular and tissue levels. Many biomarkers may be employed but in this
study, the focus was on immunological biomarkers; phagocytic activity and NK-like cell
activity. Since immune responses represent important host defense mechanisms, their
modulation may result in increased incidence of infections that could influence the survival of

individuals and their populations (Goven et al., 1994).

Previously, the immune system parameters as phagocytosis and NK-like cell activity
have been used as sensitive sub-lethal endpoints to assess toxicity of various chemicals to
earthworms. It has been shown that the exposure to mercury, cadmium or zinc was toxic and
affected cell viability and phagocytosis (Fournier et al., 2000; Sauvé et al., 2002; Massicotte
et al., 2003; Sauvé and Fournier, 2005). In addition, Goven et al. (1994) and Ville et al.
(1995) showed that the phagocytic competence is also inhibited by polychlorinated biphenyls
(PCBs). Thus, the suppression of the phagocytic activity or reduction of ccelomocytes
viability decreases animal resistance to infection (Fournier es al., 2000). It was also
demonstrated that PCBs (Suzuki et al., 1995) and PAHs (Patel et al., 2007) exerted
immunosuppressive effects on NK-like effector cells. This deficiency in immune functions is

considered as a sign of toxic effects of environmental pollutants (Fournier et al., 2000).

The objectives of the present study were to investigate, in laboratory; whether PCDD/Fs

exert toxic effects on growth, survival and immune system of earthworms.

2. MATERIALS AND METHODS

2.1. Reagents

The mixture of PCDDs/Fs in nonane solution was obtained from Wellington
laboratories (Ontario, Canada) and stored at 1°C. Dimethyl sulfoxide 99.5% (DMSO),
formaldehyde 37%, and phosphate buffer solution (PBS) were obtained from Sigma-Aldrich
(USA). The bovine serum albumin (BSA) was purchased from MP Biomedicals, LLc (Ohio,
USA) and sodium azide (NaN3) from FicherChemical, USA. RPMI 1640, containing 25 mM
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HEPES buffer, L-glutamine and sodium bicarbonate, was supplemented with 10% (v/v) heat-
inactivated fetal bovine serum, 100 U/ml penicillin and 100 pg/ml streptomycin. K562
(Sigma Aldrich) was cultured in this complete RPMI media. The 3, 3°-
dioctadecyloxacarbocyanine (DIO) was dissolved in DMSO to yield 3 mM. A stock solution
of propidium iodide (PI) of 1 mg/ml in water was prepared. Purified water was obtained from

a Milli-Q water purification system.
2.2. Earthworms

The earthworms, Eisenia andrei were initially purchased from the Carolina Biological
Supply (Burlington, NC, USA) and were used to establish the laboratory culture. Prior to the
experiment, the animals were maintained in earthworm bedding (Magic Products, Ambherst,
Jet, WI) at 20 + 1°C, 70-80% (w/w) moisture and 16:8 h light/dark cycle, and fed once a week
with cereal (Magic Worm Food, Magic Products).

2.3. Soil toxicity tests

The soil toxicity test using E. andrei earthworms was carried out, on artificial soil, to
determine the relative lethal and sublethal effects of PCDD/Fs-spiked soil samples following
exposure by direct contact and by ingestion. The earthworm exposures were realised in
standard conditions following the US EPA (1989a) and the OECD guidelines (1993). Briefly,
the earthworms used in the toxicity tests were healthy adults, presenting clitellum and a body
mass ranging from 300 to 600 mg fresh weight. The soil used was an artificial OECD- type
soil consisting of 10% (w/w) sphagnum peat, 20% (w/w) kaolinite clay, 70% (w/w) quartz
sand, and adjusted to pH 6.5 with CaCO3 (OECD, 1993). The test soil was placed into clean
1-L glass jars at 500 g (dry weight) for each jar. The test mixture of PCDD/Fs was first
dissolved in DMSO (final concentration 0.01%) before being spiked into the soil to make
final concentrations of C1, C2 and C3, where 2378-TCDD concentrations were 0.1, 1 and 1.5
ng/g soil, respectively (table 1). The PCDD/Fs concentrations were chosen based on “the level
of concern” of 2378-TCDD (1 ng/g soil) described in the literature (Pohl et al., 1995). Three
jars were prepared for each concentration. Negative controls received no PCDD/Fs were
included along the test with controls receiving DMSO (without PCDD/Fs) to test for any

effect due to the solvent (vehicle). The soil humidity was then adjusted to 75% of the total
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water-holding capacity of the soil as described in Robidoux et al., 1999. Before starting the
test, the worms were acclimated for 24 h. Then, ten earthworms, individually washed and
weighed, were placed in each replica glass jar. The jars were covered with a geotextile
membrane and a perforated cap and were maintained at 20 °C with a 16:8 h light/dark cycle.
The earthworms were fed weekly with 2 g of dry cereal.

The percentages of survival and growth rate were determined every week. The growth
rate was determined using Eq. (1) of Martin (1986), where W, is the weight at the beginning

of exposure and W, the weight after t days of exposure.
Relative growth rate = In(W,/ Wp) x 100 Eq. (1)

After 28 days of exposure, the live worms were rinsed with deionized water, blotted dry and
individually weighed before being placed for 3 hours on moist Whatman filter paper in Petri

dishes (Furst and Nguyen, 1989) to extract ingested soil.

Table 1: Initial concentrations of PCDD/Fs mixtures in artificial soils

PCDD/Fs Cl (ng/g) C2 (ng/g) C3 (ng/g)
2378- TCDD 0,1 1 15
2378-TCDF 0,1 1 1,5
12378- PeCDD 025 2,5 3,75
12378- PeCDF 025 2,5 3,75
123678- HxCDD 025 2,5 3,75
123678- HxCDF 025 2,5 3,75
1234678-HpCDD 025 2,5 3,75
1234678-HpCDF 025 2,5 3,75
OCDD 05 5 7,5
OCDF 0,5 5 75
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2.4. Cell extrusion

Five purged earthworms from each jar were used for the measurement of the
immunological biomarkers; phagocytosis and NK-like activity. A single worm was inserted
into a 15-ml tube containing 3 ml of Lumbricus balanced salt solution (LBSS) composed of
1.5 mM NaCl, 48 mM KCL, 1. mM MgS0O47H,0, 0.4 mM KH;PO4 0.3 mM
NayP04.7H;0, 3.8 mM CaCl,, and 4.3 mM NaHCO; (Brousseau ef al., 1997b, 1999; Sauvé et
al., 2002). Ceelomocytes were extracted using an electrical extrusion method which consists
in submitting the liquid medium to a 6 V current (lantern battery) for 20-30 s using aluminium
wires (Massicote et al., 2003). The worm was then removed from the tube and the solution

was gently shaken.

Cell concentration and initial cell viability were determined by diluting 50 pl of cell
suspension with 50 pl of 0.4% trypan blue (Sigma Chemical Co. St. Louis, MO). This mixture
was placed into an improved Neubauer hemocytometer which was microscopically observed

(Sauve et al., 2002, Massicote et al., 2003).
2.5. Phagocytosis

The phagocytic activity of ceelomocytes was measured in each worm, based on the
protocol of Brousseau ef al. (1999). For each cell suspension, a volume of fluorescent latex
beads (Polysciences Inc., Warrington, PA, USA) was added in a bead: cell ratio of 100:1. The
beads were previously sonicated for 5 min at room temperature to get rid of doublet and
triplet beads. The cells (with beads) were then incubated for 18 h at room temperature. To
remove the beads that were not phagocyted, the cell suspension was layered over a 3% bovine
serum albumin (BSA) and centrifuged at 150 g, 4°C and for 8 min. The cells collected in the
pellet were then resuspended in 500 pl of hematall (Fisher Scientific, Ottawa, Ont, Canada)
containing 0.185% formaldehyde and 0.2% sodium azide. Thus, the phagocytosis was
measured by flow cytometry in FL1 (Becton Dickinson, San José, USA) (Brousseau et al.,
1999) and for each sample, the fluorescence of 5000 events was recorded. Results were
analysed with the Cell Quest Pro software (Becton Dickinson) to determine the percentage of
cells that engulfed one bead and more (phagocytic activity) or three beads and more

(phagocytic efficiency). The results were expressed as the percentage of phagocytosis.
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2.6. Determination of NK-like activity

In order to evaluate the effects of PCDD/Fs on NK-like cell activity, the lysis of human
erythroleukemic tumor cell line (K562) was determined by a flow cytometry method
(Brousseau et al., 1999). This method uses two fluorescent dyes to discriminate between
effectors and target cells, and between live and dead target cells. DIO, green fluorescent dye,
was used to label the membranes of K562, while PI (red fluorescent dye) was added during
the assay when K562 membranes are disrupted by effectors. Thus, both membrane targets and
effectors will be labelled by PI and exhibit red fluorescence, but only targets pre-labeled with
DIO will exhibit green fluorescence and permit to differentiate between effectors and target
cells (Patel et al., 2007). When the membrane of a target cell is damaged by NK-like cell, PI
can no longer be excluded and the target cell is stained by PI to become DiO", PI'. In contrast,
intact target cells unaffected by NK-like cells will exclude PI to remain DiO", PI' (Brousseau
et al., 1999). Data were acquired by FACScalibur (Becton Dickinson, San José, USA) flow
cytometer, and analysed by the CellQuest Pro software (Becton Dickinson) to determine

target cell death. The results were expressed in percentage lysis of target cells (K562).
2. 7. Residues of PCDD/Fs in soils

The residues of PCDD/Fs in soils were measured after 28 days of exposure by gas
chromatography coupled to mass spectroscopy at high resolution (HRGC/HRMS) in the
laboratory of industrial pollutions in Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du
Quebec (CEAEQ). The details on materials, extraction and analytical determinations of
PCDD/Fs were available on the website of the laboratory
(http://www.ceaeq.gouv.qgc.ca/methodes/pdf/MA400DF10).

2. 8. Statistics

The data were expressed as arithmetic means + standard deviations. Three independent
replicates were carried out. For each replicate, the mean for the biomarkers was calculated

from five individuals. Data represented on figures were the mean of the three replicates.

103




Statistical significances of differences among treatments were determined by ANOVA
one-way followed by Tukey HSD post-hoc test for specific comparison of means (p< 0.05),
significantly different from the vehicle control: *p<0.05, **p<0.01, and ***p<0.001. The
software Statistica, Version 6.0 (StatSoft, Tulsa, OK) was used.

3. RESULTS

3.1. Survival and growth rate

After an exposure of 28 days, no mortality of earthworms was observed in controls and
in soils contaminated with C1 (100 pg 2378-TCDD/g soil). However, 10 and 100% of
mortality were noted in soils contaminated by C2 (1000 pg 2378-TCDD/g soil) and C3 (1500
pg 2378-TCDD/g soil), respectively (Fig. 1). In addition, Fig.2 showed that the growth rates
of worms in controls were positives and the animal weight increased significantly during the
exposure. For example, for vehicle controls, the mean body weight of the worms increased
from 0.47+0.04 g (at tO days) to 0.71£0.1 g (at t28 days). Less effect was observed on
earthworms exposed to C1 while the worms exposed to C2 presented pronounced effects and
they were significantly different from the controls. In fact, a reduction in growth rate was

obtained at 7, 14 and 21 days and stable at 28 days.
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Figure 1: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the percentage of survival of
Eisenia andrei earthworms exposed 28 days in spiked soils (n=3).
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Figure 2: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the relative growth rate
of Eisenia andrei earthworms exposed 28 days in spiked soils (n=3). Asterisk represents a
statistically significant difference compared with vehicle controls (* p<0.05; ** p<0.01).
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3.2. Cell yield and viability

Extruded ccelomocyte yield is illustrated on Fig. 3. No significant effects were observed
in controls and soil contaminated with C1 (100 pg TCDD/ g soil). The cell yield of worms
exposed to C2 (1000 pg TCDD/ g soil) was significantly (p<0.05) lower from the controls.
Cell viability was unaffected by PCDD/Fs concentrations used in this experiment (Fig. 4).
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Figure 3 : Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the cell yield of Eisenia
andrei earthworms exposed 28 days in spiked soils (n=3). Asterisk represents a
statistically significant difference compared with vehicle (* p<0.05).
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Figure 4: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the viability of

ccelomocytes of Eisenia andrei earthworms exposed 28 days in spiked soils (n=3).
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3.3. Effects on phagocytic activity

Exposure to the highest PCDD/Fs concentrations C2 (1000 pg TCDD/ g soil)
significantly reduced phagocytic activity and cell efficiency compared to unexposed cells

(Fig. 5). While, the exposure to C1 (100 pg TCDD/ g soil) had no significant effect on

phagocytosis.
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Figure 5: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the phagocytic capacity
of ceelomocytes in Eisenia andrei earthworms exposed 28 days in spiked soils (n=3).
Asterisks represent statistically significant differences compared with vehicle (* p<0.05).

3.4. Cytotoxic function of NK-like cells

Effects of PCDD/Fs exposure on the ability of NK-like cells to lyse human tumor cells
K562 are presented in Fig. 6. The profiles of inhibition on NK-like function were similar
between the 40:1 and 20:1 ratios. The results showed a significant increase of the percentage

of K562 lysis in earthworms exposed to the lower PCDD/Fs concentrations C1 (100 pg
TCDD/ g soil).
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Figure 6: Effects of various concentrations of PCDD/Fs mixture on the Eisenia andrei NK-
like cell activity to lyse the human tumor cells (K562) after 28 days of exposure in spiked
soils (n=3). Asterisks represent statistically significant differences compared with vehicle

(** p<0.01).

3. 5. Residues of PCDD/Fs in soils

The residues of PCDD/Fs were detected in soils after 28 days of exposure (Fig.7). The
concentration of PCDD/Fs was not stable (Fig. 7) and decreased throughout the experiment.
For example, the dioxin 2378-TCDD concentration decreased from 100 to 23 pg/g soil for the
lowest mixture concentration and from 1500 to 780 pg/g soil for the highest mixture
concentration tested after 28 days. It was also shown that PCDD/Fs residues were lowest in
soils contaminated with low PCDD/Fs concentrations than those contaminated with high

concentrations.
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Figure 7
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4. DISCUSSION

In this study, we focused on toxicological effects of a PCDD/Fs mixture on earthworms
using a spiked soil approach in the laboratory where the endpoints; growth and survival were
measured. Immunotoxicological effects were also investigated using the phagocytosis and

NK-like activity assays as biomarkers.

