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processus vitaux». 
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RÉSUMÉ 

Le déversement de 40000 m³ à 170000 m³ de déchets liquides dans une gravière désaffectée, 

situées dans la ville de Mercier à 20 km au sud de Montréal, a causé de sérieux problèmes de 

contamination des eaux souterraines. Les lagunes ainsi formées contenaient des produits 

provenant des industries, soit principalement des déchets d’industries chimiques et 

pétrochimiques. La présence de ces polluants organiques peut compromettre le système 

immunitaire des organismes aquatiques et altérer l’activité enzymatique impliquée dans les 

phases de biotransformation du xénobiotique.  

Notre travail vise une étude écotoxicologique des eaux souterraines de Mercier. Dans un premier 

temps, nous avons examiné via des tests in vitro, l’effet immunotoxique de l’exposition des 

leucocytes de truites aux eaux souterraines, échantillonnées auprès de 13 puits situés dans le 

panache des lagunes. En effet, les résultats ont révélé que la capacité phagocytaire et l’efficacité 

phagocytaire ont été diminuées significativement pour 4 puits sur /13 et 6 puits sur /13 

respectivement. La prolifération des lymphocytes B et T stimulée aux mitogènes a été augmentée 

parmi des échantillons. Dans un deuxième volet, les expériences in vivo ont permis de démontrer 

que les réponses étaient différentes selon la distance des puits échantillonnés. Une analyse 

factorielle discriminante faite pour classer et déterminer les différences entre les sites situés à des 

distances de (1,2 km), (2,7 km) et (5,4km) des lagunes, a révélé que le site d’échantillonnage à 

2,7 km était le plus contaminé. Toutefois, l’activité phagocytaire a été stimulée chez les truites 

exposées à ces eaux ce qui suggère une immunostimulation. En plus, les lymphocytes T étaient 

plus sensibles à la réponse humorale que les lymphocytes B. D’autre part, une augmentation du 

nombre de cellules apoptotiques induites à la dexamethaxone a été observée chez les truites 

exposées aux eaux souterraines de Mercier ce qui indique une plus grande susceptibilité du 

système immunitaire au stress. Une perturbation du cycle cellulaire des lymphocytes a été aussi 

mise en évidence chez les truites exposées aux eaux souterraines dans le panache, ce qui suggère 

une perte de son contrôle et son altération contribue à l’oncogénèse.  

Dans un troisième temps, nous avons mis en évidence l’effet toxique de ces eaux par la mesure 

de deux types de biomarqueurs soient; les biomarqueurs de défense (éthoxyrésorufine O-

dééthylase(EROD) et glutathion S-transférase (GST)) et ceux des lésions tissulaires 

(peroxydation lipidique (LPO) et les cassures de brins d’ADN). Les résultats ont montré une 

induction de l’activité EROD chez les poissons exposés aux eaux de puits à 1,17 km et 5,40 km, 

alors qu’une inhibition de l’activité a été enregistrée chez les poissons exposés aux eaux du puits 

à 2.74 km. Une inhibition de l’activité GST et une induction de la génotoxicité ont été observées 

en conséquence. 
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La solution choisie pour contrôler la contamination et restaurer la nappe phréatique de Mercier, 

était l’implantation des pièges hydrauliques d’où l’eau contaminée serait pompée, traitée puis 

rejetée dans les eaux de surface. Notre dernier volet vise à étudier l’immunotoxicité de ces eaux 

traitées et non traitées suite à une exposition in vivo des truites. Les résultats démontrent que les 

contaminants présents dans les eaux avant et après traitement peuvent moduler les compétences 

de bases comme la phagocytose et la prolifération des lymphocytes.  

Dans l’ensemble, nos travaux suggèrent que le système immunitaire, le système de 

biotransformation, l’intégrité de l’ADN, le cycle cellulaire et l’apoptose peuvent être affectés par 

l’exposition aux eaux souterraine de Mercier.  De plus, il ressort que les eaux traitées et rejetées 

dans les eaux de surface pourraient constituer une menace pour le système immunitaire des 

organismes qui y vivent. 

Enfin, l’utilisation des biomarqueurs dans l’évaluation de la toxicité des eaux souterraines de 

Mercier n’aurait pas eu d’intérêt et de signification que dans le cadre d’une approche multi-

marqueur. Seule cette approche a permis de fournir une expertise valable dans le contexte d’un 

mélange complexe de produits chimiques. Cela comprend donc une complémentarité de 

biomarqueurs liés à la génotoxicité, à l’immunotoxicité et à la biodégradation du toxique. 
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INTRODUCTION 

Les contaminants présents dans une nappe phréatique posent de sérieux problèmes pour l’être 

humain et son écosystème, par leur caractéristiques chimiques et leur toxicité. La pollution de 

ces eaux est généralement due à un mélange complexe de produits chimiques dont les 

interactions peuvent modifier la toxicité des substances isolées par synergie ou par antagonisme. 

En conséquence, la caractérisation chimiques des mélanges n’aboutit pas toujours à une 

évaluation appropriée de leurs effets biologiques (Liorente et al., 2012). L’utilisation de bio- 

essais pour évaluer les risques écotoxicologiques liés aux polluants chimiques, peut être 

prédictive des dommages dans le milieu naturel (Gagné et al., 1997).  

Les poissons comme bioindicateurs, en particulier les téléostéens ont suscité un intérêt 

considérable dans les études écotoxicologiques (Vander Oost, 2003). La truite arc-en-ciel a été 

choisie en tant que modèle biologique du fait de sa sensibilité et de sa position dans les  

écosystèmes aquatiques. Plusieurs auteurs dans le cadre des recherches sur la pollution aquatique 

ont utilisé la truite comme bioindicateur (Yang et al., 1997; Hanson et al., 2005; Hoeger et al., 

2005; Orrego et al., 2006; Cheng et al., 2007; Salo et al., 2007; Wang et al., 2007; Zurita et al., 

2007; Gioacchini et al., 2008; Hébert et al., 2008; Sturve et al., 2008; Muller et al., 2009; Shelley 

et al., 2009; Gagné et al., 2011; Altinauk et al., 2012).  

 Dans ce contexte, notre étude écotoxicologique vise une analyse des marqueurs biologiques 

susceptibles de fournir une alerte précoce de toxicité, indiquant l’exposition de l’organisme à au 

moins un composé chimique à caractère toxique. Une approche multi-biomarqueurs a été utilisée 

 dans l’étude. Ainsi, nous nous sommes attachés à suivre des marqueurs qui constituent les 

premiers signaux de perturbations suite à une interaction des xénobiotiques avec les organes 

cibles. En premier temps, nous nous sommes intéressés aux effets des substances chimiques  sur 

le système immunitaire des poissons. L’immunocompétence était évaluée par la mesure de 

l’activité phagocytaire, l’activité cytotoxique des NK et la prolifération des lymphocytes. Des 

marqueurs enzymatiques (les enzymes de biotransformation) et non enzymatiques (stress 

oxydatif) ont été également mesurés, ainsi que l’intégrité de l’ADN (dommage à l’ADN).      
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Nous avons recherché également les effets de l’exposition aux contaminants sur le cycle 

cellulaire et l’apoptose des leucocytes de la truite. Au travers de cette approche nous avons tenté 

d’obtenir une image globale des conséquences biologiques d’une exposition aux eaux 

contaminées.  

Afin de présenter l’étude réalisée dans ce sens, le présent manuscrit s’articule en deux parties: 

l’une bibliographique, l’autre concerne les articles. Dans la première partie bibliographique, un 

bilan de l’état de connaissances est dressé et constitue le premier chapitre. Ce chapitre résume ce 

que sont  les contaminants qui pullulent dans les eaux souterraines ainsi que leur toxicité. Une 

présentation des outils d’évaluation de la qualité des milieux aquatiques  est abordée et sont 

présentés parmi eux, en particilier, les biomarqueurs choisis pour notre étude. Pour cerner la 

problématique de la contamination, un deuxième chapitre inclue le contexte de l’étude, 

l’historique de la contamination, les objectifs de recherche et les  hypothèses.  

Les chapitres 3 et 4 constituent la partie «articles». Il s’agit d’étudier dans un premier temps 

(chapitre 3), les altérations immunologiques et biochimiques induites chez la truite 

(Oncorhynchus mykiss) après une exposition aux eaux souterraines de Mercier. Dans le 

deuxième temps (chapitre 4), nous avons étudié  l’effet immunotoxique des eaux de l’unité de 

traitement des eaux souterraines (UTES) chez la truite. Enfin, dans le chapitre «discussion 

générale et conclusion» (chapitre 5), sont présentés les discussions. Elles sont synthétisées de 

façon à ne pas reprendre les informations fournies dans les articles. Le chapitre se termine par 

une conclusion et perspectives sur lesquelles ces travaux seraient susceptibles de déboucher.  
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1.1 Eaux souterraines et contaminations 

Au Canada, près de 8,9 millions de personnes soient 30,3% de la  population sont tributaires de 

l’eau souterraine pour leur besoin domestique (figure 1.1). La contamination de ces eaux est l’un 

des problèmes environnementaux qui peut engendrer des effets indésirables sur la santé des êtres 

vivants et sur l’environnement (Zhang et al., 2009). De plus, son traitement peu s’avérer très 

long et couteux. Plusieurs incidents ont contribué à sensibiliser la population sur l’importance et 

sur la vulnérabilité de cette ressource essentielle et vitale. Parmi ces incidents, nous citerons par 

exemple deux sources ponctuelles de contamination des eaux souterraines; l’infiltration chimique 

causée par l’incendie des pneus à Hagersville qui a menacé de polluer les eaux souterraines dans 

la province de l’Ontario (http://www.ec.gc.ca/eau-water/default.asp?lang=Fr&n=6A7FB7B2-1); 

et la contamination des eaux souterraines qui a rendu inutilisable les réservoirs d’eau de milliers 

d’habitant de la ville de Mercier au Québec, à cause des déversements de liquides organiques 

industriels denses dans les lagunes situées dans une ancienne carrière de gravier (Ministère de 

l’environnement et de la faune, 1997).   

Les substances nuisibles dans les eaux souterraines ne sont pas toutes d’origine anthropique. On 

y trouve souvent des contaminants  de source naturelle. C’est en fonction du contexte 

minéralogique que les eaux souterraines en se déplaçant participent à de nombreux processus 

géochimiques (altération, dissolution et précipitation). C’est ainsi qu’elles peuvent être 

contaminées  par du fer, du manganèse, du carbonates de calcium, du plomb et par d’autres 

métaux. Deux cas connus de contamination naturelle : l’arsenic dans les Appalaches 

(http://www.bape.gouv.qc.ca/sections/archives/eau/docdeposes/lesdocumdeposes/gene108-1.pdf) 

et les  résidus de fer dans les eaux souterraines de Mercier à Québec (Prime et Fournier, 2008).  

 

 

http://www.ec.gc.ca/eau-water/default.asp?lang=Fr&n=6A7FB7B2-1
http://www.bape.gouv.qc.ca/sections/archives/eau/docdeposes/lesdocumdeposes/gene108-1.pdf
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Figure 1.1. Statistique Canada, Estimations trimestrielles de la population du Canada, des provinces et des 

territoires, produit n° 91-001 au catalogue de Statistique Canada, Ottawa, vol 11, 1996 

(http://www.ec.gc.ca/eau-water/default.asp?lang=Fr&n=6A7FB7B2-1).  

Par ailleurs, plusieurs études sur la qualité des eaux souterraines et la migration des contaminants 

ont montré que la pollution ne s’arrête pas avec la perte de réserve d’eau. La contamination se 

déplace jusqu’aux eaux de surface (lacs et cours d’eau voisin). En effet, les eaux de surface 

présentent une interconnexion vitale avec les ressources en eaux souterraines (Han et al., 2012).  

Les conditions hydrogéologiques jouent un grand rôle dans le contrôle de la distribution des 

contaminants organiques dans les eaux souterraines. Leur vitesse de migration est contrôlée par 

des phénomenes de retentions selon la substance et le milieu d’écoulement (Poulain et al., 1985). 

 

 

http://www.ec.gc.ca/eau-water/default.asp?lang=Fr&n=6A7FB7B2-1
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1.2  Les contaminants organiques dans les eaux souterraines et toxicité  

Les polluants présents dans les eaux souterraines peuvent être mixtes et complexes, ils 

regroupent les métaux et les molécules organiques à des concentrations susceptibles d’induire 

des effets toxiques. Le sous-ensemble des polluants organiques est composé de plusieurs familles 

de molécules parmi lesquelles on retrouve principalement les composés organiques volatiles 

(COV), les polychlorobiphényles (PCB), les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), 

les pesticides organochlorés et les dioxines. Ces composés organiques présentent des  

caractéristiques chimiques communes (hydrophobie, solubilité, persistance) et sont bien connus 

pour leur toxicité. Par ailleurs, la toxicité d’un contaminant est une évaluation de sa capacité à 

nuire à un être vivant. Elle dépend entre autres de sa concentration, du type d’organisme et de la 

durée d’exposition. Le seuil de toxicité quant à lui est la concentration minimale qui posent le 

risque de causer des dommages à la santé humaine ou à l’environnement. 

1.2.1  Les composés organiques volatiles (COV)  

les COV représentent les principaux contaminants détectés dans les eaux souterraines 

(Golfinopoulos et al., 2001). La présence des COVs  dans l’environnement est liée en majeure 

partie à l’activité humaine. Ils sont souvent mesurés dans les sites de déchets industriels et à titre 

d’exemple ont été détectés dans 44% d’échantillons de puits d’approvisionnement en eaux 

potables (Pohl et al., 2012). La population est généralement exposée à un mélange de COVs, 

plutôt qu’à un seul produit. Plusieurs travaux entrepris par ATSDR (Agency for Toxic 

Substances and Disease Registry) ont permit de tracer les profils toxicologiques des composés 

volatiles dans le but  d’interpréter la toxicité d’un seul produit et d’un mélange de produits. Ils 

sont considérés immunotoxiques à faible concentration suite à une exposition à long terme 

(Wong et al., 1992) et carcinogènes ( Toussaint et al., 1999).  

1.2.1.1  Le benzène  

Le benzène est un homologue appartenant  à  la série des hydrocarbures aromatiques       

(Mackay et al., 1992). La présence de benzène dans l'eau est généralement causée par des 
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effluents industriels et par la pollution atmosphérique. Au Québec, parmi les 2 388 échantillons 

analysés d'eau potable traitée, entre 2001 et 2005,   le benzène était détecté à des concentrations 

entre 0,03 à 3,6 µg/L dans 26 échantillons  provenant de 21 endroits différents.  Parmi tous ces 

échantillons, un seul avait une concentration de benzène supérieure à 1 µg/L (http://www.hc-

sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/water-eau/benzene/index-fra.php). La valeur recommandée pour ne pas 

avoir effet est de 2.2µg/L (US EPA, 2006). Le benzène est classé comme étant cancérigène pour 

l’humain (ATSDR, 2007). 

 Toxicité du benzène  

Une corrélation significative a été trouvée entre la concentration du benzène dans le sang des 

personnes exposées et l’immunosuppression (Uzma et al., 2010).  Une concentration de benzène 

aussi basse que 10 ppm (32 mg/m³) avait un effet immunotoxique chez le rat, l’effet est traduit 

par une réduction dans la réponse des lymphocytes B et T (Zabrodskii et al., 1997). Le benzène 

induit un léger dommage à l’ADN des cellules cibles, seulement si  l’exposition était  à une forte 

concentration (5mM). Cependant, une exposition à ses métabolites en particulier, dont le           

p-benzo-quinone et benzentriol implique des effets indésirables comme le dommage à l’ADN et 

l’apoptose, même à faible concentration (Morozzi et al., 1999). Il a été démontré dans l’article de 

Morozzi et al.(1999), que le benzène est capable d’activer la protéine kinase C, enzyme qui joue 

un rôle dans la transduction du signal  qui va induire la mort cellulaire programmée, ou apoptose. 

Le benzène et ses métabolites sont capables d’induire l’apoptose des lymphocytes chez l’homme 

(Singh et al., 2011). Les métabolites du benzène, en particulier l’hydroquinone, inhibent 

l’activité des macrophages par suppression de la production des interleukines (IL) (Lee et al., 

2007).   

1.2.1.2  Le chlorure de vinyle 

Le chlorure de vinlyle (chloréthylène ou chloréthène) est un produit chimique synthétique, 

légèrement soluble dans l'eau (1,1 g/L à 28 °C), mais très soluble dans les graisses et les solvants 

organiques (ATSDR, 2006). Son déversement en milieu aquatique est généralement associé aux 

rejets industriels de produits chimiques et de latex (CIRC, 1979). Il peut aussi être formé dans les 

http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/water-eau/benzene/index-fra.php
http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/water-eau/benzene/index-fra.php
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eaux souterraines par la biodégradation du trichloroéthène, du trichloroéthane et du 

tétrachloroéthène ( ATSDR, 2006). 

Comme le chlorure de vinyle n'est pas adsorbé sur les particules de sol, cette particularité lui 

permet de migrer facilement vers les eaux souterraines, où il peut rester pendant des années 

(Parsons et coll., 1984). Au Québec,  la teneur en chlorure de vinyle mesurée dans  4 824 

échantillons  prélevés  entre  2001 et 2009 était inférieure à la limite de détection de la méthode  

(LDM) dans la majorité des échantillons (99,6 %) : la concentration se situait entre 0,02 et 0,6 

µg/L. 17 échantillons contenaient  du chlorure de vinyle à des concentrations entre 0,04 et 3,0 

µg/L (http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/consult/_2012/vinyl/draft-ebauche-fra.php). La valeur 

recommandée pour ne pas avoir d’effet est de 2,4 µg/L pour le chlorure de vinyle                     

(US EPA,2006).  

 Toxicité du chlorure de vinyle 

Le chlorure de vinyle est classé comme étant cancérogène (du groupe 1) pour l'être humain et  

les animaux (ATSDR, 2006). Le chlorure de vinyle est métabolisé au niveau hépatique 

(cytochrome P450) en produits  très réactifs (l’oxyde de chloréthylène et le chloroacétaldéhyde). 

 Ces  deux métabolites sont capables de réagir avec l’ADN pour y former des adduits et  sont 

principalement métabolisés par conjugaison au glutathion via la glutathion-S transférase (Huang 

et al., 1997). Aziz et al. (2012), ont également montré qu’il existait une corrélation entre les 

dommages causés à l’ADN et la durée de l’exposition au chlorure de vinyle. Cependant, il 

apparait que les dommages causés à l’ADN sont réversibles après arrêt ou diminution de 

l’exposition (Fucic et al., 1996).  

1.2.1.3  1,2-Dichloroéthane 

Le 1,2-dichloroéthane est un produit chimique synthétique, utilisé principalement comme 

intermédiaire dans la synthèse du chlorure de vinyle. C’est un composé  très volatil qui a une 

solubilité dans l'eau de 8 690 mg/L (à 20 °C) (Konemann, 1981).  

En Ontario, sous un dépôt  de solvants organiques, les concentrations de 1,2-dichloroéthane dans 

les eaux souterraines variaient de 3,9 à 58 μg/L en 1988, même si le site était abandonné depuis 

http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/consult/_2012/vinyl/draft-ebauche-fra.php
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une dizaine d’années (Lesage et al., 1990). Dans la même année,  dans les eaux souterraines, 

sous  une décharge de déchets industriels à Mercier (Québec),  une  concentration de 41,8 g/L de 

1,2-dichloroéthane a été enregistrée, bien que la décharge ne soit plus en service depuis 1972 

(Pakdel et al., 1992). Pour le dichloroéthane, la concentration maximale admiscible est de 55 

μg/L (US EPA, 2006).  Étant donné  sa solubilité dans l'eau et sa mobilité élevée dans le sol, le 

1,2-dichloroéthane risque d'atteindre les eaux souterraines par lixiviation de décharges de 

déchets dangereux (Lesage et al., 1990).  

 

 Toxicité de 1,2-Dichloroéthane  

Les résultats d'études de la toxicité à court terme ont montré une toxicité aiguë chez des poissons 

de mer (Menidia beryllina); une concentration létale (CL50 - 96 h nominale) de 480 mg/L dans 

un essai sans renouvellement  a été signalée (CL50- concentrations jugées létales pour 50 % des 

organismes après une exposition de 96 heures) (Dawson et al., 1977).  Par ailleurs,  dans un essai 

à long terme et à renouvellement continu, la croissance des larves des menés têtes-de boule 

(Pimephales promelas) exposées à une concentration de 59 mg/L a été réduite de façon 

significative de 62% (Benoit et al., 1982).  

Le métabolisme du  1,2-dichloroéthane consiste en une oxydation microsomale faisant intervenir 

le cytochrome P450. Il se produit ainsi, du chloroacétaldéhyde et du 2-chloroéthanol et qui est 

suivie d'une conjugaison avec le glutathion (Sweeney et al., 2008). La stimulation du 

métabolisme du dichloroéthane (DCE) dans le foie conduit à la formation de composés réactifs 

plus toxiques que la molécule mère capable de réagir avec l’ADN et entrainant ainsi une 

mutation (Gwinn et al., 2011). Otitoloju et al.(2011) ont reporté dans leur étude sur le 

dichloroéthane, que ce dernier inhibe l’activité de l’enzyme de la phase I de biotransformation  

de CYP 2E1, un isoforme de CYP450 impliqué dans la bioactivation de plusieurs substances 

chimiques carcinogènes (Lilly et al., 1998). Une exposition à une concentration de 2000 ppm 

DCE peut causer une altération  dans la morphologie du foie et des reins (Hotchkiss et al., 2010). 

 L’agence de recherche sur le cancer (AIRC) a désigné le DCE comme étant potentiellement  

carcinogène pour l’humain (Gwinn et al., 2011). Les mêmes auteurs ont rapporté dans leur étude 
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sur DCE, qu’il est génotoxique, il induit la formation des adduits d’ADN ainsi que des mutations 

dans les gènes chez les rongeurs.  L’activité des phagocytes se voit diminuer, suite à une 

exposition aiguë au DCE chez le rat (Zabrodskii et al., 1995). L’inhibition de la réponse 

humorale semble être due au dysfonctionnement des cellules immunocompétentes (Zabrodskii et 

al., 2004). 

