Université du Québec
INRS - Centre Eau Terre Environnement

Accumulation, répartition subcellulaire et effets du nickel et du thallium
dissous ou d’origine alimentaire chez le téte-de-boule
(Pimephales promelas)

Par
Dominique Lapointe

These présentée
pour 1’obtention
du grade de Philosophiz doctor (Ph. D.)
en Sciences de I’eau

Jury d’évaluation

Examinateur externe Emilien Pelletier
Institut des Sciences de la Mer

Examinateur externe : James C. McGeer
Wilfrid Laurier University

Examinateur interne Peter G. C. Campbell, INRS-ETE

Directeur de recherche Patrice Couture, INRS-ETE

© droits réservés de Dominique Lapointe, 2009







il

To strive, to seek, to find, and not to yield.

Lord Alfred Tennyson
Ulysses (1842)







<

[...] our home is not the house or the street or
the nation where we live, but the Earth itself.

James Lovelock
The Vanishing Face of Gaia
A Final Warning, 2008







vii
Résumé

Bien qu’il soit démontré que les proies consommées peuvent représenter une importante
source de métaux pour différents organismes aquatiques, la réglementation pour la protection
des écosystémes et des organismes aquatiques est €tablie a partir de données obtenues suite a
des expositions aux métaux dissous. Afin d’évaluer adéquatement les risques associ€s a la
présence de métaux dans I’environnement, il importe de caractériser les sources (eau vs
proies), le comportement (spéciation, biodisponibilité¢, accumulation) et les effets toxiques
potentiels des métaux. Ce projet visait donc a améliorer notre compréhension de
I’accumulation métallique (nickel et thallium) chez les poissons, consommateurs finaux des
chaines alimentaires aquatiques, en utilisant le téte-de-boule (Pimephales promelas) comme

espéce modele.

Ce projet de doctorat comportait trois objectifs principaux. Le premier objectif était de
déterminer I’importance relative de 1’eau et de l’alimentation dans I’accumulation et la
répartition subcellulaire du nickel (Ni) et du thallium (T1) chez différents stades de téte-de-
boule. Pour atteindre cet objectif, nous avons exposé des larves et des juvéniles au Ni et au TI
par la voie aqueuse et/ou alimentaire. Sous nos conditions expérimentales
environnementalement réalistes, 1’eau a été la seule source importante de métal pour les
larves tandis que les juvéniles ont accumulé pratiquement autant de métal par ’eau et par les

proies.

Chez les poissons, les jeunes stades de vie démontrent généralement une plus grande
sensibilité aux polluants. Ainsi, le deuxiéme objectif de ce projet était d’exposer de jeunes
stades (embryons et larves) de téte-de-boule au Ni et au TIl, par voie aqueuse et/ou
alimentaire, afin de mesurer I’accumulation et les effets toxiques de ces deux métaux. Nous
avons évalué la toxicité du Ni et du Tl en mesurant des paramétres conventionnels, comme le
temps a D’éclosion et la survie, ainsi que des paramétres physiologiques, tels le taux
métabolique ou [’activité de certaines enzymes. Les concentrations de Ni que nous avons

utilisées n’ont pas eu d’effet significatif sur la survie des embryons ou le taux métabolique de

routine des larves. Cependant, la concentration de Ni la plus élevée a causé une diminution
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du temps a I’éclosion et une augmentation des capacités aérobies et biosynthétiques des
larves (augmentation de D’activité de la cytochrome C oxydase et de la nucléoside
diphosphate kinase), suggérant une stimulation du métabolisme suite a une exposition au Ni
dissous chez les jeunes stades. Finalement, les concentrations de Tl que nous avons utilisées
n’ont pas entrainé d’effets sublétaux chez les jeunes stades de téte-de-boule pour les

parameétres que nous avons évalués.

Plusieurs questions demeurent en ce qui concerne le transfert trophique des métaux vers les

maillons supérieurs. Par exemple, I’influence de la spéciation des métaux dans les proies sur

e transfert trophique vers les prédateurs n’est pas encore totalement comprise. Le troisi¢me

et dernier objectif fut donc de déterminer 1’importance de la répartition subcellulaire du Ni et
du Tl chez deux proies (Tubifex tubifex et Daphnia magna) sur leur assimilation, leur
répartition subcellulaire et leur toxicité chez notre prédateur (téte-de-boule juvénile).
Indépendamment du type de proie, les juvéniles ont assimilé le T1 plus efficacement que le
Ni. De plus, la proportion de métal potentiellement biodisponible dans les deux types de
proies n’a pas eu d’influence sur leur efficacité d’assimilation par notre prédateur.
Nonobstant le fait que la majorité du Ni et du TI assimilé par les poissons fut associée aux
fractions impliquées dans la détoxication chez ces derniers, le type de proie a affecté la
proportion de métal détoxiqué; Ce phénomeéne pourrait étre du moins partiellement expliqué
par les différences de concentration de métal dans les proies. Ainsi, les poissons consommant
des proies plus contaminées (D. magna pour le Ni et T. tubifex pour le Tl) avaient une plus
faible proportion de métal détoxiqué, ce qui suggére que les capacités de détoxication étaient
excédées chez ces poissons et que I’excédent de métal s’est retrouvé dans les autres fractions
subcellulaires. Le Ni alimentaire n’a pas eu d’effet néfaste sur les parametres physiologiques
mesurés tandis que chez les poissons nourris avec des daphnies contaminées en TI, nous
avons mesuré une diminution de DI’activité de deux enzymes (indicatrices des capacités
biosynthétiques et antioxydantes). Finalement, indépendamment du métal, nous avons
mesuré uﬁe activit¢ accrue de deux enzymes (indicatrices des capacités aérobies et

antioxydantes) chez les juvéniles nourris avec D. magna comparativement aux juvéniles

nourris avec 7. tubifex.
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Dans un contexte d’évaluation des risques environnementaux de 1’exposition aux métaux,
nos résultats démontrent 1I’importance de considérer la contribution de 1’alimentation comme
source de métal chez les poissons et suggeérent qu’il importe également de considérer les
différents stades de vie des espéces ciblées et de bien caractériser les réseaux trophiques

impliqués.
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Avant-propos

Ce projet de doctorat a été entiérement financé par le réseau stratégique Metals In The
Human Environment (MITHE-SN). Le MITHE-SN regroupe des intervenants des milieux |
académiques, gouvernementaux et industriels. Les différentes équipes constituant ce réseau
sont réparties a travers le Canada et ceuvrent dans le but de supporter I’évaluation du risque
pour ’environnement et pour les humains. Le programme du MITHE-SN, d’une durée de
cing ans, vise a faire avancer les recherches canadiennes sur les métaux, en s’attardant
particuliérement a la caractérisation des sources et de I’exposition, des paramétres importants
de P’évaluation du risque. Le programme de recherche comprend trois themes : les
écosystémes aquatiques, les sols et les plantes ainsi que la nourriture et les particules
ingérées. Ces trois axes de recherche couvrent plusieurs maillons de différentes chaines
alimentaires, des niveaux trophiques inférieurs jusqu’aux consommateurs finaux. Les
principaux métaux et métalloides d’intérét du MITHE-SN sont le Cd, le Cu, le Pb, le Ni, le
T1,I’U, le Zn, I’As et le Se.

Au Centre Eau Terre Environnement de I'INRS, I’équipe MITHE-SN est constituée de
quatre professeurs et de huit étudiants. Notre projet fait partie du théme « écosystémes
aquatiques » et s’intitule : Metal transfer along an aquatic food chain. 11 a pour objectif de
déterminer de quelle fagon la spéciation des métaux influence leur prise en charge par les
organiémes, leur transfert entre les différents niveaux trophiques (des algues aux poissons) et
leurs effets. Les études réalisées dans le cadre de ce projet portent sur le Cd, le Cu, le Zn, le
Ni, le Tl et le Se. Les résultats obtenus devraient permettre de mieux comprendre et prédire
les tendances dans les concentrations et les effets des métaux le long des chaines trophiques,

informations qui sont essentielles pour 1’évaluation du risque environnemental.

La présente étude doctorale s’attarde sur les poissons, les consommateurs finaux des chaines

alimentaires aquatiques. Les métaux qui y sont étudiés sont le Ni et le TI.
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Cette thése comporte, en premiére partie, une synthése générale de 1’ensemble du doctorat,
constituée de la problématique, des objectifs et hypothéses de recherche et finalement d’une
interprétation et discussion des résultats. Le noyau de la thése, en deuxiéme partie, est
présenté sous forme de trois publications scientifiques publiées ou soumises a des revues
avec comités de lecture. Des compléments d’information sur les méthodes sont présentés en

annexe.

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

1. Lapointe, D. and Couture, P. 2009. Influence of the route of exposure on the
accumulation and subcellular distribution of nickel and thallium in juvenile fathead minnows
(Pimephales promelas). Archives of Environmental Contamination and Toxicology. 57 : 571-

580.

D. Lapointe : Conception et réalisation du projet (expériences en laboratoire, analyses,
traitement et interprétation des données); rédaction de [’article.
P. Couture : Conception et réalisation du projet (contribution a I’interprétation des données);

rédaction de I’article.

2. Lapointe, D. and Couture, P. Accumulation and effects of nickel and thallium in early-
life stages of fathead minnows (Pimephales promelas). Soumis & Ecotoxicology and

Environmental Safety.

D. Lapointe : Conception et réalisation du projet (expériences en laboratoire, analyses,
traitement et interprétation des données); rédaction de 1’article.

P. Couture : Conception et réalisation du projet (contribution a I’ interprétation des données);

rédaction de ’article.
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3. Lapointe, D., Gentés, S., Ponton, D., Hare, L. and Couture, P. 2009. The influence of
prey type on nickel and thallium assimilation, subcellular distribution and toxicity in juvenile
fathead minnows (Pimephales promelas). Environmental Science and Technology. 43(22) :

8665-8670.

D. Lapointe : Conception et réalisation du projet (expériences en laboratoire, analyses,
traitement et interprétation des données); rédaction de I’article.

S. Gentés : Réalisation du projet (expériences en laboratoire, analyses, traitement et
interprétation des données).

D. Ponton : Conception et réalisation du projet (expériences en laboratoire, analyses);
révision de I’article.

L. Hare : Conception du projet; rédaction de I’article.

P. Couture : Conception et réalisation du projet (contribution a I’interprétation des données);

rédaction de Particle.
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Synthese







1 Introduction

Bien que la conscience environnementale dans les pays industrialisés ait grandi rapidement
dans les années 70, principalement suite 4 des exemples visibles d’effets néfastes sur les
écosystemes, la gestion du risque associé aux substances toxiques demeure un défi perpétuel
(Luoma et Rainbow, 2008). Le besoin d’évaluer les effets des activités humaines sur les
écosystémes et d’intégrer ces informations écologiques dans les processus de réglementation
a donné naissance, dans les années 80, & un nouveau domaine : 1’évaluation du risque
environnemental (ERE) (Campbell et al., 2006). L’ERE est un processus évaluant les effets
pernicieux potentiels résultant d’une exposition a des contaminants ou autres agents
stressants et qui peut se résumer en trois étapes clés: (1) identification du probleme ou
danger, (2) caractérisation de I’exposition et des effets et (3) caractérisation du risque
(Chapman et Wang, 2000). La contamination métallique représente actuellement un
probléme trés complexe et bien que notre compréhension de la science des métaux croisse
rapidement, plusieurs aspects du comportement des métaux ne sont pas entiérement connus

(Luoma et Rainbow, 2008).

1.1 Métaux d’intérét de cette étude

Les métaux ciblés par cette étude sont le nickel (Ni) et le thallium (TI). Ces deux métaux
revétent une importance environnementale car ils sont considérés trés toxiques et
relativement accessibles (Campbell et Couillard, 2004) et qu’ils peuvent étre accumulés par

divers organismes aquatiques (Borgmann et al., 1998, 2001; Ralph et Twiss, 2002).

Le Ni est le cinquiéme élément le plus abondant en poids aprés le fer, I’oxygene, le
magnésium et le silicium et est le 24° élément le plus abondant dans la crolte terrestre
(WHO, 1991). 1l est présent de fagon naturelle dans les roches ignées ainsi que dans les

combustibles fossiles (CNRC, 1982; WHO, 1991). Ce métal est utilisé dans plusieurs

secteurs industriels incluant la production d’alliages et la fabrication de piles (CNRC, 1982).




Le Tl est présent a de faibles concentrations universellement dans la nature, mais
particuliérement dans les minerais sulfureux de différents métaux (WHO, 1996). Autrefois, le
Tl était largement utilisé comme rodenticide et comme insecticide, pratiques qui ont toutefois
été bannies en Amérique du nord en raison de la toxicité non-sélective de ce métal (Nriagu et
al., 1998). De nos jours, le Tl est utilisé en petite quantité par les industries de haute
technologie pour la confection de semi-conducteurs, de verre optique, de cellules

photoélectriques, dans certains alliages et en imagerie cardiaque (Ralph et Twiss, 2002).

1.2  Sources de métaux pour les écosystémes aquatiques

De tous les 90 éléments présents naturellement dans la crolte terrestre, la plupart (67)
peuvent étre considérés comme des métaux (Williams et Frausto da Silva, 1996). Les métaux
sont souvent retrouvés en mélange avec d’autres métaux ainsi qu’avec des composé€s non
métalliques. L’altération naturelle de la roche mére, 1’érosion de sols riches en métaux suite a
une exploitation forestiére intensive ou a un feu de forét, les volcans et les fentes sous-
marines sont les principales sources naturelles de métaux dans l’environnement et les

concentrations qui leurs sont associées constituent ce que 1’on appelle le « bruit de fond ».

Les métaux sont également des sous-produits issus d’activités industrielles. Ces sources
anthropiques peuvent étre ponctuelles (effluents miniers ou d’usines de transformation, eaux
usées municipales) ou diffuses (poussiére de minerai ou émissions atmosphériqués de
raffineries). Les fonderies peuvent étre d’importantes sources atmosphériques d’oxydes de
soufre et de particules métalliféres, ce qui entraine une importante acidification et
contamination des sols et des eaux de surface sur de vastes superficies (Nriagu et al., 1998;

Keller et al., 1999).

Les sources anthropiques de Ni pour les milieux aquatiques comprennent la déposition de
particules atmosphériques ainsi que les effluents liquides issus de ’exploitation miniere, de
fonderies, d’usines de transformation des métaux ainsi que de la combustion de carburants et

de P’incinération de déchets (Chau et Kulikovsky-Cordeiro, 1995). De plus, le Ni est

considéré comme 1’'un des contaminants aquatiques les plus importants associés a




I’exploitation de I’'uranium au Canada (Golder Associates Ltd., 1996). Au Canada, la région
de Sudbury (Ontario) est un des plus importants sites d’exploitation et de transformation de
Ni et de cuivre et on y retrouve un gradient de contamination métallique (Pyle et al., 2005).

Un exemple de gradient de contamination pour le Ni est présenté a la figure 1-1.

Les rejets des industries miniéres (directs ou atmosphériques), les briqueteries et les
cimenteries représentent des sources anthropiques de Tl dans I’environnement (WHO, 1996).
Cependant, la majeure partie du TI présent dans les milieux naturels provient des émissions
atmosphériques des centrales thermiques au charbon sous la forme T10, (WHO, 1996). En
raison de I'utilisation grandissante du Tl par différentes industries, il apparait inévitable que
les émissions de T1 dans I’environnement le soient également (Nriagu et al., 1998). Dans les
écosystemes canadiens, les concentrations de Tl varient, les provinces de 1’Atlantique
démontrant les plus hauts niveaux de contamination (Cheam, 2001). Des concentrations de TI

mesurées dans différentes régions du Canada sont présentées dans le tableau 1-1.
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Figure 1-1 :  Gradient de contamination en nickel mesuré dans des lacs individuels de la

région de Sudbury (Ontario). Données tirées de Pyle et al. (2005).




Tableau 1-1 : Concentrations de thallium (ng L") mesurées dans différents écosystémes

canadiens. Adapté de Cheam (2001).

Proximité de ) Proximité de
) Proximité de
Neige et mines et mines et
Eaux des centrales
glace de centrales . centrales
. Grands Lacs thermiques )
I’ Arctique thermiques ) thermiques
(Ontario)
de I’ouest de I’est
Etendue 0.0-84 0.9-48.1 0.1-1326 1.2-753 0.2 -23 605
Moyenne 0.8 10.6 47 37 1376
Ecart-type 0.9 7.9 172 47 3796
n 172 286 162 16 57

1.3 Devenir des métaux dans les milieux aquatiques

Les métaux atteignent les milieux aquatiques par ruissellement, par les précipitations ou par
des sources ponctuelles directes. La chimie des eaux naturelles influence grandement la
spéciation des métaux, laquelle affecte conséquemment le comportement et les risques
environnementaux des métaux en solution (Luoma et Rainbow, 2008). Il s’avére primordial
de connaitre les caractéristiques physico-chimiques des eaux naturelles ainsi que la fagon
donf elles interagissent avec les métaux afin de pouvoir prédire la biodisponibilité et la

toxicité des métaux pour les organismes vivants dans des milieux contaminés.

Il a été largement démontré que la concentration totale d’un métal dans un échantillon d’eau
ne nous informe pas adéquatement sur la réactivité de ce métal dans les processus
biologiques ou environnementaux (Wittmann, 1979; Campbell et Tessier, 1987; Mota et
Correia Dos Santos, 1995). Afin d’y parvenir, il est essentiel de connaitre la spéciation d’un

métal, ¢’est-a-dire la distribution des différentes formes sous lesquelles le métal sera retrouvé

dans un milieu donné, ce qui nous permet de mieux comprendre la biodisponibilité du métal.




Parmi les paramétres physico-chimiques des eaux naturelles, certains sont davantage
influents et contrdlent la spéciation des métaux présents. Ces paramétres clés sont le pH, la
température, la force ionique (I), le potentiel d’oxydo-réduction, la concentration en carbone
organique dissous (COD), la salinité et la matiére particulaire en suspension (Brezonik et al.,

1991; Turner, 1995).

Stumm et Bilinski (1972) ont proposé une nomenclature générale de la spéciation des métaux
principalement basée sur la taille des particules. Ainsi, parmi les espéces de petite taille,
notons I’ion libre hydraté, les complexes et paires d’ions inorganiques et les complexes,
chélates et composés organiques. Parmi les espéces de taille plus importante, notons les
métaux liés a la matiére organique, les colloides ainsi que les métaux adsorbés sur des
colloides inorganiques ou organiques. Finalement, il y a les précipités, les particules
minérales et organiques, et méme les métaux présents dans le biote (vivant ou non). Une
représentation schématique des différentes formes ou espéces est présentée a la figure 1-2. La
proportion de métal dissous présent sous forme d’ion hydraté libre varie selon le métal et
selon la variété de ligands (inorganiques ou organiques) avec lesquels il forme des
complexes, ce qui influence également sa biodisponibilité, sa toxicité ainsi que sa mobilité

(Campbell et Tessier, 1987; Mota et Correia Dos Santos, 1995).

Parmi les différents ligands inorganiques disponibles en milieu naturel, notons les dérivés de
’eau (H" et OH), les chlorures, les carbonates et les sulfates (Mota et Correia dos Santos,
1995). En ce qui concerne les ligands organiques, il peut s’agir de matiére organique
d’origine biologique ou de polluants organiques. Les composés organiques d’origine
biologique proviennent d’une part du lessivage de la matiére organique du sol et d’autre part
des organismes aquatiques (excrétion ou décomposition) (Turner, 1995). La matiére
organique est constituée surtout de substances humiques (acide fulvique, acide humique et
humine), mais aussi d’acides aminés et de protéines, de peptides et de polypeptides, de
mono- et polysaccharides et de lipides (Mota et Correia dos Santos, 1995). Dans les systémes

aquatiques ayant un contenu élevé en mati¢re organique, les substances humiques jouent un

réle dominant dans la distribution finale des métaux (Mota et Correia dos Santos, 1995).
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Figure 1-2: Schéma de la spéciation des métaux. Adapté de Campbell et Couillard (2004).

- Considérant que les réactions de complexation dans un milieu donné vont varier selon les
métaux d’intérét, il peut étre pratique de pouvoir prédire I’issue et surtout la stabilité de ces
réactions. De fagon générale, la stabilité augmente avec la charge ionique (z) (loi de
Coulomb). Pour une méme charge, la stabilité augmente avec une diminution du rayon du
cation. Ces deux concepts combinés nous donnent le rapport Z*/r comme indicateur de
stabilit¢ d’un complexe donné. Les ions métalliques sont alors séparés en 3 classes définies
selon la configuration de I’orbitale extérieure (Brezonik et al., 1991). Il y a, premicrement,
les cations de classe A. Ces derniers ont une orbitale extérieure compléte, tendent a étre
ionisés en solution et sont des sphéres non polarisables (dures). Ils forment généralement des
complexes plutdt faibles par les liaisons électrostatiques et les complexes les plus forts sont

formés avec des ligands de charge élevée et de petite taille (Brezonik et al., 1991). Notons

par exemple Li*, Na*, K*, Ca?*, Mg®*, et AI’*. Leurs ligands favoris, en ordre décroissant




d’affinité, sont O > P > N > S (Mason et Jenkins, 1995). Il y a, deuxi¢mement, les cations de
classe B. Ils ont de 10 a 12 électrons dans leur orbitale extérieure et leurs cations sont
hautement polarisables (sphéres molles). Ils tendent a former des complexes par liaison
covalente et leurs affinités de complexation sont I’inverse de celles des métaux de classe A
(S >N > P > O) (Mason et Jenkins, 1995). Notons parmi les métaux de classe B : Ag", Au’,
TI', Hg2+, 7Zn?", Sn** et Pb?*. Les ions Cd*" et Cu” sont des marginaux dans la classe B et
sont parfois considérés comme des métaux de transition. Finalement, il y a les cations de
transition, qui ont de 1 a 9 électrons dans leur orbitale extérieure et sont sphériquement
asymétriques. Leurs ligands préférés sont intermédiaires & ceux des autres classes et leur
complexation varie selon le nombre d’électrons dans leur orbitale d et les caractéristiques du
milieu. Il existe différents indices servant a classer les métaux de transition. Cependant, de
facon générale, les ions suivants en font partie : Fe**, Mn**, Co*", Ni**, Pb** et Fe*". En
raison de sa configuration et de son affinité pour I’oxygéne, le TI*, contrairement au T1, doit
étre classé parmi les métaux de transition. En résumé, la spéciation des métaux traces est
influencée par une variété de ligands, organiques ou inorganiques, qui peuvent former des
complexes avec un cation métallique, en plus de tout changement dans [’état

d’oxydoréduction du métal (Ralph et Twiss, 2002).

1.3.1 Spéciation du nickel

Le devenir du Ni dans les eaux douces dépend de plusieurs facteurs dont le pH, la force
ionique, la concentration en ligands (organiques ou inorganiques) et la présence de particules
solides (Snodgras, 1980). Dans les systémes aquatiques, les espéces inorganiques du Ni sont
principalement NiCOs et Ni** (Xue et al., 2001). Dans les eaux naturelles ol le pH se situe
entre 5 et 9, la forme dominante est ’ion divalent Ni** (Ni(H,0)s’") (WHO, 1991). Dans
cette gamme de pH, le Ni peut également s’adsorber sur des oxydes de fer ou de manganése
ou former des complexes avec des ligands organiques ou inorganiques (OH", SO4*, CI” or
NHj3;) (Richter et Theiss, 1980). Les eaux douces polluées par des zones de mines et de
raffinage du Ni peuvent contenir en plus de ce dernier, d’autres métaux de transition en plus

de ligands forts (naturels ou anthropiques), des substances humiques naturelles et de fortes

concentrations en Ca** et Mg** (Mandal et al., 2002). Xue et collaborateurs (2001) rapportent
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que la cinétique de complexation du Ni est lente en raison de sa configuration électronique et
que cette caractéristique influence certainement sa spéciation dans les eaux naturelles ainsi
que les interactions entre les ligands et les autres métaux. Il a été expérimentalement
démontré que Ca*" et Mg (ainsi que AI(IIT) et Fe(II) dans une moins grande mesure) sont
des compétiteurs du Ni** pour les sites de complexation sur les substances humiques, ce qui
résulte en de faibles complexes Ni(II)-hum labiles et libére des ions Ni?* (Mandal et al.,
2002). Ainsi, dans les systémes aquatiques ou la [COD] est élevée, ou que la [Ca™], la
[Mg2+] ou la [H'] sont faibles, on peut s’attendre a ce que la [Ni2+] libre soit faible, ce qui
représenterait une faible biodisponibilité et toxicité pour les organismes. Cependant, dans les
lacs ou le rapport [Ni**)/[COD] est élevé, la [Ni2+] sera également élevée, résultat d’une
saturation des sites de liaison du COD, le métal restant formant des aquo-complexes (Guthrie

et al., 2005).
1.3.2 Spéciation du thallium

Peu de choses sont connues a ce jour au sujet de la chimie du Tl dans les environnements
aquatiques. Le principal analogue biogéochimique du TI(I) est le potassium (K) (Zitko, 1975;
Flegal et al., 1986; Sager, 1994). Le TI est retrouvé sous forme monovalente (TI(I)) ou
trivalente (TI(IIT)). La forme la plus stable thermodynamiquement est TI(I) car les €lectrons
de I’orbitale 6s du Tl sont faiblement ionisables tandis que la forme TI(IIT) est facilement
réduite en TI(I) (WHO, 1996), bien que TI(I) soit capable d’oxydation vers la forme TI(III)
(Ralph et Twiss, 2002). La compréhension des cycles du Tl et de sa bioaccumulation dans les
systémes aquatiques doit considérer les transformations d’oxydoréduction car les deux
espéces rédox du Tl ont des comportements trés différents en solution (Twining et al., 2003).
Une importante source de Tl dans I’environnement est la déposition du produit de
combustion TL,O, forme qui se dissocie dans les masses d’eau et donne la forme stable TI(I),
en dépit de quoi la forme dissoute prédominante est TI(OH); (Twiss et al., 2004). Le Tl est
un métal non volatile qui existe dans ’eau principalement sous la forme TI(I), mais il peut
également se retrouver sous la forme TI(III) dans les eaux trés oxydantes (Callahan et al.,

1979), former des complexes en solution avec les halogenes, I’oxygéne et les sulfures (Lee,

1971), et précipiter dans les phases solides minérales. Bien que le TI(I) soit la forme
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thermodynamiquement attendue dans les eaux douces naturelles, Lin et Nriagu (1999) ont
déterminé que la forme rédox prédominante de Tl dissous dans la colonne d’eau du lac
Michigan était le TI(II) (68 + 6%). Twining et collaborateurs (2003) ont démontré que les
bactéries planctoniques étaient responsables de 1’oxydation de la forme stable TI(I) en TI(III)
plus abondant, du moins dans les Grands Lacs (Erié et Ontario) et dans un petit étang d’eau
douce du campus de I’université Stony Brook. Ils proposent que ce déséquilibre
thermodynamique (ratio de 70% de TI(III) vs 30% de TI(I)) est stabilisé par des réactions de
complexation entre le TI(III) et des ligands organiques ou inorganiques, mais aussi par la
conversion d’une partie du Tl en des formes qui n’échangent pas d’ions (i.e. particules
minérales ou diméthylthallium). Selon O’Shea (1972), le TI(I) n’est pas complexé par les
acides humiques; leur présence n’aura donc pas d’effet sur la toxicité de cette forme de T
La biodisponibilité¢ du TI(I) pour les organismes aquatiques serait affectée par la présence
d’ions inorganiques compétiteurs mais ne varie pas en présence d’agents organiques

complexants (Ralph et Twiss, 2002).

1.4 Biodisponibilité des métaux

Il est reconnu que la concentration totale d’un métal dissous n’est pas un bon indicateur de la
biodisponibilité de ce dernier. Tel que mentionné précédemment, les métaux se retrouvent
sous plusieurs formes dans les milieux aquatiques, mais ces différentes formes ne vont pas
toutes réagir avec les organismes présents dans ces milieux. Par définition, la biodisponibilité
correspond a la proportion d’un contaminant présent dans I’environnement sous une ou des

formes potentiellement assimilables par un organisme (Hare, 1992).

De fagon générale, les ions métalliques complexés avec des macromolécules de matiére
organique ou des agents synthétiques fortement chélateurs ne sont pas considérés
biodisponibles pour les organismes aquatiques, tandis que certains complexes inorganiques
le sont (Brezonik et al., 1991). La complexation des métaux traces au COD joue un rdle
‘important dans la solubilisation des métaux ainsi que dans la régulation de leur transport, leur

biodisponibilité et leur toxicité dans les systémes aquatiques (Mandal et al., 2002). Dans les

eaux douces de surface, les concentrations d’ions métalliques libres dépendent du ratio
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molaire [M}/[COD], de I’affinité de I’ion pour les sites de liaison du COD, mais aussi du pH,
de la force ionique, de la température et de la compétition entre les différents métaux

présents et le métal d’intérét (Guthrie et al., 2005).
1.4.1 Prise en charge par I’eau

Ce sont les membranes biologiques qui constituent la barri¢re entre les métaux présents dans
I’environnement et les organismes. Ainsi, la biodisponibilit¢ d’un métal dépendra, d’une
part, de la spéciation du métal dans 1’environnement et, d’autre part, des interactions entre le
métal et les membranes biologiques qui séparent les organismes de leur milieu (Campbell,
1995). De fagon générale, Pinteraction entre un métal et un organisme aquatique se déroule
selon les étapes suivantes : (1) advection ou diffusion du métal du milieu vers la surface -
biologique, (2) diffusion du métal a travers la couche de protection (p. ex. mucus chez les
poissons), (3) adsorption ou complexation de surface du métal avec les sites de liaison de la
membrane cellulaire et (4) prise en charge ou « internalisation » du métal (transport
transmembranaire) (Campbell, 1995) La réaction du métal (M*" ou ML) avec la membrane
cellulaire forme des complexes de type M-X-cellule ou -X-cellule représente le ligand
cellulaire présent a la surface de la cellule (Campbell, 1995). L’ensemble de ces processus

est représenté a la figure 1-3.