After 28 days of incubation, Eisenia andrei earthworms exposed to C1 were not killed
nor did they show any other observable toxicological effects while those exposed to C2 and
C3, presented mortality of 10 and 100%, respectively (Fig. 1). No previous studies have tested
the lethal effects of PCDD/Fs mixture on E. andrei earthworms, except Reinecke and Nash
(1984) whom studied the toxicity of 2, 3, 7, 8-TCDD on Allolobophora catiginosa and
Lumbricus rubellus exposed to soil containing concentrations ranging from 0.05 to 5.0 pg/g
soil. No mortality was observed after 85 days. However, in our spiked soils experiments,
mortality was observed at lower concentrations of 2, 3, 7, 8-TCDD and exposure time (28
days). It is important to note here that in our test substance, 2, 3, 7, 8-TCDD was found with
nine other congeners (2378-TCDF, 12378-PeCDD, 12378-PeCDF, 123678-HxCDD, 123678-
HxCDF, 1234678-HpCDD, 1234678-HpCDF, OCDD and OCDF), so the toxic effect
observed at C2 (1x10° pg TCDD/g soil) and C3 (1.5x10° pg TCDD/g soil) was the
summation of the individual toxic effects of each congener. The results of the present study
suggest that the differences in lethal response to dioxins in E.andrei compared to those
obtained by Reinecke and Nash (1984) in Allolobophora catiginosa and Lumbricus rubella
may be related to a number of factors, such as the form (e.g., TCDD used alone or in
mixture), the interanimal variability (sensitivity), the differences in rates of diffusion of the
toxicant and the physico-chemical interactions (e.g., solubility, chemical adsorption) between
the toxicant and the soil matrix and also the potential synergistic effects of the congener

combination.

The second endpoint measured in our study was the earthworm’s growth rate (Fig. 2).
PCDD/Fs caused a significant reduction of growth rate at the highest concentration C2, but
this growth rate remained positive. This explained that worms did not lose weight but their

growth was slowed compared to those in controls or in Cl-spiked soils. Decrease in growth
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rate was correlated with reduced feeding activity and it was suggested that reduced feeding
may have been a strategy for the worms to avoid the exposure to the xenobiotics (Mosleh et

al., 2003; Ribeiro et al., 2001).

Ccelomocyte cell yield, quantified using a light microscope, showed significant low
levels at C2 compared to controls (Fig. 3). Numerous studies have demonstrated the
relationship between cell yield and worm weight and proved that cell yield is a linear function
of body weight (Sauvé and Fournier, 2005). Effectively, Earthworms exposed to C2 have the
lower biomass after 28 days-exposure and the lower cell yield, too. The viability of extruded
ceelomocytes does not seem to be affected by the PCDD/Fs concentrations (Fig. 4). This

indicated that the adverse effects noted were not the result of decreased cell viability.

The measurement of the phagocytic response (Fig. 5) of earthworm’s ceelomocytes
indicated that PCDD/Fs inhibited the phagocytic activity and efficiency at C2 (1000 pg
TCDD/g soil). To the best of our knowledge, no other studies examined the effects of
PCDD/Fs on phagocytic activity using an invertebrate model, most other such studies use a
mammalian model. Also, few data of the PCDDs/Fs effects on the phagocytosis are available.
Omara et al. (1998) have exposed leucocytes from male Fischer rats to PCDDs/Fs mixtures
(1-15 pg/ml) to study the effects on phagocytosis. Their results indicate that in vitro exposure
to this range of concentrations had no suppressive effects on the immune functions assayed,
and thus produced no additive immunotoxicity. Other studies have demonstrated that TCDD
alone and in mixtures, modulate phagocytosis for marine mammals but does not seem to have
the same effect in mouse (Levin ez al., 2005, 2007). Since PCDDs/Fs and PCBs belong to
persistent organic pollutants (POPs) class, our results may be consistent with two published
reports on the toxicity of PCBs (Goven et al., 1994; Ville et al., 1995) which showed that
phagocytic competence was inhibited by polychlorinated biphenyls (PCBs). A decrease in
immune function may have adverse effects on the survival of organisms. Furthermore,
chemically-induced immune suppression may increase susceptibility, incidence and severity

of infectious diseases (Descotes et al., 2000; Fournier et al., 2000; Frouin et al., 2008).

PCDD/Fs exposure stimulated significantly NK-like cell activity at low dose C1 (100
pg TCDD/g soil) compared to controls, while no effect was showed at C2. However,
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significant effects were observed between groups; C1 and C2. Comparable results have been
reported with a mammalian laboratory models exposed to an endocrine disruptor and
persistent contaminant; tributyltin chloride (TBTCI). This in vivo study observed enhancing
effects of TBTCI on NK cell activity only in the low dose group (0.025 mg/kg/day) in old
female rats (Tryphonas et al., 2004). Thus, the results concluded that the increase in NK cell
activity was a non-linear dose-response. The PCDD/Fs-associated immunostimulation
observed in our study at low concentrations was considered as an immunotoxicological effect,
since it may result in the loss of regulation within the immune system and can lead to adverse
outcomes including autoimmune disease, anergy, and cancer (Descotes et al., 2000, Frouin et

al., 2008).

The determination of PCDD/Fs residues in soils revealed a decrease over time (Fig. 7).
The amounts found in soils indicated low levels for low initial concentrations while high
levels were found for high concentrations, suggesting that the rate of PCDD/Fs disappearance
was faster with low concentrations than with higher concentrations. These results were in
agreement with the works of Helweg et al. (1998) and Mosleh et al. (2003) in which the
disappearance of the herbicide isoproturon was slowest for highest initial concentrations in

soil while it was rapid at lower concentrations.
5. CONCLUSION

We have demonstrated in the present study that PCDD/Fs concentrations of C1 (0,1 ng
TCDD/g soil) were non-toxic to earthworms, but enhanced the NK-like cell activity. In
contrast, concentrations higher or equal to C2 (1 ng TCDD/g soil) induced harmful effects to
the earthworms as reduction of the survival (to 0% for C3), the growth rate and the inhibition
of phagocytic activity. Our results have implications for the health of earthworms in response
not only to PCDD/Fs but to other persistent organic pollutants (POPs) which still accumulate

in the soils and that cause significant effects on the immune system of all terrestrial biota.

112




ACKNOWLEDGEMENTS

This work was conducted in the environmental immunotoxicology laboratory at Institut
Armand Frappier (IAF-INRS). The financial support has been provided by the Canada
Research Chair in Environmental Immunotoxicology (Dr. Michel Fournier). The authors are
thankful to Marlene Fortier and also appreciate her excellent technical assistance. We wish to
thank Dr Pierre Yves Robidoux (CNRC-IRB), Louis Martel and Elloise Veilleux (CEAEQ,

Quebec) for earthworm’s donations.

REFERENCES

Alaluusua, S., P. Calderara, et al. (2004). "Developmental dental aberrations after the dioxin
accident in Seveso." Environ Health Perspect 112 (13): 1313.

Asensio, V., P. Kille, et al. (2007). "Metallothionein expression and Neutral Red uptake as
biomarkers of metal exposure and effect in Eisenia fetida and Lumbricus terrestris
exposed to Cd." Eur J Soil Biol 43 (Supplement 1): S233-S238.

ATSDR (Agency for toxic substances and desease registry), Toxicological profile for
chlorinated dibenzo-p-dioxins, US department of health and human services, public
health service, December 1998.

ATSDR (Agency for Toxic substances and disease registry). Dioxins, march 2006. Division
of toxicology and environmental medicine (DTEM).
.http://www.atsdr.cdc.gov/tfacts104.html.

Baccarelli, A., R. Pfeiffer, et al. (2005). "Handling of dioxin measurement data in the
presence of non-detectable values: Overview of available methods and their application
in the Seveso chloracne study." Chemosphere 60 (7): 898-906.

Brousseau, P., N. Fugére, et al. (1997). "Evaluation of earthworm exposure to contaminated
soil by cytometric assay of coelomocytes phagocytosis in Lumbricus terrestris
(Oligochaeta)." Soil Biol Biochem 29 (3-4): 681-684.

Brousseau, P., Payette, Y., Tryphonas, H., Blakley, B., Boernaus, H., Flipo, D., Fournier, M.,
1999. Manual of Immunological Methods. CRC Press, Boca Raton, FL, USA.

Bu, Y. Q., Y. M. Luo, et al. (2010) "Effect of dioxin-like PCBs on physiological activities of
earthworms (Eisenia fetida)." Zhongguo Huanjing Kexue/China Environ Sci 30 (5):
699-704.

113




Chakra Reddy, N. and J. Venkateswara Rao (2008). "Biological response of earthworm,
Eisenia foetida (Savigny) to an organophosphorous pesticide, profenofos." Ecotox
Environ Saf 71 (2): 574-582.

Cooper, E. L. and P. Roch (2003). "Earthworm immunity: a model of immune competence:
The 7th international symposium on earthworm ecology - Cardiff - Wales - 2002."
Pedobiologia 47 (5-6): 676-688.

Descotes, J., Choquet-Kastylevsky, G., Van Ganse, E., Vial, T. (2000). Responses of the
immune system to injury. Toxicol Pathol 28, 479-481.

Eskenazi, B., M. Warner, et al. (2005). "Serum dioxin concentrations and age at menopause."
Environ Health Perspect 113 (7): 858.

Fournier, M., Cyr, D., Blakley, B., Boermans, H., and Brousseau, P. (2000). Phagocytosis as a
biomarker of immunotoxicity in wildlife species exposed to environmental xénobiotics.
Amer Zool 40:412-420.

Frouin, H., M. Lebeuf, et al. (2008). "Toxic effects of tributyltin and its metabolites on
harbour seal (Phoca vitulina) immune cells in vitro." Aquat Toxicol 90 (3): 243-251.

Furst, A. and Q. Nguyen (1989). "Cadmium-induced metallothionein in earthworms
(Lumbricus terrestris)." Biol Trace Elem Res 21: 81-85.

Goven, A. J., L. C. Fitzpatrick, et al. (1994). "Chemical toxicity and host defense in
earthworms." Ann NY Acad Sci 712 (Primordial Immunity: Foundations for the
Vertebrate Immune System): 280-300.

Hankard, P. K., C. Svendsen, et al. (2004). "Biological assessment of contaminated land using
earthworm biomarkers in support of chemical analysis." Sci Tot Environ 330 (1-3): 9-
20.

Helweg, A., Formsgaard, 1.S., Reffstrup, T.K., Sorensen, H. (1998). Degradation of mecoprop
and isoproturon in soil, influence of initial concentration. Int J Environ Anal Chem 70,
133-148.

Homa, J., E. Olchawa, et al. (2005). "Early-phase immunodetection of metallothionein and
heat shock proteins in extruded earthworm coelomocytes after dermal exposure to metal
ions." Environ Pollut 135 (2): 275-280.

IARC (international agency for research on Cancer), polychlorinated dibenzo-para-dioxins
and polychlorinated dibenzofurans, vol.69, monograph 1997.

ISO (1993) Soil quality-effects of pollutants on earthworms (Eisenia fetida). Part 1:
Determination of acute toxicity using artificial soil substrate. N°. 11268-1. ISO,
Geneva, Switzerland.

114




ISO (1998) Soil quality-effects of pollutants on earthworms (Eisenia fetida). Part 2:
Determination of effects on reproduction. N°11268-2. ISO, Geneva, Switzerland.

ISO (2004) Draft: Soil quality-avoidance test for evaluating the quality of soils and the
toxicity of chemicals. Test with earthworms (Eisenia fetida/ andrei). 1SO, Geneva,
Switzerland.

Komiyama, K., M. Okaue, et al. (2003). "Non-specific cellular function of Eisenia fetida
regulated by polycyclic aromatic hydrocarbons: The 7th international symposium on
earthworm ecology - Cardiff - Wales - 2002." Pedobiologia 47 (5-6): 717-723.

Lee, B. T. and K. W. Kim (2008). "Arsenic accumulation and toxicity in the earthworm
Eisenia fetida affected by chloride and phosphate.” Environ Toxicol Chem 27 (12):
2488-2495.

Levin, M., B. Morsey, et al. (2005). "PCBs and TCDD, alone and in mixtures, modulate
marine mammal but not B6C3F1 mouse leukocyte phagocytosis.”" J Toxicol Environ
Health - Part A 68(8): 635-656.

Levin, M., H. Leibrecht, et al. (2007). "Immunomodulatory effects of organochlorine
mixtures upon in vitro exposure of peripheral blood leukocytes differ between free-
ranging and captive southern sea otters (Enhydra lutris)." Vet Immunol Immunopathol
119 (3-4): 269-277.

Lin, P. H., C. H. Lin, et al. (2007). "2,3,7,8-Tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD) induces
oxidative stress, DNA strand breaks, and poly(ADP-ribose) polymerase-1 activation in
human breast carcinoma cell lines." Toxicol Lett 172 (3): 146-158.

Martin, N.A. (1986). Toxicity of pesticides to Allobophora caliginosa (Oligochaeta:
Lumbricidae). N Z J Agric Res 29, 699-706.

Massicotte, R., P. Y. Robidoux, et al. (2003). "Immune response of earthworms (Lumbricus
terrestris, Eisenia andrei and Aporrectodea tuberculata) following in situ soil exposure
to atmospheric deposition from a cement factory." J Environ Monit 5(5): 774-779.

Mosleh, Y. Y., S. Paris-Palacios, et al. (2003). "Effects of the herbicide isoproturon on
survival, growth rate, and protein content of mature earthworms (Lumbricus terrestris
L.) and its fate in the soil." Appl Soil Ecol 23(1): 69-77.

OECD (2004). Earthworm reproduction test. Guideline for testing chemicals. N°222. OECD,
Paris, France.

OECD, Guidelines for testing of chemicals, No. 207 earthworm acute toxicity tests, OECD,
Paris, 1984.

115




Omara, F. O., D. Flipo, et al. (1998). "Lack of suppressive effects of mixtures containing low
levels of methylmercury (MeHg), polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs),
polychlorinated dibenzofurans (PCDFs), and Aroclor biphenyls (PCBs) on mixed
lymphocyte reaction, phagocytic, and natural killer cell activities of rat leukocytes in
vitro." J Toxicol Environ Health - Part A 54(7): 561-577.

Organization for Economic Cooperation and development (OECD) (1993). Earthworms, acute
toxicity tests. Guideline of the OECD for testing Chemical Products. Paris, France.

Patel, M., J. Francis, et al. (2007). "Development of a flow cytometric, non-radioactive
cytotoxicity assay in Eisenia fetida: An in vitro system designed to analyze
immunosuppression of natural killer-like coelomocytes in response to 7, 12
dimethylbenz[a]anthracene (DMBA)." Eur J Soil Biol 43(SUPPL. 1).

Pohl, H., C. DeRosa, et al. (1995). "Public health assessment for dioxins exposure from soil."
Chemosphere 31(1): 2437-2454.