1.2.2 Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) 

Les (HAP) sont des composés ubiquistes et des polluants de l'environnement en raison de leurs 

propriétés cancérigènes et mutagènes (Oliva et al., 2010). C’est une famille  qui regroupe de 

nombreuses substances qui diffèrent entre elles par leur nombre de noyaux benzéniques. Les 

HAP sont des sous-produits de la combustion incomplète de la matière organique. Les activités 

anthropiques sont donc la principale cause de la pollution aux HAP. Ils sont présents dans 

l'environnement sous forme de mélanges complexes difficiles à caractériser (Olivier, 2009). Les 

HAP quand ils sont accompagnés de solvants organiques mobiles peuvent atteindre les eaux 

souterraines ainsi que les eaux superficielles par lixiviation à travers le sol, ainsi que par le 

ruissellement de surface (Wakeham et al., 1980; Sloof et al., 1989). La plus forte concentration 

de HAP enregistrée dans le fleuve Saint-Laurent était celle du phénanthrène, avec une 

concentration maximale de 119 ng/L. Dans les provinces de l'Atlantique, les concentrations de 

fluoranthène atteignaient jusqu'à 113 ng/L dans les eaux marines, alors que les concentrations de 

BaP étaient au dessous de  la limite de détection (de 0,8 à 1 ng/L) et 16 ng/L (http://www.hc-

sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl1-

lsp1/hydrocarb_aromat_polycycl/hydrocarb_aromat_polycycl_4-fra.php). Cependant, peu de 

données sont disponibles sur la présence de HAP dans les eaux souterraines du Canada.  

Le caractère lipophile des HAP, favorise leur accumulation dans les tissus lipidiques des 

organismes (Bado-Nilles et al., 2011. Leur biotransformation se fait généralement selon deux 

phases réactionnelles. La phase I dite de fonctionnalisation augmente le caractère polaire des 

molécules par des réactions d’oxydation (formation d’époxyde et de diols) (Hawkins et al., 

2002). Le produit issu de cette première phase peut être plus toxique que le composé initial. 

http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl1-lsp1/hydrocarb_aromat_polycycl/hydrocarb_aromat_polycycl_4-fra.php
http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl1-lsp1/hydrocarb_aromat_polycycl/hydrocarb_aromat_polycycl_4-fra.php
http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl1-lsp1/hydrocarb_aromat_polycycl/hydrocarb_aromat_polycycl_4-fra.php
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Toutefois, la phase II, dite de conjugaison, fait intervenir plusieurs enzymes, comme la 

glutathion-S-transférase (GST).  L’activité de l’enzyme GST est liée à la défense antioxydante 

due à la conjugaison des xénobiotiques électrophiles (Palanikuma et al., 2011). Chez la truite 

arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), quelques HAP induisent les enzymes du cytochrome P450 à 

travers la voie du Récepteur Aryl (AhR) (Hahn et Stegeman, 1994). La biotransformation des 

hydrocarbures polycycliques aromatiques les rend hydrophiles et facile à  éliminer. Les 

métabolites polaires de certains HAP, tel que le benzo[a]pyrène (BaP), peuvent interagir avec 

l’ADN. Il se forme alors des adduits sur l’ADN, ce qui peut aboutir à des mutations et, à long 

terme, au développement de cancers (Binelli et al., 2008).  

 

 Toxicité des HAP 

Les HAP sont connus pour induire des effets défavorables sur la croissance (Jifa et al., 2006) et 

la reproduction (White et al., 1999) des espèces. Vu leur caractère lipophile, ils peuvent pénétrer 

facilement les membranes biologiques et s’accumuler dans les organismes (Oliva et al., 2010). 

Leurs métabolites peuvent se lier de manière covalente à l'ADN provoquant des mutations et 

causant des altérations dans le matériel génétique (Oliva et al 2010). Plusieurs études ont 

démontré que certains HAP sont potentiellement  immunosuppresseurs (Chen et white, 2004; 

Lenka Allan et al., 2010). En effet, chez la limande, les fortes doses en hydrocarbures sont 

responsables de la réduction du nombre de cellules immunitaires (Tahir et al., 1993); alors que 

chez la truite arc-en-ciel ce sont les faibles doses qui l’induisent (Hoeger et al., 2004). Une 

injection par voie intrapéritonéale de benzo[a]pyrène chez le tilapia du Nil (Oreochromis 

niloticus) génère une réduction des lymphocytes réduisant ainsi la prolifération cellulaire et 

activant l’apoptose (Holladay et al., 1998). Une réduction des phagocytes suggère une 

diminution de l’activité phagocytaire observée chez les vertébrés suite à  une exposition au 

benzo[a]pyrène (Carlson et al., 2002). Cependant, ce résultat ne semble pas être constant. En 

effet, chez le tilapia du Nil, une injection par voie intrapéritonéale de benzo[a]pyrène n’a aucun 

effet sur la phagocytose des leucocytes du pronéphros (Holladay et al., 1998). Les HAP 

induisent l’apoptose par la voie mitochondriale dépendante du P53 (Franco et al., 2009). 

L’exposition aux HAP se produit par  un mélange de toxiques, rarement par les composés pris 
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individuellement. L’effet additif du mélange d’HAP, génère la formation d’adduit, l’apoptose et 

le blocage du cycle cellulaire dans la phase S (Staal et al., 2007).  Les HAP sont  connus comme 

polluants à effets multiples causant les mutations à l’ADN, interférant avec les hormones 

endocriniennes et stimulant le métabolisme (Couillard et al., 2005). Une inhibition de l’activité 

CYP 1A chez les poissons exposés à une forte concentration de HAP est probablement liée à une 

variété de mécanismes, incluant l’hepatotoxicité comme il a été indiqué dans l’étude de Couillard 

et al. (2005).  

1.2.3  Les pesticides 

La disponibilité et l'utilisation de pesticides peuvent engendrer  des risques sur la santé et sur 

l'environnement. Par conséquent, les pesticides sont des produits très réglementés au Canada par 

l'Agence de réglementation de la lutte antiparasitaire (ARLA), qui relève de Santé Canada. En 

2003, dans le Saint-Laurent et dans les rivières Nicolet, Yamaska et Saint-François, l’atrazine et 

le métolachlore, ainsi que le déséthylatrazine étaient détectés dans 50% des échantillons 

prélevés. L’atrazine et le métolachlore sont des herbicides utilisés surtout pour la culture de maïs 

et du soja au Québec (Environnement canada, 2011) 

 

 Toxicité des pesticides 

Les pesticides semblent affecter la réponse immunitaire innée (activité phagocytaire) de l’espèce 

Oncorhynchus mykiss exposée au pentachlorophenol (1µg/L et 2µg/L) (Shelley et al., 2009). Une 

augmentation dans la production des ERO dans les cellules du pronéphros a été observée chez la 

truite exposée au lindane à faible concentration (Bettoule et al., 2000).  

1.2.4  Les polychlorobiphényles (PCB ) 

Les Polychlorobiphényles constituent une famille de composés organiques synthétiques qui fait 

partie des douze premiers polluants organiques persistants (POP) couverts par la Convention de 
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Stockholm (Bernes, 1998). Leur présence dans l’environnement est principalement due à des 

déversements accidentels, à des rejets illicites et à l’épandage des boues d’épuration. 

Généralement ce sont les PCB « dioxin-like » ou PCB-DL qui sont dosés simultanément dans 

l’environnement avec 17 dioxines et furanes, étant donné qu’ils ont le même mécanisme de 

toxicité. Par leur caractère hydrophobe, les PCB sont préférentiellement adsorbés sur les 

sédiments et sur les particules en suspension dans l’eau. En revanche, ils sont très solubles dans 

les graisses et s'accumulent dans les graisses des organismes aquatiques tout au long de la chaîne 

alimentaire. 

 

 Toxicité des PCB 

En 2001, l’OMS a fixé une dose journalière tolérable de 2,3 pg TEQOMS/kg pc/jour pour 

l’homme pour les dioxines, furanes et PCB-DL.  En 2003, l’OMS a proposé une dose journalière 

tolérable (DJT) de 20 ng/kg pc/j pour l’ensemble des 209 congénères de PCB. Toutefois, les 

connaissances concernant la toxicité des PCB restent incomplètes. Les PCB sont  classés  comme 

probablement cancérigènes pour l’humain (classification groupe 2A par le AIRC agence 

internationale pour la recherche sur le cancer) (ATSDR, 2000a). Par ailleurs, les différents effets 

toxiques des PCB identifiés chez les espèces exposées sont généralement des effets hépatiques, 

immunitaires (Ferrante et al., 2011), endocriniens (Schumacher et al., 1993) et des effets sur la 

reproduction (De Guise et al., 1995).  

Les PCB réduisent significativement la prolifération des splénocytes chez le beluga exposé à un 

mélange de plusieurs congénères (138,153 et 180) (DeGuise et al., 1998). Une réduction de la 

prolifération des lymphocytes T stimulés aux mitogènes a été observée chez le phoque (Phoca 

vitulina) exposé aux PCB (Mos et al., 2006). Une exposition des hémocytes de Crassostrea 

gigas aux PCB a engendré une diminution de l’activité phagocytaire (Levin et al., 2005; 

Gagnaire et al., 2006), alors que chez l’étoile de mer Asteria rubens une augmentation dans 

l’activité a été observée ( Coteur et al., 2005). Un traitement des crapets arlequins (Lepomis 

macrochirus) avec du PCB 153 a causé une suppression dans la prolifération des lymphocytes B 

et T après 3 et 7 jours d’exposition, alors qu’une altération dans la prolifération des lymphocytes 
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B  seulement a été obtenue après une journée d’exposition au  PCB 126 (Duffy et al., 2006). Une 

induction dans l’apoptose a été impliquée dans l’augmentation de l’activité des caspase-3 des 

macrophages J774A.1 suite à une exposition à ces congénères  (Ferrante et al., 2011). 

1.3 Toxicité liée à un mélange de contaminants 

Dans les sites contaminés, il apparait que le polluant n’intervient jamais seul, il se forme 

généralement  un mélange de polluants. Les effets combinés des mélanges de substances sont 

peu pris en compte dans l’évaluation et la gestion environnementale. Il n’existe pas encore 

d’approches ou de protocoles bien définis pour étudier la toxicité des mélanges de composés 

chimiques complexes, encore moins dans les eaux souterraines contaminées par plusieurs 

familles de xénobiotiques. Nous savons peu de choses sur les effets de ces mélanges et sur leurs 

interactions. Néanmoins, il est connu que dans un mélange, les substances agissent sur un ou 

plusieurs sites d’action pour produire un ou plusieurs effets (Boillot et al., 2008). Warne et 

Hawker (1995) ont rapporté que plus le nombre de substances chimiques est important dans un 

mélange, plus la probabilité d’une interaction capable d’induire des effets toxiques par additivité 

ou synergie augmente. L’inhibition du métabolisme dépendant du CYP450 1A1 par le TBT et en 

conséquence la réduction de la bioactivation du BaP, serait un exemple type d’antogonisme entre 

mélange de deux substances toxiques. Ainsi, le TBT pourrait avoir un effet protecteur contre le 

cancer envers le BaP et d’autres hydrocarbures. Otitiloju et al. (2002), ont démontré des effets 

combinés de type antogoniste pour des mélanges binaires de métaux vis-à-vis un gastéropode 

(Tympanotonus fuscatus). Alors que, Lewis et al. (1992), ont démontré une synergie dans des 

effets combinés de mélanges surfactants/huiles. Les composés organiques volatiles sont souvent 

associés à l’activité humaine. Ils sont largement rencontrés dans notre environnement à des 

concentrations faibles. Cependant, l’être humain est généralement exposé à un mélange 

complexe de COV, plus qu’ à un seul composé (Pohl et al., 2011 ). En effet, des interactions 

entre COV ont été discutées dans certains travaux (Lilly et al., 1998; Pohl et al., 2011). La 

majorité des effets observés dans un mélange de COV sont probablement le résultat de leur 

biotransformation par le CYP2E1 en métabolites qui réagissent avec des tissus cibles et causent 
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leur toxicité (Pohl et al., 2011). Toutefois, il est extrêmement impossible d’expliquer les 

mécanismes des interactions additives, synergiques ou antagonistes qui agissent sur les 

organismes 

1.4 Biodisponibilité des contaminants dans les eaux souterraines 

Plusieurs facteurs exogènes et endogènes à l’espèce influencent la réponse de l’organisme à 

l’exposition aux contaminants. Les facteurs exogènes correspondent aux caractéristiques liées 

aux produits chimiques (solubilité du composé, origine de la contamination, etc.), au milieu et 

aux conditions environnementales. Quant aux facteurs endogènes, ils se rapportent aux 

caractéristiques liées à l’espèce étudiée (mode de vie, alimentation, état physiologique, etc.) 

(Baumard et al., 1998; Bado-Nilles et al., 2008). Par ailleurs, les polluants peuvent être des 

composés inertes non toxiques, pouvant devenir toxiques après avoir subis une phase de 

biotransformation au sein des organismes et/ou par communauté bactérienne du milieu. Ces 

polluants peuvent alors être biodisponibles et exercer leur effet toxique  en fonction de l’espèce 

et de son état physiologique (Bado-Nilles et al., 2008). 

Par définition, la biodisponibilité d’une substance chimique désigne sa capacité à interagir avec 

les organismes cibles. Elle présente donc le paramètre essentiel pour la toxicité des substances 

chimiques. C’est la concentration de la fraction biodisponible dans les sites puis dans 

l’organisme qui est capable d’induire des effets toxiques dans l’organisme (Figure 1.2) (Fent, 

2003 ; Garric et al., 2010). 
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Figure 1.2.  Fraction biodisponible et toxicité (Fent, 2003)   

1.5  Outils d’évaluation de la qualité d’un milieu aquatique  

Des approches chimiques, biologiques et ou biochimiques dans l’évaluation de la contamination 

et ses effets potentiels sont proposées pour estimer la biodisponiblité des substances qui dépend à 

la fois des caractéristiques physico-chimiques du milieu et de la physiologie des organismes 

exposés (Bucheli et Fent, 1996).  

1.5.1  Approche chimique 

La pollution chimique couvre un large spectre de produits chimiques qui sont introduits dans 

l’environnement par l’homme. Des concentrations de contaminants assez faibles peuvent générer 

des effets qui ne sont pas souvent prévisibles. Ces faibles concentrations sont souvent sous le 

seuil de limite de détection des méthodes d’analyse chimique (Garric et al., 2010). Afin 

d’évaluer le potentiel toxique de ces substances, il était nécessaire de mettre en œuvre de 

nouveaux procédés qui aillent au-delà des procédés chimiques classiques. En outre, les analyses 

chimiques ne peuvent pas à elles seules prédire les effets biologiques des contaminants sur les 

organismes. Elles sont généralement spécifiques à un seul contaminant, et ne peuvent pas 
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prendre en charge la multiplicité des molécules présentes dans les milieux naturels (Narbonne, 

1998).   

1.5.2  Approche  biologique 

Des méthodes basées sur des observations qualitatives et/ou quantitatives des espèces vivantes 

dans leur milieu ont été mise en place afin de pallier les insuffisances des méthodes d’analyses 

chimiques (Amiard et al., 1998). L’approche biologique nous renseigne sur la qualité du milieu 

et suggère une recherche sur la présence, l’absence et/ou l’abondance de certaines espèces 

comme par exemple les diatomées, les benthos et les communautés de poisson (Amiard et al., 

1998). 

1.5.3  Approche biochimique 

 Des mesures de variables biologiques complémentaires aux analyses chimiques ont été 

développées ces deux dernières décennies, pour une détection précoce de la réponse des 

organismes à des polluants, tels que des mesures biochimiques, physiologiques ou histologiques 

(Flammarion, 2000; Monferran et al., 2011). Ces mesures communément connues sous le nom 

de biomarqueurs, Lagadic et al (1997) les définissaient comme suit: « Un biomarqueur est un 

changement observable et/ou mesurable au niveau moléculaire, biochimique, cellulaire, 

physiologique, qui révèle l’exposition présente ou passée d’un individu à au moins une substance 

chimique à caractère polluant ». 

Les biomarqueurs traduisent donc la réponse des contaminants sur les composantes vivantes de 

l’écosystème (Contardo-Jora, 2009). En plus, ils ont la capacité de montrer l’impact aïgu et 

chronique des polluants dont la concentration varie dans le temps et dans l’espace (Maggioni et 

al., 2012). Par ailleurs, de bons biomarqueurs sont des indices sensibles à la fois de la 

biodisponibilité des polluants et des réponses biologiques précoces et sont utlisés comme outil 

d’alerte et de surveillance (Vander Oost, 2003). 
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Dans une situation de stress suite à une exposition à un polluant, l’organisme peut être perturbé 

et essaie de s’adapter. Ainsi,  une cascade de réactions biologiques se déclenchent dont chacune 

peut servir de biomarqueurs (Mc Carthy, 1991). 

Dans la littérature, les biomarqueurs sont subdivisés en biomarqueurs d’exposition et d’effet 

(Vander Oost, 2003; Garric et al., 2010). Le Tableau 1.1 montre quelques exemples de 

biomarqueurs d’exposition et/ou d’effet développés en écotoxicologie (Garric et al 2010).  

i. Biomarqueurs d’exposition: « Ils signent l’activation de mécanismes de régulation intrinsèque 

au métabolisme de l’organisme (qui jouent un rôle de système d’adaptation» (Garric et al., 

2010). 

ii. Biomarqueurs d’effet: « Qui diagnostiquent un dépassement éventuellement transitoire des 

capacités de régulation de l’organisme avec des conséquences sur la viabilité (cellule, tissu, 

individu)» (Garric et al., 2010). 
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Tableau 1.1. Biomarqueurs d’exposition et/ou d’effet avec petites modofications (Vasseur 

and Cossu-Leguille 2003 dans Garric et al., 2010)  

 Biomarqueurs Commentaires Effets Substances chimiques 

 

 

 

 

 

 

 

 

Biomarqueurs 

d’exposition 

CYP 1A1, expression 
et activité EROD, BaP 

hydroxylase, 

Glutathion-s-
transférase 

Les activités monooxygénases 
impliquant diverses isoformes 

de cytochromes P450 (EROD). 

Induction HAPs, BaP, PCBs, dioxines, 
Pesticides organochlorés, non 

spécifiques 

Protéines multi, 

xénobiotique, 
résistance (MXR) 

Les protéines de transport 

membranaire (système 
MXR/MDR) peuvent etre 

induites ou inhibées par 
plusieurs substances 

organiques. 

Induction/ 

inhibition 

HAPs, PCBs et métabolites 

Acétyl cholinestérase Activité enzymatique du 
métabolisme de 

neurotransmetteurs. 

Inhibition Pesticides (organo-phosporés, 
carbamates) 

Vitellogénine Protéines de réserve des œufs 
synthétisées dans le foie. 

Induction Perturbateurs 

endocriniens 

Métallothionéine/ 

phytochélatines, 
protéines de stress 

Mts et PCs sont exprimées dans 

les tissus et impliquées dans 
l’homéostasie des métaux, mais 

aussi des composés aromatiques 

inducteurs de stress oxydatif 
cellulaire. 

Induction Métaux et autres 

Dommage ADN, 

adduits ADN 

Les polluants peuvent altérer 

l’intégrité de la structure de 
l’ADN (cassure simple et 

double brin), soit directement, 
soit via leurs  métabolites. 

Occurence Mutagènes 

génotoxiques 

 

 

 

 

Biomarqueurs d’effet 

Dommage ADN  Ocurrence Mutagènes 

génotoxiques 

Acétyl cholinestérase  Inhibition Pesticides (organo-phosporés, 

carbamates) 

Peroxydation lipidique 

 

 

 

Des polluants peuvent 

augmenter les niveaux 

cellulaires de molécules 
oxygénées réactives (ROS), par 

une induction de synthèse ou 
une inhibition des mécanismes 

de défense.  

Induction 

 

 

 

 

Non spécifiques 

Intégrité lysosomale La stabilité de la membrane des 
lysosomes est un indicateur  de 

l’état de la cellule. 

Diminution Non spécifiques 
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1.5.4 Exemples de biomarqueurs mesurés sur différentes espèces  

Plusieurs modèles biologiques ont été utilisés pour mesurer certains biomarqueurs et/ ou 

processus afin d’évaluer l’effet toxique de certains composés organiques tels que les COV, les 

PCBs et les HAPs (voir tableau ci-dessous).  

Tableau 1.2. Tableau récapitulatif sur les différents biomarqueurs mesurés chez différentes 

espèces exposées aux contaminants organiques.  

