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«En effet, c’est dans I’eau que sont apparus les premiers signes de vie a la
surface de notre planéte. C’est aussi dans [’eau que se sont épanouies
plusieurs centaines d’especes animales. Méme chez les espéces terrestres,
c’est dans [’eau contenue dans chacune des cellules de ces organismes que se
déroulent les réactions biochimiques nécessaires a la vie. La vie a la surface
de notre planéete a donc besoin d’une eau propre, car il est de plus en plus
evident que la présence de contaminants dans [’eau peut interférer avec les
processus vitaux».

Michel Fournier







RESUME

Le déversement de 40000 m3 & 170000 m3 de déchets liquides dans une graviere désaffectée,
situées dans la ville de Mercier a 20 km au sud de Montréal, a causé de sérieux probléemes 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 systeme
immunitaire des organismes aquatiques et altérer 1’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, 1’effet immunotoxique de I’exposition des
leucocytes de truites aux eaux souterraines, échantillonnées auprés de 13 puits situés dans le
panache des lagunes. En effet, les résultats ont révélé que la capacité phagocytaire et I’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 mitogenes a été augmentée
parmi des échantillons. Dans un deuxiéme 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 a des
distances de (1,2 km), (2,7 km) et (5,4km) des lagunes, a révélé que le site d’échantillonnage a
2,7 km était le plus contaminé. Toutefois, 1’activité phagocytaire a été stimulée chez les truites
exposées a ces eaux ce qui suggere une immunostimulation. En plus, les lymphocytes T étaient
plus sensibles a la réponse humorale que les lymphocytes B. D’autre part, une augmentation du
nombre de cellules apoptotiques induites a la dexamethaxone a été observée chez les truites
exposées aux eaux souterraines de Mercier ce qui indique une plus grande susceptibilité du
systéeme 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 suggere
une perte de son contrdle et son altération contribue a I’oncogénése.

Dans un troisieme temps, nous avons mis en évidence 1’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 I’activit¢ EROD chez les poissons exposés aux eaux de puits a 1,17 km et 5,40 km,
alors qu’une inhibition de I’activité a été enregistrée chez les poissons exposés aux eaux du puits
a 2.74 km. Une inhibition de I’activité GST et une induction de la génotoxicité ont été observées
en conséquence.
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La solution choisie pour contréler la contamination et restaurer la nappe phréatique de Mercier,
¢tait I’implantation des pieges hydrauliques d’ou I’eau contaminée serait pompée, traitée puis
rejetée dans les eaux de surface. Notre dernier volet vise a étudier I’immunotoxicité de ces eaux
traitées et non traitées suite a une exposition in vivo des truites. Les résultats démontrent que les
contaminants présents dans les eaux avant et apres traitement peuvent moduler les compétences
de bases comme la phagocytose et la prolifération des lymphocytes.

Dans 1’ensemble, nos travaux suggerent que le systéme immunitaire, le systeme de
biotransformation, I’intégrité de I’ADN, le cycle cellulaire et I’apoptose peuvent étre affectés par
I’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 systeme immunitaire des
organismes qui y vivent.

Enfin, I'utilisation des biomarqueurs dans 1’évaluation de la toxicité des eaux souterraines de
Mercier n’aurait pas eu d’intérét 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 a la génotoxicité, a I’immunotoxicité et a la biodégradation du toxique.

Nadjet Benchalgo, M.Sc. Michel Fournier, Ph.D.
Etudiante Francois Gagné, Ph.D.
Directeur et co-directeur

de recherche
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INTRODUCTION

Les contaminants présents dans une nappe phréatique posent de sérieux problémes pour 1’étre
humain et son écosysteme, par leur caractéristiques chimiques et leur toxicité. La pollution de
ces eaux est généralement due a 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 a une
¢valuation appropriée de leurs effets biologiques (Liorente et al., 2012). L’utilisation de bio-
essais pour évaluer les risques écotoxicologiques liés aux polluants chimiques, peut étre

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

Les poissons comme bioindicateurs, en particulier les téléostéens ont suscité un intérét
considérable dans les études écotoxicologiques (Vander Oost, 2003). La truite arc-en-ciel a été
choisie en tant que modeéle biologique du fait de sa sensibilité et de sa position dans les
écosystemes 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; Heébert 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 1’exposition de 1’organisme a au
moins un composé chimique a caracteére toxique. Une approche multi-biomarqueurs a été utilisee
dans I’étude. Ainsi, nous nous sommes attacheés a suivre des marqueurs qui constituent les
premiers signaux de perturbations suite a une interaction des xénobiotiques avec les organes
cibles. En premier temps, nous nous sommes intéressés aux effets des substances chimiques sur
le systtme immunitaire des poissons. L’immunocompétence était évaluée par la mesure de
I’activité phagocytaire, I’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’intégrit¢ de ’ADN (dommage a 1’ADN).



Nous avons recherché également les effets de 1’exposition aux contaminants sur le cycle
cellulaire et I’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 1’étude réalisée dans ce sens, le présent manuscrit s’articule en deux parties:
I’une bibliographique, I’autre concerne les articles. Dans la premiere partie bibliographique, un
bilan de I’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 deuxiéme chapitre inclue le contexte de I’étude,

I’historique de la contamination, les objectifs de recherche et les hypotheses.

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) apres une exposition aux eaux souterraines de Mercier. Dans le
deuxieme temps (chapitre 4), nous avons étudié¢ I’effet immunotoxique des eaux de 1’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
facon a 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.



CHAPITRE1: REVUE DE LITTERATURE



1.1 Eaux souterraines et contaminations

Au Canada, pres de 8,9 millions de personnes soient 30,3% de la population sont tributaires de
I’eau souterraine pour leur besoin domestique (figure 1.1). La contamination de ces eaux est [’'un
des problemes environnementaux qui peut engendrer des effets indésirables sur la santé des étres
vivants et sur ’environnement (Zhang et al., 2009). De plus, son traitement peu s’avérer trés
long et couteux. Plusieurs incidents ont contribué a sensibiliser la population sur I’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; 1’infiltration chimique
causée par I’incendie des pneus a Hagersville qui a menacé de polluer les eaux souterraines dans

la province de I’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’ecau de milliers
d’habitant de la ville de Mercier au Québec, a cause des déeversements de liquides organiques
industriels denses dans les lagunes situées dans une ancienne carriére de gravier (Ministére de

I’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 déplacant participent a de nombreux processus
géochimiques (altération, dissolution et précipitation). C’est ainsi qu’elles peuvent étre
contaminées par du fer, du manganése, du carbonates de calcium, du plomb et par d’autres
métaux. Deux cas connus de contamination naturelle: 1’arsenic dans les Appalaches

(http://www.bape.gouv.gc.ca/sections/archives/eau/docdeposes/lesdocumdeposes/genel108-1.pdf)

et les résidus de fer dans les eaux souterraines de Mercier a Québec (Prime et Fournier, 2008).
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Pourcentage de la population tributaire de I'eau souterraine
- Utilisation municipales, domestiques rurales seulament o

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.ge.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’arréte 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 réle dans le contréle de la distribution des
contaminants organiques dans les eaux souterraines. Leur vitesse de migration est contrdlée 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

1.2 Les contaminants organiques dans les eaux souterraines et toxicité

Les polluants présents dans les eaux souterraines peuvent étre mixtes et complexes, ils
regroupent les métaux et les molécules organiques a 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 a
nuire a un étre vivant. Elle dépend entre autres de sa concentration, du type d’organisme et de la
durée d’exposition. Le seuil de toxicité quant a lui est la concentration minimale qui posent le

risque de causer des dommages a la santé humaine ou a I’environnement.

1.2.1 Les composes organiques volatiles (COV)

les COV représentent les principaux contaminants détectés dans les eaux souterraines
(Golfinopoulos et al., 2001). La présence des COVs dans I’environnement est liée en majeure
partie a I’activité humaine. Ils sont souvent mesurés dans les sites de déchets industriels et a 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 a un mélange de COVs,
plutbt qu’a 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 a faible concentration suite a une exposition a long terme

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

1.2.1.1 Le benzéne
Le benzéne est un homologue appartenant a la série des hydrocarbures aromatiques

(Mackay et al., 1992). La présence de benzéne dans l'eau est généralement causée par des



effluents industriels et par la pollution atmosphérique. Au Québec, parmi les 2 388 échantillons
analysés d'eau potable traitée, entre 2001 et 2005, le benzéne était détecté a des concentrations
entre 0,03 a 3,6 pg/L dans 26 échantillons provenant de 21 endroits différents. Parmi tous ces

échantillons, un seul avait une concentration de benzeéne supérieure a 1 pg/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 2.2ug/L (US EPA, 2006). Le benzene est classé comme étant cancérigéne pour
I’humain (ATSDR, 2007).

@ Toxicité du benzéne

Une corrélation significative a été trouvée entre la concentration du benzéne dans le sang des
personnes exposées et I’immunosuppression (Uzma et al., 2010). Une concentration de benzéne
aussi basse que 10 ppm (32 mg/m?®) avait un effet immunotoxique chez le rat, I’effet est traduit
par une réduction dans la réponse des lymphocytes B et T (Zabrodskii et al., 1997). Le benzéne
induit un léger dommage a I’ADN des cellules cibles, seulement si 1’exposition était a une forte
concentration (5mM). Cependant, une exposition a ses métabolites en particulier, dont le
p-benzo-quinone et benzentriol implique des effets indésirables comme le dommage a I’ ADN et
I’apoptose, méme a faible concentration (Morozzi et al., 1999). 1l a été démontré dans ’article de
Morozzi et al.(1999), que le benzene est capable d’activer la protéine kinase C, enzyme qui joue
un réle dans la transduction du signal qui va induire la mort cellulaire programmeée, ou apoptose.
Le benzene et ses métabolites sont capables d’induire 1’apoptose des lymphocytes chez I’homme
(Singh et al., 2011). Les métabolites du benzene, en particulier 1’hydroquinone, inhibent
’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 (chloréthyléne ou chloréthéne) est un produit chimique synthétique,

legérement soluble dans I'eau (1,1 g/L a 28 °C), mais tres soluble dans les graisses et les solvants
organiques (ATSDR, 2006). Son deversement en milieu aquatique est généralement associé aux

rejets industriels de produits chimiques et de latex (CIRC, 1979). Il peut aussi étre formé dans les
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eaux souterraines par la biodégradation du trichloroéthéne, du trichloroéthane et du
tétrachloroéthene ( 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, ou il peut rester pendant des années
(Parsons et coll., 1984). Au Québec, Ila teneur en chlorure de vinyle mesurée dans 4 824
échantillons préleves entre 2001 et 2009 était inférieure a 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
Mg/L. 17 échantillons contenaient du chlorure de vinyle a des concentrations entre 0,04 et 3,0

Mo/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 pg/L pour le chlorure de vinyle
(US EPA,2006).

@ Toxicité du chlorure de vinyle

Le chlorure de vinyle est classé comme étant cancérogene (du groupe 1) pour I'étre humain et
les animaux (ATSDR, 2006). Le chlorure de vinyle est métabolisé au niveau hépatique
(cytochrome P450) en produits trés réactifs (1’oxyde de chloréthyléne et le chloroacétaldéhyde).
Ces deux métabolites sont capables de réagir avec I’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 a ’ADN et la durée de I’exposition au chlorure de vinyle. Cependant, il
apparait que les dommages causés a I’ADN sont réversibles aprés arrét ou diminution de

I’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 synthése du chlorure de vinyle. C’est un compose trés volatil qui a une
solubilité dans I'eau de 8 690 mg/L (a 20 °C) (Konemann, 1981).

En Ontario, sous un dép6t de solvants organiques, les concentrations de 1,2-dichloroéthane dans

les eaux souterraines variaient de 3,9 a 58 pg/L en 1988, méme si le site était abandonné depuis


http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/consult/_2012/vinyl/draft-ebauche-fra.php

une dizaine d’années (Lesage et al., 1990). Dans la méme année, dans les eaux souterraines,
sous une decharge de déchets industriels & 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
ug/L (US EPA, 2006). Etant donné sa solubilité dans I'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 a court terme ont montré une toxicité aigué 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 jugees létales pour 50 % des
organismes apres une exposition de 96 heures) (Dawson et al., 1977). Par ailleurs, dans un essai
a long terme et a renouvellement continu, la croissance des larves des menés tétes-de boule
(Pimephales promelas) exposées a une concentration de 59 mg/L a été réduite de facon
significative de 62% (Benoit et al., 1982).

Le métabolisme du 1,2-dichloroéthane consiste en une oxydation microsomale faisant intervenir
le cytochrome P450. 1l 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 a la formation de composeés réactifs
plus toxiques que la molécule mére capable de réagir avec I’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 I’activité de I’enzyme de la phase | de biotransformation
de CYP 2E1, un isoforme de CYP450 impliqué dans la bioactivation de plusieurs substances
chimiques carcinogenes (Lilly et al., 1998). Une exposition a 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

carcinogene pour I’humain (Gwinn et al., 2011). Les mémes auteurs ont rapporté dans leur étude



sur DCE, qu’il est génotoxique, il induit la formation des adduits d’ADN ainsi que des mutations
dans les génes chez les rongeurs. L’activité des phagocytes se voit diminuer, suite a une
exposition aigué au DCE chez le rat (Zabrodskii et al., 1995). L’inhibition de la réponse
humorale semble étre 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 I'environnement en raison de leurs
propriétés cancérigénes et mutagénes (Oliva et al., 2010). C’est une famille qui regroupe de
nombreuses substances qui different entre elles par leur nombre de noyaux benzéniques. Les
HAP sont des sous-produits de la combustion incomplete de la matiére organique. Les activités
anthropiques sont donc la principale cause de la pollution aux HAP. lls sont présents dans
I'environnement sous forme de mélanges complexes difficiles a 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 a 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 phénanthréne, avec une
concentration maximale de 119 ng/L. Dans les provinces de I'Atlantique, les concentrations de
fluoranthéne atteignaient jusqu'a 113 ng/L dans les eaux marines, alors que les concentrations de

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

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

Ispl/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 caractére 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 | dite de fonctionnalisation augmente le caractére polaire des
molécules par des réactions d’oxydation (formation d’époxyde et de diols) (Hawkins et al.,

2002). Le produit issu de cette premiere phase peut étre plus toxique que le composeé initial.
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Toutefois, la phase IlI, dite de conjugaison, fait intervenir plusieurs enzymes, comme la
glutathion-S-transférase (GST). L’activité de I’enzyme GST est liée a la défense antioxydante
due a 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 a
travers la voie du Récepteur Aryl (AhR) (Hahn et Stegeman, 1994). La biotransformation des
hydrocarbures polycycliques aromatiques les rend hydrophiles et facile a éliminer. Les
métabolites polaires de certains HAP, tel que le benzo[a]pyréne (BaP), peuvent interagir avec
I’ADN. Il se forme alors des adduits sur I’ADN, ce qui peut aboutir a des mutations et, a 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 espéces. Vu leur caractere lipophile, ils peuvent pénétrer
facilement les membranes biologiques et s’accumuler dans les organismes (Oliva et al., 2010).
Leurs métabolites peuvent se lier de maniere covalente a I'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 1’induisent (Hoeger et al., 2004). Une
injection par voie intrapéritonéale de benzo[a]pyréne chez le tilapia du Nil (Oreochromis
niloticus) génere une réduction des lymphocytes réduisant ainsi la prolifération cellulaire et
activant 1’apoptose (Holladay et al., 1998). Une réduction des phagocytes suggére une
diminution de I’activité phagocytaire observée chez les vertébrés suite a une exposition au
benzo[a]pyréne (Carlson et al., 2002). Cependant, ce résultat ne semble pas étre constant. En
effet, chez le tilapia du Nil, une injection par voie intrapéritonéale de benzo[a]pyréne n’a aucun
effet sur la phagocytose des leucocytes du pronéphros (Holladay et al., 1998). Les HAP
induisent 1’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 composes pris
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individuellement. L’effet additif du mélange d’HAP, génére la formation d’adduit, I’apoptose et
le blocage du cycle cellulaire dans la phase S (Staal et al., 2007). Les HAP sont connus comme
polluants a effets multiples causant les mutations a I’ADN, interférant avec les hormones
endocriniennes et stimulant le métabolisme (Couillard et al., 2005). Une inhibition de I’activité
CYP 1A chez les poissons exposes a une forte concentration de HAP est probablement liée a une
variété de mécanismes, incluant I’hepatotoxicité comme il a été indiqué dans 1’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
I'environnement. Par conséquent, les pesticides sont des produits tres réglementés au Canada par
I'Agence de réglementation de la lutte antiparasitaire (ARLA), qui releve de Santé Canada. En
2003, dans le Saint-Laurent et dans les rivieres Nicolet, Yamaska et Saint-Francois, 1’atrazine et
le métolachlore, ainsi que le déséthylatrazine étaient détectés dans 50% des échantillons
prélevés. Latrazine et le métolachlore sont des herbicides utilisés surtout pour la culture de mais

et du soja au Québec (Environnement canada, 2011)

@ Toxicité des pesticides

Les pesticides semblent affecter la réponse immunitaire innée (activité phagocytaire) de 1’espece
Oncorhynchus mykiss exposée au pentachlorophenol (1ug/L et 2ug/L) (Shelley et al., 2009). Une
augmentation dans la production des ERO dans les cellules du pronéphros a été observéee chez la
truite exposée au lindane a faible concentration (Bettoule et al., 2000).