Les membranes biologiques sont formées d’une bicouche de phospholipides bipolaires, avec
leurs extrémités hydrophiles orientées vers ’extérieur et leurs chaines hydrophobes formant
lintérieur de la couche, parsemée de protéines retenues par des interactions hydrophobiques
(Simkiss et Taylor, 1995). La composition lipidique influence la structure et la perméabilité
des membranes cellulaires tandis que le contenu protéique agit sur leurs fonctions et sur la
perméabilité (Simkiss et Taylor, 1995). Le transport de matériel & travers les membranes peut
dépendre de leur compétitivité pour former des liaisons avec les différents ligands présents ‘
dans les membranes (Simkiss et Taylor, 1995). La pénétration d’un métal a I’intérieur d’une
cellule dépend de la route que ce dernier emprunte (liaison avec des protéines ou lipides

membranaires, endocytose, perméabilité a travers différents canaux ou processus actifs) et de

la forme sous laquelle il est présent (cation, cation hydraté, complexes chargés, complexes
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inorganiques non chargés, complexes organométalliques) (Simkiss et Taylor, 1995). Les
différentes voies d’entréé des métaux a travers les membranes biologiques sont présentées a
la figure 1-4. La composition lipidique de la membrane ainsi que sa fluidité peuvent
également influencer le transport des métaux a travers cette derniére (Simkiss et Taylor,
1995). Finalement, la sélectivité des canaux, la compétition entre les métaux et/ou différents
catiohs, le pH et la régulation par la cellule peuvent également influencer le flux des métaux

vers I’intérieur des cellules (Simkiss et Taylor, 1995).

Intérieur Membrane Couche de Couche de Solution
de la cellule cellulaire mucus diffusion
1nm L 10nm 100nm 10um 20pm 100HM 1mm
vy, Y vy v v
:.‘:: ::':' .:: :J () .
" *pLasMA "] mMucus LaveR (! DIFFUSION LAYER BULK SOLUTION
Cell Interior MEMBRANE () " (20-30um) (mixed) .

or
b of CELLWALL (
= (G-QMH)‘ . (30-100nm) (

~—
—— - -

':’.' o':' *o L ' ML ML s
‘-k,'/ | K
oreivesies 7 l |
Ze %2 o %000 . |

M 4 : ’. : km.'.. .'.' y x M\\k' () D ' Mz’
:- .: ::: ::. .:-.. Mz« . Mz. /\_ﬁ',/:/
n:'.".:'a’o' ( | L
..o: ..': :. : > s ) L :
AU } :

Figure 1-3.  Représentation des différentes étapes de I’interaction entre un métal et une

membrane biologique. Modifié¢ de Campbell (1995).
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Figure 1-4 :  Voies d’entrée potentielles des métaux a travers les membranes biologiques.

Modifié de Luoma et Rainbow (2008).

1.4.2 Prise en charge par la dicte

Deés le début des années 90, des études ont démontré que les animaux pouvaient accumuler
des quantités substantielles de métaux a partir de leur nourriture, notamment chez des
- copépodes marins (Reinfelder et Fisher, 1991), chez un bivalve (Luoma et al., 1992) et chez

divers invertébrés aquatiques (Wang et Fisher, 1999). Les métaux « ingérés » comprennent

les métaux présent dans les proies vivantes ainsi que ceux liés a des particules abiotiques,
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mais n’incluent pas les métaux dissous contenus dans 1’eau ingurgitée par les poissons et/ou
filtrée par les bivalves (Campbell et al., 2005a). En effet, une certaine quantité des métaux
accumulés par les organismes des premiers maillons des chaines alimentaires aquatiques peut
étre « transférée » aux organismes des maillons supérieurs. La quantité de métal qui sera
ainsi transférée dépend, d’une part, de la répartition subcellulaire du métal chez la proie et,
d’autre part, de la physiologie digestive du prédateur. Nous reviendrons sur la répartition

subcellulaire des métaux a la section 1.5.2.

I1 est possible d’estimer la quantité¢ de métal alimentaire a laquelle des poissons sont exposés
en mesurant la concentration de métal dans les contenus stomacaux ou intestinaux de ces
derniers. Ainsi, pour le gradient de contamination en Ni dissous de la région de Sudbury

présenté a la figure 1-1, il est possible d’établir un gradient de contamination en Ni

alimentaire (figure 1-5).
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Figure 1-5.  Concentrations moyennes de nickel mesurées dans les contenus stomacaux de

perchaudes (Perca flavescens) de tous les groupes d’ages disponibles récoltées

dans la région de Sudbury (Ontario). (P. Couture, données non publiées).
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Afin d’évaluer la toxicité potentielle des métaux alimentaires pour les organismes qui les
ingérent, il est primordial de s’attarder a ce qui advient lorsqu’ils atteignent le tractus gastro-
intestinal. Le lumen peut étre considéré comme un analogue de 1’environnement extérieur
dans un contexte de prise en charge par la phase dissoute. L’internalisation des métaux
d’origine alimentaire s’effectue par le passage des métaux a travers la paroi intestinale
(Campbell et al., 2005a). Généralement inoffensifs sous leurs formes particulaires, la
solubilisation chimique que constitue la digestion peut rendre les métaux ingérés
dommageables pour le tractus intestinal ou pour les tissus ot ils seront acheminés (Campbell
et al., 2005a). En plus de la solubilisation par hydrolyse, la dégradation de la nourriture (ainsi
que la biodisponibilité des métaux liés a la nourriture) dépend également de la nature du
matériel ingéré, des conditions chimiques du tractus (pH, potentiel redox, enzymes) et du

temps de passage a travers le tractus (Campbell et al., 2005a).

Le parcours d’un métal ingéré, suite a la solubilisation dans le lumen, peut se résumer en
quatre étapes (voir aussi la figure 1-6) : (1) il diffuse a travers une couche non agitée sous
forme libre ou complexée, (2) il rencontre ensuite le mucus, formé de polysaccharides
chargés négativement et s’y lie avec des protéines afin de migrer vers 1’épithélium intestinal,
(3) des protéines de transport (chaperons) vont le prendre en charge et le mener soit au
compartiment intracellulaire approprié, soit a la surface basale de I’épithélium ou (4) des
protéines d’export vont le transporter, avec les métaux essentiels et d’autres ions, des cellules

épithéliales vers le sang (Campbell et al., 2005a).

Il apparait nécessaire de déterminer I’importance relative des voies d’exposition (eau vs
nourriture) dans I’accumulation des métaux, car la voie d’exposition peut influencer le tissu
ou les métaux seront accumulés par les organismes (Munger et Hare, 1997; Hook et Fisher,
2001). Donc, si les métaux pris en charge a travers les branchies et 1’intestin ne sont pas

accumulés dans les mémes tissus, ils représentent des menaces toxicologiques différentes

pour les poissons qui y sont exposés (Reinfelder et al., 1998).
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Figure 1-6.  Modéle de prise en charge des métaux dans un intestin de vertébré. Tiré de
Campbell et al. (2005a). M™ représente I’ion métallique tandis que A™
représente les ligands anioniques. Les constantes K; a K¢ représentent les
constantes d’équilibre des différentes étapes de diffusion. K, signifie que plus
d’un compartiment intracellulaire peut étre impliqué dans I’entreposage. Les

lignes tracées dans la couche de mucus illustrent les protéines auxquelles 1’ion

métallique se lie principalement.
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1.5 Devenir des métaux dans les cellules

Lorsqu’un métal non essentiel est internalisé, ou qu’un métal essentiel est présent en exces
dans les cellules, qu’ils proviennent de la phase aqueuse ou de la nourriture, différents

processus sont sollicités dans le but de minimiser les effets néfastes de leur présence.

1.5.1 Mécanismes de détoxication

La détoxication des métaux représente I’ensemble des stratégies, processus et mécanismes,
qu’ils soient cellulaires ou physiologiques, visant & prévenir, réduire ou renverser les effets
toxiques induits par les métaux (Mason et Jenkins, 1995). Conceptuellement, il existe deux
stratégies de détoxication qui peuvent étre employées par un organisme afin de controler la
spéciation intracellulaire d’un métal : (1) la régulation (équilibre entre prise en charge et
excrétion et controle du fardeau métallique) ainsi que (2) la synthése de ligands qui lient les

métaux et les empéchent de réagir dans les processus cellulaires (Mason et Jenkins, 1995).

La premiére stratégie disponible afin de réguler ’accumulation de métaux est le controle de
la prise en charge. A cette fin, les organismes ont développé différents mécanismes : la
réduction de la biodisponibilité du métal dans I’environnement en altérant la spéciation
chimique de ce dernier, la complexation du métal a la surface de I’animal, la diminution de la
perméabilité relative de 1’épithélium, la réduction du transport vers la cellule a travers la
bicouche lipidique et I’adoption de stratégies d’évitement (comportement) (Mason et Jenkins,

1995).

Une deuxiéme stratégie de régulation de I’accumulation de métaux adoptée par les
organismes est I’élimination. Ils y parviennent a I’aide de pompes a ions dirigées vers
Pextérieur de la cellule ou en complexant le métal a des ligands éliminés dans I’urine, les
féces et la bile ou incorporés dans certaines structures corporelles (Mason et Jenkins, 1995).

Finalement, certains organismes parviennent 4 diminuer leur fardeau métallique en éliminant

des cellules ayant un contenu élevé en métaux (Mason et Jenkins, 1995).
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La synthése de ligands est la stratégie la plus fréquemment adoptée par les organismes
aquatiques eucaryotes (Mason et Jenkins, 1995). Les ligands cellulaires Servant de « puits »
pour les métaux peuvent étre des protéines a haute affinité pour les métaux, des lysosomes ou
des concrétions minérales ou organiques. Parmi ces ligands, on retrouve les
métallothionéines (MT), les phytochélatines, le glutathion et les granules. Nous allons nous
attarder aux MT et aux granules car elles constituent deux des cihq compartiments

subcellulaires auxquels nous nous intéresserons a la section 1.5.2.

Les MT sont des métalloprotéines ayant une forte teneur en cystéine, une absence totale
d’acides aminés aromatiques, une forte affinité pour les métaux, un faible poids moléculaire
(6 - 10 kD), une absence de ponts disulfure, une grande thermostabilité¢ ainsi qu’une
résistance aux acides (Roesijadi, 1992; Stillman, 1995). Les MT ont une structure
tridimensibnnelle, comportent deux domaines globulaires composés de cystéines (S) reliés
entre eux par deux lysines et les ions métalliques qu’elles retiennent sont isolés de 1’extérieur
par la chaine peptidique (Campbell et Couillard, 2004). De plus, ces protéines peuvent
prendre différentes formes et séquestrer des ions métalliques différents simultanément. La
synthése des MT est généralement induite par la présence de métaux et bien qu’elles jouent
un role dans la régulation des métaux essentiels et dans la protection contre le stress oxydatif,
c’est leur implication dans la détoxication des métaux traces qui est d’intérét dans cette
étude. Par exemple, Giguére et collaborateurs (2003) ont observé une augmentation
significative de la concentration de MT dans les branchies d’un bivalve aquatique avec une
augfnentation de la [Cd*"] dans ’eau de surface de lacs d’un gradient de contamination.
Campbell et collaborateurs (2005b) ont obtenu des résultats similaires en comparant deux
especes (Perca flavescens et Pyganodon grandis) provenant de lacs propres et de lacs
contaminés. Ainsi, la majorité du Cd accumulé dans le foie de P. flavescens et dans la glande
digestive de P. grandis était retrouvée dans la fraction contenant les MT. Cependant, dans les
branchies de P. grandis, le Cd était principalement entreposé dans des granules riches en
calcium. Chez un méme organisme, des stratégies différentes peuvent donc étre utilisées
selon le tissu. Les concentrations de MT étaient également significativement supérieures dans

les reins de touladis et de grands corégones ainsi que dans le foie de grands corégones nourris

avec des diétes a forte teneur en Ni (Ptashynski et al., 2001).
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Tout comme les MT, les granules sont présentes chez plusieurs organismes, mais tout
particuliérement chez les. invertébrés. Le terme « granule » est un terme général faisant
référence a des inclusions riches en métal contenant un composé minéral inorganique (Mason
et Jenkins, 1995). Quatre types de granules ont été définis par Hopkin (1989) pour les
invertébrés terrestres (figure 1-7). Il y a tout d’abord les granules de type A. Ces granules
sont formées de couches concentriques de calcium et de magnésium et sont situées dans une
vacuole liée a4 la membrane cellulaire (vers le cytosol). Elles sont trés dures, insolubles et
peuvent accumuler des métaux potentiellement toxiques de classe A ou de transition (i.e. Mn,
Zn et Pb). Les granules de type B ont une structure plus hétérogene. Cependant, leur
composition demeure constante : des sulfures associés & des métaux de classe B ou de
transition (i.e. Cd, Cu, Hg, Zn, Pb et Fe). Ces granules sont insolubles dans 1’eau ou dans
l’alcool et sont principalement composés de matériel organique. Leur role dans la
détoxication est plus grand que pour les granules de type A et la présence d’une enzyme
lysosomale (acide phosphatase) suppose qu’elles sont formées dans les lysosomes. La
fonction principale des granules de type C est probablement 1’entreposage du fer a I’intérieur
des cellules. Finalement, il y a les granules de type D. Elles sont différentes des autres types
de granules par leur grande taille, leur composition en carbonate de calcium et leur
localisation extracellulaire. Ces granules seraient impliquées dans le contrle du pH
extracellulaire par la conversion de CO, par ’anhydrase carbonique. Les granules peuvent
également servir de réservoir de calcium pour la calcification de la coquille ou de la carapace

chez des invertébrés (Becker et al., 1974; Silverman et al., 1985).

Lors d’une exposition a court terme aux métaux, les organismes vont induire la synthése de
protéines telles la MT, ce qui constitue un processus de détoxication actif (Vijver et al,,
2004). Lors d’une exposition chronique, la séquestration des métaux dans des granules joue
également un role important dans la protection de ’organisme contre les effets néfastes des
métaux (Vijver et al., 2004). Tel que mentionné précédemment, les granules sont une
importante stratégie de détoxication dans les branchies de P. grandis (Campbell et al.,

2005a). Wallace et collaborateurs (1998) ont démontré que des vers ayant développé une

résistance au Cd en raison de leur habitat produisent des protéines semblables a la MT ainsi
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que des granules afin de séquestrer le Cd tandis que des vers non résistants n’ont produit que

des MT.
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Figure 1-7.  Illustration des différents types de granules retrouvées chez les invertébrés.

Modifié de Hopkins (1989).
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1.5.2 Larépartition subcellulaire

Les métaux internalisés dans les cellules sont séquestrés par des ligands. La répartition
subcellulaire d’un métal, c’est-a-dire les différentes fractions opérationnelles ou
« compartiments » auxquels il sera lié dans la cellule, différe selon les métaux, lé pré-
exposition, la tolérance, la voie d’entrée (eau vs proies) et/ou I’espéce (Vijver et al., 2004).
Des espéces différentes vivant dans un méme environnement peuvent avoir recours a des
stratégies différentes. Giguére et collaborateurs (2006) ont démontré que des perchaudes
capturées le long d’un gradient de contamination ont accumulé le Cd et le Cu principalement
dans la fraction contenant les MT tandis que dans les branchies de bivalves prélevés dans les
mémes lacs, ces métaux ont été retrouvés dans la fraction contenant les granules. Aussi, des
truites arc-en-ciel ont accumulé d’importantes quantités de Cd suite & une exposition par la
nourriture tandis que suite 4 une exposition au Cd dissous, des quantités moindres ont été

accumulées et ce dans la carcasse plutdt qu’ailleurs (Szebedinszky et al., 2001).

Une fagon de déterminer la répartition subcellulaire d’un métal chez un organisme consiste a
isoler, par centrifugation différentielle, les différentes fractions pouvant séquestrer des
métaux. Un exemple de protocole de centrifugation différentielle est présenté a la figure 1-8.
A partir de la répartition subcellulaire des métaux, Wallace et collaborateurs (2003) ont
proposé une classification des fractions ol se retrouvent les métaux dans les cellules basée
sur la sensibilité d’une fraction face au métal séquestré. Ainsi, les fractions ou les fonctions
biologiques pourraient étre affectées par la présence d’un métal (i.e. organelles et enzymes)
sont regroupées en un seul compartiment dit « sensible aux métaux » (metal sensitive
fractions ou MSF) (figure 1-9). La détermination de la quantit¢ de métal li€ a ces
compartiments sensibles d’une cellule pourrait permettre de mieux comprendre les
mécanismes de toxicité (Wallace et al., 2003). La deuxiéme classification qualitative des
fractions concerne la détoxication des métaux. L’induction de MT ou la précipitation de
métaux dans les granules insolubles sont des stratégies reliées a la tolérance ou a la résistance

aux métaux (Wallace et al., 1998). En raison de leur réle important dans la détoxication, les

métaux séquestrés dans ces deux fractions sont considérés comme des « métaux
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biologiquement détoxiqués » (biologically detoxified metal ou BDM) (Wallace et al., 2003)
(figure 1-9).

Tel que mentionné a la section 1.4.2, la quantité de métal transféré d’une proie a un prédateur
dépend de la répartition du métal chez la proie et de la physiologie digestive du prédateur.
Ainsi, la séquestration d’un métal a I’intérieur d’une proie vivante peut influencer la
biodisponibilité, I’absorption et la toxicité de ce métal chez un prédateur. Par exemple, les
métaux liés aux matériaux non digérés sont rapidement incorporés aux féces et excrétés par
le prédateur tandis que les métaux liés a des protéines ou accumulés dans des tissus mous

sont plus facilement assimilables et donc biodisponibles (Campbell et al., 2005a).
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Figure 1-8.  Détermination de la répartition subcellulaire d’un métal par centrifugation

différentielle. Modifié de Dumas et Hare (2008).
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Au niveau subcellulaire, Wallace et Lopez (1996) ont démontré que seuls les métaux liés a la
fraction soluble (p.ex. cytosol) chez un oligochéte (Limnodrilus hoffineisteri) étaient
disponibles pour une crevette (Palaemonetes pugio) et que les facteurs qui influencent la
répartition subcellulaire des métaux chez cette proie affectent directement le transfert des
métaux vers ce prédateur. De plus, Wallace et Lopez (1997) ont démontré que le Cd associé
aux protéines cytosoliques (MT et enzymes) chez cet oligochete est absorbé a environ 100%
par P. pugio tandis que le Cd séquestré dans les granules n’était pas disponible pour le
transfert trophique parce que ces granules sont insolubles dans le tractus digestif de P. pugio
(pH ~5.1) (Wallace et Lopez, 1997, Wallace et al., 1998). Des résultats semblables ont été
obtenus lors du transfert du Cd de bivalves vers une espéce de crevette (Wallace et Luoma,
2003) et lors du transfert du Cd et du Zn d’Artemia franciscana vers Palaemonetes pugio
(Seebaugh et Wallace, 2004). Ces résultats suggérent que les métaux associés aux organelles,
aux enzymes et aux MT dans une proie représentent la portion du métal biodisponible pour
un prédateur, mais que les métaux associés aux débris cellulaires et aux granules ne sont pas
disponibles pour le transfert trophique. L obtention de résultats comme ceux-ci a mené a la
définition d’un nouveau compartiment contenant les « métaux disponibles pour le transfert
trophique » (trophically available metal ou TAM). Il est constitué des organelles, des
protéines dénaturées & la chaleur (enzymes) et des protéines stables a la chaleur (incluant les
MT). Cette nouvelle fraction, illustrée & la figure 1-9, pourrait fournir des informations
importantes sur les facteurs qui contrdlent I’accumulation, la toxicité et le transfert trophique

des métaux dans les écosystémes aquatiques (Wallace et al., 2003).

Parce que les MT font partie de la fraction TAM et que les granules n’y sont pas, la stratégie
de détoxication utilisée par une proie pourrait contrdler la biodisponibilité des métaux pour
les prédateurs (Wallace et Luoma, 2003). Cependant, Cheung et Wang (2005) ont obtenu des
résultats plus mitigés en exposant un gastéropode marin a cinq proies différentes et a trois
métaux (Cd, Ag, Zn). Ils ont obtenu des valeurs d’efficacité d’assimilation relativement
comparables et élevées (50-90%) chez leur prédateur pour tous les métaux provenant des
différentes proies. Une corrélation positive significative a été obtenue entre I’efficacité

d’assimilation du Cd et la fraction contenant les MT et entre 1’efficacité d’assimilation du Zn

et I’ensemble des fractions contenant les organelles, les protéines sensibles a la chaleur et les
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protéines stables a la chaleur. Cependant, aucune relation n’a été obtenue pour I’Ag et les
différentes fractions subcellulaires. De plus, pour un prédateur exposé de différentes fagons a
une proie, les efficacités d’assimilation des métaux n’étaient pas corrélées avec la répartition
subcellulaire chez ce type de proie. Finalement, pour leurs trois métaux, ils ont obtenu des
efficacités d’assimilation variant de 40 a 80% pour les métaux provenant de la fraction
insoluble ainsi que pour ceux des granules, ce qui implique que ces métaux étaient

biodisponibles pour ce gastéropode.

Chez les poissons, la relation entre ’efficacité d’assimilation d’un métal et sa répartition
subcellulaire chez la proie n’est pas aussi probante que celle démontrée chez les invertébrés.
Zhang et Wang (2006) n’ont pas observé de relation entre 1’efficacité d’assimilation du Cd
chez Terapon jarbua et sa répartition subcellulaire chez différents types de proies tandis que
I’efficacité d’assimilation du Se et du Zn chez ce méme poisson était positivement corrélée
avec la proportion de métal lié aux fractions cytosoliques (HDP+HSP), sans toutefois
atteindre la relation 1 :1 observée chez certains invertébrés. Le taux d’ingestion, le temps de
passage dans le tractus, la qualité et la quantité de nourriture ingérée et la physiologie

digestive sont des facteurs qui s’ajoutent a la répartition subcellulaire d’un métal chez une

proie afin d’expliquer I’efficacité d’assimilation d’un métal chez un poisson.
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Figure 1-9  Classification des fractions opérationnelles obtenues par centrifugation
différentielle. Les fractions sensibles aux métaux et les métaux détoxiqués
correspondent respectivement aux compartiments MSF et BDM définis par
Wallace et collaborateurs (2003) tandis que les métaux disponibles pour le
transfert trophique correspondent au compartiment TAM proposé par Wallace

et Luoma (2003). Adapté de Luoma et Rainbow (2008).

1.6 Toxicité

Plusieurs études en toxicologie ont démontré les effets néfastes de métaux essentiels et non
essentiels sur des organismes. Ces effets peuvent étre sublétaux (p.ex. diminution de la
reproduction, diminution de la croissance) ou peuvent entrainer la mort de I’individu. La
présente section portera sur les effets toxiques qui sont associés a nos métaux d’intérét chez

divers organismes aquatiques.

1.6.1 Le nickel

Le Ni est un élément essentiel mineur et conséquemment, le biote a-développé des

mécanismes permettant de maintenir son homéostasie (Phipps et al., 2002). Son essentialité
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est généralement acceptée en raison des symptomes causés par une carence en Ni chez les
vertébrés terrestres et de son role crucial chez plusieurs bactéries et plantes (Muyssen et al.,
2004). Bien que des démonstrations indirectes émergent (Ptashynski et Klaverkamp, 2002;
Muyssen et al., 2004; Chowdhury et al., 2008), I’essentialit¢ du Ni chez les organismes

aquatiques n’est pas encore établie.

Tous les métaux traces, qu’ils soient essentiels ou non, sont potentiellement toxiques (Luoma
et Rainbow, 2008). Les effets d’une exposition au Ni dissous chez différentes espéces
d’algues varient en fonction de I’espéce et des conditions expérimentales. Par exemple, a 24°
C et a un pH variant de 6,3 a 6,9, la concentration a laquelle on mesure une inhibition de la
croissance correspondant & 50% de la valeur controle pour 7 jours d’exposition (CEsy — 7
jours) est de 0,99 mg Ni L chez Selenastrum capricornutum (Chiaudani et Vighi, 1978),
tandis que des concentrations de 10 a 30 mg Ni L' sont létales pour Chlorella sp (Upitis et
al., 1980).

Pane et collaborateurs (2003a) ont démontré que la toxicité aigiie et chronique du Ni chez
Daphnia magna est au moins partiellement due a 1’antagonisme du Ni pour le cation Mg*".
Ainsi, les [Mg] corporelles et la prise en charge unidirectionnelle de Mg** diminuent
significativement suite & une exposition aigu&€ ou chronique au Ni. De plus, une étude
(chronique) effectuée sur deux générations de D. magna a démontré une diminution du poids
a 11 jours ainsi qu'une diminution de certains métabolites (glycogéne et ATP) chez les
individus de la deuxiéme génération, ce qui suggére une augmentation de la sensibilité au Ni

chez les individus issus de parents exposés (Pane et al., 2004a).

Chez le poisson-crapaud (Opsanus beta), I’exposition de 72 h au Ni dissous (215 et 606 uM
de Ni en eau salée) a eu un effet marqué sur I’équilibre hydrominéral du fluide intestinal
(augmentation des niveaux de Na*, CI, SO,%, K" et Mg®") (Pane et al., 2006). Chez la truite
arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), le Ni agit principalement sur le systéme respiratoire

(Pane et al., 2003b). Une exposition aigué au Ni (~10 mg L") affecte la respiration de truites

au repos uniquement par des mécanismes branchiaux (Pane et al., 2004b) tandis qu’une
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exposition chronique (243-394 pg L™'; 40-99 jours; concentrations dans la gamme de valeurs

présentées a la figure 1-1) affecte la physiologie de 1’exercice (Pane et al., 2004c).

Le Ni ne semble pas affecter la croissance chez les poissons (Sayer et al., 1991; Pyle, 2000;
Pyle et al., 2002a). Une concentration de Ni égale ou supérieure a 380 pg L n’altére pas de
facon significative la survie, la croissance ou la reproduction chez le téte-de-boule tandis
qu’une concentration de Ni de 730 pg L' diminue significativement le nombre d’ceufs
produits par ponte ainsi que leur taux d’éclosion (Pickering, 1974). Chez le téte-de-boule, la
toxicité du Ni varie selon 1’Age, la présence de matiére organique naturelle, et certaines
caractéristiques de I’eau telles la dureté, I’alcalinité et le pH (Hoang et al., 2004). De plus,
Hoang et collaborateurs (2004) ont déterminé que 1’Age était le facteur ayant la plus forte
influence sur la toxicité du Ni; les jeunes poissons étant beaucoup plus sensibles que les plus
vieux. Ces résultats supportent ceux présentés par Pyle et collaborateurs (2002b) qui
affirmaient que la toxicité du Ni dissous chez les larves de téte-de-boule diminuait avec une
augmentation de la dureté, une augmentation du pH ou, dans une certaine mesure, avec une
augmentation de la concentration de particules en suspension. Dans une étude en laboratoire
sur la toxicité des effluents de mines d’uranium, Pyle et collaborateurs (2002a) ont observé
une éclosion hétive chez des embryons de téte-de-boule exposés a des eaux contaminées en

Ni.

Des différences au niveau de la concentration de métallothionéines (MT) dans les reins et
dans le foie, de la concentration de peroxydes de lipides, de la concentration en hémoglobine
et de la valeur de I’hématocrite, de la concentration en K, Na' et CI et des altérations
histologiques ont été observées chez deux espéces de poissons (Coregonus clupeaformis et
Salvelinus namaycush) exposées au Ni d’origine alimentaire (Ptashynski et al., 2001). Dans
une seconde étude portant sur la toxicité du Ni d’origine alimentaire chez C. clupeaformis,
aucun effet significatif n’a été observé au niveéu des parametres hématologiques
(concentration de glucose et d’hémoglobine et hématocrite) ou au niveau des organes ou de

I’organisme entier (indice hépatosomatique, croissance et indice d’embonpoint) (Ptashynski

et al., 2002). Cependant, des altérations histologiques dans les reins, des concentrations
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supérieures de MT dans ’intestin et des concentrations de peroxydes de lipides dans le

plasma ont été observées a différents degrés.
1.6.2 Le thallium

Selon I’organisation mondiale de la santé¢ (WHO, 1996), le méthylmercure est le seul métal a
démontrer une toxicité supérieure a celle du Tl chez I’humain. Cependant, peu de données
sont disponibles sur la toxicité du Tl dans les milieux aquatiques. De plus, la plupart des
études parues avant 2002 portent sur la toxicité du TI(I) et ne s’attardent pas au TI(III).
Cependant, les travaux de Ralph et Twiss (2002) sur 1’algue Chlorella ont démontré que la
toxicité du TI(III) était considérablement supérieure a celle du TI(I), mais les concentrations
de TI(III) total dissous doivent étre de I’ordre de 10 M pour que la toxicité du TI(III) se
manifeste. Comme il est un analogue de K* dans ’ATP,¢, Na-K, le TI(I) peut étre transporté
a travers les membranes cellulaires (Brismar, 1998). La toxicité de TI(I) est moindre mais

cette forme biodisponible représente la majeure partie du TI(I) total dissous.