Substances Biomarqueurs testés Modèles biologiques Références

Composés organiques volatiles (COV) Immunotoxicité Oryzias latipes Griffin et al., 2000

Expréssion des gènes Lymphocytes humaines Mahendra et al., 2011

Apoptose Rat Mattes et al., 2010

Protéine kinase C Mc conkey et al., 1994

Dommage à l'ADN Morozzi et al., 1999

Prolifération des lymphocytes Poirier et al., 2002

Chlorobenzène Acitivté enzymatique caspase3 Jenuynsia multidentata Depledge et al., 2001

Glutathion réductase Salmo trutta Ewens et al., 1999

Catalase Carrassius auratus Galloway et al., 

Glutathion S -tarnsférase(GST) Gammarus pulex Monferran et al., 2008

Hsp70 protéine de stress Rats Triebskorn et al., 2002

Apoptose Zhang et al., 2008

Prolifération lymphoblastique

Cellules immuntaires

Polychlorobiphenyles (PCB) Test micronucleus Lignées cellulaires Al Anati etal., 2010

Stress oxidatif RTG-2 (truite arc-en-ciel) DeGuise et al., 1998

Test des cometes MCF-7 Ferrante et al., 2011

Viabilité cellulaire HepG2 (carcinome hepatocellulaire Kandaswamy etal., 2012

Apoptose humain) Marabini et al., 2011

17ß-Estradiol Macrophage J774A.1 Peterson et al., 2012

Cycle cellulaire Carssius auratus Ptak et al., 2010

Altération mitochondriale Limanda limanda Rance et al., 2012

Activité EROD Salmo salar Shen et al., 2010

Vitellogénine Hepatocytes truite Wang et al., 2011

Prolifération des lymphocytes Beluga Zhang et al., 2009

Rats

Hydrocarbures aromatiques polycycliques(HAP) Génotoxicité Sea bass Bravo etal., 2011

Immunotoxicité Dicentrarchus labrax Frenzilli et al., 2008

Activité EROD Clupea harengus Hogan etal., 2010

GST Anguilla-anguilla Kerambrun et al., 2012

Index lipidique Turbot Lawrence et al., 2011

Catalase Mytillus edulis Milinkovitch etal., 2010

Expression des gènes Paralichthys olivaceus Natacha et al., 2010

Apoptose Chanos chanos Oliveira et al., 2008

Acetylcholinestérase Oncorhynchus mykiss Palanikumar et al., 2011

Recepteur Aryl Liza aurata Reynaud et Deschaux, 2006

Stress oxidatif Golden grey Song et al., 2012

Phagocytose

Complément C3

TNFα

LPO  
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1.5.5 Exemples de biomarqueurs mesurés chez le poisson 

 Plusieurs polluants environnementaux sont potentiellement immunotoxiques. Leurs effets 

englobent des effets aux niveaux des cellules et des organes du système immunitaire (Fournier et 

al., 2002). Par ailleurs, une variété de biomarqueurs utilisés chez les poissons ont servi d’outils 

dans les processus d’évaluation des risques liés à une exposition aux substances chimiques et 

dans le suivi de la qualité environnementale des écosystèmes aquatiques (McCarthy et Shugart, 

1990). 

1.5.5.1  Biomarqueurs immunologiques 

 Les biomarqueurs immunologiques ont un rôle clé dans le suivi de la santé des organismes avant 

l’apparition des dommages irréversibles. Une altération dans la réponse immunitaire des 

poissons peut être interprétée comme un signal d’alerte sur le risque potentiel associé à la 

présence des contaminants sur l’environnement (Vander Oost, 2003). Une grande susceptibilité à 

des maladies pourrait être engendrée suite à une exposition aux toxiques (Fournier et al 2000).  

Parmi les biomarqueurs immunologiques utilisés chez les poissons, il y a notamment l’activité 

phagocytaires des macrophages mesurée pour des substances immunotoxiques (Haugland et al., 

2012; Danion et al., 2011; Gagné et al.,2010; Ménard et al., 2010). Plusieurs auteurs ont montré 

que l’activité peut être inhibée ou stimulée en fonction du contaminant testé, de sa concentration 

et de la durée de l’exposition (Kakuta et al., 1997; Hoeger et al., 2004; Salo et al., 2007; Hébert 

et al., 2008).  

La mesure de la prolifération des lymphocytes B et T, stimulée par des mitogènes, a été aussi 

utilisée comme biomarqueur dans plusieurs travaux (Shelley et al., 2013; Shelley et al., 2012; 

Siwicki et al., 2011; Müller et al., 2009; Hébert et al., 2008). Des réponses de stimulation ou 

d’inhibition ont été également observées selon l’espèce étudiée, la concentration de la substance 

et la durée de l’exposition. Duffy et al (2006) ont observé une immunosuppression de la 

prolifération  des lymphocytes B et T chez des poissons exposés au PCB 153 à forte dose après 3 

jours et 7 jours d’exposition. Alors qu’une stimulation de la prolifération des lymphocytes B et T 
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a été observée chez la truite après 28 jours d’exposition aux effluents de Montréal (Hébert et al., 

2008).  

L’activité des cellules tueuses naturelles (NK) qui lysent des cellules tumorales (e.g. cellules 

tumorales humaines K562 ou animales YAC-1) (Moretta et al., 2002) a été utilisée comme 

biomarqueur non spécifique chez les vertébrés exposés à des substances immunotoxiques dans 

plusieurs travaux ( Holladay et al., 2010). Faisal et al, (1991) ont montré une immunosuppression 

de l’activité des NK chez Fundulus heteroclitus exposés aux HAP présents dans la rivière 

d’Elizabeth en Virginie. Cependant, Rice et al, (1996) dans leur étude sur l’effet des substances 

immunotoxiques (PBC et métaux lourds) sur l’activité des NK chez Lepomis auritus, ont 

démontré une stimulation. Une semaine d’exposition à 1% d’effluent des eaux usées de Montréal 

a provoqué également une augmentation de l’activité des NK chez O.mykiss (Salo et al., 2007).  

Par ailleurs, d’autres paramètres immunitaires non spécifiques ont aussi été utilisés régulièrement 

comme biomarqueurs tels: le compte des leucocytes (lymphocytes et granulocytes) (Mac Donald 

et al., 2013; Bado-Nilles et al., 2011), ainsi que l’activité lysosomale (Jolly et al., 2012; Salo et 

al., 2007; Hoeger et al.,2004). En effet, Sanchez-Dardon et al, (1999) ont démontré une 

stimulation dans l’activité lysosomale chez des truites exposées à des concentrations de CdCl2 

(1-5µg/L) et de ZnCl2 (10-50µg/L). La flambée oxydative est également étudiée chez les 

macrophages de poisson-chat, une augmentation a été induite suite à une exposition aux effluents 

toxiques (Fournier et al., 2000). 

1.5.5.2. Biomarqueurs biochimiques 

 Nous présenterons quelques exemples de biomarqueurs biochimiques étudiés chez les poissons 

qui viennent en complément aux marqueurs immunologiques. Ces biomarqueurs traduisent 

l’exposition des organismes à certaines classes de contaminants organiques et inorganiques. Ces 

contaminants peuvent exercer des effets combinés (induction et inhibition) et peuvent entrainer 

toutes sortes d’interférence (synergie, additivité et antagonisme) sur les réponses (Gagné et al., 
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1996). Le système de biotransformation (phase I et II) des xénobiotiques qui se fait 

principalement dans le foie, est un processus de détoxication qui a pour objectif la conversion 

des molécules toxiques hydrophobes en molécules moins toxiques hydrophiles, ce qui facilite 

leur élimination (Figure 1.3). La phase I, qui met en jeu le cytochrome P450, aboutit à la 

formation de groupements polaires plus hydrophiles. La phase II implique une réaction de 

conjugaison catalysée par des gluthation S-transférases et le gluthation comme co-facteur 

(Hoeger et al., 2005) 

 

Figure 1.3.   Schéma du métabolisme et de la détoxication des xénobiotiques (d’après Guegen et al., 2006). Les 

enzymes de la phase I (EROD), dites de fonctionnalisation, catalysent essentiellement les 

réactions d’oxydo-réduction et d’hydrolyse. Les enzymes de la phase II (GST), dites de 

conjugaison, catalysent les réactions de conjugaison. Après détoxication, les transporteurs 

(P-glycoproteine ou Pgp, multidrug resistance proteins ou MRP) transportent au travers des 

membranes les produits biotransformés, en vue de leur élimination de la cellule. 
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 L’induction de l’activité enzymatique ethoxy-resorufine-O-dééthylase (EROD) est un des 

marqueurs d’exposition aux contaminants organiques le plus étudié chez le poisson (Flammarion 

et al., 2000). Elle renseigne sur l’exposition aux (HAP), aux (PCB) coplanaires et aux dioxines. 

Une induction de l’EROD a été observée chez Golden pompano et Mangrove jack collectés 

d’une aquaculture au sud de la Chine, principalement pollués par des HAP (He et al., 2012). Mu 

et al, 2012 ont montré que le benzo(a)pyrène induit significativement l’activité EROD in vivo à 

des doses d’exposition de 2, 4, 10 et 20 ug/L chez le médeka (Oryzias melastigma) et à une dose 

de 3µg/L chez la truite (Curtis et al., 2011). Toutefois l’activité est induite dans le foie plus que 

dans les branchies, reflètant l’importance du tissu hépatique chez le poisson dans le métabolisme 

de détoxication (Nahrgang et al., 2010). Cependant, l’activité se trouve inhibée chez les poissons 

exposés aux métaux (He et al., 2012). Une faible induction a été enregistrée dans l’activité 

glutathion S-transférase (GST),  enzyme de la phase II de biotransformation, chez la dorade 

royale (Gilhead seabream) après une exposition au pyrène (0,25 µM), suggèrant ainsi la 

réduction de la capacité des poissons à détoxifier les xénobiotiques (Pilarczyk et Correia, 2009). 

Toutefois, une augmentation de la GST, a été aussi observée chez le loup de mer (Dicentrarchus 

labrax) après 96h d’exposition à du pétrole brut (Kerambum et al., 2012). Certaines substances 

peuvent devenir génotoxiques lors de leurs activations métaboliques par les enzymes de 

biotransformation. La biotransformation ne se termine pas en une détoxification mais contribue 

ainsi à une bioactivation des xénobiotiques. Le produit ainsi biotransformé devient plus réactif et 

peut agir sur différentes cibles tel que l’ADN (Gagné et al., 2011 ). Ceci est vrai pour le chlorure 

de vinyle, le benzene et le benzo(a) pyrène. Ainsi, un biomarqueur de génotoxicité a été mis au 

point afin d’évaluer l’effet des contaminants sur l’intégrité structurelle de l’ADN. L’effet 

génotoxique passe par l’effet des métabolites des xénobiotiques sur l’ADN notament leur 

capacité à entrainer des cassures des brins de l’ADN (figure 1.4). En effet, en raison de la 

variétés de modes d’action des substances génotoxiques,  il existe un grand nombre de dommage 

à l’ADN (Cachot et al.,2006).  
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Theodorakis et al, (2012) dans leur étude menée dans une zone humide au Guatemala (lagunes 

devant des installations pétrolières) ont démontré une corrélation significative entre les 

dommages à l’ADN et la concentration d’HAP dans les sédiments et dans l’eau chez des 

Cichlides. Une génotoxicité des HAP chez des poissons plats (Scophtalmus maximus) a 

également été étudiée après 4 jours d’exposition, temps nécessaire pour la production des 

métabolites génotoxiques requis pour causer une réponse positive dans le test de génotoxicité (Le 

Dû-Lacoste et al., 2012).  

 

 

 

 

 

Figure 1.4. Cassure de brin d’ADN. Une cassure simple brin se produit quand un des fragments sucre-

phosphate est rompu. Cette cassure se répare à partir du brin opposé qui sert de gabarit 

(Hall et Guiacia, 2006). Tandis que,  les  cassures double brin sont des lésions à dommages 

irréversibles (Stephen, 2002). Elles sont cytotoxiques et elles sont à l’origine de mutations et 

de la mort cellulaire (Kum Kum et Stephen, 2001).  

 

Par ailleurs, les dommages induits au niveau cellulaire après exposition aux polluants chimiques 

pourraient inhiber la progression dans les phases du cycle cellulaire. Le cycle cellulaire est un 

processus de division et de croissance cellulaire des eucaryotes incluant des phases distinctes : 

G0/G1 (phase du cycle cellulaire plus longue et plus variable pendant laquelle la cellule croit en 

http://teachnuclear.ca/fr/contents/cna_bio_effects_rad/direct_indirect/#notes
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taille et intensifie son métabolisme), S (partie de l’interphase ou phase de synthèse où la cellule 

replique son ADN) et G2/M (phase séparant la synthèse d’une copie de l’ADN de la séparation 

physique des deux cellules ) (figure 1.5). 

 

 

 

 

 

Figure 1.5. La distribution des cellules dans différentes phases du cycle cellulaire. Le cycle cellulaire est 

analysé par rapport à la quantité d’ADN par cellule qui varie au cours du cycle. L’ADN est 

capable de lier une sonde fluorescente qui permet de suivre le contenu en ADN de chaque 

cellule. Ainsi, la distribution des cellules dans les différentes phases du cycle est rendue 

possible (Nunez, 2001).  http://cytometrie.crc.chus.qc.ca/ 

 

Les cellules exposées aux xénobiotiques peuvent avoir des réponses différentes soient, 

l’apoptose ou l’arrêt du cycle cellulaire (Iliakis et al., 2003; Xiao et al., 2012). L’apotpose est 

considérée comme « une mort cellulaire programmée » (Duvall and Wyllie, 1986) (figure 1.6). 

Étant donné son importance dans l’élimination des cellules avec un ADN endommagé (Kiss et 

al., 2010), une défaillance des processus apoptotiques peut favoriser la survie des cellules 
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anormales et ainsi induire des processus de cancérogènèse (Follezou et al., 1999). Morozzi et al. 

(1999) ont démontré dans leur étude que l’apoptose pourrait être induite par les composés 

organiques volatiles et leurs métabolites (Peng et al., 2012). Le benzène serait capable d’activer 

la protéine kinase C, enzyme impliquée dans la mort cellulaire programmée (apoptose)           

(Mc conkey et al., 1994). Les HAP peuvent aussi induire l’apoptose chez les poissons (Nigro et 

al., 2002; Frenzilli et al., 2004). Ces résultats montrent bien que ce processus pourrait être utilisé 

comme un biomarqueur d’effet sensible dans l’évaluation des effets biologiques des 

contaminants dans l’environnement.  

 

 

 

Figure 1.6. Le phénomène de l’apoptose avec les étapes en cascades (http://medidacte.timone.univ-

mrs.fr/webcours/biocell/biopath_cell/prion/apoptose.html). Le point morphologique le plus 

caractéristque de l’apoptose est la condensation du  noyau et du cytoplame, ce qui engendre 

une diminution significative du volume de la cellule. La mitochondrie de la cellule 

apoptotique va larguer du cytochrome C dans le cytoplasme (Yang et al., 1997). La 

membrane plasmique va bourgeonner et former les corps apoptotiques. Pour faciliter la 

fonction des macrophages, la cellule signale son état apoptotique grâce aux molécules de 

phosphatidylsérines qui passent d’une orientation cytoplasmiques vers une orientation 

extracellulaire. 

Dans l’évaluation des métallothionéines (MTs), protéines de faibles poids moléculaire et se 

caractérisent par leur affinité pour les ions métalliques, ont été utilisé comme biomarqueur 

d’effets de la contamination métallique. Une corrélation positive a été trouvée entre le taux du 

cuivre (Cu) et le taux de métallothionéines (MTs) (r= 0.98; p˂0.01) dans le foie de poisson (Sea 
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bass) provenant du sud du Portugal et du nord de l’Espagne (Fernandes et al., 2008). Une 

augmentation dans le taux de MTs, a également été enregistrée chez (Engraulis encrasicolus) en 

période de reproduction dans le Golfe de Catane (La Sicile, Italie), ceci est surement lié à leur 

fonction principale de transporter les ions essentiels (Zn, Cu) qui contribuent au développement 

des ovocytes (Copat et al., 2012).  

Une augmentation du taux de malonyl-dialdéhyde (MDA) a été enregistrée chez l’anguille 

(Anguilla anguilla.L) exposée à 1µM de cuivre (Gravato et al., 2006). La MDA est connue 

comme indice de la peroxydation lipidique des membranes biologiques et du dommage aux 

tissus (figure 1.7). Elle se forme lors de l’attaque des lipides poly insaturés par les espèces 

réactives de l’oxygènes produites par des contaminants organiques et inorganiques  (Narbonne et 

al., 1991).  

 

 

Figure 1.7. Schéma général de l’oxydation des acides aminés, des lipides et des acides nucléiques au cours du 

stress oxydant (d’après Zmart et al., 1999). La peroxydation lipidique est une conséquence 

de l’attaque des ERO sur les acides gras polyinsaturés de la membrane biologique. Il se 

forme ainsi, un hydroperoxyde instable. Il s’en suit la décomposition des hydroperoxydes 

formés par clivage de leur chaine carbonée en aldéhydes (e.g. malondialdéhyde (MDA)) et 

alcanes (Dotan et al., 2004).  L’excès de MDA produit dans un tissu peut se combiner aux 

groupements aminés libres des protéines, conduisant à la formation de produits  susceptibles 

d’altérer leurs propriétés biologiques (Michel et al., 2008). 
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1.6 Modèle biologique: Oncorhynchus mykiss 

1.6.1  Biologie de la truite 

La truite arc-en-ciel  (Oncorhynchus mykiss)  (Walbaum, 1792) appartient à la classe des 

actinoptérygiens, l’ordre des salmoniformes et la famille des salmonidés. La truite est originaire 

de la côte-ouest de l’Amérique du Nord et de la Russie (Quinn 2005). Sa répartition actuelle 

(Figure 1.8) est le résultat de son introduction dans toutes les eaux des continents. La plasticité 

de la truite arc-en-ciel et sa capacité d’adaptation aux conditions abiotiques très variées ont 

facilité sa distribution dans le monde actuelle (Crawford et Muir, 2008).  

 

 

Figure 1.8.  Répartition d’Oncorhynchus mykiss  dans le monde. (Crawford, S.S. et Muir, A.M. ,2008).        

La zone rayée- les populations d’origine. La zone pleine - les populations introduites et 

naturalisées. 

Selon Scott et Crossman (1974), la truite arc-en-ciel tolère des températures du milieu entre 13 et 

21 °C. Par ailleurs, selon Raleigh et al. (1984), la température préférentielle se situe entre 0 °C et 

plus de 25 °C. Néanmoins, les salmonidés ont besoin d’une concentration en oxygène dissous de 

plus de 7,0 mg/l (Arrignon, 1998). Une concentration plus faible peut générer des effets négatifs 

sur leur croissance et leur reproduction (Raleigh et al., 1984). Ainsi, la truite est mieux armée 

pour faire face à la dégradation du milieu avec une meilleure résistance aux conditions 



 

30 

défavorables de son biotope (Crawfrod et Muir ,2008). La forme migrante de la truite arc-en-ciel 

(anadrome), qui évolue une partie de sa vie en mer, essentiellement dans le Pacifique, est appelée 

truite argentée et appartient à la même espèce.  La truite arc-en-ciel passe toute sa vie dans les 

rivières alors que la truite argentée passe sa première année en mer avant de revenir en rivière 

pour acquérir sa maturité sexuelle et se reproduire.  

1.6.2  Morphologie générale et anatomie 

La truite arc-en-ciel a une morphologie caractéristique des salmonidés (Figure1. 9). Son corps est 

allongé, elle possède une forte musculature et une nageoire caudale puissante taillée pour la nage 

rapide. L’équilibre lors de la nage est assuré par les nageoires pectorales, abdominales et la 

nageoire dorsale. Elle possède aussi une nageoire annale et une nageoire caudale. 

 

Figure 1.9. Anatomie de la truite arc-en-ciel.   

  http://bio1151b.nicerweb.net/Locked/media/ch34/34_16TroutAnatomy_L.jpg 

1.6.3  Système immunitaire 

L’immunité innée et acquise étaient présentes depuis l’existence des agnathes et des 

gnathostomes (Li et al., 2012). Le système immunitaire des poissons est non seulement 

conditionné par la particularité du milieu mais aussi par leur nature ectotherme (Rauta et al., 

2012). Cependant, l’immunité innée est plus dépendante que l’immunité adaptative. Ainsi, ces 

http://bio1151b.nicerweb.net/Locked/media/ch34/34_16TroutAnatomy_L.jpg
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poikilothermes dans leur milieu aquatique sont capables de se protéger contre les infections 

grâce au mécanisme de défense inné (Ellis, 2001; Swain et Nayaka, 2009). 

Le thymus, le rein antérieur (pronéphros) et la rate représentent les organes lymphoïdes des 

téléostéens. Chez la truite, le rein antérieur (pronéphros) remplace la moelle osseuse (Zapata et 

al., 1996). Il joue aussi un  rôle dans l’excrétion et la fonction hématopoïétique et produit des 

hormones (Ellis et al., 1989; Zapata et cooper, 1990). Cet organe très développé avant l’éclosion 

 (Li et al., 2012) est important dans la réponse immunitaire spécifique et non spécifique. Il 

comprend des macrophages, des granulocytes et des lymphocytes B et T (Zelikoff et al., 1994). Il 

est le principal organe immunitaire responsable de la phagocytose (Danneving et al.,1994), de 

l’altération de l'antigène (Brattgjerd et al.,1996) et de la production d'anticorps (Whyte, 2007). 

En outre, la rate d’origine mésodermique, est suspendue dans la cavité péritonéale, elle joue 

généralement un rôle secondaire par rapport au rein antérieur dans la réponse immunitaire non 

spécifique et spécifique (Zapata et Cooper, 1990). Elle a un rôle essentiel dans la production 

hématopoïétique, la dégradation de l'antigène et la production d'anticorps (Manning et al 1996). 

Sa taille est largement utilisée comme paramètre immunitaire mesurable avec un rôle potentiel 

dans la réponse immunitaire contre l’infection aux parasites (Lefebvre et al., 2004). Le thymus 

abondamment vascularisé contient des thymocytes (lymphcoytes T du thymus) et des 

macrophages. Il semble être l’organe principal dans la différenciation des lymphocytes T 

(Genten et al., 2011). Le foie, organe cartilagineux est riche en alkylglycéroles, substances 

lipidiques à propriétés anticancéreuses et anti-inflammatoires (Genten et al., 2011). Il intervient 

également dans la détoxication des substances chimiques par le biais des enzymes de 

biotransformation. Le foie peut être le siège d’anomalie, il peut augmenter de volume en stockant 

des mauvais lipides. 

Le poisson possède trois types de cellules impliquées dans la phagocytose: les monocytes (ou 

macrophages), les granulocytes (neutrophiles),) et des cellules cytotoxiques non spécifiques ou 

"Natural Killers" (Froystad et al.,1998; Evans et al., 2001). Cependant, ce sont les macrophages 

qui sont porteurs du complexe majeur d’histocompatibilité (CMH-II) et font partie des Cellules 

présentatrices d’antigène. Les cellules cytotoxiques (NK) comparées à celles des mammifères 
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sont identiques et sont retrouvées principalement dans le rein antérieur, la rate et le sang 

périphérique (Faisal et al., 1989). Elles sont capables de détruire des cellules cancéreuses ou des 

cellules affectées par un virus. Des cellules dendritiques formées à l’intérieur du rein antérieur et 

la rate sont aussi des acteurs impliqués dans la réponse immunitaire adaptative (Lovy et al., 

2008). 

