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RESUME

Le contrble des rejets industriels évacués vers les eaux réceptrices du fleuve Saint-Laurent
nécessite des évaluations de nature chimique et toxicologique. La toxicité des effluents
industriels est étudiée, en partie, par un bioessai standard de mortalité de la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss). Ce bioessai est reconnu par les autorités de réglementation pour le
contrdle des rejets industriels.

Un modele in vitro qui consiste a utiliser des hépatocytes de truite en culture primaire est proposé
comme alternative. Cet essai a I’avantage de réduire considérablement le nombre de poissons
requis pour les essais tout en utilisant des critéres d’effet qui sont a la base de 1’expression de la
toxicité. La cytotoxicité est mesurée par la perte de la perméabilité membranaire, par I’induction
de la métallothionéine (MT) et de I’activité du cytochrome P4501A1 (EROD), et par le
dommage a ’ADN dans les hépatocytes exposés a des effluents industriels pendant 48 h. Ces
critres sont aussi mesurés dans le foie de truitelle exposée aux mémes rejets industriels ou la
mortalité est aussi étudiée en fonction de la cytotoxicité des hépatocytes.

Les résultats montrent que le modele hépatocyte (MH) est plus sensible que le bioessai avec la
truite arc-en-ciel. Une corrélation significative (R=0,7; p=0,008) est obtenue entre la cytotoxicité
et la mortalit€. Cependant, il existe également une corrélation entre le bioessai bactérien
Microtox® (R=0,8; p=0,002 selon une transformation en rang) avec la truite arc-en-ciel. Par
ailleurs, des corrélations significatives sont obtenues pour les critéres d’effet sublétal comme
Iinduction de la MT (R=0,93; p=0,002), du cytochrome P4501A1 (R=0,87; p<0,001, selon une
transformation de rang) et de la génotoxicité (R=0,92; p<0,001, selon une transformation de
rang). Pour évaluer la toxicité létale, le MH et le test Microtox® peuvent constituer des
alternatives au bioessai avec la truite arc-en-ciel. En plus, le MH pourrait aussi s’avérer une
alternative intéressante pour la mesure de 1’induction de la MT, du cytochrome P4501A1 et la
génotoxicité hépatique.

Le MH peut étre incorporé dans une démarche étapiste de maniere i réduire le nombre de
poissons a tester et les cofits tout en augmentant 1’information toxicologique. Celle-ci est aussi
pertinente pour prévenir les dommages (ir)réversibles puisqu’elle repose sur des mécanismes qui
sont précurseurs d’effets toxiques.
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ABSTRACT

Control of point source pollution requires chemical characterization and toxicological assessment
because it has the potential to contaminate and impact the aquatic biota. Toxicity of industrial
effluents is evaluated, in part, by means of a standard 96 h static bioassay using rainbow trout
(Oncorhynchus mykiss). A trout hepatocyte model has been developped as an alternative assay to
the trout bioassay. This would reduce the number of fishes in these studies and may further
underline some of the mechanism(s) of toxicity. With this model, cytotoxicity, along with
metallothionein (MT), cytochrome P4501A1 (EROD) inductions, and DNA damage, can be
estimated in effluent-exposed hepatocytes after 48 h. Similarly, these effects were also measured
in the liver of effluent-exposed fishes after 96 h. In those comparisons, cell tox1c1ty was
- particularly studied in relation to fish mortality.

The results showed that the cell system is more sensitive than the fish system. Cytotoxicity was -
significantly correlated with fish mortality (R=0.7, p=0.008), but so was a bacterial
bioluminescent assay (Microtox®) (R=0.8, p=0.002, based on ranks). Significant correlations
were also obtained with MT induction (R=0.93, p = 0,002), cytochrome P4501A1 activity
(R=0.87, p < 0.001, based on ranks) and DNA damage (R= 0.92, p < 0.001, based on ranks). It
appears, that the Microtox and the fish hepatocyte bioassays would be good predictors of fish
toxicity as evaluated by the 96 h bioassay. Furthermore, sublethal effects measured in the cell
‘'system also proved good to be predictors of the same effects in the liver of the effluent-exposed
trouts. In conclusion, these preliminary results suggest that the rainbow trout hepatocyte is a
pertinent model for evaluating lethality as well as target organ (liver) toxicity for sublethal
effects.

The hepatocyte model can be used in a sequential approach so as to- minimize test fish numbers
and cost while increasing the toxicological information generated for effluents. This added
information should be useful toward prevention of toxicity because it relates to effects that are
precursors of toxic expression.
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Introduction et objectifs



1. Introduction générale
1.1 Les sources de contamination du milieu aquatique

Depuis le début du siécle, les activités de nbfre société iﬂdustrielle ehtrainent une contamination
toujours croissante de la bios'ph_ére,' et en paxficulier du milijeu aquatique. La 'contamination par
- des milliers, voire des centaines de milliers, d»ersub‘stancesv chimiques constitue un -daﬁger réel
pour les écosystémesf Les rejets industriels, municipaux ét-l_q:ls activités agﬁcoles sont des sources
iiillportantes‘ de polluahts qui peuvént se retroruvéfrdans le nﬁlieﬁ'aquatique_ dulcicole et marin.
Certains polluants persistent dans _I’cnv'ironne_ment;‘ d’autres sont (bio)transformés chim_iquéinent
ce qui entraine la formation d’~.une multitude de (sous) produifs. vCes poiluants ainsi que leurs
sous-produits de (blo)transformatlon peuvent s’accumuler dans plus1eurs compartlments de
I'écosystéme aquatique (par exemple les sedlments l’eau interstitielle, la colonne d’eau et la

composante biotique).

1.2 Stratégies écotoxicologiques

Pour contrer les risques ecotoxlcologlques liés au coté negatlf de lmdustnahsatlon la
' caractérisation tox1colog1que des sources de pollution devient une act1v1te essentielle pour la

protection et la conservation du rmheu_ aquatique. Cette caractérisation peut se réaliser en



Niveau trdphique . Organisme ~  Bioessai = =~ .Critére d’effet = Référence

Décbmposeur V. fischeri K Microtox® - Inhibition de -  Env. Canada, 1992
: - la bioluminescence -
Ecoli =~ SOS Chromotest  Génotoxicité - Legault ef al., 1996
'S. typhimurium his  Testd’Ames =~ Mutagénicité -~  Maron et Ames, 1983
Prdduéteur primaire S capricornutum Test alg_al - : “Reproduction - Env. Canada, 1992
Producteur secondaire O. mykiss © Testavec Truite - Viabilité (Létalité)‘_ ' Env. Canada, 1990

-arc-en-ciel

tableau 1.1 Exemples d’organismes couramment utilisés dans les ‘évaluati(‘)ns écotoxicologiques. |



appliquant une série de bioessais avec des organismes abpartenant a divers niveaux trophiques
(BLAISE et al., 1988; COSTAN et al., 1993). Dans une teile démarche, les poissons sont
importants dans toute appréciation écotoxicologique des sources de pollution (NEFF, 1985) en
raison de leur position dans la chaine trophique et des phénomeénes de bioaccumulation et de
bioamplification. En effet, 'évaluation de la toxicité 1étale des rejets industriels liquides requiert
le plus souvent un bioessai avec la truite arc-en-ciel et celui-ci est aussi reconnu par les
organismes vde{ réglementation des effluents industriels (BLAISE et COSTAN, 1986;
ENVIRONNEMENT CANADA, 1990). Lors d’évaluations écotoxicologiques de rejets
industﬁels, agrjcoles et municipaux, des organismes autres que les poissons et appartenaﬁt a
différents niveaux trophiqueé (e.g. les algues et les bactéries) sont aussi largement utilisés pour
les bioessais (tableau 1.1). Plusieurs critéres d’effet peuvent €tre aussi déterminés chez des
organismes du méme niveau 'trophique.- Pour évaluer I’écotoxicité de rejets complexes, on
préconise une approche simulténée qui tient compte de la toxicité relative des organismes des
‘niveaux trophiques différents, de la persistance, de la toxicité et des phénomeénes de
bioaccumulation/bioamplification des contaminants (BLAISE et al, 1988). Les données de
toxicité obtenues lors d’essais en laboratoire peuvent alors étre prédictives des dommages dans le
milieu naturel (W AGNER et LOKKE, 1991). Par exemple, un certain modgle est réputé brédire
une concentration sécuritaire’ dans le milieu naturel & partir des résultats de toxicité obtenué en
laboratoire (ALDENBERG et SLOB, 1993). Selon ce modele, la distribution logistique des

valeurs CMSEO (concentration minimale sans effet observé) des tests de toxicité permet ensuite



de calculer la concentration qui protége 95 % des especes. Cette concentration représente en fait
la limite de confiance & 95 % des données CMSEO. A mesure que le nombre de bioessais
- augmente, le modele devient plus juste et la probabilité de surestimer une concentration
- sécuritaire diminue considérablement. Ce modele peut également étré utilisé pour prédire le-
facteur de dilution d’un effluent dans le milieu aquatique qui protégera 95 % des especes. Pour
€tablir une correspondance dans le milieu aquatique par contre, I’hydrodynamique du panache du
rejet -liquide doit étre connue. Malgré que ce modéle ait été proposé pour I’étude de polluants
'spéciﬁques, on pourrait aussi envisager son emploi pour Pétude de mélanges complexes. Par
ailleurs, lesb données de toxicité peuvent servir & comparer les dangers pofentiels d’effluents
industriels 5 partir d’un indice congu avec des biotests (COSTAN ez al, 1993). Ce modele,
développé pour I'évaluation des mélanges, integre ‘des données de (géno)toxicité issues d’essais
aigués et chroniques réalisés a plusieurs niveaux trophiques. En plus, il tient compte de lﬁ
«charge toxique » vis-é—yis de I’environnement récepteur en intégrant le débit de 1’effluent aux
unités toxiciues générées par les biotests. L’équation du modele génére une valeur, nommée
indice BEEP (baréme d’effets gcotoxiques potentiels), sur une échelle de 1 a 10, qui simule une
échelle Richter enQirqnnementale de toxicité. Ces deux exemples démontrent I"utilité des biotests
de laboratoire dans le cadre d’aide  la prise de décision. 1l est impératif, cependant, que les
essais écotoxicologiques ne soient pas utilisés seuls mais plutét en complément des analyses
cﬁinﬁques et.des études écologiques. IIs doivent de plus exploiter des critéres d’effets qui sont

pertinents pour prévenir, dans la mesure du possible, les dommages possibles a 1’écosystéme.



1.3 Les défis bioanalytiques

A mesure que le nombre de contaminants augmenté leur potentiel €cotoxicologique dev1ent‘ de
plus en plus difficile a apprehender Ce. constat plaide en faveur de la mise en oeuvre de
nouveaux tests rentables. Ceux-ci doivent étre rapides, sen81bles et econormques Tout d’abord,
le bioessai doit produire des réponses dans un délai raisonnable afin que les décideurs puissent
~ agir efﬁcacement Ensuite, 13 sensibilité du b10essa1 s’avére un parametre pnmord1a1 parce que la
reponse devra étre obtenue aprds un temps d’expos1t10n relativement court (pour satisfaire Ia -
contrainte de rrapidité)r. Enfin, il va sans dire que le test devra étre rentable tout en perméttant

I"analyse de plusieurs échantillons 2 Ia fois.

La demande,croissante d’essais écotox_icologiques pour desservir différents type de programmes.
: envuonnementaux souldve maintenant des réserves sur le plan de I’éthique concernant I’ emp101
de bioessais utlhsant des organismes entiers. En effet, le bioessai avec truite nécessite 120 trultes
par échantillon d’effluent. Basé sur 'étude de milliers d’essais réglementaires a chaque année au
~Canada, ceci représente donc le sacrifice d’un nombre important dé truites. Est-il possible de
réduire le nombre de poissons tout en conservant I'information toxicologique & ce niveau
trophique ? Un essai alternatif pouvant réduire considérablement I’emploi d’organismes

s’avérerait utile en ce sens. En guise d’exemple, mentionnons que le modele avec hépatocytes
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proposé dans nos travaux ne requiert le sacrifice que d'une seule truite de 15 cm pour évaluer la

toxicité de 5 effluents industriels alors qu'il en faut 600 pour le bioessai sur poisson.

Une autre caractéristique désirable d’un bioessai est qu’il puisse offrir une information sur leS
effets écotoxiques & long terme. L’étude des mécanismes d’action qui sous-tendent les effets
toxiques est des plus pertinentes en écotoxicologie pour la protection environnementale. En effet,
la toxicologie se veut une science prédictive pour prévenir les effets néfastes de la pollution
(figure 1-1). Pour pouvoir prédire, il faut premiérement connaitre les effets (description) et les
mécanismes qui les déclencheht (KLAASSEN, 1986). Le bioessai pourra donc mesurer des
_criteres d’effets de stress (i.e. le mécanisme d’aétion) quvi signalent le début vd"une succession
d’étapes et qui conduiront éventuellement 2 l’effet délétére. Par exemple, la formation de
dommages a I’ADN ou bien.l’activation de I’oncogene c-jun. précedent souvent la transformation
néoplasique Vde certaines cellqies exposées a des xénobiotiques (EVAN et al., 1994). Les
bioessais de\}raient donc, autant que possible, offrir une information pro-active permettant de

prévenir les dégéts plutdt qu’a les constater rétrospectivement.

1.4 Lesrtests alternatifs en écotoxicologie

La nécessité de rentabiliser les bioessais, d’accélérer leur exécution, de réduire le nombre
d’organismes d’essai et d’obtenir davantage d’information toxicologique introduit bien le

concept des trois « R» que I’on associe aux tests alternatifs (RIXON, 1995). Ces trois R



représentent la Réduction du nombre d’organismes nécessaire pour les tests, le Raffinement des
tests en matiere de rentabilité et de critéres d’effets plus prédictifs et le Remplacement de‘tests
conventionnels par des tests 'plus performants. Ces trois R sont évidemment liés eﬁtre eux et
forment les concepts de base qui motivent I’utilisation de méthodes alternatives aux tests in vivo

(RIXON, 1995).

Les avantages des modgles cellulaires sont nombreux bien qu’ils ne soient toutefois pés exempts
d’inconvénients. En considérant‘tout d’abord leurs avantages, il est clair que les modeles in vitro
permettent un meilleur contrdle des conditions expérimentales (e.g. les éléménts.nutdtifs', le pH
| du nﬁﬁeu, la température et la présénce, d’hormones). Ll_:s interactions systémiques, c’est-a-dire
I'influence des autres organes ou systémes physiologiques, sont aussi éliminées, ce Qui contribue
a réduire 1a variabilité des réponses toxiques. La précision expérimentale s’avére meilleure car la
durée et la concentration d’exposition sont mﬁinten'ues plus facilement qu’avec un systdme in
vivo. Les modeles in vitro demandent un faible volume de I’échantillon. Comparatlvementv un
bioessai avec trulte demande de 60 4 200 L d’echantlllon tandis qu’un modele cellulaire n’en
exigera que de 0;05 a 10 mL ! Les alternatives cellulaires contribuent 2 la suppression ou a la
réduction, tout au moins, de I’emploi d’orgamsmes entiers pour les essais tox1colog1ques La
période d’exposition aux toxiques peut etre considérablement réduite par rapport a une
exposition in vivo. Le cofit en matériel et en temps d’analyse est aussi moins élevé. Enfin, Ie

pouvoir de diagnostic, lequel se traduit par un plus grand nonibrc de criteres d’effets étudiés par



“test, est supérieur pour les essais réalisés avec les modeles cellulaires. En revanche, ceux-ci
possédent deux désavantages majeurs. Le premier concerne la pertinence ou le réalisrhe de lé
réponse cellulaire vis-a-vis de I’organisme. Sur ce, on peut se demander si une réponse toxique
chez la cellule tradu%ra bien une réponse similaire chez 1’organisme correspondant ? Pour
répohdre A cette question, la méthode alternative se doit d’étre étudiée en fonction de I’organisme
enﬁer. Cette étape de validation essentielle des méthodes alternatives a été aBordée dans ce
travail. Le deuxiéme désavantage est li€ a la perte des effets systémiques car le modéle ne détecte
que des altérations stricterﬁent cellulaires. Ce point est discuté plus loin dans la section traitant du
choix du modele (section 1.4.3). Acceptons, pouf I’instant, la notion que les modeles cellulaires
nous informent‘ sur lé toxicité générale des substances mais qu’ilé ne peuvent pas témoigner

d’effets toxiques a I’égard d’un tissu spécifique.
1.4.1 Postulat afférent aux tests alternatifs

‘Selon le principe des trois R, les modeles cellulaires représentent des outils de choix pour
remplacér les tésts toxicologiques qui utilisent des organismes entiers. L’utilisaﬁon de modeles
cellulaires (MC) repose sur le prinéipe Suivant : les altérations qui entrainent des dommages
systémiques, organiques et tissulaires s’expriment avant tout au niveau (sub)cellulaire. La cellule
est donc le point de départ dans I’expression de la toxicité et peut €tre considérée comme une

alternative aux bioessais avec des organismes entiers (BABICH et BORENFREUND, 1987). Le



modele cellulaire ne peut toutefois pas s'appliquer d’une fagon systématique. 1 fayt que

Ialternative proposée soit validée si I’on veyt q_u’elle soit efficace et pertinente,
1.4.2 Les différents types de modeles cellulaires

Il existe trois types de modgle cellulaire (on exclut ici les cultures d’organes qui peuvent aussi

étre utilisées d_ans' certaines études écotoxicologiques) : la lignée cellulairer (« finite cell line >>); la N

Une culture primaire - C’est le cas des hépatocytes - n’est pas une population strictement
-homogeéne de cellules (BLAIR ¢z al, 1990). Cette population hétérdgéne est composée

généralement de 97 % de cellules épithéliales (ou hépatocytes) et d’environ 3 % de cellules
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[ |
Fonctions . Fonctions R | Fonctions
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.CLASSIFICATIT)N CYTOTOXIQUE

Cytotoxicité basale

|

Organe spécifique

Organisationnelle

Adapté de SAWYER, 1994.

tableau 1-2 Classification de la toxicité cellulaire.



biliaires. Elle renferme aussi des macrophages et des érythrocytes ( < 0,1 %). En terme de
viabilité, les hépatocytes de truite maintiennent pendant 4 jours leurs caractéristiques initiales.

Apres ce temps, leur viabilité diminue accompagnée de changements morphologiques.

1.4.3 Choix du modéle cellulaire

Pour appliquer des tests alternatifs en écotoxicolbgie; il faut admettre une certaine classification
de la toxicité celluiéire (tableau 1-2). Les xénobiotiques peuvent agir aﬁ niveau de fonctions
dites basales, spécifiques ou extracellulaires. Les fonctions basale; représentent les réactions
biochimiques fondamentales qui existent dans toute cellule pour maintenir I'intégrité des
membranes, la phosphorylation oxydative dans les mitoéhondries, la transcription et Iactivité des
enzymes lysosomales. Ces activités métaboliques fondamentales se retrouvent chez la cellule
quel que soit son état de différeﬁtiation. Les fonctions spéciﬁqites dépendent du type de cellule et
du degré de différentiation. Par exemple, les cellules épithéliales ciliées, les cellules musculaires
et les cellules neurales ont des caractéristiques spécifiques. Enfin lés fonctions extracellulaires
desr.cellules représentent.les activités de communication ou de médiation par la sécrétion de
protéines, peptides ou -hormones. Citons comme exemple, Pactivité de sécrétion des
neurotransmetteurs par les neurones ou bieﬁ du collagéne par les fibroblastes pulmonaires. La
classification de la toxicité cel}ulajre correspond donc 2 celle- des fonctions cellulaires. Les

altérations peuvent agir ainsi aux niveaux des fonctions basales, spécifiques et extracellulaires. -
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On parle de cytotoxicité basale lorsque le composé altére I'intégrité membranaire, interfere avec
la synthese mltochondrlale d’ATP ou diminue la synthese de protéine ou d’ADN. La cytotox101te
sur les fonctlons spécifiques s'observe lorsqu’une substance inhibe, par exemple, la recapture de
la noradrénaline dans les neurones ou diminue la synthése de I’albumine dans les hép'atocytes.
~ Enfin, une cytotoxicité sur les fonctions extracel]ulaires survient lorsqu’une substance limite Ia
sécrétion de collagéne ou d’mterleukme par exemple. Notons qu’un effet sur les fonctions
' extracellulaues aura des conséquences sur les fonctions systémiques ou organisationnelles. Par
exemple une 1nterference dans I’ act10n de I’acetylchohne peut entramer la paralysie pulmonaire.
 Tout recemment ona demontre que des cultures en trois dlmensmns sur des gels de collagéne
favonsent une orgamsatlon‘plus reahste vis-d-vis de I’organe et qu elles pourront servir de
modele mteressant poui evaluer les effets sur la commumcatlon extracellulaurc ou la

cancerogenese in wtro (LADUCA et SINHA, 1994).

Pour évaluer la toxi.cité 'généfule d’une substance on peut ut111ser un modele cellulaire qui
n 1mphque pas neoessalrement des fonctions spec1ﬁques ou extracellulaues Une hgnee
cellulalre est normalement depourvue de fonctlons spcmﬁques mais maintient ses fonctions
basales communes chez toutes les cellules et serait ams1 uule pour évaluer la toxicité de
fonctlons basales ou generales Les cultures pnmalres exp101tent des cellules directement
prelevees de l’organe qu1 assurent les fonctions spécifiques de lorgane pour une sertame

période. La duree est variable selon le type de cellules et ‘dépend la plupart du temps des
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cohstituants du milieu de culture et de la présence de certaines horrﬁones et cofacteurs. Les
cultures primaires d’hépatocytes représentent donc un modele intéressant pour évaluer les
fonctions spécifiques du foie, dont certaines sont essentielles dans le métabolisme des
xénobiotiques. Les cultures primaires sont aussi utiles pour évaluer la toxicité basale des
substances. Le modgle hépatocyte (MH) en culture primaire représente ainsi un bon compromis‘
entre les fonctions basales et spécifiques pour évaluer la toxicité générale et Ia toxicité sublétale
telle que 'induction des MT et du cytochrome P4501A1 (qui constituerait une caractéristique
spécifique) paf des xénobiotiques- spécifiques. Quant & la génotoxicité, celle-ci résulte
direétement de l’actic_)n' de rcertajnes‘ éubstances mais aussi- du métabolisme oxydatif liés a
d’autres xénobiotiques par le systtme de détoxication du cytochrome P450 dont I’hépatocyte
abonde. Ainsi, dans le cadré d’études environnémentales, I’hépatocyte de truite arc-en-ciel en
culturé primaire}‘représenterait un systeme intéressant pour les recherches toxicologiques (BAKSI

et FRAZIER, 1990),

1.5 Critéres d'effets toxicologiques

Plusieurs criteres d’effet peuvent étre retenus dans les évaluations écotoxicologiques. Le choix
des criteres repose sur certaines considérations conceptuelles (figure 1-2). Premitrement, le
critere de la toxicité 1étale, tant au niveau cellulaire qu' in vivo, doit étre maintenu pour exprimer

des dommages évidents chez le poisson. En se basant sur la notion de la continuité des effets
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~

toxicologiques a partir de I’échelle moléculaire jusqu’a I’échelle des populations et des
communautés (ADAMS, 1990; SCHULTE, 1989), les criteres d’effets, qui sont précurseurs de
dommages lors d'une exposition a plus long terme, sont importants en terme de prévention.
L’idée principale, que I’on veut décrire ici, est I'utilité des mesures de stress sublétal au niveau
moléculaife et physiologique. L’avantage' de mesurer ou de suivre des effets au niveau
moléculaire réside principalement dans la possibilité de prévenir des dommages qui pourraient
survenir 2 des niveaux d’organisation plus élevée. En effet, la connaissance des mécanismes
d’action des polluants aux niveaux biochimiques et cellulaires nous permettrait de prévenir des
détériorations plus importantes au niveau de I’individu et de la pppulation. Il ne faut toutefois pas
limiter les études a ce seul niveau car on ne sait pas avec certitude si l'effet percu au niveaﬁ
moléculaire se répercutera & un niveau supérieur. L’Iutilisation d’indicateurs de niveaux
d’organisation supérieurs est donc nécessaire pour> confirmer ou infirmer le dommage mesuré a
I’échelle moléculaire et cellulaire. Le Suivi d’effets a I’échelle moléculaire offre donc un moyen

utile d’évaluer le danger potentiel de divers échantillons liquides, en autres, au niveau ichthyen.