1.24 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 1’environnement est principalement due a des

déversements accidentels, a des rejets illicites et a I’épandage des boues d’épuration.

Généralement ce sont les PCB « dioxin-like » ou PCB-DL qui sont dosés simultanément dans
I’environnement avec 17 dioxines et furanes, étant donné qu’ils ont le méme mécanisme de
toxicité. Par leur caractére hydrophobe, les PCB sont préférentiellement adsorbés sur les
sédiments et sur les particules en suspension dans 1’eau. En revanche, ils sont trés solubles dans
les graisses et s'accumulent dans les graisses des organismes aquatiques tout au long de la chaine

alimentaire.

@ Toxicité des PCB

En 2001, ’OMS a fixé une dose journaliére tolérable de 2,3 pg TEQOMS/Kkg pc/jour pour
I’homme pour les dioxines, furanes et PCB-DL. En 2003, ’OMS a proposé une dose journaliére
tolérable (DJT) de 20 ng/kg pc/j pour I’ensemble des 209 congénéres de PCB. Toutefois, les
connaissances concernant la toxicité des PCB restent incomplétes. Les PCB sont classés comme
probablement cancérigénes pour I’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 especes 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 a un
mélange de plusieurs congénéres (138,153 et 180) (DeGuise et al., 1998). Une réduction de la
prolifération des lymphocytes T stimulés aux mitogénes 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 I’activité phagocytaire (Levin et al., 2005;
Gagnaire et al., 2006), alors que chez 1’étoile de mer Asteria rubens une augmentation dans
I’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 apres 3 et 7 jours d’exposition, alors qu’une altération dans la prolifération des lymphocytes
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B seulement a été obtenue apres une journée d’exposition au PCB 126 (Duffy et al., 2006). Une
induction dans I’apoptose a été impliquée dans I’augmentation de I’activité des caspase-3 des

macrophages J774A.1 suite a une exposition a ces congéneres (Ferrante et al., 2011).

1.3 Toxicité liée a 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 I’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 1Al 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-a-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 a D’activité humaine. Ils sont largement rencontrés dans notre environnement a des
concentrations faibles. Cependant, 1’étre humain est généralement exposé a un mélange
complexe de COV, plus qu’ & un seul composé (Pohl et al., 2011 ). En effet, des interactions
entre COV ont éte 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 extrémement 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 exogenes et endogeénes a I’espéce influencent la réponse de ’organisme a
I’exposition aux contaminants. Les facteurs exogenes correspondent aux caractéristiques liées
aux produits chimiques (solubilité du composé, origine de la contamination, etc.), au milieu et
aux conditions environnementales. Quant aux facteurs endogenes, ils se rapportent aux
caractéristiques liées a I’espece étudiée (mode de vie, alimentation, état physiologique, etc.)
(Baumard et al., 1998; Bado-Nilles et al., 2008). Par ailleurs, les polluants peuvent étre des
composés inertes non toxiques, pouvant devenir toxiques aprés avoir subis une phase de
biotransformation au sein des organismes et/ou par communauté bactérienne du milieu. Ces
polluants peuvent alors étre biodisponibles et exercer leur effet toxique en fonction de I’espéce

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

Par définition, la biodisponibilité d’une substance chimique désigne sa capacité a interagir avec
les organismes cibles. Elle présente donc le parametre essentiel pour la toxicité des substances
chimiques. C’est la concentration de la fraction biodisponible dans les sites puis dans
I’organisme qui est capable d’induire des effets toxiques dans 1’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 1’évaluation de la contamination
et ses effets potentiels sont proposées pour estimer la biodisponiblité des substances qui dépend a
la fois des caractéristiques physico-chimiques du milieu et de la physiologie des organismes
exposés (Bucheli et Fent, 1996).

151 Approche chimique

La pollution chimique couvre un large spectre de produits chimiques qui sont introduits dans
I’environnement par ’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 ceuvre de
nouveaux procedés qui aillent au-dela des procédés chimiques classiques. En outre, les analyses
chimiques ne peuvent pas a elles seules prédire les effets biologiques des contaminants sur les

organismes. Elles sont généralement spécifiques a 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).

15.2 Approche biologique

Des méthodes basées sur des observations qualitatives et/ou quantitatives des espéces 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 suggére une recherche sur la présence, 1’absence et/ou I’abondance de certaines espéces
comme par exemple les diatomées, les benthos et les communautés de poisson (Amiard et al.,
1998).

153 Approche biochimique

Des mesures de variables biologiques complémentaires aux analyses chimiques ont été
développées ces deux derniéres décennies, pour une détection précoce de la réponse des
organismes a 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 révele I’exposition présente ou passée d’un individu a au moins une substance

chimique a caractere polluant ».

Les biomarqueurs traduisent donc la réponse des contaminants sur les composantes vivantes de
I’écosystéme (Contardo-Jora, 2009). En plus, ils ont la capacité de montrer I’impact aigu et
chronique des polluants dont la concentration varie dans le temps et dans I’espace (Maggioni et
al., 2012). Par ailleurs, de bons biomarqueurs sont des indices sensibles a 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 a une exposition a un polluant, 1’organisme peut étre 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).

Biomarqueurs d’exposition: « [ls signent [’activation de mécanismes de régulation intrinseque
au métabolisme de [’'organisme (qui jouent un réle de systeme d’adaptation» (Garric et al.,

2010).

Biomarqueurs d’effet: « Qui diagnostiquent un dépassement éventuellement transitoire des
capacités de régulation de [’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
CYP 1A1l, expression | Les activités monooxygénases | Induction HAPs, BaP, PCBs, dioxines,
et activit¢ EROD, BaP | impliquant diverses isoformes Pesticides  organochlorés,  non
hydroxylase, de cytochromes P450 (EROD). spécifiques
Glutathion-s-
transférase
Protéines multi, | Les protéines de transport | Induction/ HAPs, PCBs et métabolites
xénobiotique, membranaire (systeme | . . .
résistance (MXR) MXR/MDR)  peuvent etre | inhibition
induites ou inhibées par
plusieurs substances
organiques.
) Acétyl cholinestérase Activité  enzymatique  du | Inhibition Pesticides (organo-phosporés,
Blomarggeurs métabolisme de carbamates)
d’exposition neurotransmetteurs.
Vitellogénine Protéines de réserve des ceufs | Induction Perturbateurs
synthétisées dans le foie. .
endocriniens
Métallothionéine/ Mts et PCs sont exprimées dans | Induction Métaux et autres
o les tissus et impliquées dans
phyt’qchelatlnes, I’homéostasie des métaux, mais
proteines de stress aussi des composés aromatiques
inducteurs de stress oxydatif
cellulaire.
Dommage ADN, | Les polluants peuvent altérer | Occurence Mutagenes
adduits ADN Pintégrité de la structure de , .
’ADN (cassure simple et genotoxiques
double brin), soit directement,
soit via leurs métabolites.
Dommage ADN Ocurrence Mutagénes
génotoxiques
Acétyl cholinestérase Inhibition Pesticides (organo-phosporés,
carbamates)
Biomarqueurs d’effet Peroxydation lipidique | Des polluants peuvent | Induction Non spécifiques
augmenter les niveaux
cellulaires de molécules
oxygénées réactives (ROS), par
une induction de synthése ou
une inhibition des mécanismes
de défense.
Intégrité lysosomale La stabilité de la membrane des | Diminution Non spécifiques

lysosomes est un indicateur de
I’état de la cellule.
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154 Exemples de biomarqueurs mesurés sur différentes especes

Plusieurs modéles biologiques ont été utilises pour mesurer certains biomarqueurs et/ ou
processus afin d’évaluer I’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

especes exposées aux contaminants organiques.

Catalase

Glutathion S -tarnsférase(GST)
Hsp70 protéine de stress
Apoptose

Prolifération lymphoblastique
Cellules immuntaires

Carrassius auratus
Gammarus pulex
Rats

Substances Biomarqueurs testés Modeles biologiques Références

Composés organiques volatiles (COV) Immunotoxicité Oryzias latipes Griffin et al., 2000
Expréssion des génes Lymphocytes humaines Mahendra et al., 2011
Apoptose Rat Mattes et al., 2010
Protéine kinase C Mc conkey et al., 1994
Dommage a ADN Morozzi et al., 1999
Prolifération des lymphocytes Poirier et al., 2002

Chlorobenzene Acitivté enzymatique caspase3 Jenuynsia multidentata Depledge et al., 2001
Glutathion réductase Salmo trutta Ewens et al., 1999

Galloway et al.,
Monferran et al., 2008
Triebskorn et al., 2002
Zhang et al., 2008

Polychlorobiphenyles (PCB)

Test micronucleus

Stress oxidatif

Test des cometes
Viabilité cellulaire
Apoptose

17R-Estradiol

Cycle cellulaire
Altération mitochondriale

Lignées cellulaires

RTG-2 (truite arc-en-ciel)

MCF-7

HepG2 (carcinome hepatocellulaire
humain)

Macrophage J774A.1

Carssius auratus

Limanda limanda

Al Anati etal., 2010
DeGuise et al., 1998
Ferrante et al., 2011
Kandaswamy etal., 2012
Marabini et al., 2011
Peterson et al., 2012
Ptak et al., 2010

Rance et al., 2012

LPO

Activit¢ EROD Salmo salar Shenet 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 génes 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
TNFa




155 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 systeme 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 a une exposition aux substances chimiques et
dans le suivi de la qualité environnementale des écosystemes aquatiques (McCarthy et Shugart,
1990).

1.5.5.1 Biomarqueurs immunologiques

Les biomarqueurs immunologiques ont un rdle clé dans le suivi de la santé des organismes avant
I’apparition des dommages irréversibles. Une altération dans la réponse immunitaire des
poissons peut étre interprétée comme un signal d’alerte sur le risque potentiel associé a la
présence des contaminants sur I’environnement (Vander Oost, 2003). Une grande susceptibilité a

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

Parmi les biomarqueurs immunologiques utilisés chez les poissons, il y a notamment I’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 I’activité peut étre inhibée ou stimulée en fonction du contaminant testé, de sa concentration
et de la durée de 1’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 mitogenes, a été aussi
utilisee comme biomarqueur dans plusieurs travaux (Shelley et al., 2013; Shelley et al., 2012;
Siwicki et al., 2011; Muller et al., 2009; Hébert et al., 2008). Des réponses de stimulation ou
d’inhibition ont été également observées selon 1’espéce étudiée, la concentration de la substance
et la durée de I’exposition. Duffy et al (2006) ont observé une immunosuppression de la
prolifération des lymphocytes B et T chez des poissons exposés au PCB 153 a forte dose apres 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 apres 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 a des substances immunotoxiques dans
plusieurs travaux ( Holladay et al., 2010). Faisal et al, (1991) ont montré une immunosuppression
de P’activité des NK chez Fundulus heteroclitus exposés aux HAP présents dans la riviere
d’Elizabeth en Virginie. Cependant, Rice et al, (1996) dans leur étude sur I’effet des substances
immunotoxiques (PBC et métaux lourds) sur P’activité des NK chez Lepomis auritus, ont
démontré une stimulation. Une semaine d’exposition a 1% d’effluent des eaux usées de Montréal

a provoqué également une augmentation de 1’activité des NK chez O.mykiss (Salo et al., 2007).

Par ailleurs, d’autres parametres immunitaires non spécifiques ont aussi été utilisés réguliérement
comme biomarqueurs tels: le compte des leucocytes (lymphocytes et granulocytes) (Mac Donald
et al., 2013; Bado-Nilles et al., 2011), ainsi que ’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 I’activité lysosomale chez des truites exposées a des concentrations de CdCl,
(1-5pg/L) et de ZnCl, (10-50pg/L). La flambée oxydative est également étudiée chez les
macrophages de poisson-chat, une augmentation a été induite suite a 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
I’exposition des organismes a 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.,

22



1996). Le systeme de biotransformation (phase | et IlI) 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 a la
formation de groupements polaires plus hydrophiles. La phase Il implique une réaction de
conjugaison catalysée par des gluthation S-transférases et le gluthation comme co-facteur
(Hoeger et al., 2005)

meétabolisme des xénobiotiques au niveau cellulaire

XENOBIOTIQUE
(Substrat hydrophobe)

GST
uGT
SULT

| [MRP]
:¢> « S
==X0-sulfo,

glutathion,
glucuronyl-
conjugaison

© IRSN

Figure 1.3. Schéma du métabolisme et de la détoxication des xénobiotiques (d’aprés 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. Aprés 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 I’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 1’exposition aux (HAP), aux (PCB) coplanaires et aux dioxines.
Une induction de ’EROD a été observée chez Golden pompano et Mangrove jack collectes
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)pyréne induit significativement 1’activit¢ EROD in vivo a
des doses d’exposition de 2, 4, 10 et 20 ug/L chez le médeka (Oryzias melastigma) et a une dose
de 3ug/L chez la truite (Curtis et al., 2011). Toutefois ’activité est induite dans le foie plus que
dans les branchies, reflétant I’importance du tissu hépatique chez le poisson dans le métabolisme
de detoxication (Nahrgang et al., 2010). Cependant, I’activité se trouve inhibée chez les poissons
exposés aux metaux (He et al., 2012). Une faible induction a été enregistrée dans 1’activité
glutathion S-transférase (GST), enzyme de la phase Il de biotransformation, chez la dorade
royale (Gilhead seabream) aprés une exposition au pyrene (0,25 pM), suggérant ainsi la
réduction de la capacité des poissons a détoxifier les xénobiotiques (Pilarczyk et Correia, 2009).
Toutefois, une augmentation de la GST, a été aussi observée chez le loup de mer (Dicentrarchus
labrax) aprés 96h d’exposition & 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 a une bioactivation des xénobiotiques. Le produit ainsi biotransformé devient plus réactif et
peut agir sur différentes cibles tel que I’ADN (Gagné et al., 2011 ). Ceci est vrai pour le chlorure
de vinyle, le benzene et le benzo(a) pyréne. Ainsi, un biomarqueur de génotoxicité a été mis au
point afin d’évaluer I’effet des contaminants sur 1’intégrité structurelle de I’ADN. L’effet
génotoxique passe par l'effet des métabolites des xénobiotiques sur I’ADN notament leur
capacité a entrainer des cassures des brins de I’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
a I’ADN (Cachot et al.,20006).
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Theodorakis et al, (2012) dans leur étude menée dans une zone humide au Guatemala (lagunes
devant des installations pétrolieres) ont démontré une corrélation significative entre les
dommages a I’ADN et la concentration d’HAP dans les sédiments et dans 1’eau chez des
Cichlides. Une génotoxicité des HAP chez des poissons plats (Scophtalmus maximus) a
également été étudiée aprés 4 jours d’exposition, temps nécessaire pour la production des
métabolites génotoxiques requis pour causer une réponse positive dans le test de génotoxicité (Le
Dul-Lacoste et al., 2012).

Cassure simple brin
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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 a partir du brin opposé qui sert de gabarit
(Hall et Guiacia, 2006). Tandis que, les cassures double brin sont des lésions 2 dommages
irréversibles (Stephen, 2002). Elles sont cytotoxiques et elles sont a I’origine de mutations et
de 1a mort cellulaire (Kum Kum et Stephen, 2001).

Par ailleurs, les dommages induits au niveau cellulaire aprés 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 :

GO0/G1 (phase du cycle cellulaire plus longue et plus variable pendant laquelle la cellule croit en
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taille et intensifie son métabolisme), S (partic de I’interphase ou phase de synthéese ou la cellule
replique son ADN) et G2/M (phase séparant la synthése d’une copie de I’ADN de la séparation
physique des deux cellules ) (figure 1.5).
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Figure 1.5. La distribution des cellules dans différentes phases du cycle cellulaire. Le cycle cellulaire est
analysé par rapport a 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,
I’apoptose ou 1’arrét du cycle cellulaire (lliakis et al., 2003; Xiao et al., 2012). L’apotpose est
considérée comme « une mort cellulaire programmée » (Duvall and Wyllie, 1986) (figure 1.6).
Etant donné son importance dans 1’¢limination des cellules avec un ADN endommagé (Kiss et

al., 2010), une defaillance des processus apoptotiques peut favoriser la survie des cellules
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anormales et ainsi induire des processus de cancérogenese (Follezou et al., 1999). Morozzi et al.
(1999) ont démontré dans leur étude que I’apoptose pourrait étre induite par les composes
organiques volatiles et leurs métabolites (Peng et al., 2012). Le benzéne 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 1’apoptose chez les poissons (Nigro et
al., 2002; Frenzilli et al., 2004). Ces résultats montrent bien que ce processus pourrait étre utilisé
comme un biomarqueur d’effet sensible dans 1’évaluation des effets biologiques des

contaminants dans I’environnement.
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Figure 1.6. Le phénoméne de DI’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 ’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 griace aux molécules de
phosphatidylsérines qui passent d’une orientation cytoplasmiques vers une orientation
extracellulaire.