Par ailleurs, le système immunitaire acquis se compose de deux types de cellules: les 

lymphocytes B se différenciant en cellules B mémoires et en plasmocytes pour produire des 

immunoglobulines. Les anticorps produits peuvent être retrouvés dans le sérum, la bile et le 

mucus de la peau (zelikoff, 1994). Cependant, un seul type d’anticorps circulent chez le poisson 

qui est analogue aux IgM des mammifères, il s’agit des IgM-like. Les IgT sont un nouveau type 

d’anticorps signalé chez la truite (Hansen et al.,2005).  

La muqueuse des branchies, de la peau et des intestins constituent des barrières mécaniques qui 

secrètent sous forme de mucus des lysozymes, des lectines et des molécules du système du 

complément contre l’invasion des microbes (Ruangsri et al., 2010; Jovanavic et al.,  2012). Les 

lysozymes sont des enzymes mucolytiques d'origine leucocytaire qui peuvent agir comme une 

opsonine, et qui activent également le système du complément et les phagocytes (Whyte, 2007). 

Le niveau des lysozymes a été utilisé comme biomarqueur dans plusieurs études 

écotoxicologiques chez les poissons (Whyte, 2007). Les lectines sont considérées comme 

d’importants récepteurs de reconnaissance de l'immunité innée par leur capacité à se lier aux 

sucres terminaux sur les glycoprotéines et les glycolipides (Bianchet et al., 2002) Leur 

hétérogénéité a été démontrée chez plusieurs espèces de poissons téléostéens (Whytes et al., 

2007). En effet, une large gamme de lectines actives ayant une spécificité variable pour 

différentes cibles oligosaccharidiques fournissent un long répertoire de récepteurs de surface des 

pathogènes (Yo X-Q et al., 2003). En plus des lysozymes et des lectines, le système du 

complément joue un rôle dans l’immunité innée et acquise (Li et al 2012). Son activation 

améliore la prolifération des cellules B (Morgan et al., 2005). L'activation protéolytique du C3 

engendre une augmentation de l’activité phagocytaire par opsonisation, la promotion de la 

réponse inflammatoire et la stimulation de la prolifération des cellules B. Toutefois, des 



 

33 

cytokines telles que, l’interleukine 1-β produite par les macrophages (IL1-β), l’interleukine 6 

(IL6) le "tumor necrosis factor" produit dans le rein (TNF-α) jouent un rôle de modulateur du 

système immunitaire chez les poissons (Whytes et al.,2007). 

D’autres facteurs solubles sont présents dans le sérum du poisson, les protéines C-réactives 

(CRP) qui augmentent chez la truite suite à une infection bactérienne (Fournier et al., 2000 ). La 

CRP joue un rôle clé dans l’immunité non spécifique, favorisant ainsi la phagocytose par ses 

propriétés d’opsonisation, d’activation du complément et de liaison aux récepteurs des 

immunoglobulines. Par cette liaison, les monocytes activés augmentent la production de 

cytokines (Dupuy et al., 2003).  

La phagocytose est une fonction immune non spécifique par laquelle les macrophages 

internalisent et digèrent les organismes envahisseurs ainsi que les particules étrangères. Les 

macrophages et les granulocytes de différentes espèces de poissons forment un réseau de défense 

immunitaire capable de neutraliser une variété de pathogènes envahisseurs sans activation 

préalable (Secombes et Fletcher, 1992). L'inhibition de la phagocytose perturbe l’élimination des 

bactéries et la sécrétion de cytokines et par la suite l'activation des lymphocytes impliqués dans 

la réponse immunitaire spécifique (figure 1.10) (Kollner al et., 2002). 

 

 

 

 

 

 

 



 

34 

 

Figure1.10.  Aperçu schématique sur les différentes fonctions immunitaires chez  les poissons osseux (Kollner 

et al., 2002).  

 

Le système immunitaire des poissons est crucial pour leur survie. Néanmoins, plusieurs maladies 

ont été associées à une grande variété de polluants (Mc Neill 2012) et les conséquences des 

toxiques sur le système immunitaire prennent plusieurs aspects: l’immunodépression et baisse de 

résistance vis-à-vis des infections bactériennes et augmentation de l’incidence de certains 

cancers (Fournier et al., 2000). Les effets immunotoxiques des substances chimiques considérées 

comme des substances immunotoxiques comprennent des effets au niveau cellulaire et des 

organes du système immunitaire (Fournier et al 1999; Wong et al 1992). 
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CHAPITRE 2: CONTEXTE DE L’ÉTUDE 





 

  37 

2.1. Problématique de Mercier 

Mercier. Cette localité à vocation agricole située à moins de 25 km au sud ouest de Montréal est 

victime d’une catastrophe écologique. En effet, plusieurs milliers de composés organiques 

toxiques, COV, BPC, pesticides, HAP (naphtalène…), dibenzofuranes polychlorés (PCDF), 

dibenzo-p-dioxines (PCDD), existent à des niveaux qui représentent une menace pour la santé de 

l'humain et de toutes les composantes de l'environnement, notamment les eaux de surface, les 

sols et les eaux souterraines. Historiquement, le déversement de déchets liquides remonte à 1968 

dans une gravière de la région. Selon différentes études 40 000 m³ à 170 000 m³ de composés 

chimiques organiques ont été déversés par la compagnie Lasalle Oil Carrier Inc. (Bape, 1994). 

Les lagunes ainsi formées contenaient des déchets dangereux provenant des industries, soient 

principalement des huiles et des solvants usés ainsi que des résidus de distillation du pétrole 

(Poulin et al., 1985). Dans un autre rapport publié par le Bape (1994), le phénomène de la 

migration de la contamination, à cause de  la nature du sous sol des lagunes de Mercier ,fut mis 

en évidence. En  effet, le sous-sol (figure 2.1) est composé de trois formations géologiques 

distinctes dont 1) une couche de sable et 2) de gravier perméable, pouvant atteindre 30 mètres 

d’épaisseur qui se trouve en surface et repose 3) sur le roc, où circule une nappe d’eau profonde. 

Toujours dans ce même rapport, il est signalé que des huiles légères ont pu se déplacer 

horizontalement dans le sable des parois des lagunes. Il est également décrit que des huiles 

lourdes et des «liquides denses en phase non aqueuse» (LDPNA) se sont infiltrées en profondeur 

dans le sol. Elles se sont accumulées dans les dépôts de sable et de gravier et dans des 

dépressions naturelles du till peu perméable. Ces huiles ont aussi pu pénétrer dans les fissures du 

roc (figure 2.2). 
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Figure 2.1. Les différentes zones A,B,C sources de contamination du site de Mercier.(Bape1994) 

 

Figure2.2. Déplacement de la contamination dans le roc.(Bape 1994) 
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Les trois zones contaminées par des résidus huileux (zones A, B et C) constituent des sources de 

contamination des eaux souterraines. En effet, lorsque les eaux entrent en contact avec les 

déchets présents dans le sous-sol, certains composés chimiques peuvent s’échapper, se dissoudre 

et être entraînés dans les aquifères. Dans une étude entreprise en 1985, Poulin et ses 

collaborateurs parlent de l’étendue de l’enclave de contamination des eaux souterraines qui est 

délimitée par quatre zones. Les 2 premières zones qui s’étendent sur une superficie de 2 km² ont 

été identifiées comme des zones fortement polluées par des composés organiques (plus de 80 

composés ont été mesurés dans la première zone). Deux autres zones où la contamination est plus 

faible s’étendent sur une superficie de 30 km² (Poulin et al., 1985). Dès 1971, des puits voisins 

furent contaminés et par la suite abandonnés (Prime et Fournier, 2008). 

 Comme solution au problème, un incinérateur fut construit à proximité des lagunes afin de 

détruire par oxydation thermique les déchets organiques déversés par la compagnie Lasalle Oil 

Carriers.Inc (Bape, 1994). Toutefois, d’autres déchets dont l’origine reste inconnue sont destinés 

à cet incinérateur, dont des déchets organochlorés, des hydrocarbures, des solvants, des 

polymères (Bape, 1994; Garreau et al., 2005). Les émanations de l’incinérateur ont ajouté à la 

contamination de l’atmosphère des dioxines, des furanes, des hydrocarbures et des composés 

volatils (Bape, 1994, Garreau et al., 2005). Une étude écotoxicologique de certains sols en 

périphérie de l’incinérateur de déchets dangereux de Mercier, a mis en évidence dans les sols se 

trouvant sous le panache de l’incinérateur, une dimunition significative de la survie des vers de 

terre ainsi qu’ une perte de poids et d’autre part une modulation de la réponse phagocytaire et une 

perturbation du cycle cellulaire des coelomocytes (Belmeskine et al., 2011). 

Afin de limiter l’étendue de la contamination qui a atteint les eaux souterraines de Mercier en 

direction des eaux de surface (rivière Esturgeon et Châteauguay), en 1984, il a été décidé d’agir 

et de construire une station de pompage afin de créer un « piège hydraulique » qui retiendrait les 

panaches de l’eau souterraine contaminée de l’esker. Ainsi une station de traitement des eaux 

connue sous le nom « Unité de Traitement des Eaux Souterraines (UTES)» fut installée pour 

mieux filtrer et traiter les eaux afin de limiter les risques potentiels pour la santé humaine et celle 

de l’écosystème (Prime et fournier 2008, Bape, 1994). D’après le rapport du Bureau d’audiences 

publiques sur I’ environnement (BAPE ,1994), l’UTES réduit le pourcentage des contaminants 

que d’environ  50% pour mieux les remettre en circulation dans la rivière Esturgeon et dans l’air. 
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Pour leur part, les boues sont acheminées au lieu enfouissement sanitaire de Lachenaie. 

(http://www.bape.gouv.qc.ca/sections/rapports/publications/bape085.pd).  

Des composés organiques volatils ont été identifiés dans certains puits d’accès à la nappe 

phréatique échantillonnés aux environs de Mercier. Parmi eux, plusieurs composés organiques 

tels des HAP, des BPC et des métaux lourds ont été  identifiés (Poulin et al., 1985; BAPE, 1994; 

Prime et fournier, 2008). Ces composés sont reconnus immunotoxiques (immunosuppression et 

immunostimulation) (Zabrodskii et al., 1997; Sharma et al.,1980; Veraldi et al.,2006;  Hogan et 

al., 2010; Gesto et al., 2009; Triggiani et al., 2011; White et al., 1994; Faisal et Huggett, 1993; 

Carlson et al., 2004 a,b; Reynaud and Deschaux, 2006; Zabrodskii et al., 2006; Poirier et al., 

2002; Griffin et al., 2000), génotoxiques (Gwinn et al., 2011;  Mattes et al., 2010; Ajit Kumar et 

al., 2011; Pohl et al., 2011) et cancérogènes (Morozzi et al.,1999; Gros et al., 2007; Singh et al., 

2011; Aziz et al., 2012) chez l’être vivant. Ces effets toxiques observés peuvent être liés aussi 

bien à une seule des substances décrites qu’au mélange  de celles-ci. 

2.2. Objectifs de recherche 

Face à cette problématique et parce que nous ne disposons pas de données écotoxicologiques sur 

le site, ce projet de recherche a été proposé par le Centre interinstitutionnel de recherche en 

écotoxicologie (CIRÉ).  L’objectif principal de la thèse est d’obtenir un portrait représentatif du 

potentiel toxique des eaux souterraines de Mercier. Deux approches expérimentales ont été 

visées; l’approche in vitro et l’approche in vivo basées toutes deux sur l’utilisation d’une gamme 

de biomarqueurs comme outils d’évaluation de la toxicité. 

 La stratégie globale pour la réalisation de ce projet de thèse est donc structurée de manière à 

répondre à deux objectifs principaux: 

 

 

 

http://www.bape.gouv.qc.ca/sections/rapports/publications/bape085.pd
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Objectif 1: évaluer la toxicité des eaux souterraines de Mercier dans le panache de diffusion de 

la contamination. 

Volet 1:, étudier in vitro le potentiel immunotoxique des substances chimiques biodisponibles sur 

les cellules immunitaires de la truite arc-en-ciel (13 puits ont été échantillonnés aux environs de 

Mercier). L’immunocompétence des différentes populations de cellules est évaluée par: l’activité 

phagocytaire, l’activité des cellules NK et la prolifération des lymphocytes stimulées par des 

mitogènes.  

L’approche in vitro permet un meilleur contrôle des conditions expérimentales (e .g. les éléments 

nutritifs, le pH, la température) contribuant à réduire la variabilité des réponses toxiques. Cette 

approche expérimentale permet l’acquisition de données préliminaires tout en fournissant une 

première indication quant à l’action directe des contaminants. 

Les résultats de ce volet sont décrits dans le chapitre n° 3 . L’article 1 intitulé: ″ Immunotoxic 

effects of in vitro exposure to Mercier groundwater on rainbow trout leucocytes″ soumis au 

Journal Ecotoxicolgy and Environmental Safety(2014).  

Volet 2: étudier l’effet d’une exposition aiguë et chronique in vivo de la truite aux contaminants 

organiques des eaux souterraines sur la réponse innée (Phagocytose), la réponse adaptative 

(transformation lymphocytaire), le cycle cellulaire et l’apoptose. Après le choix des puits 

d’intérêt (trois puits), cette seconde partie du travail vise à évaluer l’impact de l’exposition des 

truites à des échantillons représentatifs de la contamination réelle de la nappe. Les bioessais sont 

conduits dans des conditions expérimentales  biotiques (espèce, âge) et abiotiques (température, 

photopériode, durée d’exposition) contrôlées standardisées afin de maitriser les facteurs 

confondants.  L’approche in vivo conforme aux exigences réglementaires de la protection des 

animaux de laboratoire a été entreprise au Centre Saint Laurent (Environnement Canada). 

Les résultats obtenus sont présentés dans l’article 2 intitulé: ″Immunotoxic effects of an 

industrial waste incineration site on groundwater in Rainbow Trout (Oncorhynchus mykiss) ″. 

Cet article a été publié dans Journal of Environmental Sciences (2013). 
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 Volet 3: étudier la réponse biochimique suite à l’exposition aux eaux souterraines de Mercier 

chez la truite. Les biomarqueurs biochimiques mesurés; l’activité EROD, l’activité glutathion S-

transférase (GST), la peroxydation lipidique (LPO) et la génotoxicité (dommage à l’ADN).  

Les résultats sont décrits dans le chapitre n° 3 et l’article 3 intitulé:″ Biomarkers study of in 

rainbow trout exposed to industrially contaminated groundwater″. Cet article a été publié dans 

Journal of Xenobiotics (2014).  

Objectif 2: Il concerne l’étude des effets immunotoxiques des eaux d’UTES chez la truite 

Oncorhynchus mykiss.  

Volet 1: Étudier l’impact d’une exposition aiguë aux eaux d’UTES traitées et non traitées sur les 

réponses immunitaires spécifiques (la transformation lymphoblastique) et non spécifiques            

(l’activité phagocytaire, la cytotoxicité des NK). Des truites sont soumises à des expositions 

contrôlées aux eaux d’UTES en laboratoire. Les biomarqueurs abordés sont la cellularité, 

l’activité phagocytaire, la transformation lymphoblastique stimulée aux mitogènes et la 

cytotoxicité des NK. Les résultats obtenus sont présentés sous forme de l’article (4) dans le 

chapitre n° 4 intitulé: ″ The effects of treated groundwater effluent on the immune system of 

rainbow trout (Oncorhychus mykiss)″. Soumis au Journal Environmental Pollution(2014). 

2.3. Hypothèses 

La nappe phréatique, située sous les lagunes de Mercier, est contaminée, ceci est du à la 

migration des polluants à travers les couches du sous sol. On se retrouve avec un mélange de 

substances toxiques qui représente un risque potentiel pour les organismes exposés.  

Ces contaminants présents dans les eaux souterraines de Mercier peuvent avoir un effet à court et 

à long terme sur l’environnement et en conséquence sur l’homme. Toutefois, ils peuvent   

entrainer  un effet létal sur l’organisme exposé qui se traduit le plus souvent par une mortalité ou 

des modifications comportementales qui modifieront la capacité  de la truite à s’alimenter et à se 

reproduire.  Il  peut y avoir aussi un effet sublétal en cas de survie de l’individu.  
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Quant aux biomarqueurs  d’exposition et d’effet, la présence de polluants entrainera chez la truite 

une réponse  au stress par une  altération de la réponse  immunitaire, une inhibition de la 

prolifération des lymphocytes T et B, un blocage du cycle cellulaire, une   induction de  l’activité 

EROD et une augmentation dans l’activité du glutathion-S-transférase.  

Par ailleurs, la contamination peut  se déplacer par le biais des rejets d’UTES  après traitement  

vers les cours d’eau (rivière Esturgeon). Ces substances toxiques diluées parcouriraient les 

chaînes et les réseaux alimentaires qui caractérisent les écosystèmes et s’accumuleraient dans les 

tissus des organismes aquatiques. On assisterait donc, à une toxicité se manifestant  non pas de 

façon aiguë, mais plutôt de façon différée car elle résulte du mécanisme de bioaccumulation et/ou 

de biomagnification. Les organismes y vivants, se verront leur système immunitaire  déficient, ce 

qui rend les poissons plus vulnérables  aux parasites, d’où une répercussion sur la croissance, la 

reproduction et la physiologie. En conséquence, on observera une diminution de la population 

des poissons. 
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CHAPITRE 3:  ALTERATIONS IMMUNOLOGIQUES ET 

BIOCHIMIQUES INDUITES CHEZ LA  TRUITE APRÈS UNE 

EXPOSITION  AUX EAUX SOUTERRAINES DE MERCIER 
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3.1. Étude in vitro des effets immunotoxiques des eaux souterraines de 

Mercier sur les cellules immunitaires des truites arc-en-ciel 

Article 1: Immunotoxic effects of  industrial waste contaminated groundwater on 

rainbow trout leucocytes 

 

Auteurs 

Nadjet Benchalgo, Francois Gagné, Michel Fournier 

 

Soumis au journal 

Ecotoxicology and Environmental Safety (en révision) 

 

Contribution personnelle 

Mon rôle a consisté à faire l’échantillonnage, à planifier les expériences, à faire les 

analyses et l’interprétation des résultats et à rédiger l’article à titre d’auteur principal. 

Contribution des coauteurs 

Dr Michel Fournier, mon directeur de recherche et Dr François Gagné co-directeur ont 

participé à la planification des expériences, à l’analyse des résultats ainsi qu’à la 

correction du manuscrit.  
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RÉSUMÉ 

La présence de polluants organiques dans les eaux souterraines peut compromettre le système 

immunitaire des organismes aquatiques. La présente étude examine l’effet in vitro de l’exposition 

aux eaux souterraines échantillonnées de 13 puits situés dans le panache de l’incinérateur des 

lagunes contaminées à Mercier. Les cellules immunitaires ont été isolées du pronéphros et 

exposées à l’eau de puits à des concentrations croissantes (0%, 3,12%, 25% et 100%). 

L’immunocompétence des leucocytes a été déterminée par la viabilité, l’activité des phagocytes, 

l’activité des cellules NK et la prolifération des lymphocytes stimulés par des mitogènes PHA et 

LPS. Les résultats ont révélé que la viabilité et l’activité des NK n’ont pas été affectées par 

l’exposition. Toutefois, la capacité des macrophages à phagocyter une bille et plus a diminué de 

manière significative dans 4/13 des échantillons, et dans 6/13 des échantillons en ce qui concerne 

l’efficacité des macrophages à phagocyter trois billes et plus. Par ailleurs, la prolifération des 

lymphocytes B a été augmentée dans 8/13 des échantillons. La prolifération des lymphocytes T 

était significativement diminuée dans 5/13 des échantillons, alors qu’elle a augmenté dans 2/13 

des échantillons. À la base des résultats in vitro, nous suggérons que les composés chimiques 

présents dans les eaux de puits sont capables de moduler la réponse immunitaire. Les eaux 

souterraines dans le panache des lagunes et de l’incinérateur à Mercier pourraient constituer une 

menace pour la fonction immunitaire chez les poissons exposés. 
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Abstract 

The presence of organic pollutants in groundwater from industrial waste may pose a risk  to 

nearby aquifers. The purpose of this study investigates the toxicity of groundwater samples near 

an industrial waste area (Mercier, Québec, Canada) from 13 wells located on fish immune 

responses. Immune cells (leucocytes) from rainbow trout were exposed to increasing 

concentration (0%, 3.12%, 25% and 100%) of water samples. Immunocompetence was 

determined by following leucocytes viability, phagocytosis, natural cytotoxic cells (NCC) and 

lymphocyte proliferation under mitogen stimulation. The results revealed that cell viability and a 

tumor-killing capacity of natural cytotoxic cells were not affected following groundwater 

samples exposure. Overall, phagocytic capacity was significantly decreased and B-lymphocyte 

proliferation was significantly increased in 8/13 wells samples. while it was decreased in one 

well sample. Moreover, T-lymphocyte proliferation was significantly suppressed in 5/13 samples 

while it was increased in 2/13 samples. We suggest that organic compounds in well water 

modulate two critical immune response such us phagocytosis and lymphocyte proliferation. It is 

concluded that Mercier groundwater collected in the vicinity of an incinerator and contaminated 

lagoon could pose serious threat to the immune function in fish. 

Keywords: Groundwater; immunotoxicity; viability; lymphocyte proliferation; natural cytotoxic 

cells; phagocytosis; rainbow trout 
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1. Introduction 

 

In the late 1660s, the petrochemical industry, grouped into an important pole in the East of 

Montreal, got rid of liquid industrial wastes in an abandoned gravel pit (City of Mercier, Quebec, 

Canada). These liquid wastes are composed of miscellaneous industrial compounds such as used 

oils, solvents and volatile organic compounds (VOCs) (Gouvernement du Québec, 2007). 