Ramade F., 2007. Introduction a I’écotoxicologie; fondements et applications. Ed. Lavoisier,
pp 618

Reinecke, A. J. and R. G. Nash (1984). "Toxicity of 2,3,7,8-TCDD and short-term
bioaccumulation by earthworms (oligochaeta)." Soil Biol Biochem 16(1): 45-49.

Ribeiro, S., Souza, J.P., Nogueira, A.J.A., Soares, A.M.V.M. (2001). Effect of endosulfan and
parathion on energy reserves and physiological parameters of the terrestrial isopod
Porcellio dilatatus. Ecotoxicol Environ Saf 49, 131-138.

Robidoux P.Y, Hawari J, Thiboutot S, Ampleman G and Sunahara G.I, 1999, Acute toxicity
of 2, 4, 6- trinitrotoluene in earthworm (Eisenia Andrei), Ecotoxicol Environ Saf, 44,
311-321.

Sanchez-Hernandez, J. (2006). Earthworm Biomarkers in Ecological Risk Assessment. Rev
Environ Contamin Toxicol 85-126.

Sauvé S., M. Hendawi, et al. (2002). "Phagocytic response of terrestrial and aquatic
invertebrates following in vitro exposure to trace elements.” Ecotoxicol Environ Saf
52(1): 21-29.

Sauvé, S and Fournier, M (2005). Age-specific immunocompétence of the earthworm Eisenia
Andrei exposure to methylmercury chloride. Ecotoxicol Environ Saf, 60:67-72.

Scott-Fordsmand, J.J., Weeks, J.M. (2000). Biomarkers in earthworms. Rev Environ
Contamin Toxicol 165, 117-159.

Streit, B. (1998). Bioaccumulation of contaminant in fish. In: Braunbeck, T., Hinton, D.E,
Streit, B. (Eds), Fish Ecotoxicology. Birkhduser Verlag, Basel, pp. 353-387.

116




Suzuki, M., Cooper, E.L., Eyambe, G.S., Goven, A.G., Fitzpatrick, L.C., and Venables, B.J.
(1995). Polychlorinated biphenyls (PCBs) depress allogeneic natural cytotoxicity by
earthworm ccelomocytes. Environ Toxicol Chem 14: 1697-1700.

Tryphonas, H., G. Cooke, et al. (2004). "Oral (gavage), in utero and post-natal exposure of
Sprague-Dawley rats to low doses of tributyltin chloride. Part II: effects on the immune
system." Food Chem Toxicol : an international journal published for the British
Industrial Biological Research Association 42(2): 221-235.

U.S. Environmental Protection Agency (US EPA) (1989a). Protocols for Short Term Toxicity
Screening for hazardous Waste Sites. Environmental Research Laboratory, US EPA,
Corvallis, OR.

Vermeulen, F., A. Covaci, et al. (2010) "Accumulation of background levels of persistent
organochlorine and organobromine pollutants through the soil-earthworm-hedgehog
food chain." Environ Internat 36(7): 721-727.

Ville, P., P. Roch, et al. (1995). "PCBs Increase Molecular-Related Activities (Lysozyme,
Antibacterial, Hemolysis, Proteases) but Inhibit Macrophage-Related Functions
(Phagocytosis, Wound Healing) in Earthworms." J Invertebr Pathol 65(3): 217-224.

Wyde, M. E., T. Cambre, et al. (2002). "Promotion of altered hepatic foci by 2,3,7,8-
tetrachlorodibenzo-p-dioxin and 171*-estradiol in male Sprague-Dawley rats." Toxicol
Sci 68(2): 295-303.

3. 2. 4. SYNTHESE

Les résultats de I’étude in vivo du potentiel immunotoxique des PCDD/F viennent
confirmer ceux obtenus dans 1’étude in vitro démontrant le potentiel des PCDD/F a moduler
le syst¢tme immunitaire des E. andrei. En effet, le contact des vers avec le papier filtre
contaminé par des mélanges de PCDD/F a des concentrations contenant 0,3, 0,5, et 0,83 ng
2378-TCDD/cm?, a révélé une inhibition de la phagocytose. De plus, dans I’exposition des
vers aux sols contaminés avec les PCDD/F, une concentration du mélange supérieure ou égale
a C2 (contenant 1 ng 2378-TCDD/g sol, 1 ng 2378-TCDF/g sol, 2,5 ng 12378-PeCDD/g sol,
2,5 ng 12378-PeCDF/g sol, 2,5 ng 123678-HxCDD/g sol, 2,5 ng 123678-HxCDF/g sol, 2,5 ng
1234678-HpCDD/g sol, 2,5 ng 1234678-HpCDF/g sol, 5 ng OCDD/g sol et 5 ng OCDF/ g
sol) inhibe la phagocytose mais n’a aucun effet sur I’activité des cellules NK-like. Cependant
un mélange contenant 0,1 ng 2378-TCDD/g sol, 0,1 ng 2378-TCDF/g sol, 0,25 ng 12378-
PeCDD/g sol, 0,25 ng 12378-PeCDF/g sol, 0,25 ng 123678-HxCDD/g sol, 0,25 ng 123678-
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HxCDF/g sol, 0,25 ng 1234678-HpCDD/g sol, 0,25 ng 1234678-HpCDF/g sol, 0,5 ng
OCDD/g sol et 0,5 ng OCDF/ g sol) stimule Iactivité des cellules NK-like sans avoir un effet

sur la phagocytose.
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CHAPITRE 4: ECOTOXICOLOGIE DES
SOLS DE MERCIER
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4.1. INTRODUCTION

Ce chapitre concerne I’étude du potentiel toxique des sols situés aux alentours de
I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier sur des vers de terre E. andrei. Cette étude a
été réalisée en deux étapes; la premiére consiste en un suivi écotoxicologique sous des
conditions contrélées de laboratoire, et la deuxiéme concerne I’étude in situ qui consiste a
installer des mésocosmes dans des sites préselectionnés lors de 1’étude de laboratoire. Ainsi,
via I’étude de laboratoire, notre objectif était d’identifier et d’analyser les effets des sols de
Mercier sur la survie, la croissance et la reproduction des vers de terre, sous des conditions
(température, pH, humidité, luminosité, etc) contr6lées. De plus, une batterie de biomarqueurs
a été mesurée; le TRRN, les MTLPs, la phagocytose, les SOD, GST et CAT. Cependant, seuls
les résultats les plus pertinents obtenus entre 2008 et 2009 sont regroupés dans le manuscrit 4.
Les résultats sur les MTLPs, SOD, GST et CAT ainsi qu’un bref apercu sur les méthodes
d’analyse de métaux sont présentés en annexe C. Par ailleurs, dans I’étude in situ, notre
objectif était d’étudier les effets des sols de Mercier sur les vers de terre sous des conditions
naturelles. Afin d’atteindre cet objectif, des cages (mésocosmes) contenant des vers
« propres » cultivés au laboratoire ont été installées aux alentours de 1’incinérateur pour une
durée de 28 jours. Les effets sur la survie, la croissance, la cellularité, la viabilité cellulaire, la
phagocytose et le cycle cellulaire des ccelomocytes, ont été étudiés. Les résultats

correspondant font I’objet du manuscrit 5.
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4.2. EVALUATION DE LA TOXICITE DES SOLS DE MERCIER SOUS DES
CONDITIONS CONTROLEES DE LABORATOIRE

Manuscrit 4

Titre
Ecotoxicological study of field soils from the vicinity of Mercier incinerator in Quebec

Auteurs

Hayet Belmeskine, Virginie Berubé, Pierre Yves Robidoux, Maude Laberge, Marléne Fortier,

Sami Haddad, Louise Vandelac et Michel Fournier
Soumis dans le journal

Soil Biology & Biochemistry

Contribution personnelle

J’ai rédigé ce manuscrit a titre d’auteur principal. De plus, j’ai participé a 1’échantillonnage, a
la planification des expériences, j’ai réalisé toutes les expériences (sauf celles sur le rouge }

neutre (RN)), analysé et interprété les résultats.
Contribution des coauteurs

Virginie Bérubé a réalisé les expériences sur le RN et contribué dans les expériences réalisées
a 'IRB, dans I’analyse des résultats et la correction du manuscrit. Pierre Yves Robidoux a
participé a la planification des expériences et a I’échantillonnage. Maude Laberge a participé
a I’obtention de tous les permis pour accéder au terrain et a 1’échantillonnage. Marléne Fortier
a participé aux expériences de phagocytose. Sami Haddad, Louise Vandelac et Michel
Fournier ont participé a la planification des expériences, a I’analyse des résultats et a la

correction du manuscrit.

121




RESUME

L’investigation écotoxicologique du statut des sols aux alentours de I’incinérateur de
déchets dangereux de Mercier, au Québec, n’a jamais été réalisée. Dans ce présent travail,
nous avons évalué, en laboratoire, I’impact potentiel de ces sols sur des vers de terre Eisenia
andrei. Les tests étaient basés sur la mesure des paramétres toxicologiques : la croissance, la
survie et la reproduction en plus de deux parametres soient; la mesure de la stabilité de la
membrane lysosomale en utilisant le test du temps de rétention de rouge neutre (TRRN), et la
phagocytose. Des effets significatifs (négatifs) ont été observés sur la survie, la croissance et
les paramétres de reproduction chez les vers exposés aux sols prélevés sous le panache de
I’incinérateur. La mesure des biomarqueurs a montré que la phagocytose était moins sensible
au potentiel toxique des sols de Mercier que la stabilit¢ de la membrane lysosomale.
L’analyse chimique a révélé que les sites situ€s sous le panache étaient contaminés par une
gamme de métaux (Cd, Pb, Hg, Cr, Cu, and Zn) et de PCDD/Fs mais qui n’excédent pas les
recommandations canadiennes pour la qualité des sols. Les vers exposés a ces sols
accumulaient des niveaux élevés de métaux en particulier le Zn et le Cd. Le facteur de
bioconcentration (FBC) de Cd était le plus élevé dans tous les sols par rapport aux autres
métaux, et était supérieur & 6 pour les sols situés sous le panache, ce qui indique une

exposition importante des vers au Cd.
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ABSTRACT

Ecotoxicological investigation of soil status close to the dangerous waste incinerator of
Mercier, in Quebec, has never been realized. In the present study we evaluated, in laboratory,
the potential impact of these soils on Eisenia andrei earthworms. The tests were based on the
measurement of toxicological endpoints; growth, survival and reproduction in combination
with two earthworm biomarkers; lysosomal membrane stability measured using the neutral
red retention time assay (NRRT) and the phagocytosis assay. Significant negative effects on
earthworm survival, growth and reproductive parameters were found at sites located under
the panache dispersion. Biomarker measurements showed that phagocytosis assay was less
sensitive to the toxic potential of Mercier soils than NRRT assay. The chemical analysis of
soils revealed that the sites situated under the panache dispersion were contaminated with a
range of metal (Cd, Pb, Hg, Cr, Cu, and Zn) and PCDD/Fs contaminants, but at
concentrations below than the Canadian recommendation of soil quality. Exposed
earthworms accumulated high levels of metals especially Zn and Cd. The Cd
bioconcentration factor (BCF) was higher in all soils compared to other metals, and up to 6 in

soils found under the panache dispersion, indicating that there was significant exposure.

Keywords: Dangerous waste incinerator; Risk assessment; Bioindication; Neutral red

retention; Phagocytosis; Earthworms; Eisenia andrei.

1. INTRODUCTION

Mercier is an agricultural area located at 25 km SO of Montreal (Quebec, Canada). This
region undergoes since 1968 effects of lagoons and underground water contamination by the
deflections of oils and toxic wastes. In addition, since 1972 the Mercier area has been
subjected to cumulative impacts of the emissions of the dangerous waste incinerator built on
the same site (BAPE 1994, Gareau et al., 2005; Vandelac, 2006; Laberge 2007). The
incinerator emissions have stirred local public concerns for their potential adverse effects on
health and surrounding environment. Until now, few data are available on this site, but it is
well recognized that a complex mixture of contaminants is associated to this kind of pollution
source as heavy metals and persistent organic pollutants (POPs) which pose serious
environmental and human health problems (Colbom et al., 1996; Vandelac and Bacon 1999).
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Recently, many studies focusing on incinerator atmospheric emissions and their
depositions concluded that these emissions contribute to the contamination of terrestrial
environment (Meneses et al., 1999; Radetski e? al., 2004; Xu et al., 2008). Usually, in order to
study the ecotoxicological impact and evaluate soil quality, toxicity tests were conducted on
earthworms to investigate the lethal and sub-lethal effects (Robidoux et al., 1999, 2000, 2001;
Robidoux 2004a, b; Lukkari et al., 2005). The choice of the earthworm is justified by the fact
that this invertebrate animal is representative of soil fauna and has shown in many sensitivity
tests as bioindicator (Fugére et al., 1996; Lowe 2007). According to the literature, Eisenia
fetida and FEisenia andrei are the most recommended species in standard tests of acute (OECD
1984, ISO 1993) or chronic toxicity (Fischer et al., 1997; Norgrove, 2007). Elvira et al.,
(1996) and Dominguez et al., (2003, 2005) have showed that E. andrei presents a greater
growth speed and fecundity than E. fetida. For these reasons, E. andrei is more recently used
in reproduction tests for permitting to have organisms, rapidly used in experiments. Also,
inhabiting at the soil surface, this specie was found exposed to all environmental pollutants
and defavorable climatic conditions. Thus, the contamination of these animals can be
cutaneous or by the ingestion of contaminated soil. These properties give to E. andrei
earthworms an important potential as bioindicator. In addition to reproductive parameters,
earthworm performance may be evaluated with a biomarker approach (Scott-Fordsmand and
Weeks, 2000) studied at cellular and tissue levels. Many biomarkers may be employed but in
this study, the focus was made on the phagocytosis and the ceelomocyte lysosomal membrane

integrity evaluated with neutral red retention time (NRRT).

Previously, immune system parameters such as phagocytosis have been used as a
sensitive sub-lethal endpoint to assess toxicity of various chemicals on earthworms (Fournier
et al., 2000; Sauvé et al., 2002; Massicotte et al., 2003; Sauvé and Fournier, 2005). The
suppression of the phagocytic activity or reduction of ccelomocytes (earthworm immune cells)
viability decreases animal resistance to infection (Fournier et al, 2000). Thus, this
immunodeficiency is considered as a sign of toxic effects of environmental pollutants

(Fournier et al., 2000).
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At the subcellular level, neutral red retention time (NRRT) has been defined as a
measure of the lysosomal membrane stability, and changes in this stability are thought to be a
general measure of stress (Scott-Fordsmand and Weeks, 2000). Lysosomal membrane
integrity was studied in earthworms exposed to contaminated soils, by measuring NRRT,
under laboratory and field conditions (Weeks and Svendsen, 1996; Svendsen and Weeks,
1997a; Scott-Fordsmand et al., 1998; Robidoux et al., 2002b, 2004). In many cases, the

results showed a decrease of NRRT associated to an increase of soil contamination.