La toxicité du TI(I) chez Hyalella azteca est inférieure a celle du Cd et du Hg, mais elle est
équivalente a celle du Pb et supérieure a celle du Ni, du Cu ou du Zn lorsque ces amphipodes
sont exposés dans 1’eau du lac Ontario (Borgmann et al., 1998). Le T1 a des effets chroniques
sur la survie, la croissance et la reproduction de H. azteca (Borgmann et al., 1998). Bien que
I’accumulation de Tl par H. azteca soit proportionnelle a la concentration de Tl dans I’eau,
I’'importance de la concentration en K dans le milieu sur I’accumulation et la toxicité du TI
chez cette espece font de la concentration corporelle de Tl un meilleur indicateur de sa

toxicité que la concentration dans I’environnement (Borgmann et al., 1998).

Chez les poissons, les embryons et les jeunes larves sont les stades les plus sensibles aux
effets toxiques de plusieurs polluants (McKim, 1977; Macek et Sleight, 1977). Un aspect
supplémentaire de la toxicité du Tl concerne le métabolisme du glutathion (GSH). En effet, il
a été démontré, sur des fractions pures et dans des fractions cytosoliques de cerveau de rats,

que le TI", le TI" et le TI(OH); affectent négativement le métabolisme du GSH (Hanzel et -

al.,, 2005). Le GSH participe a plusieurs réactions physiologiques, telles le maintien de
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I’homéostasie des oxydants, la signalisation cellulaire, la détoxication (incluant les métaux
par le biais d’une liaison avec un groupement —SH) et finalement, le GSH joue un rdle
important dans la défense contre les radicaux libres (revus par Hanzel et al., 2005). La
présence de TI(OH); (1-25 uM) a induit une diminution de la concentration en GSH, a inhibé
Pactivité de la glutathion peroxydase (GPx) lorsqu’un peroxyde organique est utilis¢é comme

substrat et a inhibé I’ activité de la glutathion réductase (GR) (Hanzel et al., 2005).

Le TI représente une menace pour la santé humaine car il affecte principalement le systeme
nerveux central, causant des troubles de la vision, I’alopécie et méme la mort (Xiao et al.,
2004). De plus, un empoisonnement au Tl chez I’humain peut causer la myocardiopathie, la
néphrotoxicité et la neurodégénérescence, des pathologies impliquant un déséquilibre du
GSH (Bartfay et Bartfay, 2000; Martin et al., 2000; Bhatia et al., 2003; Kedziora-
Kornatowska et al., 2003).

1.7 Choix du téte-de-boule

Le téte-de-boule (Pimephales promelas) est un petit cyprin dont la taille moyenne a 1’age
adulte atteint 5 cm, qui se nourrit d’insectes aquatiques, de zooplancton, de maticres
végétales et de détritus et qui représente une proie importante pour plusieurs prédateurs
(Bernatchez et Giroux, 2000). Le téte-de-boule apprécie les eaux chaudes et se retrouve
généralement dans de petits ruisseaux a faible courant, des étangs et des petits lacs a fond
vaseux (Bernatchez et Giroux, 2000). Sa distribution dans I’est du Canada est présentée a la
figure 1-10. Il s’agit d’une espéce trés prolifique qui peut tolérer des conditions de
température, d’acidité et détérioration de I’habitat qui pourraient étre fatales a d’autres

espéces (Bernatchez et Giroux, 2000).

Nous avons choisi d’utiliser cette espéce car elle est sensible aux métaux (Hickie et al.,
1993), son aire de distribution chevauche des régions contaminées par des métaux, elle est

fréquemment utilisée dans des tests de toxicité pour fins de législation et elle est facile a

garder et a reproduire en captivité.
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Figure 1-10  Distribution du téte-de-boule dans I’est du Canada. La zone hachurée délimite
son aire de répartition (on le retrouve essentiellement en Ontario et dans le

sud-ouest du Québec). Tiré de Bernatchez et Giroux (2000).
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2 Objectifs et hypothéses de recherche

L’objectif général de cette thése était d’évaluer 1’accumulation, la répartition subcellulaire et
les effets de métaux dissous ou alimentaires (Ni et Tl) chez un organisme représentant un

maillon supérieur d’une chaine alimentaire aquatique.

2.1 Importance relative de I’eau et de 1’alimentation

Les lignes directrices pour la protection des écosystemes et des organismes aquatiques sont
¢tablies a partir de données obtenues suite a des expositions aux métaux dissous. Cependant,
il est désormais établi que les proies consommées peuvent constituer une importante source
de métaux (Spry et al., 1988; Reinfelder et Fisher, 1991; Griscom et al., 2002; Clearwater et
al., 2002; Hare et al., 2003; Meyer et al., 2005; Zhang et Wang, 2005 et Croisetiére et al.,
2006). Notre premier objectif spécifique était donc de déterminer I’importance relative de
I’eau et des proies dans 1’accumulation et la répartition subcellulaire du Ni et du TI chez
différents stades de téte-de-boule en exposant des larves et des juvéniles au Ni et au Tl
dissous, alimentaire ou aux deux formes simultanément. A notre connaissance, aucune étude
ne s’est encore intéressée a I’importance relative de 1’eau et de 1’alimentation dans la prise en

charge de concentrations environnementalement réalistes de Ni et de Tl chez un poisson.

Notre hypothese était que les deux voies d’exposition contribueraient au fardeau métallique,
sans toutefois prétendre qu’elles seraient complétement additives. De plus, nous avons émis
I’hypothése que la voie d’exposition influencerait la répartition subcellulaire du Ni et du Tl

car nous supposons que le site de prise en charge, soit les branchies ou I’intestin, influence

les formes de métaux assimilées et conséquemment leur distribution a I’intérieur des cellules.
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2.2  Accumulation et effets chez les jeunes stades de vie

Nos deux métaux d’intérét (Ni et TI) sont potentiellement toxiques (Campbell et Couillard,
2004) et peuvent étre accumulés par différents organismes (Borgmann et al., 1998, 2001;
Ralph et Twiss, 2002). De plus, chez les poissons, les jeunes stades de vie démontrent
généralement une plus grande sensibilité aux métaux (Macek et Sleight, 1977; McKim, 1977;
Hoang et al., 2004). Ainsi, notre deuxiéme objectif spécifique était d’exposer de jeunes
stades de téte-de-boule au Ni et au T, par voie aqueuse et/ou alimentaire, afin de mesurer
’accumulation et les effets toxiques de ces deux métaux. Afin d’évaluer la toxicité du Ni et
du Tl chez notre espéce modele, nous avons évalué des parameétres conventionnels, comme le
temps a 1’éclosion et la survie, ainsi que des paramétres physiologiques, tels le taux

métabolique ou I’activité de certaines enzymes.

Puisqu’il est déja établi que le Ni diminue le temps a I’éclosion chez le téte-de-boule
(Pickering, 1974; Pyle et al., 2002a), nous avons ¢émis I’hypothése que ce métal
« stimulerait » d’autres paramétres métaboliques, dont le taux métabolique de routine.
Considérant que la forte toxicité du Tl est reconnue et qu’il a été¢ démontré que le Tl a un
effet négatif sur les défenses antioxydantes impliquant le glutathion, nous avons également
émis I’hypothése qu’une exposition au Tl se traduirait par une mortalité accrue et une

perturbation de I’activité d’enzymes reliées au stress oxydatif.

2.3 Influence du type de proie sur le transfert trophique

Les stratégies de détoxication des métaux varient selon différents facteurs tels ’espéce, le
métal et la tolérance (Vijver et al., 2004). De plus, leur impact sur le transfert trophique des
métaux n’est pas encore totalement compris. Plusieurs études ont porté sur le transfert de
plusieurs éléments au niveau des maillons inférieurs des chaines alimentaires aquatiques.
Cependant, en ce qui concerne le transfert vers les maillons supérieurs, plusieurs questions
demeurent. Notre troisiéme et dernier objectif spécifique fut de déterminer I’importance de la

répartition subcellulaire du Ni et du Tl chez deux proies (invertébrés) sur I’efficacité
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d’assimilation, la répartition subcellulaire et la toxicité chez un prédateur (téte-de-boule

juvénile).

Notre hypothése était que D’efficacité d’assimilation de ces deux métaux serait
proportionnelle a la proportion de métal associé au compartiment TAM (métal
potentiellement biodisponible), mais que la relation observée ne sera pas forcément une
relation 1 : 1 comme ce fut le cas pour des copépodes marins nourris avec du phytoplancton
(Reinfelder et Fisher, 1991) ou pour des crevettes se nourrissant de bivalves (Wallace et
Luoma, 2003) ou d’oligochétes (Wallace et al., 1998), en raison des différences de
physiologie digestive entre ces organismes et les poissons. De plus, nous avons émis

I’hypothése que la répartition du Ni et du Tl a l'intérieur des proies influencerait la

répartition de ces métaux chez notre prédateur et conséquemment leur toxicité.
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3 Meéthodologie

3.1 Organismes utilisés

Dans le but de constituer un élevage de téte-de-boule, nous avons obtenu des organismes de
deux fournisseurs : Mark Brisco, et Aquatic Bio Systems Inc. (ABS). Leurs coordonnées
figurent a I’annexe A. Les tétes-de-boule utilisés lors des expériences provenaient soit de

notre élevage, soit de chez ABS.

Pour I’hébergement des tétes-de-boule, nous avons utilisé une eau reconstituée a partir d’eau
déminéralisée. La constitution de cette eau est présentée a 1’annexe B. Les conditions
d’hébergement des tétes-de-boule ont été déterminées a partir des lignes directrices
présentées dans le rapport SPE 1/RM/22 (1992). Notre protocole d’hébergement, tout comme
nos protocoles expérimentaux, ont €t€¢ approuvés par le comité local de protection des

animaux.

Dans un souci de pertinence environnementale, lors des expérimentations, nous avons choisi
de nourrir nos poissons avec des proies vivantes (propres ou contaminées). Nous avons donc
utilisé différentes espéces de proies. Les nauplii d’Artemia salina servant a nourrir les larves
de téte-de-boule étaient élevées a partir de cystes provenant de chez Mirdo Importations. Les
téte-de-boule juvéniles étaient nourris soit avec des vers, Tubifex tubifex, provenant de chez
Aquatic Research Organisms, soit avec des crustacés, Daphnia magna, provenant de chez
ABS ou du Centre d’expertise en analyse environnementale du Québec. Les coordonnées de

ces fournisseurs figurent également a 1I’annexe A.

3.2 Exposition des organismes

Les différents milieux d’exposition ont été préparés en ajoutant des sels de métaux a I’eau

reconstituée (chapitres 8, 9 et 10). La préparation des proies (propres ou contaminées) est

détaillée aux chapitres 8, 9 et 10. Les embryons, les larves et les juvéniles de téte-de-boule
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ont été exposés aux différents traitements dans des gobelets en plastique insérés dans un
dispositif permettant de controler et maintenir la température (figure 3-1). Un tableau
décrivant les différents traitements utilisés (concentration de métal, durée d’exposition, etc)

est présenté a 1’annexe C.

3.3 Mesures d’exposition et d’accumulation métalliques

Durant I’exposition des différents stades de téte-de-boule aux divers traitements, des
échantillons d’eau et de proies ont été récoltés afin de quantifier les parametres d’exposition
(chapitres 8, 9 et 10 et annexe C). Des organismes ont également été prélevés, au cours ou a
la fin de I’exposition, afin de déterminer I’accumulation de Ni et de Tl (chapitres 8, 9 et 10).
La teneur en Ni et en Tl a également été mesurée dans les différentes fractions subcellulaires

obtenues suite au protocole de centrifugation différentielle (voir section 3.4).

Figure 3-1: Exemple de dispositif utilisé pour I’exposition des différents stades de vie de

téte-de-boule.
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Les concentrations de métaux (Ni et T1) dans les échantillons d’eau acidifiés (1-2.5 % HNO;)
et les surnageants obtenus lors de la centrifugation différentielle (8.5 % HNOs3) ont été
mesurées par spectrométrie de masse (ICP-MS, Thermo Elemental, X Series). Des blancs et

des échantillons de référence pour le Ni et le Tl ont été inclus dans les analyses.

Les échantillons de proies, de poissons ainsi que les culots obtenus lors de la centrifugation
différentielle ont été lyophilisés et pesés avant d’étre digérés a température ambiante dans
’acide nitrique concentré et le peroxyde d’hydrogéne (HNO; de 70 %; ~ 25 uL d’acide par
mg de tissu sec et H,O, de 30 %; ~20 pL de peroxyde par mg de tissu sec). Des blancs
(HNO; et eau MilliQ) et des échantillons de référence certifiés pour le Ni (hépatopancréas de
homard, CNRC, TORT-2) ont été inclus dans chaque série de digestions. A notre
connaissance, il n’existe pas d’échantillon de référence certifié¢ biologique pour le TI. Les

concentrations de Ni et de Tl ont ensuite ét¢ mesurées par spectrométrie de masse (ICP-MS).

3.4 Répartition subcellulaire des métaux

Pour estimer la répartition subcellulaire du Ni et du Tl chez les tétes-de-boule juvéniles
entiers (chapitres 8 et 10), nous avons utilis¢ un protocole de centrifugation différentielle.
Les poissons ont d’abord été pesés, coupés en petits morceaux a 1’aide d’une lame de rasoir
et ensuite homogénéisés dans 9 volumes de tampon sucrose (250 mM) Tris (10 mM) de pH
7.4 en effectuant 5 passages a basse vitesse sur un homogénéisateur motorisé de type Potter-
Elvehjem. Les tissus homogénéisés ont ensuite ¢été transférés dans des tubes pour
microcentrifugeuse de 1.5 mL pour étre centrifugés selon un protocole adapté de celui de
Wallace et al. (2003), tel que décrit par Giguere et al. (2006) (chapitres 8 et 10). Cette
procédure nous permet d’obtenir six fractions subcellulaires définies de fagon
opérationnelle : les débris cellulaires, incluant les membranes et les cellules non brisées, les
granules (et autres particules résistantes au NaOH), les mitochondries, les autres organelles
(microsomes et lysosomes), les protéines dénaturées a la chaleur (HDP), telles que les
enzymes et finalement les protéines stables a la chaleur (HSP), telles que la métallothionéine.

La détermination de la concentration en métaux de chacune de ces fractions a été décrite a la

section 3.3.
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3.5 Détermination du taux métabolique de routine

Le taux métabolique de routine correspond au taux métabolique moyen observé chez un
poisson a jeun pour lequel le taux métabolique est influencé par une activité aléatoire sous
des conditions expérimentales réduisant la capacité de mouvement et limitant les stimuli
externes (Fry, 1971). Nous avons mesuré le taux métabolique de routine (TMR) chez les
larves (chapitre 9) et certains juvéniles (chapitre 10) de téte-de-boule. Pour les larves, la
mesure a été effectuée dans une seringue de 60 mL, tandis que le TMR des juvéniles a été
déterminé dans un bécher de 100 mL. Aprés une période d’acclimatation aux dispositifs de
30 minutes, nous avons inséré une électrode a oxygéne (modele E101; Analytical Sensors
Inc., Sugar Land, Texas, USA), deux tubes de type Tygon (R-3603) assurant la circulation de
I’eau a ’aide d’une pompe péristaltique (Masterflex LS ; modele 7519-10; Cole and Parmer
Canada Inc., Montréal, QC, Canada) et nous avons finalement scellé le dispositif afin
d’éviter les échanges gazeux avec I’air ambiant. La consommation d’oxygene a été suivie
pendant 1 a 2 heures a I’aide d’un oxymétre OM 200 (Cameron Instrument Company,
Guelph, ON, Canada) et les données étaient directement transférées a un ordinateur (interface
Vernier LabPro et logiciel Logger Pro 3.2; Qubit Systems, Kingston, ON, Canada). A la fin
de la mesure, les poissons ont été immédiatement sacrifiés, pesés et placés au congélateur (-
80 °C) pour les analyses enzymatiques (section 3-6). Nous avons déterminé le TMR a I’aide

de I’équation suivante :

TMR (mg O, kg'l h'l) _ (pentexvolume)

poids

ou la pente correspond au changement dans la concentration en oxygene en mg O L'h' le

volume d’eau est exprimé en L et le poids du poissons est exprimé en kg.

3.6 Détermination des activités enzymatiques

Nous avons mesuré ’activité de 3 enzymes chez les larves (chapitre 9) et de 4 enzymes chez
certains juvéniles (chapitre 10) de téte-de-boule a I’aide d’un spectrophotometre (UV/Vis) a
température controlée (Varian, modeéles 100 et 300, Varian Inc., Palo Alto, CA, USA). Nous

avons choisi la cytochrome C oxydase (CCO), une enzyme mitochondriale (complexe IV de
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la chaine de transport des électrons), a titre d’indicateur des capacités aérobies. Nous avons
mesuré la lactate déshydrogénase (LDH), une enzyme glycolytique assurant la conversion
réciproque de pyruvate en lactate ainsi que la conversion réciproque de NADH en NAD" qui
accompagne cette derniére, a titre d’indicateur des capacités anaérobies. Afin d’estimer les
capacités biosynthétiques, nous avons mesuré la nucléoside diphosphate kinase (NDPK), une
enzyme catalysant le transfert de groupements phosphates entre différents nucléotides.
Finalement, afin d’évaluer la détoxication et le stress oxydatif, nous avons mesuré 1’activité
de la glutathion S-transférase (GST). Cette enzyme assure la conjugaison de diverses

substances intracellulaires (ex : xénobiotiques, peroxydes de lipides) et la complexation de

métaux aux groupements sulthydriles du glutathion réduit.
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4 Résultats

Les principaux résultats obtenus dans le cadre de ce projet de doctorat sont présentés dans
cette section. Ces résultats, ainsi que des résultats additionnels, figurent dans des articles
individuels (chapitres 8 a 10). Les concentrations de Ni et de TI utilisées sont présentées dans

I’annexe C.

4.1 Accumulation de métaux chez différents stades de téte-de-boule

4.1.1 Embryons et larves de moins de 24 heures

Les embryons et les larves dépendant de leurs réserves vitellines (jusqu’a environ 48 h aprés
I’éclosion) ont été exposés aux métaux uniquement par la phase dissoute (chapitre 9). En
raison du grand nombre de réplicats nécessaires pour obtenir ces résultats, il n’a pas été
possible de réaliser les expositions a tous les traitements en méme temps. Nous avons donc
utilisé deux lots d’embryons (provenant de la méme colonie). Les expositions ont été
effectuées en deux séries : les traitements Controle, Eau [faible] et Eau [élevée] (série 1) ont
précéde les traitements Proies seulement, Eau [faible] + Proies et Eau [€élevée] + Proies (série
2). Pour cette raison, il n’a pas été possible de comparer statistiquement les traitements des

deux séries entre-eux.

Apreés 24 ou 48 h d’exposition, seuls les embryons exposés a la concentration de Ni la plus
élevée avaient une concentration de Ni significativement supérieure a celle des controles
(figure 4-1 a et b). Par contre, chez les larves prélevées moins de 24 h aprés ’éclosion, il n’y
avait pas de différence significative entre les concentrations mesurées chez les larves issues

des trois différents traitements (figure 4-1 b).

Les concentrations de Tl mesurées chez les embryons de la série 1 (24 h ou 48 h

d’exposition) exposés a la concentration la plus élevée étaient significativement supérieures a

celles mesurées chez les individus du groupe contrdle (figure 4-2 a) tandis que pour les
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embryons (24 h ou 48 h d’exposition) et les larves de moins de 24 h de la série 2, I’exposition
a la concentration la plus faible a été suffisante pour obtenir une accumulation de TI

significativement supérieure a celle mesurée chez les poissons non exposés (figure 4-2 b).

4.1.2 Larves de plus de 24 heures

Les larves ont été exposées par les deux voies simultanément & partir de 48 h apres I’éclosion

(chapitre 9).

Les larves exposées au Ni dissous (concentration faible et élevée) avaient des concentrations
supérieures aux contrdles (figure 4-3 a) et les larves exposées au Ni dissous et alimentaire
simultanément (concentration faible et élevée) avaient des concentrations supérieures a celles

mesurées chez les proies exposées seulement au Ni alimentaire (figure 4-3 b).

A D’instar des larves exposées au Ni dissous, les larves exposées au T1 par la phase aqueuse
(contamination faible et élevée) ont accumulé significativement plus de Tl que les contrbles
et les concentrations mesurées chez les larves exposées a la concentration la plus élevée
étaient significativement supérieures a celles mesurées chez les larves du traitement Eau
[faible] (figure 4-4 a). Tout comme pour le Ni, les larves exposées au Tl dissous et
alimentaire simultanément (concentration faible et élevée) avaient des concentrations
supérieures a celles mesurées chez les proies exposées seulement au Tl alimentaire (figure 4-

4 b), mais les larves du traitement Eau [élevée] + Proies avaient des concentrations de TI

supérieures a celles mesurées chez les larves du traitement Eau [faible] + Proies (figure 4-4

b).




Concentration de Ni (ug g'1 sec)

Figure 4-1
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(a) Ni - Série 1 1 Contréle
B Eau [faible]
EE Eau [élevée]

(b) Ni - Série 2 Proies seulement
s BEEA Eau [faible] + Proies
6 EEEE Eau [¢élevée] + Proies
5 | ab
N a
4 -
3 -
2 b
1 -
0

Embryons 24 h Embryons 48 h Larves <24 h
d'exposition d'exposition d'exposition

Comparaison des concentrations de nickel (moyenne + erreur type) mesurées
dans les embryons et larves prélevés durant I’exposition au nickel dissous
(n=5 réplicats composés de 10 embryons ou larves, sauf pour le groupe
controle des embryons exposés pendant 24 h ou n=4 (a). Les moyennes
obtenues pour les 3 traitements d’'une méme série ont été comparées pour
chaque prélevement au moyen des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-
Kramer HSD. Les moyennes ayant des lettres différentes différent (p<0.05).




1

Concentration de Tl (ug g sec)

Figure 4-2

46

(a) T1 - Série 1 a [ Contréle
EEEE Eau [faible]
EEEE Eau [élevée]

(b) TI - Série 2 EZZ2 Proies seulement
EEER Eau [faible] + Proies
R Eau |élevée] + Proies
3 -
2 -
1 -

a
0 c P .
Embryons 24 h Embryons 48 h Larves <24 h
d'exposition d'exposition d'exposition

Comparaison des concentrations de thallium (moyenne + erreur type)
mesurées dans les embryons et larves prélevés durant 1’exposition au thallium
dissous (n=5 réplicats composés de 10 embryons ou larves). Les moyennes
obtenues pour les 3 traitements ont été comparées pour chaque prélévement au
moyen des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-Kramer HSD. Les moyennes
ayant des lettres différentes different (p<0.05).
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25

sec)

-1

(a) Ni - Série 1 - 7 Contréle
BN Eau [faible]
B Eau [élevée]

20 A

Concentration de Ni (ug g

15 A

Figure 4-3

(b) Ni - Série 2 ZZZ3 Proies seulement
EEEE Eau [faible] + Proies
BN Eau [élevée] + Proies

7 14 21
Jours d'exposition aprés I'éclosion

Comparaison des concentrations de nickel (moyenne + erreur type) mesurées
dans les larves prélevées durant l’exposition au nickel dissous et/ou
alimentaire (n=5 réplicats composés de 10 larves). Les moyennes obtenues
pour les 3 traitements d’une méme série ont été comparées pour chaque
prélévement au moyen des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-Kramer HSD.
Les moyennes ayant des lettres différentes different (p<0.05).
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(a) T - Série 1
| — O

N WL
BN WH

(b) TI - Série 2
P

EEEs P+WL
S P+WH

Jours d'exposition apres 1'éclosion

Comparaison des concentrations de thallium (moyenne + erreur type)
mesurées dans les larves prélevées durant I’exposition au thallium dissous
et/ou alimentaire (n=5 réplicats composés de 10 larves). Les moyennes
obtenues pour les 3 traitements d’une méme série ont €t€¢ comparées pour
chaque prélevement au moyen des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-
Kramer HSD. Les moyennes ayant des lettres différentes different (p<0.05).
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4.1.3 Juvéniles

Des juvéniles agés de 4 mois ont été exposés aux métaux dissous et/ou alimentaires pendant

un maximum de 8 jours (chapitre 8).

Les concentrations de Ni mesurées chez les poissons des traitements Eau seulement, Proies
seulement et Eau + Proies ¢taient significativement supérieures a celles des poissons
contrdles, et ce pour tous les temps d’expositions (figure 4-5). Cependant, pour un temps
d’exposition donné, nous n’avons pas mesuré de différences significatives entre les
concentrations des trois groupes de poissons exposés (a 1’exception des traitements Proies

seulement et Eau + Proies apres 2 jours d’exposition) (figure 4-5).

OControle
B Eau seulement
OProies seulement

B Eau + Proies

Concentration de Ni (pg g'' sec)

Jours d'exposition

Figure 4-5  Comparaison des concentrations de nickel (moyenne + erreur type) mesurées
chez les juvéniles de téte-de-boule exposés au nickel dissous et/ou alimentaire
(n=7 sauf pour le jour 8 ou n=5 pour les controles et n=6 pour le traitement
Eau + Proies). Les moyennes obtenues pour les 4 traitements ont été
comparées pour chaque prélevement au moyen des tests de Kruskal-Wallis et
de Tukey-Kramer HSD. Les moyennes ayant des lettres différentes différent
(»=<0.05).
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Pour les juvéniles exposés au TI, les concentrations obtenues étaient également
significativement supérieures a celles des groupes controle (figure 4-6). Contrairement aux
résultats obtenus pour le Ni, nous avons observé des différences entre les traitements pour un
temps donné. Ainsi, apres 2 jours d’exposition, les juvéniles de téte-de-boule ont accumulé
significativement moins de TI par les proies que par I’eau ou par 1’exposition combinée (eau
+ proies) (figure 4-6). Apres 4 et 6 jours d’exposition, la concentration de TI était
significativement différente entre les 3 traitements d’exposition et augmentait selon 1’ordre
suivant : Eau seulement < Proies seulement < Eau + Proies (figure 4-6). Finalement, apres 8
jours d’exposition, nous n’avons pas mesuré de différences significatives entre les

concentrations de TI pour ces 3 traitements (figure 4-6).

o 0,06 OControle
o
'Tw B Eau seulement
=14}
g OProies seulement
N’ -
— 0,04 B Eau + Proies
[
N
=
=
2
= 0,02 -
-
o
=
)
@
=
)
@) 0 +

Jours d'exposition

Figure 4-6 ~ Comparaison des concentrations de thallium (moyenne + erreur type)
mesurées chez les juvéniles de téte-de-boule exposés au thallium dissous et/ou
alimentaire (n=7 sauf pour le jour 8 ol n=5 pour les controles et n=6 pour le
traitement Eau + Proies). Les moyennes obtenues pour les 4 traitements ont
¢ét€ comparées pour chaque prélévement au moyen des tests de Kruskal-Wallis
et de Tukey-Kramer HSD. Les moyennes ayant des lettres différentes différent
(=<0.05).
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4.2 Importance relative de 1’eau et de la diéte dans 1’accumulation de métaux

L’absence d’accumulation métallique chez les larves exposées aux métaux par la voie
alimentaire présentée aux figures 4-3 (Ni) et 4-4 (Tl) démontre que pour les larves de 21

jours et moins, 1’eau a été la seule source de métal (chapitre 9).

Contrairement aux larves, les juvéniles ont accumulé des concentrations significatives de
métal par les deux voies d’exposition (figures 4-5 (Ni) et 4-6 (T1); chapitre 8). La figure 4-7
présente les concentrations de nouveau métal accumulé par chacune des voies d’exposition et
les compare aux concentrations de nouveau métal mesurées suite a 1’exposition combinée
(chapitre 8). Tel que souligné a la section 2, nous avons utilisé des concentrations de Ni
dissous et alimentaire environnementalement réalistes (16.0+0.5 pug L' et 10.0£0.3 pg g’
sec, respectivement; annexe C). Notre concentration de Ni dissous est légérement supérieure
a celle mesurée dans un lac de la région de Sudbury ou la contamination en Ni est faible (lac
Geneva; 4.5 pg L) mais inférieure a celle d’un lac ou le niveau de contamination est
intermédiaire (lac Crowley; 73.2 pg L") (P. Couture, données non publiées). Considérant que
la concentration de Ni dans nos proies se compare davantage a celle mesurée dans les
contenus stomacaux de perchaudes prélevées dans le lac Geneva (7.2+2.5 — 9.9+3.3 ug g’
sec) comparativement au lac Crowley (52.2+7.5 — 156.7+£32.7 ng g'1 sec) (P. Couture,
données non publiées), nous pouvons supposer que les parameétres de notre exposition

combinée pourraient étre observés simultanément en milieu naturel.