Dans I’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 I’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 a 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 1’anguille
(Anguilla anguilla.L) exposée a 1uM 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 I’attaque des lipides poly insaturés par les espéces
réactives de ’oxygenes produites par des contaminants organiques et inorganiques (Narbonne et
al., 1991).
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Figure 1.7. Schéma général de I’oxydation des acides aminés, des lipides et des acides nucléiques au cours du
stress oxydant (d’aprés Zmart et al., 1999). La peroxydation lipidique est une conséquence
de Pattaque 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’excés de MDA produit dans un tissu peut se combiner aux
groupements aminés libres des protéines, conduisant a la formation de produits susceptibles
d’altérer leurs propriétés biologiques (Michel et al., 2008).

28



1.6 Modzéle biologique: Oncorhynchus myKkiss

1.6.1 Biologie de la truite

La truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Walbaum, 1792) appartient a la classe des
actinoptérygiens, 1’ordre des salmoniformes et la famille des salmonidés. La truite est originaire
de la cOte-ouest de I’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 tres 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 tolére des températures du milieu entre 13 et
21 °C. Par ailleurs, selon Raleigh et al. (1984), la température preférentielle se situe entre 0 °C et
plus de 25 °C. Néanmoins, les salmonidés ont besoin d’une concentration en oxygene 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 a la dégradation du milieu avec une meilleure résistance aux conditions
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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 a la méme espece. La truite arc-en-ciel passe toute sa vie dans les
rivieres alors que la truite argentée passe sa premiere année en mer avant de revenir en riviere

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 (Figurel. 9). Son corps est
allongé, elle posséde 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 possede aussi une nageoire annale et une nageoire caudale.
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Figure 1.9. Anatomie de la truite arc-en-ciel.

http://biol151b.nicerweb.net/Locked/media/ch34/34 16TroutAnatomy L.jpg

1.6.3 Systéme immunitaire

L’immunité innée et acquise ¢étaient présentes depuis [’existence des agnathes et des
gnathostomes (Li et al., 2012). Le systtme immunitaire des poissons est non seulement
conditionné par la particularité du milieu mais aussi par leur nature ectotherme (Rauta et al.,

2012). Cependant, I’'immunité innée est plus dépendante que I’immunité adaptative. Ainsi, ces
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poikilothermes dans leur milieu aquatique sont capables de se protéger contre les infections
grace au mécanisme de défense inné (Ellis, 2001; Swain et Nayaka, 2009).

Le thymus, le rein antérieur (pronéphros) et la rate représentent les organes lymphoides des
téléostéens. Chez la truite, le rein antérieur (pronéphros) remplace la moelle osseuse (Zapata et
al., 1996). Il joue aussi un rdle dans I’excrétion et la fonction hématopoiétique et produit des
hormones (Ellis et al., 1989; Zapata et cooper, 1990). Cet organe trés développé avant 1’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
I’altération de l'antigene (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 réle secondaire par rapport au rein antérieur dans la réponse immunitaire non
specifique et spécifique (Zapata et Cooper, 1990). Elle a un role essentiel dans la production
hématopoiétique, la dégradation de I'antigéne et la production d'anticorps (Manning et al 1996).
Sa taille est largement utilisée comme parameétre immunitaire mesurable avec un réle potentiel
dans la réponse immunitaire contre I’infection aux parasites (Lefebvre et al., 2004). Le thymus
abondamment vascularisé contient des thymocytes (lymphcoytes T du thymus) et des
macrophages. Il semble étre ’organe principal dans la différenciation des lymphocytes T
(Genten et al., 2011). Le foie, organe cartilagineux est riche en alkylglycéroles, substances
lipidiques a 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 étre le siege d’anomalie, il peut augmenter de volume en stockant

des mauvais lipides.

Le poisson possede 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-I1) et font partie des Cellules

présentatrices d’antigene. Les cellules cytotoxiques (NK) comparées a celles des mammiféres
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sont identiques et sont retrouvees 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 a I’intérieur du rein antérieur et
la rate sont aussi des acteurs impliqués dans la réponse immunitaire adaptative (Lovy et al.,
2008).

Par ailleurs, le systtme 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 étre 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 mammiferes, 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 barriéres mécaniques qui
secrétent sous forme de mucus des lysozymes, des lectines et des molécules du systeme du
complément contre 1’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 systeme 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 a se lier aux
sucres terminaux sur les glycoprotéines et les glycolipides (Bianchet et al., 2002) Leur
hétérogénéité a eété démontrée chez plusieurs espéces de poissons téléostéens (Whytes et al.,
2007). En effet, une large gamme de lectines actives ayant une spécificité variable pour
differentes cibles oligosaccharidiques fournissent un long répertoire de récepteurs de surface des
pathogenes (Yo X-Q et al., 2003). En plus des lysozymes et des lectines, le systeme du
complément joue un role dans I’'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 I’activité phagocytaire par opsonisation, la promotion de la

réponse inflammatoire et la stimulation de la prolifération des cellules B. Toutefois, des
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cytokines telles que, I’interleukine 1-f produite par les macrophages (IL1-B), I’interleukine 6
(IL6) le "tumor necrosis factor” produit dans le rein (TNF-a) jouent un role de modulateur du

systéeme 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 a une infection bactérienne (Fournier et al., 2000 ). La
CRP joue un réle clé dans I’immunité non spécifique, favorisant ainsi la phagocytose par ses
propriétés d’opsonisation, d’activation du complément et de liaison aux recepteurs 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 digerent les organismes envahisseurs ainsi que les particules étrangéres. Les
macrophages et les granulocytes de différentes especes de poissons forment un réseau de défense
immunitaire capable de neutraliser une variété de pathogénes envahisseurs sans activation
préalable (Secombes et Fletcher, 1992). L'inhibition de la phagocytose perturbe 1’élimination des
bactéries et la sécrétion de cytokines et par la suite I'activation des lymphocytes impliqués dans

la réponse immunitaire spécifique (figure 1.10) (Kollner al et., 2002).
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Figurel.10. Apercu schématique sur les différentes fonctions immunitaires chez les poissons osseux (Kollner
et al., 2002).

Le systeme immunitaire des poissons est crucial pour leur survie. Néanmoins, plusieurs maladies
ont été associées a une grande variété de polluants (Mc Neill 2012) et les conséquences des
toxiques sur le systeme immunitaire prennent plusieurs aspects: I’immunodépression et baisse de
résistance vis-a-vis des infections bactériennes et augmentation de 1’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 systéeme immunitaire (Fournier et al 1999; Wong et al 1992).
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CHAPITRE 2: CONTEXTE DE L’ETUDE
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2.1. Problématique de Mercier

Mercier. Cette localité a vocation agricole située a 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 (naphtaléne...), dibenzofuranes polychlorés (PCDF),
dibenzo-p-dioxines (PCDD), existent & des niveaux qui représentent une menace pour la santé de
I'hnumain et de toutes les composantes de I'environnement, notamment les eaux de surface, les
sols et les eaux souterraines. Historiquement, le déversement de déchets liquides remonte a 1968
dans une graviere de la région. Selon différentes études 40 000 m3 a 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 phénomene de la
migration de la contamination, a 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 metres
d’épaisseur qui se trouve en surface et repose 3) sur le roc, ou circule une nappe d’eau profonde.
Toujours dans ce méme rapport, il est signalé que des huiles légéres 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 dépdts 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 étre entrainés dans les aquiferes. Dans une étude entreprise en 1985, Poulin et ses
collaborateurs parlent de 1’étendue de I’enclave de contamination des eaux souterraines qui est
délimitée par quatre zones. Les 2 premiéres zones qui s’étendent sur une superficie de 2 km? ont
été identifiées comme des zones fortement polluées par des composés organiques (plus de 80
composés ont été mesures dans la premiére zone). Deux autres zones ou la contamination est plus
faible s’¢tendent sur une superficie de 30 km? (Poulin et al., 1985). Dés 1971, des puits voisins
furent contaminés et par la suite abandonnés (Prime et Fournier, 2008).

Comme solution au probleme, un incinérateur fut construit a 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 1’origine reste inconnue sont destinés
a cet incinérateur, dont des déchets organochlorés, des hydrocarbures, des solvants, des
polyméres (Bape, 1994; Garreau et al., 2005). Les émanations de ’incinérateur ont ajouté a la
contamination de I’atmosphére 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 I’incinérateur de déchets dangereux de Mercier, a mis en évidence dans les sols se
trouvant sous le panache de I’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 I’étendue de la contamination qui a atteint les eaux souterraines de Mercier en
direction des eaux de surface (riviere Esturgeon et Chateauguay), en 1984, il a été décidé d’agir
et de construire une station de pompage afin de créer un « piege hydraulique » qui retiendrait les
panaches de 1’eau souterraine contaminée de 1’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 I’écosystéme (Prime et fournier 2008, Bape, 1994). D’aprés le rapport du Bureau d’audiences
publiques sur I’ environnement (BAPE ,1994), ’UTES réduit le pourcentage des contaminants

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

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

Des composés organiques volatils ont été identifiés dans certains puits d’accés a la nappe
phréatique échantillonnés aux environs de Mercier. Parmi eux, plusieurs composes 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 cancérogenes (Morozzi et al.,1999; Gros et al., 2007; Singh et al.,
2011; Aziz et al., 2012) chez I’étre vivant. Ces effets toxiques observés peuvent étre liés aussi

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

2.2. Objectifs de recherche

Face a 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 (CIRE). L’objectif principal de la thése est d’obtenir un portrait représentatif du
potentiel toxique des eaux souterraines de Mercier. Deux approches expérimentales ont été
visées; I’approche in vitro et I’approche in vivo basées toutes deux sur I’utilisation d’une gamme

de biomarqueurs comme outils d’évaluation de la toxicCité.

La stratégie globale pour la réalisation de ce projet de these est donc structurée de maniere a

répondre a deux objectifs principaux:
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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: I’activité
phagocytaire, ’activité des cellules NK et la prolifération des lymphocytes stimulées par des

mitogenes.

L’approche in vitro permet un meilleur contréle des conditions expérimentales (e .g. les éléments
nutritifs, le pH, la température) contribuant a réduire la variabilité des réponses toxiques. Cette
approche expérimentale permet 1’acquisition de données préliminaires tout en fournissant une

premiére indication quant a 1’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 I’effet d’une exposition aigué 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 1’apoptose. Apres le choix des puits
d’intérét (trois puits), cette seconde partie du travail vise a évaluer 'impact de I’exposition des
truites a des échantillons représentatifs de la contamination réelle de la nappe. Les bioessais sont
conduits dans des conditions expérimentales biotiques (espece, age) et abiotiques (température,
photopériode, durée d’exposition) contrlées 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 I’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 a I’exposition aux eaux souterraines de Mercier
chez la truite. Les biomarqueurs biochimiques mesurés; 1’activit¢ EROD, 1’activité glutathion S-

transférase (GST), la peroxydation lipidique (LPO) et la génotoxicité¢ (dommage a I’ADN).

Les résultats sont décrits dans le chapitre n° 3 et I’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: 1l concerne 1’étude des effets immunotoxiques des eaux d’UTES chez la truite

Oncorhynchus mykiss.

Volet 1: Etudier I’impact d’une exposition aigué aux eaux d’UTES traitées et non traitées sur les
réponses immunitaires spécifiques (la transformation lymphoblastique) et non spécifiques
(activité phagocytaire, la cytotoxicité des NK). Des truites sont soumises a des expositions
contrdlées aux eaux d’UTES en laboratoire. Les biomarqueurs abordés sont la cellularité,
I’activité phagocytaire, la transformation lymphoblastique stimulée aux mitogénes et la
cytotoxicité des NK. Les resultats obtenus sont présentés sous forme de I’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. Hypotheses

La nappe phréatique, située sous les lagunes de Mercier, est contaminée, ceci est du a la
migration des polluants a 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 a court et
a long terme sur I’environnement et en conséquence sur I’homme. Toutefois, ils peuvent
entrainer un effet 1étal sur I’organisme exposé qui se traduit le plus souvent par une mortalité ou
des modifications comportementales qui modifieront la capacité de la truite a s’alimenter et a se

reproduire. Il peut y avoir aussi un effet sublétal en cas de survie de I’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 1’activité

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

Par ailleurs, la contamination peut se déplacer par le biais des rejets d’UTES aprés traitement
vers les cours d’eau (riviére Esturgeon). Ces substances toxiques diluées parcouriraient les
chaines et les réseaux alimentaires qui caractérisent les écosystémes et s’accumuleraient dans les
tissus des organismes aquatiques. On assisterait donc, a une toxicité se manifestant non pas de

facon aigué, mais plutét de fagon différée car elle résulte du mécanisme de bioaccumulation et/ou
de biomagnification. Les organismes y vivants, se verront leur systéme immunitaire déficient, ce

qui rend les poissons plus vulnérables aux parasites, d’ou 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 APRES UNE
EXPOSITION AUX EAUX SOUTERRAINES DE MERCIER
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3.1. Etude 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 rdle a consisté a faire 1’échantillonnage, a planifier les expériences, a faire les

analyses et I’interprétation des résultats et a rédiger 1’article a titre d’auteur principal.
Contribution des coauteurs

Dr Michel Fournier, mon directeur de recherche et Dr Francois Gagné co-directeur ont
participé a la planification des expériences, a l’analyse des résultats ainsi qu’a la

correction du manuscrit.
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RESUME

La présence de polluants organiques dans les eaux souterraines peut compromettre le systeme
immunitaire des organismes aquatiques. La présente étude examine 1’effet in vitro de I’exposition
aux eaux souterraines échantillonnées de 13 puits situés dans le panache de I’incinérateur des
lagunes contaminées a Mercier. Les cellules immunitaires ont été isolées du pronéphros et
exposées a ’eau de puits a des concentrations croissantes (0%, 3,12%, 25% et 100%).
L’immunocompétence des leucocytes a été déterminée par la viabilité, 1’activité des phagocytes,
’activité des cellules NK et la prolifération des lymphocytes stimulés par des mitogénes PHA et
LPS. Les résultats ont révélé que la viabilité et 1’activité des NK n’ont pas été affectées par
I’exposition. Toutefois, la capacité des macrophages a phagocyter une bille et plus a diminué de
maniere significative dans 4/13 des échantillons, et dans 6/13 des échantillons en ce qui concerne
I’efficacité des macrophages a 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. A 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 1’incinérateur a Mercier pourraient constituer une

menace pour la fonction immunitaire chez les poissons exposes.
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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 (Gagne et al., 2002). However, when VOCs are mixed with
other pollutants, mixture interactions (i.e., additive, synergistic or antagonistic) may arise (\Wang

etal., 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).

49



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; Muller 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; Gagne 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 um 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 1x10° 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% CO, 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 pg/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 pl of cell suspension was mixed with fluorescent latex beads
(diameter of 1.71 um: 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" target cells (YAC-1) was stained with 10 pupl of (3,3-
dioctadecyloxacarbocyanine dye (DIO); Sigma-Aldrich) and incubated at 37°C with 5% of CO,
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° 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 uL. 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 pL
of propidium iodide (Img/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 5x10° 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,
0.5uCi/well of [3H]-methyl thymidine (6.7 Ci mmol™ ;( 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 meant 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 92ug/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 pg/L); 1,
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2 dichloroethane (36 pg/L); 1, 1 dichloroethene (8.5 pg/L); trichloroethene (7.8 pug/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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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, Frangois Gagné, Michel Fournier

Publié dans Journal of Environmental Sciences.

Contribution personnelle

Mon rdle a consisté a faire I’échantillonnage, a planifier les expériences, a faire les

analyses et I’interprétation des résultats et a rédiger I’article a titre d’auteur principal.