The main aim of this study was to evaluate, under laboratory conditions, the
ecotoxicological effects of field soils, collected near Mercier incinerator, on E. andrei
earthworms after 28 days of exposure. Reproductive parameters and biomarkers previously
cited were measured. Also, chemical investigation on PCDD/Fs concentrations in soils and on

metals in both soils and earthworms was carried out.

2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Soil sampling and preparation

Samples of soils (20L) were collected in October 2007 and October 2009 in the vicinity
of Mercier incinerator from surface layer (0-20 cm) and preserved at 4°C (Fig. 1). The 2007
samples included three soils; one purchased from a pinewood (M071010P) located in
approximatively 4.5 km SO of the incinerator (45°1506.55 N73°4607.52 W), the second
(M071010L) close to the incinerator and the ex- lagoons (45°17 01.21 N73°4400.09 W), and
the third one, in the panache dispersion of the incinerator in a wooded ground (M071010W) at
about 2.9 km SE (45°16’07.61”N73°42’07.25”W). A sandy-type soil was used as reference
(Ref07). 1t was sampled from a clean site and had the following pedological characteristics:
0.3% clay, 98% sand, 1.7% silt, pH 4.9; 23 and 1.2%, water holding capacity (WHC) and
organic matter contents, respectively. In 2009, three soils were collected near the incinerator;
under the panache dispersion. The first sample was obtained from corn-land (M091028C)
located at about 2 km E (45°17°02.48°°N73°42°09.95°°W), the second was purchased from a
wooded ground (M091028W) at approximatively 3 km NE (45°17°05.70°’°N73°42°05.19”’W)
and the third one from Saint-Isidore land (M091028S) situated at 3.5 km N
(45°18°05.35°°N73°42°06.56°°W). In addition, a fourth sample was collected in unpolluted

125




soil found outside the panache dispersion (Ref09) at about 5 km W
(45°18°08.83°’N73°46°0.14’W). This last soil was considered as reference for 2009 study.

The soils were mixed, air dried, and sieved through a 2-mm mesh. Also, physical and
chemical analyses were done for each soil. The chemical analysis included the heavy metals
and polychlorinated dibenzo-p-dioxins and polychlorinated dibenzofurans (PCDD/Fs). These
chemical analyses were performed in the laboratory of industrial pollutions in Centre
d’Expertise en Analyse Environnementale of Quebec (CEAEQ). The residues of PCDD/Fs in
soils were measured by gas chromatography coupled to mass spectroscopy at high resolution
(HRGC/HRMS). The details on materials, extraction and analytical determinations of
PCDD/Fs were available on the website of the laboratory
(http://www.ceaeq.gouv.qc.ca/methodes/pdf/MA400DF10). The metals were measured by

inductively coupled plasma mass spectrometry (ICPMS) and all the details on methods were
available on the website of the laboratory

(http://www.ceaeq.gouv.qc.ca/methodes/method _numer.htm ).

2.2. Earthworms

The earthworms, Eisenia andrei were initially purchased from the Carolina Biological
Supply (Burlington, NC, USA) and were used to establish the laboratory culture. Prior to the
experiment, the animals were maintained in earthworm bedding (Magic Products, Amherst,
Jet, WI) at 20 + 1°C, 70-80% (w/w) moisture and 16:8 h light/dark cycle, and fed once a week
with cereal ( Magic Worm Food, Magic Products).

2.3. Toxicity tests

The earthworm exposures were performed in standard conditions following the ISO and
Environnement Canada protocols (ISO, 1998; Environnement Canada, 2004) with minor
modifications to permit some additional measurements. Briefly, the earthworms used in the
toxicity tests were healthy adults, presenting clitellum and a body mass ranging from 300 to
600 mg fresh weight. They were acclimated for 24 h in OECD artificial soil (sphagnum peat,
10%; kaolinite clay, 20% and quartz sand, 70%, adjusted to pH 6.5 with CaCO;) (ISO, 1998)
before the start of the test. Twelve earthworms were then placed in each 1-L glass jars filled
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with 600 g (dry weight) of test soil where the humidity was then adjusted to 75% of the total
water-holding capacity of the soil. The jars were covered with a geotextile membrane and a
perforated cap and were maintained at 20 °C with a 16:8 h light/dark cycle. The earthworms

were fed weekly with 2 g of dry cereal. Four replicates of each soil were carried out.

The reproduction test with the E. andrei earthworms is 56 days long. During this period,
2 end-points time were fixed; t = 28 days and t = 56 days. So, after 28 days exposure, the
earthworms were removed from the soil, counted, rinsed individually with deionised water,
and weighted after the excess of water was removed. The survival and growth were
determined. The animals were placed for 3 h on moistened Whatman filter paper in Petri
dishes (Furst and Nguyen, 1989) prior to biomarkers study. The jars containing laid cocoons

and juveniles were maintained in the same test conditions for another 28 days.

In the 2009 study, the percentages of survival and growth rate were determined every
week. The growth rate was determined using Eq. (1) of Martin (1986), where W), is the weight

at the beginning of exposure and W, the weight after t days of exposure.
Growth rate = In(W,/ Wy) x 100 Eq. (1)

At the 56 day, the cocoons and juveniles were counted and then juveniles are weighted and
stored at -80 °C for future analysis. The soil samples were collected from each container at 0,
28 and 56 days for the monitoring of the pH and humidity. After, they were kept at — 20°C for

further chemical analysis.
2.4. Biomarkers
2.4.1. Neutral Red Retention Time

Three earthworms from each jar were used to measure the neutral red retention time
(NRRT) following the protocol described in Weeks and Svendsen (1996) and in Robidoux et
al. (2002). Briefly, each earthworm was cleaned with distilled water to eliminate soil particles
and then gently massaged in saline solution to extract intestinal contents. A small volume of
ceelomic fluid was taken by inserting a needle on a 1 ml tuberculin syringe containing about
50 pl of Lumbricus Balanced Salt Solution (LBSS) composed of 1.5 mM NaCl, 4.8 mM
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KCL, 1.1 mM MgS0,4.7H,0, 0.4 mM KH;PO,, 0.3 mM Na,P0,.7H,0, 3.8 mM CaCl,, and
4.3 mM NaHCO; (Brousseau et al., 1997b, 1999; Sauvé et al., 2002), directly into the
ccelomic cavity in the region posterior to the clitellum. A 25 pl of this mixture was deposit on
a microscope slide, before the application of 25 pl neutral red (Sigma Chemical Co. St. Louis,
MO) working solution (80 pg/ ml) and a coverslip. The slide was observed (400x) for 1 min
with time interval of 5 min. Observation was stopped when the ratio of cells with fully stained
cytosols reached >50% of the total number of cells counted for a maximum of observation

time of 1 hour. This interval was recorded as the neutral red retention time (NRRT).
2.4.2. Immunocompetence of earthworms
2.4.2.1. Cell extrusion

Three other purged earthworms from each jar were also used for determination of the
immunocompetence of the earthworms exposed to different soils. A single worm was inserted
into a 15-ml tube containing 3 ml of Lumbricus balanced salt solution (LBSS) to extract
ccelomocytes using an electrical extrusion method which consists to submit the liquid medium
to a 6 V current (lantern battery) for 20~ 30 s using aluminium wires (Massicote et al., 2003).
A higher turbidity was observed in the solution. The worm was then removed from the tube

and the solution was gently shaken.

Cell concentration and initial cell viability were determined by diluting 50 pl of cell
suspension with 50 pl of 0.4% trypan blue (Sigma Chemical Co. St. Louis, MO). This mixture
was placed into an improved Neubauer hemocytometer which was microscopically observed

(Sauvé et al., 2002, Massicote et al., 2003).
2.4.2.2. Phagocytosis and cell viability

For each cell suspension, a volume of fluorescent latex beads (Polysciences Inc.,
Warrington, PA, USA) was added in a bead: cell ratio of 100:1. It is important to note that
before adding the beads into the phagocyte suspension, they were sonicated for 5 min at room
temperature in the ultrasonic bath to get rid of doublet and triplet beads. The cells (with
beads) were then incubated for 18 h at room temperature. To remove the beads that were not

phagocyted, the cell suspension was layered over a 3% bovine serum albumin (BSA) and
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centrifuged at 150 g, 4°C and for 8 min. The cells collected in the pellet were then
resuspended in 500 pl of hematall (Fisher Scientific, Ottawa, Ont, Canada) containing 0.185%
formaldehyde and 0.2% sodium azide. Thus, the phagocytosis was measured by flow
cytometry (Becton Dickinson, San José, USA) (Brousseau et al., 1999) and for each sample,
the fluorescence of 5000 events was recorded. Results were analysed with the Cell Quest Pro
software (Becton Dickinson) to determine the percentage of cells that engulfed one bead and
more (phagocytic activity) or three beads and more (phagocytic efficiency).The results were

expressed as the percentage of phagocytosis.

The cell viability is defined as cell membrane permeability to propidium iodide (PI)
(Fugére et al., 1996). It was determined by adding 5 pl of PI (1 mg/L) to the cell suspensions
(PI final concentration 10 pg/L) and measuring fluorescence by flow cytometry in FL3
(Fuggre et al., 1996; Brousseau et al., 1997, 1999). The results were expressed as percentage

of viable cells.
2.5. Statistical analysis

All data presented are arithmetic means + standard deviations. Four independent
replicates were carried out. For each replicate, the mean for the biomarkers was calculated

from three individuals. Data represented on figures were the mean for the four replicates.

Statistical comparisons were made by ANOVA one-way followed by Tukey HSD post-
hoc test for specific comparison of means (p< 0.05). The software Statistica, Version 6.0

(StatSoft, Tulsa, OK) was used.

3. RESULTS

3.1. Effects of soils collected in 2007 (Preliminary study)

Investigations carried out on Mercier soils on 2007 were considered as preliminary
study because it was the first ecotoxicological work on the soils near the dangerous waste

incinerator of Mercier in Quebec.

Under our experimental conditions, the preliminary results of survival percentage

(fig.2) showed a mortality of earthworms (>20%), after an exposure duration of 28 days, in
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the soil collected from wooded ground (M071010W) compared to the reference soil Ref07.
As indicated in fig.3, the worms of M071010W lost weight (>50%) compared to control and
reference. Also, M071010W presents a significant effect on earthworms’ growth. Pronounced
effects were observed on the reproduction-related parameters (Fig.4) in M071010W and
MO71010P soils which decreased significantly numbers of total juveniles (hatched

individuals) compared to the reference Ref07.

To determine the subletal effects, on earthworms, of Mercier soils collected on 2007,
the biomarker studied in this part was the neutral red retention time (NRRT). Results showed
in Fig. 5 revealed significant effects of M071010W soil on the decrease of NRRT.

3.2. Effects of Soils collected in 2009

In this study, in vivo toxicity test was also performed using various parameters,
including survival, growth rate, reproductive parameters and immunological biomarker; the
phagocytosis. Fig.6 represents the percentage of earthworm survival in soils following 28
days exposure duration. A significant mortality was observed in M091028W at 14, 21 and 28
days compared to the reference soil (Ref09). Less effect was noted in M091028S and an
absence of mortality in M091028C, Ref09 and control. Although, in each group, there was no
significant effect in time comparing with 7 days of exposure.

In parallel of survival evaluation, the growth rate of earthworms in every week was
calculated based on Martin (1986) equation described above. Fig. 7 indicated a significant
effect in M091028C, M091028W and M091028S which decreased the growth rate of
earthworms after 21-days exposure, compared to reference soil Ref09. It was also observed,
in fig. 7, significant effects in each soil during the exposure time. The soils concerned were;
artificial soil (OECD), Ref09 and M091028C in which the growth was stimulated at 14, 21
and 28-days exposure compared to 7 days.

Evaluation of the reproduction-related parameters in E. andrei at the end-point of 56
days showed other interesting results (Fig. 8). Numbers of juveniles born were 194.00+41.99,
122.50+47.31, 152.25429.97, 232.25+31.61 and 346.75+54.07 for M091028C, M091028W,
M091028S, Ref09 and control, respectively. This revealed a significant effect of M091028W

in which the number of juveniles was lowest. Fig. 8 showed also two other reproductive
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parameters; the numbers of total, and hatched cocoons. Pronounced effects were observed in
M091028W, M091028S which decreased significantly the number of total cocoons and
hatched cocoons compared to reference soil Ref09.

Activity and efficiency of phagocytosis were assessed by the measure of ccelomocytes
having engulfed one bead or more (M1) and three beads or more (M2), respectively. Results
illustrated on Fig. 9 did not show significant phagocytic response of earthworm’s
ceelomocytes following 28-days exposure to Mercier soils. The cell viability was monitored
at the same time of phagocytosis. There were no statistically significant exposure-related

effects (data not shown). The percentage of viability in control samples were 85% and more.

3.3.Chemical analysis of soils and earthworms tissues

Besides in vivo experiments, chemical and physical analyses were carried out on
Mercier soils to investigate relationships between the levels of chemical contaminants (heavy
metals and PCDDs/Fs), soil’s structure, and effects on earthworms. Concerning the inorganic
chemicals, in preliminary study (2007) we have analysed Cd, Pb and Hg, but in 2009 study
we added Zn, Cu, Cr and Ca to the list (Table 1).

PCDDs/Fs analyses were investigated on M091028W and MO091028S which are
situated under the incinerator panache dispersion, and on the reference Ref09. The mean total
concentrations of the 17 toxic congeners and the homologue patterns were illustrated in
Fig.10. It was showed on Fig.10-A that 2378-T4CDD, 12378-P5CDF, 123789-H6CDF and
1234789-H7CDF were not detected in all soils. For other congeners, the concentrations found
were below 10 pg/g except for OCDD, they were 61, 53 and 16 pg/g in M091028W
M091028S and Ref09, respectively. The total TEQs concentrations of PCDD/Fs detected in
these soils, presented in Fig.10-A’, were 1.72, 0.53 and 0.09 pg TEQ/g, respectively. In
addition, Fig.10-B showed profiles of PCDD/Fs homologues found in these soils, where
important levels of OCDD and PSCDF were determined in M091028W, compared to the
reference soil. Also, high concentration of OCDD was detected in M091028S.