I existe une panoplie _de crittres d’effets que 1’on peut appliquer lors d’évaluations
écotbxicologiques. Certains choix s’imposent, bien évidemment, afin de limiter le nombre de ces
critéres et faife une évaluation toxicologique pertinénte et peu cofliteuse. Dans le cadre de cette
étude, nos recherches ont porté sur des mesures de létalité (cytotoxicit€) et de sublétalité

(induction de la métallothionéine (MT); induction du cytochrome P4501A1; la génotoxicité).
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1.5.1 La mesure d’effets 1étaux

Au niveau céllulaire, la létalité se traduit par un arrét de division cellulaire, une perte de la
perméabilité membranaire et I’arrét des fonctions fondamentales ou basales de la cellule
(ZUCKER et al., 1988). Une peﬁe de viabilité céllulaire provoque un dysfbnctionnement de
- P'organe atteint, une inflammation et éventuellement la mort de I’organisme. La mesure de ia
viabilité cellulaire est fondamentale également pour cerner les Concen&ations non létales
susceptibles d’entrainer des cffefs 3 plus ou moins long terme. La perte de viabilité éellulajre
équivaut 2 la mortalité chez I’organisme dans le contexte d'un test de substitution. Elle sera ici

comparée en rapport avec la mortalité de truites exposées a des effluents industriels.

La mort cellulaire peut aussi se produire par apoptose (RAFFRAY.et dl., 1993). Une cellule
apoptotique se caractérise par une dégradation de I’ADN ayanf des fragments _distn'bués en
échelle («ladder-like ») tel qu’indiqué par l’électrophorése et par une €lévation du calcium
bintracellulaire libre qui stimule l'activité des endonucléases (DARZYNCH]EVICZ et al., 1992).
Par contre, la perméabilité membranaire ainsi que la synthése d’ATP dans lés mitochondries
demeurent constantes. La cellule finit par se fragmenter en petites sphéres qui sont
éventuellerhent réabsorbées par les cellules = voisines (RAFFRAY et al, 1993;

DARZYNCHIEWICZ et al., 1992). La destruction de cellules par apoptose n'entraine pas de
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réaction inflammatoire dans le voisinage cellulaire. La mortalité occasionnée par des substances
toxiques résulte 1e plus souvenf d’une nécrose tissulaire plutdt que d’une apoptose. L’apoptose a
été surtout signalée dans les cellﬁles du systtme immunitaire et dans certaines cellules
épithéliales. C’est le cas des thymocytes, des lymphocytes, et des hépatocytes (RAFFRAY et al.,
1993). 11 faut toutefois tenir compte de ce type de mort cellulaire dans le mécanisme de la toxicité

l1étale.
152 La mesure d’effets sublétaux

1.5.2.1 L’agression par les métaux

L’induction de la MT dans le foie ou les branchies est un indicateur bien connu d’une exposition
.2‘1 des métauk lourds, notMent par le cadmium, le cuivre, le zinc et le mercure (ROCH et MC
CARTHER, 1984; HAMILTON et MERHLE, 1986). La recherche d’un rdle biologique pour le
Cd a conduit a I’isolement d’uﬁe protéine riche en Cd (25 mg de Cd paf gramme dé protéines)
dans le cortex rénal du cheval (KAGI et VALLEE, 1960). Cette protéine contenait 5 % de Cd,
2,2 % de Zn, 0.4 % ‘de fer, 0,18‘ % de Cu, 14,9 % d"azote et 8,5 % de soufre. Puisque cette
-protéine contenait du soufre et plusieurs métaux, KAGI et VALLEE 1’ont appelée
méfallothionéine (MT), c’est-a-dire, un dérivé métallo de la protéine riche en souffe qui esf la

thionéine. Les MT représentent des protéines de poids moléculaire de 6000-7000 g/mole qui sont
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riches en cystéine (30 % des acides aminés); elles sont dépourvues d’acides aminés aromatiques,
et donc de région hydrophobe, ce qui leur confere une thermostabilité caractéristique. Les MT
sont omniprésentes dans les tissus et peuvent lier leé métaux lourds divalents. Cetteb liaison
dépend de la nature du métal; le zinc est celui qui se lie le plus faiblement en général, suivi du
cadmium, du cuivre et du mercure. Cependant, plusieur‘s protéines isolées d’organismes
vertébrés ndn-mammiféres et invertébrés sont différentes de la MT de niammiféres. En raison de
cette diversité dans la structﬁre moléculaire, on propose trois classes de MT (FOWLER et al.,
1987). Les MT de classe 1 sont celles qui possedent les caractéristiques' de la MT équine du
- cortex rénal citées précédemment. Elles se retrouvént principalement chez les vertébrés et
quelques inveﬁébrés et proviennent de mammiferes, de poissons tels que Pleuronectes 'platéssa,
Oncorhynchus rmyki'ss (KAGI et al, 1984; PRICE-HAUGHEY et al., 1986), de l’huitrerk
B Crassostera virginica (ROESIJADI et al., 1989), du crabe Scylla serrata (LERCH et al., 1982)
et du homard Homarus dmericanus (BROUWER et al., 1989). Les MT de classe 2 comprennent
les protéines qui ne démontrent que peu ou pas de ressemblance avec les MT de la classe 1 en ce
qui a trait a la présence d’acides aminés aromatiques, & leur proportion en cystéines et leur poids
moléculaire. On les retrouve chez la levure et I’ourson de mer (WINGE etval., 1985; NEMER et-

al., 1985). Enfin, les MT de la classe 3 comprennent les oligopeptides y-glutamyle-cystéinyles

isolés des plantes (GRILL et al, 1985) et des micro-organismes Euglena gracilis et
Schizosaccharomyces' pombe (WEBER et al., 1987; REESE er al., 1988). Les discussions qui

suivent se limitent aux MT de la classe 1.
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La fonction physiologique de la MT,. mis a part leur role dans la détoxication des métaux, serait
en partie la régulation de I’homéostasie du cuivre et du zinc intracellulaire (COYLE et al., 1994;
'KAGI, 1994; WEBB, 1986; GAGNE et al., 1990) en plus d’assurer le maintien du statut
d’oxydoréduction des cellules (SATO et BREMNER, 1993). La MT intervient dans le transport
et le transfert du Cu et du Zn a des métalloprotéines (BROUWER ei al., 1989). De nombreux
signes indiquent que Ia MT participe dans le transfert du Cu et du Zn lors du métabolisme des
acideé nucléiques, de la synthese de protéines et d’autres processus métaboliques dans les tissus
normaux ou endommagés. La réactio‘n au froid, au chaud, 3 Iexercice et 2 la présence de
xénobiotiques métalliques (et quelquefois organiques) peuvent induire les MT. Leur induction
par le stress semble déclenchée par les hormones glucocortico'ides,»(KARII\I, 1985). La capture de
radicaux libres, formés lors du métabolisme' oxydatif dans les cellules, se fait par la MT. La
distribution de métaux dans les tissus péut varier selon Iétat nutritionnel, ’habitation, I’4ge et le
cycle reproducteur des organismes. On constate que la MT, une protéine de stress, n’est bpas
entierement spécifique a une exposition aux métaux. Son induction s’avére toutefois le marqueur
le mieux connu d’une telle exposition. Une induction de la MT dans 1’organisme indique une
probabilité que les métaux soient responsables de I'exposition, mais n’exclut pas la possibilité
d’une induction par d’autres facteurs hientionnés précédemment. Ceux-ci peuvent étre
néanmoins contrdlés expérimentalement. On pourrait utiliser d’autres indicateurs en association

avec la MT pour détecter/identifier une exposition spécifique aux métaux lourds. Par exemple,
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une dégradation d’hémoprotéine comme le cytochrome P450 avec une élévation de I’héme
oxygénase, une enzyme impliquée dans le‘ catabolisme de I’héme, sont deux indicateurs d’effets
qui pourraient aussi témoigner d’une exposition aux métaux, quoique non spécifiques a ces
derniers. On reconnait néanmoins que ceux-ci peuvent dégrader le cytochrome P450 et ils
peuvent aussi induire I’héme oxygénase pour cataboliser I’héme qui serait libérée par les métaux
(EATON ez al., 1980). L’accroissement de la fraction libre du Zn intracellulaire par les métaux
constituera peut-€tre une nouvelle ‘fagon de meéurer le. stress métallique (GAGNE et BLAISE,
- 1996). 1 reste cependant a vérifier la spécificité de ce nouveau biomarqueur d’exposition aux

métaux lourds.

Le phénomene de détoxication et de résistance aux métaux requiert la participation de la MT. La
réduction de la fdrme libre du métal - la fprme plus dangereuse - par la liaison sur la MT,
explique le phénomene de la résistance. Le 8le de 1a MT dans la détoxication des métaux a été
démontré, en particulier par le fait que : 1) I'induction de la‘synthése de la MT s’accompagne
d’une liaison de ces métaux; 2) le prétraitement avec des métaux Vaccro"it 1a tolérance lprs d’une
exposition aigué subséquente; 3) certaines enzymes sont inhibées par le Cd** in vitro maié non
par le Cd 1i€ a la MT; 4) I’injection d’une faible dose de Cd ou d’une forte dose dé Zn protége
contre la nécrose testiculaire et les effets tératogéniques; 5) les cellules résistantes au Cd

contiennent de la MT en plus grande quantité.
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Lorsque la MT est présente en plus grande quantité, suite 4 une exposition sublétale aux métaux,
la résistance de l’organisme A une exposition subséquente de métaux se trouve accrue '
(HAMILTON et MERHLE, 1986). Cette résistance est conséquente car elle protége I’organisme
a des concentrations qui lui sont normalement mortelles (HAMER, 1986). En cas d'intoxication
métallique, il y a une élévation de la MT pour réduire la perturbation de I’homéostasie du Cu et
du Zn qui serait responsable de certaines manifestations pathologicjues. Ainsi, une induction de la
MT indique la possibilité d’une exposition & des métaux. La distribution des métaux sur la
protéine peut aussi offrir une information intéressante. Lorsqu’ils saturent les sites de liaison de
la MT, la toxicité peut s’accroitre parce que l’exi)osition du métal dépasse la capacité de la MT
- de fixer les métaux excédentaires et peut ainsi réagir sur des sites intracellulaires sensibles. De
plus, la MT saturée par les métaux ne peut plus jouer son role dans I’homéostasie du Cu et du Zn.
Le r6le de détoxication des métaux par la MT est donc une exteﬁsion de ses fonctions norfnales,
qui sont le transport, le stockage et le transfert des métaux biologiquement essentiels tels que le

Cuetle Zn.
1.5.2.2 L’agression par des substances organiques

La présence dans I’organisme de substances organiques, telles que les hydrocarbures aromatiques

polycycliques (HAP), les biphényles polychlorés (BPC) et certaines dioxines et furannes, stimule
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le systéme de biotransformation des xénobiotiques dans le foie et le rein principalement. Cette
biotransformation des xénobiotiques a pour objectif de rendre ces derniers plus hydrosolubles
(i.e. plus polaires) ce qui facilite leur élimination par voie aqueuse. La biotransformation possede
un caractére biphasique. La premiére phase comprend I’oxydation, la réduction ou I’hydrolyse de
la molécule; elle aboutit 4 1’addition ou la formation de groupements polaires sur la molécule 7
rendue alors davantage hydrophile tandis que 1a deuxiéme phase implique sa conjugaison avec
des molécules telles que le glycuronide, le glutathione, les acides aminés polaires et les sulfates.
Lé premiere phase de la biotr’ansformatiyon constituant l’oxydatioﬁ et la réduction des
xénobiotiques, met en jeu le cytochrome P450, lesvﬂavines monooxygénasés (amines oxydases),
I’époxide hydrolase, les estérases, les amidases et les systérhes d’oxydoréduction d’alcools, de
cétoﬁes et d’aldéhydes. Par exemple, I’alcool déshYdrégénase et I'aldéhyde ou la cétone

réductase sont des systémes d'oxydoréduction impliqués dans la biotransformation.

Le systeme enzymatique le plus impoftant de la biotransformation est celui de la grande famille
du cytochrome P450. Le qualitatif «P450 » provient du fait que I’enzyme contient un pigment
chromatique autour de 450 nm qui résulte du spectre différentiel entre la protéine oxydée et
réduite lorsque cette derniére est saturée en monoxyde de carbone. Plusieurs isoformes
identifiées sous une nomenclature reconnue forment des familles et des sous-familles du
cytochrome P450. II existe environ 150 cytochromes P450 différents selon leur degré

d’homologie entre les séquences primaires (ARCHAKOV et DEGTYARENKO, 1993;
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NEBERT et al,, 1991). Les protéines, dont les séquences d’acides aminés démontrent des
similarités d’au moins 40 %, fonnenf les familles. Le chiffre placé aprés le terme « P450 »
indique la famille (e.g. P4501). Les sous-familles regroupent au moins 59 % de similitudes dans
les séquences primaires et une lettre majuscule suivant la famille les identifient (e.g. P4502B).
Les cytochromes qui appartiennent a la méme famille et sous-famille, mais qui présentent encore
des différences, s'identifient par ﬁn chiffre placé aprés la sous-famille (e.g. P4501A1 ou 1A2).
L’hbmologie de séquences sert de critere de classification, mais on ne tient pas compte des
criteres fonctionnels tels qué la spécificité des substrats et 1’inductibilité.par les xénobiotiques.
Ce typev de classiﬁcé.tion posséde néanmoins <un}intérét au niveau de I’évolution et de la

~ spéciation moléculaire du cytochrome P450 dans sa distribution phylogénétique.

Le cytochrome P450 est une hémoprotéine contenant un ligand hémique qui est localisée dans la
membrane de la région lisse (ou il y a absence de ribosomes) du réticulum endoplasmique
(AHOKAS et al, 1976). Le cytochrome P4501A1 est une monooxygénase qui catalyse

I’introduction d’un atome d’oxygene sur le composé hydrophobe (A) :

A-H+0,+NADPH QiechomeP450, A.OH + H,0 + NADP*

Le NADPH est le cofacteur qui fournit I’électron nécessaire dans la réaction de

monooxygénation. Cet €lectron est transféré du NADPH sur le cytochrome P450 par la NADPH
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cytochrome P450 réductase qui est localisée dans le voisinage du P456 dans la membrane. Ainsi,
la molécule (A-H) de'vient Plus polaire par I’addition d’un atome d’oxygéne (A-OH), ce qui
facilite son élimination par \}oie aqueuse (i.e. le plasma sanguin et l'urine). Le produit oxydé peﬁt
ensuite étre conjugué i des ligands polaires tels que la glycuromde le glutathione oy d’autres
peptldes pour favoriser encore une fois I’ excretlon Un mécanisme impliquant un recepteur Ah
(Ims pour « aromatlc hydrocarbon ») est 3 Ia base de I'induction du cytochrome P4501A1

(LORENZEN et OKEY 1990). Certain HAP se fixe sur le récepteur qui est localisé sur la
membrane cytoplasnnque (EMA, 1992). Ce complexe penetre ensuite dans Ie cytosol pour se lier
: ya un deuxiéme hgand la protéine de slress therrmque 90 - pour prendre une forme active. Ce
complexe ternaire dlffuse alors dans le noyau poury libérer Ia proteme de stress 90. Le recepteur '
Ah avec le HAP se fixe sur une région spec1ﬁque de Ia partie non transcnte du gene CYPlAl

située 2 l’amont du site: de transcrlptlon du gene. Cette région nommee XRE pour «Xenoblotlc

Tesponse element » remplit la fonction de promouvou la transcription du gene CYPlAl

(WILLIAMS et WEISBURGER 1986 PESONEN et al., 1992) 1l existe une volummeuse
documentatlon sur le sujet, et tenter de décrire d’une fac;on exhaustlve ce domeme de la
tox1colog1e et de la pharmacologle depasseralt largement les objectlfs de Ce travail. Les

xenoblothues qui peuvent se lier avec le récepteur Ah stimulent la synthése du cytochrome
P4501A1 afin de les rendre plus polaires- pour favorlser leur excrétion. Une induction du
'P4501A1 dans un organe et dans ses cellules nous 1nd1que donc la présence de ces substances

caractensthues Ceci s1gmﬁe que, l’mductwn du P4501A1 est considérée comme « marqueur
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figure 1-3 Rélations entre la biotransformation et la toxicité.
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d’exposition » aux substances comme les BPC, les HAP, dioxines et furannes. Apres
biotransformation, certaines substances pourront devenir plus (géno)toxiques. C’est le cas, par
exemple, du benzo(a)pyréne qui devient cancérogéne lors de son activation métabolique par les

enzymes de biotransformation.

Les enzyrﬁes de la phase 1 ét 2dela Biotfansfonnation des‘ xénobiotiques rendent les substances -
lipophiles plus polaires afin de facilitér leur excrétion pour éventuel]erﬂent les €liminer. Dans ce
contexte, ces enzymes sont dites « de détoxication » (WILLIAMS et WEISBURGER 1986)
Cependant la biotransformation ne se termine pas tOllJOllI'S €n une détoxication des
xénobiotiques mais peut aussi contribuer au phenomene de bloactlvatlon des xenob10t1qu§s .
' Dans de nombreux cas, le produit blotransfonné devient plus réactif et peut agir sur différentes
cibles telles que les protemes et ’ADN. Ceci est particuliérement vraj de certaines substances
cancérogénes, en 'occurrence le BaP et les organophosphates Les metabohtes bloactlves,
peuvent étre quelquefois identifiés selon leur demi-vie respective. Ils peuvent endommager les
cellules ou I’organe ce qu1 pourra entrainer des mamfestatlons toxiques telles que la nécrose
tlssulaJre la formation de cancer et la- tératogenese (figure 1-3). Par exemple l’induction du
cytochrome P450 chez le rat est quelquefois un parametre biochimique qui peut favonser les
effets mutagénes des substances pures qui, dans certains cas, ne présentent pas de mutagemcue

selon le test d’ Ames (KITCHIN etal., 1993; KITCHIN et al,, 1992).



Initiatior_l

Probabilité de formation d’une transformation néoplasique :
' P =P xPr '

D : taux de différentiation.
M : index mitotique.
P : probabilité de changement.
N : cellule normale.
I : cellule initi€e.
*T: cellule transformée.

figure 1.4 Modéle de la cancérogenése,

 Tiré de Williams and Weisburger, 1986.
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1.5.2.3 La génotoxicité

Les substances chimiques peuvent réagir sur ' ADN micléaire pour produire des dommages. La
fonnatién d’adduits sur l’ADN peuvent entfainer la formation de bris, la dépurination, la
dépyrimidination et la déamination des eytosines (BRUSICK, 1994). Ces dommages peuvent
conduire a des chﬁngements dans la séquence des nucléotides. La réparation enzymatique peut.
alors favoriser la formation de mutations dans le génome si le rior_nbfe de sites endommagés
devient suffisamment important. Par ailleurs, ces. bchangeme,'nts peuvent déstabiliser le
fonctionnement des protooncogenes cellulaires et ainsi favoriser la transformation néoplasique’
des cellules. Les cellules mutées, qui demeurent vivantes, soutiennent .le développement de
tumeurs et peuvent entrainer la mort de l’organisme a plus long terme. La transforrhation
néoplasique repose sur un modéle d’initiation et de pfomotion de cellules néoplasiques (figure 1-
4). Une cellule normale se divise et conserve ses caractéristiques fonctionnelles dans des
conditions dites saines ou normales. Un composé cancérogéne, souvent bioac'tivév par la
biotransformation, réagit avec les diverses protéines et ’ADN pour former un lién covalent ou
bien une liaison par interaction hydrophobe. Le systéme de réparation de 1I’ADN répare dans la
plupart' des cas I'ADN endommagé; les autres molécules sont catabolisées ou éliminées et
remplacées. Dans ces conditions, la cellule maintient son intégrité contre les effets ifnmédiats des

génotoxiques. Il se peut que le dommage puisse se fixer dans la cellule. Si celleci se divise
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pendant que le dommage a I’ADN persiste suite a une exposition continue, alors des altérétions
permanentes peuvent survenir dans le génome a plusieurs niveaux (GODET et al., 1993). Par
exemple, ces dommages peuvent former des erreurs dans I’appariement des .bases qui engendrent
des mutations ponctuelles ou bien des erreurs qui favorisent le réarrangement de certains codons.
Certains de ces réarrangements peuvent faire intervenir des séquences qui proviennent de
certains profo-oncogénes c-myc, c-jos, c-jun, p53 (SMITH et al, 1993) qui régulent la
prolifération cellulaire, I'apoptose et la communication cellulaire. Des mutations peuvent
transformer les proto-oncogenes. en oncogénes et stimuler la prolifération cellulaire et la
transformaﬁon néoplasique. Les cancers peﬁvent impliquer une activatiqn d’oncogenes
(COOPER, 1992) ou une répression d'anti-oncogenes et leur expression relative est utile pour
évaluer le potentiel cancérogéne des substances. Les interactions avec les protéines responsables
de la régulation de l’éxpreésion génétique ou des changements dans I’activité enzymatique de la
méthylation de I’ADN peuvent aussi nuire & la cellule d’une fagon permémehte (WILLIAMS et
WEISBURGER, 1986). Par exemple, des interactions au niveau de I’appareil mitotique peuvent
entrainer des pertes de fragments chromosomiques, voire rriéme une perte d’un chr’omoso‘mer
entier (aneuploidie). Ce phénomeéne peut se traduire par des aberrations chromosomiques et la
formation de micronoyaux visibles en microscopie (GODET et al., 1993; FORNI, 1994). Les
dommages permanents de I’ADN favorisent ainsi la tfansformation néoplasique. Celle-ci peut
avoir lieu si la c‘eilule initiée et endommagée est capable de proliférer. Les cellules anormales

partiellement transformées peuvent étre tout de méme contrdlées dans le tissu par les facteurs de
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régulation extracellulaire. Ces cellules peuvent se diviser pour former des lésions pré-
néoplasiques. Durant ces étapes, des altérations additionnelles de I’ ADN se traduisant par des
mutations, des transpositions de séquences et des altérations des protéines qui peuvent réussir a
transformer complétement le foyer de cellules. Ces cellules peuvent étre maintenues a 1'état |
dormant par les facteurs de régulation tissulaire gouvernée par lavcommunication extracellulaire.
Des changements dans les facteurs de croissance sont nécessaires pour favoriser I'évolution des
cellules vers des lésions pathologiques. La transformation néoplasique est un processus
multifactoriel qui met en jeu le métabolisme dans certains cas, ’altération de ’ADN et la
formation de dommages persistants d’une génération cellulaire a 1’autre, le déréglement des
oncogeénes ainsi que la perte de corhmunication extracellulaire. La probabilifé d’une .
‘transformation est directément proportionnelie' a la probabilité de générer une altération
persistante et a celle de favoriser le Clonage des cellules altérées. L’évaluation de démmages a
I’ ADN constitue la toute premiére étape dans la détection du potentiel cancérogéne des polluants.
La formation de cassures d’ADN indique que des dommages primaires s’installent sur I’ ADN et
qu’il y a risque de former des mutations (SNYDER et MATHESON, 1985). Par contré, le suivi
des facteurs qui sont associés a promotion de cancers, tels que I’expression d’oncogéne ou
d’indicateurs de prolifération cellulaife (EVAN et al, 1994), cdns_ti_tue aussi un domaine
important de recherche pour prédire 1’action de cancérogénes non-génotoxiques (agissant par des

mécanismes dits « épigénétiques »). Citons en exemple, les esters de mirystate de phorbol qui ne
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sont pas génotoxiques mais favorisent la promotion de cellules préalablement initiées (KOZA et

al., 1993).