Chez les juvéniles exposés au Ni pendant 2 jours, I’eau semble avoir été une source de Ni
plus importante que les proies et les poissons exposés aux 2 sources simultanément semblent
avoir accumulé plus de nouveau métal que la somme des 2 voies séparées (figure 4-7A). Par
contre, aprés 4, 6 et 8 jours d’exposition, 1’eau et les proies tendent a représenter des sources

équivalentes de nouveau Ni et la somme des deux voies séparées semble similaire a la

concentration obtenue par 1’exposition simultanée (figure 4-7A).




52

Apres 2 jours d’exposition, tout comme pour le Ni, les juvéniles de téte-de-boule ont
accumulé plus de nouveau Tl par I’eau que par les proies et la somme des deux voies
séparées tend a étre plus grande que 1’accumulation de nouveau Tl par les deux voies
simultanément (figure 4-7B). Tandis que la concentration de nouveau Tl accumulé par I’eau
semble étre restée constante dans le temps (de 2 a 8 jours), le nouveau Tl provenant des
proies seulement était tres important apres 4 et 6 jours d’exposition et cette fois la somme des
voies séparées tend a se comparer a I’exposition combinée (figure 4-7B). Finalement, apres 8
jours d’exposition, les poissons semblent avoir accumulé pratiquement autant de nouveau T1
par ’eau que par les proies et la somme de ces concentrations apparait similaire a la
concentration de nouveau Tl mesurée chez les poissons exposés au Tl par 1’eau et les proies

simultanément (figure 4-7B).
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A) Ni BN Eau seulement
[ Proies seulement
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Figure 4-7  Concentrations de nouveau métal mesurées chez les juvéniles de téte-de-
boule. En A, résultats pour le nickel (moyennes, n=7). En B, résultats pour le
thallium (moyennes, n=7 sauf pour le jour 8 ou n=6 pour le traitement Eau +
Proies).
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4.3 Efficacité d’assimilation chez notre prédateur

Nous avons mesuré ’efficacité d’assimilation (EA) du Ni et du TI chez des juvéniles de téte-
de-boule nourris avec deux types de proies vivantes contaminées (Tubifex tubifex et Daphnia
magna) pendant 7 jours (chapitre 10). De fagon générale, les poissons ont mieux assimilé le
T1 que le Ni (tableau 4-1). Le type de proie ingérée n’a pas affecté I’efficacité d’assimilation
du Ni tandis que les poissons nourris avec D. magna ont assimilé significativement plus de Tl

que les poissons nourris avec 7. tubifex (tableau 4-1).

Tableau 4-1 : Efficacité d’assimilation (%) du nickel et du thallium chez des juvéniles de
téte-de-boule nourris avec des proies différentes (moyenne + erreur type; n=6-
7). Les moyennes pour un métal donné ont été¢ comparées a I’aide du test de t

(p=<0.05).
Proie Ni 11
ingérée (moyenne + erreur type) (moyenne + erreur type)
T wbifex n+3 31+£9°
D. magna 10+4 70 + 6°

Nous avons également déterminé des valeurs d’EA du Ni et du Tl pour les juvéniles du
traitement Proies seulement du chapitre 8 (2, 4, 6 et 8 jours d’exposition; nourris avec 7.
tubifex). L’EA moyenne pour le Ni était de 29+4% (pas de différence significative entre les
temps d’exposition) tandis que pour le T1, ’'EA était de 15+2%, 21+5%, 2443 et 9+1°% aprés

2,4, 6 et 8 jours d’exposition, respectivement, pour une valeur moyenne de 17+2%.

4.4 Répartition subcellulaire du nickel et du thallium

Nous avons déterminé la répartition subcellulaire de nos métaux d’intérét dans deux
contextes différents. D une part, nous avons évalué I’influence de la voie d’exposition sur la
répartition subcellulaire (chapitre 8) et, d’autre part, I’influence du type de proie sur ce

parametre (chapitre 10).
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4.4.1 Influence de la voie d’exposition

La plus grande proportion du Ni internalisé chez ces juvéniles était li€¢ aux protéines stables a
la chaleur (HSP), aux granules et aux débris cellulaires tandis qu’une faible proportion
(<10%) de Ni était associ¢ aux autres fractions (figure 4-8). La proportion de Ni li¢ aux HSP
était significativement plus faible chez les poissons exposés par 1’eau et par les deux voies
simultanément comparativement aux contrdles tandis que la proportion de Ni lié aux granules
était significativement plus élevée chez les poissons exposé€s au Ni (Eau seulement, Proies
seulement et Eau + Proies) que chez le groupe contrdle (figure 4-8). De plus, chez les
poissons exposés au Ni (3 traitements), la proportion de métal associé aux mitochondries
était significativement plus faible que chez les controles (figure 4-8). Les poissons du
traitement Eau + Proies avaient significativement plus de granules (16.4+0.6 mg sec; p<0.05)
que les poissons des trois autres traitements (~3-6 mg sec) tandis que la concentration de Ni
de la fraction granules était significativement supérieure chez les poissons du traitement Eau
seulement (4+1 pg g sec ; p<0.05) comparativement aux poissons des autres traitements

(~0.3-1.4 png g'l sec).

A P’instar du Ni, la plupart du Tl internalisé était associé aux granules, aux débris cellulaires
et aux HSP (figure 4-9). Nous avons mesuré un effet significatif du traitement seulement
pour 3 compartiments subcellulaires : les débris cellulaires, les mitochondries et les HSP.
Chez les poissons exposés au Tl (Eau seulement, Proies seulement et Eau + Proies), la
proportion de métal lié aux mitochondries était inférieure comparativement aux controles
tandis que la proportion de TI lié a leurs HSP était supérieure (figure 4-9). Finalement, seuls
les poissons des traitements Proies seulement et Eau + Proies avaient une moins grande
proportion de Tl associée aux débris que le groupe contrdle (figure 4-9). Contrairement aux
résultats observés pour le Ni, nous n’avons mesur¢ de différences au niveau de la quantité de
granules chez les poissons exposés Tl. Cependant, la concentration de Tl <était

significativement supérieure chez les poissons des traitements Eau seulement, Proies

seulement et Eau + Proies (3849, 32+3 et 49+5 ng L™ comparativement au groupe controle

(6.6+0.5 ng L. p<0.05).




56

OControles

B Eau seulement
OProies seulement
EEau + Proies

50
;\? 40 -
=
s 30 -
=
=
.2
5 20
=
&
a 10
0
Figure 4-8

Débris Mitochondries Autres HDP HSP Granules
organelles

Répartition subcellulaire du nickel entre les différentes fractions
opérationnelles obtenues par centrifugation différentielle chez des juvéniles de
téte-de-boule (moyenne + erreur type; n=24 pour les contrdles, n=20 pour
I’Eau seulement et n=27 les traitements Proies seulement et Eau + Proies).
Les différences significatives entre les moyennes obtenues pour les 4
traitements, comparées pour chaque fraction au moyen des tests de Kruskal-
Wallis et de Tukey-Kramer HSD sont identifiées par des lettres différentes
(p=<0.05).
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Figure 4-9

Débris Mitochondries Autres HDP HSP Granules
organelles

Répartition subcellulaire du thallium entre les différentes fractions
opérationnelles obtenues par centrifugation différentielle chez des juvéniles de
téte-de-boule (moyenne + erreur type; n=27 pour les traitements contrdle et
Eau + Proies et n=28 pour les traitements Eau seulement et Proies seulement).
Les différences significatives entre les moyennes obtenues pour les 4
traitements, comparées pour chaque fraction au moyen des tests de Kruskal-
Wallis et de Tukey-Kramer HSD sont identifiées par des lettres différentes
(»=0.05).




4.42 Influence du type de proie

En dépit du métal ou du type de proie consommée, la plus grande proportion de métal était
liée aux granules, aux HSP et aux débris cellulaires (figure 4-10). Chez les juvéniles exposés
au Ni, seule la proportion de métal lié aux protéines sensibles a la chaleur (HDP) était

significativement différente selon le type de proie consommée (la proportion étant supérieure

chez les poissons nourris avec D. magna plutdt que 7. tubifex) (figure 4-10). La proportion de

TI lié aux HSP était significativement supérieure chez les poissons nourris avec D. magna
comparativement aux poissons nourris avec 7. fubifex tandis que ces derniers avaient

significativement plus de TI associé¢ aux débris cellulaires (figure 4-10).

4.5 Effets de I’exposition métallique sur les paramétres physiologiques mesurés

4.5.1 Survie et temps a I’éclosion

La survie des embryons n’a pas été affectée par ’exposition au Ni et au Tl (le taux de survie
a vari¢ de 96+1 a 99+1%) (chapitre 9). Par contre, le temps a I’éclosion a été
significativement plus court chez les embryons exposés au Ni comparativement aux
embryons non exposés (figure 4-11). L’exposition au Tl quant a elle n’a pas affecté le temps

a I’éclosion (figure 4-11).
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Figure 4-10

B Poissons nourris avec 7. tubifex (Ni)
a BEESE Poissons nourris avec D. magna (Ni)
[ Poissons nourris avec 7. tubifex (T1)
E== Poissons nourris avec D. magna (TI)

Granules HSP Organelles Mito HDP  Débris

Compartiments subcellulaires

Répartition subcellulaire du nickel et du thallium entre les différentes fractions
opérationnelles obtenues par centrifugation différentielle chez des juvéniles de
téte-de-boule exposés aux métaux par différents types de proies (moyenne +
erreur type; n=6-7). Mito = mitochondries. Les différences significatives entre
les moyennes obtenues pour les 4 traitements, comparées pour chaque
fraction au moyen des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-Kramer HSD sont
identifiées par des lettres différentes (p<0.05).
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Figure 4-11 Temps a I’éclosion moyen (+ erreur type; n=10) d’embryons de téte-de-boule
exposés au nickel ou au thallium Les moyennes des 3 traitements d’un métal
donné ont été comparées a ’aide des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-
Kramer HSD. Les différences significatives sont identifiées par des lettres
différentes (p<0.05). '

4.5.2 Taux métabolique de routine

Nous nous sommes intéressés au taux métabolique de routine (TMR) dans deux expériences.
Premiérement, lorsque nous avons étudié¢ 1’accumulation et la toxicité du Ni et du TI chez les
jeunes stades de téte-de-boule (chapitre 9) et deuxiémement, lorsque nous avons examiné
I’effet du type de proie sur la prise en charge et la toxicité de nos métaux d’intérét chez des

juvéniles de téte-de-boule (chapitre 10).
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Chez les larves exposées au métal aqueux pendant 21 jours (chapitre 9), nous n’avons pas
mesuré d’effet significatif des traitements sur le TMR (figure 4-12). Par contre, chez les
larves ayant €té nourries avec des proies contaminées (série 2), le TMR tend a étre plus faible

que pour les larves ayant été nourries avec des proies non contaminées (série 1; figure 4-12).

Chez les juvéniles, le métal et/ou le type de proie n’ont pas eu d’effet significatif sur le TMR

(chapitre 10).
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Figure 4-12  Taux métabolique de routine mesuré pour des groupes de 5 larves (moyenne +
erreur type). Pour le Ni-Série 1, n=7 pour les controles, n=8 pour les
traitements Eau [faible] et n=5 pour le traitement Eau [élevée]. Pour le Ni-
Série 2, n=8 pour le traitement Proies seulement, n=11 pour Eau [faible] +
Proies et n=7 pour Eau [élevée] + Proies. Pour le Tl-Série 1, n=8 pour les
contrdles, n=3 pour le traitement Eau [faible] et n=6 pour le traitement Eau
[élevée], tandis que pour le TI-Série 2, n=10 pour les traitements Proies
seulement et Eau [élevée] + Proies et n=9 pour le traitement Eau [faible] +
Proies. Les moyennes des 6 traitements d’un métal donné ont été¢ comparées a
I’aide des tests de Kruskal-Wallis et de Tukey-Kramer HSD (p<0.05; ces tests
n’ont révélé aucune différence statistique entre les moyennes).
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4.5.3 Activités enzymatiques

Nous avons mesuré l’activité de 4 enzymes chez les mémes poissons que pour le taux
métabolique de routine (chapitres 9 et 10). Les enzymes étudiées étaient la cytochrome C
oxydase (CCO), la lactate déshydrogénase (LDH), la nucléoside diphosphate kinase (NDPK),

et la glutathion S-transférase (GST; chapitre 10 seulement).

Chez les larves, I’exposition au métal n’a pas eu d’effet significatif sur I’activité de la LDH.
Cependant, pour les larves exposées a la concentration la plus élevée de Ni dissous et au Ni
alimentaire simultanément, nous avons mesuré une activité significativement supérieure a

celle du traitement P pour la CCO et la NDPK (chapitre 9).

Chez les juvéniles exposés aux métaux par deux proies différentes, nous n’avons pas mesuré
d’effet significatif du Ni sur ’activité des 4 enzymes (figure 4-13). Cependant, pour les
poissons nourris avec D. magna, 1’exposition au Tl a significativement diminué ’activité de
la NDPK et de la GST comparativement aux contrdles (figure 4-13). Chez les juvéniles du
groupe contrdle (nourris avec des proies non contaminées), les poissons nourris avec D.
magna avaient des activités de la CCO, de la NDPK et de la GST significativement

supérieures a celles mesurées chez les poissons nourris avec 7. tubifex (figure 4-13).
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5 Discussion et intégration des résultats

5.1 Pertinence environnementale des paramétres d’exposition

Afin que les résultats issus de ce projet puissent contribuer a la compréhension du
comportement du Ni et du Tl dans les chaines alimentaires aquatiques et fournir des
informations pour I’ERE, nos travaux de laboratoire devaient reproduire des niveaux de
contamination observés en milieu naturel. Ainsi, les concentrations de Ni et de Tl que nous
avons utilisées (annexe C), autant pour I’eau que pour les proies, étaient comparables aux

concentrations mesurées dans différents écosystémes naturels contaminés.
5.1.1 Concentrations dans I’eau

Pour I’exposition des jeunes stades de vie (embryons et larves), nous avons utilisé deux
niveaux de contamination : faible et élevée (chapitre 9). La concentration faible de Ni dissous
(24.8+0.4 et 27.0£0.8 pg L™ pour les séries 1 et 2, respectivement) était similaire a la ligne
directrice ontarienne pour la qualité de I'eau (25 pg L'; P.W.Q.0., 1994) tandis que la
concentration élevée (25242 et 256+2 pg L) se situait dans la gamme de valeurs mesurées
pour des lacs contaminés de la région de Sudbury (de 52 a 338 pg L'; Pyle et al., 2005; voir
aussi figure 1-1). La concentration utilisée pour I’exposition des juvéniles (16.0+0.5 pg L™';
chapitre 8) était supérieure aux concentrations rapportées par Pyle et collaborateurs (2005)
pour des lacs de référence de la région de Sudbury (7 4 10 pg L") mais était inférieure a la

concentration mesurée dans un lac pour lequel le niveau de contamination est faible (52 pg L~

1,

Nos concentrations de Tl dissous (0.091+0.001, 0.0878+0.0005, 0.89+0.01 et 0.902+0.006
ng LY utilisées pour I’exposition des embryons et des larves (chapitre 9) ainsi que la
concentration utilisée pour ’exposition des juvéniles (0.166+0.006 pg L chapitre 8) se

situaient dans la gamme de valeurs rapportées par Cheam (2001) mesurées preés de mines ou

de centrales thermiques au charbon dans I’ouest (0.0001 4 1.3 ug L") ou dans Iest (0.0002 a



66

24 ng L") du Canada, mais étaient supérieures aux concentrations mesurées dans les Grands-

Lacs (0.0009 4 0.05 pg L™).
5.1.2 Concentrations dans les proies

Les concentrations de Ni mesurées chez Artémia salina (142 pg g sec; chapitre 9), chez
Tubifex tubifex (10.0£0.3 ug g sec; chapitre 8) et chez T tubifex et D. magna (22+5 et
108+14 pg g sec, respectivement; chapitre 10) étaient dans la gamme de concentrations (7 &
115 pg g' sec) mesurées pour des contenus intestinaux de perchaudes prélevées dans des
lacs du gradient de contamination de Sudbury et présentées a la figure 1-5 (P. Couture,

INRS-ETE, données non publiées).

A notre connaissance, il n’y a pas de données de concentration de Tl mesurées dans des
contenus stomacaux ou intestinaux de poissons disponibles a ce jour. Cependant, les
concentrations de Tl mesurées chez Artémia salina (0.086+ 0.006 ug g sec; chapitre 9),
chez Tubifex tubifex (1.4+0.1 pg g sec; chapitre 8) et chez T. tubifex et D. magna (0.9£0.1
et 0.09+0.01 pg g sec, respectivement; chapitre 10) étaient supérieures a des concentrations
rapportées pour des ceufs de plies prélevées dans le port de Boston (<0.015 a <0.023 pg g’
sec; Vitaliano et Zdanowicz, 1992), mais inférieures & la concentration de TI (1.5 ug g sec)

estimée pour des touladis entiers provenant du lac Michigan (Lin et al., 2001).

5.2  Accumulation métallique

5.2.1 Par la phase aqueuse

L’accumulation de Ni dissous a été significative pour tous les stades de vie étudiés
(comparativement aux organismes non exposés) et les patrons d’accumulation de Ni dissous
chez les jeunes stades suggérent la présence de mécanismes de régulation (chapitre 9). Les

mécanismes de prise en charge du Ni ne sont pas connus chez les poissons. Par contre,

puisque chez les mammiféres la prise en charge du Ni implique les systemes de transport du




67

fer (Gunshin et al., 1997; Tallkvist et al., 2003) et du magnésium (Goytain et Quamme,

2005), nous pouvons supposer qu’il en est de méme chez les poissons.

Chez les embryons, nous avons mesuré une accumulation significative de Ni seulement lors
de I’exposition a la concentration la plus élevée. Cependant, les concentrations mesurées
aprés 24 ou 48 h d’exposition n’étaient pas statistiquement différentes, ce qui suggére
’atteinte d’un état stationnaire. Chez les larves exposées au Ni dissous pendant 7, 14 et 21
jours aprés 1’éclosion, I’accumulation de Ni a été significative (comparativement aux larves
non exposées) lors de 1’exposition aux deux niveaux de contamination. A D’instar des
embryons, les concentrations de Ni mesurées chez les larves d’un traitement donné n’ont pas
augmenté avec le temps d’exposition (pas de différences significatives entre 7, 14 et 21 jours
apres I’éclosion), suggérant encore une fois I'atteinte d’un état stationnaire. Cependant, les
concentrations mesurées chez les larves exposées a la concentration la plus élevée (de 7 a 21
jours apreés 1’éclosion) étaient significativement supérieures a celles mesurées chez les
embryons, ce qui suggére que la bioaccumulation de Ni dissous (& ce niveau de
contamination) était plus importante chez les larves que chez les embryons. Brix et
collaborateurs (2004) ont démontré, chez des embryons de truite arc-en-ciel, que le chorion
représentait une barriére partielle contre de fortes concentrations de Ni puisque 36, 63 et 1%
du Ni accumulé était associé au chorion, au vitellus et a I’embryon, respectivement. Le

chorion aurait donc pu jouer un réle similaire chez nos embryons de téte-de-boule.

Chez les juvéniles exposés au Ni dissous, ’accumulation de Ni a eu tendance a augmenter
avec le temps d’exposition (2, 4, 6 ou 8 jours), ce qui différe des patrons que nous avons
observés chez les autres stades (figure 4-5). Cependant, le niveau de contamination auquel
les juvéniles ont été exposés (~16 pg L") était inférieur aux niveaux de contamination
précédents (~25 et 250 pg L™). Aussi, le temps d’exposition a été plutdt bref (<8 jours) et les
juvéniles utilisés n’avaient pas été préalablement exposés aux métaux. Ainsi, les résultats que
nous avons obtenus pour les juvéniles suggerent que le niveau de contamination et/ou le

temps d’exposition auxquels ils ont été soumis n’ont pas nécessité un recours aux

mécanismes de régulation.
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L’accumulation de Tl dissous a été significative pour tous les stades de vie étudiés
(comparativement aux organismes non exposés, a I’exception des embryons de la série 1)

mais les patrons d’accumulation de Tl dissous ont différé de ceux observés pour le Ni.

Pour les embryons et larves de moins de 24 h, accumulation de Tl a été beaucoup plus
importante chez les individus exposés a la concentration la plus élevée comparativement a la
concentration la plus faible (figure 4-2). De plus, pour ce niveau de  contamination,
’accumulation de Tl a augmenté avec le temps d’exposition (p<0.05). Ces résultats
suggerent que I’état stationnaire n’a pas €té atteint et que le chorion n’a pas ét¢ une barriere
efficace contre la concentration la plus élevée de Tl et que la prise en charge de ce dernier
n’était pas soumise a des mécanismes de régulation. Chez les larves plus 4geées,
’accumulation de Tl a été significative pour les deux niveaux d’exposition mais
Paccumulation de Tl dissous n’a pas augmenté avec une augmentation du temps

d’exposition.

Chez les juvéniles, I’accumulation de Tl dissous a rapidement atteint un plateau (apres
seulement 2 jours d’exposition), ce qui suggere une saturation des sites d’entrée du métal ou
une certaine forme de régulation au niveau des branchies limitant la prise en charge et
I’accumulation (3 ~0.02 pg g sec; figure 4-6). Une étude portant sur la bioaccumulation du
Tl chez Hyalella azteca a démontré que la concentration de potassium (K) dans I’eau
affectait la prise en charge et la toxicité du Tl tandis que d’autres ions tels le calcium, le
magnésium et le sodium n’ont pas eu d’effet (Borgmann et al., 1998). Un effet similaire du K
sur la prise en charge de TI(I) a été mesuré chez deux espéces de phytoplancton (Twiss et al.,
2004). Ces études suggérent que le site d’entrée et/ou de régulation du Tl pourrait étre relié a

I’homéostasie du K dans les cellules épithéliales.

Les différents patrons d’accumulation que nous avons obtenus pour le Tl dissous suggérent
que lorsque les larves et les juvéniles de téte-de-boule sont exposés & une concentration
plutdt faible (0.091+0.001, 0.0878+0.0005 et 0.095+0.001 pg L™, pour les larves des séries 1

et 2 et les juvéniles, respectivement), ils parviennent a limiter la prise en charge de TI

dissous, ce qui expliquerait ’obtention de plateaux lorsque nous avons examiné
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I’accumulation. Cependant, les concentrations plus élevées de Tl (par exemple 0.902+ 0.006
ng L chez les larves de la série 2) semblent excéder la capacité de régulation et engendrer

une importante bioaccumulation.
5.2.2 Par transfert trophique

Pour les larves exposées au Ni et au Tl par les proies seulement pendant 21 jours ou moins
(chapitre 9), nous n’avons pas mesuré d’accumulation importante du métal (comparativement
“aux larves exposées par les deux voies simultanément), suggérant que chez ces jeunes
poissons, I’alimentation ne représente pas une source importante de ces métaux (figures 4-3
et 4-4). Selon Smith (1989), I’efficacité¢ d’assimilation chez les poissons peut s’accroitre
durant le développement larvaire ou demeurer faible jusqu’a la transformation de la larve au
juvénile. La faible accumulation de métaux par les proies chez les larves de téte-de-boule
pourrait donc étre reliée au développement du systeme digestif. Par ailleurs, le comportement
de prise alimentaire peut également étre en cause. Les larves peuvent avoir refusé d’ingérer
des proies contaminées et ainsi avoir diminué leur prise alimentaire, ce qui aurait limité leur
exposition au métal alimentaire et pourrait expliquer 1’absence d’accumulation significative

chez les larves exposées aux métaux par les proies uniquement.

Les résultats obtenus pour les juvéniles différent de ceux obtenus pour les larves. En effet, les
juvéniles ont significativement accumulé le Ni et le Tl contenu dans leurs proies (7. tubifex)
(chapitre 8). Les concentrations de Ni mesurées suite a 1’exposition par les proies étaient
similaires & celles mesurées lors de I’exposition par ’eau (figure 4-5). De plus, les
concentrations semblent avoir augmenté dans le temps, ce qui suggére que les juvéniles
exposés au Ni alimentaire pendant 8 jours ou moins n’ont pas eu recours a des stratégies de
régulation. L importante contribution des deux voies d’exposition dans I’accumulation du Ni
suggere que ce métal fut internalisé par une pompe, un canal ou un autre type de transporteur

commun aux épithéliums des branchies et de I’intestin.

L’accumulation de Tl alimentaire chez les juvéniles a augmenté avec le temps (de 2 a 6

jours) avant de diminuer aprés 8 jours d’exposition (figure 4-6). Ces résultats suggerent
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’activation de mécanismes de régulation au niveau de I’intestin afin de contrdler la prise en

charge de Tl par les proies.
5.2.3 Par les deux voies simultanément

Bien que I’exposition aux métaux par 1’eau et par I’alimentation de fagon indépendante nous
renseigne sur le comportement des métaux provenant de chacune des voies d’exposition, ce
scénario ne refléte pas la réalité a laquelle les organismes aquatiques sont exposés en milieu
naturel. Ainsi, nous avons également mesuré ’accumulation de Ni et de T1 chez des poissons

exposés aux métaux dissous et alimentaire simultanément (chapitres 8 et 9).

Chez les larves exposées au Ni ou au Tl pendant 7, 14 et 21 jours, I’accumulation de métal
semble avoir été plus faible chez les larves exposées par 1’eau (concentration élevée) et les
proies simultanément comparativement aux larves exposées a la méme concentration de
métal dissous (figures 4-3 et 4-4). Ces résultats suggérent que la présence de métal dans les
proies a provoqué une diminution de la prise en charge par les branchies. Des études sur la
truite arc-en-ciel (Oncorhynchus >mykiss) ont démontré que la présence de certains cations
dans la diéte inhibait la prise en charge d’un autre élément par I’eau (Pyle et al., 2003;
Baldisserotto et al., 2005). Cependant, considérant que nos résultats suggérent une trés faible
“accumulation de métal par les proies chez les larves, il est peu probable que ces mécanismes
s’appliquent a notre systéme. Afin d’expliquer la faible accumulation de métal alimentaire
chez les larves de 21 jours et moins, nous avons proposé une diminution du taux d’ingestion.
En poursuivant cette réflexion, nous pouvons supposer que ces larves moins bien alimentées
auraient un statut énergétique diminué, et conséquemment un métabolisme déprimé. Ainsi, il
serait possible que les larves du traitement Eau [élevée] + Proies aient eu un taux
métabolique inférieur, tel que suggéré par la figure 4-12, ce qui expliquerait qu’elles aient

accumulé moins de métal que les larves du traitement Eau [€levée].

De fagon générale, chez les juvéniles exposés au Ni et au Tl par 1’eau et les proies

simultanément, les concentrations de nouveau métal obtenues étaient comparables a la

somme des concentrations accumulées par les deux voies d’exposition séparées, suggérant
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que chez les juvéniles de téte-de-boule, I’eau et les proies représentent des voies d’exposition

au moins partiellement additives (figure 4-7).

5.3 Efficacité d’assimilation chez notre prédateur

L’efficacité d’assimilation (EA) constitue la mesure la plus utile de la biodisponibilité des
métaux présents dans 1’alimentation car elle représente autant 1’efficacité avec laquelle les
métaux présents dans la diéte sont libérés dans 1’intestin que 1’internalisation des métaux
dans les tissus des animaux (Luoma et Rainbow, 2008). Les valeurs moyennes d’EA que
nous avons obtenues pour le Ni (~10-11% pour les juvéniles du chapitre 10 et 29% pour les
juvéniles du chapitre 8) se comparent a celles rapportées chez des invertébrés (17 a 80%;
Hédoin et al., 2007, Dumas et Hare, 2008). Nos valeurs d’EA du Tl (~17, 31 et 70% pour les
juvéniles nourris avec 7. tubifex du chapitre 8, pour ceux du chapitre 10 et pour les juvéniles
nourris avec D. magna du chapitre 10, respectivement) sont également comparables aux
valeurs disponibles dans la littérature (40 a 70%; Twining et Fisher, 2004; Dumas et Hare,
2008).

Chez différents invertébrés, I’EA de métaux est directement reliée a la proportion de métal
retrouvée dans le cytoplasme de leurs proies (Reinfelder et Fisher, 1991; Wallace et Lopez,
1996). Cependant, les relations entre la distribution d’un métal a I’intérieur d’une proie et son
assimilation par un prédateur varient largement. Ainsi, bien qu’il soit généralement accepté
que la spéciation du métal internalisé dans les proies affecte le transfert trophique vers le
prochain maillon de la chaine alimentaire (Vijver et al., 2004), des facteurs
environnementaux (quantité de proies disponibles), écologiques (type de proie) et
biologiques (taux d’ingestion, temps de passage dans D’intestin, processus digestifs,
physiologie du systéme digestif) influencent également la prise en charge de métaux par un
prédateur (Liu et al., 2002; Campbell et al., 2005a; Zhang et Wang, 2006; Luoma et
Rainbow, 2008).