Among the eighty organic substances detected in Mercier groundwater, the main ones were 

chloroform, dichloroethylene, dichloroethane, trichloroethane, phenol, chlorobenzene, toluene, 

ethylbenzene, naphtalene and polychlorinated biphenyl (Poulin et al., 1985). Over the years, the 

contaminants have reached the aquifers thereby compromising the source of drinking water to 

local residents. VOCs are often found at hazardous wastes sites and probably represent the most 

disturbing class of contaminants presents in groundwater (Ellis and Rivett, 2007).Indeed, 6 of the 

first 10 most frequently detected chemicals were VOCs in groundwater (Pohl and Scinicariello, 

2011). They are able to infiltrate deep below the water table and persists over decades (Ellis and 

Rivett, 2007). The overall effect of groundwater on animals exposed will depend on the fate of 

contaminants in the dispersion plume (Gagné et al., 2002). However, when VOCs are mixed with 

other pollutants, mixture interactions (i.e., additive, synergistic or antagonistic) may arise (Wang 

et al., 2013).  

Groundwater contamination of VOCs may impose a risk to human health event at very low 

concentration (Liu and Zhou, 2011).   Several VOCs are known to have  carcinogenic or 

mutagenic properties (Yao and Tsai, 2013; Aziz et al., 2012; Gwinn et al., 2011;  Baudoin et al., 

2002;  Golfinopoulos et al., 2001).  
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Their toxicity is associated to their ability to pass through biological membranes and accumulate 

in the fatty tissues (Chary and Fernandez-Alba, 2012). However, VOCs present difficulties in the 

interpretation of aquatic toxicity tests due to their physic-chemical characteristic such as 

volatility, limited solubility in water and bioaccumulation potential (Avramov et al., 2013). The 

immune system represents critical protective functions to organism by deactivation and defense 

against infection by pathogens (Shelley et al., 2012; Collet, 2013). The impairment of the 

immune system is associated with increased mortality due to infectious diseases (Bols et al., 

2001 in Shelley et al., 2012). Fish have both innate and specific immune system (Watts et al., 

2001). Innate immunity is mediated principally by macrophages/granulocytes and involves the 

production of natural cytotoxic cells (Canesi et al., 2007; Watts et al., 2001 in Gagné et al., 

2013). Macrophages/granulocytes are responsible for the internalization and destruction of 

foreign bodies (Hebert el., 2008; Müller et al., 2009). Natural Killer cells (NK) are important 

contributors in immune system defense against viral infection and against the formation of 

primary tumors (Lotzova, 1993). They are able to destroy appropriate target cells through a 

granzyme-mediated osmotic lysis (Wilson et al., 2004; Collet, 2013). Specific immunity is 

performed by B and T lymphocytes which are involved in humoral production (antibodies) 

(Hebert et al., 2008). Therefore, phagocytosis, NK activity and the mitogen-stimulated 

lymphoproliferation assays have been often used in immunotoxicity testing protocols as sensitive 

biomarker of xenobiotics effects (Rice et al., 1996; Fournier et al., 2000; Bols et al., 2001; 

Harford et al., 2007; Salo et al., 2007; Gagné et al., 2008; Hebert et al., 2008; Heloise et al., 

2008; Bado-Nilles et al., 2009; Danion et al., 2011; Gagné et al., 2013).   
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The purpose of this study was to evaluate the immunotoxicity of industrially-contaminated 

groundwater (City of Mercier, Quebec) head kidney leucocytes exposed in vitro. 

Immunocompetence was determined by following leucocytes viability, phagocytosis, NK activity 

and lymphocyte proliferation under mitogen stimulation. 

 

2. Methods 

 

2.1. Wells samples preparation 

A volume of 1000 mL of water samples were collected from 13 wells (denoted W1…W13) 

(Fig.1) in the vicinity of the incinerator and contaminated lagoons in October 2009. Samples 

were placed immediately on ice packs in portable coolers and they were stored at 4°C in the dark 

until exposure. Before exposure, each sample was filtered with a 0.22 µm cellulosic membrane to 

remove microorganisms. A volume of 40 mL was used for chemical analysis performed by 

CEAEQ (Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Quebec, Qc, Canada). Gas 

chromatography/mass spectrometry (GC/MS) was used as a detection method. 

2.2. Isolation of pronephros leucocytes and in vitro exposure 

Fish were humanly anaesthetized with tricaine methanesulfonate (MS222) at 0.1 % concentration 

according to the recommendations of animal care committee (n=8). The anterior kidney was 

removed under sterile conditions and crushed with a 2-mL glass grinder (Wheaton Scientific, New 

Jersey, USA) containing 1mL of sterile RPMI 1640 (Sigma-Aldrich, ON, Canada) supplemented 

with heparin(10U/mL; Organon Tecknika, Ontario, Canada), HEPES-NaOH (10mM), pH 7.4,  
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penicillin  /streptomycin (100U/mL and 100mg/mL respectively ), and 10% Fetal Bovine Serum 

(FBS). The cell suspension was adjusted to 5 mL with the RPMI 1640 and was overlaid on 5 mL 

of lympholyte-M (Cederlane laboratories, Ontario, Canada) to remove red blood cells and cellular 

debris  and cell suspension was then centrifuged for 30 min at 275 xg at 15°C.  The thin white 

layer containing leukocytes was collected at the interface of the gradient and the cell suspension 

was centrifuged at 485xg for 10 min and washed twice in RPMI media without heparin. The ratio 

of live/dead cells was assessed microscopically with hemacytometer (Bright-line, PA, USA) using 

trypan blue exclusion (0.4 %) and the suspension was adjusted to 1x10⁶ live cells/mL. Cells were 

exposed to increasing concentrations of the 13 wells samples (3.12%, 25% and 100%) for 21h 

hours at 15°C in humidified 5% CO2 atmosphere.  

2.3. Leucocyte viability assessment 

At the end of exposure period, viability of macrophages and lymphocytes was evaluated by flow 

cytometry (FACScalibur,  Becton Dickinson, San José, USA) as described by,using propidium 

iodide (PI)(100 µg/ml) which is actively excreted by living cells (Brousseau et al.1998). The 

fluorescence of 5000 events was read in FL3 where fluorescent cells where gated from the viable 

and non-fluorescent cells. Data are expressed as percent of viable cells. 

2.4. Phagocytosis assay 

Phagocytosis was measured using fluorescently-labeled latex beads as described by Brousseau     

 et al.(1998 ). A volume of 500 µl of cell suspension was mixed with fluorescent latex beads 

(diameter of 1.71 µm: Polysciences, PA, USA) at a 100:1 bead-to-cell ratio. After the incubation 

period, the cell suspensions were layered over 4mL of RPMI supplemented with  3% of bovine 

serum albumin and centrifuged at 150xg at 4°C for 8 min to remove the free beads adsorbed at 
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the surface of cell membranes.  The cells were then analyzed using a FACScan flow cytometer 

(Becton Dickinson, CA, USA) and 5000 events were recorded. Two endpoints determine the 

percentage of macrophages that engulfed one bead or more (phagocytic capacity: M1) or three 

beads or more (phagocytic efficiency: M2).  The results were expressed as the percentage of cells 

with one or three beads or more fluorescent beads . 

 

2.5. Natural Killer cell assay 

Pronephros Natural Cytotoxic Cells mediated lysis of murine lymphoma cells (YAC-1) was 

determined by  flow cytometry according to Brousseau et al. (1998) method. An aliquot of 1 ml 

containing 1x10
7
 target cells (YAC-1) was stained with 10 µl of (3,3-

dioctadecyloxacarbocyanine dye (DIO); Sigma-Aldrich) and incubated at 37°C with 5% of CO2 

for 20 min. DIO was used to label the membrane of (YAC-1). After incubation, stained target 

cells were washed twice in RPMI and adjusted to 1x10
6 

cells/mL. Effector (pronephros 

leucocytes) and target (YAC-1 tumor cell line) cells was pipette at ration of 40:1, 20:1 and 0:1.  

A total of 30,000 targets cells and effectors were adjusted to yield a total volume of 330 µL. The 

cell mixtures were centrifuged at 350xg for 1 min to bring cells and effectors onto contact. The 

cells were incubated at 15°C for 18h in the dark. At 30 min prior flow cytometry analysis, 15 µL 

of propidium iodide (1mg/mL; PI) was added to each tube when (YAC-1) membranes are 

disrupted by effectors.  Data were acquired by FACScalibur (Becton Dickinson) flow cytometer 

with a threshold set at FL1 (DIO+ cells) plots   and 3000 events were recorded and analyzed for 

viability. Data are expressed as the percentage of target cells mortality.  
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2.6. Lymphocyte proliferation assays 

Cells were plate at 5x10⁵ cells/well in round-bottom microplates and incubated with 20 ug/mL of 

phytohemagglutinin (PHA), a mitogen activator of lymphocyte T, and with 250 ug/mL of 

lipopolysaccharide (LPS), a mitogen activator of lymphocyte B. After 72 h of incubation, 

0.5µCi/well of [³H]-methyl thymidine (6.7 Ci mmol⁻¹ ;( MP Biomedical, OH, USA) was added 

and plates incubated for a further 18h at 15°C. Cells were harvested with a semi-automatic cell 

harvester (Skatron Instruments As, Lier, and Norway) on fibreglass filter (Skatron Instruments 

As). Radioactivity was measured with a microbeta Trilux scintillation counter (Perkin Elmer, 

Toronto, Canada).The raw data were expressed as counts per minute (CPM). 

 

2.7. Statistical analyses 

Data are presented as the mean± SE. Data were analyzed with one-way analysis of variance 

(ANOVA) followed by post-hoc test (p ≤ 0.05). The analysis was performed using Statistica for 

Windows (Version 7.0, StatSoft Inc., 1995).  

 

3. Results 

In the well samples, 13 of the 61 target volatile organic compounds were detected; concentrations 

varied between non detectable and 92µg/L. The concentrations of VOCs in groundwater samples 

were highly variable across wells (Table 1). The most frequently detected compounds include 

vinyl chloride (38.5%); chlorobenzene (30.7%); benzene (23.1%); 1, 2-dichloroethane (23.1%); 

ethylbenzene (23.1%); trichloroethene (15.3%) (Fig.2). Measured of vinyl chloride (92 µg/L); 1, 
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2 dichloroethane (36 µg/L); 1, 1 dichloroethene (8.5 µg/L); trichloroethene (7.8 µg/L) exceeded 

the relating drinking standards (Table 1). The W2 at (0.23 km) contained the highest vinyl 

chloride concentration.  

Neither cell viability, nor NK function were observed to be affected by exposure of trout 

leucocytes to groundwater (data not shown). At the highest concentration (1%) significant 

inhibition of immunocapacity (M1, the proportion of cells that engulfed of at least one bead) and 

immunoefficiency (M2, the proportion of cells that engulfed of at least three beads) occurred in 

4/13 wells at (1.19, 1.15, 2.75 and 5.13 km) and (1.19, 1.15, 1.54 and 4.68 km) respectively 

(Figs.3 and 4). However, in (0.03 and 0.25%), both M1 and M2 were significantly inhibited by 

the exposure of immune cells to groundwater samples only at 4.31 km.  

Exposure to well water from 9/13 (70%) samples increased lymphocytes proliferation when 

stimulated with LPS (lymphocytes B). while only 15 % of the well water samples stimulated 

lymphocyte T proliferation when stimulated with PHA.  However, at the lowest exposure 

concentration lymphocyte T proliferation was significantly decreased at low concentrations for 

5/13 (38%) of wells (Figs.5 and 6). However, T lymphocyte proliferation (1.7 and 1.9-fold with 

respect to controls) at 1.54 and 5.13 km respectively was rather less pronounced than B 

lymphocyte proliferation (2.3 and 2.5-fold relative to the controls) at 0.23 and 2.75 km 

respectively, suggesting that cell-mediated immunity was less affected than humoral mediated-

immunity.  
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4. Discussion 

In this study, we evaluated the contamination and the immunotoxic effects induced by Mercier 

groundwater on the immune system.  Presence of VOCs in Mercier groundwater is indicative of 

subsurface contamination. The concentrations of VOCs were highly variable across wells (Table 

1). In some samples, the parent compound although not detected, could have degraded into others 

compounds that were not analyzed. This suggests that many VOCs might degrade as they are 

transported through the water table as a result of natural attenuation process (Bi et al., 2011). 

Therefore, the absence of detectable concentration of VOCs may be due to degradation levels 

under analytical detection capabilities (Barnes et al., 2008). 

The VOCs identified in certain groundwater samples are known to exert combined effects 

(induction and/or inhibition) on the immune system using mammalian model (Hsieh et al., 1990; 

Zabrodskii et al., 1997; Zabrodskii et al., 2006). However, their effects on aquatic organism are 

less reported. In this study, we tried to make a link between immunotoxic effects observed in 

cells exposed to groundwater samples and the presence of various contaminants detected in 

effluent. However, due to the complex mixture of toxic substances involved, it is difficult to 

distinctly find the cause-effect relationship. In our study, the results show that pronephric 

macrophages exposed in vitro to groundwater have significantly lower activity even if the 

samples were taken at farther distances than the lagoons effects independent of distance. 

Moreover, neither cell viability nor NK activity was affected after exposure to water samples.  

Furthermore, the chemicals in groundwater samples which have suppressed phagocytosis 

increase the risk of  infectious diseases (Frouin et al., 2008). The results revealed that a low 
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number of samples (4/13) reduced phagocytosis activity of cells compared to unexposed cells, 

which would suggest immunosuppressive effects. The immunosuppressive effects could indicate 

compromised immunocompetence in trout. Kakuta, 1997, moreover observed a decrease of 

phagocytotic activity in blood cells of goldfish exposed to treated sewage and phagocytotic 

activity was suppressed after one week exposure of trout to municipal effluent (Salo et al., 2007). 

In vitro exposure using primary cultures of trout leucocytes appears to respond similarly to fish 

exposed to effluent with respect to immune activity (Gagné et al., 2013).  

Despite the presence of chemicals in the 0.23 km samples, it seems that exposure had no effect 

on immune cells except on the proliferation response of lymphocyte B which was increased at 

the highest concentration (1%). Immune enhancement may result in the loss of regulation within 

the immune system and can lead to adverse effects (Frouin et al., 2008). It appears that the 

observed immune response in this study, may reflect the combined effects of several chemicals. 

Thus, exposure to complex mixtures can lead to different responses that may differ from the 

response caused by exposure to a single chemical. However, competitive inhibition may occur as 

one of the possible interactions between the chemicals such as (trichloroethylene and vinyl 

chloride) (Pohl and Scinicariello, 2011).  

The chemicals present in groundwater samples appear to have biphasic impact of the 

proliferative response  of fish lymphocytes induced by  PHA- and LPS with stimulation at higher 

concentration (1 %) and  inhibition at lower concentration (0.03 and 0.25%). In previous study, 

mice exposed to a mixture of benzene and toluene in drinking water for 28 days completely 

inhibited immunotoxic effects (Increased T- and B cell mitogenesis ) (Hsieh et al., 1990). In 

Hoeger et al. (2004), proliferation of conA and LPS-stimulated lymphocytes was likewise 

increased after exposure to sewage effluent. 
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5. Conclusions  

In conclusion, this study provides some insights to the immunotoxic effect of groundwater 

contaminated by industrial wastes activities to rainbow trout leucocytes. The data suggests that 

chemicals were able to account for the observed effects. A stimulation of lymphocytes 

proliferation and an inhibition of phagocytosis occurred in (5/13) of samples at (0.23, 1.15, 1.19, 

1.54, and 2.74 km). However, due to the complex mixture of toxic substances involved, it is 

difficult to find the cause-effect relationship.  
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 Fig.1. Sampling Wells at different distances around Mercier lagoons in campaign October 2009 (Modified 

map provided by the Ministry of Sustainable Development, Environment and Parks of 

Quebec, 2009). W1: 0.22 km; W2: 0.23 km; W3: 0.85 km; W4: 1.19 km; W5: 1.15 km; W6: 

1.54km; W7: 2.75 km; W8: 5.13 km; W9: 4.68 km; W10: 4.39 km; W11: 6.26 km; W12: 5.39 

km; W13: 4.31 km. 
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Fig.2. Frequency of occurrence, mean and maximum of concentration for VOCs detected in Mercier 

groundwater in campaign October 2009 (no replication in the measurement).  
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Fig.3. Phagocytic response of trout macrophages following 3 hours of pre-incubation with Mercier 

groundwater and 18 hours with beads (M1 : cells engulfed one bead and more). Data are 

represented as mean ±SD (n=8) and asterisks indicates significant difference (p˂0.05) from 

control. 
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Fig.4. Immunoefficiency of trout macrophages following 3 hours of pre-incubation with Mercier groundwater 

and 18 hours with beads (M2 : cells engulfed three beads and more). Data are represented as 

mean ±SD (n=8) and asterisks indicates significant difference (p˂0.05) from control. 
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 Fig.5. Effects of various concentrations of Mercier groundwater on trout leucocytes proliferation, stimulated 

with (a) PHA. The data represent the mean with standard error.  Asterisks (*), (**) indicate 

a significant difference from control (p˂0.05, p˂0.01) respectively.  
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Fig.6. Effects of various concentrations of groundwater samples at different distances from Mercier lagoons 

on trout leucocytes proliferation, stimulated with (b) LPS. The data represent the mean with 

standard error.  Asterisks (*), (**), (***) indicate a significant difference from control 

(p˂0.05, p˂0.01, p˂0.001) respectively.  
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3.2. Effets immunotoxiques d’un site d’incinération de déchets 

industriels sur la  truite (Oncorhynchus mykiss) exposée aux eaux 

souterraines  

Article 2: Immunotoxic effects of an industrial waste incineration site on 

groundwater in rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) 

Auteurs  

Nadjet Benchalgo, François Gagné, Michel Fournier 

              

            Publié dans Journal of Environmental Sciences. 

Contribution personnelle  

Mon rôle a consisté à faire l’échantillonnage, à planifier les expériences, à faire les 

analyses et l’interprétation des résultats et à rédiger l’article à titre d’auteur principal. 

Contribution des coauteurs  

Dr Michel Fournier, mon directeur de recherche et Dr François Gagné co-directeur  ont 

participé à la planification des expériences, à l’analyse des résultats ainsi qu’à la 

correction du manuscrit.  
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RÉSUMÉ 

Le rejet des déchets organiques issus de l'industrie pétrochimique dans les lagunes de 

l’arrondissement de Mercier a provoqué une grave contamination des eaux souterraines. 

L'objectif de cette étude était de déterminer le potentiel immunotoxique de trois puits  à des   

distances  croissantes du  site de l'incinérateur (1,17; 2,74 et 5,40 km). Les truites arc-en-ciel ont 

été exposées à des concentrations croissantes pendant 14 jours. L’immunocompétence a été 

caractérisée par la phagocytose, la  prolifération des lymphocytes, l'analyse du cycle cellulaire et 

l'apoptose. Une augmentation significative de la réponse innée (phagocytose) et de la réponse 

immunitaire spécifique (prolifération des lymphocytes B) ont été observées chez les truites 

exposées à l'eau échantillonnée du puits à 2,74 km. De plus, l'activité phagocytaire a été 

supprimée chez les groupes à 1,17 et 5,40 km. La proportion de lymphocytes en phase S a été 

significativement augmentée par l’eau des puits à 2,74 et 5,40 km, tandis que les lymphocytes en 

phase G0/G1 ont diminué chez les poissons exposés aux eaux des trois puits. En outre,l'apoptose 

des lymphocytes induite par la dexaméthasone (DEX) était significativement réduite chez les 

groupes à 2,74 km. Le ratio apoptose induite / apoptose était plus faible chez les groupes à 2,74 

et 5,40 km. En résumé, nos expériences ont montré que l'exposition au mélange de composés 

organiques présents dans les eaux souterraines de Mercier module la phagocytose et la 

prolifération cellulaire, perturbe le cycle cellulaire et réduit le ratio  apoptose induite / apoptose. 

Pour conclure, les eaux souterraines échantillonnées au voisinage de l'incinérateur pourraient  

avoir un impact sur l’immunocompétence chez les poissons exposés.  
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3.3. Étude des biomarqueurs chez la truite exposée aux eaux souterraines 

contaminées  

Article 3: Biomarkers study of in rainbow trout exposed to industrially 

contaminated groundwater 

Auteurs 

Nadjet Benchalgo, François Gagné, Michel Fournier 

 

Publié dans Journal of Xenobiotics. 

 

Contribution personnelle 

Mon rôle a consisté à faire l’échantillonnage, à planifier les expériences, à faire les analyses et 

l’interprétation des résultats et à rédiger l’article à titre d’auteur principal.   

 Contribution des coauteurs 

Dr Michel Fournier, mon directeur de recherche et Dr François Gagné co-directeur  ont 

participé à la planification des expériences, à l’analyse des résultats ainsi qu’à la correction du 

manuscrit.  

 

 

 

 



 

  89 

RÉSUMÉ 

Le déversement de déchets liquides des industries chimiques et pétrochimiques dans les lagunes 

de Mercier situées à 20 km au sud de Montréal, au Québec, a provoqué une importante 

contamination des eaux souterraines par les polluants industriels. Le but de cette étude était 

d’étudier les effets toxiques d’une exposition de 4 et 14 jours  aux eaux de trois puits situés à des 

distances croissantes 1,2; 2,7 et 5,4 km de la source de la contamination. Plusieurs biomarqueurs 

ont été mesurés chez Les truites tels que les biomarqueurs de la détoxication (éthoxyrésorufine 

O-dééthylase (EROD) et l’activité du glutathion S-transférase) et ceux des lésions tissulaires 

(peroxydation lipidique (LOP) et les cassures de brins d’ADN). Les résultats ont montré que 

l’activité ERO a été significativement induite dans le tissu hépatique à 1,2 et 5,4 km, tandis 

qu’elle était inhibée à 2,7 km. Par ailleurs, l’activité GST a été augmentée de façon significative 

chez les poissons exposés aux eaux de puits à 2,7 km (3.1%). Toutefois, la peroxydation 

lipidique n’a pas été affectée chez  tous les groupes. Une induction significative du dommage à 

l’ADN a été observée chez les poissons exposés aux eaux des trois puits. En conclusion, les 

données suggèrent que la libération des contaminants des lagunes dans les eaux souterraines 

entraine une augmentation dans la biotransformation des hydrocarbures aromatiques  coplanaires 

et des dommages à l’ADN.  
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CHAPITRE 4: IMMUNOTOXICOLOGIE DES EAUX DE L’UTES 

CHEZ LA TRUITE ARC-EN-CIEL 
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4.1. Étude in vivo des effets immunotoxiques d’une exposition aiguë de 

la truite aux eaux de l’UTES traitées et non traitées  

Article 4: The effects of treated groundwater effluent on the immune 

system of rainbow trout (Oncorhychus mykiss) 

 

Auteurs 

Nadjet Benchalgo, Francois Gagné, Michel Fournier 

 

Soumis au journal 

Environmental Pollution 

 

Contribution personnelle 

Mon rôle a consisté à faire l’échantillonnage, à planifier les expériences, à faire les 

analyses et l’interprétation des résultats et à rédiger l’article à titre d’auteur principal. 