Le dépistage de la génotoxicité des substances requiert un ensemble ou une batterie de bioessais.
Lorsqu’on connaft la composition chimique d’un xénobiotique, on peut en apprécier le potentiel
cancérogene & partir de sa structure moléculaire. L’électrophilicité des substances est souvent liée
3 la génotoxicité parce que les substances électronégatives peuvent réagir sur I’ADN
(ROSENKRANZ et KLOPMAN, 1995). Pour évaluer le potentiel génotoxique, on peut faire |
bappel a une série de bioessaisin vitro de courte durée qui emploient des bactéries et des cellules
de mammifére‘s. La-mutagenése peut &tre évaluée évec le test d’Ames (MARON et AMES,
1983), test le plus souvent employé en mutagenése expérimentale. Il mesure la mutation inverse
de l’indépendance a I’histidine comme source de carbone chez des mutants de la bactérie
Salmonella typhimurium qui deviennent dépendants de I'histidine. Il existe des souches qui sont
dépourvues du systéme de réparation de I’ ADN, dotées d’une paroi éellulajre plus poreuse, et qui
~ contiennent un fact.eur‘ génétiqué facilitant la mutation. Une autre souche s’avére sensible 2
I'oxydation. Au niveau des cellules eucaryotes, la réparation de I’ADN, les dommages
chromosomiques, la mutagenése et la transformation cellulaire sont les criteres d’effet les plus
sou.vent estimés. La mise au point d’un test de génotoxicité avec le modele hépatocyte (MH)
s’inscrit dans nos travaux au niveau d’une mesure de réparatioh de ’ADN déms le cadre d’un test

in vitro de courte durée. Ces tests «de premi¢re ligne » permettent de juger du potentiel
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mutagéne d’une substance et, si celui-ci se confirme, des tests pourront alors étre entrepris in
vivo. Conclure qu'une substance est cancérogéne basée sur un seul test bactérien seulement est
évidemment a proscrire. On se doit d’obtenir au moins un résulﬁt positif chez les bactéries et les
cellules eucaryotes. Par la suite, on étudiera la capacité de la substance a promouvoir le
développement des cellules initiées. Ces tests de promotion peuvent se réaliser autant in vitro qu'
in vivo. A I’échelle in vitro, on peut utiliser divers indicateurs de prolifération cellulaire, par
exemple I’activité de 1’ornithine décarboxylase (EVAN et al., 1994; MORKVE et al., 1992},
I’amplification d’oncogénes tels que le c-myc, Ki-67 et le p53, I’aneuploidie et la production
d’échange de chromatides—soeurs (EVAN et al., 1994; MORKVE et al., 1992; KINSELLA et
RADMAN, 1'978); Dans certains cas, l’inducﬁon du cytochrome P450 peut aussi fournir une
information sur la promotion des celluies initiées (KITCHIN et al,, 1992).7Des substances qui
agissent sur la communication cellulaire au niveau des jonctions intercellulaires (<; gap
junction ») peuvent aussi intervenir dans la promotion de cellules cancéreuses. Ce domaine a été
jusqu’a ce jour trés peu exploré dans les études écotoxicologiques qui emploient surtout des tests
de génotoxicité de dépistage tels que le test d’Ames et des tests de réparation de ’ADN. On
trouve cependant quelques études du genre dans la littérature récente (EVAN et al, 1994;
MORKVE et al., 1992; LEE et al., 1995; GOODW]N et GRIZZLE, 1994; PARSHAD et al.,
1994). Les modeles in vivo de promotion existent surtout au niveaub du foie (GOODWIN et
| GRIZZLE, 1994). Aprés la caractérisation du potentiel promoteur des substances, on est alors en

mesure de mieux estimer le potentiel cancérogéne. Ces étapes se réalisent & partir d’études in
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© Vivo destinées & confirmer le caractire canéerogene de la substance. On utilise alors, par
exemple, des essais d apparltlon de foci dans le foie de poisson ou de rat, de formation de
tumeurs sur la peau de souris, d’mductwn de neoplasme pulmonaire chez la souris et d’ 1nc1dence
de cancer de la glande mammaire chez le rat. Aprés ’exécution de ’ensemble de ces tests, on est
en mesure de préciser le potentiel cancérogéne des substances qui repose sur le modele actuel du
‘developpement de cancers (figure 1-4). On peut aussi considérer la genotoxwlte comme un
mécanisme qui condu1t a des altérations géniques néfastes pour un 1nd1v1du ou une populatlon

sans qu’elle méne nécessairement vers le cancer (KURELEC, 1993).

Notre test de genotox1c1te avec le MH s'insere a la premidre €tape de I’ evaluatlon du nsque
- cancérogéne et devralt étre uuhse en assomatlon avec des tests bactenens de mutagemc1te ou de'
génotoxicité. Parce que la genot0x101te chez la truite sert de Support pour valider le MH, celui-cj
serait de fait plus representatlf des effets in vivo que les tests bactériens. Les nouveaux bioessais
devraient aussi étudier les caracterlsthues non génotoxiques des cancérogenes, telles que les

indicateurs de promotion de cellules.

1.6 Validation de tests cellulaires pertinents

Pour que le MH serve d' alternative au bioessai réalisé avec la truite arc-en-ciel, il faut d’abord le
valider. La validation d’un modele consiste & en caractériser les forces et fmblesses afin de

démontrer que les résultats et les informations obtenus avec le modele sont comparables a ceux



‘ Résultat du test
Modéle hépatocyte (MH) + } =

Bioessai avec Truite (BT)
Toxique a b
Non toxique c’ d

Sensibilité = Nombre de résultats positifs (MH +BT)

= a
Nombre total de réponses toxiques (BT) a+b
Spéciﬁcité = Nombre de non cytotoxiques (MH+BT) = d
- Nombre total de négatifs (BT) S ~ct+d
Valeur prédictive = Nombre de résultats toxiques (MH) =~ =  a
S » . atc
Nombre total de résultats positifs (MH +BT) :
Concordance = Nombre total des prédictions correctes (MH+BT) = a+d.
Nombre total des échantillons atb+c+d
Incidence = Nombre de toxiques (BT) = = atc

Nombre total des 'échantillons a+b+c+d

Adapté de SAWYER, 1994. 7 S
tableau 1.3a Définition des termes et concepts pour la validation de tests alternatifs.

Association des réponses ~ Modélisation

Corrélation } e} Régression linéaire -
paramétrique R . (quantitative)
Corrélation  e— Régression linéaire
de rang* . ‘ ~ (semi-quantitative)

* Dans le cas d’une corrélation de rang, les valeurs de toxicité sont d’abord transformées en rang. Ensuite, la corrélation est'
étudiée entre les rangs. Une telle cette transformation offre plutt une relation semi-quantitative.

Tableau 1-3b Validation statistique d’alternatives.
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du bioessai truite. Encore faut-il que I’alternative soit ensuite utilisée adéquatement. Idéalement,

les réponses générées avec le MH devraient correspondre de facon quantitative i celles du

bioessai avec la truite 2 partir d’un modéle prédictif simple basée sur une régression linéaire.

La validation d’'un modele cellulaire comprend deux niveaux. Premjérement, du 1.)oint de vue
qualitatif, lés critéres suivants peuvent servir 3 en évaluer la performance : sensibilité, spécificité,
valeur prédictive, concordance et incidence (tableau 1-3). La sensibilité du modele informe sur
sa capacité 2 mesurer un effet toxique réel: Par exemple, une sensibilité de 80 % nous informe
que le modele confirme une toxicité cht;,z la truite dans 80 % des cas (effets positifs réels) avec
une. possibilité d’elrcur_ de 20 %. Dans ce cas, le MH ne détecte aucun effet dans 20 % des
échéntillons (faux négatifs). La spécificité du modgle nous informe sur sa capacité a cdnﬁfmer
une absence d’effet toxique. Par exemple, une spécificité de 90 % indiqﬁe qu’une absence de
toxicité avec le modele correspond 2 une absence de toxicité chez la truite dans 90 % des cas et
que, dans 10 % des cas, le modéle mesure un effet méme si le test truite n’en ‘détecte pas. La
valeur prédictive du modele indique sa cépacité a prédire un effet positif parmi les substances qui
se révelent toxiques pour la truite. Par exemple, une valeur prédictive de 60 % nous indique .
qu’une réponse positive avec le modele correspond 2 un effet similaire chez la fruite dans 60 %
des cas et que cette correspondance est erronée dans 40 % des cas. La concorddnce du modele
nous renséigne sur le nombre de‘prédictions correctes par rapporf au nombre d’échantillons

testés. Par exemple, une concordance de 75 % indique que la prédiction est correcte dans 75 %
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des cas, tant en ce qui concerne I’absence que la présence de toxicité, par rapport au nombre
d’échantillons. Enfin, I’incidence du modéle nous renseigne sur Iobtention de réponses positives
.par rapport au nombre d’échantillons testés. Ce dernier critére est part;cullerement utile si ’on
veut comparer plusieurs alternatives par rapport au test de référence que I'on désirerait
remplacer. Deuxiémement, d’un point_ de vue quantitatif, on doit mettre en évidence une
ass001at10n quantitative entre deux variables, c’est-a-dire la tox101te cellulalre avec celle de la
tox1c1te pour la truite en ce qu1 concerne nos travaux (tableau 1.3b). Les données, transformées
au besom, peuvent étre traJtees avec un modele de régression linéaire. On cherche donc i établir
un modsle mathemathue pour predlre la tox101te d’échantlllons liquides (e.g. efﬂuents

1ndustnels) pour la trulte ﬁ partir du MH.

Une foi.s. lé validation :términée, un .modéle cellillajre peut alors. servir d’altemaﬁvé. La’
normalisation d’une -métho'de alternative repose alors sur une ptocédure étapiste (tableau 1.4).
Une phase préparatoire .2‘1 trbis Iétapes est réaiisée avant I’étape de I’évaluation qui soutiendra son
acceptation comme alternative valable-(CURREN et _al., 1995). La premiére étape: consiste .51
raffiner la rhéthodologie. Elle fait souvent intervenir une deuxiéme équipe (laboratoire) qui
devient responsable du raffinement méthodologique. Ce laboratoife ou ces €équipes définissent un
protocole adapté aux hormes de bonnes pratiques de laboratoire (« Good'Laboratory Practice »)
ainsi qu’une i)rocedure operatlonnelle normahsee La .reproductlblhte inter-laboratoire est

eprouvee durant cette etape qui comprend aussi une évaluation critique du processus preparat01re



Etapes

Actions/produifs

Pre’-validation

Phase 1
" Raffinement dy

brotocole .
expérimental

Phase 2
Transfert du

protocole
expérimental L

Phase 3 : .
« Performance dy protocole

Phase de Iq validétion
Phase 1

Valid_ation formelle avec Jes
- _auporités officielles

Evaluation de Pinsertion dans
contexte de la communauts
régulatrice '

Phase 3

' Phase 4

- . Recommandation visant 3 limiter
tout changement dans Ia méthode

Améliorer la prédiction dy modéle

Protocole selon les normes (GLP*) :
Procédure opérationne]le normalisée (PON)

Reproductibilité inter-laboratoire
" Evaluation de Ia progression vers la phase 2

Transfert de la méthode selon la PON
Déterminer 1a transférabilité inter-laboratoire _
ent additionnel dy protocole _
Publication de 1a PON dans INVITTOX**
Evaluation de Ia progression vers la phase 3

Rajustement du modele prédictif -
Essai avec des échantillons aveugles codés
Préparation d’un Tapport sur la performance
Révision de Ia performance de Ia méthode

~ Confirmation du pouvoir prédictif du modgle
Recommandations pour la normalisation -

Iinplication‘ des répondants externes
le Evaluation indépendante avec des pairs externes

Recommandations pour améliorer la prédiction

Eviter tout changement méthodologique pour
. assurer Pefficacité de Ia normalisation -

Tiré de CURREN or al, 1995
* GLP: «Good Laboratory Practices

** INVITTOX est un

ou bonne pratique de laboratoire.
organisme 4 but non lucratif qui distribue les PON sur demande,

tableau 1.4 Etapes dans la normalisation des alternatives.
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de normalisation. La deuxi¢me étape est associée au transfert du protocole, ce qui demande la
participation d’un troisi¢me laboratoire désigné a cette fin. Ce transfert se fait avec la procédure
opérationnelle normalisée qui est définie par le laboratoire responsable. La facilité du transfert
méthodologique inter-laboratoire se détermine selon les données produites a la premiére étape.
Le protocolé peut €tre encore raffiné pour ﬁméliorer son transfert et soumis a 1’6rganisme
INVITTOX par exemple, qui distribue les protocoles normalisés utilisant les alternatives in vitro.
La performance de la méthode est par la suite jugée dans une troisiéme étape. Celle—ci comprend
une étude avec des échantillons codés (en aveugle) qui implique les deux laboratoires chargés de
| raffiner la méthode, le laboratoire désighé pour le transfert et ‘au moins deux autres laboratoires.
‘Dans cette derniére étape, le test alternatif est évalué a partir'd’échantillbns représentatifs de ceux
qui seront évalﬁés en routine. Un’ rapport statistique déterminera ensuite la performance du
modele et sonrpotentiel prédictif. Cette phase préparatoire'(ﬁ plusieurs rniveaux) requiert donc la
participation d’au moins quatre- laboratoires en plus de celui qui a développé la mémode. Un
comité de gestion est aussi désigné pour réaiiser chacune de ces phases de facon concertée. Par la
suite, la validation formelle débute pour normaliser l'alternative comme test de substitution. Les
autorités officielles sonf, par exémple, le centre européen de validation de méthodes alternatives
(ECVAM), le centre d’alternatives pour les tests avec les animaux (CAAT) aux Etats-Unis, des
organisations gouvememéntales telles que le ZEBET en Allemagne et 1’agence du comité de
coordination pour la -validation de méthodes alternatives (ICCVAM) aux Etats-Unis. -

L applicatioh de Palternative par les organismes de réglementation nécessite une consultation

J
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avec des groupes externes. Le potentiel prédictif peut étre encore amélioré a cette étape a I'aide
de suggestions ou de critiques pertinentes. Enfin, on suggére de limiter tout changement
méthodologique. La validation d’'une méthode pour la normalisation est donc une procédure

laborieuse qui doit toujours étre précédée d’une étape préparatoire. .
2. Objectifs généraux du travail expérimental

Afin de réduire le nombre de poissons dans les essais de toxicité, de réduire leurs cofits, et de.
rendre les bioessais plus rapides tout en accroissant leur rendement Bioanalytique, (;n suggere une
alternative qui exploite une culture primaire d’hépatocytes de tmite arc-en-ciel. Le critére de
mesure de la v1ab111te chez ces hépatocytes sera compare avec celui de la mortalité chez la truite.

Dans le méme but, le b10essa1 faisant appel au réactif bactérien Microtox®, sera aussi etudle
comme test altematlf mais seulement vis-a-vis du critére de mortahte chez la truite. Le MH et le
Microtox® seront validés selon les principes décrits aux tableau); 1-3a et 1-3b. Cette validation
établira de maniére quantitative les avantages et les limites du modgle alternatif vis-a-vis du test

avec la truite.

L’évaluation de I’induction de la MT, du cytochiome P4501A1 et de la génotoxicité sont des

critéres d’effets sublétaux d’intérét pour 1’étude de mélanges complexes tels que les extraits de



sédiments, les rejets industriels, les effluents municipaux et les eaux de surface. Ces effets
sublétaux représentent une information toxicologique pertinente puisqu’ilsr sont a la base du
- développement et de la progression de la toxicité. Dans ce contexte, la mesure de ceS critéres
d’effet s’avére cruciale dans la prévention des démmages des mélanges complexes. Ils seront
donc aussi évalués dans notre comparaison MH/test‘truite, décrite dans les chapitres suivants; 3

‘partir d’échantillons représentant diverses matrices environnementales.



Expérimentation
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3. Développement de mesures de sublétalité avec la truite

3.1 Introduction et objectifs

La compréhension des phénoménes toxiques attribuables a uﬁe contamination toujours croissante
des populations et des communaﬁtés de poissons requiert une approche multidisciplinaire. Cette
approche évalue, par exemple, I'impact des effets_ des polluants a I’échelle moléculaire,
cellulaire, tissulairc et des organes, comportementale, pathologique et écologique _
(SINDERMAN, 1988; ADAMS et al, 1989). Les tests de dépistage pour détecter la présence de
substances potentieliement dangereuses dans les sources ponctuelles dé rejets doivent étre au
premier plan des stratégies de protection environnementale. Les MT et les oxydases 2 fonctions
multiples, particuli¢rement la 7-éthoxyrésorufine O-dééthylase (EROD), sont deux systémes ‘de
détection et de prévention des dangers potentiels des polluants du milieu aquatique. Tous deux
vsont utiles pour suivre deé changements 5 I’échelle biochimique et physiologique chez des

poissons exposés en laboratoire ou dans le milieu naturel prés de zones p‘ollﬁées (NEFF, 1985).

Les efﬂuents‘ industriels sont des sources importantes de contamination de l’écosystémé
aquatique (BERGMAN et al., 1986 ; OECD, 1987 ; BLAISE et al., 1988), en plus de leurs
possibilités a induire la MT‘ et les MFOs (PAYNE, 1984 ; NEFF, 1985 ; VINDIMIAN et
GARRIC, 1989). Les effluents industriels des fabriques de pﬁtes et papiers sont particuliérement

connus pour leur toxicité (sub)létale a I’égard du poisson (COUILLARD, 1980 ; HOLMBOM et
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LEHTINEN et aZ., 1990 ; BLAISE et al. , 1986 ; KOVACS, 1986 ; BLAISE et COSTAN, 1987 ;
ENV[RONNEMENT CANADA, 1987 ; SODERGREN, 1987). Ces effluents contiénnent une
multitude de produits chimiques (HOLMBOM et LEHTINEN, 1980; KRINGSTAD et
LINDSTROM, 1984 ; ENVIRONNEMENT CANADA, 1987) dont certajns.peuvent induire les
systemes de détoxicatidn, autant chez les poissons vivant en milieu naturel que chez ceux
exposés en laboratoire (FORLIN et al., 1985, SODERGREN, 1987 ; LINDSTROM-SEPPA et
'OIKARI, 1990 ; MUNKITTRICK et al., 1991 ; SMITH et al., 1991 ; HODSON et al., 1992 ;
OIKARI et al., 1988; ANDERSON et al., 1987). Plusieurs expériences en laboratoire
entreprises avec des effluents pendant dés périodes d:expos{tion plus ou moins longues (semaine
oﬁ mois) ont montré des effets sur I’activité hépatique du métabolisme des xénobiotiques
(ANDERSSON et al., 1987 ; O]KARI et al., 1988 ;- LEHTINEN et al., 1990). Certains groupes
-ont aussi observé des inductions significatives des enzymes cytochrome P450—dépendaﬁtes avec
des périodes d’exposition variant de 3 a5 jours s:eulement (LIDMAN et al., 1976 ; ADDISON et

al., 1981 ; FINGERMAN et al., 1983).

Le laboratoire d’écotoxicologie aquatique du Centre Saint-Laurent réalise couramment des essais
de toxicité létale de 96 h sur des effluents industriels, selon une procédure normalisée, pour
réglementer et contrler leurs déversements dans le ﬂeuve Saint-Laurent (ENVIRONNEMENT
>C.3ANADA, 1990). Nous jugioné donc intéressanf de cpmpléter ce type de bioessai par des tests

sublétaux ‘tels que la mesure de la MT et de I’activité du cytochrome P450 1A1 (EROD). On
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optimiserait ainsi I’information toxicologique obtenue ainsi que la rentabilité du bioessaj avec
truite. Nous avons tenté de répondre aux questions suivantes: est-ce qu'une induction
81gmﬁcat1ve dela MT ou de ’EROD hepathue peut étre mesurée aprés une exposition de 9 ha
“des effluents de pétes et papiers de la région du Quebec ? Si oui, existe-t-il des hens entre Ia
toxicité létale et la capacité d’mdmre la MT ou ’EROD hépatique ? Estce que les données
(sub)letales peuvent discriminer entre les dlfferents procédés et traitements industriels ? Cette

procédure expenmentale pourrait-elle servir pour le dépistage de la toxicité (sub)létale ?

Dans cette étude préliminaire, on démontre que Ia MT et les OFM (particulidrement l’ER'OD).
peuvent étre mdultes chez la truite arc-en-c1el (Oncorhynchus mykzss) aprés une exposition
sublétale de 96 h 3 une douzame d’efﬂuents d’usmes de pates et paplers Des mterferences dans
les mesures de la MT et de 1 activité des OFM lors d’une exposition a des mélanges eomplexes
d’effluents font aussi lob_]et d'une dlscussu_)n approfondie. Nous insistens sur le fait que nous
: VOul'c;ns examiner la possibilite \de ces deux paraméties d’effet biochinﬁque a déterminer la

presence de substances dangereuses et blodlspombles dans les efﬂuents industriels lors des essais

routiniers effectues par notre laboratoire.