Following a 28 days-exposure, a measurement of metals in soils-exposed earthworm’s
tissues was carried out (fig. 11). The metals quantified were; As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mn,

Mo, Ni, Pb, Se, Sr, V and Zn. The results revealed a variability of metal concentrations in
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tissues. However, it was shown that in soils situated under the panache dispersion
(M091028W, M091028S, M091028C, M071010W), earthworms presents high levels of most
metals, except Cr and Sr, compared to the reference or control soils. Mean earthworm tissue
metal concentrations (fig. 11) and corresponding total soil concentrations (table. 1) were used
to calculate bioconcentration factors (BCFs) for five metals; Cd, Pb, Cr, Cu and Zn which
were analysed in both soils and worms. BCFs were calculated as earthworm/soil
concentrations (Hankard ez al., 2004; Ramade, 2007). It was noted (table. 2) that in all sites,
earthworms accumulated Cd up to the original soil concentration. Thus, under the panache
dispersion, at M091028W, M091028S, M091028C and M071010W, the cadmium BCFs
were 12.22, 12.80, 10.80 and 6.55, respectively. Earthworm lead concentrations were below
soil values (BCF<1) for all soils except M071010W (BCF=1.02). Both chrome and copper

BCFs were less than 1 in all soils. In contrast, all zinc BCFs were above 1.

4. DISCUSSION

This study focused on an ecotoxicological investigation of the status of soils near the
dangerous waste incinerator of Mercier, in Quebec. For monitoring the status of receiving
soil ecosystems, earthworms are among the most relevant species (Hankard et al., 2004). The
approach performed in our study was to assess toxicity of soils in laboratory tests in which
toxicological endpoints; growth, survival and reproduction were measured in combination
with two biomarkers; NRRT and phagocytosis. Thus, field soils are sampled and tested under
laboratory conditions (temperature, pH, humidity, organic matter content, photoperiod, etc),

using earthworm E. andrei as bioindicator.

To our knowledge, this paper is the first report on the impact of soils situated close to
the dangerous waste incinerator of Mercier on terrestrial biota as earthworms. In preliminary
study (2007), results indicated mortality (Fig. 2) and growth decrease (Fig. 3) of earthworms
in M071010W which was situated under the plume dispersion of the incinerator. It was also
observed adverse effects on reproduction in M071010W and M071010P. In fact, a significant
reduction of the juvenile’s number was noted. The diminution of the biotic potential of

earthworms was caused certainly by organic and inorganic chemicals present in these soils.

132




In addition, in soil M071010W, the NRRT decreased significantly which reflected
changes/damages in lysosomal membrane stability caused by stress presence (Maboeta et al.,
2002; Fordsmand and Weeks, 2000). NRR assay has proved to be highly sensitive biomarker
of metal exposure when earthworms are exposed to field-contaminated soils. Numerous
studies have reported that NRRT linearly correlates with heavy metals (e.g. Cu, Pb)
concentrations in soils, or their bioavailable fractions (Fordsmand and Weeks, 2000). NRR-
assay was also sensitive to some organic contaminants such as PAH (Hankard et al., 2004)

and pesticides (Vemile et al., 2007).

Similar observations were noted in 2009 study, for soils under the panache dispersion.
Following 28 days-exposure, significant mortality of worms, up to 50%, was seen (Fig. 6) in
MO091028W. In addition, the significant decrease of worm growth rate (Fig. 7) in
M091028W, M091028S, and M091028C and the negative effects of M091028W, M091028S
on the reproductive parameters (cocoons, hatched cocoons and juveniles) (Fig. 8) reflected
adverse effects on the biotic potential of earthworms. Comparing these observations to 2007
results which also demonstrated reduction of worm biotic potential, it may be hypothesized
that the chemical composition of soils under the panache dispersion might contribute to the
observed effects. The measurement of the phagocytic response (Fig. 9) of earthworm’s
ccelomocytes indicated the absence of significant effects which reflected less sensitivity of
this immunological biomarker to toxic potential of Mercier soils. However, the ability of this
biomarker assay to identify a potentially deleterious exposure has previously demonstrated
(Massicote et al., 2003). Many studies on earthworms showed the sensitivity of the
phagocytosis to assess the toxicity of environmental pollutants. It has been shown that the
exposure to mercury, cadmium or zinc was toxic and affected cell viability and phagocytosis
(Fournier et al., 2000; Sauvé et al., 2002; Sauvé and Fournier, 2005). It was also observed
that the phagocytic competence was inhibited by polychlorinated biphenyls (PCBs) (Goven et
al., 1994; Ville et al., 1995).

The biomonitoring of contaminated sites using biological indicators provide useful
information about site status, but the success of this approach still depending on chemical

monitoring of soils and terrestrial biota to establish a comparison between biological
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responses and toxicant concentrations in soils (Hankard ef al., 2004). Quantitative analysis of
six metals (Cd, Pb, Hg, Cr, Cu, and Zn) and PCDD/Fs confirmed the presence of
contaminants in studied soils of Mercier. Comparison of the metal levels found in soils with
criteria of Canadian Council of Ministers of Environment indicated that none of the sites had
exceeded the Canadian recommendation of soil quality (Cd 1.4 pg/g, Pb 70 pg/g, Hg 6.6
pg/g, Cr 64 pg/g, Cu 63 pg/g and Zn 200 pg/g) (CCME, 1999). In contrast, the concentration
of Ca in M091028W was 5 times higher than the medium level (1,37x10* pg/g) found in
Canadian soils (Health Canada, 1987).

In the chemical monitoring, PCDD/Fs were chosen because they were detected in
Canadian soils in the vicinity of industrial areas (Green et al, 2003) and also because of the
lack of information about their toxicity in earthworms. The levels of PCDD/Fs found in
Mercier studied soils did not exceed the Canadian recommendation of soil quality 4 pg TEQ/g
(EC, 2005). The detection of PCDD/Fs in three sites did not give enough information about
the profiles in fields surrounding the incinerator but allow to develop reflexion for further
screen of PCDD/Fs toxicity effects. However, the less concentrations of PCDD/Fs detected in
soils contribute to the toxic effect on earthworms as like as each chemical present in soil. In
addition, it was recently demonstrated that the earthworm surface mucus presented high
affinity for organic contaminants and may significantly affect the fraction, toxicity, and
bioavailability of organic pollutants in the soil (Pan et al., 2010). Concentrations of PCDD/Fs
in earthworm body were not measured here, but as proposed above, it would be a follow-up to
our present study. However, the possibility of their bioaccumulation was not excluded. In fact,
it was already demonstrated that earthworms accumulated 2, 3, 7, 8-TCDD (Reinecke and
Nash, 1984) and other persistent organic pollutants (POPs) such as PBDEs, PCBs and DDTs
(Vermeulen et al., 2010).

The measurement of heavy metal concentrations in worm tissues may contribute to
assess environmental contamination levels, and proved relationship between soil pollution and
earthworm metal bioaccumulation (Paoletti, 1999). In this study, it was shown that
earthworms have the potential to bioaccumulate metals. For both Cd and Zn, the BCFs were
above 1. But, for Cr, Cu and Pb, the BCFs were in most below 1. This variability of metal
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BCFs indicated that uptake and excretion rates, in earthworms, vary for different metals. For
example, it was observed that Al, Ni and Zn are highly regulated by the worm than Pb and Cd
(Holmstrup et al., 2011). These differences reflected that equilibrium tissue concentrations
depends on soil concentration (Hankard ef al., 2004, Morgan and Morgan, 1988). Thus, the
BCFs decreased with increasing soil concentration (Hankard et al., 2004; Vermeulen ef al.,

2010).

5. Conclusion

Prior to present study, nothing was known about the relationship between the status of
soils and terrestrial biota in the vicinity of Mercier incinerator. This study revealed adverse
chronic effects of soils in earthworms. Soils under dispersion plume decreased the growth
rate, the survival and seem to inhibit the fecundity of earthworms during 28 days- exposure
duration. This could be possibly caused by organic and inorganic chemicals found in these
soils. The results showed low concentrations of chemicals, however, bioaccumulate fractions
in earthworm’s tissue, could have contributed to the observed effects. The mixture of
inorganic and organic contaminants present in studied sites of Mercier makes it difficult to
attribute the potential toxicity to one class of contaminants. However, the observed response
represents a summation of toxic effects from each contaminant, measured or unmeasured,

present in these soils.

The perspective of this work is to carry out in sifu experiments in combination of more
chemical analysis; this is a necessary approach to obtain comprehensive information on the

ecotoxicological effects of soils in Mercier area submitted to the incinerator impacts.
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Figure 2: Effect of Mercier soils (2007) on survival of Eisenia andrei earthworms exposed 28
days (n=4). Asterisk represents significant difference (* p< 0.05) compared with reference
soil (REF07).
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Figure 3: Effect of Mercier soils (2007) on the growth of Eisenia Andrei earthworms
exposed 28 days (n=4). Asterisk represents significant difference (* p<0.05) compared
with reference soil (REF07).
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Figure 4: Effect of Mercier soils (2007) on the reproductive parameters of Eisenia Andrei
earthworms (56 days) (n=4). Asterisk represents significant difference
(* p<0.05) compared with reference soil (REF07).
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Figure 5: Mean neutral red retention time (n=4) measured for Eisenia andrei earthworms
exposed 28 days in Mercier soil samples (2007). Asterisk represents significant difference
(* p<0.05) compared with reference soil (REF07).
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Figure 6: Effect of Mercier soils (2009) on survival of Eisenia andrei earthworms exposed 28
days (n=4). Asterisks represent significant difference compared with reference soil (Ref09)

(* p<0.05, ** p<0.01).
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Figure 7: Effect of Mercier soils (2009) on the growth rate of Eisenia andrei earthworms
exposed 28 days (n=4). Asterisks represent significant difference compared with reference
soil (Ref09) (* p<0.05, ** p<0.01). Letters a, b, ¢ and d represent significant difference in
each group (p<0.05).
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Figure 8: Effect of Mercier soils (2009) on the reproductive parameters of Eisenia andrei
earthworms (56 days) (n=4). Asterisks represent significant difference compared with
reference soil (REF07) (* p<0.05, ** p<0.01).
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Figure 9: The percentage of phagocytosis measured for Eisenia andrei earthworms exposed 28
days in Mercier soil samples (2009) (n=4). M1: cells have engulfed one bead and more, M2:
cells have engulfed three beads and more.
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Table 1: Physical and chemical characteristics of Mercier soils

Soails collected on 2007 Sails collected on 2009
Parameter M071010P MO71010L MO71010W Ref09 M091028C M091028W M091028S
pH 5.66 8.66 6.32 7.67 7.47 7.92 7.88
% moisture 27.20 6.60 26.70 15.50 20.06 20.85 15.42
%N 0.64 0.02 0.64 0.21 0.29 0.17 0.15
%C 8.86 5.16 7.79 2.59 5.11 2.32 3.53
C/N 13.84 310.39 12.15 12.15 17.64 13.84 232
% sand 73.32 74.26 54.84 61.77 55.55 79.55 57.11
% silt 2294 23.84 43.28 34.66 28 12.44 41.11
% clay 3.74 1.9 1.88 3.11 12.22 1.1 4.66
Cd (ug/g) 0.71 0.16 0.55 <0.25 <0.25 <0.27 <0.25
Pb (pg/g) 10.79 2.59 8.86 11 11 25 16
Hg (ug/g) 0.14 0.015 0.14 <0.07 <0.07 <0.07 <0.07
Ca(ug/g) Nm Nm Nm 9200 8000 76000 3200
Cr (ug/g) Nm Nm Nm 21 62 14 19
Cu (ug/g) Nm Nm Nm 9 28 20 20
Zn (ug/g) Nm Nm Nm 41 83 63 78

Nm: Not measured (the concentrations of theses metals were not measured in soils in preliminary study of 2007)

Table 2: Metals bioaccumulation factors (BCFs) calculated as earthworm/soil concentrations

Soils collected on 2007 Soils collected on 2009
Metal M071010P MO71010L MO71010W Ref09  M091028C M091028W M091028S
Cd (ug/g) 3,10 6,67 6,55 10,00 10,80 12,22 12,80
Pb (ug/g) 0,11 0,32 1,02 0,33 0,26 0,34 0,35
Cr (ug/g) Nm Nm Nm 0,21 0,14 0,24 0.23
Cu (pg/g) Nm Nm Nm 0,93 0,39 0,55 0,50
Zn (ug/g) Nm Nm Nm 2,44 1,33 1,75 1,41

Nm: Not measured (the concentrations of theses metals were not measured in soils in preliminary study of 2007)
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Figure 10: Concentration profiles of PCDD/Fs in Mercier soils. (A) Mean total concentrations of
the 17 toxic congeners. (A’) Total TEQ concentrations. (B) PCDD/Fs homologue patterns
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RESUME

Des études sur des mésocosmes de vers de terre ont été réalisées sur des sites localisés
sous le panache de I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier. La survie, la croissance
en combinaison avec deux biomarqueurs; la phagocytose et le cycle cellulaire ont été utilisés
pour évaluer ’effet des sols de Mercier sur des vers de terre Eisenia andrei sous des
conditions de terrain. Dans chaque site, et en addition au mésocosme du sol de Mercier, un
mésocosme témoin contenant du sol artificiel a été installé. Les résultats indiquaient que la
survie a été diminuée de plus de 50% dans tous les sols de Mercier aprés 28 jours
d’exposition. Les vitesses de croissance étaient négatives dans la majorité des sites ce qui
réflétait une perte de poids significative. Il a été aussi démontré une induction de I’activité
phagocytaire pour le sol Mercier du site M100915W, tandis quelle a été inhibée pour les vers
exposés au sol de Mercier du site M100915S. Aucun effet n’a été noté dans le site
M100915C. Une induction significative de I’efficacité phagocytaire a été observée chez les
vers exposés au sol de Mercier du site M100915W, mais aucun effet n’a été observé pour les
autres sites. Comparés a leurs témoins, le cycle cellulaire des ccelomocytes a été affecté chez

les vers dans tous les sites étudiés.
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ABSTRACT

Earthworm mesocosms studies were carried out on sites located under the dispersion
plume of the dangerous waste incinerator of Mercier. Survival, growth of worms in
combination of two biomarkers; the phagocytosis and cell cycle, were used in these studies to
assess the effect of Mercier soils on the earthworm Eisenia andrei under field conditions. In
each site, in addition to Mercier field soil mesocosm, a control mesocosm containing artificial
soil was installed. Results indicated that the survival was reduced up to 50% in all field soils
following 28 days of exposure, and the growth rates were negative which reflected that worms
have lost weight significantly in the most of sites. It was also shown that the phagocytic
activity was significantly induced in worms exposed to field soil at site M100915W, while it
was significantly reduced in worms exposed to field soil at M100915S. No effect was
observed for site M100915C. The phagocytic efficiency was significantly induced in worms
exposed to field soil at site M100915W, but no effects were noted for the other sites.
Compared to their controls, the ccelomocyte cell cycle was affected in worms exposed to field

soils at all the sites studied.