Contribution des coauteurs 

Dr Michel Fournier, mon directeur de recherche et Dr François Gagné co-directeur  ont 

participé à la planification des expériences, à l’analyse des résultats ainsi qu’à la 

correction du manuscrit.  
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RÉSUMÉ 

Le but de cette étude était d’évaluer l’immunotoxicité de l’eau souterraine  de Mercier au niveau 

de l’UTES chez des truitelles femelles (O.mykiss) par deux approches in vitro et in vivo.  Les 

poissons ont été exposés pendant 96 heures à des concentrations croissantes (0%, 6,25%, 12,5%, 

25%, 50% et 100%) de l’effluent avant traitement et après traitement. In vitro, les leucocytes ont 

été exposées aux mêmes concentrations de l’effluent traité et non traité.  L’immunocompétence a 

été évaluée par l’activité et l’efficacité de la phagocytose, la réponse de la prolifération des 

lymphocytes stimulée par des mitogènes et l’activité des cellules NK-like. Les résultats de l’in 

vitro et in vivo ont révélé que la cytoxicité des NK a été affectée significativement dans un 

rapport cellules cibles/cellules effectrices de 20 :1 et 40 :1. Cependant, la viabilité et l’activité 

phagocytaire des macrophages n’ont pas été affecté par l’exposition. In vivo, les résultats 

indiquent que  la phagocytose a été significativement réduite chez les truites exposées aux deux 

types d’effluent. La prolifération des lymphocytes T et B  a été stimulée dans les deux études in 

vitro et in vivo.  Ces résultats suggèrent que les eaux souterraines de Mercier même traitées, 

augmentent l’activité cytotoxique, la prolifération des lymphocytes impliqués dans la production 

des anticorps, avec une inhibition concomitante de la phagocytose. Par conséquent, les eaux de 

l’UTES rejetées après traitement dans les eaux de surface pourraient constituer une menace 

sérieuse pour les organismes qui y vivent.   
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² Emerging Methods, Aquatic Contaminant Research Division, Environment Canada,  
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ABSTRACT 

The aim of this study was to examine the immunotoxicity of treated Mercier groundwater on juvenile 

female Rainbow Trout (O.mykiss). In this work we investigated these effects both for in vitro and in 

vivo exposure.  Immunocompetence was assessed by the activity and the efficiency of phagocytosis, 

the proliferation response of lymphocytes under mitogen stimulation and the activity of Natural killer 

cells (NK-like). For in vitro exposure, leucocytes were exposed to increasing concentrations (0%, 

6.25%, 12.5%, 25%, 50% and 100% v/v) of effluent before and after UTES treatment (Unit 

groundwater treatment).  For in vivo exposure, fish were exposed for 96 hours to the treated and no 

treated effluent at increasing concentrations.  Both in vitro  and in vivo exposure revealed that  NK-

like activity was significantly affected by the treated effluent at 12.5% and 25% than the no treated 

one at an effector/target cell ratio of 20:1 and 40:1. The results indicate that phagocytosis was 

significantly reduced in vivo in both treated and no treated effluent. T and B lymphocyte proliferation 

in fish from both groups was stimulated in both in vitro and in vivo exposure . However, the results 

suggest that UTES treated groundwater effluent, increase cytotoxic activity and lymphocytes 

involved in antibody production, with a concomitant decrease in phagocytosis activity. 

Consequently, the waters of the UTES discharged after treatment in surface waters could pose a 

serious threat to the organisms living there. 

Keywords: UTES, Rainbow Trout, Phagocytosis, NK-like cells, lymphocytes proliferation. 
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Introduction 

Most domestic and some industrial wastewaters are processed by municipal wastewater treatment 

plants. The Mercier’s Esker is facing a major problem of soil contamination and pollution of 

groundwater in response to oil spills in the old Mercier lagoons. A mixture of liquid chemicals 

present in the site was moved along the groundwater flow into the aquifer threatening the health 

of ecosystems. This situation has required UTES installation (Unit groundwater treatment) at a 

distance of 275m from the source area of contamination to counteract the possible contamination 

of groundwater.
1
 UTES installation consists of three pumps at the unit level that create a 

hydraulic trap to prevent contaminated water to spread into the aquifer. Indeed, the pumped 

water is supposed to be treated and then discharged into Esturgeon River. Moreover, the 

additions of a treatment which consist of removing residual iron by the addition of hydrogen 

peroxide, chlorine, coagulant (iron) and polymer to remove bacteria, hydrocarbons and heavy 

metals. Thereafter, the water obtained is decanted and filtered through a sand filter. At the end of 

the process, the treated effluent will be routed into the river (Figure 1). These are important steps 

to contain the contamination from spreading, since an initial analysis of water samples after 

treatment of UTES has detected polycyclic aromatic hydrocarbon (PAHs), volatile organic 

compounds (VOCs) and heavy metals.
2 

However those contaminants are found in mixtures so 

that synergetic effect can take place. Several studies have shown the potential for volatiles 

organic compounds to affect immune system.
3 

Exposure of fish to heavy metals contributes to 

various disorders, including immunotoxicity 
4
, and can lead to immunosuppression.

5, 6
 PAHs are 

known for their immunomodulatory potential. The immune system of fish is very sensitive to this 

group of compounds as these can affect both non specific and specific immunity.
7
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 It has been demonstrated that immunosuppression caused by many chemical exposures has been 

positively correlated with decrease resistance to infections in fish populations.
6,8,9

  

Previously, both innate and specific immune responses have been used as sensitive biomarker of 

xenobiotics effects.
 6,10,11,12,13,14,15

 Innate immunity is mediated principally by, granulocytes, 

monocytes/macrophages and Natural Killer-like cells. The macrophages and granulocytes are 

responsible for the internalization and destruction of foreign microorganisms.
8,13

 Phagocytosis 

activity has been described as an attractive biomarkers of hydrocarbon pollution in fish.
7
 NK-like 

cells consist of spontaneous cytotoxic action against several different targets: cancerous cell 

lines.
16

 Several xenibiotics have been examined for their ability to modulate NK-like cells 

activity.
11

  The specific immune responses is performed principally by B and T cells, which are 

involved in the production of humoral factors  (antibodies) and cytotoxic cells (cytokines) to 

support the destruction of infected cells.  

In vitro studies have several advantages compared to in vivo studies. These tests eliminate 

interaction that occur within the body (endocrine vs immune system). Otherwise, an in vivo study 

takes into account modes of pollutants actions and physiological response of organism. In vivo 

studies are generally used to confirm the effects observed in vitro. 

On the other hand, once water is treated with UTES to removed contaminants will they still 

target the immune system of aquatic organisms. The objective of this study was to assess the 

immunotoxic potential of Mercier groundwater prior and after UTES treatments on juvenile 

female trout. The immune competence was assessed by measuring phagocytosis, the activity of  

natural cytotoxic cells and lymphoblastic proliferation capacity in the presence of mitogens on 

kidney immune cells of rainbow trout. 



 

  104 

Materials and methods 

Fish collection and maintenance 

Juvenile Rainbow Trout (O. mykiss) weighing 21.3 ±6.2 g, were obtained from a local fish farm 

“Alleghanys” located at Saint Alexis des Monts, Quebec, Canada. They were kept for a minimum 

of 2 weeks in 300-L tanks at 15°C under a photoperiod of 12 h light / 12 h dark and constant 

aeration. They were fed daily at a rate of 2% body weight with food pellets.  

Exposure to UTES effluent before and after treatment 

1- In vitro exposure 

 For in vitro exposure, a volume of 1000 mL of water samples were collected from UTES. 

Samples were placed immediately on ice packs in portable cooler and they were stored at 4°C 

until exposure. Before exposure, each sample was filtered with a 0.22 µm cellulosic membrane to 

remove microorganisms.  

2-  In vivo exposure 

 a composite or grab volume of 100 L of water samples were collected at UTES (before and after 

treatment) during the morning hours in June and the samples were stored at 4°C until exposure. 

The physico-chemical parameters of pH, conductivity and temperature were determined 

according to standard methods of Quebec’s Centre d’expertise en analyse environnementale.
17

  

Six plastic vessels (31 cm diameter x 44 cm height, 20 L capacity) were filled with 15 L of water 

sample using polyethylene plastic bags. 48 juvenile Rainbow Trout were distributed to each tank 
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and were exposed to increasing concentrations of UTES water (6.25%, 12.5%, 25%, 50% and 

100%) for 96 hours at 15°C. The control group and the dilution water consisted of UV- and 

charcoal-treated tap water from the City of Montréal (Quebec, Canada). The treatment exposure 

groups and the control were performed in duplicate (n= 2x5). During the experiment parameters 

such as temperature, dissolved oxygen content, pH and conductivity were measured daily. All 

chemicals were obtained from the Sigma chemical company (Ontario, Canada) unless 

specifically identified. Fish (n = 8) were humanely anaesthetized with tricaine methanesulfonate 

(MS222) at 0.1% concentration after 96 hours in accordance with the recommendations of the 

animal care committee. The head-fork length and body weight were measured.  

Isolation of pronephros leucocytes  

The anterior kidney was removed under sterile conditions and crushed with a 2-mL glass grinder 

(Wheaton Scientific, New Jersey, USA) containing 1 mL of sterile RPMI 1640 (Sigma-Aldrich, 

Ontario, Canada) supplemented with heparin (10 U/mL; Organon Tecknika, Ontario, Canada), 

HEPES (10 mM), penicillin/streptomycin (100 U/mL and 100 mg/mL respectively), and 10% fetal 

bovine serum (FBS). The cell suspension of head-kidney was centrifuged at 485 x g for 30 min 

and washed twice in RPMI media without heparin. The ratio of live/dead cells was assessed 

microscopically with a hemacytometer (Bright-line, Pennsylvania, USA) using trypan blue 

exclusion (0.4%) and the suspension was adjusted to 1.10
6
 live cells/mL.  
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Phagocytosis  

Phagocytic activity was assessed using fluorescently labeled beads in accordance with the 

protocol of Brousseau et al.
18

  A volume of 500 µL of each cell leukocyte suspension was 

incubated for 18 hours at 15°C with fluorescent latex beads (diameter of 1.71 µm; Polysciences, 

Pennsylvania, USA) at a 100:1 bead-to-cell ratio. After the incubation period, the cell 

suspensions were layered over 4 mL of RPMI supplemented with 3% bovine serum albumin and 

centrifuged at 150 x g at 4°C for 8 minutes to remove the free beads adsorbed at the surface of 

cell membranes. The cell pellets were resuspended and fixed in 0.5% formaldehyde and 0.2% 

sodium azide in phosphate-buffered saline (PBS). Cells were then analyzed using a FACScan 

flow cytometer (Becton Dickinson, California, USA) and 5000 events were recorded. Two 

endpoints determined the percentage of macrophages that engulfed one bead or more (M1: 

phagocytic activity) or three beads or more (M2: phagocytic efficiency). The data were expressed 

as the percentage of cells that engulfed one bead or more and three beads or more. 

Lymphocyte proliferation 

Cells were plated at 5 x 10
5
 cells/well in round-bottom microplates and incubated with 20 μg/mL 

of phytohemagglutinin (PHA), a mitogen activator of lymphocyte T, and with 250 μg/mL of 

lipopolysaccharide (LPS), a mitogen activator of lymphocyte B. After 72 hours of incubation, 0.5 

µCi/well of [³H]-methyl thymidine (6.7 Ci mmol
-1

;MP Biomedical, Ohio, USA) was added, and 

plates were incubated for a further 18 hours at 15°C. Cells were harvested with a semi-automatic 

cell harvester (Skatron Instruments As, Lier, Norway) on a fibreglass filter (Skatron Instruments 

As). Radioactivity was measured with a microbeta Trilux scintillation counter (Perkin Elmer, 
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Toronto, Canada).The raw data were expressed as counts per minute (CPM), and the results were 

presented as CPM stimulated cells (PHA or LPS).  

NK-like activity 

Pronephros NK-like cell mediated lysis of murine lymphoma cells (YAC-1) was determined by a 

flow cytometry according to Brousseau et al.
18

 method. An aliquot of 1 ml containing 1x10
7
 

Target cells (YAC-1) was stained with 10 µl of (3,3-dioctadecyloxacarbocyanine dye (DIO); 

Sigma-Aldrich) and incubated at 37°C with 5% of CO2 for 20 min. DIO was used to label the 

membrane of (YAC-1). After incubation,  stained target cells were washed twice in RPMIc  and 

adjusted to 1x10
6 

cells/mL. Effector (pronephros leucocytes) and target (YAC-1 tumor cell line) 

cells was pipette at ration of 40:1, 20:1 and 0:1.  A total of 30,000 targets cells and effectors were 

adjusted to yield a total volume of 330 µL. The cell mixtures were centrifuged at 350xg for 1 min 

to bring cells and effectors onto contact. The cells were thus incubated at 15°C for 18h in the 

dark. At 30 min prior flow cytometry analysis, 15 µL of propidium iodide (1mg/mL; PI) was 

added to each tube when (YAC-1) membranes are disrupted by effectors.  Data were acquired by 

FACScalibur (Becton Dickinson) flow cytometer with a threshold set at FL1 (DIO+ cells) plots   

and 3000 events were recorded and analyzed for viability. Data are expressed as the percentage 

of target cells mortality.  
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Statistical analysis 

Results are expressed as mean±S.E. Data were analyzed by one-way analysis of variance 

(ANOVA) followed by Tukey HSD post-hoc for specific comparison of means (p ≤ 0.05). 

Analysis was performed using Statistica for Windows (Version 7.0, StatSoft Inc., 1995).  

Results 

During the course of exposure experiments, the water temperature (14.8±0.74), pH (7.86±0.30), 

conductivity (2.85µS±0.17) and dissolved oxygen percentage (87.2±3.11) were stable in all 

groups  treatment.  

Based on the previous chemical analysis of effluent after treatment 
2
 (Prime and Fournier 2008, 

Mdedd) done by CEAEQ (Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Quebec, Qc, 

Canada), showed the presence of different classes of contaminants (Table 1);  volatile organic 

compounds (VOCs), polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), pesticides, nonyl phenol 

ethoxylates (NPE), drug residues and heavy metals. 

Firstly, the results of in vitro exposure revealed that phagocytosis and viability were no affected 

(data not showed). However, T and B lymphocyte proliferation in fish from both groups was 

stimulated (Figure 2). NK-like activity was significantly affected by the treated effluent at 12.5% 

and 25%  compared to the no treated one at an effector/target cell ratio of 20:1 and 40:1     

(Figure 3).  

 The condition factor (i.e. fish total weight/fork length) was not significantly affected by the 

exposure to UTES effluent in all groups (data no shown) and the leucocytes concentration in 
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group exposed to treated effluent showed a slight reduction in level compared  with group 

exposed to untreated effluent, but the results remained no statically significant  as well (Figure 

4).  In our study, no mortality and non external lesions were observed. 
 

Phagocytosis activity (M1) was significantly decreased at 25% v/v of the effluent after treatment 

and at 50 % v/v of the effluent before treatment. The phagocytosis efficiency (M2) was also 

decreased in groups 12.5% and 25 % of effluent after treatment and at 50% of effluent before 

treatment (Figure 5).  
 

Moreover, the in vitro functionality of lymphocytes measured by their proliferation in the 

presence of mitogens used was significantly affected in groups exposed to UTES effluent after 

and before treatment. The proliferation of both lymphocytes B and T was enhanced at 50% v/v 

before treatment. Lymphocytes proliferation was significantly enhanced in groups exposed to 

treated effluent at 25% v/v for lymphocytes T and 25% and 50% for lymphocytes B (Figure 6).  

NK-like activity was examined in trout exposed to increasing concentrations of UTES effluent 

before and after treatment (Figure 7). The results indicated that NK-like activity was not 

significantly affected by the untreated effluent. However, at the effector/target cell ratio of 20:1, 

significant change in cytotoxicity towards YAC-1 tumor cells was observed at 25% v/v groups 

exposed to treated UTES effluent. At a ratio of 40:1, significant cytotoxicity was observed at 

12.5% v/v.   

Discussion  

Based on previous results of chemical analysis of treated water of UTES, 
2
 the analysis  showed 

that UTES process does not completely eliminate pollutants as VOCs, HAPs and some heavy 
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metals were measured at concentration above the detection limit concentration in samples 

collected postiori UTES treatment. Among these compounds, we will quote; vinyl chloride 

(8.7µg/L), cis 1,2-dichloroethene (100µg/L), 1,1-dichloroethane (6.3 µg/L), benzene (5.1 µg/L), 

toluene (9.4 µg/L), chlorobenzene (9.3 µg/L), naphthalene (1.5 µg/L), phenol (2.7 µg/L), 

formaldehyde (42 µg/L) , nonyl phenol ethoxylates l (NP1EO 0.11 µg/L; NP11EO 0.06µg/L; 

NP12EO 0.06µg/L), bisphenol A (24 ng/L), clofibric acid (3400 ng/L),  iron (17 µg/L) and 

manganese (190 µg/L).  Certain substances concentrations were above the recommended norm 

(see table 1) (e.g., 1,2-dichloroethane, cis1,2-dichloroethene, ethylbenzen, 1,1,2 trichloroethane, 

bromide and arsenic,  while others substances concentrations measured pose no risk of exposure. 

However, some synergistic and antagonistic effects between pollutants may be involved. Thus, 

the observed effects could not be attributed solely to one substance, but rather to a mixture of 

contaminants. This type of additive effect can also be suspected for others molecules detected in 

UTES effluents. A various in vitro and in vivo studies have shown the potential for those 

contaminants to adversely affect the immune system.
3
 Our result obtained in this study, it turns 

out that fish cells behave in vivo they behave in vitro. Furthermore, tests conducted in vitro have 

confirmed the results of in vivo but only for NK activity and lymphocytes proliferation. 

The various classes of contaminants identified in UTES effluent may exert combined effects 

(induction and/or inhibition) on the immune system in trout. In this study, we tried to make a link 

between immunotoxic effects observed in trout exposed to UTES treated and untreated effluent 

and the presence of divers classes of contaminants in effluent. However, due to the complex 

mixture of toxic substances in the effluent involved, it is difficult to distinctly find the cause-

effect relationship.  
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The immune system of trout exposed for 96 hours to treated and untreated UTES effluent, was 

affected in an acute manner at the phagocytosis activity and lymphocyte T and B proliferation 

levels. The NK-like activity was affected significantly only by treated effluent. Otherwise, the 

crude effluent is composed mainly of volatiles organic compounds according to the report of 

Boulet and Walsh. 
20

 It is therefore possible that VOC might have contributed to the 

immunosuppressive effect observed in trout. 

In this experiment, 96 hours exposure to UTES effluent significantly suppressed phagocytosis at 

concentration ranging from 12.5 to 50 %. This is in line with experiment done with Mytilus 

edilus mussels, where immunosuppression was observed in exposure for 21 days to 12.5%, 25%, 

50% and 100% to treated and untreated municipal wastewaters.
21

 It is assumed that the effluent 

even after the process applied to the water treatment unit, remains contain chemicals able to 

reduce the head kidney macrophages ingestion of latex beads. In the acute dichloroethane 

toxicity, phagocytosis activity remained significantly decrease in mice.
22

 Dichloroethane and 

trichloroethylene are immunosuppressive compounds.
23

   

The occurrence of heavy metals which abound in UTES effluents, this suggest that at least a part 

of the immunotoxic effects observed  may be related to the presence of heavy metals in the 

effluent. Exposure to heavy metals altered phagocytic activity of aquatic organisms.
24

 Manganese 

and iron are reported to generate immunosuppressive effects in humans and animals.
25

 Thus, 

chemical-induced immunosuppression may results in increased susceptibility incidence of 

infection disease.
26

 

Hoeger et al. 
27

 observed in their study enhancement in proliferation responses of blood 

lymphocytes-LPS and ConA-stimulation after exposure rainbow trout for 27 days to municipal 
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effluent, while in the present study in vitro proliferation of lymphocytes B and T were enhanced 

after 96 hours suggesting difference in effluent composition, origin of lymphocytes and either 

time-dependant effects in fish. Another potential immunotoxic group of compounds in effluent 

are PAHs as these can affect both non specific and specific immunity.
7
 PAH are considered as 

immunosuppressive class of contaminants depending on concentration and type of contaminants 

and on the species studied. Indeed, PAH have suppressed both B and T cells proliferation in 

humoral response.
28

 Conflicting responses are due to the dose and the compound tested in fish 

and mammals.
29

  

Levin et al. 
30

 reported that PCB might increase lymphocytes proliferation and suppress 

phagocytosis, but stimulation could reflect a response of the most immunocompetent cells. 
31

 

PHA-induced proliferation was increased in the 1 µg exposure of PCB in Atlantic salmon. 
32

 

NK-like activity was significantly increased 3- and 3.36-fold at12.5% and 25% v/v treated 

effluent concentration at the effector/target cell ratio of 40:1 and 20:1 respectively, suggesting 

that T cells involved in tumor recognition were activated by the treated effluent.  Muller et al. 
8
 

reported in their study, that exposure to treated effluent increases NK activity in rainbow trout 

but after 30 days of exposure.  Thus, immune stimulation may result in the loss of regulation 

within the immune system and can lead to adverse effects.
26

  

Some nonylphenol were shown to act as estrogenic disruptors and the immune system of fish is 

very sensitive to endocrine disruptors. 
33 

It is possible that nonylphenols might affect the immune 

system of aquatic organism indirectly by disruption of immune system and endocrine natural 

interaction.
34

 In vitro exposure to Carassius auratus lymphocytes and macrophages to bisphenol 

A significantly induced lymphocyte proliferation.
35

 The induction of lymphocytes proliferation 
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and NK activity in trout exposed to UTES effluent could have been the result in part at least of 

the presence of estrogenic disruptors (e.g., bisphenol A and nonylphenol).  