32 Méthodologie

-3.2.1 Exposition des truites



Efffuent Procéds® Traitement” Csp - ‘ Concentration des effluents - _ Rapport L\S” de taxcicité 1étalo (L)
T’ , wtilisée aves la factear ) ot sublétale (8)f observé
induction de 1 MT et de FORM® ‘ -
1 : PTM 1 ‘ 4,256 ’ . 0.56 1 18 _ L\SQMT) LS (MFO)
‘ MT 1,1 iy 23 49 nd®
‘ - OFPM . 04 0,1 03
2 PTM 1 5675 o . 056 1 18 6,6 11,8
: : MT 1 1,3 1,3 ‘
: OFM 1,3° 1,1 1,1 ‘
3 GWMP . 1 o 63 ) k 056 18 113 63
MT - 1,7 1,1 1,2
: : OFM 1,4 2,8 1,8 )
4 PTM 1 34 : ‘ ) 1 18 ) 4,7 15
. : R MT L1 L1 1,5,
OPM 22 2 2,6
s PTM,PTC 1 9 0.56 1 18 9 5
) MT 17 2 1,8
OFM 17 1,6 52° :
6 PTM, PSC 1 10-18 : 0.56 1 ] 23 25
. MT 1,6 1,3 1,4
: OFM 1,7 1,5° L4
7 PK 1 1824 ) 56 10 18 . 3,8 X
. . ‘MT 15 2 24
OFM 29" 272 2,1°
8 PTM, PCP 1 2442 056 -1 8 . 33 59
: MT . 1 13 1,4
. ORM 45" 1,1 2,1
9 K : 1 v 2442 6 10 1 59 33
. MT 1 L6 1,8
. OFPM b 2 0.8 '
10 PK ] S 2442 . 56 10 18 75 L3
: : : MT . 18" . 25 23"
ORM 1 14 09 - :
11 PSC,PGWM 2 42-56 - 6 10. 13, 88 88 .
‘ MT 1,8 1,80 2 : .
. OFM: 94" . 53t s :
12 PK 2 : : 65-100 : .86 10 18 ‘ 46 ‘ <4,6
. . MT 13 1,2 2,1° ’
. -OFM 1,6 2,1 1,7
& PTM (pulpe thermo-mécanique), PK (pulpe Kraft), POWMP (palpe mécanique dwood>>). PTC (pulps tharmochimique) et PSC (pulpo sulfits chimigue).
h.l:tni'em:nlprimimﬂ:hilemmtpﬁmninamdnh :

c.Lanquelcnomlndeeonomlmimdﬂm&hkmﬁ:mmd&minuhmsmﬁm}uhqmugso%dapdum;mugmwsdemhﬁmdﬁnni(uﬂ&u%mhﬂhmﬂ}mmwﬂqmdemomdmléusdml'mﬂyuhobhaihhﬁdduwm1949).
. YA . lticles : spdci e . ” :

ncmmﬁmmmwaawmw(m)mhinummmmmmwwwmmmwﬁmmmwhmt ' ’ .
f. Dmrmnyumwm,hmmahmmmmmmmmwaw(MI :agomédimnl1.2+5,6)fl-4,9.LunppuuUSm_alcul&mhvdazCMEOapr«rhMTul’OFM(eﬂnﬂl:nppo:tmmhm-ftp%v/v/l

& Non calculé  cause do Ieffet de dégradation sur les OFM. : ) .
h Mhdhw@m&mmmhw&mmmwhwtmwm

tableau 3.1 Caractéristiques toxicologiqﬁea des effluents de pﬁtes et papiers. _ ' . ) '&",:Jf
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Les effluents industriels servant A nos évaluations sont prélevés dans le cadre d’un programme de
surveillance des rejets industriels des usines de pétes et papiers.de la région du Québec pour
caractériser leur toxicité létale. Les poissons eﬁposés a ces effluents servent aussi a étudier leurs
potentiels a induire les MT et les OFM. Les effluents d’usines de pétes et papiers proviennent de
plusieurs procédés industriels et ont subi ensuite un traitement primaire suiQi ou nan d’un
traitement secondaire (tableau 3-1). Un échaﬁtillon représentatif de 400 L de I’effluent 2 test'er’
est prélevé sur 24 h selon le protocoie d’Enyironnement Canada (VEZEAU, 1982) et acheminé
dans nos laboratoires pour les bi_oessais et les analyses chimiques suivantes : métaux (APHA,
1989), HAPs, BPC, dioxines et furannes (US EPA, 1982). L’évaluation de la toxicité 1étale de
ces effluents se réalise & I’aide d’un bioessai _stafique de 96 h recommandé par Environnemenf
Canada (1990) avec des alevins de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) de 5,5» +03cmet
2,3 +0,4 g. Les tests sont entrepris & 15°C & djfférentes dilutions de I’effluent industriel : 0..., 5,6,
7,5, 10, 13,5, 18, 24, 42, 56, 65, 100 % v/v, dans des contenants renfermant un volume de 60 L et "
10 poissons. Au préalable, on réalise un test prélinlinaire de 24 h afin de connaitre I’intervalle de
concentrations entrainant la toxicité 1étale. Ce test consiste & exposer 4 poissons dans des béchers
de 5 L aux dilutions de: 0, 1, 10, 50 et 100 % viv. Etant donné que la mortalité s’exprirﬁ_e
‘normalement dans les 24 premidres heures (BLAISE et COSTAN, 1987), ce test préliminaire
nous permet de sélectionner une plage de concentrations n’entrainant aucune mortalité manifeste
(tableau 3-1). Ce test permet également de fixer la plage optimale de concentrations pour

calculer la concentration létale qui tue 50 v% des poissons (CL50). Ainsi, le choix de trois
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concentrations non létales pour évaluer le potentiel d’induction de la MT et des OFM se base sur
le test préliminaire. Pour le bioessai de 96 h, on prépare 4 sous-échantillons des trois
concentrations non létales retenues, afin de déterminer la concentration minimale avec effet

observé (CMEO) et la concentration minimale sans effet observé (CMSEO).

3.2.2 Préparation de l’horhogénat

Apres la période d’exposition (96 h), les truites sont recueillies puis légérement anesthésiées par
une immersion dans une eau non chlorée contenan.t 25 mg/L de tricaine méthanesulfonate (MS
222) pendant 50 sec 4 15 oVC._Cette concentration optimale a été déterminée au préalable pour
mesurer les inductions de la MT et des OFM chez les truites pour tous les effluents étudiés.
Aprésb décapitation, le foie est retiré de la cavité abdominale, puis rincé dans une solution
isotonique a 4 °C contenant 154 mM de KCl, 10 mM de Tﬁs-HCl et 1 mM d’EDTA dont le pH
est ajusté a 7,4. On retire les foies (10 par sous-¢chantillon) de ce milieu de lavage et on les place
“dans une solution tampon de Tris-acétate 20 mM, pH 8,0, contenant 250 mM de sucrose et 2 mM
| de dithiothréitol (D'I'I‘) On broie les foies a 4 °C 4 1’aide d’un homogénéisateur de tissu mu;xi
d’un piston en Téflon et I’homogénat est centrifugé 4 10 000 x g pendant 30 min 2 la méme

température. On retire délicatement le surnageant (Siq) puis on le conggle a - 85 °C. Un

échantillon de 25 uL est préalablement récupéré pour déterminer les protéines totales 3 1’aide de
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solution étalon d’albumine selon la méthode employant le bleu de Coomassie (BRADFORD,

1976).

3.2.3 Evaluation de la concentration de la métallothionéine hépatique

La quantification de la métallothionéine hépatique se fait selon la méthode de saturation 2

I’argent de SCHEUHAMMER et CHERIAN (1986) modifiée selon GAGNE et al. (1990).
Brievement, on dénature environ 200 pL du surnageant (Sjp) dans un bain d’eau bouillante

i)endant 3 min, puis on élimine les protéinés dénaturées par une centrifugation de 10 000 x g
pendant 2 rnin. Un volume d;e 50 pL du surnageant est saturé avec 50 pL de ia solution d’Ag a
20 ppm dans le tampon de glycine 4 500 mM, pH 8,5, pendant 5 minutes 2 la température de la
piece. On complete ensuite le volume 2 1 mL avec la solution tampon de glycine a2 500 mM, pH
8,5. On ajoute 100 UL d’une solution d’hémogiobine (Hb)a2 % eton incube»le mélange pendant
S min. On élimine I’'Hb comme décrit ci-haut et on le précipite du milieu & ’aide d’une
centrifugation a 10 000 x grpendant 3 min. On répete les étapes de 1’ajout de I’Hb/dénaturation
thermique/centrifugation une derniére fois. L’Ag qui demeure dans le surnageant est évalué par
spectroscopie d’absorption atomique dans ﬁn four au graphitt muni d’un correcteur
d’interférence spectrale par effet « Zeeman » (Varian AA-300/400). Les niveaux de MT sont
calculés en assﬁmant que 17 moles d’Ag se lient a une mole de MT (SCHEUHAMMER et

CHERIAN, 1986). Ce rapport a été vérifi€é maintes fois avec des standards de MT de rat ou de
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lapin qui étaient ajoutés dans les échantillons (Ie S10). On définit une unité équivalente de MT
mammalienne correspond a 1 pmole de MT calculée/mg protéine dans le Sy parce que le ratio

est obtenu a partir de la MT de mammifere.

3.2.4 Détermination de I’activité du P4501A1

L’activité du cytochrome P4501A1 est mesurée par Pessai de 1a 7-cthoxyrésoruﬁne O-decthylase B
(EROD) selon la méthode m]tlale de PROUGH et al (1978). La concentratlon ﬁnale du substrat. |
était de 1 mM et la concentration du NADPH était de 100 mM. Le tampon d’essa1 contena1t 10 '

mM de d1coumarol pour empecher la qumone oxido-réductase de réduire la 7-hydroxyrésoruﬁne E
' en un composé non-fluorescent (NIMS et al 1984) Parallelemcnt on determme la quantlte ‘

totale du cytochrome P450 par la methode du spectre d1fferent1e1 du P450 saturé en monoxyde de
carbone entre la forme oxydée et redulte avec le sodium: d1thlomte On ra_]oute au prealable de la
phénazine ethanesulfonate et d’ascorbate dans la solution (JOHANNESSEN et DE PIERRE,
1978) afin de corriger les 1nterfercnces spectrales provenant de la prcsence dc 1 hemoglobmc et

dela methemoglobmc qui contamment les homogcnats etle Syo de foie de truite.

3.2.5 Traitement statistique des données

L’analyse statistique consiste en une analyse de variance des données biochimiques (MT, OFM,

cytochrome P450) pour les truites non exposées et celles exposées 2 trois concentrations -
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sublétales de ’effluent. Le test  de Dunnett confirme une différence significative entre le groupe

non-exposé et les groupes exposés a I’effluent industriel. Le seuil significatif est fixé a p < 0,05.

3.3 Résultats et discussion

3.3.1 Effet de I’anesthésie générale avec la tricaine

Des baisses signiﬁcétive‘s dans 1’activité du cytochrome P450, dont I’'EROD, peuvent survenir
chez le kpoisson exposé‘ a de fortes concentrations de tricaine (CHEVION et al., 1977;
FABACHER, 1982). Ndus nous sommes assurés de I’absence de cette interférence -dans nos
analyses biochimiques (MT et EROD) en réalisant une expérience confirmant une plage de
concentrations de tricaine dépourvue d’effets. Une exposition de 50 sec a 25 mg/L de tricaine
n’entraine pas de réduction significative des niveaux de MT, du cytochrome P450 total et de
Pactivité de I’EROD (figure 3;1). Aucun effet notable ne s’est produit a la éoncentration de 125
mg/L de tricaine pour la méme période d’exposition. Cette concentration (125 mg/L) est
légerement supérieure a celle utilisée par FABACHER (1982) (112,5 mg/L) avec une durée
d’exposition de 5 min. Sc;lon ces résultats, rien n’indique que notre procédure d’anesthésie puisse

donc interférer avec les analyses des parametres biochimiques.

3.3.2 Effets toxiques des effluents d’usines de pates et papiers
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Les douze effluents démontraient invariablement des effets (sub)létaux, quels que soient les
procédés de production et le type de traitement de I’effluent (tableau 3-1). Sur le plan de la
Iétalité, les effluents qui résultent d’un traitement primaire et secondaire étaient moins toxiques
(effluents 10-12) que n’ayant subi qu’un traitement primaire (effluents 1-9). Cetté observation
correspond a d’autres études soulignant I’effet bénéfique de faire suivre le traitement primaire

par un traitement secondaire (BLAISE et al. , 1987).

On remarque Vdes inductions significatives de la MT et de ’EROD dans le foié de truites
exposées aux effluents de fabriques de pates et papiers, sauf pour I’effluent 1, pour lequel
Iactivité de PEROD était significativement réduite, et pour les effluents 10 et 12 ol aucune
induction significative de I’EROD n’a été ébtenue. La MT et PEROD sont induites généralement
a des concentrations plus élevées pour les effluents ayant subi un traitement brimajre et
secondaire que pour ceux issus d’un traitement primaire seulemeﬁt. Quoique le choix des
concentrations des effluents dépende en partie du test préliminaire de 24 h, des seuils d’induction
plus faibles des effets sublétaux sont observés i mesure que la toxicité Iétale de I’effluent
augmente. Ceci corrobore des observations déja obtenues avec d’autres indicateurs biochfmiqueé

sublétaux (BLAISE e'tval. , 1986).

Le quotient de la létalité sur la sublétalité (L/S) du tableau 3-1 indique que la CMEO d’induction

de la MT et de 'EROD correspond aux concentrations d’effluents qui sont respectivement de 38
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~a33etde 332 59 fois plus faibles que les CL50 correspondantes. Les quotients L/S les plus
élevés provenaient des effluents 6 (L/S de 25 pour la MT et I’EROD) et 8 ‘(I'/S de 33 et 59 pour
la MT et "EROD, respectivement). Dans ces rhélanges complexes (i.e. effluents industriels), les
substances responsables de la toxicité létale ne sont pas nécessairement les vmémes que celles
induisant les effets sublétaux (induction de la MT et de I’EROD). Néanmoins, I’étude des
quotients L/S pour entrevoir des liens entre la létalité et la sublétalité est un domaine intéressant
de recherche car il pourrait amener a la possibilité de prédire intensité de certains effets
subletaux a partir d’un effet sublétal. Les objectifs a court terme de notre laboratoire, cependant,
se limitent & optimiser 1’essai de sublétalité avec le test réglementé de 1étalit€ avec la truite en
Pappliquant a d’autres secteurs industriels tels que la pétrochimie, la production de produits

organiques et inorganiques et la métallurgie.

Aprés une exposition de 96 h a des effluents d’usines de pétes et papiers, des inductions
significatives de la MT (de 1,3 22,5 fois par rapport aux truiteé non exposées) et de 'EROD (1,_3
a 9,4 fois par rapport aux truites non exposées) sont observées (tableau 3-1). Ces facteurs
d’induction sont généralement plus faibles par rapport 4 ceux observés chez des poissons exposés
pendant de longues périodes & des effluents semblables (LINDSTROM-SEPPA. et OIKAR],
1989). Nos résultats indiquent néanmoins que des substances présentes dans les efﬂuents
d’usines de pétes et papiers peuvent induire la MT et ’EROD soit t)ar abéorption de substances a

partir de la colonne d’eau, soit par ingestion de particules en suspension dans I’effluent.
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Les résultats obtenus avec 'EROD concordent avec d’autres études chez des poissons exposés a
des rejets de papetiéres. Chez Myoxocephalus quadricornis exposé de 5 2 9 mois 2 un effluent de
pins et de bouleaux, I’activité de ’EROD était augmentée de 3 a 5 fois par rapport aux éoissons
non exposés (ANDERSSON et al., 1987). Chez des truites immatures (Oncorhynchus mykiss)
“exposées 7 semaines a 2 concentrations (0,05 et 0,25 p.100 v/v) de 6 effluents de pates et papiers,
I’induction était augmentée de 6 fois par fapport aux truites témoins (LEHTINEN et al, 1990).
MATHER-MHAICH et DIGIULIO (1991) ont pour leur part observé des inductions d’EROD
qui étaient de 3 a 10 fois supérieures au groupe des témoins sur des poissons chats (Ictalarus
punctatus) exposés a un effluent (10, 20 et 40 p.100 v/v) pendant 1, 3, 7 et 14 jours, ce qui se
rapproche de notre durée d’expositioﬁ (96 h). Leurs résultats montraient des inductions (i’EROD
de 3 a 8 fois la valeur du groupe de .référen‘ce apres 1 et 3 jours d’exposition. Enfin, 1’induction
de P’activité du «arylhydrocarbon hydroxylase » (AHH), qui constitue une autre facon de mesuref
enzymatiquement I’induction du cytochrome P4501A1, chez des suceurs blancs (Catostomus
commersoni)/ péchés a 9,5 km et 2 moins de 100 m de la source d’émission d’un rejet blanchi par

chloration était de 5 a 10 fois celle notée chez les poissons non-exposés (HODSON, 1992).

Etant les premiers a nous étre intéressés a 1’induction de la MT par les effluents industriels, il est
difficile de lancer une discussion comparative de nos résultats. Cependant, le niveau de la MT

hépatique chez la truite arc-en-ciel vivant dans des lacs contaminés par le Zn, le Cu et le Cd était
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plus €levé, mais les inductions ne dépassaient pas 4 fois le niveau hépatique chez des truites de
référence qur _vivajent dans un lac non contaminé par ces métaux (ROCH et al. » 1986). Selon ces
- chercheurs, I’induction maximale obtenue lors d’une exposition en laboratoire ressemolait acelle
obtenue dans le milieu nature] apres une exposition continue Aun mélange identique de métaux
pendant 4 semaines. Dans une autre émde, Tinduction de la MT chez la truite Salvelinus
fontinalis, suite 3 une expositionau Cd (0 a 19 pg/L) pendant 30 jours, était de 1 2 1,6 fois la-
-valeur notée chez des truites de ‘référence (HAM]LTON et al. , 1987). En général, les faeteurs

-'dv’induction obtenus -dnns ces études (1 5‘1 4) ressemblent a ceux que nOus avons obtenus lors |
}d une exposition de 9 h a des efﬂuents 1ndustr1els (1 a2 5) qu1 contiennent’ des métaux

reconnus pour leurs potentiels 2 induire la MT (tableau 3.0).

Dans cette étude, nous n avons pas elabore une emethue d’induction optimale pour Ia mesure
spec1ﬁque de la MT ou des OFM Le profil . des inductions dans le temps peut varier selon
l’efﬂuent utilisé. Par exemple, I'induction optimale de 1a MT avec un effluent d’usines de pates
et paplers aurait-pu se produire apres 72 h d’mcubatlon alors que pour I’ EROD elle aurart pu
survenir au bout de 120 h d’incubation. En revanche, pour un autre efﬂuent une expos1t10n plus
prolongee auralt pu entrainer une degradatlon des cytochromes P450 & cause de la presence de
substances inhibitrices. Il est clair que des études plus approfondles sur la cinétique 'd’induction
de la MT et des OFM sont nécessaires pour mieux comprendre I’'impact des contaminants sur le

metabohsme hépatique chez les poissons exposes aux effluents industriels. -
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figure 3.2 Types de réponses o_bsérvés pour la MT aprés une exposition sublétale aux effluents.

Les barres représentent la moyenne avec ’erreur standard. * indique un effet significatif 2 p<0,05.
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1333 Profills d’induction de la MT et de 'EROD

Une élévation de' ia MT hépatique chez la truite exposée 2 un effluent suggere qﬁe des métaux
divalents comme le Cu le Cd le Zn ou le Hg etalent biodisponibles. Ces métaux sont reconnus
'comme étant ‘des inducteurs de la MT (HAMER, 1986 ; DUNNS et al. , 1987). Parmi la '
douzaine d’efﬂugnts étudiés, on obtient des inductions significatives de la MT en présence ou '
- non d’une concentfaubn-reponse lmealre (tableau 3.1). Les facteurs d’mductlon de la MT et de
r EROD furent calculés selon l’equatlon suivante : niveau ou act1v1te du groupe traité / niveau ou
act1v1te du ‘groupe des témoins. Cependant seuls trois effluents montralent une induction |
51gmﬁcat1ve delaMT ala concentratlon d’exposmon la plus faible, alors qu’une réductloﬁ était
'mamfeste péur les deux concentrations plus élevées (tableau 3.1). Ces deux proﬁls distincts
d’induction de la MT sont illustrés a la figure 3.2 pour les efﬂuents 1 (réponse linéaire) et 3

(reductlon aux fortes concentratlons d’efﬂuent)

Une exposition a des effluents, qui sont des mélanges complexes de substances (in)organiques,
peut ientra‘iner’ toutes sortes d’interférences (antagon‘isme synérgisme add1t1v1te et
potentlallsaUOn) sur les niveaux de la MT et Iactivité de I’ EROD hepathue En partant de cette‘
prémisse, il est tout A fait plaus1b1¢ que certains produ1ts puissent entramer une répression des
ni\;eaux de la MT chez les poissons exposés 4 des concentrations sublétales plus élevées d’un

efﬂ;ien,t industriel (e.g. effluent 3, figure 3.2).



Activité de 'EROD
(pmole/min/mg protéine)
[}
|

Effluent no. 1 (% v/v)

1

2

0 T
-1 0
24
22 -
12\' 20 ~
® 18-
g 1]
S 12 A
TE 10 -
o)
22 87
8

figure 3.3 Types de réponses observées pour I

effluents industriels.

Les barres -indiquent la moyenne de 4 sous-échantillons avec I

significatif 3 p<0,05.

ol

Effluent no. 5 (% v/v)

T
2

0

T
1

T
2 3

Effluent no. 6 (% v/v)

T
0

5

10

15 20 25

Effluent no. 10 (% v/v)

activit¢ de PEROD aprés une exposition aux

erreur standard. * indique un effet



47

La figure 3.3 illustre les types de réponse observés pour I'activité de I’EROD en se basant sur les
données du tableau 3-1. Ces rép_onses allgjent de la répression compléte de I'EROD (effluent 1)
jusqu’a I’absence @’induction (effluent 10), en passant par des réponses intermédiaires
d’inducti@n significative suivant la concentration d’exposition (effluent 5), et par une induction
significative suivie d’une répression avec I’accroissement de la concentration d’exposition de
Peffluent (effluent 6). Ces observations tendent & démontrer que 1’activité de l’EROD éstv
probablement davantage susceptible aux interférences résultant d’une exposition aux effluents
industriels que la MT. On éonstate des inhibitions de I’activité de I’'EROD avec les effluents 1, 3,

- 6,7,8,9et 11 (tableau 3.1).