Nous avons comparé les EA moyennes (Ni et T1) obtenues pour les juvéniles de téte-de-boule

avec la proportion de métal potentiellement biodisponible (TAM; voir section 1.5.2 et figure
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1-9) estimée pour le type de proie consommée (figure 5-1). De fagon générale, la répartition
subcellulaire du Ni et du Tl chez les proies n’a pas eu d’influence sur I’efficacité avec
laquelle notre prédateur les a assimilés. Les juvéniles ont assimilé un maximum de 29% du
Ni ingéré en dépit du fait qu’au moins 50% du métal contenu dans les proies était associé au
compartiment TAM. Ces résultats démontrent que le TAM n’est pas un bon indicateur de
I’EA du Ni chez cette espéce et suggérent que les juvéniles ont régulé leurs concentrations de
Ni en limitant sa prise en charge dans I’intestin. Pour le T, nous avons observé une relation
différente entre I’EA et le TAM comparativement au Ni. Ainsi, bien que la proportion de TI
potentiellement biodisponible était similaire d’une proie a I’autre (~50%), les poissons ont
mieux assimilé ce métal lorsqu’il provenait de D. magna plut6t que de T. tubifex (figure 5-1).

Encore une fois, nos résultats démontrent que nous ne pouvons prédire ’EA du Tl chez les

juvéniles de téte-de-boule en examinant la proportion de Tl liée au TAM dans les proies.
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Figure 5-1  Relation entre I’efficacité d’assimilation du nickel (en bleu) et du thallium (en
vert) chez les juvéniles de téte-de-boule et la proportion de nickel et de
thallium théoriquement biodisponible chez deux types de proies (Tubifex
tubifex et Daphnia magna) (valeurs moyennes; n=6-7). La ligne pointillée
illustre une relation 1 :1 entre I’efficacité d’assimilation et la proportion de
métal potentiellement biodisponible.

Dans le but de parvenir a identifier un paramétre relatif aux proies ingérées nous permettant
de prédire ’EA d’un élément par un prédateur, nous avons examiné la relation entre ’EA du
Ni et du Tl chez les juvéniles de téte-de-boule et plusieurs paramétres (concentration totale
de métal dans les proies, concentration de métal dans le TAM, proportion et/ou concentration
de métal dans différentes fractions subcellulaires). Pour le Ni, nous n’avons
malheureusement pas obtenu de relations significatives, bien que ce ne soit pas inattendu
pour un métal apparemment régulé. Cependant, dans le cas du Tl, ’EA a eu tendance a
diminuer avec une augmentation de la concentration de métal dans les proies, suggérant une
saturation des sites de prise en charge de I’épithélium intestinal (figure 5-2). Il apparait
néanmoins que ’efficacité d’assimilation du Ni et du Tl chez les juvéniles de téte-de-boule

dépend d’avantage de la physiologie digestive de cette espéce plutdt que de la répartition de

ces métaux chez les proies.
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Figure 5-2  Relation entre Iefficacité d’assimilation du thallium chez les juvéniles de téte-
de-boule et la concentration totale de thallium mesurée chez les proies
(Tubifex tubifex ou Daphnia magna).

5.4 Effets sublétaux de I’exposition métallique

5.4.1 Le nickel

Des études antérieures portant sur les poissons n’ont pas démontré d’effets du Ni sur la
croissance (Pickering, 1974; Sayer et al., 1991; Pyle, 2000; Pyle et al., 2002a) ou sur la
survie et la reproduction (Pickering, 1974). Les concentrations environnementalement
réalistes de Ni que nous avons. utilisées n’ont pas eu d’effets sur la survie des embryons
(chapitre 9), ni sur le taux métabolique de routine des larves (chapitre 9) et des juvéniles

(chapitre 10). De plus, chez les juvéniles exposés au Ni alimentaire, nous n’avons pas mesuré

d’effet significatif du métal sur I’activité des quatre enzymes mesurées (CCO, LDH, NDPK
et GST). '
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Tout comme Pyle et collaborateurs (2002a), nous avons observé une diminution du temps a
I’éclosion lors de I’exposition au Ni dissous (figure 4-11). Chez les larves, nous avons
mesuré ’effet du Ni sur ’activité de la CCO, de la LDH et de la NDPK (chapitre 9). Seules
la CCO, indicatrice des capacités aérobies, et la NDPK, indicatrice des capacités
biosynthétiques, ont été affectées par [’exposition au Ni, leurs activités ¢tant
significativement supérieures chez les larves du traitement Eau [élevée] + Proies

comparativement aux larves du traitement Proies seulement (chapitre 9). Ces deux effets du

" Ni, bien que subtils, suggérent que lorsque les poissons sont exposés a une contamination en

Ni, leur capacités métaboliques sont accrues. Nos résultats supportent les conclusions d’une
étude sur la perchaude (Perca flavescens) ou il est suggéré qu’une exposition élevée au Ni
engendre une augmentation des besoins énergétiques ou du coflit métabolique (Couture et al.,

2008).

5.4.2 Le thallium

Les concentrations environnementalement réalistes de Tl que nous avons utilisées n’ont pas
eu d’effets sur la survie ou le temps a 1’éclosion des embryons (chapitre 9), sur le taux
métabolique de routine des larves (chapitre 9) et des juvéniles (chapitre 10), ni sur les

activités enzymatiques mesurées chez les larves (chapitre 9).

Cependant, chez les juvéniles exposés au Tl alimentaire par D. magna (chapitre 10),
I’exposition au Tl a significativement diminué [’activité de la NDPK et de la GST
comparativement aux contrdles (figure 4-13). L’effet du TI sur la NDPK suggére que ce
métal pourrait avoir un effet pernicieux sur la croissance des té€te-de-boule se nourrissant de
proies pélagiques. Il a été¢ démontré, dans des fractions cytosoliques de cerveau de rats, que le
Tl inhibe les défenses antioxydantes qui dépendent du GSH (par exemple Pactivité de la
glutathion peroxydase et de la glutathion réductase) (Hanzel et al., 2005). Ainsi, nous

pouvons supposer que les téte-de-boule exposés au Tl alimentaire via D. magna seraient plus

susceptibles au stress oxydatif.
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6 Conclusions

Ce projet de doctorat a permis d’améliorer notre compréhension du comportement du Ni et
du Tl chez les poissons en évaluant I’accumulation, la répartition subcellulaire et les effets de

ces métaux, d’origine aqueuse ou alimentaire, chez le téte-de-boule.

6.1 Retour sur les objectifs et hypothéses

A notre connaissance, aucune étude ne s’était encore intéressée a I’importance relative de
I’eau et des proies dans I’accumulation et la répartition subcellulaire du Ni et du Tl chez un
poisson. Nous avons examiné cette question chez les larves et les juvéniles de téte-de-boule
en les exposant a des concentrations environnementalement réalistes de métaux dissous et/ou
alimentaires. Nous avions proposé, au début de cette thése, que les deux voies d’expositions
contribueraient au fardeau métallique. Il s’est avéré que nous avions partiellement vu juste
car les juvéniles ont accumulé pratiquement autant de métal par 1’eau et par les proies tandis
que I’eau a été la principale source de métal pour les larves. De plus, dans le cas des
juvéniles, nous avions supposé que la voie d’exposition aurait un effet sur la répartition
subcellulaire du Ni et du TI. Bien que la voie d’exposition ait eu un effet mitigé sur la
répartition subcellulaire du TIl, les poissons exposés au Ni alimentaire avaient une moins
grande proportion de Ni associée aux fractions sensibles aux métaux (surtout les protéines

sensibles a la chaleur) comparativement aux poissons exposés au Ni dissous.

Les organismes vivant dans des milieux affectés par la contamination métallique sont
exposés aux métaux deés le début de leur cycle de vie. De plus, chez les poissons, les jeunes
stades de vie démontrent généralement une plus grande sensibilité aux métaux. Ainsi, nous
avons évalué I’accumulation et la toxicité de nos deux métaux d’intérét chez les jeunes stades
de téte-de-boule en les exposant au Ni et au Tl, par I’eau et/ou par les proies. Puisque nous
savions déja que le Ni diminuait le temps a 1’éclosion chez cette espece, nous avons supposé

que ce métal stimulerait d’autres paramétres métaboliques. De plus, puisqu’il a été démontré

que le Tl diminuait les défenses antioxydantes impliquant le glutathion et que sa toxicité
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élevée et non sélective est reconnue, nous avions supposé qu’une exposition au Tl se
traduirait par une mortalité accrue et des effets sublétaux sur les parametres physiologiques
mesurés. De fagon générale, nous n’avons pas mesuré d’effets néfastes importants chez les
jeunes stades de téte-de-boule suite a une exposition de 21 jours au Ni ou au Tl. La survie et
le taux métabolique de routine n’ont pas été affectés. Tel que nous I’avions envisagé,
I’exposition & des concentrations réalistes de Ni dissous a diminué le temps a 1’éclosion et
augmenté les capacités aérobies et biosynthétiques, suggérant une activation de certaines
voies métaboliques. Cependant, contrairement a4 ce que nous avions supposé, nous n’avons

pas mesuré d’effets toxiques du Tl chez les tétes-de-boule de 21 jours ou moins.

Bien qu’il soit établi que les proies représentent une source importante de métaux chez les
poissons, plusieurs questions demeurent quant aux facteurs influengant le transfert trophique
des métaux vers les maillons supérieurs des chaines alimentaires aquatiques. Dans le but de
fournir des informations 4 ce sujet, nous avons étudié, en dernier lieu, I’importance de la
répartition subcellulaire du Ni et du Tl chez deux proies (invertébrés) sur D’efficacité
d’assimilation, la répartition subcellulaire et la toxicité chez les juvéniles de téte-de-boule.
Notre hypothése était que la proportion de métal potentiellement biodisponible (associée au
compartiment TAM) chez les proies serait ﬁn bon indicateur de I’efficacité d’assimilation de
nos métaux d’intérét, sans toutefois prétendre que la relation observée entre les deux
paramétres serait 1: 1 comme c’est le cas pour certaines relations prédateur-proies
(copépode-phytoplancton (Reinfelder et Fisher, 1991), crevette-oligochéte (Wallace et al.,
1998), crevette-bivalve (Wallace et Luoma, 2003)). La proportion de Ni et de Tl liée au TAM
dans les deux proies que nous avons utilisées n’a pas eu d’influence sur I’efficacité
d’assimilation de ces métaux par notre prédateur. Cependant, dans le cas du Tl la
concentration de métal dans les proies semble avoir affecté ce parametre. En effet, nous
avons observé une diminution de I’efficacité d’assimilation lorsque la concentration de TI
augmente dans les proies, ce qui pourrait s’expliquer par une saturation des sites de prise en
charge de 1’épithélium intestinal. Nous avions également suppos¢ que la répartition du Ni et
du TI a I’intérieur des proies influencerait la répartition de ces métaux chez notre prédateur et

conséquemment leur toxicité. Le type de proie a affecté la proportion de métal détoxiqué, les

poissons ayant détoxiqué une plus grande portion de Ni lorsqu’ils étaient nourris avec 7.
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tubifex tandis que pour le TIl, la proportion détoxiquée était supérieure chez les poissons
nourris avec D. magna. Cependant, les différences de proportion de métal détoxiqué
observées pourraient étre relides aux différences de concentration de métal mesurées chez les
prédateurs. Dans le cas du Ni, les poissons nourris avec D. magna ont accumulé deux fois
plus de Ni que les poissons nourris avec 7. tubifex, tandis que dans le cas du TI, les poissons
nourris avec D. magna ont accumulé 4.5 fois moins de Tl que les poissons nourris avec 7.
tubifex. Ainsi, la proportion de métal détoxiqué serait supérieure chez les poissons ayant
accumulé moins de métal. En dépit des métaux, le type de proie ingéré a affecté 1’activité de
deux enzymes (CCO et GST), ce qui est probablement reli¢ a la différence de comportement
de quéte alimentaire employé selon le type de proie. Bien que le Ni alimentaire n’ait pas eu
d’effet néfaste sur les paramétres physiologiques mesurés, pour les poissons exposés au TI
par D. magna, nous avons mesuré une diminution de P’activité de deux enzymes (NDPK et
GST). L’effet du Tl sur les défenses antioxydantes impliquant le glutathion a déja été observé
chez le rat. Cependant, a notre connaissance, nos résultats sont les premiers a démontrer un
effet néfaste du TI sur lactivité de la NDPK, ce qui suggere que le Tl pourrait affecter la

croissance chez les juvéniles de téte-de-boule se nourrissant de D. magna contaminées en T

6.2 Perspectives de recherche

Bien que ce projet de doctorat ait fourni des informations pertinentes en regard avec
I’évaluation des risques associés a la présence de Ni et de Tl dans les écosystemes
aquatiques, il n’en demeure pas moins qu’il s’agit d’un travail en laboratoire. Malgré les
efforts que nous avons mis pour que nos paramétres d’exposition soient
environnementalement pertinents (concentrations utilisées, choix de proies vivantes plutot
que de la nourriture commerciale), ces conditions contrdlées et les temps d’exposition utilisés
ne reflétent pas la complexité des milieux naturels. Ainsi, une premicre avenue a explorer
suite & ce projet serait d’effectuer des expériences sur le terrain dans le but de les comparer et
de les intégrer avec les résultats présentés dans cette these. Cela permettrait d’avoir une

meilleure compréhension des différents parameétres sous-jacents du comportement des

métaux dans les chaines alimentaires aquatiques.
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D’autre part, plusieurs des résultats que nous avons obtenus pour le Ni suggérent la présence
de mécanismes de régulation de cet élément chez le téte-de-boule et conséquemment,
supportent I’hypothése de ’essentialité du Ni chez les poissons. Malheureusement, bien que
les travaux portant sur ces questions commencent & émerger, les mécanismes ne sont pas
encore identifiés. Des travaux sur ’identification des mécanismes de prise en charge du Ni,
autant dans les épithéliums branchiaux qu’intestinaux sont donc requis afin d’orienter les

recherches sur ’essentialité de cet élément.

Lorsque nous avons étudié le transfert trophique du Ni et du Tl, nous avons utilisé¢ deux
espéces de proies dans le but d’évaluer I’influence de la répartition subcellulaire du métal
chez la proie sur I’efficacité d’assimilation du métal chez le prédateur. Nos résultats ont
démontré que contrairement a ce qui avait été observé pour les premiers maillons des chaines
alimentaires aquatiques, 1’utilisation du compartiment TAM ne nous permet pas de prédire
Pefficacité avec laquelle le téte-de-boule assimile le Ni et le T1. Pour le Ni, aucun des autres
paramétres que nous avons mesurés chez les proies se sont avérés utiles pour esﬁmer
efficacité d’assimilation. Cependant, il semble y avoir une relation entre la concentration
totale de Tl dans les proies et I’efficacité d’assimilation de ce métal par notre prédateur, bien
que nous n’ayons que trois points pour établir cette relation. Il serait donc intéressant de
reproduire cet aspect de I’expérience en utilisant davantage de concentrations et de types de
proies afin d’ajouter des points de comparaison et de vérifier si la relation est toujours
présente et significative. De plus, puisque lefficacité d’assimilation semble dépendre
davantage de la physiologie digestive du poisson que de la répartition du métal dans les
proies, il s’avére important d’améliorer notre compréhension des mécanismes de prise en

charge et/ou d’excrétion des métaux d’origine alimentaire.

Finalement, comme les organismes vivant dans des milieux contaminés sont exposés aux
métaux de I’embryon jusqu’a la fin de leur vie et que nous nous sommes attardés aux jeunes
stades et aux juvéniles, il serait également important de poursuivre cette étude en utilisant des
poissons adultes. Cela permettrait, d’une part, de fournir des informations pour 1I’ensemble du

cycle de vie du téte-de-boule et d’autre part, de vérifier si certaines tendances observées chez

les larves ou les juvéniles persistent & I’4ge adulte.
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Abstract In this study, we examine the relative contri-
bution of water and live prey (Tubifex tubifex) as sources of
nickel (Ni) and thallium (T1) in juvenile fathead minnows
(Pimephales promelas). Overall, both water and prey were
important sources of metals for our fish, although only
approximately 35% of the metal estimated available for
trophic transfer in the prey was assimilated. We also
investigated the influence of exposure route on the subcel-
lular distribution of these two metals. Once assimilated,
most of the Ni was found in the granules, debris, and heat-
stable protein (HSP), regardless of the route of exposure.
Thallium was also mostly located in granules, debris, and
HSP, and fish exposed from both water and prey had a
higher proportion of T]1 bound to the HSP compartment
compared to control fish. Our results, obtained using envi-
ronmentally relevant concentrations, suggest the presence
of regulation mechanisms for both metals. Nevertheless, we
measured increased metal concentrations in potentially
metal-sensitive subcellular fractions when fish were
exposed from water and diet simultaneously compared to a
single route of exposure, suggesting that exposure to Ni and
TI from both routes could represent a risk of toxicity.

Nickel (Ni) can be released in natural ecosystems during
mining, smelting, refining, metal reprocessing, fuel

D. Lapointe - P. Couture (<)

Institut National de la Recherche Scientifique—Centre Eau,
Terre et Environnement (INRS-ETE), Université du Québec,
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combustion, and waste incineration (Chau and Kulikovsky-
Cordeiro 1995). Sources of thallium (T1) contamination in
aquatic environments include metal smelting, cement
manufacturing, and high-technology industries, but most Tl
is released from coal combustion (WHO 1996; Ralph and
Twiss 2002). To assess the ecological risks associated with
the occurrence of trace elements in aquatic ecosystems, we
need to understand how they react in the environment and
to what extent these contaminants exert toxicity on aquatic
organisms.

Exposure assessment is an important component of risk
assessment (Chapman and Wang 2000). Thus, we need to
characterize exposure parameters such as the sources of
trace elements for animals (water or prey), their speciation
in each source (which affects their bioavailability), and
their concentrations. It is well known that metals in water
are taken up by aquatic animals (Williams and Giesy 1978;
Griscom and Fisher 2002; Hare et al. 2003; Couture et al.
2008), but many studies have also shown that their prey can
also be an important or even the major route of exposure to
metals; examples include copepods (Reinfelder and Fisher
1991; Wang and Fisher 1999), insects (Munger and Hare
1997; Roy and Hare 1999; Hare et al. 2003; Croisetiére
et al. 2006), bivalve mollusks (Luoma et al. 1992; Griscom
et al. 2002), and fish (Spry et al. 1988; Clearwater et al.
2002; Xu and Wang 2002; Zhang and Wang 2005). Con-
sidering that risk assessments for aquatic ecosystems are
mostly based on exposures of test animals to dissolved
metals, there is a concern for regulators to consider the
contribution of dietary metals and to evaluate whether
water quality guidelines established for dissolved metals
are sufficiently protective (Fisher and Hook 2002; Hare
et al. 2003). Thus, additional knowledge is required about
the relative contribution of the diet in total metal bioac-
cumulation and potential toxic effects of dietborne metals.
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Once a metal has been internalized in a cell, its sub-
cellular distribution can be estimated using a differential
centrifugation protocol providing operationally defined
fractions (see review by Vijver et al. 2004). The nature of
the various subcellular fractions procures them with dif-
ferent affinities for metals, which may in turn influence the
food-chain transfer to higher consumers (Vijver et al.
2004). In fact, it has been suggested that different subcel-
lular compartments are not necessarily equally available
for trophic transfer (Wallace and Luoma 2003).

In this study, juvenile fathead minnows were exposed to
either Ni or Tl using four experimental treatments (unex-
posed controls, water-only exposure, prey-only exposure,
and water 4 prey exposure) to examine the relative con-
tributions of water and live prey as sources of Ni and T, to
calculate the assimilation efficiency (AE) for the two met-
als, and to determine the influence of water and prey on the
subcellular distribution of these metals in our fish predator.
We used environmentally relevant metal concentrations,
which were representative of contamination levels observed
in impacted regions (based on water and fish stomach
content). Fish were exposed for various lengths of time and
their subcellular distributions of Ni and T1 were determined.
With these data, we estimated the proportions of each metal
that were detoxified, bound to physiologically metal-sen-
sitive fractions, or available for transfer to higher
consumers, contributing to the knowledge base required for
ecological risk assessment of these metals.

Materials and Methods
Sediment Preparation and Prey Contamination

Sediment was collected from Lake Saint Joseph (46°53’ N,
71°38° W), a Canadian Shield lake located 40 km north-
west of Québec City (Québec, Canada), at a depth
of ~ 5 m using an Ekman grab. To this sediment, we
added either NiNO; (200 g LY in 3 L of sediment or
TINO; (4 g LY in 6 L of sediment to reach nominal
concentrations of 180 and 1.3 pg g dry weight ™" for Ni and
Tl, respectively. This metal-spiked sediment was mixed
and stored at 4°C for 21 days to achieve partial chemical
equilibration. Reconstituted water (CaCl, 35.3 mg L
MgSO, 32.8 mg L™ NaHCO; 51.2 mg L™%; KCI 2.1 mg
L~!; NaBr 0.55 mg L™'; CaSO, 3.4 mg L™!) was used as
overlying water. Samples of both clean and contaminated
sediments were collected before and during prey contam-
ination for metal analyses then stored at —20°C.

Prey fed to juvenile fathead minnows during the
experiment were live Tubifex tubifex. Cultures of T. tubifex
were purchased from Aquatic Research Organisms Inc.
(Hampton, NH, USA) and were maintained in the

@ Springer

laboratory in clean sediment from Lake Saint Joseph
and reconstituted water as overlying water. To obtain
metal-contaminated prey, we cultured 7. tubifex in the
metal-spiked sediment for 3 weeks. Clean and metal con-
taminated prey were gut purged before being fed to fish.
Gut purging of metal contaminated T. tubifex consisted
of ~ 5 h spent in clean sediment, to push contaminated
sediment from the worms, and ~19 h spent in clean
reconstituted water to clear their guts of any remaining
sediment. Clean T. tubifex were only. purged in reconsti-
tuted water for 19 h. Clean and contaminated T. tubifex
were sampled once a week during the experiment and
stored at —20°C for metal analyses.

Test Fish

Juvenile fathead minnows used in the Ni exposure exper-
iment were raised from embryos purchased from Aquatic
BioSystems Inc. (Fort Collins, CO, USA) and those used in
the Tl exposure experiment were obtained from our
breeding culture. In both cases, embryos, larvae, and
juveniles were held in reconstituted water having a nominal
total hardness of 53 mg L™' as CaCO; and reared
according to Canadian Environmental Protection Service
(1992). Rearing and experiments were conducted in a
temperature-controlled room (23°C) under a 16 h light/8 h
dark photoperiod. During the growth period, fish larvae and
juveniles were fed either 24-h-old nauplii or frozen adult
brine shrimp (Arfemia salina), respectively (Mirdo
Importations, Montréal, QC, Canada). The maintenance
conditions and the experiment described below were
approved by our local animal care committee.

Experimental Design

Tests were conducted in 60 aerated 450-mL plastic bev-
erage cups inserted into Styrofoam covers fitted on 45-L
plastic water containers in which the temperature was
maintained at 23°C (15 cups per container). The tempera-
ture of the incoming air was tempered by immersing the air
lines in the containers. Tests followed a static-renewal
design and at least 80% of the exposure water was replaced
daily. Exposures were conducted in two series: Tl exposure
followed Ni exposure. Fish were 4 months old and
weighed 0.35 £ 0.02 and 0.15 £ 0.01 g for Ni and TI
experiments, respectively (data given as mean %+ standard
error; n = 112). In each series, 112 fish were randomly
assigned to one of the four experimental treatments (28
individually exposed fish per treatment): control (C), water

‘exposure (W), prey exposure (P), and water and prey

exposure (W + P). Nominal environmentally relevant
concentrations of metals in water were 15.6 and 0.1 pg L™
for Ni (NiSO,) and Tl (TINOs), respectively.
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Fish were starved for 1 day prior to their placement in
the cups and then acclimated to the cups, in clean water, for
1 day. Water in the cups was then replaced, and in treat-
ments W and W + P reconstituted water was replaced by
contaminated water. Water samples were taken every
2 days, acidified (1% HNO3;), and stored at 4°C for metal
analyses. During water replacement, feces were removed.
Fish were fed 5% of their body weight (wet weight of prey
to wet weight of fish) daily as prescribed in the biological
test method and guidance documents on fathead minnows
(EPS 1/RM/22 1992) with either clean (treatments C and
W) or metal-contaminated prey (treatments P and W + P).
In a preliminary experiment, we confirmed that prey were
rapidly consumed by the fish (in < 2 min) and, accord-
ingly, that the leaching of metals from the prey was
unlikely to contribute to aqueous metal contamination. Fish
were starved for 1 day prior to being sacrificed, which, we
assumed, was sufficient to clear the gut. Samples (n = 7
fish per treatment) were taken after 2, 4, 6, and 8 days of
exposure excluding acclimation and gut clearance (1 day
each) and stored at —80°C for subcellular fractionation and
metal analyses.

Subcellular Fractionation

Fish were thawed on ice, weighed, chopped with a surgical
steel razor blade, and homogenized in 9 vol of sucrose
(250 mM) and Tris (10 mM) buffer (pH 7.4) using five
low-speed passages in a motorized Potter-Elvehjem
homogenizer. To determine total fish Ni and Tl concen-
trations, an aliquot of the homogenates was taken,
weighed, and stored at -20°C for metal analysis. The
homogenates were transferred into 1.5-mL flat-top micro-
centrifuge tubes and were subjected to a differential
centrifugation protocol adapted from Wallace et al. (2003)
as described by Giguere et al. (2006). Six operationally
defined subcellular fractions were obtained with this
centrifugation protocol: cellular debris including cell
membranes and unbroken cells, granules (and other
NaOH-resistant particles), mitochondria, other organelles
(microsomes and lysosomes), heat-denatured proteins
(HDPs) including enzymes, and heat-stable proteins
(HSPs) such as metallothionein (MT). The resistant
fraction (granules) was separated from the initial centri-
fugation pellet using NaOH digestion as described by
Giguere et al. (2006). The HDP and HSP fractions were
separated by subsequent heat treatment and centrifugation
as described by Giguére et al. (2006). Supernatants (cel-
lular debris and HSP) were acidified to 10% HNOs, diluted
to 8.5% HNO; with 30% H,O,, and stored at 4°C for metal
analysis. Pellets (granules, mitochondria, organelles, and
HDP) were stored at —20°C for metal analyses.

Metal Analyses and Quality Control

Sediments, prey, pellets, and aliquots were freeze-dried,
weighed and digested according to the method described
by Borgmann et al. (2001). Metal concentrations in sedi-
ment, water, prey, subcellular fractions, and aliquots were
analyzed by inductively coupled plasma-mass spectrome-
try (Model X-7; Thermo Electron Corp., Waltham, MA,
USA). Method detection limits for Ni and Tl were
0.011 + 0.002 and 0.0006 + 0.0002 pg L™, respectively.
A certified biological reference material (TORT-2, lobster
hepatopancreas; National Research Council, Ottawa,
Ontario, Canada) was submitted to the digestion protocol
described above. The recoveries of Ni in TORT-2 reference
samples (n = 8) was 89% + 2% (mean *+ SE). To our
knowledge, no certified biological reference material is
available for Tl determination.

To assess the recovery of Tl in subcellular fractions, we
used the metal burden determined for the aliquot in a mass
balance calculation of all fractions [(sum of metal burdens
in the six subcellular fractions/metal burden in the ali-
quot) x 100]. The average recovery of Tl was 100% = 1%
(n = 117; mean % SE). Due to analytical interference of
calcium oxides in the Ni analyses and because the calcium
level in the granule fraction was very high, the Ni burden in
the granule fraction was calculated instead of measured
using the following equation:

N igranule = Ni ialiquot - (N Ldebris + N imitochondria + Ni iorganelles
+ Nigpp + Niysp)

whete Nigj;gu,, represents the burden of Ni in the homog-
enates subjected to the subcellular fractionation protocol
and Ni(debris, mitochondria, organelles, HDP, or HSP) represents the
burden of Ni in each of these fractions. A recovery of 100%
was thus assumed.

Statistical Analyses and Calculated Parameters

For each dataset, we tested for differences between our
experimental treatments. When conditions. of normality
(using the Shapiro-Wilk test) and of homogeneity of vari-
ance (using the Levene test) were violated, we used the
nonparametric Kruskal-Wallis test; otherwise one-way
analysis of variance (ANOVA) was performed. Multiple
comparisons were examined with the Tukey-Kramer HSD
test (p < 0.05). For the TI dataset, statistical analyses were
performed on log;, transformed data. Statistical analyses
were performed using JMP IN 7.0 (SAS Institute Inc.,
Cary, NC, USA).

To evaluate if one route of exposure contributed more
importantly to the total metal accumulation in our predator,
we calculated the newly accumulated metal (NAM):
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NAM = (Mwater andfor prey T M ontrol )

where Miurer andsor prey T€Presents the metal concentration
in water-, prey-, or water + prey-exposed fish and M.y
represents the mean metal concentration in control fish.

Assimilation efficiency (AE) was calculated according
to the following equation:

(Mprey only — Mcontml)
Mprey

AE(%) = [ x 100

where M., on1, tepresents the metal burden in prey-only-
treatment fish, M_,,...,; represents the mean metal burden in
control fish, and M,,,., represents the total amount of metal
contained in the prey ingested.

Temporal changes in metal distribution within a given
subcellular fraction and for a given treatment were observed
only in a few cases, but these trends did not show consistent
temporal tendencies. We therefore pooled the fish from each
sampling time for a given treatment (n = 7 X 4 sampling
times), yielding a higher number of individuals for each
treatment (n = 28). These pooled data were used for
Figs. 3-5. In these figures, a sample size lower than 28
indicates that unreliable metal concentrations or data under
the detection limit of the instrument were eliminated.