Contribution des coauteurs

Dr Michel Fournier, mon directeur de recherche et Dr Francois Gagné co-directeur ont
participé a la planification des expériences, a 1’analyse des résultats ainsi qu’a la

correction du manuscrit.
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RESUME

Le rejet des déchets organiques issus de l'industrie pétrochimique dans les lagunes de
I’arrondissement de Mercier a provoqué une grave contamination des eaux souterraines.
L'objectif de cette étude était de determiner le potentiel immunotoxique de trois puits a des
distances croissantes du site de l'incinérateur (1,17; 2,74 et 5,40 km). Les truites arc-en-ciel ont
été exposées a des concentrations croissantes pendant 14 jours. L’immunocompétence a été
caractérisée par la phagocytose, la prolifération des lymphocytes, I'analyse du cycle cellulaire et
I'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
exposees a l'eau échantillonnée du puits a 2,74 km. De plus, l'activité phagocytaire a été
supprimée chez les groupes a 1,17 et 5,40 km. La proportion de lymphocytes en phase S a été
significativement augmentée par 1’eau des puits a 2,74 et 5,40 km, tandis que les lymphocytes en
phase GO/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 a 2,74 km. Le ratio apoptose induite / apoptose était plus faible chez les groupes a 2,74
et 5,40 km. En résumé, nos expériences ont montré que I'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 I’'immunocompétence chez les poissons exposés.
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The discharge of crgamic waste from the prinochemical indostry inio the Mercier lapoons cansed major
groundeaier contamination. The objective of this stedy was 1o determine the immemotonic poiential of
thare: groundwnier wells al incressing distane: from the incineraior demping site (1217, 274 and 540
km} Rainbow Trout wes evposed bo mcressing concentrations of waier from three groundwaterwells
for 14 days. Immenccompetence was chamce tired by phagooy Losis, miloges-stimulaied prolifemtion
of lymphocyies, cell cycle analysis and apopiosiz A significant inoese in innale (phagocyiosis)
and specific immune: response (B ymphocyie profiferstion) was observed in oot exposed io waier
collecied from the well & 274 km. However, phagocytosis activity was suppressed in groups at LT
and 540 km The proportion of lymphocyies m 5 phose was sgmificantly incesed o groups at
274 and 540 km, while vmphocyies im (8001 phase were decressed in all thee exposure groups.
Additiomally, devamethasone (N2 imduced apopicsis of lymphooyles was siguificanily mdeced in
the growp @l 274 km, which saggesis decesved by mphocyte temover. Furthermone, the matio of DEX-
imdcrd apoptnsis! apopins i was kvwerin the groups o 2 T4 and 5 40 km. In ssmmary, ourexperimenis
have shown at exposum io the mixiume of organic compounds present in Mercer grossdwaier
maoxdnlies phagocyiosis and o=l profiferation, disrupts the ol cycle and redoces the mtio of DEX-
imduced apoptosiy apoplosis. [ & conchaded that groundwater collecied im the: vicinity of an incserstor
contzinment field could impac. Immunocompeenae in G

of the dumping sites. Poulin et al. {1985) revealed that

Introduction

the extent of the groundwater contaminatiom is delimited
by four zones, and the characterization of groundwater

An estimated 40,000 m® of industrial incineration wastes
wene dumped in an abandoned gravel pit (City of Mercier,
Cuebec, Canada). The industrial waste consisted of used
oil and liquid wastes from chemical and petrochemical
industries {Poulin et al., 1985). Over the years, the con-
taminants permeated throngh the soil and contaminated
aquifers, posing a risk to local habitats. In an attermpt
to alleviate this contamination problem, a groundwater
treatment station plant was construcied near the incinerator
area io remove and clean up the groundwater in the vicinity

* Comsponding author. E-mait benchalgol? | | @vahoo fr

concluded the existence of a highly polluied ama in the
first two areas (1 and 2) (Fig. 1). which ocoupy an area
of 2 km?®. Two other zones (3 and 4) extend over an
ama of some thirty km®, where the water contains various
contaminants at low concentrations.

Preliminary analyses of groundwater samples have de-
tected volatile organic compounds (W OCs) which ame the
most common groundwater contaminant (Poulin et al.,
1985; Golfinopoulos et al, 2001} Polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHSs), heavy metals and polychlorinated
biphenyls (FCBs) were also found (Pouolim et al, 1985;
BAPE, 1994). Some volatile organchalogens (e.g., vimyl
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1=2: Amas of High confamination
e 34 Areas of Low condamination

S B

Fig. 1 Map with sampling points around the city of Mercier city during
the 1010 sampling campaign. Map medified from Poulim et sl 1965
Wells THOI, M4-4R and TOE} e locaied al distances of 1.17, 274 and
540 km, mspectively from the bgoens. Chloreform, dickloncethybne,
phenal (data no shown) were the main chemicals measured to define the
Fosar zomes: (1, 2) and (3, 4), kigh versus low contamization (Poulin e al |
1985).

chioride) identified at the site are known to be carcinogenic
to human and animals (Arizet al, 2017) There is a paucity
of certain types of studies on the effects of a mixture
of various toxic components, including VOCs on the fish
immune system given that the groundwater is geologically
linke d with the Chateauguay River.

Many studies have shown that chemical contaminants
and mixtures could aker the immune function of fish (fee-
man and Brindley, 1981; Arkoosh et al., 1998; Fournier
et al., 2000; Felikoff et al., 2002). Indeed, contaminated
aquatic environments have bean associaed with increased
incidence of infectious diseases and tumors in fish pop-
ulations (Song et al, 2011). The immune system is the
common target of several organic compounds swch as 1,1-
dichloroethane, chloroform, trichloroethylene and vimyl
chioride, which are known for their carcinogenicity and
genotoicity {Giri, 1995; Wong et al, |998; Roldan-
Arjonz et al, 199]1; Mundt et al., 2000; Maga Anusha,
2011; Pohl and Scinicariello, 2011). Mumerous stmdies
have demonstrated that a variety of PAHs are carcinogenic
and immunotoxic in mammals and fish (Skupinska et
al, 2004; Reynawd and Deschaox, 2006). PCBs have
the potential to modulate immune responses and indwce
CYPlA and can dismpt the endocrine system in fish (Rice
atal, 1996).

Innate response has been the focus of vamous stodies
assessing the immunotoxicity of contaminants (Canesi et
al, 2007; Hannam et al, 2009). Such response is medi-
ated prncipally by macrophages. Adaptive and specific
immune msponses ae performed by B and T cells; the
modulation of lymphocyte proliferation suggests the pos-
sibility of increased susceptibility to diseases (Mori et al.,
2006). In addition to lymphocyte proliferation, cell cycle

and apopiosis weme also analyzed and wem delermined
o provide a better mechanistic insight Examining cell
cycle alteration provides an opportunity to assess the early
signals of cytotoxicity, while apoplosis provides early
waming signals of environmental disturbance (Osman et
al., 2012). The signals arsing within the cells following
cytotoxicity ame able to trigger apoptosis. Dtherwise, dis-
turbances in apoptosis may bead to abnormal development
and diseases (Follezown et al., 1999; Igney and Krammi,
2002).

The objectives of this study was to imvestigate the effects
of exposure to groundwaier, at 1.17, 274 and 5.4 km from
the contaminated lagoon area, on the immune sysiEem in
juvenile Rainbow Trout following 14 days of exposure
time. For this purpose, immune function was examined
by following changes in phagocytosis and stimolated Tym-
phoblastic proliferation. In addition, call cycle analysis
and the proporion of cells undergoing spopiosis were
examinad.

1 Materials and methods

1.1 Fish collection and maintenance

Juvenile Rainbow Trout {(Oncorhynchis mykiss) (n = 108),
weighing (23.1 + 9.3) g, were obtzined from a local fish
farm *“les Arpents Veris™ located at Sainte-Edwidge-de-
Clifton, Quebec, Canada They were kept for a minimom
of 2 weeks in 300 L tanks at 15°C under a photoperiod of
12 hr light/12 hr dark and constant aeration. They were fad
daily at a rate of 2% body weight with food pellets.

1.2 Waber sampling

The location of the sampling station is shown in Fig. L
The groundwater samplas wene collecied in the plume of
contamination from three wells during May 20100 The
wells are located at distances of 117, 274 and 5.40 km
from the lagoons.

A composiie or grab volume of 100 L of groondwa-
fer samples were collected at the sites and the samples
wer stored af 4°C until exposure. The physico-che mical
parameters of pH, conductivity and emperaiure were
determined according to standard methods of Quebec’s
Centre d’expertize an analyse environnementale (I50¢CEI
1T025). VOO parameters were vinyl chloride, trans-1,2-
dichloroethylene, 1,1-dichloroethane, 1,2dichlome thane,
cis-1 2-dichloroethene, bemzene and chlorobemzene (gas
chromatography/mass spectrometry (GO'MS))was used as
a detection method.

1.3 Exposore experiments

Six plastic wessels (31 cm diameter » 44 cm height, 20
L capacity ) weme filled with 15 L of water sample using
polyethylene plastic bags Six groups of 12 juvenile rain-

79



Journal of Exvironmental Soenoes 26 2014 10 3

bow trout were distributed to each tank and were exposed
to increasing concentrations of groundwater (3. 1%, 12.5%,
25% and 50%) for 14 days at 15°C. The water was
changed twice a week. The control group and the dilution
waiter consisted of U'Y- and charcoaltreated tap water from
the City of Montréal (Quebec, Canada). The exposure
experiments were repeaied twice. The fish were fed 3 times
weekly with commercial fish pellets and the exira food
was removed after 10 min. The feeding was stopped 24
hr before the end of the exposure. During the experiment,
paramelers such as temperature, dissolved oxygen content,
pH and conductivity were measured daily. Data on nitrite,
nitrale and ammonia concentrations were analyzed accord-
ing to standard methods of (CAEQ, ISOPCEL 1T025).

All chemicals wem obtained from the Sigma chemical
company {Ontario, Canada) unless specifically identified.
Fish (n = 6) were humanely anaesthetized with iricaime
methanesulfonate (M5222) at 0.1% concentration after
14 days in accordance with the recommendations of
the animal care committee. The head-fork length and
body weight wee measured The anterior kidney was
emoved under sterile conditions and croshed with a
2-mlL glass grinder (Wheaton Scientific, Mew Jer=y,
USA) containing | mL of sterile RPMI 1640 (Sigma-
Aldrich, Omtario, Canada) supplemented with heparin
(10 WfmlL; Organon Tecknika, Ontario, Canada), HEPES
(10 mmeod/L), penicillingstreptomycin (100 UymL and 100
mg/ml. respectively), and 10% fetal bovine serum {FBS).
The cell suspension of head-kidmey was centrifuged at
485 xg 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, Penn-
sylvania, U'SA ) using trypan blue exclusion (0.4%) and the
suspension was adjustad to 1 » 109 live cells/mL.

L.4 Phagocytosis

Phagocytic activity was assssad using fluorescently la-
belled beads in accordance with the protocol of Brousseau
et al. (1998). A volume of 500 ul. of each cell leukocyte
suspension was incubated for 18 hr at 15°C with floo-
mescent laex beads (diameter of 1.7]1 pm; Polysciences,
Pennsyhania, USA) at a 100k ] bead-to-cell ratio. After
the incubation periced, the cell suspensions were layered
over 4 mL of RPMI sopplemented with 3% bovine serum
albumin and centrifuged at 150 xg at 4°C for 8 min to
memove 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
flow cytometry (Becton Dickinson, Califomia, USA ) and
5000 events wene recorded. Two endpoints determined the
percentage of macrophages thatengulfed one bead or mone
(MI: phagocytic activity) or three beads or more (M2:
phagocytic efficiency). The dats were expressed as the
percentage of cells that engulfed one bead or more and

three beads or more.

1.5 Lymphocyte proliferation

Calls were plated at 5 » 107 cellswell in round-bottom
microplates and incubated with 20pg/ml of phytohemag-
glutinin (PHA), a mitogen activator of lymphocyie T, and
with 250 ug/mL. of lipopolysaccharide (LPS), a mitogen
activator of lymphocyte B. Afier 72 hr of incubation,
0.5 uCitwell of [*H]-methyl thymidine (MP Biomedical,
Ohio, USA) was added. and plates were incubated for a
further 18 hr at 15°C. Cells were harvested with a sami-
automatic cell harvesier (Skatron Instroments As, Lier
Morway) on a fibreglass filter (Skatron Instroments As,
Morway). Radioactivity was measured with a microbeta
Trilux scintillation counter {Perkin Elmer, Toronto, Cana-
da). The raw data wene expressed as counts per min (CPM),
and the esults were presented as stimulation index (SI)
calculated as fiollows:

_ CPM stimulated cells (FHA or LPS‘IX]

Sl CPM unstimulated cells

00 i1

16 Cell cycle

Cell cycle analysis was determined by flow cytometry.
Briefly, a volume of (5 x 107) cells was centrifuged forl0
min at 450 x g with the brake on low. The supematant was
removed and 500 pL. of ice-cold 705 ethanol was added
and cells were cenirifuged for 5 min at 450 x¢. Cells were
then washed twice in PBS and resuspended im 0.5 mL of
PBS containing PI (50 pg'ml) and RMase (100 pg/ml)
Cells wer incubated at reom temperature for 30 min. The
DMA histogram results showed the percentage of cells in
GG, § and G2/M phases under total percentage, using
Cell Quest Pro software (Becton Dickinson). At least 5000
events weme acquired for each sample. Homan tumor cells
(K562) were used as a positive control for the cell cycle
a&EIY.

1.7 Apoplosis

To determine in virro apoptosis, A commercial kit was
used (Wybrant Apoptosis Assay Kit # from Molecolar
Probes, USA). It contains YO-PRO-1 and propidiom io-
dide nucleic acid stains. The principle of this kit is to detect
apoptosis a5 compared to cell membrane permeability; the
green fuorescent YO-PRO-1 dye can enter apoptotic cells,
but not propidium iodide. We added 10 pmolL of YO-
PRO-1 and 0.1 mg/ml. of propidium iodide to 0.5 = 108
cellsml. Afier the incobation period of 30 min at 4°C in
the dark, stained cells were analyzed by flow cytometry
using grean fluomescence emission for YOPRO-1 (488 +
30 nm emission) and red fluomescence for propidiom iodide
{610 + 20 nm band pass). Foreach sample the fluorescence
of 10,000 events was mcorded. Dexamethasone was used
as an inducer of apoptosis at 10 pmol/L.
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L8 Statistical analyses

The data were expressed as a mean with standard ermor
In each experiment, differences between the control and
groups of fish exposed to Mercier groundw ater were eval-
uated by one-way analysis of variance (AMNOWA ) followed
by a post-hoc test (p < 0.05). Analysis was performed
using Statistica for Windows (Wersion 7.0, StatSoft Inc.,
1995). Comelation was performed using Pearson-moment
procedus, and factorial analyses were deermined using
principal component and discriminant function methods.
Significance was set atp < 0.05.

1 Results

The mesults reveal that Mercier groumdwater at 274 km
from the lagoons has a higher degree of contamimation
than water at 1.17 and 5.40 km (Table 1). This suggests
that groundw ater tre atment was e ffective at 1. 17 km but the
contamination persists at 2.74 km distance). Discriminant
analysis confirmed that the sie at 2.74 km from the
lagoons was mone contaminated and was different from
the other =ites. The biomarkers that discriminzted the
274 km site were phagocytosis activity, LPS- and PHA-

stimulation lymphocyie proliferation, and the cell cycle
{mone explanation in paragraph 2.4}

L1 Phagocytosis

Trout weights, lengths and leukocy e concenirations were
not significantly changed by the imcinerator groundwater
effluent after 14 days of exposure time (Table 2). Exposure
o Mercier groundwater showed two different immune
responses. immune suppression for wells at 1.17 and 5.40
km and immune stimolation for well at 274 km. In fish
exposad to groundwater at 1. 17 km, a significant reduction
in both immunoactivity (= | bead) and immunoe fliciency
(= 3 beads) was found at concentrations of 3.1% and
25%, respectively. In fish exposed to groundwater at 2.74
km, a significant increase in immunoactivity and e fliciency
was observed at 12.5% concentration. In fish exposed to
the groundwater at 5.40 km (Fig 1), phagocylosis was
suppressad at concentrations of 12.5% and 25%

1.2 Lymphocyte proliferation

Themr was no apparent response in lymphocyte prolifera-
tiom of total lymphocytes in fish exposed to well water at
1.17 km. However, exposure to the water at 2.74 km led to
a significant reduction in proliferation of PHA-stimulated
lymphocytes at 12.5% concentration. Both lymphocyte B

Tehle | Chemical compaosition of Merc

Componmd Distance wells Deiection limi Crileria grossdwaier (ugfl)

1.2km 2T km 54km
Vimy | chloride (pgl.} < {10 400 <10 010 240 (U5 EP, 2006)
Trans-1,2-Dickioreethy bne (pg/lL) < {LO8 200 < [LO8 008 50 (WHO, 2008)
1,1-Dichicroedane (ug/1} <10 0.4 <10 010 1500 (MIDEQ, 2008}
Cis-1,2-Dhchiomnetheme (pg/1.) < {05 03T < [L05 0as 50 (W HID, 00Ky
1.2-Dichicroedtane (ue/1) <10 200 < {10 010 55 (WHO, 2008)
Bemrene (gl < {05 029 < 05 0as 270 (U5 EP, 2006)
¥alues of measummenis daring sampling m may 2000

W LT Qifin O%40km

Mi
Phagoeytic activity> 1head)

B 0 oE &

=
T

Phagoeyicain (%)

M Plagocytic offl dency-3bmds)
12 b

Comimnl i 113
Efflment comcentration %)
Fig. 2

i1 121
Effleent concenration (%)

Phapooy tosis maalis for Bainbow Tromt exposed to difieest conentrations of Mercier groundwester (a2 117, 274 mnd 540 km) for 14 days

{M: phagocytic activity, M2: phagocy tic efficiency L Asterisks indicaie significant difference from controls (p < 005; **p < 01; *p < 001
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Ly mphecyie proliferation stimalated wigh PHA (T bmphocyies) and with LPS (B ymphocyies) in Rainbow Trout exposed for 14 days to

Mercier groundwaler (a 1.17, 274 and 540 km). Asiensks indicaie significant difeence from contrals (*ps (L05;**p < R0, *=2p < OO0 L

Table I Measummen|

exposime to differs

L17 km Lemkocyies conc. (< 10F llsfmL) 7 =4
Weig (5} A=
Lemgh (g 3=l
274%km Lewkncyies conc. (c 10€ @ sml) 57
Wiight () 228
Lemgts () 141
5.40 km Lemkncyies conc. 10 @ lispmL) l&=T
Weight (g} WaT
Lengdh (g) 4zl

18+4 bt ] IT£3 12=6
Wed Wed T=T il=a
(L] 13zl 14=1 13=1
M5 Mes M=6 21=4
k1Y 12T M4=5 33=8
131 13zl 131 13=1
1n+3 12£3 143 12=4
EiFX] EIES ] =4 M6
140 151 13x1 14=1

Valwes prsenied & mean + standand ermor.
* Distance: betwees the wells and the contaminaed sie

and T proliferation were significantly enhanced at 50%
waler concentration after 14 days of exposure at 5.40 km
(Fig. 3).