L’activité ae l’EROD, notre mesure des OFM, reflete la quantité du cytochrome P4501A1-,
. anciennement connu sous 1es noms cytochrome P448 ou bien iéoforme LM4b de la famille du
cytochrome P450 (MIRANDA et al., 1990). Cette isoforme du cytochrome P450 est induite
principalement par les HAP, PCB, dioxines et les furannes (VODICNIK e al, 1981 :
MELANCON et al., 1989v; HANSEN et ADDISON, 1990) et posséde une excellente affinité
pour le substrat 7-éthoxyrésoruﬁne (K = 100 nM). Une hausse de la vitesse de dééthylation par
unité de protéine dans le Sy témoigne donc d’une induction du cytochrome P4501A1 (BUHLER
et WILLIAMS, 1988) et cette isoforme est susceptible aux interférences chimiques de certains

effluents. De telles interférences ont été observées au niveau de la quantité totale du cytochrome



48

P450 avec les effluents 3, 8 et 10 (résultats non-pubhes) ce qui suggére que d’autres isoformes

du cytochrome P450 puissent étre degradees egalement

La difficulté de prédire les'eft.‘ets bi0chimique_s d’une exposition a des effluents complexes est
partiellement documentée. Une étude réalisée en milieu naturel 3 I’aide de la Barbotte brune

(ctalurus nebulosus) vivant dans un secteur pollué par des métaux et des substances orgamques

d’un effluent mummpal montrait des répressions du cytochrome P450 ftotal et de I’ EROD par

rapport a une populatlon controle Les auteurs. de cette étude suggéraient que les métaux etaxent"
vrmscmblablement'respons_ables de la diminution de la synthése ou bien du catabolisme du

cytochrome P450, sans toutefois empécher une certaine induction de 'EROD (GALLAGER et
| 'DIGIULIO 1989) Bien que la littérature ne contlenne que trés peu d’information sur les effets
des métaux sur les niveaux et les act1v1tes du cytochrome P450, MA]NES et KAPPAS (1976) et

» EATO_N et al. (1980) ont toutefois démontré que plusieurs métanx (Cd,'Zh, Cu, Co et Hg)
, dinlinuaicnt la quantité totale ou cytochrome P450 dans le foie du rat. Dans une étude plus
récente chez la Phe (Pleuronectes platessa), une expos1t10n simultanée au Cd et au methyl 3-
cholanthréne, un inducteur classique du cytochrome P4501A1 dlmmualt la quantlte totale du |
'P450 et de 1’act1v1te de I’EROD tandis qu’une exposition au methyl-3 cholanthréne seul
augmentait I’activité de 'EROD (GEORGE et YOUNG, 1986). Ainsi, la présence de mctaux
dans les’efﬂuents oe faoﬂques de pﬁtes et papiers pourrait certainement contribuer 2 Ia réduction

de I’activité de ’EROD.



Métaur . T HAY totane = v
: S Dioxines - - Furannes BPC

. (ugL) . } - (ugh) . .
Effluent Cu Cd Zn Hg N° - Concentration - _(pgll) _(pg/L) (pgl)
1 40 <30 300 5 1 . 1,3 ‘ NA® NA NA
) : (naphtaléné seulement) . .
2 <30 <30 350 <0,2 11 66. . NA NA <0,1
(naphtaléne : 0,7; . .
benzo(a)pyréne : 0,13)
3 <30 <30 160 <0,2 4 2,2 NA NA <0,1
(naphtaléne:; 1,3)
4 <30 <30 220 <0,2 . 0,6 NA NA <0,1
(naphtaléne seulement) : : :
5 <30 <30 130 <0,2 2. 02 NA NA <0,1
v : (naphtaléne: 0,13) .
6 <30 <30 220  <0,2 2 0,6 NA o NA <0,1
(naphtaléne: 0,5) - )
7 <30 <30 <100 <0,2 2 0,3 760 (0sCDD) 41 <0,5 Aroclor 1254
(naphtaléne: 0,2) ] (2,3,7,8) TCDF . <0,5 Aroclor 1242
’ : : ' . .<0,02 Aroclor 1260
8 <30 <30 120 <0,2 2 0,6 NA “ NA - 0,2 Aroclor 1242
(naphtaléne: 0,5) ‘ :
9 <30 <30 9% . <02 "2 04 : NA ‘ NA . <0,1
(naphtaléne: 0,3) .
10 <30 <30 200 <0,2- 2 0,5 ) NA NA <0,1
(naphtaléne: 0,4) ' :
11 <30 <30 190 <0,2 6 12 - NA NA <0,2 Aroclor (1242,
' " (naphtaléne: 6,9) : 1248, 1260) :
12 . <30 <30 60 <0,2 2 0,4 ) . 390(0sCDD) <10 . <0,1
(naphtaléne: 0,3) . , )

a." Les concentrations des métaix totawx dont les anions correspondants sont inconnus. Les métaux ci-haut mentionnés sont reconmus comme des inducteurs de la MT (DUNNS e? al., 1987, HAMER, 1986).

b. La concentration totale des HAP est représentée avec le N° qui donne le nombre de HAP qui était analysé. Les HAP, dioxines, furannes et BPC entre parenthéses sont ceux qui sont reconnus comme étant inducteurs d’EROD
(FINGERMAN et al., 1983; SMOLOWIIZ et al., 1991; ELCOMBE et LECH, 1987). : A B .

¢. NA: non analysé, ’

tableau 3.2 Caractéristiques chimiques des effluents d’usines de pites et papiers.
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Le groupe AHOKAS ef al. (1976) observa aussi un effet antagoniste dans le systtme de
détoxication associé a I’activité des OFMs chez le Brochet (Esox lucius) péché dans un lac pollué
par un rejet provenant d’une usine de pétes et papiers et d’une usine de produits chimiques. Chez
la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss),'les activités d’EROD étaient réduites suite & une
exposition a un effluent de péates et papiers dont l’usine utilisait un procédé de blanchiment au
chlo'ré (LEHTINEN et al. , 1990) ; réduction peut-Etre attribuable aux acides résiniques présents
dans cet effluent. Ce groupe de chercheurs concluait que le pfoﬁl particulier d’activités d’EROD
dans le foie apreés exposition a ce type d’effluent résultait d’bune réponse globale provenant de la
présence de substances a la fois inductrices et inhibitrices du cytochrome P4501A1 ainsi que des
autres isoformes. Les résultats de notre étude démontrent aussi que différentes classes de
substances dans les effluents étudiés peuvenf exercer des effets combinés (induction et
inhibition) sur Ia MT et les OFM dans le foie des truités (tableau 3.2). Par exemple; les effluents
7 et 12 montrent les quantités les plus élevées en dioxines mais les niveaux d’EROD ne sont pas
pour autant plus élevés qﬁe -'ccux des autres effluents. Il est donc possible que des substances.
inhibitrices aient contribuer 2 atténuer la répohse d’induction. D’autres recherches sur les
interactions des xénobiotiques (in)organiques seraient trés utiles pour mieux comprendre la
toxicité (sub)létale associée a des mélanges complexes. Par contre, la sélection de seulement trois
concentrations d’exposition pour la mesure de la MT et de I'EROD en se basant sur la toxicité

létale peut influencer le type de réponse observée. Si nous avions mesuré les OFM a des
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concentrations inférieures a celles retenues pour I’effluent 1 par exemple, nous aurions peut étre
pu obtenir une relation concentration-répoflse linéaire au lieu d’obtenir des jnhibitions de
I’EROD (tableau 3-1). Néanmoins, nous pouvons apprécier les difficultés inhérentes aux
~ mesures biochimiques réalisées sur des organismes exposés 2 des effluents complexes et nous
suggérons d’évaluer a I’avenir les concentrations minimales d’induction ot ces interférences sur
1a mesure de la MT, du cytochrome P450 total et de 'EROD pourraient étre minimisées, tout au

moins..

3.4 Conclusions

Puisque la MT et I'EROD sont induites par des classes chimiques spécifiques de polluants
(VARANASI et al., 1981 ; ROCH et al., 1982 ; NEFF, 1985 ; HANSEN et ADDISON, 1990),
leur introduction dans le milieu aquatique est indésirable. L’ application éventuellé d’un bioessai -
de sublétalité comprenant les mesures de la MT et de 'EROD devient un outil important pour
contréler, et possiblement réglementer, la présence de substances nocives dans ces sources de
pollution. Ce travail démontre que les trﬁites peuven't‘ étre utilisées a cette fin de fagon rentable
lors de D'entreprise des essais de toxicité létale (96 h) exigés par la réglementation. Leur
exposition a des concentrations sublétales de 12 effluents de fabriques de pates et papiers a
ehtrainé une induction significative de la MT (pour tous les effluents) et de ’'EROD (pour 9
effluents). Dans cette étude préliminaire, 1’utilisation de seulement trois concentrations sublétales

d’exposition n’a pas permis une discrimination entre la toxicité sublétale et les divers procédés
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~

ou traitements industriels. D’autres travaux pourraient étre intéressants a cet égard pour
déterminer d’une facon plus précise la CMSEO. Des recherches visant le raffinement de ce
bioessai combiné de (sub)lé-talité s’avéreraient utiles pour préciser le seuil d’induction de la MT
et de ’EROD pour plusieurs types d’effluents industriels. Ces travaux nous informerons alors sur
la possibilité d"emploi de cette approche bioanalytique pour pemiettre son application éventuelle

par les instances de réglementation.

Ce bioessai combiné de (sub)létalité peut aussi servir de référence pour valider de nouveaux
bioessais alternatifs. Ainsi, dans la suite de nos travaux, les hépatocytes de truite serviront de
modg¢le alternatif pour évaluer I’induction de la MT, de 'EROD et de la génotoxicité. Ces effets
observés a I’échelle cellulaire font donc I’objet d’ﬁne cofnparaison avec ceux du bioessai avec la
truite plus loin. Cette comparaison est essentieﬂe pour la validation des méthodes alternatives en

écotoxicologie.

4. Développement de critéres de mesures (sub)létales" avec hépatocytes de

truite

4.1 Introduction et objectifs
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L’évaluation des effets sublétaux et de la toxicité Iétale contribuent 3 mieux comprendre
I’écotoxicité des effluents industriels. En effet, }a MT et I’activité du cytochrome P4501A1 dans
les hépatocytes représentent des systémes reconnus de défense contre I’action de classes
spécifiques de Xénobidtiques. La MT est généralement induite par les métaux lourds divalents
(HAMER 1986) sans toutefois exclure la possibilité d’une induction bar des substances non
metalhques telles que des substances oxydantcs (SATO et BREMNER, 1993). Le cytochrome
P4501A1 est plutdt induit par des composés organiques coplanmres aromatiques (exemples :

HAP, BPC, dioxines et furannes). Ainsi, la mesure de la MT et du cytochrome P4501A1
intracellulaire greffée ala éytotoxicité (mesure de la viabilité), constitue un complément
intéreésant pour la céracté_risation écofoxicologique des mélanges complexes. L’induction de ces
protéines peut étre suivie & I’échelle traductionnelle (mesure de protéine ou d’activité
enzymatique spécifique, selon le cas) ou traﬁsc_:riptionnelle_(ARNm). Celleci (ARNm) présente
I’avantage qu’elle contourne les interférences inhibitrices ou stimulatrices de I’activité
catalytique (GAGNE et BLAISE, 1993 ; BOON et al. , 1992) tout en offrant une mesure trés
spécifique du biomarqueur. La quantification des ARNm dans chaque cellule se réalise par
~ hybridation ﬂuorescenfe in situ (HFIS), laquelle fait appel A une sonde d’ADN biotinylée
complémentaire 2 un ARNm spécifique. La technique consiste 3 hybrider une sonde d’ ADN sur
les ARNm intracellulaires dans des cellules préalablement fixées et perméabilisées. Par la suite,
une réaction streptavidine-fluorescéine avec la sonde d’ADN biotinylée permet alors 2 la

“cytométrie en flux de détecter et de quantifier I’ ARN transcrit.
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L’évaluation de lé génotoxicité s’avere aussi un parameétre de cytotoxicité sublétale crucial pour
la caractérisation écotoxicologique des mélanges complexes. Les dommages 3 I’ ADN s’évaluent
a l’échellé moléculaire de différentes facons. Par exemple, la mesure d’adduits sur 1’ ADN
(MASFARAUD et al. , 1992), la synthése non-programmée d’ADN (WEISBURGER et

WILLIAMS, 1991) et le déroulement de lfADN en milieu alcalin (OLIVE et al. , 1988)
représentent des critérés d’effet intéressants en ce sens. A un niveau d’organisation plus élevé
(aux niveaux des cellules‘ et des tissus), la formation de micmhoyaux, d’aberrations
chromosomiques et 1"échange de chromatides-soeurs (AL-SABTI et HARDIG, 1990 ; MEANS
et al., 1988 ; LOBILLO et al., 1991; GODET et al., 1993) témoignent de dommagcs directs sur
I’ADN. La formation de cassures simples sur la chaine d’ADN p:aut étre aussi examinée a
- I’échelle moléculaire selon le «nick translation assay » (NTA) ou le principe de la translation de
‘breches (SNYDER et MATHESON, 1985) avec le complexe enzymatique de ’ADN polymérase‘
I (Poll). Cet essai est théoriquement trés sensible parce que I’enzyme Poll incorpore des
nucléotides dans les petites bréches en plus de les déplacer le long de la macromolécule. Ceci
entraine une incorporation accrue de nucléotides en rapport avec le nombre de nucléotides
correspondant a la bréche initiale. Par céntre, l’e;sai Qriginal utilise la thymidine tritiée (CH-
thymidine) comme nucléotide marql\leur. La formation de brins simples et doubles de I’ADN
peut étre aussi suivie par une version siﬁlpliﬁée du déroulement de ’ADN en milieu alcalin la

précipitation alcaline (PA) de I' ADN (OLIVE, 1988). Ce test est rapide, peu cofiteux et s’adapte
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a plusieurs tissus ou cellules. Cependant, cet essai emploie aussi le nucléotide 3H-thymidine
comme moyen de détection des simples/doubles brins. L’utilisation de nucléotides non
radioactifs pour détecter les brins ou I’incorporation de nucléotides rendrait ces tests beaucoup

plus flexibles et économiques dans les études écotoxicologiques.

Dans cette partie du travail avec les hépatocytes de truite arc-en-ciel, nous avons étudié la
toxiéité d’écha_ntillons environnementaux incluant des effluents industriels, cies extraits de
sédiments et des eaux fluviales. Leur toxicité létale a été évaluée par un test de viabilité décrit
plus loin. Leur potentiel d’induction de la MT et du P4501A1 a été mesuré 2 l’échelie
t'ranscriptionnelle (ARNm) par HFIS ou t_raductionnelle (protéine ou activité enzymatique). Leur
génotoxicité a été déterminée par le test de la .tran.slation de bréches d’ADN (NTA) et pér le test
de la précipitation de I’ADN en _rrﬁlieu alcalin (PA), suivant une nouvelle procédure qui mesure
les brins ’ ADN par fluorescence plutét que par radioactivité. Par ailleurs, on a réalisé des études
de corrélation entre certaines données chimiques d’extraits organiques de sédiments et les

réponses (géno)toxiques obtenues avec notre modele cellulaire.

4.2 Méthodologie

4.2.1 Préparation et exposition des hépatocytes
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Des cultures primaires d’hépatocytes sont préparés selon la méthode de la double perfusion de
KLAUNING et al. (1985) avec quelques modifications. Les truites sont anesthésiées par une
immersion dans une solution d’eau non-chlorée contenant 25 mg/L de tricaine pendant 50 sec. Le
foie est perfusé i I’aide d’une solution de salin citrate ou SSC (150 mM NaCl et 15 mM citrate
de sodium). Le foie est ensuite retiré de la cavité abdominale puis découpé en petits morceaux.
Ceux-ci sont ensuite mélangés dans le milieﬁ de culture L-15 contenant 100 unités de
collagénase pendant 20 min a la température de la picce. Les hépatocytes sont séparés

mécaniquement A ’aide d’un séparateur cellulaire muni d’un tamis de porosité de 50 pum

(«Sigma - chemical company»). Les ,hépato_cytes sont ¢nsuite lavées par trois
centrifugations/resuspensi(;ns ksucces}sives dans le milieu PBS. Les hépatocytes sont placés dans
des microplaques a une densité de 1 x 10° cellules par mL dﬁ milieu L-15 contenant 1 % de
sérum de veau foetél, 100 unités de pénicilline, 10 g/mL de streptomycine et 2,5 pg/ml.
d’amphotéricine B. i,es-cellules sont incubées en présence ou non de substances/mélanges dans

une chambre humidifiée a 15 °C pendant 24 4 72 h selon l’expérience.

4.2.2 Evaluation de la viabilité cellulaire

La viabilité cellulaire est évaluée par cytométrie en flux selon le test d’exclusion 2 I'iodure de
propidium (ZUCKER et al. , 1988). Environ 50 x 10° cellules sont recueillies puis centrifugées et

finalement resuspendues dans 200 pL d’jodure de propidium (IP) a une concentration de 10
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ug/mL dans le milieu « phosphate buffered saline» ou PBS, pendant 10 min a la température de

la piéce. Pér la suite, on analyse les hépatocytes par cytométrie en flux ce qui permet de
discriminer entre cellules vivantes et mortes. Ces derniéres n’excluent plus I'IP et deviennent
lﬂuorescentes (610 nm) aprés excitation & 488 nm (longueur d’onde optimale d’un laser d’argon).
La proportion de cellules mortes en % est calculée en normélisant avec la digitonine; un puissant
détergent, qui accroft considérablement la perméabilité membranaire. La méme quantité de
cellules est traitée avec 0,02 % de digitonine dans le milieu PBS pendant 5 min et elles sont alors
incubées en présence d’IP. On calcule la proportion de cellules viables ainsi :
Propoﬁion- de‘cellules viables = [1-(X-A)/(B-A)] x 100,

ol X est la fluorescence totale de la population chez le groupe d’hépatocytes exposé a
I’échantillon. A correspond au groupe d’hépatocytes témoin (non exposé) et B correspond au

groupe d’hépatocytes traité avec la digitonine.

4.2.3 Détermination de la métallothionéine (MT)

La concentration de la métallothionéine intracellulaire peut se mesurer tant au niveau de la
transcription par hybridation fluorescente HFIS qu’au niveau de la traduction par la méthode de

saturation a I’argent.

4.2.3.1 Mesure de la MT au niveau traductionnel
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La méthode de saturation a 1’argent, décrite en 3.2.3, permet la quantification des niveaux
intracellulaires de la MT. Par contre, une 1égére modification dans la pféparation de I’échantillon
est introduite pour les hépatocytes. Brievement, énviron 2,5 x leS hépatocytes sont centrifugés
puis resuspendus dans 50 UL d’une solution tampon de Tris-acétate 10 mM, pH 8, contenant 10

mM de dithiothréitol. Cette lyse cellulaire est ensuite saturée avec 50 uL de la solution d’Ag'* 20

ppm dans une solution de tampon glycine, tel que décrit dans le chapitre 3 au sujet de la

quantiﬁcatiori de 1a MT dans le foie de truite.

4.2.3.2 Mesure de I'expression génétique de la MT selon la méthode « FISHES »

Aprés la péﬁode d’exposition des hépatocyteé, on retire le milieu de culture par aspiration et on
resuspend les cellules dans 200 pL de solution saline contenant duv citrate (SSC 1X: 150 mM de
NaCl et 15 mM de citrate de sodium, pH 7,2). La suspcnéion'cellulaire est centrifugée (200 x g, 2
min), le surnageant est retiré et les cellules sont fixées pendant 10 mm a4 22 °C dans 150 L de
fixatif qui contient 3,7 % de formaldéhyde et 5 mM de MgCl, dans le milieu PBS. Les cellules
sont ensuite transférées dans une microplaque en pyrocarbonate, centrifugées de nouveau puis
fixées pendant 45 min a 4 °C dans 100 pL d’éthanol & 70 % contenant 0,05 % de
diéthylpyrocarbonate qui est inhibiteur des ribonucléases (RNases). Le surnageant est enlevé et
les cellules sont réhydratées/permé#bilisées pendant 15 min a 22 °C dans 100 pL du milieu PBS

contenant 0,1 % de tween-20. Aprés centrifugation, on ajoute 500 ng de la sonde d’ADN
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biotinylée (dans le milieu SSC 4 X contenant 0,1 % de SDS, de polyvinylpyrrolidone, de Fico]]
et d’albumine bovine) aux hépatocytes La sonde est produite par la methode de la RCP sur
r ADN obtenu prealablement par la transcrlptlon Inverse de I’ARNm de la MT (voir Particle
FISI-IES en l’annexe) On recouvre le mélange avec 50 uL d’huile minérale légere, pu1s on traite -
| les cellules 3 a 85 °C pendant 2 min et ensuite & 58 °C pendant 1 h. Les cellules sont lavees avec

150 pL de milieu PBS contenant 01 % d’ albumme et de tween-20 pendant 5 min, Apres
centnfugatlon les cellules sont exposées pendant 30 min 3 37 Cal ug de streptavidine-

ﬂuoresceme dans le mlheu PBS contenant 0,1 % d’albumme et de tween-20 Les hepatocytes,
" sont lavés deux fois dans le milieu PBS contenant 0 1%d albumme et de tween-20 et lavés une

dermere fois dans le milieu PBS pendant 10 mln Flnalement les hépatocytes sont centrlfuges

puls resuspendus dans 25 Hg/mL d P dans le mlheu PBS pour l’analyse cytométrique. Les

~cellules contenant davantage del’ ARNm de la MT dev1ennent plus ﬂuorescentes a cause de la

plus grande quantité du complexe ternaire : MT ARNm/sonde d ADN-blotme/streptaVIdme-
ﬂuorescelne La quantlte totale d’acide nuclelque blcatenalre peut étre aussi mesurée et ce
parametre peut servir a mieux cemer la populatlon d hepatocytes lors de I’ analyse cytométrique

(v01r r artlcle FISHES en annexe) L’1ntens1te d hybrldatlon dans les hépatocytes, exposés a des
mducteurs reconnus (Cd pour la MT et le B-naphtoﬂavone pour le CYP1AL1), est aussi comparée

~avec le degré d’in_dnction au niveau de la traduction (Voir section 4.2.3.1).