Conclusion 

In vivo, the exposure to UTES effluent revealed that phagocytosis was influenced by both 

effluents in decreasing order while lymphocytes proliferation and NK-like activity were 

enhanced. In conclusion our study consolidated the hypothesis of an immunomodulatory effects 

associated with exposure to UTES treated and untreated effluent. UTES effluent could induce 

acute immunotoxicity and weaken the immune system in exposed organism living in the 

receiving water and could have an important impact on the survival in the long term.   From the 

results obtained in this study we could think that UTES cannot restore Mercier groundwater. In 

fact, the unit behaves rather like a hydraulic containment which limits the propagation of 

dissolved contaminants in the groundwater. An optimization of UTES is required by integrating 

an ozonation system. The present treatment is not at the forefront of technology. Peroxides have 

a slight effect on PAHs and VOCs whereas ozonation can oxidize VOCs and make them soluble 

preventing their release into the atmosphere. The treatment with chlorine could introduce an 

additional problem by forming carcinogenic chlorinated derivatives.  
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Table1. Organic compounds detected in UTES treated effluent (Data presented only 

compounds with concentration above limit detection). Criteria groundwater 

concentration concern only compounds with concentrations above limit 

recommended (Prime and Fournier, 2008). 

Chemical Measured Conc. Unit Detection Criteria 

class Compounds limit groundwater

VOC Vinyl chloride 8.7 µg/L 0.2 2.4 ³⁶

1,1-dichloroethene 0.48 ˗ 0.22 ˗

Trans1,2dichlorethylene 1.1 ˗ 0.09 50 ³⁸

1,1-dichloroethane 6.3 ˗ 0.07 ˗

Cis1,2-dichloroethene 100 ˗ 0.07 50³⁸

Chloroforme 0.83 ˗ 0.12 ˗

Benzene 5.1 ˗ 0.03 2.2 ³⁷

1,2-dichlorethane 6.9 ˗ 0.09 1.5³

⁷

Trichloroethene 1.2 ˗ 0.09 ˗

Toluene 9.4 ˗ 0.03 ˗

1,1,2-trichlorethene 1.8 ˗ 0.07 0.59³

⁷

1,3-dichloropropane 6.9 ˗ 0.02 ˗

Chlorbenzene 9.3 ˗ 0.03 ˗

Ethylbenzene 6 ˗ 0.02 2.4³⁹

m,p-xylenes 6 ˗ 0.05 ˗

O-xylene 3.2 ˗ 0.02 ˗

1,2-dichlorobenzene 0.10 ˗ 0.06 ˗

Phenol 2.7 ˗ 0.05 ˗

Bis(2-chloroethyl ether) 12 ˗ 0.1 ˗

2-chlorophenol 0.11 ˗ 0.05 ˗

Benzylalcohol 1.2 ˗ 0.1 ˗

1,2-dichlorobenzene 0.29 ˗ 0.1 ˗

Formaldehyde 42 ˗ 1.0 ˗

Acetaldehyde 1.5 ˗ 1.0 ˗

˗

PAH Naphthalene 1.5 µg/L 0.1 ˗

Fluorene 0.23 ˗ 0.1 ˗

˗

NPE NP1EO 0.11 µg/L 0.1 ˗

NP11EO 0.06 ˗ 0.03 ˗

NP12EO 0.06 ˗ 0.04 ˗

˗

Pesticide Mecoprop 0.10 µg/L 0.01 ˗

aryloxyacide ˗

˗

Metals Bromide 310 µg/L 0.5 2.4 ⁴⁰

Iodide 13 ˗ 0.5 ˗

Lithium 6.8 ˗ 0.06 ˗

Phosphor 2.8 ˗ 2 ˗

Silicon 5.1 mg/L 0.003 ˗

Arsenic 0.52 µg/L 0.03 0.3⁴¹

Boron 55 ˗ 0.3 ˗

Copper 2.3 ˗ 0.05 ˗

Iron 17 ˗ 0.5 ˗

Manganese 190 ˗ 0.004 50³⁹

Nickel 0.63 ˗ 0.02 ˗

Lead 0.033 ˗ 0.03 ˗

Zinc 1.9 ˗ 0.7 ˗

˗

Others Ammonia 0.28 mg/L 0.02 ˗

Total nitrogen 0.48 ˗ 0.02 ˗

Inorganic carbon 39 ˗ 0.2 ˗

Total organic carbon 1.4 ˗ 0.2 ˗

Calcium 160 ˗ 0.02 ˗

Potassium 4.4 ˗ 0.03 ˗

Magnesium 41 ˗ 0.02 ˗

Sodium 36 ˗ 0.02 ˗

Sulfate 220 mg/L 0.3 ˗

Bisphenol A 24 ng/L 0.5 ˗

Cholesterol 29 ˗ 0.5 ˗

Clofibric acid 3400 ˗ 5 ˗
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Fig.2. Proliferation responses of head-kidney lymphocytes stimulated with PHA  (T lymphocytes) and LPS (B 

lymphocytes) in leucocytes exposed to UTES effluent (A: untreated; B: treated) in vitro. 

Asterisks indicate significant difference from controls (* p ˂ 0.05; ** p ˂ 0.01). 
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Fig.3. NK cytotoxic activity against cancerous cells YAC-1 in Rainbow Trout exposed to various 

concentrations of UTES effluent (A: untreated; B: treated) following in vitro exposure. 

Asterisks indicate significant difference from controls (* p ≤ 0.05). 

 

 

 

 



 

  123 

Concentrations  (% v/v)

Control 6.25 12.5 25 50 100

L
eu

ko
cy

te
 c

on
c.

 (
10

6 
ce

lls
/m

L
)

0

10

20

30

40

50

Untreated effluent

Treated effluent
 

 

Fig.4. Measurement of cellular leukocyte concentrations in Rainbow Trout (Oncorhynchus mykiss) after 96 

hours of exposure to a treated and untreated effluent (in vivo).  
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Fig.5. Phagocytosis of Rainbow Trout exposed to various concentrations of UTES effluent (A: untreated; B: 

treated) for 96 hours (in vivo). Data are expressed as the percentage of macrophages having 

engulfed latex beads, M1 (one bead or more) and M2 (three beads or more). * indicates 

significance from controls (p˂0.05). 
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Fig.6. Proliferation responses of head-kidney lymphocytes stimulated with PHA  (T lymphocytes) and LPS (B 

lymphocytes) in Rainbow Trout exposed for 96 hours to UTES effluent (A: untreated; B: 

treated) (in vivo). Asterisks indicate significant difference from controls (* p ˂ 0.05;             

** p ˂ 0.01; ***p ˂ 0.001). 
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Fig.7. NK cytotoxic activity against cancerous cells YAC-1 in Rainbow Trout exposed to various 

concentrations of UTES effluent (A: untreated; B: treated) following 96 hours exposure 

period (in vivo). Asterisks indicate significant difference from controls (* p ≤ 0.05;                 

** p ≤ 0.01). 
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CHAPITRE 5: DISCUSSION ET CONCLUSIONS GÉNÉRALES 
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L’évaluation du risque tient compte à la fois des études physico-chimiques pour définir le niveau 

de contamination  du milieu (exposition) et l’évaluation de la toxicité aigue ou chronique de cette 

contamination afin de prédire leurs effets dans l’environnement (danger). Elle intervient à des 

niveaux d’organisation biologiques entre autres, moléculaire, cellulaire et tissulaire. 

Ce travail de thèse s’inscrit dans ce contexte. Les objectifs spécifiques de ce travail visaient à 1) 

mettre au point et démontrer l’intérêt d’une approche multi-biomarqueurs dans l’évaluation d’un 

site contaminé, afin de mieux cerner les réponses biologiques à des contaminants chimiques suite 

à des expositions in vitro et in vivo et de prédire leurs effets sur l’activité biologique des poissons 

dans l’écosystème aquatique; 2) étudier la relation entre l’exposition à un mélange de toxique, la 

réponse immunitaire, la réponse biochimique, l’apoptose et le cycle cellulaire et enfin; 3) mettre 

en évidence l’action des contaminants non mesurés dans l’étude sur la réponse biologique.  

Ce travail réalisé fait appel à deux classes de biomarqueurs; les biomarqueurs d’exposition et les 

biomarqueurs d’effet. Les biomarqueurs d’exposition sont impliqués dans les mécanismes de 

défence (phagocytose, NK) et de métabolisation de détoxication des xénobiotiques (EROD, 

GST). Ils rendent compte de la  biodisponibilité des toxiques dans le milieu. Alors que les 

biomarqueurs d’effet (exemple; génotoxicité, stress oxydatif (LPO)) signifient que les 

mécanismes de défense n’ont pas été suffisamment efficaces pour contourner l’effet toxique. Ils 

correspondent entre autre à des cibles moléculaires (exemple ; dommage à l’ADN, perturbation 

du cycle celllaire, stress oxydatif). Ainsi, les conséquences peuvent se répercuter au niveau de la 

santé du poisson.  

Deux approches complémentaires ont été intégrées dans l’étude; l’approche in vitro et l’approche 

in vivo. Elles contribuent à une démarche générale d’évaluation des risques suite à une exposition 

aux eaux souterraines contaminées par des substances chimiques. Les  études in vitro présentent 

plusieurs avantages d’évaluation et d’anticipation des effets comparativement aux études in vivo. 

Ces derniers tests permettent d’éliminer les interactions pouvant survenir à l’intérieur de 

l’organisme (système endocrinien vs système immunitaire). Cependant, cet avantage peut être 

considéré comme un inconvénient, étant donné que le test in vitro ne permet pas de savoir 
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comment réagit réellement l’organisme. En effet, une étude in vivo prend en compte les modes 

d’action des polluants et les réponses physiologiques des organismes. Elle permet de confirmer 

les effets observés dans les expositions in vitro.  D’après nos résultats obtenus dans le chapitre 4, 

il se trouve que les cellules de poissons se comportent in vivo comme elles se comportent in 

vitro. Par ailleurs, les tests menés in vivo ont  permis de confirmer les résultats de l’in vitro.  

Un des points forts de notre démarche était de réaliser tous les essais mono-spécifiques dans des 

conditions expérimentales biotiques (espèce et âge) et abiotiques (température, photopériode et 

durée d’exposition) contrôlées. Cela a permis de maitriser aux mieux les facteurs connus pour 

influencer la réponse des organismes. En revanche,  les deux approches n’ont pas pu identifier le 

composé provoquant la réponse, mais elles nous ont informés sur l’activité globale de 

l’échantillon.  Ainsi, le degré de la toxicité du mélange de contaminants de l’eau souterraine de 

Mercier a été indiqué par ces essais biologiques qui nous ont fournit des résultats rapides et un 

diagnostic efficace de la pollution. La caractérisation chimique de ces eaux a montré qu’elles 

contiennent une large gamme de COV dont les teneurs excèdent les normes recommandées pour 

la qualité des eaux potables; chlorure de vinyle (92 µg/L); 1, 2 dichloroéthane (36 µg/L); 1, 1 

dichloroéthène (8.5 µg/L); trichloroéthene (7.8 µg/L) (Tableau1, article 1) (US.EPA, 2006). 

Certains composés ont été détectés à des proportions variées par rapport à l’ensemble des 

échantillons mesurés; vinyle chloride (38.5%); chlorobenzène (30.7%); benzène (23.1%); 1, 2-

dichloroéthane (23.1%); éthylbenzène (23.1%); trichloroéthene (15.3%) (Tableau 1 et Figure.2, 

article 1).  

Le plus grand nombre de COV détectés lors de la campagne d’échantillonnage effectuée 

d’octobre 2002 à Mai 2004 était dans les puits à 0,23 km et à 2.74 km des lagunes.  Ce scenario 

s’est répèté en 2009 et 2010 avec une plus grande concentration du vinyle chloride (92 µg/) et (4 

µg/L) qui était enregistrée respectivement dans les puits à 0,23 km et 2,74 km. Ces résultats 

convergent avec la caractérisation des eaux souterraines qui conclut à l’existence d’une zone 

fortement polluée de 2 km
2 

(Poulain et al., 1985). Cependant, si on considère juste le composé 

chlorure de vinyle, nous remarquerons qu’il y a eu une dilution dans la concentration de ce 

produit dans le panache de la contamination source. D’après Buschek et Alcantar (1995), c’est 

peut être la dispersion du panache de pollution sous l’effet de l’hétérogénéité du milieu qui est à 

l’origine de l’étalement de la pollution et qui a contribué à diluer les concentrations. En plus de la 
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décomposition des contaminants, ces deux mécanismes ont peut être contribué au phénomène 

d’atténuation et ont influencé la configuration des panaches de composés dissous. Plusieurs COV 

pouvaient être transformés ou dégradés dans les eaux souterraines, probablement à la suite du 

procédé d’atténuation naturelle. L’absence de concentration détectable d’un composé volatile 

pourrait être due soit à son atténuation, soit au niveau ci-dessous des capacités de détections 

analytiques (Bi et al., 2011).  

Les concentrations en COV dans l’eau souterraine témoignent donc de la mobilité de ces 

composés chimiques. Cependant la mise en évidence des effets de ces substances présentes dans 

les eaux sur la truite exposée s’est heurtée à la complexité chimique des mélanges en présence et 

celle des processus de biotransformation. En faisant le lien entre les effets immunotoxiques 

observés et la présence de certains contaminants (article 1), il a été difficile de parler de relation 

cause-effet. En ce qui concerne les échantillons où les teneurs n’excédaient pas les normes 

recommandées, ceci n’exclue pas leur effet toxique sachant que l’eau présente un mélange de 

composés chimiques (non mesurés dans l’étude tels que les HAP et les PCB) qui interagissent 

entre eux. Au meilleur de nos connaissances, les données disponibles sur la toxicité des COV 

sont limitées. Le profil de ces eaux vient corroborer les résultats de plusieurs études de 

monitoring sur la qualité des eaux souterraines où les COV sont les contaminants les plus 

communs des eaux souterraines (Golfinopoulos et al., 2001; Han et al., 2012). Il est important de 

rappeler que la région d’étude est une zone agricole, donc il est difficile de discriminer la 

contribution des engrais et des pesticides dans les réponses observées. En revanche, le mélange 

complexe des substances chimiques présentes dans les eaux souterraines ne permet pas 

d’attribuer le potentiel toxique à une classe de contaminants. C’est dans ce contexte où les tests 

de toxicité confèrent certains avantages à l’évaluation de la qualité des effluents, entre autres, ils 

tiennent compte de la toxicité des substances non analysées. Plusieurs substances même à dose 

infinitésimale peuvent entrainer une pollution toxique du milieu aquatique. Cependant, beaucoup 

de données manquent sur leur potentiel toxique qui tient en compte leur biodisponibilité, de la 

synergie et l’antagonisme entre plusieurs substances. En plus de la substance toxique présente 

dans les échantillons, l’organisme peut aussi être exposé à des métabolites plus polaires excrétés 

qui se trouvent dans le milieu d’essai. Ainsi, ils contribueront à l’ensemble de la toxicité évaluée. 

On comprend donc la nécessité d’une évaluation globale de la toxicité par les tests biologiques 

qui viennent compléter les méthodes des analyses chimiques (Van Coillie, 1989). Cependant, les 



 

  131 

essais réalisés en laboratoire ne peuvent donner qu’une idée approximative de la toxicité du 

milieu, ils ne permettent pas de refléter les  conditions du milieu naturel. 

L’utilisation de l’approche  multi-biomarqueurs dans nos travaux apparait indispensable pour le 

diagnostic des effets des contaminants sur les organismes et sur les écosystèmes aquatiques. La 

présente étude a permis d’utiliser plusieurs biomarqueurs qui se sont avérés pertinents au cours 

des expériences réalisées. Cependant, ces biomarqueurs ne sont pas spécifiques  à un polluant 

donné.  

L’étude s’est focalisée sur des anomalies du système immunitaire recherchées sur l’immunité 

non spécifique (phagocytose, les cellules tueuses (NK)) et sur l’immunité spécifique (la réponse 

de la prolifération des lymphocytes stimulée aux mitogènes (LPS et PHA)). Ces paramètres sont 

considérés comme des outils pour évaluer le système immunitaire (Zelikoff et al., 2000; Bols et 

al., 2001; Shelley et al., 2009). Nos résultats indiquent  une altération des fonctions immunitaires 

en une immunosuppréssion et/ou une immunostimulation. Ces deux profils distincts 

d’immunostimulation et d’immunosuppression traduisent les interférences (antagonismes, 

synergie et additivité) sur les niveaux de la réponse immunitaire  que peuvent engendrer une 

exposition à des effluents qui sont des mélanges complexes de substances organiques et 

inorganiques. La diminution de la phagocytose suggère une exposition à des contaminants 

immunotoxiques (Lacroix et al., 2001). L’échantillon d’eau à 2,74 km a provoqué une induction 

de l’activité des phagocytes et inversement, une inhibition a été observée à 1,17 km et 5,40 km. 

L’exposition au chlorure de vinyle produit une stimulation de la phagocytose et son métabolisme 

est un facteur clé dans cet effet (Gwinn et al., 2011). Les données ont montré que la réponse de 

prolifération des lymphocytes T a été inhibée à 2,74 km alors qu’elle a été stimulée à 5,40 km. Le 

dichloroéthane inhibe la prolifération des lymphocytes T (Zabrodoskii et al., 1997). Le benzène à 

des concentrations plus faibles que 10 ppm, était immunotoxique. Une inhibition de la réponse de 

prolifération des lymphocytes B et T était observées chez des animaux exposés. La stimulation 

de l’activité des cellules NK observée est aussi une manifestation immunotoxique.  Les poissons 

possèdent donc une balance entre le système innée et humorale. Une diminution de l’activité 

immunitaire innée, augmente la réponse immunitaire humorale afin de compenser cette 

suppression. Par ailleurs, certains paramètres paraissent plus sensibles que d’autres entre autres la 

phagocytose et la prolifération lymphoblastique. De plus, les toxiques peuvent agir sur le système 
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immunitaire en perturbant les membranes biologiques et l’homéostasie du calcium (Rice et al., 

1995), puisque l’activité immunitaire dépend essentiellement de l’homéostasie du calcium. 

D’autres paramètres non spécifiques mesurés tels que le facteur de condition, l’index hepato-

somatique n’ont pas été affectés par l’exposition.  

L’activation du récepteur AhR (non mesurée dans notre étude) a été reconnue comme mécanisme 

par lequel de nombreux contaminants suppriment la réponse immunitaire adaptative. Plusieurs 

études ont montré que les biphenyls et les hydrocarbures ont des effets immunotoxiques sur le 

système immunitaire avec une activité directement liée à l’affinité du produit pour se lier à AhR. 

La plupart, sinon la totalité des cellules immunitaires expriment les protéines d’AhR y compris 

les lymphocytes (T et B) et les NK. Ces multiples cellules cibles expliquent pourquoi plusieurs 

toxiques exercent leur effet immunosuppresseur (Kervliet et al., 2009). Enfin, plusieurs 

mécanismes peuvent supprimer le système immunitaire; l’interaction avec le récepteur AhR, la 

perturbation de la membrane, la modification de la production des interleukines (IL), la 

perturbation de la métabolisation du calcium intracellulaire et l’activation du métabolisme en 

métabolites réactifs (White et al., 1994; Fent et al., 2004; Kennedey et al., 2008). 

D’autre part, la mesure de paramètres biochimiques du métabolisme des espèces exposées a 

souvent été utilisée pour déceler les effets écotoxicologiques précoces. Ce type d’approche se 

caractérise par une grande sensibilité qui peut permettre de détecter des effets toxiques liés à des 

molécules à faible toxicité aiguë. Parmi les tests biochimiques retenus dans l’étude, l’induction 

de l’activité enzymatique (EROD) qui est liée au cytochrome P450. L’avantage de l’activité 

EROD est de répondre à de faibles concentrations des polluants. Son intérêt est qu’elle soit 

impliquée dans l’activation métabolique des xénobiotiques, conduisant à leur biotransformation 

en produits réactifs capable de générer des perturbations génotoxiques chez les poissons 

contaminés. Ce système est généralement inductibles. Plusieurs auteurs estiment que l’activité 

EROD présente la plus forte réponse aux inductions par des composés organiques tels que les 

HAP, les PCB et les COV (Burgeot et al., 1994 ; Flammarion et al., 1997 ; Lilly et al., 1998; 

Couillard et al., 2005; Gros et al., 2007; Polanikumar et al., 2012). Il réagit avec un grand 

nombre de composés présentant un caractère lipophile (Bucheli et al., 1995; Flammarion et al., 

1997; Vander Oost et al., 1997). Leur toxicité est généralement liée à leur interaction avec la 

membrane biologique en augmentant leur perméabilité d’où une perturbation de la fonction 
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enzymatique (Roche et al., 2002). En ce qui concerne les réponses biochimiques dans notre 

étude, l’activité EROD représentait le marqueur le plus performant. Ce paramètre était l’acteur 

clé dans la discrimination des sites contaminés étudiés (Article 2). Dans les travaux de Gagné et 

al. (2012) sur l’exposition des hépatocytes aux contaminants issus des sables bitumineux, il 

semble que l’activité EROD était aussi le marqueur le plus performant (62% de performance).  

Le deuxième biomarqueur était l’induction de l’activité GST qui a été largement rapportée chez 

des poissons exposés aux mélanges de substances chimiques (Qian et al., 2004; Correia et al., 

2007; Otitoloju et al., 2011; Monferran et al., 2011). Les GST, enzymes de métabolisation sont 

inductibles par les contaminants, ce qui leur donne la particularité d’être utilisé en tant que 

marqueur (Narbonne et al., 1991; Marinez-Lara et al., 1997; Singh et al., 1999). Une diminution 

de l’activité GST dépendante de la durée d’exposition (14 jours) a été observée chez les poissons 

exposés aux eaux souterraines échantillonnées à 1.17 km des lagunes. Par conséquent, d’après 

Almeida et al. (2012), ces résultat suggèrent que la GST peut être impliquée dans la détoxication 

selon deux voies opposées: 1) promotion de la conjugaison avec le glutathion dans les réactions 

de la phase II, dont les résultats montrent une induction de l’activité ; 2) en se fixant aux 

substances chimiques et/ou métabolites, réduisant ainsi la concentration pouvant induire des 

effets indésirables, ce qui entraine la diminution de l’activité.  