2.3 Cell cycle

Fish exposad to Mercier groundwater at 1.17, 274 and
5.40 km displayed sigmificant disturbance in cell cycle
compared o controls (Fig 4). Indeed. a significant die-
crease in the number of cells in the GHG] phase was
observed at 1. 17, 274 and 5.40 km. This was accompanizd
by a significant increase in the proportion of cells under-
going [MNA synthesis (S-phase) at 50% concentration of
effluent at 2.74 km and at 3. 1%, 25% and 50% concentra-
tion of affluent at 5.40 km.

1.4 Apoplosis

The proportion of apoptotic leucocytes was also deter-
mined in fish exposed to the groundwater samples {Table
3. After 14 days, there was no significant effect in
groups 3t 117 and 5.40 km. However, the percentage
of apoptotic lymphocytes significantly dropped at 3.1%

concentration for groundwater at 274 km In the attempt
o delermine the susceptibility of lymphocytes to undergo
apopbosis, we treated lymphocyies to a known inducer
of apoptosis (dexamethasone or DEX). The level of the
response to DEX induction appears higher in lymphocytes
than in macrophages. The comelation analy sis revealed that
apoptosis was comelated with cell cycle, phagocytosis and
Iymphocyte proliferation{Table 4). Megative comelation
betwaen apoptosis and phagocytosis (r = <083, p < L05)
was obsened. On other hand, the comelation between
proportion of apoptotic macrophages and the proportion
of cell cycle in phase GZ'M in groops at 1.17 km was
significantly positive (r = 090, p < 0.05) indicating
that the comelation between the proportion of apopiotic
Iymphocytes and the proportion of cell cycle in phase
G2 in groups at 2.74 km was significantly negative (r
= -0.92, p & 0.05). Moreover, a negative cormelation was
found between apoptosis of lymphocyies and both T and B
Iymphocyte-induced proliferation in groups st 5.40 km {r
—-0.92, p« 0.05 and r= —0.94, p < 0.05) respectively.

To describe the overall effects of exposure to contami-
nated groundwater on the immune sy stem, cell cycle and
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Table 3 Apoptosis in bmphocyies and macrephages of Rainhow Trout expesad for 14 days to Mercier groundwater

Diistana: Parmmeters (%) Caontrol 110% 1250% 5% S04

117 km Lymphocytes apopiosis 1603 10 =05 11=02 21 =046 213+08
Macrophages apopiosis 15=01 d=1L1 1LE=12 14=035 0B+ 05
Induced apoptosis of by mphocytes EDx16 7.7 = 400 133=36 E9=33 99+ 14
Induced apoptosis of macrophages in:xl® 54372 i5=13 i3z 15 21x13

2T74%km Lymphocyies apopioss 1007 L& =T L5 =.4= 21T =10 19+ 0LE=
Macrophages apopiosis 1509 1432 1Lt =34 155=73 TEx L9
Induced apoptosis of ymphocytes N3+32 119123 1.6 =37 Al= T4 108+ 48
Induced apoptosis of macrophages 1910 14=21 1T =11 26=11 LT=0T

540 km Lymphocyies apopiosis 64 =17 Gd =112 62 =0T 6l =43 4904
Macophages apopiosis E0+58 5i0=14 50=15 6l=25 42+ 12
Induced apoptosis of v mphocyies LT E N Bl xdl TEz14 T4=20 48+ 10
Indured apopiosis of macrophages 28+ 14 24 =05 20 =04 25=0T 19+ 08

Diata s ex pressed = the prroenisge of apopiotic el A sierisks mdicaie significant difieesoe: from contralk (*p o L05; **p < Q01 ; ***p < RODLL

Table 4 Core lation hetwern biomarkers in Esinbosr Trout exposed for 14 days to Merder groundrater

Weight  Lengthk Ml M2 PIA  LPS  Apoplosis G001 5 oM

Weight 005 A (-HL93 A -095A 094 A

Length COM4A  095A

M1 [-NEBI A

M2

PHA (-MRO2C

LPS -MLOd

Apopiosis s B 090 A
(-9 R

A(LIT kml; Bi 274 km; C (540 km).

‘Omly significant comelations am: shosrn {* p < LOS)L

apopiosis in Rainbow Trout, factorial and discriminant

function analyses wemre performed {Fig. 6). The factorial 3 Discussion

analysis revealed that TR% of the total variance was ex-
plained by the following parameters, which exhibited high
factorial weights (> 0.7k apoptosis, lymphocyte prolifer-
ation and cell cycle(Fig. 6a). LPSinduced proliferation,
GXM and apoptosis were clustered together, suggesting
that the se biomarkers were closely associated (Fip. 6a). A
discriminant function analysis of the immune responses,
cell cycle and apoptosis revealed that all three wells and
the controls were comectly classified, at T8%, 92%, 73i%
and 100% comeciness, respectively (Fig. 6b). The well
at 2.74 km differed most from the control and the other
wells. The siles at 1.17 km and 5.40 km were closer in
behavior to the control, and hence less toxic. Phagocytic
activity (P1), phagocytic efficiency (P2). and PHA and
LPS-induced proliferation wem the main biomarkers that
discriminated the sites. Table 5 shows the fold change
values of varous biomarke s measured in the study and
summarizes the characteristics of different aspects of the
contaminants present in Mercier groundwater with respect
to their immunotoxic and neoplasia risks

In this study, we imvestigated the immunotoxic effects
of groundwater at increasing distance from an industrial
dumping site (Mercier incinerator) in rainbow trout. A
discriminant function analysis used to classify and deter-
mine the similarties or differences between study sites
revealed that the sies farthest away from (5.40 km) and
closest to (1.17 km) the lagoons were closer in behavior
to the controls. This suggests that these water samples
wem less immunotoxic towards fish, and this is comobo-
rated by the contaminant levels in groundwater (Table 1).
Measured concentrations of volatile organic compounds
{e.g., benzene, dichloroethane and vinyl chloride) were
above the detection limit in groundwater at 2.74 km{Tahle
1. However, their effects on aguatic organisms ame less
reporied. Based on the chemical contamination data, it
appears then that the culprit contaminants are other than
those measured in this study or that they perhaps act in a
cumulative manner as a mix ture.

Warious chemicals from the environment can dismapt
immune system function through multiple mechanisms
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Summary tshle 1o charscierie the ditterent sspects of the immemotoic

[t
3 Nommal
Yes or no

Imememctonic Risk

11T km T - -
()0 - -
274km LI3 )54 -

133 - -

540 km (305 245 135

(-)0LET -
- 12
{-1a -1 0a3 Non specific immunosuppression
142 LT& Bpecific Emmunosuppression

(-} 0LES - Non sge<ific immunosuppression

Non specific immunosuppression

Walnes indicated fold chamge calculated by dividing the data from the experimestal group by the data from the controd group. - ™ indicates no signifcant

W Contml DO30% B 128% OM% mas

LiTkm Iﬂ—\“ b
[ T
- 1 il m i
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Pemendage of calls
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Fig. 4 Effects of the exposure io Mercier grosndwater (at 1.17, 174
amd 540 k) oo the cell cycle of eacocytes in Rainbow Trout (14 days).
Asierisks indicate significant ditference: from coatrols (p < L05; *p <
01, " g WL

(Ren et al., 2013). Groundw ater samples at 2. 74 km cansed
an induoction in macrophage phagocytosis activity. Con-
versely, 3 decrease in phagocytosis activity and efficiency
was observed at 1.17 and 5.40 km. According to the liter-
ature, phagocytosis activity can be enhanced or depressed
under chemical exposure. The stimulation in phagocy tosis
observed may result in the loss of regulation in the immune
system and can lead to adverse outcomes including cancer,
while chemical-induced immune suppression can lead to

increasad susceptibility to infections diseases (Descotes et
al., 2004). A previous analysis of groundwater has also
shown the presence of not only VOCs but also PAHs
and PCEs as well (BAPE, 1994). Thos compounds can
genarate various types of immunotoxic effects (Le., im-
munosuppression and stimulation) depending on the dose
(Lacroix et al., 2001; Veraldi et al., 2006; Bado-Nilles at
al., 2011; Danion et al., 2011).

Our resolts demonstrate a diffeent prolife rative me-
sponse in bout after exposure to Mercier groundwaier
Data showed that the proliferative responses of T lym-
phocyies, but not of B lymphocytes, were significantly
reduced at 274 km. This sugpests that T cells (PHA-
induced) wer more sensitive to humoral response than B
cells (LPS-induced), and hence antibody production wouold
be mome affected. Proliferation responses of both T and
B lymphocytes at 5.40 km were increased by 2.45 times
melative to the control. This may be related to compensatory
proliferation induced in response to cell loss observed in
apoptosis which was induced in that event

It is known that alterations in the cell cycle provide an
early waming signal of cytotoxicity (Feng et al, 2012}
Contaminants can suppress the proliferation of cells as
a consequence of amesting cell cycle division In this
study, the results indicated disruption of the normal cell
cycle of lymphocyies upon exposure o groundwater near
the Mercier incinerator at all thmee distances 1.17, 274
and 5.40 km. In fact, the distribution of exposed cells
between GOVGI and 5 phase was significantly altered
compared to the control; the percentage of cells in GOYGI
significantly decreased in all groups as compared to the
controls, indicating a decreased proportion of cells enter-
ing division. However, we found 5-phase amest induced
by high concentration (50%) in the group at 2.74 km
The cells could be amested in 5§ phase o epair DMA
damage before mitosis ooccurs (Binkova et al., 2000). The
data on the cell cycle supports the hypothesis that it is
probably a disturbance in the various signals that regulate
cell cycle tramsition, such as transcription of many genes
imvolved in DMNA meplication that is responsible for the
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effects observed

Programmed cell death, or apopiosis, is a controlled
process used to eliminate damaged cells in verie braies and
imertebrates (Kiss, 2010; Franco et al.. 2009). Mewerthe-
less, immunosuppressive pollotants can disrupt the natural
balance of leucocytes (Rajaram at al, 1995; McConkey
et al, 1988); comversely, the imhibition of apoptosis can
lead to sveral disesses (Banerjee et al, 2012). In this
study, apoptosis was decreased at the 2.74 km sile with
1 concomitant decease in lymphocyie proliferation. This
suggests that damaged cells are mmoved from the sysem
by apoptosis less often and that acquired and homoral
aspects of the immune system in fish ae compromised.
In contrast, apoptosis was not inhibited in macrophages at
2.74 km, indicating that the turmover of cells responsible
for phagocytosis was unchanged Redoced apoptosis has
been largely linked to the occurmence of cancer, where
an excessive proliferation or failue of cell death was a
hallmark of cancer (Manna et al., 2011) and apoptosis fiol-

lows when DMNA damage is too important for cell survival
{Osman et al., 20012; Armstrong et al, 20011; Marabini
et al, 2011; MNigro et al., 2002). Morover, the low matio
of DEX-induced apoptosis/apoptotis observed in (Fig 5)
suggests that some chemicals could increase the resistance
of lymphocytes or macrophages to apoptosis. Constant
proliferation with less apoptosis could contribute to cancer
development. These observations indicate that apoptosis
may be used as a snsitive and promising biomarker for the
detection of sublathal effects of chemicals in the aquatic
environment

4 Conclusions

This stndy provides some imsight into the immumotoxic
effect on rainbow trout of groumdwater contaminated by
incineration waste from industrial activities. The data sug-
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gest that chemicals were able to account for the obsarved
effects. A number of effects were observed, including a
madulation of phagocytic activity and an alieration of lym-
phocyte proliferation. Additionally, this study suggests that
these contaminants affect the cellular cycle of lenkocytes
and apoptosis of macrophages and lymphocyies.
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RESUME

Le déversement de déechets liquides des industries chimiques et pétrochimiques dans les lagunes
de Mercier situées a 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 a 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 I’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
I’activit¢ ERO a été significativement induite dans le tissu hépatique a 1,2 et 5,4 km, tandis
qu’elle était inhibée a 2,7 km. Par ailleurs, I’activité GST a été¢ augmentée de facon significative
chez les poissons exposés aux eaux de puits a 2,7 km (3.1%). Toutefois, la peroxydation
lipidique n’a pas été affectée chez tous les groupes. Une induction significative du dommage a
I’ADN a été observée chez les poissons exposés aux eaux des trois puits. En conclusion, les
données suggerent que la libération des contaminants des lagunes dans les eaux souterraines
entraine une augmentation dans la biotransformation des hydrocarbures aromatiques coplanaires

et des dommages a I’ADN.
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Biomarkers study in rainbow

trout exposed to industrially
contaminated groundwater
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2Emerging Methods. Aquatic Contaminant
Research Division . Environment Canada,
Mentréal, Quebsec, Canada

Abstract

The spill of liquid industrial waste from
chemical and petrochemical indusiries in
Mercier lagoons located 20 km south of
Muntreal, Quebsc, caussd a major groundwa-
ter contamination by industrial contaminanis.
The aim of this study was to investigate the
toxic effects of Mercier groundwater, following
4 and 14 days of exposure to graded concentra-
tiona from three wells at increasing distances
1.2, 2.7 and 5.4 km Erom the source of contam-
ination. Rainbow trout were examined for sev-
eral biomarkers of defense [ethoxyresorufin
(-deethylase (EROD) and gluthatione 5 trans-
fierase (GST) activities] and those of tssue
damage [lipid peroxidation (LPO) and DNA
sirand breaks ). The results showed that EROD
activity was significantly enhanced in hepatic
tissue at 1.2 and 5.4 km, whereas inhibition in
activity was obszerved in group at 2.7 km.
Therafure, GST activity was significandy
increased at 3.1% concentration for the 2.7 km
well. No change in LPO was obsarved.
However, a significant induction of DNA strand
breaks in liver was obtained at each distance.
In conclusion, the data suggest that the
release of these contaminants in groundwater
leads to increased biotransformation for copla-
nar aromatic hydrocarbons and DMNA damage
in groundwater.

Intreduction

The dumping of 40,000 to 170,000 m® of
industrial hydrocarbon waste in an abandoned
granel pit (Mercier, (uebec, Canads) caused
severe water supply problems in the region.!
The main indusirial wasie consisted of used
il from chemical and petrochemical indus-
tries.® In the grawel pit lagoon, the contami-
nanis permeaie through seil down to the
groundwater. Among the organic compounds
found, wolatiles organic compounds (VOCs)
(Table 1) such a: wingl chloride
(chlorethene), trans 1.2-dichlorethylene,
L.14dichloroethane, 12-dichloroethane, cis

JPEN 8‘“’.{FSE
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1.2-dichlomethene, benzene, chlombenzene,
m+p-xylenes, chloro=thane, 13-dichlaro-
propane and phenol.!® Their physicochemical
properties and hydrogeological conditions of
the site are responsible of the complexity of
contamination problemn? Even if the lagoons
are the main source of contamination, the
induztrial waste incinerator may be consid-
ered as well.

Organic industrial wasies containing VOCs,
pobyaromatic hydrocarbons (PAHs), polychlori-
nated biphemyls (PCBs) and metals are usal-
by found at hazardous wasie sites® They are
kmown to produce & variety of adverse effects
in organism including, immunotoxicit®
genotoxicity™™ and carinogenesis."* Those
contaminants are able to induce the bintrans-
formation enzyme cytochrome PA50 and glo-
tathione §-transferase in fish™"*** and induce
lipid peroxidation (LPO) and DNA strand
breaks in exposed animals *m®

Although chemical analysis could find sume
of chemicals in these complex miztures, it
remaing difficult to determine the cumulative
effects in exposed organisms. The measire-
ment of biomarkers represent a mean t deber-
mine the tnxicological ouicome of exposure o
complex industrial contaminanis mixturesse
and give early warning signals about emviron-
mental threats of contaminanis.® Indeed,
exposure o PAHs leads o the induction of
cytochrome P4501A] responsibile for ethoxyre-
sorufin-7-deethylase (EROLD) activity in fish
liver and kidney2:® Gwinn et al% showed that
certain volatile organic compounds (eg. vingl
chloride, dichloroethane) are metabolized via
oxidation mediaied by CYP 450 sysiem io form
electrophilic metabolites which may be detoxi-
fied by ghotathione S-tansferase (G5Ts).

Glutathione S-transferase is an important
phase Il enzyme that catalyses the conjugation
of electrophilic compounds o GSH= GST
reacts with a wide spectrum of emvirenmenial
pollutanis =% |t has been reported that the
enzyme G5T react differendy to a variety of
compounds.' These mame authors, reporied
that G5T was inhibited by benzene, whereas
its activity was enhanced in animals exposed
to 2A-dichlorophencl.® Since this reaction
consumes reduced glotathione, susiained or
increased activity could lead o oxidative stress
in cells.