4.2.4 Détermination de I’activité du cytochrome P450 1A1



Compartiment . Activité’ | Facteur d’enrichissement

Homogénat*** 52 . 1,0
Sumageant Sio ' 7,2 » - ‘ 1,4
- Cytosol o 0

‘Microsomes : 15 : 2,9

* [ activité enzymauque est deﬁme en unité de fluorescence ‘x (min x mg proteme)
*# | ¢ facteur d’enrichissement est le rapport entte Tactivité du compartiment sur Pactivité du compartiment '

de I’homogénat. ,
*** | s différents compartiments miraoellulanes sont obtenus par la méthode de centrifugation

. différentielle (annexe 2).

tableau 4.1 Dlstrlbutlon mtracellulalre de l’actwnte de MCFOD dans les
’ hepatocytes de truntes arc-en-cxel

Cd* - Activité - Butanol Activité - B-NF Activité BaP Activité

(% vIv) ’ _ (ugmL™?) (ngmL™) (ngmL™) '

) ©300£10 - 0 20545 0 297+10 0 29010
400 28911 - 001  300+8 01 314£10 - 50 3059
800 2839 ' 0.05 -~ 29249 04 327£14° - 100 315+11°
1000  273x8"° - 0.1 30048 = 1 320+12" 200  320+10°

1600 260:|:10". 0.5 304:!:10 © 10 0 29510 300 310+8

* Slgmﬁcauf par rapport au groupe témom ap<0.05.

tableau 4.2 Exposntlon des hépatocytes (2 x 10* cellules par puits pendant 48 h) au Cd2+
butanol, B-NF et BaP. L’activité est exprimée par la moyenne d’unités de fluorescence de la
populatlon apres une exposition de 20 min avec le substrat MCF (= UF.20 min™).
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4.2.4.1 Mesure enzymatique

L’activité enzymatique du cytochrome P4501A1 peut €étre suivie, ainsi qu’expliqué a la section
3.2.4, par la mesure de I’activité de "EROD. La quaﬁtité du cytochrome P4501A peut aussi étre
suivie ihdirectcment dans la cellule en fngsurant la niéthoxycarboxyﬂuorescéine O;déméthylasé
(MCFOD). Pour la mesure de ’EROD, on utilise environ 2,5 x 10° cellules et ’essai esf réalisé
tel que décrit en 3.2.4. La mesure de ’activité de la MCFOD requiert beaucoup moins de cellules
(2 x 10% et elle se fait sur la cellule vivante par cytométrie en ﬁux (MILLER, 1983). Le substrat
méthoxycarboxyfluorescéine est plutdt spécifique 2 la famille du cytochfome P4501A et incluant
les membres 1A1 et 1A2 (MAYER et al., 1977) contraireﬁlent au substrat éthoxyrésorufine qui,

lui, est plut6t spécifique au membre P4501A1. Néanmoins, I’inducteur classique du P4501A1 (B-

napthoﬂa\;one) induit bien I’activité du MCFOD intracellulaire (tableau 4.2). De plus, sa mesure
esf relativement aisée. Il s’agit simplement d’incuber énviron 20 x 10° hépatocytes avec 30 mM
du substrat pendant 20 min et la quantité de prodﬁit formé dans éhaque hépatocyte est ensuite
mesurée par cytométrie en flux. Le substrat diffuse dans le milieu intracellulaire et est déméthylé
en carboxyfluorescéine par lés cytochromes de la famille 1A, localisés dans le réticulum
endoplaénﬂque lisse (SMOLOWITZ et al, 1991), ce qui _provoque une élévation de la

fluorescence dans les hépatocytes.
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4.2.4.2 Mesure de ’expression génétique du P4501A1

L’évaluation des niveaux d’ARNm du cytochrome P4501A1 est réalisée de facon similaire 3
celle pouf la détérmination de 'ARNm de la MT (section 4.2.3.2), sauf que la sonde d’ADN

biotinylée correspond 4 I’ ARNm du cytochrome P4501A1 (voir article FISHES en annexe).

4.2.5 Détermination des dommages génétiques

Les dommages génétiques sont évalués par deux tests : le test de translation de bréches (« nick

translation assay » ou NTA) et le test de la précipitation alcaline (PA) de I’ADN.

4.2.5.1 Test de translation de bréches sur I’ADN nucle’dire '

Une réparation intracellulaire de I’ ADN selon le principe de la translation dé bréche est décrite
ci-aprés. Le complexe enzymatique Poll ajoute des nucléotidesvdans la bréche produite lors des
dommages génétiques, dans la directiop 5’ vers 3’ (activité ADN polymérase ADN dépendante)
et en méme temps la bréche est déplacée dans la méme direction (activité exonucléase 5’ vers
3’). Ainsi, ’ADN Poll incorpore considérablement plus de nucléotides (incluant la biotine-

dUTP) que le nombre de nucléotides initialement contenu dans la bréche.

| Apres leur exposition, les hépatocytes sont lavés dans le milieu SSC (voir la section 4.3.22). Les

cellules sont centn'fugées (200 x g pendant 2 min et pour les centrifugations subséquentes) puis
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fixées dans I’éthanol & 70 % pendant 45 min 4 4°C. Les cellules sont ensuite centrifugées puis
perméabilisées dans 0,1 % de tween-20 dans le milieu PBS pendant 15 min 2 la température de la
piece. Les cellules sont centrifugées de nouveau puis incubées avec 20 unités de Poll dans le
tampon Tris-HCl 50 mM, pH 7,4, contenant 10 mM de dithiothréitol, 1 mM de MgCl,, 0,1 %
d’albumine bovine et 50 mM de chacun des nucléotides (dATP, dCTP, dGTP, dTTP). Le

mélange réactionnel contient aussi 10 pM de biotine-dUTP (analogue de la dTTP) et la réaction

est maintenue pendant 1 h & 37 °C. Apreés cette période d’incubation, les cellules sont lavées dans

200 pL de PBS contenant 0,1 % de tween-20 et d’albumine bovine pendant 5 min. Les celluleé

- sont centrifugées et un volume de 2 pg de streptavidine-fluorescéine dans le milieu PBS

contenant 0,1 % de tween-20 et d’albumine leur est ajouté pendant 30 min 2 37 °C. Les cellules

sont lavées deux fois dans le milieu PBS (5 minutes d’attente entre les lavages) et finalement
resuspendues dans le milieu PBS contenant 25 pg/mL d’IP et 50 unités/mL de RNase. Aprés une

incubation de 30 minutes pour permettre la dégradation des ARN, les ceilﬁles sont analysées par
cytométrie en flux. La qué.ntité de fluorescéine (incorporation de biotine-dUTP dans 1’ADN)
dans la population d’hépatocytes est déterminée en plus de la quantité totale de I’ ADN (IP/RN ase
A). Da_ns certains cas, la désoxyribonﬁcléase 1 (DNase 1) est ajoutée mélange réactionnel pour
confirmer I’augmentation significative de I'incorporation de biotine-16-dUTP dans 1’ADN par

I’ADN Poll.

4.2.5.2 Test de la précipitation alcaline de I'ADN
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La génotoxicité est aussi évaluée selon le test de la PA de I’ADN avec certaines modifications.
La déte;ction des brins d’ ADN est mesurée par fluorométrie avec la sonde Hoescht (WEST et al. ,
1985) au lieu d’utiliser la *H-thymidine. Aprés léur exposition, les cellules sont lavées dans 200
UL de SSC. Avaﬁt de pratiquer I’essai PA dans les vcellules, leur nombre est déterrﬁiné par la
mesure de la densité optique a 600 nm. Des tubes « blancs » et « standard »ne contiennent pas de
 cellules mais seulement de la SSC. Les celiules sont solubilisées pendant 1 min avec 250 puL de
SDS 4 2 % contenant 10 mM de EDTA et de Tris-HCI, pH 12,3. On ajoute ensuite 250 UL de
- KC10,12 M et le mélange est chauffé a 60°C peridant 10 mm Apres, le mélange est placé sur
| glace pendant 20 min et centrifugé a 8 000 x g pendant 5 min pour séparer les brins d’ADN des
nucléoprotéines associées a I’ADN nucléaire. Un sous-échantillon de 250 pL du surnageant est

prélevé, en prenant soin de ne pas resuspendre le culot de SDS, et il est mélangé avec 2500 pL de

KH,PO4 a une concentration de 75 mM, pH 6,75, contenant 1 pg/mL de Hoescht. Le complexe

ADN-Hoescht se mesure par fluorescence 4 460 nm aprés excitation 2 350 nm (fente optique de
10 nm). La quantification d’ADN est réalisée avec des solutions étalons d’ADN de sperme de

saumon dans le méme mélange sans ajout d’hépatocytes.

4.2.6 Traitement statistique
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Les hépatocytes ont été disposés en quatre sous-échantillons subdivisés (n=4). Les données
cytométriques (moyenne de la ﬂuqrescence d’une population de 5000 cellules) sont soumises 3
un test de normalité et & un test d’homogénéité de variance (test de Barlett): Dans le cas ol les
données sont normales avec une homogénéité des variances, elles sont sdumisés a une analyse
de variance et la dlfference avec le groupe témoin (cellules non exposees) est vérifi€e avec le test
t de Dunnett. Lorsque les variances sont hétérogénes ou qu’elles ne sont pas distribuées
normalement, une-analyse de variance non-parametnque (Kruskal -Wallis) est prathuee et la
deference avec le groupe témo;l; est déterminée avec un test de comparalson multiple de Dunns.
La s1gmﬁcat1v1té est ﬁxee a p < 0,05 dans les deux cas. La CMEO et la CMSEO sont ainsi
dctenmnees et un seuil de tox101té (ST) est détcrrmné selon la formule ST = (CMSEO X
| CMEO)”2 Les donnees sont ensulte transfonnees en umtes toxiques (UT) selon la re]atlon UT =
100/ST. CCCI traduit mieux l’mtens1te tox1que des echantlllons Les. correlatxohs entre les
Vdonnees chumques et tox1colog1ques sont étudiées avec le test de correlatlon non parametnque
(coefﬁcwnt de corrélation _des rangs de « Spearman ») ou bien avec le test de corrélation

paramétrique (coefﬁcient de corrélation de « Pearson »). La s1gmﬁcatJV1te de la pente est ﬁxee a

p<0,05 et margmalement 31g1uﬁcat1ve 20,1 <p<0,05.

N

4.3 Résultats et discussions des bioessais réalisés avec substances pures:

4.3.1 Viabilité cellulaire B
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' figure 4.1 Mesure de la viabilité cellulalre.
Les hépatocytes sont exposés au Cd (24 h)et 2 la digitonine (15 mm) La viabilité est
déterrnmée selon le test d’excluswn a I'TP. Le symbole * indique la CMEQ.
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Afin de démontrer des effets sublétaux -(inductien de la MT et du P4501A, de Ia génotoxicité), il
est essentiel de réaliser cee mesures sur des hépatocytes dont la viabilité n’a pas été tr_op altérée,
_Chez des cellules dont la viabilité est compromise, il y aura arrét de la 'synthese générale des
protéines, ce qui implique la MT et le P4501A1, et aussi Ia pfobabilité accrue d’obtenir une-
dégradation de I’ADN typique de I’apoptose. Le. test d’exclusioh a I'IP nous permet donc de
cerner ie seuil de cytotoxicité et de rmeux situer Ia fourchette de cohcentraﬁons ou I’on
retrouvera les effets sublétaux. On ne pourra toutefois exclure le phénomene de l,.’.apoptose. Une
exposition 2 la digitonine ou au Cd peut entrainer une perte de"v,iabirlité cellulaire (ﬁgure 41aet
b). La bdigitonine et le Cd peuvenf aihsi.servjf &e tdxiques '-cellulaires 'de référence dans le
| contrble de qualité des preparatlons & hepatocytes La digitonine est un pulssant détergent qm tue
les hepatocytes ‘en augmenta.nt leur permeablhte membranaire lorsqu’lls sont exposes a une
‘solution de 0, 02 % pendant seulement 15 min. Nous avons donc retenu ce detergent cemme_

tox1que de référence pour normahser la proportlon de cellules ﬂuorescentes (témmgnant d’effets

subletaux) en fonction du pourcentage de v1ab111te cellulaire.

4.3.2 Activité du cytochrome P4501A

Afin de déterminer une induction ou une répression du cytochrome P4501A en conditions
d’expérimentation, il est nécessaire de quantifier son activité enzymatique par I’étude de ses

caractéristiques cinétiques avec le substrat MCF (méthoxyearbonylﬂuOreseéine) dans les
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Les hépatocytes sont incubés pendant 20 min-a plusieurs concentrations du substrat MCF.
A : vitesse de la réaction avec la concentration de MCF. B : transformation de Lineweaver-Burk
de A. ' - :
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hépatocytes vivants. L’activité du MCFOD (méthoxycarbonylfluorescéine O-déméthylase) dans
les hepatocytes de truite intactes est illustrée avec sa représentation de Michaelis-Menten (figure
4.2A) ou de Lrneweaver-Burk (figure 4.2B). La constante d’affinité Kum de la réaction catalytique
.MCFOD est de 2,7 mM avec une vitesse maximale 'VMAx de 15 unités de ﬂuorescence/min'
- Puisque la concentration du substrat doit saturer le site actif de I’enzyme pour favorrser une -
reactron a l’equrhbre elle doit étre d’au moins cing fois la valeur du Km. Une concentration de
30 mM (un peu plus de 10 fois la valeur du Ky) a donc &té choisie pour mesurer Pactivité
MCFOD dans les hépatocytes. La constante d afﬁmte du cytochrome P450 pour 1e substrat MCF
‘(2 7 mM) est supérieure 2 celle obtenue pour le substrat 7-ethoxyresoruﬁne (144 nM) dans les
microsomes de trurte arc-en-ciel (ELCOMBE et LECH, 1979). Plusreurs rarsons peuvent
expliquer cette différence. Ainsi, méme si leur structure est suml_arre (M]LLER, 1983), Ie MCF
différe de 1’éth0xyrésoruﬁne principalenrent par sa pértre méthoxy. De plus, l’environnernent .
: .cellula;ire'vis-é-vis de l’accessibilité du substrat (absorption/élimination et liaison non-specrﬁque
du substrat) n’est pas 1dent1que Les condrtlons experrmentales telles que la concentration
_mtracellularre du NADPH, I’ oxygene de méme que la temperature d’mcubatlon par laquelle les
constantes cinétiques sont derlvees ne sont pas les mémes (22 °C pour les hépatocytes et 30 °C
pour P’essai EROD). La température d’incubation pour les hépatocytes a ét& selectronnee parce
que des températures superleures a2s C sont generalement mcompatrbles pour l’mtegrrte
- métabolique et la viabilité cellulaire des hépatocytes de truite (KLAUN]NG etal. , 1985) Des

essais ultérieurs sur l’mﬂuence de la température en fonction de I’activité de MCFOD dans les
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hépatocytes vivants, bien qu’intéressants, n’ont pas été entrepris. Avec la concentration de 30
mM choisie pour le substrat, la réaction de déméthylation est linéaire jusqu’a 25 min (figure

4.3).

Parce que le substrat différe de celui utilisé pour 'EROD, nous avons aussi vérifié son activité
relative vis-a-vis de certains compartiments intracellulaires de 1’hépatocyte en présence de 0,5
mM de NAPDH (tableau 4.1). Une activité MCFOD est concentrée dans les microsomes selon
un facteur d’enrichissement de 3. Ce résultat est logique parce que le P4501A se trouve
normalement dans ce compartiment (c’est-a-dire le réticulum endoplasmiqué). L’activité

MCFOD dans les mitochondries n’a pas été vérifiée ici.

Des experlences prehrmna1rcs nous ont permls d’etabhr que la culture @’ hepatocytes peut étre
maintenue pendant 72 h ails °C sans aucune perte 1mportante de viabilité (resultats non publiés).
Lors de ces essais, la diminution de I’activité du cytochrome P450 était moins prononcée durant |
les premiéres 48 h. Ces résultatsksont en accord avec ceux de LORENZEN et OKEY (1990) qui
ont constaté que les hépatocytes conservent leurs capacités a induire le cytochrome P4501A1
pendant deux jours en maintenant le récepteur Ah (« Aromatic hydrocairbon »), impliqué dans le
mécanisme d’induction du P4501A1, dans ces cellules eucaryotes. Une période d’cxposition de
48 h traduit donc un compromis optimal entre la viabilité cellulaire et la capacité d’induire le

cytochrome P450 1A1. Une culture primaire d’hépatocytes de truite arc-en-ciel maintient
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¢galement sa capacité d’induire le P4501A1 pendant au moins 48 h. Le B-napthoflavone (B-NF)

et 1e_ benzo(a)pyréne (BaP), deux inducteurs classiques du cytochronie P450 1A1 dans les
.hépatoeytes et le foie de truite (BUHLER et WILLIAMS, 1988 ;: ELCOMBE et LECH, 1979 ;
PESONEN e? al. , 1 992), nous ont seNis a confirmer la spécificité du substrat MCF. »l]s nous ont |
a'1_1ssi' été utilesb pour valider I’essai 'cytorﬂétdque visant a détecter des inductions significatives
avec le MCF. Une induction, qui se traduit par une élévation significative de la fluorescence
meyenne de'la populatien d’hépatocytes, est r'nanifesteaprés une exposition a ce; indueteﬁrs

(tableau 4.2).

Si.la mesure’ d’induction | des OFM est peSsiBIe avec le substrat MCEF et des inducteurS
spéelﬁques du cytochrome P4501A1 la spéc1ﬁ01te du substrat a cette sous—farmlle reste etabhr
-L analogue éthoxy du MCF initialement utilisé par MILLER ( 1983) est repute étre spemﬁque. .
- aux HAPs en géneral ce qui mduxt le P4501A1 mais 11 n’est pas clalrement défini si le MCEF se

'comporte de la méme fagon. I se peut que le MCF puisse etre spéciﬁque pour le P4501A2

o egalement (ROBERTS et al., 1993). Nos résultats indiquent 1ncontestablement une reponse avec

le B-NF et le BaP mais d’autres expenences devront confirmer la spécificité du substrat Vis-a-vis

du P4501A1. Des ‘essais avec du cytoehrome P4501A1 reconstitué ou bien avec des anticorps

monoclonaux pourralent en autres confirmer cette spécificité. On remarquera que le butanol (et

. -l’éthanol résultats non inclus), ne provoquent pas une élévation de I’activité MCFOD (tableau'

4.2).
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figure 4.4 Indiction du cytochrome P4501A1 par le 8-NF dans leshépatocytes.
'Les hépatocytes de Truite sont exposés au B-NF pendant 48 h 2 15 °C. Le cytochrome P4501A1 est
. €valué au niveau de la transcription (A) et de la traduction (B). Les données représentent la moyenne
- des unités de fluorescence (UF) obtenues 2 partir de 4 sous-échantillons subdivisés. :
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Tel que soupgonné, l’exposition au Cd entraine une baisse dans Pactivité MCFOD (tableau 4.2).
Le Cd a déja été reconnu comme inhibiteur de la quantité du cytochrome P450 total dans le foie
dc rat (EATON etal. , 1980)7. Une étude pius récente démontre que la Plie traitée avec le Cdetle
3-méthylcholanthréne administrés de fagon conconntante réduit I act1v1te de ’EROD et Ia
quantlte du cytochrome P450 total (GEORGE et YOUNG 1986). Nos résultats démontrent aussi |

I’antagonisme du Cd envers I’expression des cytochromes P450 dans les hépatocytes.

Lactivité du cytochrome P4501A1 peut étre aussi sujvie par la mesure de son ARNm, le
CYPIAI ‘ARNm. Une expos1t10n au B-NF entraine une élévation de ﬂuorescence qui représente
une élévation du nombre de la sonde d’ADN qui s’est hybridée sur I’ ARNm du CYP1AL1 dans
les hépatocytes (figure 44) Apres une exposmon de 48 h au B—NF les hepatocytes ont été
recueillis pour I’analyse de leur contenu en activité MCFOD et en CYPIAI ARNm. L’intensité

d’hybridation est plus élevée dans les cellules exposées a 50 ng/mL et plus de B-NF. Une
corrélation signiﬁcativc.est obtenue entre Pactivité MCFOb et les niveaux relatifs d’ARan R=
0,906; p=0,0129). Celleci indique que 1’1nten31te d’hybridation augmente avec I’ activité
MCFOD et suggere qu’il n’y a pas de régulation post-transcriptionnelle signiﬁcative de I’ARNm
'd_u CYPI1ALI dans les hépatocytes. Ces résultats suggerent aussi qoe'la mesure d’ARNm par |
hybridation ﬂuorescente in situ (HFIS) peut- servir a dépister le potenticlr d’induction

d’échantillons environneméntaux contenant des substances inductrices telles que les HAP, BPC,
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figure 4.5 Induction de Ia MT par le -Cd dans les hépatocytes de Truite.
Les hépatocytes sont exposés & plusieurs concentrations de Cd pendant 48 h. La MT est évaluée au
"~ niveau de la transcnptlon (—)etdela traductlon (----).
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dioxines et furannes Cette méthode offre un moyen raplde d’évaluer serm-quantltatlvement (i.e.

pas entlerement quantltatlf parce qu’on ne connait que la valeur relative des ARNm) l expression
génétique dans chaque cellule. La génération de. sondes d’ADN par réaction en chafne de la
polymerase asymetnque (RCP) présente les avantages de générer des sondes de longueurs
variées (180 nucléotldes pour laMT et environ 1500 nucleotldes pour le CYPlAl) afin d’obtemr.
une grande spécificité sans toutefois compromettre son entrée dans 1’ envuonnement
_1ntracellula1re Nos travaux demontrent que des sondes allant de 180 4 1400 bases peuvent étre

utlllsees pour I’ hybrldatlon in situ avec les hépatocytes de truite- arc-en-c1e1

4.3.3 Induction de Ia métallothionéine

LaMT se détermine au nivean -de la protéine’selon la méthode de la saturation 2 ’Ag et au
niveau de son ARMm avec la méthode I-IFIS Les hépatocytes €xposés a un mducteur bien
connu de la MT (HAMER, 1986), le Cd, momrent une elevatlon de l’hybndatlon de la sonde de
la MT. dans les hepatocytes exposes pendant 48 h au Cd 3 partir de 50 ng/mL (figure 4.5).
L mductlon de la MT ARNm suit les niveaux de MT 2a I’échelle traductxonnelle En effet il
' existe une coxrelauon positive entre les niveaux intracellulaires de 1a protéine et de I’ARNm R =
0 830 p= O ,04), ce qui suggdre quiln’y a pas de regulatlon post-transcrlptlonnelle significative
dans les hepatocytes traltes au Cd. La mesure de I’ ARNm de la MT dans chaque cellule est donc

poss1ble par HFIS avec une sonde produlte par la méthode RCP asymétrique.