Subcellular compartments were defined using the bio-
logical significance of the various subcellular fractions as
described by Wallace et al. (2003) and Wallace and Luoma
(2003). Briefly, biologically detoxified metal (BDM) refers
to the metal bound to granules and HSP fractions. Metal-
sensitive fractions (MSFs) include mitochondria, other
organelles, and HDP. Trophically available metal (TAM)
represents the metal found in mitochondria, other organ-
elles, HDPs, and HSPs.

Results

Mortality was negligible during the course of the experi-
ment. Only 1 of the 224 fish used in this experiment died. To
decrease the stress of transfer to experimental conditions,
initial weight was not determined. Therefore, we do not
know whether the different treatments led to differences in
growth rate during the exposure period (2, 4, 6, or 8 days).

However, in a subsequent experiment where we fed juvenile
fathead minnows for 7 days with either clean or contami-
nated live T. tubifex using the same ration, we observed no
significant change in weight during the experiment
(D. Lapointe and P. Couture, INRS-ETE, unpublished data).

Ni and T1 in Sediment, Water, and Prey

The metal concentrations in our contaminated media were
at least 18- and 6.5-fold higher than the control values for
Ni and TI, respectively (Table 1). Whereas T. tubifex were
an order of magnitude less contaminated than sediment for
Ni, for T1 the concentration in 7. tubifex was similar to the
concentration in sediment.

Metal Bioaccumulation, Importance of Each Route
of Exposure and Assimilation Efficiency

Total Ni concentrations in control fish remained at a con-
stant level throughout the experiment (Fig. la). Ni
concentrations in fish receiving Ni from water, prey, or
both routes were higher than in control fish after 2 days of
Ni exposure and remained constant after 4 days (no sta-
tistical differences among days 4, 6, and 8). Total Tl
concentrations in control fish also remained low during the
experiment but were significantly higher after 6 and 8 days
of exposure than after 2 or 4 days. Fish from the three other
treatments showed significantly higher Tl concentrations
than controls after 2 days of exposure (Fig. 1b). Tl con-
centrations in water-only-exposed fish remained constant
throughout the experiment (no statistical difference
between days of exposure), whereas Tl concentrations in
fish receiving T1 from prey or from both water and prey
were significantly higher after 4 and 6 days of exposure
compared to concentrations measured after 8 days, but all
were significantly higher than the concentrations measured
after only 2 days of exposure.

Under our exposure parameters, after 2 days of expo-
sure, fish accumulated more new Ni from water than prey,
but the two individual routes added represented only
approximately half of the metal accumulated in fish
exposed to both routes simultaneously (Fig. 2a). After 4, 6,

Table 1 Mean nickel (Ni) and thallium (TI) concentrations measured in sediment, water, and prey (+ standard error)

{Ni] [T1]

Reference Contaminated Reference Contaminated
Sediment (ug g~! d.w.) 5.64 + 0.04 175+ 4 0.163 £ 0.004 1.06 + 0.02
Water (ug L™ 048 + 0.02 16.0 £ 0.5 0.0089 + 0.0009 0.095 + 0.001
T. tubifex (ug g~' d.w.) 0.56 = 0.01 10.0 £ 03 0.166 + 0.006 14 £ 0.1

Note. n = 12 for sediment, n = 30 for water, and n = 26 for control and 21 for contaminated prey. For water, reference values include samples
from control and prey-only treatments, whereas contaminated values include samples from water-only and water + prey treatments
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Fig. 1 Ni (a) and Tl (b) concentrations in juvenile fathead minnows
(Pimephales promelas) exposed to clean water + clean prey (con-
trol), contaminated water + clean prey (water only), clean water +
contaminated prey (prey only), or contaminated water + contami-
nated prey (water + prey). Data are mean = standard error (n = 7,
except on day 8, where n = 5 for controls and n = 6 for water +
prey). Significant statistical differences between treatments for a
given time are represented by different letters (p < 0.05)

or 8 days of exposure, newly accumulated Ni was almost
equal in water- or prey-exposed fish, and the sum of both
individual routes was slightly higher than the newly
accumulated Ni measured in fish of the combined exposure
(Fig. 2a). For Tl exposures, after 2 days, fish from the
water-only treatment had similar concentrations of newly
accumulated Tl compared with fish from the water + prey
treatment, while fish exposed only to contaminated prey
accumulated lower concentrations of new T1 than fish of
the two other treatments (Fig. 2b). However, after 4 and
6 days, fish of the prey-only treatment accumulated more
new T1 than fish from the water-only treatment, and the two
individual routes added represented a slightly lower newly
accumulated TI level than fish from the combined treat-
ment (Fig. 2b). After 8 days, fish from both routes of
separate exposures had similar concentrations of newly
accumulated T1, and the sum of both individual routes was
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Fig. 2 Concentrations of newly accumulated Ni (a) and TI (b) in
juvenile fathead minnows (Pimephales promelas) exposed to con-
taminated water + clean prey (water only), clean . water +
contaminated prey (prey only), or contaminated water + contami-
nated prey (water + prey). Data are shown as mean (n = 7, except on
day 8, where n = 5 [Ni} and n = 6 [TI] for controls and n = 6 for
water + prey)

slightly higher than the newly accumulated T1 measured in
fish of the combined exposure (Fig. 2b).

The mean Ni AE value was 29 + 4% (no statistically
significant effect of time). For T1, AE values after 2, 4, 6,
and 8 days were 15 + 2%, 21 £ 5%, 24 + 3%, and
9 £ 1% respectively, for a mean value of 17 + 2% (AE
after 8 days being significantly lower than the AE after 4
and 6 days (p = 0.006) but not different from the AE after
2 days).

Subcellular Metal Distribution

Only fish in the water 4+ prey treatment had significantly
higher Ni concentrations in the metal-sensitive fractions
(mitochondria, organelles, and HDP) than control fish
(Fig. 3a). However, Tl concentrations in metal-sensitive
fractions tended to  increase  with  exposure
(C<W <P < W+ P) (Fig. 3b).
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Fig. 3 Ni (a) and Tl (b) accumulation in metal-sensitive fractions
(mitochondria, organelles, and HDP) in juvenile fathead minnows
(Pimephales promelas) exposed to four treatments (as described in the
legend of Fig. 1). Data are mean =+ standard error. In a, n = 21 for
water only and n = 25 for control, prey, and water + prey. In b,
n = 27 for control and water + prey, and n = 28 for water only and
prey only. Significant statistical differences between treatments for a
given subcellular fraction are represented by different letters
(p < 0.05)

Most of the Ni was bound to the HSP, granule, and
cellular debris fractions (Fig. 4a). The proportion of Ni
found in the HSP fraction was significantly lower in fish of
the W and W + P treatments than in controls, and the
proportion of Ni bound to the granule fraction was sig-
nificantly - higher in Ni-exposed fish (W, P, and W + P)
than in controls (Fig. 4a). Other subcellular fractions
played a relatively minor role (<10%) in binding Ni, and
Ni-exposed fish tended to have a lower proportion of their
Ni bound to these fractions than control fish (Fig. 4a). Most
of the T1 was found in three subcellular fractions: granules
(29 to 32%), debris (31 to 42%), and HSP (15 to 24%)
(Fig. 4b). Significant differences in T1 distribution between
treatments were observed in debris, mitochondria, and
HSP. Tl-exposed fish had a significantly lower proportion
of their T1 bound to the mitochondrial fraction compared to
control fish. Fish from the P treatment and the W + P
treatment had a significantly lower proportion of their TI
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bound to the debris and a significantly higher proportion
bound to the HSP fraction compared to controls.

When we examined the subcellular distribution of
metals according to the classification proposed by Wallace
and Luoma (2003) and Wallace et al. (2003), a higher
proportion of the Ni was biologically detoxified in Ni-
exposed fish than in controls (Fig. 5a). Consequently, Ni-
exposed fish tended to have lower proportions of Ni bound
to MSF and debris than control fish (Fig. 5a). Control fish
had a greater proportion of their Ni available for trophic
transfer (i.e., TAM) than Ni-exposed fish (Fig. 5a). Tl-
exposed fish detoxified a higher proportion of their T1 than
control fish, whereas water-only-exposed fish had a lower
proportion of their T1 bound to MSF compared to controls
(Fig. 5b). Finally, fish from the P and W + P treatments
had a significantly higher proportion of trophically avail-
able TI than the control group.
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Discussion

Qur water Ni contamination level (16.0 £ 0.5 pg L") was
higher than the range of concentrations measured by Pyle
et al. (2005) in reference lakes (7.0-9.7 pg LY in the
Sudbury region (Ontario, Canada) but lower than their least
contaminated lake (52.0 & 2.6 pg L™"). Our prey Ni con-
tamination level (10.0 #+ 0.3 pg g~ 'd.w.) was in the range
of values measured for gut contents (7.2 & 2.5 to 52.2 £
75 ng gﬁld.w.) of yellow perch sampled in lakes of the
Sudbury region having similar levels of contamination (P.
Couture, unpublished data). Our contaminated water TI
concentration (0.166 % 0.006 pg L") corresponds to the
median value measured in eastern Canada (0.159 pg L™")
(Cheam 2001) and was approximately 10 times higher than
concentrations measured in the Great Lakes (Lin and Nri-
agu 1999). To our knowledge, there are no fish stomach or

gut contents T1 data available in the literature. However,
our prey Tl contamination level (1.4 & 0.1 pg g~ 'd.w.)
corresponds to the estimated Tl concentration (1.5 g g™ ')
in lake trout of Lake Michigan (Lin et al. 2001).

The concentrations of newly accumulated Ni measured
in fish exposed from water or prey only presented in
Fig. 2A demonstrate that under our environmentally rele-
vant concentrations, both water and live 7. tubifex can be
important routes of Ni exposure for juvenile fathead min-
nows. Moreover, these results suggest that Ni was
internalized by a pump or another transporter present in the
epithelial tissue of both the gill and the digestive tract.
Also, the absence of temporal tendencies in total Ni con-
centrations (except for fish of the prey-exposure treatment)
(Fig. 1A) suggests that regulation mechanisms were rap-
idly engaged to limit Ni uptake or to enhance Ni excretion.
Our results do not allow us to propose such a mechanism,
and to our knowledge, there are no studies on Ni uptake or
regulation in fish using similar levels of contamination.
Although Ni essentiality in fish is not established, our
results corroborate previous studies on Ni accumulation
and tissue distribution that suggested homeostatic regula-
tion of Ni (Ray et al. 1990, Ptashynski and Klaverkamp
2002; Chowdhury et al. 2008), a characteristic typical of
essential metals (Muyssen et al. 2004).

Bioaccumulation of waterborne T! was more rapid than
dietborne T1. After 2 days of exposure, water-exposed fish
reached similar Tl concentrations as fish exposed to Tl
from both routes simultaneously. However, whole-body
concentrations in water-exposed fish had reached a plateau
at that time, suggesting a rapid solicitation of regulatory
processes in the gills limiting T1 uptake and accumulation.
Bioaccumulation of dietborne TI after 2 days of exposure
was lower than from the aqueous source but, nevertheless,
significantly higher than the concentration in the controls.
Total Tl accumulation from prey or from both water and
prey simultaneously increased from day 2 until day 6 and
decreased at day 8. These results suggest the activation of
regulation mechanisms in the gut to control dietborne Tl
uptake or elimination. We found no studies on Tl uptake in
fish. Nevertheless, potassium (K) concentrations in the
water affected Tl uptake in two species of phytoplankton
(Twiss et al. 2004) and in Hyalella azteca (Borgmann et al.
1998). Thus, the site of entry and/or the regulation of Tl
could be related to K homeostasis in the epithelial cells. As
for Ni, our results of newly accumulated T1 suggest that in
the context of our study, both water and prey can be sig-
nificant sources of Tl for juvenile fathead minnows
(Fig. 2b). However, the patterns of newly accumulated
metal we obtained apply only to our experimental condi-
tions, considering that the relative contribution of each
source may be influenced by factors such as the concen-
tration in each medium and metal bioavailability.
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Relationships between metal distribution within a prey
and its assimilation by a predator vary widely. Metal AEs
in marine herbivores (Reinfelder and Fisher 1991) and
grass shrimp (Palaemonetes pugio) (Wallace and Lopez
1996) are reported to be directly related to the proportions
of metal that are in the cytoplasm of their prey. In contrast,
studies on fish report Cd AEs of 3-19% in mummichogs
(Fundulus heteroclitus) (Seebaugh et al. 2005) and 9.8% in
common carp (Cyprinus carpio) (Redeker et al. 2007),
whereas the proportion of Cd that is estimated to be
potentially available to these predators (TAM) was ~ 68%
and 72% in their respective prey types. Moreover, Zhang
and Wang (2006) showed that the assimilation of dietary
Cd, Se, and Zn in a marine fish, Terapon jarbua, was
determined by the subcellular distribution of the metal in
the prey but also by the digestive physiology of the fish.
Our results are quite different from those of Wallace and
Luoma (2003), who reported an approximately 1:1 rela-
tionship between the proportion of Cd bound to TAM
fractions in Potamocorbula amurensis and Cd AE in the
oriental shrimp Palaemon macrodactylus but are in the
range of AE values reported for different metals in fish
(AE:s for Cd, Se, and Zn in Terapon jarbua are 3-9%, 13—
36%, and 2-52%, respectively [Zhang and Wang 2006]).
Regarding our predator-prey system, a recent study showed
that the oligochete 7. tubifex accumulated both Ni and TI
and that the proportion of internalized metal considered to
be trophically available (TAM) was 84% and 49%,
respectively (Dumas and Hare 2008). In contrast, our mean
values for the AE of Ni and Tl were only 29 + 4% and
17 £ 2% for Ni and TI, respectively, which is only one-
third of the proportions estimated to be available for
uptake. Dumas and Hare (2008) obtained AEs of ~ 83%
and 70% for Ni and TI, respectively, in the alderfly Sialis
velata fed with the same prey as in this study (7. tubifex).
Thus, the substantially lower AEs measured in fish (29%
and 17%) compared to the AEs obtained in this inverte-
brate predator (83% and 70%) are linked either to
important digestive and physiological differences (i.e., gut
passage time, gut chemistry or gut epithelium properties)
between the two predators, or to a higher capacity for
regulating gut metal uptake in the fish, or to both.

To our knowledge, only two previous studies have
examined the subcellular distribution of Ni in fish tissues:
olfactory epithelium and nerve of northern pike (Esox
lucius (Tallkvist et al. 1998) and liver of wild yellow perch
(Perca flavescens) (Giguére et al. 2006). Since those
studies examined the Ni subcellular distribution in a given
organ, in contrast to our study, where we examined the
whole organisms, and since we did not exactly characterize
the same subcellular fractions, our study cannot be com-
pared with theirs. Regardless of the route of exposure,
more of the Ni accumulated in our fish was bound to the
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HSP, granule, and cellular debris fractions than to the HDP,
and for the granule fraction, the proportion of Ni was
higher in Ni-exposed fish (20 £ 5% to 34 & 2%) than in
the control group (2 £ 1%). Nevertheless, regulation
mechanisms appear to have been inadequate for fathead
minnows receiving Ni from both routes simultaneously
because the Ni concentrations measured in potentially
metal-sensitive fractions of the water 4+ prey treatment
were higher than in control fish, suggesting that simulta-
neous exposure to both sources of Ni may represent a threat
for juvenile fathead minnows. The higher Ni concentra-
tions measured in mitochondria could affect metabolic
capacities or increase oxidative stress. Moreover, the
presence of Ni bound to microsomes, lysosomes, or HDP
(e.g., enzymes) could decrease their capacity to assume
their respective roles in fish cells.

We are aware of only one study on TI subcellular dis-
tribution, reporting observations for two invertebrate
species: Chironomus riparius and T. tubifex (Dumas and
Hare, 2008). In C. riparius, T! was found in
HSP > debris > organelles > granules > HDP, whereas
in T. Tubifex, the proportion of Tl found in the granules,
debris, organelles, and HSP were similar and significantly
higher than the proportion of T1 bound to HDP (Dumas and
Hare 2008). The distribution in the latter species was
similar to our observations for fathead minnows, consid-
ering that their “organelle” fraction also contained the
mitochondria. In our fish, Tl was mostly bound to three
fractions: granules, cellular debris, and HSP. The increased
proportion of T1 bound to the HSP fraction in Tl-exposed
fish suggests the stimulation of this detoxification mecha-
nism in juvenile fathead minnows. The higher TI
concentrations in potentially metal-sensitive fractions of
Tl-exposed fish compared to controls (the difference being
even greater for dietary TI exposure) (Fig. 3b) suggest that
the increased detoxification shown in Figs. 4 and 5 was
insufficient to protect sensitive subcellular compartments
and that dietborne Tl may represent a greater threat than
aqueous sources for juvenile fathead minnows.

In the context of ecological risk assessment, we must
also consider our fish as potential prey for piscivores,
including humans. Since metal AE by our predator was
only one-third of what was estimated to be bioavailable
according to the TAM concept, one can speculate that the
AE of a predator feeding on our fish would also be lower
than the proportion of metal bound to the TAM fractions.
Our results indicate that the estimated proportions of tro-
phically available Ni in Ni-exposed fish and controls are
approximately 50% and 72%, respectively. Nevertheless,
since the Ni concentration in three of the subcellular
fractions constituting the TAM (mitochondria, other
organelles, and HDP) of Ni-exposed fish was higher than in
controls, a significant Ni burden could be transferred to
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higher consumers feeding on Ni-contaminated fish,
depending on the AE of the predator. In contrast to Ni, the
proportion of trophically available T1 was significantly
higher in fish exposed to Tl (~ 36%) compared to the
control group (~ 28%), but the Tl concentrations in three
subcellular fractions of the TAM (mitochondria, other
organelles, and HDP) were also higher in Tl-exposed fish
compared to control fish. Trophic transfer of Tl from
contaminated fathead minnows to a predator could there-
fore be important.

Under our environmentally relevant concentrations, both
water and live prey contributed to the accumulation of new
Ni and TI in juvenile fathead minnows. In the case of Ni,
our results suggest that both sources induced regulation
mechanisms in our predator. In contrast, aqueous TI
appeared to be better regulated than the dietary form.
Trophic transfer of both Ni and T1 from T. tubifex to fat-
head minnows was lower than the proportion of metal
considered to be trophically available in this prey species
and lower than the assimilation measured in the inverte-
brate predator Sialis velata (Dumas and Hare 2008). In
fact, approximately 65% of the TAM of both Ni and Tl in
T. tubifex was not assimilated by our fish. Once assimilated
by fish, both metals were mostly bound to the HSP, gran-
ule, and debris fractions. However, in metal-exposed fish,
the increased concentrations of both elements in metal-
sensitive subcellular fractions allow us to propose that, in
the context of our study, exposure to both sources of metals
represents a risk of toxicity, considering the physiological
roles of these cellular constituents.
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Abstract

Early-life stages of fathead minnows were exposed to environmentally relevant
concentrations of aqueous and dietary nickel and thallium and metal accumulation was
monitored from the embryo until the larvae reached 21 days after hatching. During and after
metal exposure, 6 toxicity endpoints were measured: time to hatch, embryo survival rate,
routine metabolic rate and the activity of key enzymes (lactate dehydrogenase, nucleoside
diphosphate kinase (NDPK), cytochrome C oxidase (CCO)). Although both Ni and TI
bioaccumulation were significant in embryos and non-feeding larvae, water was the major
source of Ni and TI in feeding larvae. Exposure to aqueous Ni decreased time to hatch and
increased aerobic and biosynthetic capacities (as indicated by a higher activity of CCO and
NDPK, respectively), suggesting that aqueous Ni exposure stimulates metabolism in early-

life stages of fathead minnows.

Keywords: fish, Pimephales promelas, nickel, thallium, routine metabolic rate, time to hatch,

nucleoside diphosphate kinase.
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Introduction

Anthropogenic sources of nickel (Ni) in natural ecosystems include mining, smelting,
refining, metal reprocessing, fuel combustion and waste incineration (Chau and Kulikovsky-
Cordeiro, 1995) whereas thal.lium (TD) can be released from the smelting of sulphuric ores,
cement manufacturing, coal burning and high technology industries that produce optical
glass, alloys, semiconductors, and photoelectric cells (WHO, 1996; Ralph and Twiss, 2002).
Ecological risk assessment of trace elements, like Ni and TI, requires key information -
including exposure and effects characterization (Chapman and Wang, 2000). One component
of exposure characterization involves the identification of the sources of metal (i.e. water vs
food). Fish living in impacted lakes are exposed to aqueous and dietary metals throughout
their life-cycle and hence are prone to metal accumulation and toxicity from the embryo
stage. Previous studies have demonstrated that both water (Griscom and Fisher, 2002; Hare
et al., 2003; Couture et al., 2008a) and food (including organic detritus, vegetation, and prey)
(Reinfelder and Fisher, 1991; Wang and Fisher, 1999; Hare et al., 2003) can be important
sources of metals for aquatic organisms, including fish. Nevertheless, there is still little
information on Ni and Tl sources and knowledge gaps remain to be addressed regarding
metal accumulation in fish early-life stages.

Further to the characterization of exposure sources, effects of Ni and T1 in fish remain
largely unknown and are important to investigate. Typically, metal toxicity varies among
species, metals and physico-chemical conditions. In fish, embryos and young larval stages
are the most sensitive to many pollutants (McKim, 1977; Macek and Sleight, 1977). In
fathead minnows, adverse effects of aqueous Ni exposure may include decreased egg
production, decreased hatching rate and decreased time to hatch (Pickering, 1974; Pyle et al.,
2002), young stages being significantly more sensitive than adults (Hoang et al., 2004).
Ptashynski et al. (2002) showed that dietary Ni induced histological alterations in kidney,
increased metallothionein concentrations in the intestine and varied levels of plasma lipid
peroxides in lake whitefish (Coregonus clupeaformis). Acute exposure of fish to aqueous T1
is lethal in 72 h at concentrations of 10-60 mg L' (Nehring, 1962) but Zitko et al. (1975)

reported that Tl was much more acutely toxic than these values to Atlantic salmon

(approximately equal to that of copper).
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Although these studies suggested a metabolic cost associated to metal exposure, there
is still a lack of information regarding exposure to environmentally relevant concentrations.
Therefore, we chose to examine the effect of realistic Ni and Tl concentrations on metabolic
capacities using various indicators. The use of oxygen consumption rate as an indicator of
aerobic metabolism in fish as been described by Fry (1971). Routine metabolic rate (RMR)
represents the mean metabolic rate observed in a fasted fish for which the rate of oxygen
consumption is influenced by random activity under experimental conditions reducing its
movements or limiting external stimuli (Fry, 1971). RMR determination was used to evaluate
the impact\of our experimental treatments on fathead minnow larvae metabolic requirements.
Cytochrome ¢ oxidase (CCO or complex IV) is the last enzyme of the electron transport
chain in the mitochondria and also serves as an indicator of aerobic metabolism. By
transferring electrons obtained from other the complexes to oxygen to form water, CCO
translocates protons across the membrane, creating the electrochemical potential essential for
ATP synthesis. NDPK was used to assess the influence of these contaminants on
biosynthesis. NDPK catalyses the exchange of phosphate groups for the synthesis of
nucleoside triphosphates required for biosynthetic activities (nucleic acid synthesis, lipid
synthesis, polysaccharide synthesis, protein elongation). Finally, in absence of oxygen,
lactate dehydrogenase (LDH) converts pyruvate (the final product of glycolysis) to lactate,
and concomitantly NADH to NAD+, which is essential to maintain the glycolysis. Thus,
lactate dehydrogenase serves as an indicator of anaerobic capacities.

The first objective of this study was to investigate the contribution of water and prey as
metal sources for early-life stages of fathead minnows. Thus, we measured aqueous and
dietary Ni and T1 bioaccumulation by exposing embryos to different treatments throughout
development until the larvae reached 21 days after hatching. Our second objective was to
evaluate the toxicity of environmentally realistic concentrations of Ni and Tl on fathead
minnow embryos and larvae using time to hatch, survival rate, routine metabolic rate and the

activity of key enzymes of aerobic (CCO), anaerobic (LDH) and biosynthetic (NDPK)

capacities as sublethal toxicity endpoints.
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Materials and methods
Test fish and experimental design

Fathead minnow embryos (24 h post fertilization) were purchased from Aquatic
BioSystems Inc. (Fort Collins, Colorado, USA) and received in two lots within a period of 57
days during the Summer of 2007. Embryos originated from the same breeding colony.
Handling and transport conditions as well as maintenance parameters at Aquatic BioSystems
Inc. and in our facilities were also constant throughout this period. At their arrival, they were
sorted to discard dead or unfertilized embryos and distributed in 30 groups of approximately
100 embryos into the experimental setup where they were kept in reconstituted water (CaCl,
35.3 mg L™'; MgS0, 32.8 mg L™; NaHCO; 512 mg L™'; KC1 2.1 mg L™; NaBr 0.55 mg L™';
CaSO4 3.4 mg L) having a nominal total hardness of 53 mg L' as CaCO;. Experiments
were conducted in a temperature controlled room (23°C) under a 16 h light and 8 h dark
photoperiod. Embryos were kept in clean reconstituted water overnight prior to the beginning
of the experiment. The experiments described below were approVed by our local animal care
committee.

Tests were conducted in 30 aerated 450-mL plastic beverage cups inserted into
Styrofoam covers fitted on 45 L plastic temperature-controlled (23°C) water containers (15
cups to a container). The temperature of the incoming air was tempered by immersing the air
lines in the containers. Fish were exposed to only one metal (either Ni or T1), but exposures
to both metals were performed concurrently. For each metal, the experiment included a total
of six treatments to which fish were randomly assigned: control (C), water-low concentration
exposuie (WL), water-high concentration exposure (WH) prey (Artemia salina) exposure (P),
prey and water-low concentration exposure (P+WL) and prey and water-high concentration
exposure (P+WH). Each treatment had 5 replicates (5 individual cups). Nominal
environmentally relevant concentrations of metals in water were 25 (low) and 250 (high) ug
L' for Ni (NiSO4) and 0.1 (low) and 1.0 (high) pg L' for Tl (TINO;). The low Ni
concentration was chosen to represent the Ontario Provincial Water Quality Objective (25 pg

L' P.W.Q.0., 1994) whereas the high Ni concentration represented concentrations measured

in contaminated lakes near Sudbury, Ontario (range from 52 to 338 ug L'; Pyle et al., 2005).
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The low aqueous Tl concentration (0.1 pg L) was approximately 10 times higher than the
range of values reported for the Great Lakes, Canada (ranging from 0.008 to 0.014 pg L
Lin and Nriagu, 1999) but was lower than the mean concentration measured near coal mines
and power plants in Eastern Canada (1.38+0.5 pg L™'; Cheam, 2001) whereas our water high
Tl concentration (1.0 pg L") was similar to the mean concentration measured in Eastern
Canada. Since we used TI(I) to prepare the exposure medium, that TI(I) is the redox stable
form of Tl in oxic freshwaters and that TI(I) is mainly oxidized to TI(III) by planktonic
bacteria (Twining et al., 2003), we supposed that the predominant form of Tl in our
experiment was TI(I).

Exposures were conducted in two series: treatments C, WL and WH (series 1) were
followed by treatments P, P+WL and P+WH (series 2). At the beginning of the experiment,
water in thelcups was replaced and in treatments WL, WH, P+WL and P+WH, contaminated
wéter was used instead of reconstituted water. Tests followed a static-renewal design and at
least 80% of the exposure water was replaced daily. Water replacement was performed
approximately 1 h after feeding to minimize the contribution of leaching metals from the
prey to aqueous metal contamination (for treatments P, P+WL and P+WH) or the
contribution of aqueous metal uptake by the prey to dietary exposure (for treatments WL,
WH, P+WL and P+WH). Water samples were taken every 3 d, in three replicates for each
concentration, after feeding and before water replacement but ensuring that samples were
exempt of prey. Water samples were acidified (to 2% with concentrated trace metal grade
HNO3) and stored at 4°C for metal analyses. Throughout the exposure pefiod, each replicate
was examined daily, and deaths and hatching events were recorded for later calculation of
survival rate and time to hatch.

Larvae were fed ad ljbitum, daily, with either clean (treatments C, WL and WH) or
metal-contaminated (treatments P, P+WL and P+WH) prey starting 72 h after hatching. Prey
were 24 h old nauplii of brine shrimps (4. salina) cultured in 35 ppt saltwater in our
laboratory from cysts purchased from Mirdo Importations (Montreal, QC, Canada). Prey
were filtered and rinsed with ultra pure water before being fed to the larvae. Contaminated 4.
salina were cultured in Ni (NiSO4; 525 pug L) or TI (TINOs; 1.35 pg L) contaminated

saltwater. These concentrations were chosen to produce prey having environmentally

relevant metal concentrations. Ni concentrations in contaminated prey (14+£2 pg g™ d.w.;
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Table 1) were in the range of concentrations measured for gut contents (7.2£2.5 to 52.2+ 7.5
ng g'd.w.) of yellow perch sampled in Ni contaminated lakes of the Sudbury region (P.
Couture, INRS-ETE, unpublished data). To our knowledge, there are no fish stomach or gut
content Tl concentrations published to date. However, the Tl concentration in contaminated
prey (0.086+0.006 pg g d.w.; Table 1) was only 2- to 12-fold lower than T bioaccumulation
values reported for Hyalella azteca exposed to sediment from Lake Ontario and surrounding
areas (0.16 - 1.02 pg g'1 d.w.; Borgmann et al. 1998), suggesting that in natural ecosystems
fish may indeed be exposed to levels of dietary TI similar to the level of contamination we
used.