The measurement of LPO levels in animal
tisswes has been recognized as biomarkers of
oxidative damage towards unsaturaied phos-
pholipida'** LPO is reported to canse loss of
cell function under oxidative stress®
Qenotoxicily was determined by ewaluating
DNA strand breaks and has been proposed as
effective biomarkers in assessing the impact
of contaminanis released into the aquatic
erwironment.® Sasaki ef al® showed hepatic
DNA dsmage in rodents exposed to 12-

[Journal of Xenobiotics 2014; 4:1991]
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dichloroethane (EDC). Exposure to benzens
leaids to single sirand breaks in erythrocytes in
rodenis. " However, the toxicity of EDC has yet
to be examined in fish. In this conteat, the
present study was carried out 0 imvestigaie
biomarkems enzyme effects of Memwier ground-
water exposure on rainbow trout A set of bio-
markers of defenss and tissue damage were
measured in the liver of trout exposed o
groundwater at various distances from the
landfill.

Materials and methods

Fish

Jvenile rainbow tout (0. mpkig) (total
N=218), weighing 23.14+0.3 g, were obiained
from a local fish farm Les Arpemtr Fertr
(Sainte-Edwidge-de-Clifton, Quebec, Canada).
Thiey were kept for & minimum of 2 weeks in
J00-L tanks at 15°C under a photoperiod of 12
hlight 12 h dark and constant seration. They
were fied dily at a rate of 2% body weight with
Tood pellets.
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Groundwater exposure experiments
The groundwater samples were collecied in
the summer of may 2010 from three wells at
1.2, L7 and 54 km from Mercier lagoons
(Figure 1). These sarnples were then stored at
4°C in the dark until exposure. In six plastic
vessels (31 em diameter = 44 em height, 20 L
capaci®y) filled with 15 L of waier sarnple using
polyethylene plastic bags, six groups of 12 juve-
nile rainbow trout were exposed b0 increasing
concentrations of groundwaier (3.1% and
50%) ford deys and 14 days at 15°C. The con-
trel group and the dilution waber consisted of
UV- and charcoal-treated tap water from the
City of Monirdal (Quebec, Canada]). The expa-
sure experiments were repeated twice and the
water waz changed twioe a week The fish
were fixd 3 times weelly with commereial fish
pellets and the extra food was removed afier 10
min. The feeding was siopped 24 h before the
end of the expesure. Water chemisry (eg,
ternperature, pH. oxygen, conductivity, nikrate-
nitritz and ammonia) according to standard
methods of the Centre & Expertive en Analise
Environremerntzle of the provinee of Quebed
was within accepiable limis. The following

Table 1. Samples of water collected in campai
shawed that approximately half of wells l.'?w!lﬁn
concentration values (pg/L)]. Vinyl chloride :,umu.l:n.l:[nm within a well ranged wp to 0.5

revided by the Cemtre d'Experrise en Ana

ug/L was recorded

in ene well. Analyses Were p

organic VOC parameiers were deiermined:
vimd chlaride, transl, 2-dichloroethylene, 1-1
dichloreethane, 1, 2-dichloroethane, cisl, 2-
dichloreethene, benzene, and chlombenzene

{Table 2). 22

Bizschemical analyses

Fish were humanely ansesthetized with tri-
caine  methanesulfonate 01% (M5222)
(Sigma-Aldrich, ON, Canada) afier 4 days and
14 days (n=£), in accordance with the recom-
mendations of the animal care commitiee and
length and body weight measured. Condition
Eactor (CF) for each fish was caleulabed accond-
ing to the following equation (White and
Pebcher, 1985]:

CF = body weight (g) # fork length® (em)
w100 (1

and the hepatosomatic index (HEI) was deter-
mined by the Tollawing:
liver weight £ body weight * 100 (4]

Fish samples were conserved at —80°C wntil

Cuebec, and determined l.Du-niLu.g'u their :r.l.nd.ud. methods (CAECQ, 20100

—

biochemical analyses. Frozen livers were
thawed and homogenized (20 s duration]
uzing & Teflon pesde tissue grinder in an ice-
cold homogenization buffer {10 mM Hepes-
MalH, pH 74 containing 140 mM NaCl, 1 mM
dithinthreito] and 1 mg/ml aprotinin (a pro-
tease inhibitor). Aliquats of each homogenaie
were taken for LPO, DINA strand break detemni-
nations and protein concentrations. The
remainder of the homopenate was centrifuged
at 15,000 g for 20 min at 4°C. The supematant
(515) was collected to measure T-ethoxyre-
sorufin-0-deethylase activity, 05T activity and
proteins. These biomarkers were normalized
with both homeogenate and 515 proiein con-
centrations as determined by the method of
Bradford® using standards of bovine sarum
albumin.

T-Ethoxyresorufin-0O-decthylase
T-ethoxyresoruflin-0-deetrylase activity was
measred according 0 Oagné and Blaises
method. The reaction mixture contained 50 pL
of 515 and 160 pL of 50 pM 7-ethoxyresorufin
in 10mM Tris-HCL. pH 7.4 and Tween 20. The
reaction was siarted by the addition of 10 pL

2010 fram 15 wells in order to sindy the quality of Mercier groundwater. Analysis
have cencentrations of volatiles arganic compounds highe

r than detection limit [ithe
/L and a marimom conceniration of S
Furiromsementale of the province of

Chlarure de vingl ia i oy 18] 40 1] ol
Tranz-1.2-Dichloroethyene 042 04 10 1S
1,1-Dichkaroethane W 11 K] (I3
Cis-12- Dichlorosthene 035 1A - LE .05
Bemzenz 0.5 [IH 1] [0
1 2-Dichkaroethane 01 18] 04 - al
m +p-fylenes oz - - - 04
Chlaroethans L7 - - al
1,1-Dichkoroethens 5y - - al
1 A-Tichloropropens 05 - - al
Chlarobenzens 056 - 0.0

Table 2. Summary of analytical results of
ed snly compounds with concentration

undwater sites at 1.2, 1.7 and 5.4 km sampled for 61 organic contaminants (data present-
ove limit detection).

Vinyl chloride 40 - (LA 141
Trans-1.2-Dichloroethylene 1| - 1) o
1,1-Dichloroethane 040 - (LA 1500
Cis-12-Dichlarasthene KT - 005 P
1 1-Dichloroethane o - [LA[] EGu
Benzens 00 - 0.5 i

Vulnis | M sl frig Sanplingin nay ML () Na drledid
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peean

MADPH | mM. The mizxture was incubated at
roam temperature for 30 and 60 min where flu-
orescence of resoruflin was measured using
535 nm (excitation) and §35 nm (emission]
filkers. Calibration was achieved by comparing
the rate of Buorescence change in the samples
with fluorescence of resorufin standards.
Enzyme activity (EROD) was expressed in
rmal of resorufinminimg of proteins

Lipid peroxidation

Lipid peroxidation was measuned according
to the thisharbituric acid method (Wills, 1987).
A volume of 150 pl of the homogenate were
mixed with 300 pL of 10% trichloroacetic acid
solution containing 1 mM RS0 and 150 plof
0.67% thiobarbituric acid. The mizire was
allowed to stand in a water bath (70°C) For 10
min. Standards solutions were prepared with
01.001% of ketramethcoappropani for calibration.
The thiobarbitric acid reactants (TBARS)
were meastred by Nuorescence at 540 nm
(excitation) and 590 nm (emission). Resuls
were expressed in nmol of malonaldehyde
equivalents per mg of probeins.

DMA strand breaks

DMA strand breaks were detemmined using
the alkaline precipitation. Briefly, 25 pL o the
homogenate was added to 200 pl of SDS solu-
tion 2% containing 40 mM NaOH, 10 mM
Trizma base and 10 mM EDTA. An equal of vol-
ume of 012 M KCl was added to the mixture
which was allowed to stand in water bath B0PC
For 10 min, and then cooled at 4°C for 30 min;
to precipitabe SDS associated nucleoproteing
and genomic INA. The mixture was then cen-
trifuged at B000 g for 5 min. DNA present in
the supernatant were measured by mixing 50
pl of the supernaiant with 150 pl of Hoechst
ye: ata concentration of | pgfmLin 0.4M NaCl,
4mM sodium cholate and 0.1 M tris-acetate pH
8.5, Auorescence was then assessed using 360
rm (excitation)) and 460 nm (emission) Fleers.
DNA quantification was meauired with stan-
dard solutions of Salmen spemn DNA Resulis
were expressed as pg DNA'mg of prokins.

Glutathione S-transferase

Gluiathione S-transferase activity was
measured using |-chlon-2-4-dinitrobenzene
{CDME) as the co-subsirat. A volume of 50 pL
of 515 was mized with | mM G5H and 1 mM
CDNB sbsirate in 50 mM Hepes-NaOH, pH
7.4, containing 100 mM NaCl. The mizture was
incubated at 15°C for 0, 5, 15, 25 and 45 min.
Activity was expressed by the inerease in
absorbance at 340 nm per min per milligram of
progin,

Statistical analyses

The: data were expressed as the mean with
the standard error. In each experience, differ-
ences between contrdl and groups of fish
exposed to Mercier ground water were evaluat-

OFEN a NCESS

ed by one-way anabysis of variance (ANOVA)
Fullowed by post foc test (Ps0.05]). The calouls
tions were performed using Statistica for
Windows (Version 7.0, StatSoft Inc., 1985).
Correlation was perfomrmed using Pearson test.
Discriminant function analysis was perfurmed
to determine the well distance characteristics.
Significance was set at P 005

Results

Chemical analysis

Among the 61 volatile onganic compounds
measured, vinyl chloride (4 pgl), rans-12-
dichloreethylene (2 pgl), L1-dichlorethane
(0.4 pgL). 1 2-dichloroethane (2 pg'l), cis-12-
dichloroethene (1L37 pgl) and benzene (0.29
pg'l) were found at concentrations above the
detection limit at 2.7 km (Table 2.

Morphological parameters

Neither trout weights, lengths nor CF and
HS1 showed amy significant differences in
sampling sites after 4 and 14 days of exposure
time (Table 3). However, significant correla-
tions were found between weights and CF
(r=081, P0.05), between lengths and CF
{r= 0.9, P 0.05) in groups at 5.4 km.

Biomarker responses

Phase | and N bivtransformation activities
EROD activity was significandy increased in
fish exposed to groundwater at 1.2 km (50%)

and 54 km (3.1%) following 4 and 14 dayz
expogure regpectively reaching 1.8-fold indue-
tions. Howewver, a significant inhibition in
EROID activity was ohserved in fish exposed to
groundwaterat 2.7 km for all times of exposure
at (3.1%) and (50%) concentrations (Figure
). GST activity in the liver of fish exposed at
1.1% groundwater concentration from the siie
loeated at 2.7 km raised significandy after 4
daya, reaching 2.14old relative to control
(Figure 3). Howewer, at (50%) groundwater
concentration, 05T activity retwrned o 1.3-lold
with respect o control suggesting saturation,
Incdeexd, measurement of Q5T activities follow-
ing 14 days expeaure to groundwaber at (3.1%)
and (50%) revealed no significant effects
although the mean activiiy reached 12 and
LE-fiold respectively compared to control. The
samples collected from groundwater at 1.2 km
and 5.4 km did not trigger the increase in 05T
activity compared ko control,
Biomarkers of tissue damage

Lipid peroxidation expressed by TBARS levels
in liver of trout were no significandy different
compared to control trout (Figure 4). This result
was observed for all concendrations tested.
Puositive correlation wes obtained betwesn LPO
and GET (r={0.88, POI5) in group at 54 km
(Table 4). Exposure of trout to groundwaber at 1.2
km cansed a significant elevation of DNA strand
breaks maching 1.2-fold afier 4 days expusure at
{5%) concentration and (2£od) afier 14 days
exposure at (3.1%) water concentration (Figure
5). At 5.4 Im distance from the lignons, a much

1. Map with sampling
expasure 720, H-6R

the lagnons. (Modified Map

Envirenment and pars of Quebec, 2009).

ints around Mencier city in campaign may
T083 are located at distances (1.2, 2.7 and 5.4 km) from
rovided by the Ministry of Sustinable Development,

2000, The
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sironger induction (reaching 3.5 fold induction
at 50%) compared i control was obsarved afier
14 days. However, DNA Strand breaks wems
somewhat lower (1.0 and 1.3 fold) in liver of fish
exposed 0 3.1% and 50% groundwater respec-
tively at L7 km for 4 days. A dight mise was
obzerved afier 14 days exposure (157 and 2.2
fald} compared to control In addition, significant
correlation was found in groups at 27 km
bemween DNA strand breaks and LPD levels
(r=0.04), P 005) (Tahle 3). However, negative
cormelation was between OMNA strand breaks and
EROD sctivity (r= 0.01), P 0.05) (Tabl 4]

Discriminant function analysis

In the aim to describe the biochemical effects
of chromic exposare (14 days) to contaminated
groundwaier on the liver of rainbow rout, dis-
criminant function analyses were perfommed
(Figure £). The main biomarkers were idendi-
fied on X and ¥-axis. Discrimination function
anahyis of the bischemnical regponses evealed
that all thres wells at 2.7 km., 5.4 km and 1.2 km
and the controls were correctly classified 81%,
8%, B2% and 100% correciness respectively.
EROD waz the main biomarker that discrimi-
nated the siies

Discussion

—
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Figure L Etﬁ.n.}nunﬂl Odeethylase (ERODY activity in I'lunlll.hu' after 4 and 14 days
exp at 1.2 km, 2.7 km and 54 km Data are presented as
n:l.l.tlhnl.ui. error. Asterisks indicate significant difference from controls (**P<0.01;
P00l ).
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Figure 3. Gluthatione 5-transferase activity in trout D'ru.'nﬁ!r-i l.ld ]idzp expasure ta

; : : ; gronndwater at 1.2 lom, 2.7 lom and 5.4 km Data are p 1l d error.
humﬁi?;;ﬁ?’ﬂ?:ﬂz;?:uwﬁ Asterisks Indicate |F=;l.lﬂm:nt difference from controls [‘NM]]
Table 3. Morphometric data of treut exposed to groundwater at 1.2 km, 2.7 km and 5.4 km.
12lm Weight (1) N+ ] 04 N+ e =6
Length (zm) 13+1 14:2 141 13£1 141 13£]1
Factor condition [FC) 1202 1001 L1l 14=0.2 13201 1502
Hepatoscmatic index (HIS) 1103 1208 0803 12£06 1.2+04 1103
1Tkm Weight (1) 314 ] T ] 316 13:8
Length (zm) 131 131 13£1 1421 131 13£1
Factor condition (FC) 1.3:01] 13202 14£02 14=01 1400 1401
Hepatosomatic index (HIS) 1.0+03 11208 L2:04 L1=0E 1.0+03 1304
54lm Weight (1) paEY] J6:4 R JB+T piE 14:6
LEI]gﬂl {zm) 151 161 15£1 141 140 14£1
on (FC) 1141 1001 L0£01 L1=01 13201 1400
]{Epa'h:m‘h.lzl.u.de: [HIZ) 117 1102 L2:03 L1=03 10202 1103
Valugs mpariad i DLt T

Table 4. Biomarlkers carrelation in rainbow trout expased for 4 and 14 days to Mercier groundwater at 1.2, 2.7 and 5.4 km.

DiKA damage
Lipid permddation

. 0.89* (L74d)
LA [5.-!."]-!:1} 5

EROD acthity -0 r;z T14d)

331, nlialione - irmefure s ERA, slbograronii 0-foeattylas. Oy sgnificen mmckloas ind thos (FO205).
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ter at increasing distance from an industrial
dumping site (Mercier lagoons) in rainbow
trout and determine the behavior of the con-
tamination plume in groundwater.

The concentrations of wolatile organic com-
pounds (eg., benzene, dichloroethane and
vinyl chloride) measured in samples at 2.74 km
were .29 pgl?, 2 pgl' and 4 pgl! respective-
by, which indicaies that the plume is more con-
centrated at this distance (Table 2) . The pres-
ence of VOCs in the groundwaier could lead o
serious health threats. The chronic exposure
of organisms to low levels of ¥OCs can caused
camcinogenesis® fe. viml chloride and ben-
zene are widdy recognized human carcing-
gens® Howewver, DNA damage was maore
important at the dosest and Earthest sampling
distance {iie. 1.2 and 5.4 km). Hence, the com-
plexity of the fabe and transport of chemical
mixtures in groundwater makes it dilficult o
suggest causative chemicals responsible for
the ctaerved effects.