Conditions ' S fluorescence

(Unités relatives)® |
Cellules et IP 7 - ' . 1045

' Cellules‘ ' ' : | - 95+7
: ﬂuorescéme-streptawdme' ; .
' etIP '

Cellules, | 958
- fluorescéine-streptavidine, - - '
biotine-dUTP, etIP ’

Cellules®, = . S : 22512
- ﬂuoresceme—streptawdme L '
blotme-dUTP Poll,etIP

Cellules R . 418430
ﬂuorescéme—streptawdme ' o o
biotine-dUTP, Pol 1 +DNase

CetIP -

a. Umtes relatives de- ﬂuorescenée nérmalisees par la quanﬁte totale de I’ ADN.
b. Cellules exposées & 200 ng/mL de BaP. pendant 48ha 15 °C.
T c DNase Deoxynbonuclease 1.

v tableau 43 Translation ir situ de bréche d’ADN.
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4.3.4 Génotoxicité

Nos travaux ont porté sur la mesure de la réparation intracellulaire de I’ ADN suivant le principe
de la translation de bréche. L’enzyme Pol1 incorpore des nucléotides dans la bréche formée lors
d’un dommage 2 1a chaine de I’ADN selon son activité de polymérase ADN-dépendante tout en
déplacant la bréche en direction de son actiQité exonucléase. Ainsi, le complexe enzymatique
Poll incorpore considérablement plus de nucléotides, dont la biotine-dUTP, qﬁe le nombre initial
de nucléotides contenu dans la bréche, 4 condition toutefois qu’il n’y ait pas trop d’empéchement
stérique. La fixation des cellules A 1’éthanol suivie d’une étape de perméabilisation se sont
avérées néceésaires pour conserver la mbrphologie cellulaire et faciliter la diffusion de Pol1 dans
le compartiment’nucléaire. Une fixation avec le formaldéhyde n’ést pas recommandée car elle
limite 1;1 diffusjon des macromolécules. Les fixatifs qui contiennent des aldéhydes forment des
ponts ou réseauvx‘ intramoléculaires de sorte que la diffusion de la Poll est limitée et rejoint
difficilement I’ ADN dans le noyau. En fait, d’autres cher(;heurs ont trouvé que la fixation avec la
formaldéhyde nécessite une incubation de 12 h avec I’enzyme Poll (GOLD et al. , 1993), tandis
qu’une fixation a l’éthandl suivie d’'une perméabilisaﬁon ne requiert qh’une incubation de 0,5 4 2
h. Lorsque les hépatocytes sont incubés avec la Poll en présence de biotine-dUTP ou de
.; ﬂuorescéine—dUTPr pendant 1 h a 37 °C, une incorporation significative de nucléotides est
observée par rapport aux cellules non exposées a la Poll (tableau 4.3). En plus, I’addition de la

déoxyribonucléasé 1 dans le milieu d’incubation augmente significativement l’incorpofation de -

nucléotides dans I’ADN, telle qu’exprimée par une élévation de la fluorescence (de la
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fluorescéine) de la population cellulaire. La déoxyribonucléase 1 est quelquefois ajoutée avec la
Pol1 pour faciliter son action par la production de bréches additionnelles. L’essai NTA de ' ADN
peut détecter la présence de trous a simple brin dans la chaine d’ADN (SNYDER et
| MATHESON, 1985) qui constitueraient des dommages précoces (FENECH, 1993). Etant donné
que Ia Poll nécessite un brin complémentaire pour incorporér un nucléotide complémentaire et
pour déplacer la bréche, cet essai ne permet pas de détecter des cassures 3 double brins sur
I’ADN ou bien des conformations simple brin dans ’ADN qui surviennent lors du mauvais
appariement des bases résultant de mutations, d’adduits ou d’incorporation de substances entre
les deux chaines. L’inclusion d’qn deuxiéme test, la précipitation élcalirie (PA) de l;ADN,‘ qui
peut détectf;r la présence de doubles et dé simples brins d’ADN et possiblement de régions 3
simple brin, & cause de leur fragilité, peut s’avérer utile dans certaines situations. Lors de
I’évaluation de compoéés trés toxiques, on observe quelquefois une diminution significative de -
I’incorporation de biotine-dUTP par rapport aux cellules témoins tout en démontrant des effets
lors de I’essai de la PA de I' ADN. Cette observation suggére que les dommages soient de nature
- double brins plutdt que simplé bﬁn. La présence de ceftains adduits peut bloquer Iactivité
exonucléasé et entrainer une baisse de I'incorporation de nucléotides. Ce phénoméne peut étre
observé avec des substances ou concentrations trés toxiques avec lesquelles des baisses
significatives de la viabilité cellulaire sont rencontrées. Une baisse significative de nucléotides
par rapport aux cellules non exposées pourrait donc étre interprétée comme une autre forme de

génotoxicité. Dans certains cas, 1'addition de la déoxyribonucléase 1 peut contrecarrer
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Iinhibition de I’activité de la Poll et démontrer une incorporation accrue de nucléotides par

rapport aux cellules témoins en sa présence.

La formation de double brins peut résulter d’une mort cellulalre par apoptose (GOLD et al. ,
- 1993). Les deux tests de génotoxicité (NTA et,PA) peuvent aussi détecter ce type de dommége. _
Durant l"apoptose, lc dommage a4 I'ADN ne provieht pas d’une interaction avec des

' xénobiotiques mais plutét d’une auto-degradatlon intranucléaire de I’ADN. Les cellules

apoptothues contiennent un, ADN dégradé mais leur permeablllte membranmre demeure intacte
et elles continuent donc a exclure I'IP, du moms pour un certain ternps Une baisse significative
del’ ADN dans des cellules apparemment v1ables peut suggérer l occurrence de ce phenomene

Pour le dlagnosthuer il faut evaluer le contcnu total de lADN (IP et RNase) dans les
hépatocytes. En plus, une dégradat10n de I’ADN peut survenir lorsque la concentratlon
d cxposmon est proche de cclle engendrant la cytotox101te En effet, une degradatlon rapide a été
observée chez les hepatocytes de rat traités avec des substances tox1ques (ELIA et al 1994).

Lorsquc la cellule perd sa v1ab111té en raison- d’un ralentlssement métabolique des Imtochondnes

il y aurait dégradation de ’ADN par I’action des nucleases 1ntrace11ula1res qui libérent des
fragments d’ ADN double brins A poids moleculaJre €levé, lesquels sont détectés par
electrcphorése a champs €lectriques pulsés (ELIA e al., 1994). La mort cellulaire par nécrose et
apoptose representermt deux extrémes ou pdles liés de l’express10n de la cytotoxicité. Enﬁn la

génotoxicité devient plus pertinente pour 1’évaluation du risque de la toxicité a long terme
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figure 4.6 Génotoxicité du BaP dans les hépatocytes. |
- Les cellules sont exposées au BaP pendant 24 h et le dommage 4 I'’ADN est évalué par le test NTA A)
et PA (B) de I'ADN. Les données représentent la moyenne de 4 sous-échantillons avec Pécart-type.
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lorsque les dommages surviennent en 1’absence de cytotoxicité. Dans le cas ol la génotoxicité se
manifeste en méme temps que la cytotoxicité (nécrose ou apoptose) r 1nterpretat10n dev1ent plus
dlfﬁcﬂe sur le plan du risque puisque la fragmentation de I’ ADN devient poss1blement le
mécanisme responsable de la mort cellulaire. L’apoptose peut &tre. mesurée en ajouta'.nt' une
deuxiéme sonde - la fluorescéine diacétate - lors de l’évaluafion de la viabiiité cellulaire
- (MORRIS et al., 1995). Les celllﬂe's apoptoticiues excluent I'IP et leurs activités esteras1ques sont
négligeables tandls que les cellules viables présentent une activité estérasique tout en excluant
I'IP. Les cellules necrothues sont perméables a I'IP et leurs act1v1tes esterasxques sont'

neghgeables Les cellules intactes presentent une activité estera51que tout en excluant l’IP

Une exposition des hépatocytes au BaP, ﬁn génotoxiciue/cancérogéne reconnu, entraine un effgt_ '
génotoxique (CMEO = 5‘0 ng/mL) avec le tgst NTA (figure '4.6A) et.le test de la .PA (figure
4.6.B). Les résultats de ces deilx' tests montrent aussi qu’une exposiﬁon 'au‘N-mé'thyl-N >-nitro-N-
nitrosoguanidine (MNNG), un génotoxique qul ne requiert pas d’actlvatlon metabohque s’avere

~également génotoxique (figure 4. 7) Les tests NTA et PA présentent des CMEO de 50 pg/mL.
Le BaP est environ 1000 fois plus génotoxique que le MNNG vis-a-vis des hépatocytes. Le B-NF

possede aussi un potentiel genotox1que (CMEO de 100 ng/mL : voir article sur la mesure du
P4501A dans le hepatocytes a laide de la cytométrie en flux a I’annexe 2) pour les hepatocytes

de truite. Le B-NF est un pulssant inducteur du P4501A1 responsable du metabollsme des

xénobiotiques de type HAP (PESONEN etal. , 1992). Par contre, le potentiel mutagénique dﬁ B-
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NF n’est pas clairement établi (MC KILLOPP et CASE, 1991) mais il est génotoxique pour leé

hépatocytes exposés in vitro.

4.3.5 Conclusions

La viabilité des hépatocytes a été€ évaluée en mesurant l’exclusioﬁ a I’iodure de propidium. Cette
méthode é;/alue la mort cellulaire qui résulte d’un dommage nécrotique.v Ce dommage se traduit
par une perte s1 gnificative de la perméabilité membranaire, d’un arrét de la synthése de protéines
et d’un arrét du métabolisme énergétique. Cependant, cette méthode ne peut détecter la mort
cellulaire apoptotique qui se traduit par une autodégradation de I’ADN tout en majntenaﬁt, pour
un certain moment, sa perméabilité membranaire et son métabolisme énergétique. Toutefois, -
cette mort cellulaire par apoptose pourrait étre mesurée indirec;,tement par une baisse de ' ADN
total lors dé Pessai NTA. La ‘cellule apoptotique perdra éventuellement sa perméabilité
membranaire et son métabolisme énergétique et sera finalement détectée avec le test de viabilité

N

cellulaire.

Nous avons démontré trois fagon de mesurer 1’induction du cytochrome P4501A1 a ’aide 1) de
I’essai enzymatique EROD sur foie de truitelles, 2) de ’essai MCFOD sur hépatocytes par la
cytométrie en flux et 3) de Dlessai HFIS de 'ARNm sur hépatocytes. Pour estimer ce
biomarqueur, on devrait idéalement le faire au niveau de I’ARNm, de la protéine et de 1’ac;tivité

catalytique.'Dans certains cas d’exposition a des mélanges, la,préserice de substances induira
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Pexpression d’une enzyme tandis que d’autres inhiberont I’activité catalytique. Au niveau
cellulaire, ceci veut dire que I’induction se manifestera par une élévation des ARNm et de la
protéine alors que I’activité enzymatique demeurera inchangée a cause de la présence de produits
inhibiteurs. Par exemple, certains congénéres de BPC induiront la protéine mais son activité sera
inhibée si ces derniers sont sufﬁsamr_nent concentrés (GOKSOYR et al., 1991). La mesure
exclusive de I’induction enzymatique comporte donc le risque de rapporter des résultats négatifs
malgré une induction de la synthése du P4501A1. L’ajout. d’une mesure a I’échelle protéique
(anticorps) ou bien a 1’é¢hclle de ’ARNm s’avere donc recommandable dans I’étude de

mélanges toxiques.

Etant donné que la MT s’avére dépourvﬁe d’activité catalytique connue, la mesure de cette
protéine par l’essai de saturation & I’Ag ne présente donc pas de risque d’interférence
enzymatique. Néanmoins, cette mesure‘ au niveau transcriptionnel présente 1’avantage d’une plus
grande spécificité que I’essai de saturation  I’Ag et d’une plus grande scnsibilité que celui-ci car
sa mesure se réalise au niveau. de chaque cellule avec une biomasse cell_ulaire moins .importavnte.
L'essai de saturation 2 I’Ag est malgré tout un essai sensible, rapide et d’une spécificité
relativement bonne, bien que le ratio exact de liaison de I'Ag sur la MT d’origine ichtyenne soit
encore inconnu. Selon la proportion de cystéine dans les MT de truite arc-en-ciel (PRICE-
HAUGHEY et al., 1986), le ratio de liaison d’Ag monovalent pourrait se situer dans I’intervalle

de 15 a 17 moles d’Ag /mole de MT tout comme dans les MT mammaliennes.



76

La génotoxicité peut étre évaluge selon le test NTA qui détecte principalement de petits
dommages a simples brins et le test PA qui détecte des dommages simples et doubles bnns Ces
deux bioessais détectent des dommages primaires 3 I’ ADN qui peuvent diriger les cellules vers la
formation de mutations potentlellement nefastes pour la cellule. Par contre, ces essais s’avérent
inappropriés pour estimer le potentiel cancérigéne de substances cancérigénes non génotoxiques.
- Ainsi, la prolifération de 15 division ce_llulaire par activation/suppression d’oncogénes ou par
action hormonale, les proliférateurs de peroxysomes et les alteratlons de la différentiation
_ cellulalre doivent se mesurer autrement. Dans ce cas, il devient alors essentiel d’apphquer des
bloessals spécifiques pour I’étude de ces substances cancengenes qui sont- parf01s non

génotoxiques.

S. Application du modéle hepatocyte sur  diverses matrices

envu'onnementales' résultats et discussion

O.1 .,Effluehts industriels

5.1.1 Effet sur la viabilité cellulaire



Types d’effluent Modeéle hépatocyte Truite

(ST % en v/v)* ' (ST % en v/v)
CL,® nd® _ nd
CL . 0,06 0,42
- ClI, 0,03 ' 0,5
CL, ’ nd . nd
TSt - 0,3 S | 8,9
TS, nd - S nd
TS:® - : . 'nd ) _ ) nd
TSs - .03 0,3
PP 0,3 125
PP, - : , - 3,2 ' o ' 32
PP; 0,32 , 71
PP, : 0,7 : 33
PPs . 22 o A 41
€Oy - nd v ' : + nd
-co, = 32 : - ‘nd-
~ COs L ' 32 - - nd -
- CO4 o 32 o , . nd
COs _ S 32 B - - 'nd
M, 7 nd’ . nd
M; ~ nd o nd
M, EET 32 , nd
Ms - ' - 32 . o ' nd

. a.seuil toxique, expmné en % vlv, obtenu selon 1a formnle du seuil toxique (ST) = (CMEOXCMSEO)“2 '
b. CI : chimie inorganique. ,

 ¢. TS : traitement de surface.

d. PP : péteset paplers

+ €. CO : chimie organique incluant le secteur petroch1m1que
f. M : métatlurgie.

& nd:non détecté.

| tableau 5.1 Cytotoxicifé des rejets industriels.
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La cytotoxicité des effluents industriels est étudiée sur 25 effluents. Ceux-ci proviennent de
plusieurs secteurs : chimie organique, chimie inorganique, traitement de surface, pates et papiers
et métallurgie. Environ 64 % des effluents industriels étudiés présentaient une cytotoxicité vis-a
vis des hépatocytes comparatwement 435 % vis-a-vis du test de Iétalité avec truite (tableau 5. 1)
La toxicité des secteurs industriels décroit selon I’ordre sulvant chimie i 1norgan1que > traitement
de surface > pates et papiers > chimie organique > métallurgie. Ces résultats concordent
généralement avéc _ 'dfautres bioessais  couramment appliquéé lors  d’évaluations

: écotoXicongiqges d’cfﬁugnts_ industriels ,(C'OSTAN etal., 1993).

5.1.2 Induction de 1_a rhétauothjonéine_

Bien que les effluents des 'usines de pétes et papiers sc;lent blén connus pour leur capa01te a
induire la MT (sectloh 3.3.2), ‘ceux d’autres secteurs industriels peuvent aussi I’induire dans les
hépatocytes (tableau 5.2). Certains effluents dc deux secteurs en partlcuher (chmue morgamque '
| et pates et papiers) ont démontré de fortes inductions. Contrairement aux effluents des usines du
- secteur des pates et papiicr, il exiSte peu de données documentant la capacité d’effluents d’autres
secteurs a 1ndu1re la MT. Ces résultats prehmmalres demontrent cependant que celle-ci est
- induite chez des efﬂuents des secteurs de la chume morganique traltement de surface, chlrme

organique et métallurgle, lesquels contiennent vraisemblablement des métaux lourds

biodisponibles. - Le modele hépatocyte apparait ici sufﬁsar‘nment. sensible pour justifier son



Type d’eﬁlugnt Modéle hépatocyte Truite

(ST %viv)* (ST % viv)

Co,’ o 0,3 3
TSlc - - ) 32 . Ildg
TS, 45 32

' .TSa ' ' 32 nd
PP - 0,032 o 10,32

PP, : e 0,032 , 32
PP; nd ‘ nd
PP, nd . : nd
L, B nd - ‘ ‘nd
CL : ' 0,003 S 0,03
M, S 22 71

Mf o nd ' - nd

a seull tomque exprimé en % v/v obtcnu selon la formule du seuil tomque ST = (CMBOxCMSEO)m.
b. CO : chimie organique et-pétrochimie.

c. TS : traitement de surface. -

d. PP : pétes et papiers.

. € CI : chimie inorganique.

f. M : métallurgie.

g. nd : non détecté.

- tableau 5.2 mduction de Ia MT par les effluents industriels.
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emploi lors d’investigations futures visant 3 estimer la contamination par les métaux de sources

industrielles variés.

5.1.3 Induction du cytochrome P4501A par les effluents industriels

Dix-neuf efﬂuents industriels provenant de plusieurs | secteurs ont été reterlus pour ‘évaluer
T 1nductron du cytochrome P4501A1 avec le MH (tableau 5.3). Les résultats sont exprimés en
seulls toxiques en % v/v (ST) comme decr1t a la section 4.2.6. Environ 44 % des effluents ont
.prodult des mductlons apres une expos1t10n de 48 h des hepatocytes i semble que les rejets des
_k secteurs des pates et paprer chimie orgamque et traltement de surface sont de bons mducteurs du |
| cytochrome P4501A1- autant chez. Ihepatocyte que chez la truite. La nature chumque des
' efﬂuents du secteur chimie morgamque peut exphquer le faible potentiel d’1nduct10n du
cytochrome P4501A1. La forte mductlon du P4501A1 par I’'un de ces efﬂuents est intriguante car
-la quantité de substances organiques coplanarres dans ce secteur industriel ne devrait pas ‘étre
rmportante Il est évident que des 1nvest1gat10ns futures visant 2 établir des liens de cause-effet

pour cet efﬂuent et pour d’autres s’avéreraient informatives.

5.1.4 Génotoxicité des effluents industriels

Le potentiel genotoxrque des effluents industriels a auss1 été évalué avec le MH et avec le

broessa.1 tru1te (tableau S. 4) Environ 50 % des rejets présentaient une activité génotoxique vis-a-



” ‘_le'_

Types d’effluent Modéle hépatocyte Truite -
' MCFOD EROD
(ST % viv)® (ST %v/v)
Cr nd® nd
ChL nd nd’
Cl; - 0,002 0,002
CL nd nd
Cls nd nd
PP, 0,32 '3
PP, 0,32 0,32
PP; " nd 0,32
PP - 0,01 0,05
PP5 nd, : nd
CO, - 0,003 - 0,3
. COz . nd . nd.
Co;*  nd “nd
TS, 3 : 2,2
CTS: 0,03 - 16
TS; .32 -0
TS ‘nd- nd
-~ TSs - : 'nd - nd
.- nd -nd-

-

a. scml tox1que expnmé en % v/v, obtenu selon la formule du seuil tomque 8D = (CMEOxCMSEO)m
b. CI : chimie i morgamque . ,
c. PP : pates et pap1ers
d. CO : chimie organique incluant 1’industrie petroch1m1que
e. TS : traitement de surface.
f. M : métallurgie.
. g nd : non détecté.

tableau 5.3 Induction du cytochrbme P4501A1 par les effluents indusfriels, |
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vis du MH. Le test de la précipitation alcaline de I’ADN fut comparé pour les deux systémes
bioanalytiques étant donné sa réalisation plus facile sur I’homogénat des foies de truitelles. Nos
résultats confirment bien la presence d’act1v1te génotox1que dans certalns effluents avec nos deux
essais 1chtyens Cellecia egalement été rapportée pour leCI‘S types de rejets mdustnels avec des

tests bactenens (HOUK, 1992 WHITE etal., 1995)

5.2 Eaux de surface : rejet municipal et son panache: ‘

Le MH a eté uﬁlisé ponr ‘mesurer la »génotoxici'té. le potentiel d’indliction'd'e' la MT et du
P4501A1, ainsi que la viabilité cellulalre aprés une exposmon de 48 h des hépatocytes a
_ plus1eurs concentratmns d’échantlllons d’eau (0, 1 10 et 50 % v/v) prelevés a meme l’efﬂuent
mumc1pa1 a 1 km en amont du pomt de rejet etao, 3,4et8,5km dans son panache (en avaldu
point de reJet) Un echantlllon d’eau fut aussi recueﬂh 2 8,5 km en aval de Ia source mais a

Pextérieur du panache. Les resultats sont présentés 3 lafigure 5.1.

5.2.1 Effets sur la viabilité cellulaire '

Des effets falblement cytotox1ques sont observés lorsque les hepatocytes sont exposés aux
echantlllons prélevés dans le panache du rejet municipal & 0,3, 4 et 8,5 km. Ces effets n’y.
apparaissent pas liés puisqu’aucun effet de dJlutlon n’est apparent. Ceci suggeére qu il ex1ste

d’autres sources de substances toxiques en aval de I’ émissaire mummpal



Types d’effluent Modéle hépatocyte Truite
(% viv)* % v/v)

C01 0,3 "3 )
TSy 0,003 .0,032
TS, 0,03 16
TS 22 0,32
PP,? 3,2 0,32
PP, ‘nd® nd
PP, nd nd
‘PP, nd. nd
Cl;* nd nd
M, 0,32 16
sz nd o nd

- a seml toxique, expnmé en % v/v obtenu selon 1a formule du seuil toquue (ST)= (Cl\/lEOxCMSEO)”2
b. CO : chimie organique et pétrochmnque

c. TS : traitement de surface.
* d. PP ; pites et papiers.
e. CI : chimie inorganique.

f. M : métallurgie.

gnd: nomdétecté

.tableau“5.4 Gén_Otoxicité des efﬂu_ents industriels seloxi la prééipitation alcaline de ’ADN.

S
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5.2.2 Induction de la métallothionéine

-Les niveaux de vlab MT (ARNm) sont s_igniﬁcativement induits par I’effluent municipal et ce
pofentiel d’induction baisse au fur et é mesure qu’on s’eloigne du point de rejet. Ce résultat
.suggere que Ieffluent renferme des metaux blodlspombles et qui mdulsent la MT dans les
| hepatocytes Nous savons que celle—c1 peut étre induite par des métaux lourds (HAMER, 1986)
ou par des produits qui occasmnnent un stress oxydant (SATO et BREMNER, 1993) La
: .quantlﬁcauon de métaux dans Ieffluent etudle sera1t donc pertmente pour conﬁnner ce type
d’effet observe L’echantﬂlon d’eau prelevé 8 5 km en aval 2 l’exterleur du panache ne
vmontralt aucun effet s1gmﬁcat1f sur les hépatocytcs, ce qu,iv semble indiquer 'une qﬁa]ité aqueuse -

similaire 4 celle de I’amont.

5.2.3 Induction du P4501A1

L'exposition des‘hépatocytes a l’efﬂﬁent municipal entraine une induction du CYP 1AT et cemme |
pour la MT, le potentiel d’induction diminue lorsqu’on s’éloigne du pointr de rejet. L’efﬂuent
étudié contient des HAP, BPC et dioxines, substances pouvant induire ce systéme. Sa
concentration totale en HAP, calculée & panir de 21 HAP considérés prioﬁtaires, était. de 4+0,3

ug/L et celle des BPC totaux, calculée 2 partir de 13 congénéres prioritaires, s’élevait 3 0,6 +

0,015 pg/L. Méme si ce dernier est reconnu comme pouvé.nt induire 1e’P4501A1 (ELCOMBE et



3 @ Viabilité
®

K=}

i m MT

g Y
- CYP1A1
5 a
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< BTest NTA
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5

Distance de la source (km)

figure 5 1 Cytotoxmlte d’'un rejet mun|c1pal

Les hepatocytes sont exposes a plusieurs concentrations d'un rejet munlmpal et & des
échantillons obtenus a différentes distances de son origine. Les résultats de Ia viabilité,
dela genotoxwlte (test NTA) et de l'induction de la MT et du P4501A1 au niveau dela
transcription par la méthode HFISH sont rapportes Les unités toxiques sont exprimés

sous forme seun tomque (ST)

P e



81

LECH, 1987), il reste toutefois a etabhf si de telles concentrations peuvent 1ndu1re ce systéme
dans les hepatocytes de truite. 11 est poss1ble que d’autres substances soient aussi responsables de
r 1nduct10n du P4501A en plus des HAP et BPC identifiés. Un prélévement 3 4 kmet 8 5 km ne
montrait aucun effet s1gn1ﬁcat1f sur les hepatocytes par rapport aux sites locahses en amont et é | |

8,5 km 2 I’extérieur du panache.