Keywords: contaminated soil, mesocosm, earthworms, dangerous waste incinerator,

bioindication, phagocytosis, cell cycle.

1. INTRODUCTION

This study is the second part of the ecotoxicological monitoring of Mercier soils
situated in the vicinity of the dangerous waste incinerator. Mercier is an agricultural area
located at 25 km SO of Montreal (Quebec, Canada). This region undergoes since 1968 effects
of lagoons and underground water contamination by the deflections of oils and toxic wastes.
In addition, since 1972 the Mercier area has been subjected to cumulative impacts of the
emissions of the dangerous waste incinerator built on the same site (BAPE 1994, Gareau et
al., 2005; Vandelac, 2006; Laberge 2007). The incinerator emissions have stirred local public
concerns for their potential adverse effects on health and surrounding environment. Until
now, few data are available on this site, but it is well recognized that a complex mixture of

contaminants is associated to this kind of pollution source as heavy metals and persistent
151




organic pollutants (POPs) which poses serious environmental and human health problems

(Colborn et al., 1996; Vandelac and Bacon 1999).

Previous studies focusing on incinerator atmospheric emissions and their depositions
concluded that these emissions contribute to the contamination of terrestrial environment
(Meneses et al., 1999; Radetski et al., 2004; Xu et al., 2008). Usually, in order to study the
ecotoxicological impact and evaluate soil quality, toxicity tests were conducted on
earthworms to investigate the lethal and sub-lethal effects (Robidoux et al., 1999, 2000, 2001;
Robidoux 2004a, b; Lukkari et al., 2005). Thus, the aim of the present study is to assess the
lethal and sub-lethal effects of earthworm exposure to Mercier soils under field conditions
using phagocytosis and cell cycle as biomarkers in in situ mesocosm studies. The field
applicability of phagocytosis as a biomarker has been demonstrated in earthworms exposed at
contaminated sites containing metals (Massicotte et al., 2003). While, the cell cycle has not
been previously measured in field conditions, thus its efficiency would be examined in this

study.

2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Study areas

This study is the second part of the ecotoxicological monitoring of Mercier Soils
submitted on the impacts of the hazardous waste incinerator. Thus, the same sites selected for
previous laboratory tests were used in the present in situ study. Three field sites located near
Mercier incinerator; under the dispersion plume were used. The first site was a cultivated
corn-land (M100915C) located at about 2 km E (45°17°02.48°°N73°42°09.95° W), the second
was a wooded ground (MI100915W) at approximatively 3 km NE
(45°17°05.70°°N73°42°05.19°W) and the third one was a cultivated field in Saint-Isidore
(M100915S) situated at 3.5 km N (45°18°05.35°°N73°42°06.56’’W). In addition, a fourth
field site (unpolluted) was used as reference. It was found outside the dispersion plume
(Ref10) at about 5 km W (45°18°08.83°°N73°46°0.14°W). It is important to note here that all

exposures concerning the cultivated fields were done in the uncultivated field borders.
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2.2. Measurement of site soil characteristics and chemical concentrations

The physical soil characteristics and its chemical concentrations of heavy metals and
polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and polychlorinated dibenzofurans (PCDFs)
were measured and presented in our previous study which was carried out on the toxicity of
Mercier soils on earthworms under laboratory conditions. However, the humidity and the pH

in all mesocosms were measured after 28 days of exposure.
2.3. Animals

The earthworms, Eisenia andrei were initially purchased from the Carolina Biological
Supply (Burlington, NC, USA) and were used to establish the laboratory culture. Prior to the
experiment, the animals were maintained in earthworm bedding (Magic Products, Amherst,
Jet, WI) at 20 + 1°C, 70-80% (w/w) moisture and 16:8 h light/dark cycle, and fed once a week
with cereal ( Magic Worm Food, Magic Products). Before beginning the experimentation, the

worms were acclimated to the laboratory conditions for two weeks.
2.4. Exposure protocol

The in situ exposure of earthworms was carried out in field soil mesocosms. These
mesocosms were cuboid bags (25¢cm x 25cm x 16cm deep) made from 100 um Nylon mesh,
each constructed from a single piece of material to prevent earthworms from entering or
escaping. The lid of the bag was sealed using Velcro tape (Robidoux et al., 2004). Two
mesocosms were installed at each site (Fig.1). The first one contained the control soil
prepared following OECD protocol (10% (w/w) sphagnum peat, 20% (w/w) kaolinite clay,
70% (w/w) quartz sand, and adjusted to pH 6.5 with CaCO; ) (OECD, 1993). The control soil
humidity was then adjusted to 75% of the total water-holding capacity of the soil. The second
mesocosm was filled with Mercier field soil. This last soil was removed from the ground with
a stainless steel shovel, and was well mixed in a clean plastic bucket before to be transferred
in the bag. Eisenia andrei earthworms (n=32), previously individually weighed, were placed
into each bag for 28 days exposure. Deionized water (1L per mesocosm) and 10 g of dried
cereal were added prior to close the mesocosms. Ten grams of cereals were added after 14

days of exposure. A layer of soil was put on the mesocosms to avoid excessive evaporation
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(Robidoux et al., 2004). After 28 days exposure-duration, the surviving worms were hand
sorted from the mesocosms, counted, and were individually rinsed with distilled water, blotted
dry on a paper towel, weighed and placed in the dark in Petri dish containing a watered filter
paper covered with foil paper for 3 hours. Then, a cell extrusion was performed on the worms

to measure the biomarkers.

(M100915S) N
T M L.
(M100915W)
3.5km T ' M
3km
(M100915C)
Reference 2k T|M
T M S5km ;
Incinerator

Figure 1: Diagram of in situ exposure. C: control mesocosm, M: Mercier field mesocosm.
Each site has a code which means: material/date of mesocosm installation

(year/month/day)/site
2.5. Earthworm biomarker measurements
2.5.1. Cell extrusion

After the egestion of gut contents, the worms were rinsed individually with distilled
water, blotted dry, and a cell extrusion was performed. Briefly, a single worm was inserted
into a 15-ml tube containing 3 ml of Lumbricus balanced salt solution (LBSS) composed of
1.5 mM NaCl, 48 mM KCL, 1.1 mM MgS0O47H,0, 04 mM KH,PO,;, 0.3 mM
NayP04.7H,0, 3.8 mM CaCl,, and 4.3 mM NaHCOs (Brousseau et al., 1997b, 1999; Sauvé et
al., 2002). Then, Ccelomocytes were extracted using an electrical extrusion method which

consists in submiting the liquid medium to a 6 V current for 20- 30 s using aluminium wires
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(Massicote et al., 2003). The worm was then removed from the tube and the solution was

gently shaken.

Cell yield and initial cell viability were determined by diluting 50 ul of cell suspension
with 50 pl of 0.4% trypan blue (Sigma Chemical Co. St. Louis, MO). This mixture was
placed into an improved Neubauer hemocytometer which was microscopically observed

(Sauvé et al., 2002, Massicotte et al., 2003).
2.5.2. Phagocytosis

The phagocytic activity of ceelomocytes was measured in each worm, based on the
protocol of Brousseau et al. (1999). For each cell suspension, a volume of fluorescent latex
beads (Polysciences Inc., Warrington, PA, USA) was added in a bead: cell ratio of 100:1. The
beads were previously sonicated for 5 min at room temperature to get rid of doublet and
triplet beads. The cells (with beads) were then incubated for 18 h at room temperature. To
remove the beads that were not phagocyted, the cell suspension was layered over a 3% bovine
serum albumin (BSA) (MP Biomedicals, LLc (Ohio, USA) and centrifuged at 150 g, 4°C and
for 8 min. The cells collected in the pellet were then resuspended in 500 pl of hematall (Fisher
Scientific, Ottawa, Ont, Canada) containing 0.185% formaldehyde (Sigma-Aldrich, USA) and
0.2% sodium azide (FicherChemical, USA). Thus, the phagocytosis was measured by flow
cytometry (Becton Dickinson, San José, USA) (Brousseau et al., 1999) and for each sample,
the fluorescence of 5000 events was recorded. Results were analysed with the Cell Quest Pro
software (Becton Dickinson) to determine the percentage of cells that engulfed one bead and
more (phagocytic activity) or three beads and more (phagocytic efficiency). The results were

expressed as the percentage of phagocytosis.
2.5.3. Analysis of ccelomocyte cell Cycle

Cell cycle analysis of ccelomocyte was performed using flow cytometry assay. The cells
were first spun at 450g for 5 min in cold ethanol 70%, washed twice in PBS 2% and finally
resuspended in 1 ml of PBS containing RNase (100 pg/ml) and PI (50 pg/ml). Cells were then
incubated at room temperature during 30 min. After incubation period, stained cells were

analyzed by flow cytometer FACScalibur (Becton Dickinson, San José, USA) using the
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orange fluorescence emission for the PI (610 + 20 nm band pass) and the different pass of
channel of FL2 the width and the amplification. For the determination of the cell cycle phases,
a peak area of FL2-H was recorded on a log scale. The quantitative cell cycle and DNA
histogram peak analysis were performed using the Cell Quest Pro software (Becton
Dickinson). The percentages of cells in GO/G1, S and G2/M cell cycle phases were
determined and 5000 events were acquired to evaluate the cell cycle alterations (Frouin et al.,
2010). It is important to note that the human tumor cells (K562) were used as control for the

cell cycle assay because they represent a continuously cycling cell (Quaglino et al, 1996).
2.6. Statistics

The data were expressed as arithmetic means + standard deviations. In each site,
differences between control and Mercier field soil were evaluated by one-way ANOVA
followed by Tukey HSD post-hoc test (p< 0.05). The calculations were performed using
STATISTICA for windows (Version 6.0, StatSoft, Tulsa).

3. RESULTS

After 28 days of in situ exposure of earthworms in mesocosms installed in selected
Mercier sites located in the vicinity of the incinerator, some observations were noted in the
day of mesocosm recuperation. Thus, in the reference site, one bag was found outside the hole
and the second was semi-closed, and no worms were found in the two bags. This suggested
that bags were curiously opened and all worms got out. This act of vandalism forced us to do
not consider the reference soil in this study. So, only sites located under the dispersion plume

have been considered.

3.1. Soil characterictics at the study sites

Mean soil pHs were constant in control soils, and varyied between 6.95 at M100915C
and 7.42 at M100915W (Table 1). Moisture levels were approximately equal in control and
field soils at M100915C and M100915S sites. However, at the site M100915W, the moisture

level in control was lower than the field soil. Also, it was found that the moisture levels in
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field soils from M100915C and M1009158S sites were less than that from M100915W site
which was 33.68%.

Table 1: Mean values of pH and moisture level in soils of study sites

Site code soil pH moisture level (%)
M100915C Control 6.64 22,59
Mercier soil 6.95 23,29
M100915W Control 6.67 19,26
Mercier soil 7.42 33,68
M100915S Control 6.66 20,82
Mercier soil 6.97 19,95

3.2. Survival and growth

After 28 days-exposure duration, a mortality of earthworms was observed in all the
mesocosms including controls and field soils at all the sites (Fig. 2). Thus, at M100915C, a
mortality of 20% was noted in control mesocosm and 50% in mesocosm of field soil. At
M100915W site, 50% of mortality was obtained in the control and about 70% in Mercier soil.
Finally, the M100915S site showed the highest mortalities in both control and Mercier soil

mesocosms, which were about 70 and 80 %, respectively.

In order to evaluate the effects of Mercier soils on the growth of earthworms, two
parameters were measured; the percentage of growth and the relative growth rate in each site
for control and field soil mesocosms, and the same profiles were obtained (Fig. 3). Thus,
under the field conditions, the growth percentages of worms in controls at M100915C and
M100915W sites increased (Fig. 3A) and the growth rates were positive (Fig. 3B). In contrast,
the worms in the control mesocosm at M100915S site lost weight; this was also indicated by
the negative growth rate. In Mercier soils, all worms lost weight significantly (Fig. 3) and the
growth rates were negative, except at the site M100915C where the worms grew up slowly
but the growth did not exceeded 5%.
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Figure 2 : Effects of Mercier field soils on the percentage of survival of Eisenia andrei
earthworms exposed in situ for 28 days (n=32).
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Figure 3: Effects of Mercier field soils on the growth of Eisenia andrei earthworms exposed
in situ for 28 days. (A): Percentage of growth, (B): the relative growth rate (%).
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3.3. Cell yield and viability

Extruded ccelomocyte yield was illustrated on Fig. 4. No significant effects were
observed in controls and Mercier field soils at M100915C and M100915S sites. However, at
M100915W site, the cell yield of worms exposed to field soil was significantly (p<0.05)
lower from the control. Cell viability (Fig. 5) was shown to be unaffected by in situ exposure

of earthworms in all soils.
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Figure 4: Effects of Mercier field soils on the cell yield of Eisenia andrei earthworms

exposed in situ for 28 days. Asterisk represents significant difference compared with
controls (* p<0.05).
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Figure 5: Effects of Mercier field soils on the viability of ccelomocytes of Eisenia andrei
earthworms exposed in situ for 28 days.

3.4. Phagocytosis

The phagocytic activity was significantly (p<0.01) induced in worms exposed to field
soil at M100915W site, while it was significantly (p<0.05) reduced in worms exposed to field
soil at M100915S (Fig. 6). No effect was observed for M100915C site. The phagocytic
efficiency was significantly (p<0.05) induced in worms exposed to field soil at M100915W

site, but no effects were noted for the other sites (Fig. 7).

3.5. Cell cycle

Using a flow cytometric approach (Fig.8), The DNA content in freshly collected
ccelomocytes was compared to the human tumor cell line (K562) (Fig. 9). In this approach,
DNA content may be directly proportional to PI fluorescence. Thus, Fig. 9 revealed that E.
andrei ceelomocytes contain less DNA than K562, a tumor cell line of erythromyeloid origin

which represents a continuously cycling cell.

The proportion of cells in the GO/G1, S and G2/M phases (Fig. 10) were compared
between sites and showed that the cell cycle was affected in each site. The proportion of cells

in GO/G1 increased significantly (p<0.001) at M100915C in field soil compared to its control,
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while it decreased significantly (p<0.01) at M100915S in field soil too compared to its
control. The phase S showed to be not affected by the exposure of worms to the different
sites. The proportion of cells in G2/M decreased significantly (p<0.001) at M100915C in field
soil compared to its control, while no differences were shown at the other sites. Finally, the
proportion of cells in apoptosis decreased significantly (p<0.01) at M100915C in field soil
compared to its control, but it increased significantly in field soils in both M100915W and
M100915S sites.