The CF and HEI of the trout were homoge-
neous in all exposure groups which removes
size-related influences in the biomarker
responses. It also suggesis that the observed
response were not immediatey threatening at
the fish morphological level. Fish Erom polluted
emvironments generally show an increase in
the HSl, exposition t0 PAHs or others sub-
stances which inwolved biotransformation
leads normally to an elevation of this index®
However, no significant increase in HS1 was
observed after 14 days of exposure time. May
be the exposure pericd was not long enough o
see HIS variations

The: data obiained in this sudy would sug-
gest the presence of chemicals able o activaie
the Ah receptor Inde=d, ERDD activity of
groundwater exposure, were significandy
enhanced over fish from the control at 1.2 km
(50 and 5.4 km (3.1%), but was reduced at
L7 I for all times of exposure at (3.1%) and
(5% concentrations. The reduction of EROD
activity in fish at site 2.7 km could be due o
hepatotoxic damage which may inhibit the
liver cells production of this enzyme or we
hypothesized the presence of the blocker
(antagonist) for AhR which reduce the enzyme
activity mediated normally by AR in trout
Whyte af al* suggested that toxicity caused by
xenobiotics accumulation and their metabo-
lites might inhibit enzpme production leading
to an inhibition of EROD activity. Biotransfr -
mation of vinyl chloride, dichloroethane and
benzene, the chemicals identified in ground
water samples at 2.7 km, are under cytochrome
P450 2E1, = aswell as through glutathione con-
jugation.®* Trans and cis 1,2-dichlorethyens
inhibit the ir vwn metabolism iz eivo by inac-
vation of the metabaolizing enzyme presumably
the CYF 450 isofiormn CYF 2ELS The induction
of GST activity as for CYP450 is regulated, in
part by the Ah receptor® Inde=d, an increase
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Figure 4. Lipid perexidation in trout liver after 4 mcl 14 days exposure to greundwater
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Figure 5. DMNA strand break in trowt liver after 4 and 14 days exposure to groundwater
at 1.2 km, 2.7 km and 5.4 km. Diaga are Fﬂm‘.ll mean +standard errer Asterisks indi-
cate significant difference from controls (**P< 0,01 ***P< 0001

27km A%
1 S4km {33%)
12km {027

Component 2
APA=ERCD=HSI)

-8

4 k| 2 = o 1 2 ] 4

Comaonent 1
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Figure 6. Results for discriminant fanction analyses for 14 days exposure to Memier
groundwater at 1.2 km, 27 km and 5.4 km. CF, condition factors HIS, hepamsomatic
il.l.u:! Cell, cellularity ethexyresarufin- O-deethylase, APA and EROD activity
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in hepatic G8T activity has been reported in
several studies afier fish exposure 0 PAHs,
PCBs and certain VOCa™=# Yarious sub-
strates imvohved in GST activity ane recognized
by the binding site of ydrophobic substrates.™
Nevertheless, the enzyme OST has been
reported to respond dilferently to diffarent sub-
stances Forexample, Otitoloju ef @l reporeed
that enzpme was inhibited by benzene, while
(ian et @l reported increased G5T activity in
liver of Crucian camp (Coreasior @ormbes)
injected with chlorbenzene. In our study, a
significant increased displayed in the phase 1
biotransformation in trout exposed o 3.1%
groundwater at 2.7 km afier 4 days exposure.
The GST response to groundwaier afier 4 days
exposure in all groups shows a bell-shaped
trend with an initial increase in activity, but
significantly omly at 2.7 km. Accordingly, the
low enzyme activities afier 14 days in fish from
1.2 km, 2.7 km and 5.4 km could be associabed
with deficiency o compensaie for oxidative
stress, possibly due to high levels of pollutant
exposure.® Since LPO was mot significanthy
affected and was not relabed to QST activity, we
cannot support the argument that decreased
QST activity was associabed to oxidative stmees,

Ozidative stress can be mediaied by numer-
ous organic contaminants, including, hale-
genated hydrocarbons, PAH s, and dioxina.™ In
the current study, LPO levels in trout expesed
to groundwater at all distance increased slight-
Iy ewen if non-significandy. Although LPO was
positively correlaied to 05T, the change in GST
activity seemingly did not influence LPO under
analysis of covariance.

DNA darnage waz measured by the levels of
soluble sirand breaks and can be used as tools
o monitor genotoXicity in organisma® At 4
days exposure, an initial increase in DINA
strand birea ks was observed in trout exposed to
50% groundwater at 1.2 km. Although, afeer 14
days of exposure o groundwater at 5.4 km, the
amiount of DMA were mare elevated (reaching
3.4-fold) with respect i conirol. In fact,
Devaux ef al® observed that the chub
(Lemeivcow cephalas) caught in Rhone Biver
deae to an industrial area presented DMNA dam-
age in ersthrocytes. Genotoxic effect seems to
be reflecied by metaboliies elfects of chemicals
on DNA, induding their capabilities o lead to
DNA strand. According to Gwinn et ol.* which
reparted that EDC, with its strong electrophilic
affinity to DNA appears to induce DNA dam-
age. Yimyl chloride oxidation produces an
epoxide intermediate which reacis with a vari-
ety of cellular nucleophiles including DNA and
glutathione (GSH)."* Maties e &' reporeed
likewise that DMNA damage of vimgl chloride is
due to the formation of the extremely reactive
epoxide chloroxirane during the oxidative
metsbolism of VO by CYF 450 in the liver.
Unfortunately, we did not measare CYF2EL
activity in this study. However, DNA damage is

[page 6]

not correlaed with EROD (r= 0.91, PO0OE),
this sugpests that YOCs are associaied with
genoxiciy.

Conclusions

The data revealed that exposure o contami-
nated groundwater stimulated both phases 1
and I1 bivtransformation activities as evi-
denced by EROD and QST activities. The waier
aamples were also genowxic which was seem-
ingty mot related o oxidative skress given the
lack of LPO changes. Thiz study provides some
insights on the toxicity of groundwater con-
taminated by industrial waste o rainbow trout
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4.1. Etude in vivo des effets immunotoxiques d’une exposition aigué de
la truite aux eaux de PUTES traitées et non traitées

Article 4: The effects of treated groundwater effluent on the immune
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RESUME

Le but de cette étude était d’évaluer I’immunotoxicité de 1’eau souterraine de Mercier au niveau
de ’UTES chez des truitelles femelles (O.mykiss) par deux approches in vitro et in vivo. Les
poissons ont été exposes pendant 96 heures a des concentrations croissantes (0%, 6,25%, 12,5%,
25%, 50% et 100%) de I’effluent avant traitement et aprés traitement. In vitro, les leucocytes ont
été exposées aux mémes concentrations de I’effluent traité et non traité. L’immunocompétence a
été évaluée par I’activité et I’efficacité de la phagocytose, la réponse de la prolifération des
lymphocytes stimulée par des mitogénes et 1’activité des cellules NK-like. Les résultats de /’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 I’activité
phagocytaire des macrophages n’ont pas été affecté par 1’exposition. In vivo, les résultats
indiguent 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 suggerent que les eaux souterraines de Mercier méme traitées,
augmentent 1’activité cytotoxique, la prolifération des lymphocytes impliqués dans la production
des anticorps, avec une inhibition concomitante de la phagocytose. Par conséquent, les eaux de
I’UTES rejetées apres traitement dans les eaux de surface pourraient constituer une menace

sérieuse pour les organismes qui y vivent.
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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." 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 (PAHSs), volatile organic
compounds (VOCs) and heavy metals.? 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.® Exposure of fish to heavy metals contributes to
various disorders, including immunotoxicity *, and can lead to immunosuppression.> ® 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.’
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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.®®?

Previously, both innate and specific immune responses have been used as sensitive biomarker of

6101112131415 Innate immunity is mediated principally by, granulocytes,

xenobiotics effects.
monocytes/macrophages and Natural Killer-like cells. The macrophages and granulocytes are
responsible for the internalization and destruction of foreign microorganisms.®** Phagocytosis
activity has been described as an attractive biomarkers of hydrocarbon pollution in fish.” NK-like
cells consist of spontaneous cytotoxic action against several different targets: cancerous cell
lines.’® Several xenibiotics have been examined for their ability to modulate NK-like cells
activity.'! 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.
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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- Invitro 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 um cellulosic membrane to

remove microorganisms.
2- Invivo 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.’

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° 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."® A volume of 500 pL of each cell leukocyte suspension was
incubated for 18 hours at 15°C with fluorescent latex beads (diameter of 1.71 um; 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° cells/well in round-bottom microplates and incubated with 20 pg/mL
of phytohemagglutinin (PHA), a mitogen activator of lymphocyte T, and with 250 pug/mL of
lipopolysaccharide (LPS), a mitogen activator of lymphocyte B. After 72 hours of incubation, 0.5
uCi/well of [3H]-methyl thymidine (6.7 Ci mmol™;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

1.® method. An aliquot of 1 ml containing 1x10’

flow cytometry according to Brousseau et a
Target cells (YAC-1) was stained with 10 pl of (3,3-dioctadecyloxacarbocyanine dye (DIO);
Sigma-Aldrich) and incubated at 37°C with 5% of CO, 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° 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 uL. 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 pL of propidium iodide (Img/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 meanzS.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 (2.85uS+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% vlv.

Discussion

Based on previous results of chemical analysis of treated water of UTES,  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
(8.7ug/L), cis 1,2-dichloroethene (100ug/L), 1,1-dichloroethane (6.3 pg/L), benzene (5.1 pg/L),
toluene (9.4 pg/L), chlorobenzene (9.3 ug/L), naphthalene (1.5 pg/L), phenol (2.7 pg/L),
formaldehyde (42 pg/L) , nonyl phenol ethoxylates | (NP1EO 0.11 pg/L; NP11EO 0.06pg/L;
NP12EO 0.06pg/L), bisphenol A (24 ng/L), clofibric acid (3400 ng/L), iron (17 ug/L) and
manganese (190 pg/L). Certain substances concentrations were above the recommended norm
(see table 1) (e.g., 1,2-dichloroethane, cisl,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. 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. ?° 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.? 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.?” Dichloroethane and

trichloroethylene are immunosuppressive compounds.?

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.?* Manganese
and iron are reported to generate immunosuppressive effects in humans and animals.® Thus,
chemical-induced immunosuppression may results in increased susceptibility incidence of

infection disease.?®

7

Hoeger et al. 2 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.” 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.”® Conflicting responses are due to the dose and the compound tested in fish

and mammals.?®

0

Levin et al. *° reported that PCB might increase lymphocytes proliferation and suppress

phagocytosis, but stimulation could reflect a response of the most immunocompetent cells. **

PHA-induced proliferation was increased in the 1 ug exposure of PCB in Atlantic salmon.

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. ®
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.?

Some nonylphenol were shown to act as estrogenic disruptors and the immune system of fish is
very sensitive to endocrine disruptors. ** It is possible that nonylphenols might affect the immune
system of aquatic organism indirectly by disruption of immune system and endocrine natural
interaction. In vitro exposure to Carassius auratus lymphocytes and macrophages to bisphenol

A significantly induced lymphocyte proliferation.® 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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Tablel. 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 groundwate r
VvOC Vinyl chloride 8.7 [STe7/ 0.2 2.4 3¢
1,1-dichloroethene 0.48 = 0.22 =
Transl,2dichlorethylene 1.1 = 0.09 50 38
1,1-dichloroethane 6.3 = 0.07 =
Cisl1,2-dichloroethene 100 = 0.07 5038
Chloroforme 0.83 = 0.12 -7
Benzene 5.1 - 0.03 2.237
1,2-dichlorethane 6.9 = 0.09 1.58
Trichloroethene 1.2 = 0.09 - 5
Toluene 9.4 - 0.03 -
1,1,2-trichlorethene 1.8 = 0.07 0.593
1,3-dichloropropane 6.9 - 0.02 -
Chlorbenzene 9.3 - 0.03 -
Ethylbenzene 6 - 0.02 2.43°
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 Mo/ 0.1 -
Fluorene 0.23 - 0.1 -
NPE NP1EO 0.11 Mo/ 0.1 -
NP11EO 0.06 - 0.03 -
NP12EO 0.06 - 0.04 —
Pesticide Mecoprop 0.10 po/L 0.01 —

aryloxyacide -

Metals Bromide 310 Mo/ 0.5 2.4 4°
lodide 13 - 0.5 -
Lithium 6.8 - 0.06 -
Phosphor 2.8 - 2 -
Silicon 51 mg/L 0.003 -
Arsenic 0.52 Mo/ 0.03 0.3%
Boron 55 - 0.3 -
Copper 2.3 - 0.05 -
Iron 17 - 0.5 -
Manganese 190 - 0.004 503°
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).
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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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CHAPITRE 5: DISCUSSION ET CONCLUSIONS GENERALES
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L’évaluation du risque tient compte a la fois des études physico-chimiques pour définir le niveau
de contamination du milieu (exposition) et 1’évaluation de la toxicité aigue ou chronique de cette
contamination afin de prédire leurs effets dans 1’environnement (danger). Elle intervient a des

niveaux d’organisation biologiques entre autres, moléculaire, cellulaire et tissulaire.

Ce travail de thése s’inscrit dans ce contexte. Les objectifs spécifiques de ce travail visaient a 1)
mettre au point et démontrer 1’intérét d’une approche multi-biomarqueurs dans 1’évaluation d’un
site contaminé, afin de mieux cerner les réponses biologiques a des contaminants chimiques suite
a des expositions in vitro et in vivo et de prédire leurs effets sur I’activité biologique des poissons
dans I’écosystéme aquatique; 2) étudier la relation entre 1’exposition a un mélange de toxique, la
réponse immunitaire, la réponse biochimique, I’apoptose et le cycle cellulaire et enfin; 3) mettre

en évidence ’action des contaminants non mesurés dans 1’étude sur la réponse biologique.

Ce travail réalisé fait appel a 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). lls 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 I’effet toxique. Ils
correspondent entre autre a des cibles moléculaires (exemple ; dommage a I’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 1’étude; 1’approche in vitro et I’approche
in vivo. Elles contribuent a une démarche générale d’évaluation des risques suite a 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 a l’intérieur de
I’organisme (systéme endocrinien vs systéme immunitaire). Cependant, cet avantage peut étre

considéré comme un inconvénient, etant donné que le test in vitro ne permet pas de savoir
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comment réagit réellement 1’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’aprés 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 1’in vitro.

Un des points forts de notre démarche était de réaliser tous les essais mono-spécifiques dans des
conditions expérimentales biotiques (espece et age) et abiotiques (température, photopériode et
durée d’exposition) controlées. 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
compose provoquant la réponse, mais elles nous ont informés sur I’activité globale de
I’échantillon. Ainsi, le degré de la toxicit¢ du mélange de contaminants de 1’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 excédent les normes recommandées pour
la qualité des eaux potables; chlorure de vinyle (92 pg/L); 1, 2 dichloroéthane (36 pg/L); 1, 1
dichloroéthene (8.5 pg/L); trichloroéthene (7.8 pg/L) (Tableaul, article 1) (US.EPA, 2006).
Certains composés ont été détectés a des proportions variées par rapport a I’ensemble des
échantillons mesurés; vinyle chloride (38.5%); chlorobenzene (30.7%); benzene (23.1%); 1, 2-
dichloroéthane (23.1%); éthylbenzéne (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 & Mai 2004 était dans les puits & 0,23 km et a 2.74 km des lagunes. Ce scenario
s’est répéte en 2009 et 2010 avec une plus grande concentration du vinyle chloride (92 ug/) et (4
pg/L) qui était enregistrée respectivement dans les puits a 0,23 km et 2,74 km. Ces résultats
convergent avec la caractérisation des eaux souterraines qui conclut & I’existence d’une zone
fortement polluée de 2 km? (Poulain et al., 1985). Cependant, si on considére 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’aprés Buschek et Alcantar (1995), c’est
peut étre la dispersion du panache de pollution sous I’effet de I’hétérogénéité du milieu qui est a

I’origine de I’étalement de la pollution et qui a contribué a diluer les concentrations. En plus de la
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décomposition des contaminants, ces deux mécanismes ont peut étre contribué au phénomene
d’atténuation et ont influencé la configuration des panaches de composés dissous. Plusieurs COV
pouvaient étre transformés ou dégradés dans les eaux souterraines, probablement a la suite du
procéd¢ d’atténuation naturelle. L’absence de concentration détectable d’un composé volatile
pourrait étre due soit & son atténuation, soit au niveau ci-dessous des capacités de détections
analytiques (Bi et al., 2011).

Les concentrations en COV dans I’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 a 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 ou les teneurs n’excédaient pas les normes
recommandées, ceci n’exclue pas leur effet toxique sachant que 1’eau présente un mélange de
composés chimiques (non mesurés dans 1’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 ou 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 a une classe de contaminants. C’est dans ce contexte ou les tests
de toxicité conferent certains avantages a 1’évaluation de la qualité des effluents, entre autres, ils
tiennent compte de la toxicité des substances non analysées. Plusieurs substances méme a 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 I’antagonisme entre plusieurs substances. En plus de la substance toxique présente
dans les échantillons, 1’organisme peut aussi étre exposé a des métabolites plus polaires excrétés
qui se trouvent dans le milieu d’essai. Ainsi, ils contribueront a I’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
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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 I’approche multi-biomarqueurs dans nos travaux apparait indispensable pour le
diagnostic des effets des contaminants sur les organismes et sur les écosystémes aquatiques. La
présente étude a permis d’utiliser plusieurs biomarqueurs qui se sont avérés pertinents au cours
des experiences réalisées. Cependant, ces biomarqueurs ne sont pas spécifiques a un polluant

donné.