Exposure lasted until larvae reached 21 d after hatching. One sample of ten embryos
was taken in each replicate after 24 and 48 h of exposure and one sample of ten larvae was
taken in each replicate after 1, 7, 14 and 21 d of expdsure after hatching. Samples were stored
at -80°C for metal analyses. Remaining larvae from each treatment were used to determine

the routine metabolic rate and the enzymatic activities.
Routine metabolic rate determination

At the end of the experiment, the remaining larvae were starved for 24 h, separated in
groups of 5 individuals (at least one group per replicate, depending on the number of larvae
remaining) and placed into a 60 c.c. syringe for an acclimation period of 30 min. The
syringes were modified to insert an oxygen electrode and two Tygon tubes (R-3603) for
water circulation into the syringe. Water circulation was assured by a Masterflex LS
peristaltic pump (model 7519-10; Cole and Parmer Canada Inc., Montreal, QC, Canada).
After the acclimation period, the dissolved oxygen probe (model E101; Analytical Sensors &
Instruments Ltd., Sugar Land, TX, USA) and the circulation tubing were inserted into the
syringe and the junction between the syringe and the electrode was sealed. The oxygen
concentration was monitored using an OM 200 oxygen meter (Cameron Instruments Inc.,
Guelph, ON, Canada) and were transferred to a computer using a Vernier LabPro interface
and the Logger Pro 3.2 software (Qubit Systems, Kingston, ON, Canada). Oxygen

consumption by the larvae was monitored during approximately 2 h. At the end of the

oxygen consumption measurement, the larvae were immediately weighed, transferred into a
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cryogenic tube and stored in a -80°C freezer for enzyme analysis. The routine metabolic rate
(RMR) was calculated using the following equation:

RMR (mg Ox ke ) = (M)

weight
where slope represents the change in oxygen concentration in mg O, L' h', volume
represents the volume of water in the syringe in L and weight represents the total weight of

the larvae in kg.
Enzyme analysis

The groups of five larvae kept at -80°C after the routine metabolic rate determination
were thawed on ice, diluted in 9 Volﬁmes of cold homogenizing buffer (pH 7.5; 20 mM
HEPES; 1 mM EDTA; 0.1% Triton X-100) and homogenized using a Kontes® cordless
motor Pellet Pestle® (Kimble Chase Life Science and Research Products, Vineland, NJ,
USA). Samples were kept on ice during the entire homogenisation process and enzyme
assays. All enzyme assays were performed at 23°C, with an assay volume of 1 mL (including
10 pL of homogenate), using a temperature controlled ultraviolet and visible (UV/Vis)
spectrophotometer (Varian Cary 100; Varian Inc., Palo Alto, CA). All assays were run in
duplicate and the specific activities are expressed in IU (umol of substrate converted to
product per min) per mg of protein. Cytochrome ¢ oxidase (CCO; E.C.1.9.3.1) activity was
measured as described by Pelletier et al. (1994). Lactate dehydrogenase (LDH; E.C.1.1.1.27)
activity was determined according to Pelletier et al. (1994) as adapted by Couture et al.
(1998). Nucleoside diphosphate kinase (NDPK; E.C.2.7.4.6) activity was measured as in
Couture et al. (1998) using 2.8 mM of thymidine diphosphate. Homogenate dilution factors
were 100, 200, and 500 for LDH, CCO and NDPK assays, respectively. Protein

concentrations were determined using the bicinchoninic acid method according to Smith et

al. (1985).
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Metal analysis and quality control

Prey and fish samples were freeze-dried, weighed and digested at room temperature for
one week in trace metal grade nitric acid followed by hydrogen peroxide according to the
method described by Borgmann et al. (2001). Metal concentrations in water, prey and fish
were analyzed by inductively coupled plasma — mass spectrometry (Model X-7; Thermo
Electron Corp., Waltham, Massachusetts, USA). Method detection limits for Ni and Tl were
lower or equal to 0.009 and 0.0005 pg L™, respectively. Samplés with metal concentrations
under the method detection limit were assigned a concentration equal to half the detection
limit. A certified biological reference material (TORT-2, Lobster hepatopancreas; National
Research Council, Ottawa, Ontario, Canada) was submitted to the digestion protocol
described above. The recoveries of Ni in TORT-2 reference samples (n =10) was 88 + 1%
(mean + SE; range from 81 to 96%). To our knowledge, no certified biological reference

material is available for thallium determination.
Statistical analyses and calculated parameters

Statistical analyses were performed on square root transformed data (data were
transformed to improve their distribution). For each data set, we examined differences among
our experimental treatments. When conditions of normality (using the Shapiro-Wilk test) and
of homogeneity of variance (using the Levene test) were violated, we used the nonparametric
Kruskal-Wallis test; otherwise one-way analysis of variance (ANOVA) or t-tests were
performed. Multiple comparisons were examined with the Tukey-Kramer HSD test or the
Student’s t test (p < 0.05). Statistical analyses were performed using JMP IN 7.0 (SAS
Institute Inc., Cary, North Carolina, USA).

Time to hatch, expressed in hours, was determined using the following equation:

( ) ::t

where L, represents the number of larvae that hatched in each replicate at a given time and ¢

represents that time and L represents the total number of larvae obtained.
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Survival rate of embryos was determined for each replicate of a given treatment using

the following equation:

Embryos

start

— Embryos

sampled

- Embry OS gead

Survival rate (%) = x 100

Embryos,, . - Embryos

start sampled

where Embryosgq, represents the number of embryos at the beginning of exposure,
Embryossampiea represents the number of embryos sampled during exposure and Embryos geqq
represents the number of embryos which died during the exposure and excluded from the

experiment.

Results
Ni and Tl in water and prey

The Ni concentrations measured in water from treatments P+WL and P+WH were
nearly identical to concentrations measured in water from treatments WL and WH,
respectively (Table 1). Although aqueous Ni concentration in the P (clean water +
contaminated prey) treatment was slightly higher than for the C treatment, values remained
very low and much (150-fold) lower than in the WL and P+WL treatments. The Ni
concentration in our contaminated prey of series 2 (13.8 + 2.0 ug g d.w.) was 73-fold higher
than in the uncontaminated prey of series 1 (0.19 + 0.02 pg g™ d.w.). The T1 concentrations
measured in water from treatment WL and WH were also very similar to concentrations in
water from treatments P+WL and P+WH, respectively (Table 1). As for Ni, aqueous TI
concentration in the P treatment was slightly higher than for the C treatment, but still much
lower (about 40-fold) than Tl concentrations in WL and P+WL treatments. The Tl
concentration in our contaminated prey of series 2 (0.086 + 0.006 pg g d.w.) was 4-fold

higher than in the uncontaminated prey of series 1 (0.021 + 0.001 pg g"' d.w.). Ni and TI

concentrations measured in water were within 11% of our nominal concentrations.
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Metal bioaccumulation

For Ni, in series 1, only embryos subjected to the WH treatment (for 24 or 48 h)
accumulated significantly more metal than the embryos of the control group (Figure 1a).
Similarly, in series 2, only embryos from treatment P+WH (comparable to WH) had Ni
concentrations significantly higher than embryos from treatment P (comparable to C) after 24
or 48 h of exposure (Figure 1b). There were no significant differences in Ni accumulation
among treatments P, P+WL and P+WH for larvae sampled less than 24 h after hatching
(Figure 1b). For larvae exposed only to waterborne Ni (series lv), the Ni concentrations in
larvae from treatments WL and WH were significantly higher than in the control group after
7, 14 or 21 days of exposure (Figure 1a), and the Ni concentration measured in larvae from
the WH treatment was significantly higher than in larvae from the WL treatment 14 and 21
days after hatching (Figure 1a). For larvae fed Ni-contaminated prey (series 2), after 7 days
of exposure, only larvae from treatment P+WH had a significantly higher Ni concentration
than larvae from treatment P (Figure 1b). After 14 days of exposure, larvae from both P+WL
and P+WH treatments had Ni concentrations higher than larvae of treatment P, and after 21
days of exposure, we observed the same pattern of Ni bioaccumulation as in series 1 (Figures
laand 1b).

As for Ni, in series 1, only embryos of the WH treatment accumulated significantly
more T1 than the the control group (C) after 24 or 48 h of exposure (Figure 2a). However, in
series 2, embryos and larvae <24 h after hatching exposed to waterborne Tl (P+WL and
P+WH) accumulated more Tl than fish from treatment P and the concentrations were
significantly higher in those exposed to the highest Tl concentration compared to those
exposed to the lowest concentration (Figure 2b). For larvae fed uncontaminated (series 1) or
contaminated prey (series 2), all the larvae exposed to Tl from water (treatments WL and
WH in series 1 and treatments P+WL and P+WH in series 2) accumulated more Tl than the
larvae kept in uncontaminated water (treatments C and P for series 1 and 2, respectively), and

the concentrations were significantly higher in larvae exposed to the highest T1 concentration

compared to those exposed to the lowest concentration (Figures 2a and 2b).
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Sublethal toxicity endpoints

Time to hatch (series 2) was significantly decreased in embryos exposed to aqueous Ni
compared to unexposed embryos and the effect was more important at the highe'st Ni
concentration compared to the lower concentration (Figure 3). Thallium had no effect on
time to hatch (Figure 3).

Embryo survival (series 2) was not affected by the levels of metal exposure used here
(survival rate ranged from 96 £ 1 to 99 + 1%)).

There was no significant effect of metal exposure on routine metabolic rate (series 1
and 2), likely due to a high variability among individuals of a given treatment (Figure 4).

In series 1, aqueous Ni exposure had no significant effect on CCO, LDH or NDPK activity
(Figure 5a) whereas in series 2, larvae exposed to Ni under the P+WH treatment had higher
CCO and NDPK activity than larvae of treatment P (Figure 5a). For both series, Tl exposure

had no significant effect on enzyme activities (Figure 5b).

Discussion

Aqueous metal bioaccumulation in non-feeding fish (embryos and <24 h larvae)
differed between Ni and T1. Under our lowest Ni exposures (treatments WL and P+WL), Ni
bioaccumulation was significant (compared to treatments C and P, respectively) only after 14
days of exposure and did not increase with time (no statistical differences between 14 and 21
days of exposure). These results suggest that under these conditions, aqueous or dietary Ni
accumulation was not important for embryos or young larvae (7 days after hatching or less).
However, exposure to the highest aqueous Ni concentration resulted in a significant Ni
bioaccumulation for all our sampling times (compared to fish from treatment C in series 1
and to fish from treatment P in series 2), except for larvae sampled <24 h after hatching. The
Ni concentrations in larvae of the WH treatment (series 1) exposed for 7, 14 and 21 days
were significantly higher than the Ni concentrations measured in embryos of the same

treatment exposed for 24 and 48 h, suggesting that Ni bioaccumulation (under elevated

aqueous Ni concentrations), was more important in larvae than in embryos. Brix et al. (2004)
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reported similar results for rainbow trout embryos, where 36, 63 and 1% of the accumulated
Ni was associated with the chorion, the yolk and the embryo, respectively. The lower Ni
concentrations in newly hatched larvae compared to embryos and older larvae support the
protective role of the chorion against high dissolved Ni concentrations. Patterns of
waterborne Ni accumulation we obtained for feeding larvae between 7 and 21 days after
hatching suggest that a steady state was reached, since undér our laboratory conditions,
larvae exposed to both the low and high contamination level had constant Ni concentrations
throughout the experiment (no statistical difference among samplings).

In contrast, T1 bioaccumulation was much higher in embryos exposed to the highest
aqueous Tl concentration (treatment WH or P+WH) compared to the fish of the two other
treatments (C and WL or P and P+WL, respectively). However, in series 2, embryos and
larvae <24 h after hatching exposed to the lowest Tl aqueous concentration (treatment
P+WL) also accumulated significantly more Tl than fish unexposed to dissolved TI
(treatment P). Moreover, Tl concentration in embryos and young larvae from both the P+WL
and the P+WH treatment increased with time (24 h embryos < 48 h embryos < <24 h larvae;
p<0.05). These results suggest that a steady state was not reached after 72 h of exposure and
that the chorion was not an effective barrier against T1. This hypothesis is also supported by
the absence of significant differences in the Tl concentrations measured in larvae <24 h or 7
days after hatching for treatments P+WL and P+WH. The patterns of waterborne TI
accumulation we obtained for larvae fed uncontaminated prey (21 days after hatching or less)
suggest that a steady state was reached (no statistical difference among samplings performed
at days 7, 14 and 21 after hatching for feeding larvae from treatments WL and WH).
However, Tl concentration in larvae fed Tl-contaminated prey (treatments P and P+WL only)
was significantly higher (p<0.05) after 14 and 21 days of exposure compared to larvae
exposed only for 7 days, which suggests that dietary Tl bioaccumulation tended to increase
with time.

Under our laboratory conditions, for larvae (up to 21 days after hatching) feeding on
contaminated prey (series 2), water was the most important source of metal. Regardless of
the sampling time, metal bioaccumulation in larvae exposed only to dietary Ni or Tl
(treatment P) was significantly lower compared to the bioaccumulation measured in larvae

exposed from both sources simultaneously (treatments P+WL and P+WH; only after 14 days
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for larvae exposed to the lowest Ni concentration). These results suggest that water was a
greater source of Tl than prey for larvae of 21 days or less. These results contrast with those
we obtained in a previous experiment where we examined the relative importance of water
and prey as Ni and Tl sources in juvenile fathead minnows (Lapointe and Couture, 2009). In
juvenile fathead minnows fed for 2 to 8 days with either Ni- or Tl-contaminated live Tubifex
tubifex (10.0£0.3 and 1.4+0.1 pg g d.w. for Ni and TI, respectively), both water and prey
contributed significantly and almost equally to metal bioaccumulation. This difference in the
relative contributions of water and prey to metal accumulation among fathead minnow life
stages is likely at least partially explained by differences in digestive physiology complexity
between < 21 day old larvae and juveniles, as assimilation efficiency may either improve
during larval development or remain low until transformation to juveniles (Smith, 1989).
However, differences in prey species (crustacean vs oligochaete) or in prey metal
concentration (especially for T1, for which the concentration in the oligochaete was 16-fold
higher than the concentration in the prey of the present study) could also contribute to the
difference observed. In addition, we hypothesize that the absence of metal accumulation in
larvae fed with contaminated prey in uncontaminated water may also be caused by a lower
feeding rate due to avoidance or refusal of contaminated prey. A lower feeding rate in larvae
feeding on contaminated prey may also explain the apparently lower metabolic rate of this
series of larvae compared to larvae fed clean prey (series 1). However, since feeding rate was
not measured, this hypothesis remains to be tested.

Overall, the environmentally relevant Ni and Tl concentrations we used in our
laboratory experiment had little impact on the toxicity endpoints we measured (time to hatch,
survival rate, routine metabolic rate and enzyme activities). Exposure to aqueous Ni
significantly decreased time to hatch compared to the C treatment (by approximately 6 and
20% for treatments WL and WH, respectively). This result is consistent with those of two
carlier studies where fathead minnow eggs exposed to either waters from mill effluents (Ni
concentrations ranging from 48 to 254 pg L) (Pyle et al. 2002) or to hard, Ni-spiked
laboratory dilution water (Pyle, 2000) hatched earlier relative to controls (33-51% earlier in
the case of Pyle et al., 2002). The activities of CCO and NDPK in 21 day old larvae were

increased by simultaneous exposure to waterborne and dietary Ni in the P+WH treatment

compared to larvae from treatment P. The shorter time to hatch and the higher activity of
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these two enzymes suggest that Ni exposure cause an increase in metabolism in early-life
stages of fathead minnows. Couture et al. (2008b) reported a positive relationship between
tissue or gut content Ni concentrations and aerobic capacity indicators (CCO and citrate
synthase) and between dietary Ni and muscle LDH activity in wild yellow perch (Perca
flavescens) sampled along two contamination gradients. They suggested that elevated Ni
exposure and accumulation caused an increased energetic demand or metabolic cost. The
decreased time to hatch as well as the increased CCO and NDPK activity we measured in
fathead minnow larvae support their suggestion. However, we measured no significant effect
of Ni exposure on LDH activity in fathead minnow larvae. Previous studies concluded that
Ni had no effect on fish growth (Sayer et al., 1991; Pyle, 2000; Pyle et al., 2002) and
Pickering (1974) demonstrated that a Ni concentration of 380 pg L™, similar to the 250 pg L’
! in our WH treatment, had no significant effect on fathead minnows survival, growth or

reproduction. However, our study showed that this level of waterborne contamination in

combination with dietary Ni exposure can have subtle effects on metabolic capacities (CCO

and NDPK activity; Figure 5a), but this does not translate into differences in RMR.




128

Conclusions

We demonstrated, in the laboratory, that under our environmentally relevant
concentrations, both Ni and Tl were readily bioaccumulated by the embryos and non-feeding
larvae and that water was the major source of Ni and TI for fathead minnow larvae (<21 days
after hatching). Only the highest aqueous Ni concentration we tested had an impact on the
toxicity endpoints we selected: shorter time to hatch as well as higher CCO and NDPK
activity suggest a metabolic cost associated to elevated Ni exposure. Since dietary metal
accumulation was not important in larvae (up to 21 days after hatching; this study), but was
as important as waterborne accumulation in juveniles (as shown in Lapointe and Couture,
2009), our results highlight the importance of considering every life-stages when assessing

the ecological risk of metal contamination.
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Figure legends

Figure 1. Ni concentrations in embryos and larvae of fathead minnows (Pimephales
promelas) of series 1 (a) and 2 (b). In (a), fish were exposed to clean water + clean prey (C),
low metal concentration water + clean prey (WL) and high metal concentration water + clean
prey (WH). In (b), fish were exposed to clean water + contaminated prey (P), low
concentration water + contaminated prey (P+WL) or high concentration water +
contaminated prey (P+WH). Data are shown as mean + standard error. For embryos sampled
after 24 h for the C treatment (a), n=4. For the other groups, n=5. Significant statistical
differences among treatments for a given sampling time are represented by different letters (p
< 0.05). Note: In (b), for embryos and larvae sampled less than 24 h after hatching,
treatments P, P+WL and P+WH are equivalent to treatments C, WL and WH in (a).

Figure 2. Tl concentrations in embryos and larvae of fathead minnows (Pimephales
promelas) of series 1 (a) and 2 (b). In (a), fish were exposed to clean water + clean prey (C),
low metal concentration water + clean prey (WL) and high metal concentration water + clean
prey (WH). In (b), fish were exposed to clean water + contaminated prey (P), low
concentration water + contaminated prey (P+WL) or high concentration water +
contaminated prey (P+WH). Data are shown as mean + standard error (n=5). Significant
statistical differences among treatments for a given sampling time are represented by
different letters (p < 0.05). Note: In (b), for embryos and larvae sampled less than 24 h after
hatching, treatments P, P+WL and P+WH are equivalent to treatments C, WL and WH in (a).

Figure 3. Time to hatch of fathead minnow (Pimephales promelas) embryos from series 2
exposed to three different treatments (clean water (C), low concentration water (WL) or high
concentration water (WH)) of Ni or Tl. Data are shown as mean + standard error (for each
bar, n=5). Significant statistical differences among treatments for a given metal are

represented by different letters (p < 0.05).

Figure 4. Routine metabolic rate measured for groups of five larvae from the two series of

experiments. Data are shown as mean + standard error. For treatments definitions refer to
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Figure 1. In Ni-Series 1, n=7 for treatment C, n=8 for treatments WL and n=5 for treatment
WH, whereas in Ni-Series 2, n=8 for treatment P, n=11 for treatment P+WL and n=7 for
treatment P+WH. In Tl-Series 1, n=8 for treatment C, n=3 for treatment WL and n=6 for
treatment WH, whereas in Tl-Series 2, n=10 for treatments P and P+WH and n=9 for

treatment P+WL.

Figure 5. Activity of cytochrome C oxidase (CCO), lactate dehydrogenase (LDH) and
nucleoside diphosphate kinase (NDPK) measured in fathead minnow (Pimephales promelas)
larvae exposed to Ni (a) or Tl (b) in two experimental series (for treatment definitions refer to
Figure 1). Data are shown as mean + standard error. Significant statistical differences among
treatments for a given enzyme are represented by different letters (p < 0.05). In (a), for series
1, n=8 for treatment C and n=10 for treatments WL and WH, whereas in Series 2, n=8 for
treatment P and n=9 for treatments P+WL and P+WH. In (b), for series 1, n=10 for treatment
C, n=4 for treatment WL and n=5 for treatment WH, whereas in series 2, n=10 for treatments

P and P+WL and n=9 for treatment P+WH.
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Table 1. Mean (+ standard error) nickel or thallium concentrations measured in water (ug L)
for series 1 and 2. For Ni, n = 21 for C, WL and WH water, whereas n = 24 for P and n = 27
for P+WL and P+WH. For Tl, n = 21 for treatments C, WL and WH, whereas n = 25, 24 and
27 for treatments P, P+WL and P+WH, respectively.

Series 1 Series 2

C WL WH P P+WL P+WH

Ni  0.02+£0.01 248+04 252 £2 017+0.07 27.0+08 2562

0.0017 + 0.091 + 0.89 + 0.00255 <+ 0.0878 = 0902 =+
0.0003 0.001 0.01 0.00007 0.0005 0.006

Tl
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Because fish take up metals from prey, it is important to
measure factors controlling metal transfer between these trophic
levels so as to explain metal bioaccumulation and effects in
fish. To achieve this, we exposed two types of invertebrates, an
oligochaete (Tubifex tubifex) and a crustacean (Daphnia
magna), to environmentally relevant concentrations of two
important contaminants, nickel (Ni} and thallium (T}, and fed
these prey to juvenile fathead minnows (Pimephales promelas).
We then measured the assimilation efficiency (AE), subcellular
distribution and effects of these metals in fish. Fish assimilated
dietary Tl more efficiently from 0. magna than from T. tubifex,
and more efficiently than Ni, regardless of prey type. However,
the proportion of metal bound to prey subcellular fractions
that are likely to be trophically available (TAM) had no significant
influence on the efficiency with which fish assimilated Ni or
Tl. Infish, the majority of their Ni and Tl was bound to subceliular
fractions that are purportedly detoxified, and prey type had a
significant influence on the proportion of detoxified Ni and Tl in
fish. We measured higher activities of cytochrome C oxidase
and glutathione S-transferase in fish fed 0. magna compared to
fish fed T. tubifex, regardless of the presence or absence of
Ni or Tl in prey. However, we measured decreased activities of
glutathione S-transferase and nucleoside diphosphate kinase
in fish fed Tl-centaminated D. magna compared to fish from the
three other treatment levels.

Introduction

Fish living in lakes impacted by trace metals are exposed to
these contaminants via both aqueous and dietary routes.
Because recent studies have shown that the diet can be an
important source of metals for fish (I—4), it is important that
risk assessments be based on a knowledge of the factors
controlling metal transfer from prey to fish as well as the
potential toxicity of dietary metals to these important
consumers (5). The distribution of metals in the cells of prey
is reported to be important in controlling their propensity
for transfer to both predatory invertebrates (6—9) and fish
(10, 11). Subcellular metal distributions in fish themselves
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could be used to inifer the potential for toxic effects on these
predators (12, 13).

We set out to investigate these phenomena by exposing
juvenile fathead minnows (Pimephales promelas) to either
nickel (Ni) or thallium (Tl) contained in prey belonging to
two major groups of freshwater invertebrates, oligochaetes
(Tubifex tubifex), and crustaceans (Daphnia magna). We
chose Ni and Tl because these metals are present at
concentrations of concern in some fresh waters and because
there has been little study of these metals in predators and
their prey (8). Sources of Ni in aquatic ecosystems include
mining, smelting, refining, metal reprocessing, fuel combus-
tion, and waste incineration (14), whereas Tl sources include
the smelting of sulfidic ores, cement manufacturing, coal
burning and industries producing semiconductors, alloys,
optical glass, and photoelectric cells (15, 16).

We determined the efficiency with which fish assimilated
Ni and Tl from the two prey types, and compared these
assimilation efficiencies with patterns of metal distributions
in the cells of their prey. We also measured Ni and T}
subcellular distributions in fish to determine the potential
for toxic effects from these metals on fish. Lastly, we assessed
effects in contaminated fish by measuring the activities of
several key enzymes including cytochrome c oxidase (CCO),
an indicator of aerobic capacity; lactate dehydrogenase
(LDH), an indicator of anaerobic capacity; nucleoside
diphosphate kinase (NDPK), an indicator of biosynthetic
capacity, and glutathione S-transferase (GST), an indicator
of detoxification and oxidative stress.

Materials and Methods

Animal Culturing. Prey for juvenile fathead minnows were
live Tubifex tubifexand Daphnia magna. Tubifex tubifexwere
purchased from Aquatic Research Organisms Inc. (Hampton,
NH) and were maintained in the laboratoryin clean sediment
collected from Lake Saint Joseph (46°53" N, 71°38’ W), a
Canadian Shield lake located 40 km northwest of Québec
City (Québec, Canada), at a depth of approximately 5 m using
an Ekman grab. Reconstituted water ([Ca?*] 70 #M, [C]"] 129
#M, [K*] 12 uM, [Mg?*] 13 uM, [Nat] 179 uM, [SO*7] 63 uM)
was used as overlying water. Daphnia magna were obtained
from either the Centre d’Expertise en Analyze Environne-
mentale du Québec (CEAEQ, Québec, QC, Canada) or Aquatic
BioSystems Inc. (Fort Collins, CO). They were cultured at 20
°C, in the same reconstituted water used for T. tubifex but
with a nominal hardness of 150 mg L™ (as CaCOs), and fed
the green alga Chlamydomonas reinhardtii (cultured in Bristol
medium; (17)). To prevent micronutrient deficiencies in D.
magna (especially selenium), M4 culture medium (18) was
added to the reconstituted water.

Juvenile fathead minnows (Pimephales promelas) were
purchased from Aquatic BioSystems Inc. (Fort Collins, CO)
either as embryos, for use in the T. tubifex experiment, or as
juveniles, for use in the D. magna experiment. Fish were
held in the reconstituted water described for T. tubifex, and
were cultured and reared according to Canadian Environ-
mental Protection Service Guidelines (19). Animal rearing
and experiments were conducted in an environmental
chamber at 23 °C under a 16—8 h day to night photoperiod.

Exposure of Prey to Metals. Lake St. Joseph sediment
was contaminated by adding either NiNOjs (1.1 M) or TINO;
(0.015 M) to 4 L of sediment to reach nominal Ni or Tl
concentrations of 3.7 or 0.005 ymol g dry weight™!, respec-
tively. This sediment was mixed and stored at 4 °C for 21
days to achieve partial chemical equilibration. Tubifex tubifex
were exposed to this metal-spiked sediment and reconstituted
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overlying water for 3 weeks, after which time they were
removed and held for ~5 h in clean sediment then ~19 h in
reconstituted water to allow them to defecate contaminated
gut contents. Control T. tubifexwere held in uncontaminated
reconstituted water for 19 h. Samples of control and
contaminated T. tubifexwere stored at —20 °C prior to metal
analyses.

Adult D. magna were placed in high density polyethylene
(HDPE) containers filled with Ni or Tl contaminated artificial
lakewater (900 nM [Ni?*] or 15 nM (T1); free ion concentrations
calculated using MINEQL*) where they were fed with Ni or
Tl rich algae in excess. We presume that TI(I) was the
predominant form of Tl in our exposures because we used
TI(I) to prepare the exposure medium, TI(I) is the redox stable
form of Tl in oxic freshwaters and that TI(I) is mainly oxidized
to TI(III) by planktonic bacteria (20). Contaminated algae to
be used as food for D. magnawere cultured in polycarbonate
Erlenmeyer flasks containing Bristol medium and having
either a [Ni**] of 900 nM or a [TI*] of 15 nM. A preliminary
experiment showed that Ni and Tl concentrations in D.
magna reached a steady state within ~6 h (data not shown)
and thus we set the exposure duration as 24 h. Daphnids
were then transferred to metal-free water with metal-free
algae for 3 h to eliminate metal-contaminated gut contents
(21) and metal adsorbed on the body surface. Every second
day during the experiment, three samples of 10—30 D. magna
were frozen at —20 °C for Ni and Tl analyses.

Exposure of Fish to Metals. Fish were exposed to a given
metal in 450 mL plastic containers held in position by
Styrofoam sheets placed in 45 L coolers that were maintained
at 23 °C. At least 80% of the aerated reconstituted water was
replaced daily, during which time fish feces were removed.
Fish used in the T. tubifex experiment were 5 months old
and weighed 0.32 + 0.02 g, whereas those fed D. magnawere
3 months old and weighed 0.34 & 0.01 g (means + standard
errors; n = 42 per experiment).

For each experiment, 14 fish were exposed individually,
in uncontaminated water, to each of the three experimental
treatments, that is, control (C), dietary nickel exposure (Ni)
and dietary thallium exposure (T1). The 42 fish used were not
fed on the day of their transfer or for the first 24 h in the
exposure medium. After this time, fish were fed 5% of their
body weight (wet weight of prey to wet weight of fish) daily,
for 7 days, with either uncontaminated (control) or metal-
contaminated prey (Ni and Tl treatments). At the end of this
time, fish were starved for 1 day to clear their gut (feces
production ended by this time) and then sacrificed. Seven
fish per treatment were used for subcellular fractionation
and metal analyses, whereas the remainder (n = 7) were
stored at —80 °C for later enzyme activity analyses. Water
samples collected throughout the experiment were acidified
(2.5% HNOj3) and stored at 4 °C for metal analyses.