< . *k < S Control
5 “ \\ 1 Mercier soil

Figure 6: Effects of Mercier field soils on the phagocytic activity of ceelomocytes in Eisenia
andrei earthworms exposed in situ for 28 days. Asterisk represents significant difference
compared with controls (* p<0.05; ** p<0.01).
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Figure 7: Effects of Mercier field soils on the phagocytic efficiency of ccelomocytes in
Eisenia andrei earthworms exposed in situ for 28 days. Asterisk represents significant
difference compared with controls (* p<0.05).
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Figure 8: Cytograms of flow cytometric analysis of cell cycle. In the left: Dot plot
representing the gate of cycling cells. In the right: the histogram used to quantitatively
evaluate cell cycle distribution (the markers indicate the phase; M1: G0/G1, M2: S, M3:
G2/M and M4: apoptosis)
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Figure 10: Flow cytometric analysis of cell cycle and apoptosis in ceelomocytes of E. andrei
earthworms exposed in situ for 28 days in Mercier field soils. Asterisk represents
significant difference compared with controls (* p<0.05, ** p<0.01, *** p<0.001).

4. DISCUSSION

This study showed the effect of earthworm exposure to Mercier soils under field
conditions (mesocosms studies) where toxicological endpoints; growth and survival were
measured in combination with two biomarkers; phagocytosis and cell cycle. There was no
previous study that reports the effects of terrestrial in vivo exposure to soils situated near the
dangerous waste incinerator of Mercier and biomarker measurements under field conditions.
The physical and chemical characteristics of selected sites were already measured in the first
part of the ecotoxicological monitoring of Mercier soils. The first part concerned the tests

under laboratory conditions. Thus, in the present study, just the pH and the moisture levels in
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mesocosms after 28 days were measured (table 1). The levels found were in general

comparable and were less to cause stress to the exposed worms.

Mesocosm studies showed that earthworms exposed to Mercier soils were affected as
revealed by the percentage of mortalities (up to 50%) noted in all soils tested including the
field soils and controls (Fig. 2). Also, as indicated by the negative growth rate (Fig. 3), the
worms at M100915W and M100915S sites lost weight. The general tendency of the results
showed that the decrease in weight was soil quality and time dependent. For the soil quality, a
previous quantitative analysis of 15 metals and PCDD/Fs has confirmed that these two soils
were contaminated by range of metals (Cd, Pb, Hg, Cr, Cu, and Zn) but at concentrations
below than the Canadian recommendation of soil quality. It was also demonstrated that
OCDD dominate in the total concentration of PCDD/Fs in these two sites. So being a
conservative matrix, soil can act as natural sink for the long-term accumulation of PCDD/Fs.
In other studies, mesocosms were installed for a period varying between 10 (Robidoux et al.,
2004) to 12 days (Hankard et al., 2004) while in our study, the worms were exposed in the
mesocosms for 28 days which may be a long time for worms to support the environmental

fluctuations in limited area (bag).

In the biomarker measurements, we first evaluated the extruded cell yield of worms and
the cell viability. Ceelomocyte cell yield, quantified using a light microscope, showed
significant low level at M100915W field soil compared to control (Fig. 4). Numerous studies
have demonstrated the relationship between cell yield and worm weight and proved that cell
yield is a linear function of body weight (Sauvé and Fournier, 2005). Effectively,
Earthworms exposed to M100915W field soil have a lower biomass after 28 days-exposure
and the lower cell yield, too. The viability of extruded ccelomocytes seems to be not affected
by the PCDD/Fs concentrations (Fig. 5). This indicated that the adverse effects noted were not

the result of decreased cell viability.

The measurement of the phagocytic response of earthworm’s ceelomocytes indicated
that the exposure to M100915W site stimulated the phagocytic activity (Fig. 6) and efficiency
(Fig. 7). However the worm’s exposure to M100915S site inhibited the phagocytic activity
and no effects were observed on the efficiency. A suppression of an immune function may
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have adverse effects on the survival of organisms. This deficiency in immune functions is

considered as a sign of toxic effects of environmental pollutants (Fournier et al., 2000).

The cell cycle is composed of four distinct phases: G1 phase, S phase (synthesis), G2
phase (interphase) and M phase (mitosis) and when cells have temporarily or reversibly
stopped dividing they have entered a state of quiescence called GO phase (Frouin et al., 2010).
Our results revealed that a higher number of cells were found in the GO/G1 phase and cell
percentage in S and G2/M phases was reduced. Also, the cell cycle distribution data
demonstrated that it was affected at all the studied sites (Fig. 10).

In summary, the present in situ study came in support to a previous laboratory study and
confirmed the presence of contamination in Mercier soils located in the vicinity of the

dangerous waste incinerator.
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4.4. SYNTHESE

Le suivi écotoxicologique des sols de Mercier au laboratoire pour les périodes 2008 et
2009 a révélé une diminution significative de la survie des vers, de la croissance et des
parametres de reproduction soit une diminution du nombre de cocons et de juvéniles, dans les
sites situés sous le panache de I’incinérateur. Il a été démontré aussi que les vers exposés a ces
sols avaient accumulé des taux élevés de Zn et de Cd. La mesure des biomarqueurs a montré
également une diminution significative du temps de rétention du rouge neutre traduisant une
fragilité de la membrane lysosomale. Par ailleurs, dans 1’étude in situ (mésocosmes), il a été
noté une mortalité des vers supérieure a 50% dans tous les sols se trouvant sous le panache de
I’incinérateur, une perte de poids significative et une modulation du systéme immunitaire ont
ét¢ aussi enregistrées. De plus, le cycle cellulaire des ccelomocytes semblait étre affecté chez

les vers exposés a ces sols.
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CHAPITRE 5 : DISCUSSION ET
CONCLUSIONS GENERALES
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En écotoxicologie, ’évaluation de la toxicité aigiie ou chronique des polluants
chimiques au laboratoire a pour but de prédire leurs effets dans 1’environnement. Ainsi, notre
premier objectif était axé sur I’identification et 1’évaluation des effets immunotoxiques d’un
mélange de PCDD/F en laboratoire via des tests in vitro et in vivo, afin de prédire et d’évaluer
ces effets sur 1’activité biologique des vers de terre dans leur environnement naturel (sol).
Dans notre cas, il s’agit des sols se trouvant aux alentours et plus particuliérement sous le
panache de I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier. Les résultats obtenus dans ce
premier théme ont montré que les PCDD/F modulent la réponse immunitaire chez les vers de
terre E. andrei. En effet, les résultats des tests in vitro ont mis en exergue qu’un mélange
contenant 25x10” ng 2378-TCDD/ml, 25x10™ ng 2378-TCDF/ml, 62,5 x10° ng 12378-
PeCDD/ml, 62,5 x10” ng 12378-PeCDF/ml, 62,5 x10” ng 123678-HxCDD/ml, 62,5 x107
ng 123678-HxCDF/ml, 62,5 x10® ng 1234678-HpCDD/ml, 62,5 x10° ng 1234678-
HpCDF/ml, 125 x10 ng OCDD/ml et 125 x10° ng OCDF/ml, stimule la phagocytose et
I’activité des cellules NK-like des ceelomocytes, mais qu’un mélange deux fois plus concentré
est cytotoxique. Par ailleurs, dans le premier test ir vivo ou les vers de terre étaient en contact
avec un papier filtre contaminé, la premiére altération immunologique observée était la
diminution significative de la cellularité. Cette perte de cellules immunitaires entraine une
réduction de la production de cytokines qui participent a la signalisation intercellulaire, en
addition a leur implication dans la multiplication cellulaire, la différenciation et la survie des
cellules. Ce déficit immunitaire peut alors avoir un impact sur tous les systémes
physiologiques du ver de terre. Dans ce méme test, il a été observé une inhibition significative
de I’activité phagocytaire pour les trois plus fortes concentrations du mélange testées. En
parall¢le, dans le deuxiéme test in vivo ou les vers de terre étaient en contact direct avec le sol
contaminé par les dioxines, il en découle des résultats trés pertinents soit; une diminution
significative de la croissance, de la cellularité, et de 1’activité phagocytaire des ccelomocytes a
une concentration du mélange contenant 1 ng 2378-TCDD/g sol. Cependant, une stimulation
de D’activité des cellules NK a été observée pour une plus faible concentration du mélange
(contenant 0,1 ng 2378-TCDD/g sol). A partir de ces résultats, il ressort que ’inhibition de
I’activité phagocytaire des cellules immunitaires des vers de terre refléte un effet

immunosuppresseur des dioxines. En général, tel que défini dans la littérature, les propriétés
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immunosuppressives se traduisent par une diminution de la résistance vis-a-vis des infections
bactériennes et virales (Fournier et al., 2000). De méme, la stimulation de I’activité des
cellules NK-like observée est une manifestation immunotoxique. Le ver de terre comme tout
autre organisme posseéde une balance entre I’immunité cellulaire et humorale. Par exemple, si
I’immunité cellulaire est diminuée par une substance immunotoxique, 1’hdte augmente la
réponse immunitaire humorale afin de compenser cette suppression. Cette augmentation se
manifeste en général par une syntheése et sécrétion des cytokines par des cellules spécifiques
telles que les cellules NK. Donc, toute altération d’une fonction immunitaire ou du nombre de
cellules peut induire une production anormale de cytokines ce qui causera une dérégulation du
systétme immunitaire et par conséquent pourra provoquer des maladies auto-immunes
systémiques ou spécifiques d’organes. Cela peut également provoquer 1’anergie et le cancer
(Descotes et al., 2000, Frouin et al., 2008). Il est important de noter ici que les expositions in
vivo des vers de terre E. andrei aux dioxines, ont démontré que la réponse de ces derniers
n’est pas dépendante de la dose. Ceci peut étre lié au phénoméne d’hormeése et/ou a une

variation de la vitesse d’absorption et de rétention des dioxines par les vers exposés.

Un autre volet qui s’est ajouté aux tests in vivo était I’évaluation de la biodisponibilité
des PCDD/F. Les résultats indiquent que 1’atténuation ou la vitesse de dégradation est plus
rapide pour les sols moins contaminés par les dioxines ce qui est prouvé par la faible quantité
de résidus trouvé, aprés 28 jours, dans les sols contaminés par de faibles concentrations de

PCDD/F comparés a ceux fortement contaminés.

Notre deuxiéme objectif dans ce projet visait une investigation chimique et biologique
du statut des sols aux alentours de I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier. La
caractérisation chimique des sols a montré que les sols contenaient une large gamme de
métaux (Cd, Pb, Hg, Cr, Cu et Zn) et de congénéres de PCDD/F dont les teneurs n’excédaient
pas les recommandations canadiennes pour la qualité des sols. Cependant, ceci n’exclue pas
leur effet toxique sur la faune terrestre sachant que le sol est une matrice trés complexe et tous
les composants chimiques interagissent entre eux. De plus, les phénomenes d’absorption par
les organismes vivants dans les sols et leur mobilité, la complexation et méme 1’érosion des

sols, contribuent a la variation des teneurs en dioxines dans les sols. La quantification des
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dioxines a été réalisée seulement dans trois sols de Mercier et a permis de tracer pour la
premiére fois des profils dans les sols de la région avoisinant I’incinérateur. Les profils
obtenus pour les congénéres et les homologues ont montré que 1’OCDD et le PeCDF sont les
plus importants contributeurs dans la concentration totale des PCDD/F dans les sols. Nos
résultats corroborent trés bien les résultats de plusieurs études de monitoring réalisées aux
alentours des incinérateurs, pour lesquelles des profils semblables ont été obtenus (Floret et
al., 2007, Andersson and Ottesen, 2008; Xu et al., 2009). La présence de ces composés a été
lié surtout aux procédés de combustion des déchets, la volatilité des congénéres et leur mode
de dépdt; sec ou humide. Il est bien connu que les molécules lourdes se déposent et que, par
contre, les plus légeres se volatilisent; c’est le cas des TCDD dont de nombreux travaux ont
montré que ces molécules peuvent se retrouver a des centaines de kilométres par rapport a la
source. Ceci est associé surtout a leurs pression de vapeur (1x10%- 1,5x107 Pa) et leur
coefficient de diffusion dans ’air (3,6 £ 0,08 cm?/s) élevés, ainsi qu’a d’autres propriétés
physico-chimiques.

L’exposition des vers de terre sous les conditions contrdlées de laboratoire a mis en
évidence que les sols se trouvant sous le panache de I’incinérateur ont provoqué une
diminution significative de la survie, de la croissance et des parameétres de reproduction
(cocons et juvéniles), aprés 28 jours d’exposition. De méme, 1’étude in situ a permis de
constater et de confirmer les mémes réponses. En effet, il a été observé des mortalités allant
de 50 a 80% chez les vers exposés dans les mésocosmes installés sous le panache. De plus,
I’évaluation de la croissance chez les vers restants dans ces mémes mésocosmes annongait
une perte significative de poids. Ces expériences ont €galement permis de démontrer que ces
sols ont des effets sub-létaux évalués par la mesure de biomarqueurs soit; I’intégrité de la
membrane lysosomiale en mesurant le temps de rétention du rouge neutre (TRRN), 1’activité
phagocytaire et le cycle cellulaire des ccelomocytes. Les résultats ont révélé une diminution
du TRRN traduisant une fragilité de la membrane lysosomiale. Cette réponse confirme que,
dans les ccelomocytes des E. andrei exposés, les lysosomes étaient la cible subcellulaire de
I’action des métaux lourds et des polluants organiques (ex. : PCDD/F) présents dans les sols.
Plusieures études ont démontré une corrélation linéaire entre le TRRN et les concentrations de

métaux lourds (ex.: Cu, Pb) dans les sols ainsi que de certains contaminants organiques
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(ex. : pesticides, PAH). D’autre part, nos expériences de terrain ont mis en évidence une
modulation (stimulation ou inhibition) de la réponse phagocytaire qui refléte une diminution
de la performance du systéme immunitaire. Par ailleurs, une perturbation du cycle cellulaire
des ceelomocytes chez les vers exposés sous le panache a été observée. En général, en cas
d’altération d’ADN interviennent des enzymes de réparation et un systéme de contrble
régulant le cycle cellulaire (Kouassi et al., 2003). Cependant, nos résultats démontrent la
défaillance de ce systéme de contrdle et d’une réparation incompléte qui a conduit a la
perturbation du cycle et méme a la mort cellulaire par apoptose surtout dans le site de St-

Isidore située sous le panache.