L’étude s’est focalisée sur des anomalies du systéeme immunitaire recherchées sur 1I’immunité
non spécifique (phagocytose, les cellules tueuses (NK)) et sur I’immunité spécifique (la réponse
de la prolifération des lymphocytes stimulée aux mitogénes (LPS et PHA)). Ces parametres sont
considérés comme des outils pour évaluer le systeme 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 a des effluents qui sont des mélanges complexes de substances organiques et
inorganiques. La diminution de la phagocytose suggére une exposition a des contaminants
immunotoxiques (Lacroix et al., 2001). L’échantillon d’eau a 2,74 km a provoqué une induction
de I’activité des phagocytes et inversement, une inhibition a été observée a 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 a 2,74 km alors qu’elle a été stimulée a 5,40 km. Le
dichloroéthane inhibe la prolifération des lymphocytes T (Zabrodoskii et al., 1997). Le benzene a
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 I’activité des cellules NK observée est aussi une manifestation immunotoxique. Les poissons
possédent donc une balance entre le systtme innée et humorale. Une diminution de ’activité
immunitaire innée, augmente la réponse immunitaire humorale afin de compenser cette
suppression. Par ailleurs, certains parametres paraissent plus sensibles que d’autres entre autres la

phagocytose et la prolifération lymphoblastique. De plus, les toxiques peuvent agir sur le systéeme
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immunitaire en perturbant les membranes biologiques et 1’homéostasie du calcium (Rice et al.,
1995), puisque I’activité immunitaire dépend essentiellement de 1’homéostasie du calcium.
D’autres paramétres non spécifiques mesurés tels que le facteur de condition, I’index hepato-

somatique n’ont pas été affectés par 1’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
systéme immunitaire avec une activité directement liée a I’affinité du produit pour se lier a 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 systéme immunitaire; ’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 I’activation du métabolisme en
métabolites réactifs (White et al., 1994; Fent et al., 2004; Kennedey et al., 2008).

D’autre part, la mesure de paramétres biochimiques du métabolisme des especes 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 a des
molécules a faible toxicité aigué. Parmi les tests biochimiques retenus dans 1’étude, I’induction
de I’activité enzymatique (EROD) qui est liée au cytochrome P450. L’avantage de I’activité
EROD est de répondre a de faibles concentrations des polluants. Son intérét est qu’elle soit
impliquée dans ’activation métabolique des xénobiotiques, conduisant a leur biotransformation
en produits réactifs capable de générer des perturbations génotoxiques chez les poissons
contaminés. Ce systéeme est généralement inductibles. Plusieurs auteurs estiment que ’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 composes présentant un caractere lipophile (Bucheli et al., 1995; Flammarion et al.,
1997; Vander Oost et al., 1997). Leur toxicité est généralement liée a leur interaction avec la

membrane biologique en augmentant leur perméabilité d’ou une perturbation de la fonction
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enzymatique (Roche et al., 2002). En ce qui concerne les réponses biochimiques dans notre
étude, I’activité EROD représentait le marqueur le plus performant. Ce paramétre était 1’acteur
clé dans la discrimination des sites contaminés étudiés (Article 2). Dans les travaux de Gagné et
al. (2012) sur I’exposition des hépatocytes aux contaminants issus des sables bitumineux, il

semble que I’activité EROD était aussi le marqueur le plus performant (62% de performance).

Le deuxieme biomarqueur était I’induction de ’activité GST qui a été largement rapportée chez
des poissons exposes 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’étre utilisé en tant que
marqueur (Narbonne et al., 1991; Marinez-Lara et al., 1997; Singh et al., 1999). Une diminution
de I’activité GST dépendante de la durée d’exposition (14 jours) a été observée chez les poissons
exposes aux eaux souterraines échantillonnées a 1.17 km des lagunes. Par conséquent, d’apres
Almeida et al. (2012), ces résultat suggerent que la GST peut étre 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 I’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 I’activité.

Les biomarqueurs de la réponse chronique peuvent inclure préférentiellement la mesure du
dommage a I’ADN et la peroxydation lipidique (Martinez-Gomez et al., 2010). Il est a noter que
les dommages a I’ADN (génotoxicité) sont extrémes apreés 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 a 2,74 km. D’apres cette corrélation, il semble que la génotoxicité avait
comme origine la production accrue des ERO (Espéeces Réactives de I’Oxygene).Cependant, la
quantité des ERO accumulés dans le foie semblait étre 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 a 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 I’argument que 1’activité de la GST est associ¢ au stress oxydatif.

Dans le site a 2,74 km, une induction de la génotoxicité avec une inhibition de 1’activit¢ EROD
avec une corrélation significative (r=-0,91; p<0,05) ont été notées chez les truites exposées. Ces
résultats suggerent que le dommage a I’ADN a pu inhiber 1’activit¢ EROD, mais il est difficile
d’expliquer par quel mécanisme ceci a pu se produire. Ceci suggere aussi que les contaminants
présents dans les échantillons sont associés a la génotoxicité et le toxique impliqué dans la
réponse de geénotoxicité ne requiére pas une activation métabolique. Cette action directe
correspond généralement a un groupe de produits chimiques tels que les agents alkylants
considérés comme des genotoxiques a action directe (par exemple le sulfate de diméthyle,
composé non mesuré dans 1’étude qui est un produit utilisé dans 1’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 maniére covalente
avec les sites nucléophiles de I’ADN, perturbant ainsi le fonctionnement cellulaire. Le stress
génotoxique induit des mécanismes cellulaires, tels que le blocage dans le cycle cellulaire ou
I’apoptose (Didelot, 2002). L’apoptose a pu étre déclenchée par des signaux émis a 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 I’ADN a été suggérée étre 1'un des
premiers €événements irréversibles déclenchant I’apoptose des cellules immunitaires. Les
composes organiques volatiles et les métabolites de benzéne sont connus pour induire 1’apoptose
chez des animaux exposés (Morozzi et al., 1999). Inversement, 1’inhibition de I’apoptose peut
conduire a plusieurs maladies (Banerjee et al., 2012). Dans cette étude, ’apoptose a été¢ diminuée
chez les truites exposées au site a 2,74 km avec une diminution concomitante de la prolifération
des lymphocytes T. Ceci suggére que les cellules endommagées sont retirées du systéme par
apoptose et I’immunité humorale est compromise. Par ailleurs, les résultats ont indiqué une
perturbation dans le cycle cellulaire des lymphocytes aprés exposition des poissons a 1’eau
souterraine de Mercier. En effet, le pourcentage de cellules en phase GO/G1 a eté
significativement réduit en le comparant aux témoins. Ceci explique une diminution de la

proportion des cellules qui entament la division cellulaire.
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Les résultats obtenus avec le marqueur EROD sont difficiles a interpréter. A cause de la
complexité du mélange, aux phénomenes d’induction et d’inhibition de 1’activité enzymatique
observés chez les truites exposées aux eaux de puits contaminés. On peut penser que 1’inhibition
de I’activité EROD observée dans 1’échantillon a 2.74 km des lagunes a trés faible concentration
3% est due a d’autres composés présents dans le milieu non mesurés dans 1’étude qui sont rentrés
en compétition avec les composés inducteurs de 1’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 1’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 I’activité (Perez et al., 2000). Dans le méme échantillon, une inhibition de la prolifération des
lymphocytes T stimulées avec du mitogeéne a été observée. Il se trouve que 1’exposition des
lymphocytes T & 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, 1’organisme peut aussi étre exposé a des métabolites plus polaires
excrétés qui se trouvent dans le milieu d’essai. Ainsi, ils contribueront a I’ensemble de la toxicité

évaluée.

A la lumiére des résultats obtenus sur le traitement a 'UTES, on peut conclure que 1’unité ne
peut réhabiliter la nappe phréatique. Les différentes classes de contaminants présents dans les
eaux de I’'UTES apreés traitement ont exerce des effets combinés d’induction et d’inhibition sur le
systéeme immunitaire. Cependant, a cause de la compléxité du mélange, il est aussi diffcile
d’expliquer la relation cause-effet. Par ailleurs, ’UTES se comporte plutét comme un systéme de
confinement hydraulique qui limite la propagation des contaminants dans les eaux souterraines.
En effet, les résultats ont montré que I’effluent de ’'UTES, méme apres traitement affaiblirait le
systéme immunitaire chez la truite, ce qui pourrait avoir un impact important pour la survie de

ces organismes a 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 a ’'UTES ne sont pas conformes aux attentes
recommandées. Le peroxyde utilisé dans le procédé de traitement a trés peu d’action sur les
hydrocarbures (Voir Schéma du procédé de traitement, article 4). Le chlore employé
actuellement amene un probleme supplémentaire aux eaux de surfaces en formant des dérivées
chlorées cancérigénes. Des travaux de Canistro et al. (2012) ont démontre un effet génotoxique et
une modulation du cytochrome P450 chez des poissons (Cyprinus carpio) exposeés pendant 10

jours aux eaux de surfaces traitées avec du chlore.

Nous proposons une amélioration du traitement par I’intégration d’un systéme d’ozonation qui
permet I’oxydation des COV, le traitement des hydrocarbures. Les molécules ainsi dégradées en
acide et alcool seront facilement prises en charge par I’environnement. Nous proposons aussi des
coagulants organiques en alternative aux coagulants minéraux. Cependant, 1’utilisation des
polymeéres cationiques comme floculant pendant la coagulation dans le traitement peut induire
une toxicité. Les risques de toxicité sont liés a la formation de sous—produits reconnus
cancérigéenes 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 a 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;
I’exposition des milieux naturels a 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 ; I’exposition des eaux souterraines a ce mélange. Par ailleurs, les
deux approches in vitro et in vivo ont permis une évaluation de I’activité globale de I’échantillon.
Le mélange complexe des substances chimiques présentes dgns les eaux soterraines de Mercier
n’a pas permis d’attribuer le potentiel toxique a une classe de contaminants. Il été impossible
d’identifier le toxique impliqué dans 1’effet observé. En plus des substances chimiques présentes
dans les eaux, ’organisme pouvait étre exposé a des métabolites (non mesures) plus polaires.

Ainsi, ils contribuent a I’ensemble de la toxicité évaluée.
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Les travaux réalisés au cours de cette thése mettent en évidence la pertinence de 1’approche
multibiomarqueurs (tableaul). Mais, ils soulignent aussi les limites de leur utilisation et nos
lacunes dans la compréhension et [’interprétation des mécanismes qui expliquent les effets

observés.

Tableau 1 : récapitulatif des biomarqueurs de toxicité mesurés et leurs effets

Margqueurs Méthodes Organes Effets observes
mesures
Systéme P = -
mmunitaire Phagocytose Cytométrie a flux Pronéphros =
Cytotoxicite +
des MK
Proliferation +/f-
lymphocytes
BetT
Apoptose-DEX Resistance a

I'apoptose

Cycle cellulaire Perturbation du
cycle en GOJ/G1

et arrét en

phase S
Detoxication EROD Spectrophotometrie Foie +f-
a fluorescence
SST -+
ADMN Dommage +
Stress oxydatif Peroxydation (8]

lipidique

+ Induction; - Inhibition; 0 pas d’effet

D’apres ’analyse factorielle et disciminante effectuées pour discriminer les différents
sites étudiés, ils semblent que la phagocytose, 1’activite des lymphocytes B /T et I’activité
EROD sont les acteurs clés dans la discrimination. De ce fait; ils seront considérés
comme les biomarqueurs les plus sensibles qui pourraient étre selectionnés dans des

études ultérieures.
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A Tissu 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 ’exposition a, 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 1’organisme, voire de la
population. L’approche multi-marqueur a permis la multiplication des informations qui ont
contribuées a confirmer le risque potentiel du site contaminé (anciennes lagunes de Mercier).
L’utilisation d’un seul paramétre apparait critiquable. Ainsi, pour des études futures sur I’impact
des eaux souterraines sur la faune aquatique, une approche par mesure d’une batteric 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 a I’ADN) peuvent etre intégrés avec les réponses sur le systéme immunitaire (la
phagocytose, la prolifération lymphobastique ) afin de dresser un bilan sur la santé de
I’environnement au complet. Cependant, ces biomarqueurs présentent certaines limites qui se

résument comme sulit :

1/ pas de reponse spécifique a un contaminant et les réponse immunologiques et biochimiques

peuvent varier.

2/ des effets d’induction/ stimulation ou inhibition/suppression peuvent €tre 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 ».
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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 I’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 a recommander.
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ANNEXE A: RESULTATS DE L’ETUDE PILOTE

Poissons fournis par la ferme aquacole (Les Arpents Verts)
Acclimatation 15 jours avant I’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 paramétres physico-chimique de I’eau d’exposition (eau d’acclimatation)
(Tableau 1et2)

Tableau A-1: suivi des paramétres physico-chimiques de I’eau des chaudiéres A et B.
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Tableau A-2 : suivi des paramétres physico-chimiques de 1’eau des chaudiéres C et D.
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A-2 Les parametres d’analyse au cytometre

A-2-1-Viabiliteé

Viabilité cellulaire
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Figure A-1: Cytogramme de la viabilité
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A-2-2- Phagocytose
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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)

o Dexaméthasone ( 10puM )

Data.002

104

SSCH
102
1

o
o

— T L T T
0 200 400 600 800
FSCH

T
1000

Lymphocytes | | Macrophages

Kit #4 Vbrant apoptosis Assay

Figure A-3: Cytogramme de 1’apoptose
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A-3-Résultats des biomarqueurs testés dans 1’étude Pilote

A-3-1-Viabilité

Viabilité
100
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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 ’activité et de I’efficacité phagocytaire
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A-3-3- Apoptose

Apoptose des lymphocytes Apoptose des macrophages
30 50
3
[}
S 25
& l g w1
= o
O —
8 20 §
o ]
% 8. 30
o 151 %
% E 20 A
T 101 =]
> 3
Q 10 4
2" S
i il
0 T T T 0 T T T
4) 14) 28] 4] 14) 28)
Durée d'exposition (jours) Durée d'exposition (jours)
EEEm Apoptose non induite EE Apoptose non induite
3 Apoptose induite avec dexamethosone [ Apoptose induite avec dexamethasone

Figure A-6: Histogramme de I’apoptose des lymphocytes et des macrophages

A-3-4-Transformation lymphoblastique stimulée par du PHA et du LPS
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Figure A-7: Histogramme de la prolifération des lymphocytes stimulées aux mitogenes PHA et LPS.
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GLOSSAIRE

Adduit : Un adduit a I’ADN résulte de la fixation d’une molécule a un site nucléophie de I’ADN
par liaison covalente. Ces adduits peuvent modifier I’expression des geénes et participer a la

carcinogenese.

Agnathes : Le terme Agnathe (du grec, sans et gnathos, machoire), désigne I’ensemble des

Craniates dépourvus de méachoire.

Carcinogéne : Un cancérigéne ou carcinogéne est un facteur provoquant I’apparition d’un

cancer.

Cytochrome P450 : Les cytochormes P 450 sont une famille d’enzymes qui absorbent la lumiére
a une longueur d’onde de 450 nanometres. Elles sont connues principalement pour leur
utilisation par un grand nombre de composés organiques pour catalyser 1’oxydation. Leurs

substrats sont des métabolites ou des composés chimiques provenant de 1’environnement.

Ectotherme : Les organismes ectothermes sont des organismes dont la température corporelle

est la méme que le celle du milieu extérieur.

ERO : Les espéces réactives de 1’oxygéne se forment dans les cellules suite a de nombreux
processus, stress biotiques ou abiotiques, mort cellulaire programmée......

Génotoxique : une substance est génotoxique quand elle peut compromettre 1’ intégrité physique
ou fonctionnelle du génome. Des produits génotoxiques peuvent notamment étre a 1’origine de

cancers.

Gnathostomes : Le caractére qui définit les Gnathostomes est la présence de machoires

cartilagineuses.

Hepatotoxicité : L hépatotoxicité est le pouvoir qu’a une substance de provoquer des dommages

au foie.
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Immunité non spécifique : Constitue 1’immunité innée. Elle constitue la premiére ligne de
défense face a une infection. Les cellules de I’'immunité innée réalisent la phagocytose et
détruisent les corps étrangers de maniére non spécifique.

Immunité spécifique : Constitue I’immunité adaptative ou acquise. Elle fait intervenir des
cellules spécialisées appelées les lymphocytes qui sont responsables de la production d’anticorps

Immunostimulation : Caractérisée par I’induction d’une réponse qualitativement anormale.

Immunosuppression : est caractérisée par une baisse de résistance vis-a-vis des infections

microbiennes, virales et par ’augmentation de ’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 proteines jouent un rdle majeur en contrélant la biodisponibilité des métaux.

Mucolytique : Un agent mucolytique est une substance (chimique, un médicament) qui fluidifie

le mucus.

Mutagene : Un agent qui change le génome (I’ADN) d’un organisme et augmente ainsi le
nombre de mutations génétiques. Les mutagenes sont en général des composés chimiques ou des

radiations. C’est une étape nécessaire vers la cancérisation.

Mutation : Une mutation est une modification de I’information génétique dans la séquence de

I’ADN ou dans I’ARN.

Opsinine : le terme d’opsonine désigne, toute substance qui se lie a des antigénes et provoque

leur phagocytose par des macrophages ou des leucocytes neutrophiles.

Poikilothermes : Les poikilothermes (ou a sang froid) sont des animaux ayant une température

corporelle qui varie avec celle de leur milieu.
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