Subcellular Fractionation. Depurated D. magna (~50
pooled individuals; » = 10) were placed in acid-washed,
preweighed 1.5 mL polypropylene microcentrifuge tubes,
weighed, placed on ice and homogenized in physiological
buffer (25 mM TRIS; pH 7.4) (1,3, tissue to buffer, w/v ratio)
using a Pellet Pestle (Kontes) for 2 s, at 30 s intervals, for 5
min. Data on subcellular fractionation in T. tubifex were
obtained from Dumas and Hare (8). Seven depurated juvenile
P. promelas of each treatment were chopped individually,
using a surgical steel razor blade, and homogenized in sucrose
(250 mM) and physiological buffer (10 mM TRIS; pH 7.4)
(1,9, tissue to buffer, w/vratio) using five low-speed passages
on a motorized Potter—Elvehjem homogenizer.

To measure metal concentrations in whole animals,
aliquots of the homogenate were placed in preweighed 1.5
mL polypropylene microcentrifuge tubes and frozen at —20
°C. For D. magna, remaining homogenates were centrifuged
three times at 800g. Following each centrifugation, the
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supernatant was removed and the pellet was diluted again
with physiological buffer (1-2, tissue to buffer, ratio). The
three supernatants were combined into preweighed 1.5 mL
polypropylene microcentrifuge tubes (final tissue to buffer
ratio of 1;7). For P. promelas, remaining homogenates were
centrifuged once at 800g and the supernatants were trans-
ferred to preweighed 1.5 mL polypropylene microcentrifuge
tubes. The samples were then subjected to a centrifugation,
digestion, and heat-treatment protocol (8, 22) that gave the
following operationally defined subcellular fractions: cellular
debris (includes membranes and unbroken cells), granules
(and other NaOH resistant particles), organelles {(microsomes,
lysosomes, and mitochondria), heat-denatured proteins
(HDPs; includes enzymes) and heat-stable proteins (HSPs;
includes metallothionein, MT). In the cases of D. magna and
P. promelas, the organelles fractionation was further sepa-
rated, by centrifugation, into a mitochondrial fraction and
one containing other organelles (23). Supernatants (cellular
debris and HSP) were acidified using HNO;, diluted to 8.5%
HNO; with 30% H,0, and stored at 4 °C for later metal
analyses. Pellets (granules, mitochondria, organelles and
HDP) were stored at —20 °C for later metal analyses.

To assess the recovery of Ni and Tl in the subcellular
fractions, we compared the total metal burden in the
homogenate to the sum of metal obtained in all fractions
((sum of metal burdens in the subcellular fractions/metal
burden in the aliquot) x 100). Recoveries were high with
average values (+SE) for Ni and T}, respectively, being 153
£ 15% and 96 + 3% for D. magna, 94 + 2% and 96 + 4% for
T. tubifex (8), and 125 + 12% and 101 + 3% for P. promelas.

Metal Analyses and Quality Control. Sediment and
biological samples were freeze-dried and digested at room
temperature for 1 week in trace metal grade nitric acid
followed by hydrogen peroxide, and then metal concentra-
tions were measured by inductively coupled plasma—mass
spectrometry (model X-7; Thermo Electron Corp., Waltham,
MA). Method detection limits for Ni and Tl were <0.4 and
0.0078 nM, respectively. Samples with metal concentrations
under the method detection limit were assigned a concen-
tration equal to half the detection limit. A certified biological
reference material (TORT-2, Lobster hepatopancreas; Na-
tional Research Council, Ottawa, Ontario, Canada) was
submitted to the same digestion protocol as the experimental
samples. The recoveries of Ni in TORT-2 reference samples
was 88 + 4% (mean =+ SE; n = 7). To our knowledge, no
certified biological reference material is available for thallium
determination.

Enzyme Analyses. Fish were thawed on ice, chopped with
a surgical steel razor blade, and homogenized in cold
homogenizing buffer (pH 7.5; 20 mM HEPES; 1 mM EDTA;
0.1% Triton X-100) (1:9 tissue to buffer ratio) using an Ultra
Turrax T25 homogenizer (Janke and Kunkel, IKA-labortech-
nik, Staufen, Germany). Samples were kept on ice during
homogenization and enzyme assays. All enzyme assays were
performed at 23 °C, with an assay volume of 1 mL (including
10 uL of homogenate), using a temperature controlled
ultraviolet and visible (UV/vis) spectrophotometer (Varian
Cary 100 and 300; Varian Inc., Palo Alto, CA). All assays were
run in duplicate and the specific activities are expressed in
IU (umol of substrate converted to product per min) per mg
of protein. We measured the activities of cytochrome ¢
oxidase (CCO) (24), lactate dehydrogenase (LDH) (24, 25),
nucleoside diphosphate kinase (NDPK) (25) (using 2.8 mM
of thymidine diphosphate) and glutathione S-transferase
(GST) (26). Homogenate dilution factors were 1000, 100, 1000,
and 200 for the LDH, CCO, NDPK, and GST assays,
respectively. Protein concentrations were determined using
the bicinchoninic acid method (27).

Statistical Analyses and Calculated Parameters. For each
data set, we tested for differences between our experimental




50
MR Ni- 7 ubifex
3 Ni- D. magna
R T!- 7. wmbifex
@ 40 1 55353 Ti- D. magna 5
e
<
s
3
£ 30 4 ]
2 = < <
= : X %
= i ks 1]
2 | L %
° L 1<)
-— > K
3 - :
] [ K
- 3
g L %
g 8
10 4 3 o< o
= 2 2 5
& R K
i [ <4
b [ S
o % K
o | 2 ko £

Granules HSP

Organelles HDP
Trophically available metal

Debris

Subcellular fractions
FIGURE 1. Distribution of Ni and Tl in subcellular fractions of
Tubifex tubifex and Daphnia magna (means = SE; n = 4-5 for
T. tubifex and n = 10 for D. magna). Data for T. tubifex are from
Dumas and Hare (8). Underlined fractions represent trophically
available metal.

treatments (prey and metal). When conditions of normality
(using the Shapiro-Wilk test) and of homogeneity of variance
(using the Levene test) were violated, we used the nonpara-
metric Kruskal—Wallis test; otherwise a one-way analysis of
variance (ANOVA) was performed. Multiple comparisons
were examined with the Tukey-Kramer HSD test (p < 0.05).
Statistical analyses were performed using JMP 7.0 (SAS
Institute Inc., Cary, NC).

Assimilation efficiency (AE, %) was calculated according
to the following equation:

AE = {(MNi or '1}]\4_ Mconrrol)] % 100

prey
where M y; o 11 represents the metal burden in fish fed Ni or
Tl contaminated prey, Mconrol represents the mean metal
burden in fish fed uncontaminated prey, and M.y represents
the total amount of metal contained in the prey ingested.

Results and Discussion

Ni and Tl in Prey. Mean (+SE, » = 7) Ni concentrations in
control T. tubifex (0.019 £ 0.005 gumol g!) were much lower
than those in Ni-contaminated worms (0.38 + 0.09 umol Ni
g71). This latter concentration is similar to those reported for
T. tubifex (~0.3 umol g~1) exposed to Ni-spiked sediments
in the laboratory (8 and the crustacean Hyalella azteca
exposed in the laboratory to sediment collected from metal-
contaminated Canadian lakes (~0.7 umol g7}; (28)). Likewise,
mean (+SE, n=6—8) Niconcentrations in control D. magna
were much lower than those in Ni-contaminated individuals
(0.014 =+ 0.002 and 1.8 + 0.2 yumol g~?, respectively), and Ni
concentrations in contaminated D. magna were similar to
those reported for this species exposed to waterborne Ni
(~0.7 umol L™ giving ~1.5 yumol Nig™! D. magna; (29)). Under
our exposure conditions, Ni concentrations in the crustacean
D. magna were ~4.5 times those in the oligochaete
T. tubifex.

A previous study showed that Ni in T. tubifex was bound
to cell fractions in the following order: HSP > organelles >
debris > HDP > granules (black bars in Figure 1) and these
differences were significant (8). Thus, in this oligochaete,
the Ni theoretically available for trophic transfer (TAM; HDP
+ HSP + organelles) represented 84 + 3% (SD) of the total
(8). In D. magna, Ni was located in: HSP > granules > debris
> organelles > HDP (white bars in Figure 1; differences were
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FIGURE 2. Relationship between Ni and Tl assimilation
efficiency by Pimephales promelas and the proportion of Ni or
Tl theoretically available for trophic transfer in Tubifex tubifex
and Daphnia magna (means + SE, n = 4-7). The dashed line
illustrates a 1:1 relationship.

significant) and 51 + 1% of its total Ni was bound to the TAM
compartment.

Mean (£SE, n = 6) Tl concentrations in control and
contaminated T. tubifex were 0.29 + 0.06 and 4.6 + 0.5 nmol
g™}, respectively, and values in contaminated individuals fell
within the range of values reported for H. azteca exposed to
unspiked sediments from Lake Ontario and adjacent Hamil-
ton Harbour (0.8—5 nmol g™}; (30)). Values for Tl in control
and contaminated D. magna were 0.11 £ 0.05 and 0.46 £
0.06 nmol g7}, respectively.

In the cells of T. tubifex, Dumas and Hare (8) showed that
Tl was distributed equally (p > 0.05) among the granules,
organelles, debris and HSP fractions (~25% each), whereas
there was little Tl bound to the HDP fraction (gray bars in
Figure 1). Their results indicate that fully 49 + 7% (SD) of the
total Tl in T. tubifex should be available for transfer up the
food chain (8). Within the cells of D. magna, Tl was located
in the: HSP > debris > granules > organelles > HDP (hatched
bars in Figure 1; differences were significant) and 50 + 1%
of total T] was potentially available for transfer to higher
trophic levels.

Ni and Tl Assimilation by Fish. Overall, fish assimilated
dietary Tl more efficiently (p = 0.0002) than Ni, regardless
of prey type (Figure 2). Indeed, the subcellular distributions
of Ni and Tl in prey had no significant influence on the
efficiency with which fish assimilated these metals (Figure
2). Thus fish assimilated only 10—11% of the Ni in prey in
spite of the fact that 50—85% of prey Ni should have been
available to this predator (TAM, Figure 2). Previous studies
on invertebrates have reported higher AEs for Ni (17—80%;
8, 31) than in our study, and Ni AEs by a predatory aquatic
alderfly were shown to increase with increasing percentage
TAM in its prey (8). The low and constant AEs obtained for
fish, regardless of Ni availability in prey, suggest that fish
regulate their concentrations of this possibly essential metal
(32, 33) by controlling its uptake in the gut, whereas some
aquatic insects do not. However, recent results for another
type of aquatic insect (the dipteran Chaoborus) suggest that
it too assimilates Ni in much lower proportions (mean 14%)
than would be expected by measurements of TAM in its prey
(~60% TAM in D. magna; (17)). However, low mean Ni
assimilation in this insect is reported to be a consequence
ofits rapid gut passage time (17). The much higher proportion
of Tl compared to Ni that was assimilated by fish is consistent
with the fact that Tl is a nonessential metal and thus its entry
is not likely to be regulated by fish.
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FIGURE 3. Distribution of Ni and Tl in subcellular fractions of
Pimephales promelas fed either Tubifex tubifex or Daphnia
magna (means =+ SE, n = 6-7). Significant statistical
differences (p < 0.05) among the four treatments for a given
subcellular fraction are indicated by different letters.
Operationally defined subcellular compartments are indicated
by underlining beneath the subcellular fractions.

In contrast to Ni, Tl was efficiently assimilated by fish
from both prey types (Figure 2). Although there are no other
published values for Tl AEs in fish, comparable values for
copepods (40—50%; (34)) and an aquatic insect (~70%; (8))
fall within the range of values we measured for fish (33—75%,
Figure 2). AEs for Tl were significantly higher (p=0.02) when
D. magnawas the prey than when T. tubifexwere eaten. This
difference existed in spite of the fact that the proportions of
trophically available Tl did not differ between these two prey
types (TAM ~50%; Figure 2). However, the two prey types
differed in their Tl concentrations ([Tl] in T. tubifex was ~15
times that in D. magna), which might explain in part the
difference in Tl assimilation efficiencies. This hypothesis is
supported by the fact that juvenile P. promelas assimilate
only ~17% of the Tl when fed with more-highly TI-
contaminated T. tubifex (~6.9 nmol g~} (4)) and that a
predatory insect assimilates Tl even more efficiently (~70%)

when feeding on T. tubifex having lower Tl concentrations

(1.5 nmol g™} than those used in our study (8). These trends
suggest saturation of Tl transport sites with increasing Tl
concentration in food.

Ni and T1 Subcellular Partitioning in Fish. Both Ni and
. Tl were bound mainly to the granules, HSP and debris
fractions (Figure 3). Since the former two fractions are
considered to be metal that has been detoxified (22) and
because >50% of the Ni and the Tl was present in the sum
of these two fractions, it stands to reason that the majority
of the Ni and Tl present in fish had been detoxified. In a
previous study, where we fed juvenile P. promelas with either
Ni- or Tl-contaminated T. tubifex, both metals were also
found mostly in the granules, HSP and debris fractions (4).The
proportion of Tl in the HSP fraction was significantly higher
in fish fed D. magna compared to fish fed T. tubifex, whereas
there was no significant impact of prey type on the proportion
of Ni found in the HSP fraction of fish or on the proportion
of either Ni or Tl bound to the granules fraction (Figure 3).
However, prey type had a significant influence (p = 0.002)
on the proportion of detoxified Ni and Tl in fish. Thus the
mean (+SE) proportion of detoxified Ni was significantly
higher in fish fed T. tubifex (69 £ 3%) than in those fed D.
magna (53 + 4%), whereas the proportion of detoxified Tl
was significantly higher in fish fed D. magna (68 + 1%)
compared to fish fed T. tubifex (52 + 5%). These differences
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FIGURE 4. Enzyme activities measured in Pimephales promelas
fed either uncontaminated or metal (Ni or Tl) contaminated
Tubifex tubifex or Daphnia magna (means + SE; n = 6-—17).
Statistically significant differences (p < 0.05) between bars are
represented by different letters.

could be explained by differences in prey metal concentra-
tions (the same biomass of each prey type was consumed by
fish). Thus fish fed with prey that were more contaminated,
D. magnafor Niand T. tubifexfor T1, had a lower proportion
of detoxified metal, suggesting that the fish’s detoxification
capacity had been exceeded such that metals had spilled
over into other fractions.

For the purported metal sensitive fractions (organelles +
mitochondria + HDP; (22)), we measured a significant
influence (p = 0.026) of prey type only for Ni (Figure 3); that
is, fish exposed to Ni from D. magna had a slightly higher
proportion (10 + 1%) of Ni bound to metal sensitive fractions
compared to fish fed Ni-contaminated T. tubifex (7 + 1%).
Moreover, the proportion of Ni in the HDP fraction was
significantly higher in fish fed D. magna compared to fish
fed T. tubifex (Figure 3), likely reflecting differences in the
Ni concentration of the two prey species (as discussed above).




Nevertheless, the presence of Ni and Tl in the metal sensitive
fractions may cause pernicious effects in fish and thus we
examined biochemical indicators of metal effects.

We observed no statistically significant effect of prey type
or metal on the proportion of TAM in fish (29—41%), which
suggests that similar percentages of fish Ni and Tl would be
available for assimilation by a piscivore.

Metal Effects in Fish. In control fish, we measured a
significant influence of prey type on the activities of three
enzymes (Figure 4). This effect is likely explained by fish
swimming activity; fish eating D. magna (small, active prey
swimming in the water column) are likely more active than
fish feeding on T. tubifex (large immobile prey). Fish feeding
actively on D. magna are likely to have a higher aerobic
capacity than those feeding on T. tubifex, which would explain
the higher activities of CCO (Figure 4) measured in the former.
Likewise, the higher level of GST activity, an indicator of
detoxification and oxidative stress, in fish fed D. magna
compared to fish fed T. tubifex (Figure 4), could be linked
to increased aerobic capacity since mitochondria are an
important source of reactive oxygen species in cells (35).
Moreover, gene expression for CCO in yellow perch (P.
[flavescens; (36)) suggests a relationship between aerobic
metabolism and oxidative stress. NDPK activity was also
higher in fish fed D. magna compared to those fed T. tubifex
(for controls and Ni-exposed fish) (Figure 4), suggesting
higher biosynthetic capacities in juvenile P. promelas fed D.
magna in order to support their more active swimming
behavior. However, whereas mean weight did not differ
between the two groups of fish, fish fed T. tubifex were 2
months older than fish fed D. magna. Hence, the apparent
slower growth rate of the fish used in the T. tubifexexperiment
may be an alternative hypothesis explaining the difference
in levels of enzyme activity between fish fed T. fubifex and
fish fed D. magna.

There were no significant differences between control
values and those for the Ni and Tl treatment levels in the
case of fish eating T. fubifex, whereas differences were
measured for fish eating D. magna. Fish fed Tl-rich D. magna
had significantly decreased GST activity compared to controls
or to Ni-exposed fish (Figure 4); although Tl can inhibit the
glutathione-dependent antioxidant defense system in the
rat brain (37), this is the first such report for fish. As was the
case for GST, fish fed Tl-contaminated D. magna showed
decreased NDPK activity (to a level similar to those fed T.
tubifex; Figure 4). This effect of Tl on this indicator of
biosynthesis suggests that Tl might impair the growth of
juvenile P. promelas fed Tl-contaminated D. magna. To our
knowledge, there are no previous reports of Tl impact on
NDPK activity. The effects of Tl measured in fish feeding on
D. magna, but not on those fed 7. tubifex, cannot be explained
by Tl concentrations in prey since they were lower in the
former than in the latter. Neither metal nor prey type had
a significant influence on LDH activity.

Ourresults highlight the importance of considering dietary
exposure to metals and of characterizing predator—prey
systems when assessing the risks associated with metal
exposure in fish.
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11 Annexe A

Liste des fournisseurs d’organismes :

Téte-de-boule (Pimephales promelas)

Mark Brisco

Paul Davis Systems of Chatham Kent
77 Ann Street

Thamesville (ON)

NOP 2K0

Aquatic Bio Systems Inc.

1300 Blue Spruce Drive, Suite C
Fort Collins, Colorado

80524, USA.

Cystes d’Artemia salina

Mirdo Importations

6312, rue Notre-Dame Ouest
Montréal (QC)

H4C 1V4

Tubifex tubifex

Aquatic Research Organisms
1 Lafayette road, Building 7
Hampton, New Hampshire
03842, USA

Daphnia magna

Centre d’expertise en analyse environnementale du Québec
Complexe Scientifique :

2700, rue Einstein

Québec (QC)

G1P 3W8

Aquatic Bio Systems Inc.

1300 Blue Spruce Drive, Suite C
Fort Collins, Colorado

80524, USA.




152

12 Annexe B

Composition de 1’eau reconstituée ;

CaCl, 353mgL"’
MgSO; 32.8mgL™"
NaHCO; 512mgL™
KCl 21mgL!
NaBr 0.55mg L’
CaSO; 34mglL!

pH~7.5
Dureté : ~ 53 mg L™ (équivalents de CaCO3).

Concentration des ions :

[Ca®"] 70 uM
[CI]129 uM
[K'] 12 pM
[Mg*] 13 uM
[Na+] 179 uM
[SO4*] 63 uM
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Description des différents traitements utilisés lors de I’exposition des tétes-de-boule. Pour les

concentrations, valeurs moyennes + erreur type. N.D.= métal non détecté.

Stade de vie | Durée de Traitements [Ni] dans Peau [Ni] dans les
utilisé Pexposition (ugL™ proies
(jours) : (ug g’ sec)
Embryons let2 Controle 0.02+0.01
(chapitre 9) Eau [faible] 24.8+0.4
Eau [élevée] 25242
Proies 0.17+0.07
Eau [faible] + Proies 27.0+£0.8
Eau [élevée] + Proies 256+2
Larves 1,7, 14 et Controble 0.02+0.01 0.19+0.02
(chapitre 9) 21 Eau [faible] 24.8+0.4 0.19+0.02
Eau [élevée] 25242 0.19+0.02
Proies (Artemia) 0.17+0.07 13.8+2.0
Eau [faible]+Proies 27.0+0.8 13.8£2.0
Eau [élevée]+Proies 256+2 13.84£2.0
Juvéniles 2,4,6et8 Controble 0.48+0.02 0.56+0.01
(chapitre 8) Eau 16.0+0.5 0.56+0.01
Proies (Tubifex) 0.48+0.02 10.0+£0.3
Eau-+Proies 16.0+£0.5 10.0+£0.3
Juvéniles 7 Controle (Tubifex) 0.12+0.03 1.2+0.3
(chapitre 10) Proies (Tubifex) 0.17+0.04 2245
Controle (Daphnia) N.D. 0.8+0.1
Proies (Daphnia) 0.5+0.1 108+14
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Stade de vie | Durée de Traitements [T1] dans ’eau [T1] dans les
utilisé Pexposition (ugL™) proies
(jours) (ug g™ sec)
Embryons let2 Controle 0.0017+0.0003
(chapitre 9) Eau [faible] 0.091+0.001
Eau [élevée] 0.89+0.01
Proies 0.00255+0.00007
Eau [faible]+Proies 0.0878+0.0005
Eau [élevée]+Proies 0.902+0.006
Larves 1,7, 14 et Contréle 0.0017+0.0003 0.021+0.001
(chapitre 9) 21 Eau [faible] 0.091+0.001 0.021+0.001
Eau [élevée] 0.89+0.01 0.021+0.001
Proies (Artemia) 0.00255+0.00007 0.086+0.006
Eau [faible]+Proies 0.0878+0.0005 0.086+0.006
Eau [élevée]+Proies 0.902+0.006 0.086+0.006
Juvéniles 2,4,6et8 Contréle 0.0089+0.0009 0.166+0.006
(chapitre 8) Eau 0.095+0.001 0.166+0.006
Proies (Tubifex) 0.0089+0.0009 1.4+0.1
Eau+Proies 0.095+0.001 1.4+0.1
Juvéniles 7 Controle (Tubifex) N.D. 0.04+0.01
(chapitre 10) Proies (Tubifex) 0.004+0.001 0.9£0.1
Contrdle (Daphnia) N.D. 0.03+0.01
Proies (Daphnia) 0.0017+0.0005 0.09+0.01
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14 Annexe D

Mise au point du protocole de fractionnement subcellulaire (chapitre &)

Afin de séparer de fagon opérationnelle les constituants cellulaires en six compartiments ou
fractions, nous avons utilisé le protocole de centrifugation différentielle tel que décrit par
Giguére et al. (2006). Nous avons investigué 1’intégrité des organites suite a 1’application de
ce protocole en utilisant, comme indicateurs, deux enzymes mitochondriales : la cytochrome
¢ oxidase (CCO), située dans la membrane des mitochondries, ainsi que la citrate synthase

(CS), que I’on retrouve dans la matrice mitochondriale.

En principe, si la méthode d’homogénéisation s’avere adéquate, c¢’est-a-dire que les organites
demeurent intacts suite a ’homogénéisation, nous devrions détecter une activit¢ de la CCO
uniquement dans le compartiment « mitochondrie ». De plus, I’activité mesurée pour la CS
devrait étre trés faible considérant que D’enzyme est séquestrée dans la matrice
mitochondriale et que 1’on s’attend a ce que les mitochondries demeurent intactes. Une

activité significative de la CS suggérerait que les mitochondries aient été lysées.

Dans un premier temps, nous avons comparé deux méthodes d’homogénéisation : le Potter-
Elvéhjem motorisé (basse vitesse) et le pilon de verre. La version initiale du protocole

d’homogénéisation comprenait les étapes suivantes :

1- Sortir les poissons du congélateur -80 °C et les dégeler sur la glace

2- Peser les poissons

3- Couper les poissons en petits morceaux a I’aide d’une lame de rasoir

4- Homogénéiser a 1’aide d’une des deux méthodes en faisant 5 passages. Les poissons
sont homogénéisés dans 9 volumes de tampon KCl (140 mM; HEPES 20 mM,;
MgC12 5 mM; EDTA 10 mM) (ratio 1/9 m/v)
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Aprés I’homogénéisation, nous avons procédé aux premicres étapes de centrifugation
différentielle :
1- L’homogénat est centrifugé a 800 x g pendant 15 min a 4 °C afin de séparer les débris
cellulaires (culot P1) du surnageant (S1)
2- Une partie du S1 est conservée pour les analyses enzymatiques, le reste est ensuite
centrifugé a 10 000 x g pendant 30 min a 4 °C afin de séparer les mitochondries

(culot P3) du cytosol contenant les autres organites (S4)

Les activités enzymatiques ont été mesurées dans les compartiments suivants: débris
cellulaires (P1 resuspendu dans du tampon d’homogénéisation), S1, S4 et mitochondries (P3
resuspendu). La somme de I’activité mesurée dans P1 et S1 représente I’activité totale dans
I”échantillon tandis que la somme de P’activité mesurée dans S4 et P3 devrait correspondre &

I’activité mesurée dans un volume équivalent de S1.
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La figure ci-dessus illustre les résultats obtenus pour la CCO (membrane mitochondriale)
pour les deux méthodes d’homogénéisation. Les résultats démontrent que dans les deux cas,
environ 80% de 1’activité enzymatique est mesurée dans le surnageant S1 suite a la premiére

centrifugation, ce qui suggére que les deux méthodes permettent une bonne extraction des

mitochondries. Apres la deuxiéme centrifugation, nous avons mesuré une activité importante
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dans le surnageant S4 (cytosol), proportionnellement a 1’activité mesurée dans le culot P3
(mitochondries), ce qui suggere qu’une proportion importante des mitochondries n’a pas
précipité dans le culot P3 ou que des fragments de membranes mitochondriales sont présents
dans le cytosol, et ce pour les deux types d’homogénéisation utilisés. Les résultats obtenus
pour l’activité de la CS (matrice mitochondriale), présentés dans la figure ci-dessous,
permettent de confirmer cette hypothése. Des la premiére centrifugation, nous avons mesuré
une activité importante de la CS dans S1, ce qui suggere qu'une partie des mitochondries
n’étaient pas intactes suite a 1’homogénéisation car la matrice a été libérée dans le
surnageant, résultat qui a été confirmé aprés la deuxiéme centrifugation car une activité

importante de la CS fut mesurée dans le compartiment S4 (cytosol).
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Suite a ces résultats, puisque les deux méthodes d’homogénéisation semblaient comparables,
nous avons décidé d’utiliser I’homogénéisation a I’aide du Potter-Elvehjem motorisé car elle

est plus constante et uniforme.

Afin de déterminer si le nombre de passages est la cause de 1’éclatement des mitochondries,
nous avons par la suite appliqué le méme protocole d’homogénéisation et de centrifugation
que précédemment, en comparant cette fois-ci 1, 3 et 5 passages sous ’homogénéisateur

motorisé. Les résultats obtenus pour la CCO et la CS, présentés aux figures suivantes, ne
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démontrent pas de différences importantes selon le nombre de passages effectués. Ainsi, le
nombre de passages effectués lors de I’homogénéisation ne semble pas affecter I’intégrité des
mitochondries (de 15 a 40% de ’activité de la CCO est mesurée dans le compartiment S4

plutdt que P3).
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Nous avons tenté de réduire la proportion de mitochondries lysées en utilisant un tampon
d’homogénéisation (250 mM Sucrose; 10 mM Tris; pH=7.4) dont la tonicité serait plus
proche de celle de I'intérieur des cellules, mais en comparant 3 et 5 passages. Les résultats
obtenus pour les deux enzymes ne montrent pas de différences importantes selon le nombre

de passages effectués. Cependant, en ce qui concerne la CCO (figure ci-dessous), la

proportion de I’activité mesurée dans le compartiment S4 avec le tampon sucrose est

inférieure a 20%, ce qui est deux fois moins élevé qu’avec le tampon KCl (jusqu’a 40%). Ces
résultats suggérent qu’avec le tampon sucrose, nous obtenons une meilleure précipitation des

mitochondries ou des fragments de membranes mitochondriales dans le culot P3.
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Malheureusement, nous détectons toujours la CS dans le compartiment S4 (figure suivante),

ce qui suggere que les mitochondries ne sont pas intactes malgré le changement de tampon.
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Suite a ’ensemble des essais que nous avons effectués, il apparait probable que I’intégrité
des mitochondries (et probablement des autres organites) ait été compromise par la

congélation plutét que par la méthode d’homogénéisation.

Le protocole de fractionnement subcellulaire utilisé est le suivant :
1- Tampon sucrose (250 mM; Tris 10 mM; pH 7.4). Ratio tissu/tampon (1/9; m/v)

2- Homogénéisateur Potter-Elvehjem motorisé; 5 passages

Au moment de réaliser cette mise au point, les expositions du chapitre 8 étaient déja
complétées et les échantillons étaient conservés au congélateur -80 °C. Cependant, les
expériences du chapitre 10 n’étaient pas encore effectuées. Dans le cadre du chapitre 10,
nous avons donc procédé¢ au fractionnement subcellulaire sur les échantillons frais,

immédiatement apres le sacrifice, afin d’éliminer I’impact de la congélation sur I’intégrité

des mitochondries et autres organites.