Les biomarqueurs de la réponse chronique peuvent inclure préférentiellement la mesure du 

dommage à l’ADN et la peroxydation lipidique (Martinez-Gomez et al., 2010). Il est à noter que 

les dommages à l’ADN (génotoxicité) sont extrêmes après un temps d’exposition plus long (14 

jours dans notre cas) et présentent les réponses les plus fortes dans différents échantillons. 

La peroxydation lipidique peut engendrer une génotoxicité et une perturbation de plusieurs 

signaux et voies métaboliques (Oliva et al., 2010). Des interrelations entre les réponses 

biochimiques ont aussi été observées, nous citerons celle de LPO et génotoxicité (r=0,90; 

p˂0,05) dans le puits à 2,74 km. D’après cette corrélation, il semble que la génotoxicité avait 

comme origine la production accrue des ERO (Espèces Réactives de l’Oxygène).Cependant, la 

quantité des ERO accumulés dans le foie semblait être insuffisante pour provoquer la 

peroxydation lipidique, LPO n’étant pas affectée. Mais, les résultats ont montré une corrélation 

entre GST et LPO (r= 0,88; p˂0,05) dans le puits à 5,40 km. Le MDA peut réagir avec des 
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antioxydants entrainant une diminution de la défense cellulaire (Otitoloju et al., 2011). Toutefois, 

nous ne pouvons pas accepter l’argument que l’activité de la GST est associé au stress oxydatif. 

Dans le site à 2,74  km, une induction de la génotoxicité avec une inhibition de l’activité EROD 

avec une corrélation significative (r=-0,91; p˂0,05) ont été notées chez les truites exposées. Ces 

résultats suggèrent que le dommage à l’ADN a pu inhiber l’activité EROD, mais il est difficile 

d’expliquer par quel mécanisme ceci a pu se produire. Ceci suggère aussi que les contaminants 

présents dans les échantillons sont associés à la génotoxicité et le toxique impliqué dans la 

réponse de génotoxicité ne requière pas une activation métabolique. Cette action directe 

correspond généralement à un groupe de produits chimiques tels que les agents alkylants 

considérés comme des genotoxiques à action directe (par exemple le sulfate de diméthyle, 

composé non mesuré dans l’étude qui est un produit utilisé dans l’industrie chimique et dans la 

production des substances chimiques en agriculture (Environnement Canada, 2009 dans 

http://www.ec.gc.ca/ese-ees/default.asp?lang=Fr&n=21F912D1-1). 

Les toxiques sont généralement électrophiles et donc susceptibles de se lier de manière covalente 

avec les sites nucléophiles de l’ADN, perturbant ainsi le fonctionnement cellulaire. Le stress 

génotoxique induit des mécanismes cellulaires, tels que le blocage dans le cycle cellulaire ou 

l’apoptose (Didelot, 2002). L’apoptose a pu être déclenchée par des signaux émis à la suite de la 

cytotoxicité. Une augmentation dans le taux de cellules apoptotiques est un signal cellulaire 

d’altération (Battaglia et al., 2010). La fragmentation de l’ADN a été suggérée être l’un des 

premiers événements irréversibles déclenchant l’apoptose des cellules immunitaires. Les 

composés organiques volatiles et les métabolites de benzène sont connus pour induire l’apoptose 

chez des animaux exposés (Morozzi et al., 1999). Inversement, l’inhibition de l’apoptose peut 

conduire à plusieurs maladies (Banerjee et al., 2012). Dans cette étude, l’apoptose a été diminuée 

chez les truites exposées au site à 2,74 km avec une diminution concomitante de la prolifération 

des lymphocytes T. Ceci suggère que les cellules endommagées sont retirées du système par 

apoptose et l’immunité humorale est compromise. Par ailleurs, les résultats ont indiqué une 

perturbation dans le cycle cellulaire des lymphocytes après exposition des poissons à l’eau 

souterraine de Mercier. En effet, le pourcentage de cellules en phase G0/G1 a été 

significativement réduit en le comparant aux témoins. Ceci explique une diminution de la 

proportion des cellules qui entament  la division cellulaire.  

http://www.ec.gc.ca/ese-ees/default.asp?lang=Fr&n=21F912D1-1
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Les résultats obtenus avec le marqueur EROD sont difficiles à interpréter. À cause de la 

complexité du mélange, aux phénomènes d’induction et d’inhibition de l’activité enzymatique 

observés chez les truites exposées aux eaux de puits contaminés. On peut penser que l’inhibition 

de l’activité EROD observée dans l’échantillon à 2.74 km des lagunes à très faible concentration 

3% est due à d’autres composés présents dans le milieu non mesurés dans l’étude qui sont rentrés 

en compétition avec les composés inducteurs de l’activité EROD. Parmi ces composés, nous 

supposons que les métaux en particulier le fer, seraient impliqué dans la réponse d’inhibition (le 

fer a été identifié dans les eaux souterraines de Mercier dans le rapport de Bape (1994)). Le fer 

composé relativement soluble dans l’eau, ses concentrations peuvent servir d’indicateur de 

dégradation anaérobie des mélanges d’hydrocarbures (Buschek et Alcantar, 1995). Une étude 

similaire a montré une inhibition d’EROD par le fer chez le rouget, ce qui suppose que ce 

composé présent dans les échantillons avec les polluants inducteurs est susceptible de provoquer 

des interactions antagonistes ou synergiques qui se traduisent par une induction ou une inhibition 

de l’activité (Perez et al., 2000). Dans le même échantillon, une inhibition de la prolifération des 

lymphocytes T stimulées avec du mitogène a été observée. Il se trouve que l’exposition des 

lymphocytes T à des concentrations de fer a pu aussi inhiber la réponse de prolifération des 

lymphocytes stimulées avec du PHA (Bryan et Leech, 1983). En plus de la substance toxique 

présente dans les échantillons, l’organisme peut aussi être exposé à des métabolites plus polaires 

excrétés qui se trouvent dans le milieu d’essai. Ainsi, ils contribueront à l’ensemble de la toxicité 

évaluée.  

À la lumière des résultats obtenus sur le traitement à l’UTES, on peut conclure que l’unité ne 

peut réhabiliter la nappe phréatique. Les différentes classes de contaminants présents dans les 

eaux de l’UTES après traitement ont exercé des effets combinés d’induction et d’inhibition sur le 

système immunitaire. Cependant, à cause de la compléxité du mélange, il est aussi diffcile 

d’expliquer la relation cause-effet. Par ailleurs, l’UTES se comporte plutôt comme un système de 

confinement hydraulique qui limite la propagation des contaminants dans les eaux souterraines. 

En effet, les résultats ont montré que l’effluent de l’UTES, même après traitement affaiblirait le 

système immunitaire chez la truite, ce qui pourrait avoir un impact important pour la survie de 

ces organismes à plus long terme. 
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La caractérisation de la biodisponibilité des contaminants, la connaissance de la forme chimique 

des polluants permettra de mieux évaluer leur traitabilité par des procédés de décontaminations. 

Cependant, les résultats du traitement appliqué à l’UTES ne sont pas conformes aux attentes 

recommandées. Le peroxyde utilisé dans le procédé de traitement a très peu d’action sur les 

hydrocarbures (Voir Schéma du procédé de traitement, article 4). Le chlore employé 

actuellement amène un problème supplémentaire aux eaux de surfaces en formant des dérivées 

chlorées cancérigènes. Des travaux de Canistro et al. (2012) ont démontré un effet génotoxique et 

une modulation du cytochrome P450 chez des poissons (Cyprinus carpio) exposés pendant 10 

jours aux eaux de surfaces traitées avec du chlore.  

Nous proposons une amélioration du traitement par l’intégration d’un système d’ozonation qui 

permet l’oxydation des COV, le traitement des hydrocarbures. Les molécules ainsi dégradées en 

acide et alcool seront facilement prises en charge par l’environnement. Nous proposons aussi des 

coagulants organiques en alternative aux coagulants minéraux. Cependant, l’utilisation des 

polymères cationiques comme floculant pendant la coagulation dans le traitement peut induire 

une toxicité. Les risques de toxicité sont liés à la formation de sous–produits reconnus 

cancérigènes de type nitrosamine. Dans les travaux de Rowland et al. (2000) la toxicité des eaux 

usées industrielles a réduit la population des Ceriodaphnia dubia exposée à cet effluent. Sur ce, 

un suivi renforcé de taux de traitement s’impose.  

Pour conclure, nous dirons qu’un risque environnemental est déterminé par ; la dangérosité des 

substances chimiques tels que les COV, HAP, PCB et les métaux lourds (toxicité) et par ; 

l’exposition des milieux naturels à ces substances. Toutefois, les biomarqueurs étudiés ont 

permis d’établir un diagnostic du risque environnemental par ; la toxicité du mélange de 

composés chimiques et par ; l’exposition des eaux souterraines à ce mélange. Par ailleurs, les 

deux approches in vitro et in vivo ont permis une évaluation de l’activité globale de l’échantillon. 

Le mélange complexe des substances chimiques présentes dqns les eaux soterraines de Mercier 

n’a pas permis d’attribuer le potentiel toxique à une classe de contaminants. Il été  impossible 

d’identifier le toxique impliqué dans l’effet observé. En plus  des substances chimiques présentes 

dans les eaux, l’organisme pouvait être exposé à des métabolites (non mesurés) plus polaires. 

Ainsi, ils contribuent à l’ensemble de la toxicité évaluée. 
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Les travaux réalisés au cours de cette thèse mettent en évidence la pertinence de l’approche 

multibiomarqueurs (tableau1). Mais, ils soulignent aussi les limites de leur utilisation et nos 

lacunes dans la compréhension et  l’interprétation des mécanismes qui expliquent les effets 

observés. 

Tableau 1 :  récapitulatif des biomarqueurs de toxicité mesurés et leurs effets 

 

+ Induction;  - Inhibition;  0 pas d’effet 

D’après l’analyse factorielle et disciminante effectuées pour discriminer les différents 

sites étudiés, ils semblent que la phagocytose, l’activite des lymphocytes B /T et l’activité 

EROD sont les acteurs clés dans la discrimination. De ce fait; ils seront considérés 

comme les  biomarqueurs les plus sensibles qui pourraient être sélectionnés dans des 

études ultérieures. 
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 À l’issu de notre étude, on pourrait émettre quelques recommandations pour le suivi 

environnemental de la qualité des eaux souterraines. La mesure des biomarqueurs dans la 

détermination du risque de pollution est incontournable, étant donné que la réponse du 

biomarqueur est plus sensible qu’une mesure  de la mortalité ou de la reproduction. Dans notre 

étude, les biomarqueurs ont permis de mettre en évidence l’exposition à, ou les effets, d’un 

mélange de contaminants. Toutefois, leurs réponses sont interprétées comme un signal d’alerte 

d’apparition ultérieure de perturbations du fonctionnement de l’organisme, voire de la 

population.  L’approche multi-marqueur a permis la multiplication des informations qui ont 

contribuées à confirmer  le risque potentiel du site contaminé (anciennes lagunes de Mercier). 

L’utilisation d’un seul paramètre apparait critiquable. Ainsi, pour des études futures sur l’impact 

des eaux souterraines sur la faune aquatique, une approche par mesure d’une batterie de  

biomarqueurs est recommandée car il n’existe pas de biomarqueur idéal, ni informatif sur toutes 

les molécules chimiques. Des biomarqueurs d’exposition (EROD et GST) et d’effets (LPO et 

dommage à l’ADN) peuvent etre intégrés avec les réponses sur le système immunitaire (la 

phagocytose, la prolifération lymphobastique ) afin de dresser un bilan sur la santé de 

l’environnement au complet. Cependant, ces biomarqueurs présentent  certaines limites qui se 

résument comme suit :  

1/ pas de réponse spécifique à un contaminant et les réponse immunologiques et biochimiques 

peuvent varier. 

 2/ des effets d’induction/ stimulation ou inhibition/suppression peuvent être mesurés lors d’une 

exposition. 

3/ les réponses sont souvent dépendantes des contaminants et des concentrations (dilutions) 

testées.  

4/ les réponses peuvent aussi varier selon la durée d’exposition et le type d’exposition; cellules  

« in vitro » ou individu entier « in vivo ».  



 

  139 

Dans un contexte d’évaluation de risque, il serait important de tracer des profils de 

concentrations des contaminants des eaux souterraines (COVs, HAP, PCB et métaux lourds), en 

fonction de la distance par rapport aux anciennes lagunes. L’absence de données chimiques 

limite l’interprétation des réponses des biomarqueurs mesurés. Une reconstitution des mélanges 

de substances organiques (PCB, HAP ET COV) pour dégager des effets de synergie ou 

d’antagonisme est à recommander. 
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ANNEXE A: RÉSULTATS DE L’ÉTUDE PILOTE 

Poissons fournis par la ferme aquacole (Les Arpents Verts) 

Acclimatation 15 jours avant l’exposition pilote. 

Conditions d’exposition: 

 Poids moyen des poissons utilisés: 25,55 g± 3,89 

 Taille moyenne: 133mm ±0,81 
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A-1 Suivi des paramètres physico-chimique de l’eau d’exposition (eau d’acclimatation) 

(Tableau 1et2) 

Tableau A-1: suivi des paramètres physico-chimiques de l’eau des chaudières A et B. 

 

Projet Mercier   Étude pilote Fiche n°2

N° Chaudière CHA-CHB-CHC-CHD

Mois mars-11 A+B 2X/S Renouvellement 2 fois par semaine

C+D 1X/S Renouvellement 1 fois par semaine

CHA Temp 0

₂

(%) pH Cond NO2 NO3 NH3 REN 2X/S REN 1X/S CHB Temp 0

₂

(%) pH       Cond NO2 NO3 NH3 REN 2X/S REN 1X/S

1 13,3 88,2 6,98 293 0,34 0,012 1 1 1 13,8 81,6 6,78 292 0,35 0,02 1 1

2 10,8 93,4 312 calibrer 2 11,3 83,6 308

3 12,6 94,6 301 sonde 3 12,4 94,3 314

4 12,3 92,2 7,21 312 0,36 3,52 2 4 12,4 94,3 7,88 312 0,35 3,64 2

5 5

6 6

7 13,5 98,5 319 3 2 7 15,6 97,6 316 3 2

8 8

9 9

10 4 10 4

11 12,3 93,4 363 11 12,5 96,4 375

12 12

13 13

14 12,9 90 7,74 422 0,23 14,57 5 3 14 13,1 91,8 7,89 364 0,37 23,77 5 3

15 15

16 12,2 97,8 377 16 12,5 95,7 367

17 13,3 97,5 391 6 17 13,3 92,1 348 6

18 12,1 93,7 349 18 12,4 92,2 359

19 19

20 20

21 13,6 93,7 387 7 4 21 13,2 90,7 349 7 4

22 22

23 12,5 98,5 351 23 12,4 94,7 364

24 13,4 88,4 365 24 12,3 88,6 381 8

25 25

26 26

27 27

28 12,7 88,9 7,72 375 0,39 7,38 28 12,7 88,7 7,92 388 0,34 19,47

29 29

30 30

31 31
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Tableau A-2 : suivi des paramètres physico-chimiques de l’eau des chaudières C et D. 

CHC Temp 0

₂

(%) pH       Cond NO2 NO3 NH3 REN 2X/S REN 1X/S CHD Temp 0

₂

(%) pH       Cond NO2 NO3 NH3 REN 2X/S REN 1X/S

1 13,3 80,5 6,93 295 1 1 1 13,8 80,5 294 1 1

2 11,2 94,5 6,87 314 2 11,2 93,4 315

3 12,4 92,2 314 3 12,6 92,3 325

4 12,4 92,3 7,73 314 2 4 12,6 92,4 7,73 315 2

5 5

6 6

7 13,9 97,9 339 3 2 7 15,6 100 335 3 2

8 8

9 9

10 4 10 4

11 12,8 92,8 431 11 13 95 451

12 12

13 13

14 13,6 91 395 5 3 14 13,1 92,2 383 5 3

15 15

16 12,6 93,3 412 16 13 95,1 422

17 12,6 92,4 423 6 17 13 94,1 437 6

18 12,9 91,8 432 18 12,9 94 445

19 19

20 20

21 12,3 91,2 386 7 4 21 12,7 92,5 375 7 4

22 22

23 12,4 92,4 405 23 12,9 90,9 391

24 12,3 90,7 420 8 24 12,8 97,8 402 8

25 25

26 26

27 27

28 12,8 89,3 8,09 483 28 13,2 89,8 8,02 453

29 29

30 30

31 31
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A-2 Les paramètres d’analyse au cytomètre  

A-2-1-Viabilité 

Viabilité cellulaire 

Marqueur Iodure de propidium(IP) 100ug/mL

Populations de macrophages

M1: Pourcentage de mortalité

FSC      E00        Lin

SSC      350        Log

FL3      983        Log

Excitation de l’IP détectée par le FL3

Un marqueur M1 (=5%) placé sur l’histogramme de comptage

5000 évènements enregistrés

 

Figure A-1: Cytogramme de la viabilité 
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A-2-2- Phagocytose 

 

E00  1,35     Lin

SSC  267     Log

FL1    242     Log

5000-10000 événements
 

Figure A2: Cytogramme de la phagocytose 
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A-2-3-Apoptose 

Apoptose des macrophages et des lymphocytes

o Marquage au Yo-PRO (0.1 mg/mL) et  IP (0.1 mg/mL)

Cellules

Apoptotiques

Cellules vivantes

Cellules nécrotiques

MacrophagesLymphocytes
Lecture de fluorescence dans 

FL1  et FL3

Kit #4 Vybrant apoptosis Assay

o Dexaméthasone ( 10µM )

 

Figure A-3: Cytogramme de l’apoptose 
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A-3-Résultats des biomarqueurs testés dans l’étude Pilote 

A-3-1-Viabilité 
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Figure A-4: Histogramme de la viabilité des macrophages  

A-3-2- Phagocytose 
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Figure A-5 : Histogramme de l’activité et de l’efficacité  phagocytaire  
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A-3-3- Apoptose 
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Figure A-6: Histogramme de l’apoptose des lymphocytes et des macrophages 

A-3-4-Transformation lymphoblastique stimulée par du PHA et du LPS 

Prolifération lymphoblastique
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Figure A-7: Histogramme de la prolifération des lymphocytes stimulées aux mitogènes PHA et LPS. 
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GLOSSAIRE 

 

Adduit : Un adduit à l’ADN résulte de la fixation d’une molécule à un site nucléophie de l’ADN 

par liaison covalente. Ces adduits peuvent modifier l’expression des gènes et participer à la 

carcinogénèse. 

 Agnathes : Le terme Agnathe (du grec, sans et gnathos, mâchoire), désigne l’ensemble des 

Crâniates dépourvus de mâchoire. 

Carcinogène : Un cancérigène ou carcinogène est un facteur  provoquant l’apparition d’un 

cancer.   

Cytochrome P450 : Les cytochormes P 450 sont une famille d’enzymes qui absorbent la lumière 

à une longueur d’onde de 450 nanomètres. Elles sont connues principalement pour leur 

utilisation par un grand nombre de composés organiques pour catalyser l’oxydation. Leurs 

substrats sont des métabolites ou des composés chimiques provenant de l’environnement. 

Ectotherme : Les organismes ectothermes sont des organismes dont la température corporelle 

est la même que le celle du milieu extérieur.  

ERO : Les espèces réactives de l’oxygène se forment dans les cellules suite à de nombreux 

processus, stress biotiques ou abiotiques, mort cellulaire programmée…… 

Génotoxique : une substance est génotoxique quand elle peut compromettre l’intégrité physique 

ou fonctionnelle du génome. Des produits génotoxiques peuvent notamment être à l’origine de 

cancers. 

Gnathostomes : Le caractère qui définit les Gnathostomes est la présence de mâchoires 

cartilagineuses.  

Hepatotoxicité : L’hépatotoxicité est le pouvoir qu’a une substance de provoquer des dommages 

au foie. 



 

  174 

Immunité non spécifique : Constitue l’immunité innée. Elle constitue la première ligne de 

défense face à une infection. Les cellules de l’immunité innée réalisent la phagocytose et 

détruisent les corps étrangers de manière non spécifique. 

Immunité spécifique : Constitue l’immunité adaptative ou acquise. Elle fait intervenir des 

cellules spécialisées appelées les lymphocytes qui sont responsables de la production d’anticorps 

Immunostimulation : Caractérisée par l’induction d’une réponse qualitativement anormale. 

 Immunosuppression : est caractérisée par une baisse de résistance vis-à-vis des infections 

microbiennes, virales et par l’augmentation de l’incidence de certains cancers. 

Immunotoxique : Un xénobiotique qui inhibe la réponse immunitaire 

Métallothionéine : Les métallothionéines (MTs) sont des protéines de faibles poids moléculaires 

(6-10 kDa) qui se caractérisent par leur structure et leur haute affinité pour les ions métalliques. 

Ces protéines jouent un rôle majeur en contrôlant la biodisponibilité des métaux. 

Mucolytique : Un agent mucolytique est une substance (chimique, un médicament) qui fluidifie 

le mucus.  

Mutagène : Un agent qui change le génome (l’ADN) d’un organisme et augmente ainsi le 

nombre de mutations génétiques. Les mutagènes sont en général des composés chimiques ou des 

radiations. C’est une étape nécessaire vers la cancérisation. 

Mutation : Une mutation est une modification de l’information génétique dans la séquence de 

l’ADN ou dans l’ARN.  

Opsinine : le terme d’opsonine désigne, toute substance qui se lie à des antigènes et provoque 

leur phagocytose par des macrophages ou des leucocytes neutrophiles. 

Poïkilothermes : Les poïkilothermes (ou à sang froid) sont des animaux ayant une température 

corporelle qui varie avec celle de leur milieu.  

 