Les réponses que nous avons observées sont causées certainement, en partie, par les
substances chimiques organiques et inorganiques trouvées dans ces sols et en partie par
d’autres éléments non déterminées. Par contre, en dépit des faibles teneurs mesurées dans les
sols, la fraction bioaccumulée dans les tissus des vers de terre peut contribuer de maniére
remarquable a ces effets observables. En effet, I’analyse des résidus de métaux dans les vers
exposés 28 jours aux sols de Mercier sous les conditions contr6lées de laboratoire a permis de
déterminer le facteur de bioaccumulation de chaque métal calculé par rapport a sa
concentration dans le sol. Les résultats ont révélé des valeurs élevées pour le Cd et le Zn dans
tous les sols en particulier ceux situés sous le panache, ce qui explique les perturbations sur
les parameétres biologiques observées. Toutefois, le mélange complexe de contaminants
organiques et inorganiques présents dans les sols de Mercier ne permet pas d’attribuer le
potentiel toxique de ces sols a une classe de contaminants. Cependant, on peut conclure que
les réponses observées sont la combinaison des effets individuels toxiques de chaque
contaminant, mesuré ou non, présent dans ces sols. De plus, basés sur nos résultats de
I’immunotoxicité des dioxines et sur d’autres résultats d’immunotoxicité des métaux lourds
chez les vers de terre, il ressort que le systéme immunitaire du ver de terre peut étre affaibli
suite a I’exposition permanente aux polluants retrouvés dans son environnement. I pourrait
donc étre moins en mesure de se défendre, en présence d’un pathogéne par exemple. En effet,
certains métaux lourds (Cd, Hg, Pb) possédent des propriétés immunosuppressives qui
proviennent en partie de leurs effets cytotoxiques, par induction d’apoptose ou de nécrose

dans les cellules du systéme immunitaire, entrainant ainsi une diminution de la résistance aux
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infections (kouassi et al., 2003; Fournier et al., 2000). Ce déficit pourrait avoir un impact
négatif sur d’autres systémes physiologiques ce qui expliquerait 1’atteinte & la performance de

I”activité biologique observée sur nos vers de terre.

Enfin une question importante s’impose quant a la provenance des PCDD/F et des
métaux et I'implication de I’incinérateur. Il est important de rappeler ici que la région d’étude
est une zone agricole, donc il est difficile de discriminer la contribution des engrais et des
pesticides. Cependant, afin de minimiser cette contribution et la variabilité dans nos résultats,
nous avons ciblé des sites non cultivés soient; des boisés et les bordures non cultivées des
champs cultivés, car il a été déja démontré que les caractéristiques chimiques des parties
cultivées et non-cultivées des champs sont significativement différents (Chabot et Simard,
1997). Les résultats observés sous le panache démontrent donc I’implication des émissions de
Pincinérateur. De plus, il est bien connu que les PCDD/F peuvent pénétrer accidentellement
dans I’environnement et donc dans les sols suite aux émissions des procédés de combustion.
Gardant a ’esprit que la seule activité humaine industrielle avoisinant ces sols dans un rayon
de 2 4 5 km étant I’incinérateur ou est effectuée la combustion de déchets dangereux de
différentes natures et provenances, il est trés probable que la majorité de la pollution aux

PCDD/F observée soit due a la présence de cet incinérateur.

Dans le futur, étant donnée que les produits agricoles sont considérés comme 1’une des
sources majeures de transfert de contaminants vers 1’étre humain, par le biais surtout des gras
animaux, une perspective de ce travail est de pouvoir évaluer la contamination de certaines
cultures destinées a 1’alimentation animale (mais grain et soja) situées dans le panache de
I’incinérateur de Mercier, et d’examiner également certains produits d’élevage (ex.: le lait).
La disponibilité de telles données ainsi que les concentrations de dioxines en phases
particulaire et gazeuse dans I’air permettront la modélisation de la vitesse de déposition totale
des PCDD/F sur les sols avoisinant 1’incinérateur, en fonction des caractéres spécifiques du
site de Mercier. Parmi les modeles les plus utilisés dans les études d’évaluation de risques et
d’estimation d’une exposition aux polluants est celui développé par USEPA (1999). Dans ce

modeéle, la vitesse de déposition totale Ds est calculée par 1’équation suivante;
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Cs.Ks.Zs.BD

Ds=
1-exp(-ks . Tc)

O, Ds est la vitesse de déposition totale de dioxines (pg/m” .an), Cs est la concentration dans
le sol (pg/kg), ks (an™) est la constante de perte dans le sol due a tous les processus
(ex. : érosion, irrigation), Zs est la profondeur (m), BD est la densité du sol (kg/m3) et Tc est
le temps de déposition (an). L’évaluation de ces paramétres permettra 1’estimation de la
quantité totale de dioxines déposée dans le sol avoisinant I’incinérateur pendant 40 ans
d’incinération, sachant que au moins 2% de la quantité de PCDD/F émise par les incinérateurs
se retrouve dans le sol (Lorber et al., 1998). Ceci nous laisse conclure que 98% de ces
substances toxiques continuent a se disperser dans 1’environnement. Toutefois, en se basant
sur les rapports historiques de I’incinérateur Clean Harbors, Inc., une quantité totale de 1,46 g
TEQ a été rejeteée entre 2002 et 2010 (INRP, 2011), d’ou, une extrapolation des résultats de
Lorber et al. (1998) sur I’'incinérateur de Columbus (Ohio, USA) a I’incinérateur de Mercier,
nous permet de déduire qu’une quantité de 29,2 mg TEQ (2% de la quantité totale) se trouve
dans les sols avoisinant I’incinérateur de Mercier et que 1430,8 mg TEQ (98%) se dispersent

dans I’environnement depuis 2002.

Dans un contexte d’évaluation de risque, il serait aussi important de tracer des profils de
concentrations de PCDD/F et de métaux lourds dans les sols du site en fonction de la distance

par rapport a I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier.
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ANNEXE A

Le tableau suivant résume, par classe d’homologues totaux, les résultats d’analyses pour les 17

congéneres de dioxines/furannes mesurés dans les 25 échantillons de tissus graisseux animaux.

Tableau A.l1. Concentration en homologues totaux des dioxines/furannes dans les tissus
graisseux des 25 carcasses d’AMR collectés en 2004 et 2005 (en pg/g)

Octa Octa
Numéro ’AMR Total | Total | Total | ~pp | Total | Total | Total | Total COF
Penta | Hexa | Hepta Tetra | Penta | Hexa | Hepta
CDD CDD CcDD CDF CDF CDF CDF

#7-9-RL-?-30-0CT-2004 0,326 2,57 1,16 10,9 0 0,947 3,83 0 2,74
#6-9-RL-?-30-OCT-2004 0 0 0 6,83 0 0 0 0 0
#3-6-RL-30/10/2004 0 0 2,09 7,92 0 0 0 0 0,617
#2-10'-RL-F-30-0CT-2004 0 0,788 5,99 12,2 0 0,146 | 0,552 0 1,38
#1-8-RL-F-30-OCT-2004 0,237 | 1,34 23,6 254 0 0 0 0 3,06
#4-9-RL-30/10/2004 0 0,478 9,42 9,42 0 0 0 0 0,818
#1-7-RL-30/10/2004 0 0 2,48 7,87 0 0 0 ] 0
#1-4-RL-?-30-OCT-2004 0 0 5,44 21,9 0 0,907 | 1,63 0 4,56
#1-11-RL-M-30-OCT-2004* 0 0,452 | 1,361 | 8,235 0 0 0 0 0,1675
#11-2-RL-F-22-0CT-2004 0 2,55 16,3 101 0 0,141 | 0,411 0 23
#4-1-RL-F-30-OCT-2004 0 1,54 9,03 18,4 0 0,371 | 0,663 0 0
#2-12-RL-M-30-OCT-2004 0,814 | 0913 | 3,54 | 37,6 0 0 1,47 0 1,69
#3-12-RL-M-30-0OCT-2004 0 0 0,421 | 1,08 0 0 0 0 0
#1-16-RL-?-30-OCT-2004 1,36 7,85 26,8 82,6 2,7 1,75 4,16 0 3,5
#3-15-RL- 30/10/2004 0 1,33 10 35,4 0,409 0 0 1,69 1,61
#1-17-RL-F-30-OCT-2004 0,111 0 0,89 2,2 0,542 | 0,639 | 0,117 0 0

0 0 8,14 12,3 5,02 4,01 | 0,365 0 2,34
#2-4-MUS-M-30-0CT-2004 13,3 43,5 16,3 104 0 36,5 34,4 0 0
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#3-3-6-RL-?-01-OCT2005 0,532 34 14,9 65,7 0 0 1,65 0 3,81
#3-2-6-RL-1/10/2005 0 0 3,15 35,5 0 0 0 0 1,02
#3-1-7-RL-F-01-OCT-2005 0 0 0 7,46 0 0 0 0 0

#3-1-12-RL-1/10/2005 0 0 2,1 10 0 0 0 0,422 | 0,678
#3-3-1-RL-?-01-0OCT-2005 0 0,347 | 2,55 8,75 0 0 0 0 0

#3-1-13-RL-F-01-OCT-2005 4,56 7,79 11,5 39,9 | 0,838 | 8,23 16,2 0 8,21
#3-2-16-RL-1/10/2005 0 0,741 | 6,65 69,4 0 0 0 0 3,28

- Le tetra CDD n’a pas été détecté.

* Les données de I'AMR #1-11-RL-M-30-OCT-2004 proviennent de la moyenne de deux résultats

d’analyses différentes réalisées par Maxam a partir du méme échantillon.
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ANNEXE B

Supplément des tests in vitro

Résultats des tests dose-réponse : Etude des effets des PCDD/F sur la
phagocytose chez les vers de terre E.andrei (tests in vitro)

Tableau 1 : Concentrations des PCDD/F utilisées dans les tests dose-réponse

PCDDs/Fs C1 (ng/mi)x1073 C2 (ng/mi)x107  C3 (ng/ml)x1073
2378-TCDD 3,125 6,25 12,5
2378-TCDF 3,125 6,25 125
12378-PeCDD 7,8125 15,625 31,25
12378-PeCDF 7.8125 15,625 31,25
123678-HxCDD 7,8125 15,625 31,25
123678-HxCDF 7,8125 15,625 31,25
1234678-HpCDD 7,8125 15,625 31,25
1234678-HpCDF 7,8125 15,625 31,25
OCDD 15,625 31,25 62,5
OCDF 15,625 31,25 62,5

B.1. Effets sur la viabilité
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Figure B.1: Viability of ceelomocytes exposed to PCDDs/Fs following phagocytosis kinetics.

(a: without preincubation, b, ¢, and d with preincubation of 3, 6 and 12 hours, respectively).

Data are presented as mean = SD (n=6).
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B.2. Effets sur la phagocytose
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Figure B.2: Kinetics of phagocytosis of ceelomocytes exposed to PCDDs/Fs (a: without
preincubation, b, ¢, and d with preincubation of 3, 6 and 12 hours, respectively. M1 (light

bars): cells engulfed one bead and more, M2 (dark bars): cells engulfed three beads and
more). Data are presented as mean + SD (n=6).
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B.3. Suivi de la viabilité des coelomocytes non traités
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Figure B.3: Monitoring of single Ccelomocytes viability following kinetics of

phagocytosis (* p< 0.05, ** p<0.01)

Note: un temps de 3 heures a été optimisé pour une préincubation aux dioxins des

coelomocytes avant Uincubation aux billes de latex (dans le test de phagoytose).
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ANNEXE C

Résultats supplémentaires (biomarqueurs et analyse chimique

C.1. Résultats obtenus aprés la mesure d’une batterie de biomarqueurs dans 1’étude

écotoxicologique préliminaire des sols de Mercier réalisée en 2007-2008.
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Figure C.1 : Effets des sols de Mercier sur la cellularité et la viabilité cellulaire des vers de
terre apres 28 jours d’exposition.
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Figure C.2 : Effets des sols de Mercier sur la phagocytose des ccelomocytes chez les vers de
terre aprés 28 jours d’exposition.
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Figure C.3: Effets des sols de Mercier sur I’activité des MTLPs dans les tissus des vers de
terre apres 28 jours d’exposition.
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Figure C.4 : Effets des sols de Mercier sur I’activité de la Catalase (CAT) chez les vers de
terre apres 28 jours d’exposition.
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Figure C.5 : Effets des sols de Mercier sur I’activité de la Superoxyde-dismutase (SOD) chez
les vers de terre apres 28 jours d’exposition.
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Figure C.6 : Effets des sols de Mercier sur I’activité de la Catalase chez les vers de terre
apres 28 jours d’exposition.
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C.2. Analyse chimique de métaux
Les analyses ont été réalisées dans le laboratoire des pollutions industrielles du centre

d’expertise en analyse environnementale du Québec (CEAEQ)

C.2.1. Dans les sols
-Numéro de la méthode MA.200-MET 1.2

« Détermination des métaux : méthode par spectrométrie de masse a source ionisante au
plasma d’argon »

- La méthode pour I’analyse du mercure est « MA. 200 Hg 1.1 » : méthode par
spectrophotométrie d’absorption atomique, formation de vapeur.

Note : les détails des 2 méthodes sont disponibles sur le site du CEAEQ :
http://www.ceaeq.gouv.qc.ca/methodes/method_numer.htm

Tableau C2.1 : limites de détection des métaux dans les sols

Métal Limite de détection

Cadmium 0,25

Calcium 15

Chrome 1

Cuivre 2

Plomb 1 I‘
Zinc 4

Mercure i 0,07

C.2.2. Dans les tissus

- Numéro de la méthode MA. 207 - Mét 2.0

"Détermination des métaux dans les tissus animaux : Méthode par spectrométrie de
masse a source ionisante au plasma d’argon aprées digestion a ’acide nitrique et
chlorhydrique"

- Digestion d’une masse d'environ 50 & 100 mg d'échantillon sec avec HC] et HNO3
concentré de qualité SeaStar.

- Le dosage des échantillons est effectu€ a 1’aide d’un spectrométre de masse couplé a
une source d’émission au plasma d’argon de marque Perkin Elmer Sciex, modéle Elan
DRC II
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Tableau C2.2 : limites de détection des métaux dans les tissus

métal limite de détection
Arsenic 0,02
baryum 0,001
Cadmium 0,009
Cobalt 0,0006
Chrome 0,003
Cuivre 0,02
Fer 0,2
Manganése 0,004
Molybdéne 0,0006
Nickel 0,005
Plomb 0,0005
Sélénium 0,05
Strontium 0,005
Vanadium 0,04
Zinc 0,06
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