524 Génotoxicité

L’activité genotox1que s "est avére significativement présente au niveau de I’ efﬂuent mum01pal
ainsi qu 3 une dlstance de 0 3 ki en aval. Celle-ci a été mise en évidence avec Ie test NTA dans
le cas présent, comme pour la MT et le P4501A1 r etabhssement de llens cause-effet

constituerait une suite loglque a ces travaux.

Dans I’ ensemble cette étude d un effluent municipal et de son panache démontre la valeur du
MH pour mesurer divers effets cytotomques le long d’un gradient decrmssant de polluants
d’origine urbaine. Le MH est d’ailleurs pratique pour ce-genre d’étude puisqu’il ne requiert que

10 mL d’echantlllon contralrement au b10essa1 truite qui en nécessiterait 100 L.

5.3 Extraits organiques de sédiments marins



Sédiment Viabilité Test NTA " Test PA

O 0 0 & L AW N -

extrait no. UT* UT UT
320 nd**  nd
32000 32000 © 32000
320 ond 320
3200 32000 3200
320 - 32000 32000
320 nd 32000
13200 nd ond
320 320 nd
3200 .- nd nd
10 320 . 3200  nd
1 32000 3200 nd
12 1320 3200 3200
13 | 320 - 'nd o nd
14 nd _  nd _ 7__"nd.'

% UT: unités tox1ques obtenues selon la formule UT = 100(CMEO x CMSEO)'”2
o Aucun effet mesuré 4 la plus forte concentrauon testée (1 %),

: tableau 5.5 Caracterlsthues toncologlques des extraits organiques de sedlments :
- marins. »
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: L’étude d’extraits de sédiments avec le MH visait lestlmatlon de leur toxicité relaﬁve en
‘ fonctlon des critéres de viabilité et de genotoxwlte La v1ab111te a été étudiée avec le test
d’exclusion a I’IP et la génotoxicité parles tests'PA et NTA. Des associations statistiques ont été
| | réalisées entre les propriétés chimiques et toxicologiques des sédiments afin de tenter de dégager |

des informations sur les causes de leur contamination,

5.3.1 Viabilité cellulaire

' .Les resultaxs de cytotox1c1te des extralts orgamques de sédiments avec le MH est rapportee au

tableau 5.S. L’analyse ch1m1que sur ces mémes extralts est detalllee au tableau 5.6. Les
sed1ments 1 & 8 représentent dlfferents sous—échailnllons d’un site portuaire marin, tandis que les
~sédiments 9 & 12 sont des sedlments de refcrence ayant des teneurs connues en pcstlc1des
organochlores (Oc), HAP et BPC L’échantillon 13 est un sable blanc supposement exempt de
- contaminants et lechantlllon 14 est un blanc analythue contenant du d1methylsulfox1de'
(DMSO). Les extraits de dlchlorométhane sont échang'és‘dans le DMSO qui s"avére un véhicule
compatible pour la réalisation d’essais avec les hépatocytes (i.e. ce solvant est un bon milieu de
'solublhsatlon des substances hydrophobes tout en n’étant pas trés toquue vis-a-vis des

hepatocytes) A I’exception de l’extra1t 14 tous les extraits (93 %) s’avéraient cytotox1ques avec

le test de viabilité. Les extralts 2 et 11 étaient les plus Cytotoxiques (32 000 UT) suivis des



Bchantillon BPC* . HAP® o : ' oct

T (ng/g) _ , . Tglh) o .. T(uglg)
1. 141 geacbih 015  bea 0B a
. . ) h,d. : ’ . . . ’ .
2 . 073 beGc kg o ' - o 012 - a
e nd’ | , :
3 74 e(egabt 238 boahm 061 da
. ihdj R, ER, Ede
4 4,61 e a,6bg5hd " 0,53 b, c,a,(d, b, i) ‘ 1220 ea,d
. 1,3 s ‘ ' . . : : .
5 32 eagbgdif 05 boa@hj) ;2 gab
hjoo | ‘ |
6 1,11 b,¢ 8¢ gh,d 0,67 & ba,c,m,(,d,a) , Y d,eb,c
7 294 albegdif 178 bek@mi)),0i) 31 4@
» h, j a,h C '
8 ‘ 317 fboagdEik, ¢ 405 boslmhiije, S48 acd
: : i \ _ nkgdfe | |
9 . ! 8,45 e,g,a,b,h,i,d,j, 150,1 a,b,c,j,k,l,i,'g,h,d 18’1 ' d;l
: - ef m.,n,0,f¢p S : ‘
o B8  eabegdh . 63 bokLajimo, . 1LS 4
£ i . : n,h;s,d,f o . o
1 1925 eg(sa)hd, . 1744 beaklLjimon, 2100 4o
_ _ ®, 9,4, i , - hog(@e)f ’ ‘
12 1,82 egbahjf . . 336 kblamgi®molq 272 ad
‘ dic S Bed U o
13 ' nd nd 4 : nd
14 - nd _ ' : . nd - .. . nd

a. les congénétes de BPC analysés sont : a. 101, b. 118, c. 153, d. 105, e. 138, f. 183, g. 180, h. 170, L 194, j. 128, k.77, 1. 126, m. 169,

b. les HAP analysés sont : a. phénantrine, b. fluorantréne; ¢. pyréne, d. naphtaléne, e. 2-methylnaphtalénie, £ acénaphtalne, g. fluoréne, h. anthracérie, i benzo(a)anthracéne, j. chryséne, k. bmzo(b)ﬂuoﬁn&énc 1
benzo(k)fluorantréne, m. benzo(a)pyréne, n. indénol(1,2,3,-cd)pyréne, o. benzo(ghi)péryléne, p. 1-methylnaphtaléne, g, dibenzo(ah)anthracine, r. 1,2,3,4-tétrahydronaphtaléno ct s. 2-chloronaphtaléne. ’
¢. les OC analysés sont : a. p, p’-DDE, b. 0,pDDT, c..o, p’-DDD, d. p,p"DDD, e. p,p'DDT, £ I'heptachlor, g. aldrin, h. Mirex, i. 4-BHC, j. B-BHC, k. lindane, 1. trans et cis chlordane, m. méthoxychlor, n. a-
endosulfan, o. dieldrine, p. endrin, q. oxychlordane, 1. orthochlorostyréne, s. photomirex et t. p.p’-DDT. - L o ) Ny ’

d. T : Somme des composés en ng ou ug/ g de poids sec du sédiment. B : C :

¢. les composés sont classés selon leurs concentrations décroissantes dans le sédiment.; les substances entrs les parenthdses ont des concentrations identiques.

£ nd : non détecté. -

tableau 5.6 Caractéristiques chimiques des e;itx;aits organiqqes de sédiments marins.
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extraits 4, 7 et 9 (3200 UT). Les autres extraits &taient faiblement cytotoxiques (320 UT). Avec
les échantillons 1 2 8, on obtient des. corrélations significatives entre la dlmmutlon de la viabilité
et la quantité totale de OC, (o, p)/ p’-DDE, p, p’-DDD, la quantité totale de BPC avec certains de
leurs congénéres et les Aroclor 1254 et 1260 (tableaa 5f7).. Malgré le petit nombre d’extra_its de
| sédiments de référence (échantillons 9-12), certaines associations peuvent &tre dégagées : la
diminution de la viaeilité cellulaire et la quantité totaie de Oc (R =0,998; .p<0 001)etla qﬁantite
totale de BPC R = 0,942; p<0,005). Les ‘effets sur la v1ab1hte ce11u1a1re semblent donc etre
associés 2 la présence de pesticides Oc et des BPC. Aucune ass001at10n n’est cependant notée
avec les HAPs totaux malgré leurs présences en plus grandes quantltes 11 aurait ét6 mteressant de
- reconstltuer ce mélange de substances orgamques pour en degager des effets de synergle

d’antagonisme ou de potentialisation.

5.3.2 Génotoxicité des extraits de sédiments marins

A Taide des tests -« nick translatlon assay » et de la précipitation alcahﬁe de I’ ADN Ia
génotoxicité dans les extraits orgamques de sedlments ‘marins a été observée dans 50 % des cas
avec I’essai NTA et dans 42 % des cas avec I’essai PA (tableau 5.5). Dans l’ensemble, 64 % |
des extraits etalent génotoxiques d’api'és_ l’un ou l’autre de ces deux tests. Un potentiel
mutagénique avec le test d’ Ames a été rapporté sur des extraits en phase organique de sedlments

_ d eaux douces qui contenaient des OC, HAP et BPC (METCALFE et al., 1990; MACCUBIN et



Viabilité ' -~ TestPA® Test NTA®

OC Totaux _ : o,p-DDT : ' AC?
- BPC Totaux N - p,p-DDT
. (R=0,593) . (R=0,529)
PCB congl0l _ —
- R=0,617)
cong 118
R =0,460)° -
~ cong 153
R =0,593)
-cong 105
R =0,635) _
cong 138 -~
R=0,631) .
cong 183
R =0,636)
.cong 128 -
- R=0,637)
cong 180
(R =0,656)
cong 194
3 (R =0,646) R
p,p-DDE  (R=0,628)
o, p-DDE R=0,673)
p,p-DDD  (R=0,650)

Aroclor 1254
- (R=0,569)

Aroclor 1260
R=0,638)

a. Corrélation paramétrique de «Pearson product-moment».Une corrélation est considérée significative
seulement si p < 0,05 et marginalement significative s 0,1 <p <0,05. - :
b. Test PA : test de la-précipitation alcaline de I’ ADN.
c. Test NTA : test de la translation de bréches.
'd. AC : aucune corrélation n’est observée.
e. Marginalement significative.

tableau5.7 Corrélations® entre les données chimiques.et toxicologiques.
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ERSING, 1991; LANGEVIN et al., 1992). Seule la génotoxicité mesurée avec le test PA étaient
corrélée avec les teneurs en o, p’-DDT et le p, p’-DDT pour les extraits 1 a 8 (tableau 5.7), alors
que celle observée avec le test NTA ne montrait aucune corrélation avec les substances

analysées. Ces résultats suggérent que les substances ou classes de substances qui sont

- responsables de la génotoxicité différeraient selon le test employé bien que certains pesticides

Oc, HAP et BPC soient reconnus génotoxiques ou cancérigénes (SHARMA et GAUTAM, 1991;
WALTON et al., 1988; HOUK et DEMARINI, 1987). La vériﬁca_tién de cette hypothése est
difficilement réalisable. Les HAP sont génotoxiques 2 l’exceptibn du naphtaléne, de
l’acénaphtyléne, et du benzo(g,h,i)péryléne (SODERMAN, 1987). Les 'besticides Oc comme
l’endoisulfan' sont reconnus génotoxiques. Les BPC sont connus tant pour leur génotoxicité que
pour leur potentiel cancérogéne (WILLIAMS et WEISBURGER, 1986). Avec les sédiments de
réféfeﬁce (échantillons 9 a 12),. aucune corrélation n’esf obt'enue‘av_ec les deux tests entre la
génotoxicité et les données chimiques. Des études additionnelles s’avéreraient utiles aﬁn de
préciser les liens existant entre la génotoxicité et certaines substances chimiques de ces
sédiments. Dans 1’ensemble, ces résultats démontrent que la génotoxicité n'est pas expliquée par
les teneurs en pesticides Oc (excepté o,p’-DDT et p,p’-DDT), en HAP .etr'en BPC. 11 faut
reconnaitre la limite des tests de corrélation dans le sens qu’une association, ou une absence
d'association, n’indique pas obligatoirement un lien de cause 2 effet entre les deux variables dites

indépendantes mais plut6t une association ou une coincidence probable entre ces derniéres. Les

différents résultats générés avec les deux tests de génotoxicité utilisés pourraient aussi s'expliquer
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par le fait que ces essais seraient autrement affectés par des interactions chimiques particulieres

(antagonisme, synergisme ou la potentialisation, selon I’essai).



Discussions et Conclusions




Paramétres Valeur - Corrélation Modéle prédictif

A) Modéle hépatocyte

Sensibilts 100% - R=0,70 MH = -0,47 + 0.24T°
spe'ciﬁcite_' 60 % p=0,002

Valeur prédictive | 60% n=18

Concordance 70 7% _ | Puissance = 95 %

Incidence %

B) Modéle Microtox® '

‘Sensibilité 106% R=070 | , . -M%0,99+0,77 T
Spécificité 60% | p=001 | |

Valeur ptédiéﬁve ' 58% - n=12

Conpordance. | 75 % Puissance =99,9 %

Incidence » 35% -

a. Equation de regress1on sur la valeur en % v/v de I'effluent ou T est la valeur CLs, obtenue avec la
truite et MH est la valeur des seuils toxiques (ST) avec le modéle hépatocyte.
b. Equation de régression sur la valeur en rang de la concentration (% v/v) de Peffluent ou T: rang de

CLso avec la truite, M la valeur ST transformée en rang avec le test Microtox

tableau 6.1 Comparaison de deux mod’ les alternatifs (MH et Microtox) vis-a-vis du
bioessai avec la Truite en fonction du critére de 1étalité.



86

6. Validation du modele hépatocyte

Nous avons -démontré que le MH est un bioessai sensible qui peut servir dans l’étﬁde de rejets
industriels, d’extraits de sédiments et d’eaux d’un site contaminé par un effluent municipal. En
plus d’estimer la toxicité Iétale, il peut mesurer des effets cytotoxiques pertinents, qui sont a la
base ’de la manifestatiqn de la toxicité chronique. Dans nos travaux, nous avons évalué
I'induction de la MT, du P4501A1 et la génotoxicité selon les tests NTA et PA. Cependant, pour
que le modele cellulaire puisse éventuellement se sub;;tituer au bioessai avec la truite, il faut
connaitre dans quelle mesure on peut I"utiliser comme alternative. 11 doit donc étre validé avec ce

bioessai de référence.

6.1 Evaluation de Ia toxicité létale

Nous avons comparé les rhodéles hépatocyte et Microtox® dans 1’optique d’alternatives au
bioessai avec truite (tableau 6.1). La sensibilité du MH est exceilente avec une valeur de 100 %.
On entend par sensibilité la capacité du modele & mesurer un effet positif indépendamment de
Iintensité de sa réponse toxique par rapport au bioessai avec la truite. Cette grande sensibilité

s’explique par le fait que le MH mesure des effets toxiques qui ne se traduisent pas encore par
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une mortalité chez la truite (voir les effluents du secteur CO et M au tableau 5.1). Ainsi,
lorsqu’on observe une cytotoxicité a des concentrations supérieures ‘de 25 % viv, leS effets
toxiques ne sont pas observés chez la truite. Cependant la spécificité du MH est un peu faible. Ce
parametre nous indique qué le MH est moins apte & confirmer une présenc;e de toxicité chez la
truite lorsque la valeur du seuil de toxicité est élevéé. La valeur prédictive du modele est borine
dahs la mesure ot I’on peut délimiter un seuil de sensibilité adéquat (25 % v/v). En effet, une
régression lin€aire significative est mesurée pour les effluents dont les seuils ‘d’effet sont
inférieurs & 25 % v/v, la variable indépendante étant composé des résultats de toxicité 1étale chez
la truite. Donc le MH peut prédire la concentration létale pour les truites avec une puissance
statistique de 95 %. Notons que la puissance statistique d’un test de corrélation représente la
capacité du test a ne-pas faire une erreur (de type 1) sur I’hypothése d’une absence de corrélation.
Le calcul de la puissance d’un test de corrélation tient compte du nombre d’échantillons, du
vdegré d’associa/.tion des valeurs et de la probabilité de signification (p = 0,01 ou 0,05). Ainsi, une
puissance de 95 % nous informe que la corrélation est réelle dans la plupart des cas, mais que
dans 5 % des cas une fausse corrélation pourrait survenir. Le concept de la puissance statistique
d’un test nous fournit un indice de fiabilité de la corrélation calculée et nous permet de confirmer
si le nombre d’échantillons est adéquat pour un co/efﬁcient de corrélation donné. Normalement,
une puissance supérieure a 80 % est jugée satisfaisante pour _la corrélation. Le MH posseéde une

bonne capacité a concorder ses résultats positifs ou négatifs avec le test avec la truite

(concordance). Enfin, I’incidence du MH nous informe que 64 % des rejets industriels présentent
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une toxicité avec le MH. Bien que cette étude rapporte les premiers résultats relatifs évla
validation d’un modele cellulaire avec des mélanges complexes, les modles cellulaires sont
_reconnus pous leurs corrélations pos1t1ves avec des substances pures. Par exemple, la tox101te du
phénol et du pentachlorophenol avec la lignée RTG-2 est s1gmﬁcat1vement corrélée avec la
toxicité de la truite (BOLS ef al., 1985). Des corrélations sur la-tox101te des métaux sont aussi
obtenues avec la lignée de cellules «bluegill » ou BF-2 (BABICH e al., 1987; BABICH et |
BORENFREUND 1991) La cytotox101te d’une cmquantame de prodmts appartenant a leCI‘SCS
classes chnmques incluant les pest1c1des les métaux lourds et les phenols a démontré une
.correlatlon pos1t1ve entre les données de toxicité chez les alevins de Téte de boule et celles d’une '
hgnee cellulalre de mené du méme orgamsme (BRANDAO et al., 1992) Toutes ces lignées
cellulalres representent de bons modeles pour la mesure de la toxicité generale des substances
ﬁures sans nécessairement 1’étre avec les efﬂuents mdustnels En plus, ces hgnees ce11u1a1res
| possedent de falbles activités d’ EROD (RTG-2) En revanche les hépatocytes de truite
conservent leurs caracterlsthues in vivo et peuvent mdulre le cytochrome P4501A1 de sorte
' qﬁ'ils ‘maintiennent la éapacité de bioactiver les xénobiotiques. Le MH est aussi pertinent pdur
mesurer la toxicité générale ét spécifique au foie, organe cible vis-a-vis des agressions toxiques

(BAKSTI et FRAZIER, 1990).

" Le bioessai bactérien Microtox® s’avére aussi un bon candidat comme techmque alternative au _

test de 1étalité avec la truite arc-en-ciel. Tl est correle avec le test truite et ses caractéristiques de



Paramétres ' Valeur Corrélation Modele prédictif

Modéle hépatocyte

Seasibilits 8%  R=087 | . MH= 1437+0,84 T’
Spécificité - 33% p<0,001

Valeur prédictive | 80% ‘n=18 i

- Concordance | ) ’ 85% : Pwssance = 99 %

Incidenoe | B 40 %

* Equahon de. régression sur la valeur en % viv de l’eﬂluent qui est transformée en rang ou T
- correspond & l'activité de PEROD hepathue expnmée en seull toxtque chez la truite et MH est
Pactivité MCF OD chez !’ hepatocyte '

' -_ 'tableau 6.2a Valxdatlon du modele hepatocyte pour 1a mesure de l’mductlon du

cytochrome P450 1AL

Hépatocytes : . Truite: |

-Seuil d’induction . Rang ‘Seuil d’induction ' - Rang
0 5.5 0 5
0,002 i 0,002 10
0,003 12 . 005 B 5|
0,01 13 03 12
003 14 032 13
032 15,5 | 2,2 - 15

3 17 3 . 16

16 ' 17

tableau 62b  Transformation en rang des seuils d’indtictidn_obtenus avec le MH.
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sensibilité, de spécificité, de valeur prédictive, de cbncordancé et d’incidence sont semblables 3
celles du MH (tableau .6.1). Par contre, la corrélation n’est valable que pour les valeurs
transformées en fang. Nos résultats suggérent donc que le Microtox® et le MH constituent des
‘ altemaﬁves valables au bioessai avec la truite en ce qui a trait 5 la toxicité létale. Cependant, le

MH devient plus utile et pertinent puisqu"il’ s’avere apte 2 évaluer des effets sublétaux.

6.2 Evaluation de linductibilité du cytochrome P4501A1

Le MH s’avére une bonne altematlve pour mesurer le potentlel d’1nduct10n du cytochrome
: P4501A1 des rejets mdustnels En effet, Ia sensxbxhte du modgle est de 88 % avec une valeur de
| :83 % en spéc1ﬁc1te (tableau 6.2a). La valeur prédlctlve est bonne (80 %) de méme que la
. concordance (85 %). L’ 1n01dence de ce cntere d’effet est de 50 % avec ce modele. Une relation
' semi-quantitative ex1ste R =087 lorsque les donnees sont transformees en rang. L’analyse
' paramétnque des donnees transformees en rang a déja ét€ utilisée pour des tests employant des
~cellules cultlvees in vitro (MITCHELL et al., 1994). Cette relatlon nous permet a]ors de prédire
un intervalle de concentration qui peut induire I’'EROD dans le foie de truite plut6t qu’une
concentration précise. Par exemple, une induction de l’activité MCFOD chez I’hépatocyte a une
concentration de 0,32 % correspond & un rang de 15,5 et une induction de I’EROD chez la truite
'El un rang de 16,7 (i.e. rang 16et 17) soit & un mtervalle de concentration situé entre 3 & 17 % viv

(tableau 6. 2b) Neanmoms cet intervalle n est pas conséquente parce qu’un effet positif avec le

MH se tIadu1t le plus souvent (83 % des cas) par un effet au r_1iveau de la truite. 11 est plus ‘



~ Paramétres @ Valeur __Corrélation Modéle.prédic,tif ,
Modele hépatocyte
 Sensibilité o 100 % R=0985  MH=028+0308 T*
Spécificité 70 % p<00001
Valeur prédictiire, 75 % n=12
Concordance : 83 % Puissance =100 %:

Inciqlence ‘ ‘ 50 %

* Equation de régression sur la valeur des seu11s toxiques (ST) de Peffluent en % v/v ou T;correspond
ala valeur ST de la MT hépatique chez la Truite et MH est la valeur ST de la MT chez I’hépatocyte.

tableau 6.3 Validation du. modéle hépatocyte pour la mesure de Pinduction de la MT.
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important de savoir qu'un effet se produira chez le poisson plutdt que de connaitre Ia
conccntratlon exacte d’induction. Nous ne pouvons comparer ces résultats A ceux de la htterature
puisque la corrélation d’effets sublétaux avec un modsle hepatocyte et un bloessal poisson pour
des effluents industriels n’a pas encore été rapportée. Ces correlatlons s’avérent cependant

essentielles pour valider des tests alternatifs aptes 2‘1 I’étude de mélanges complexes.
6.3 Evaluation de I nductlblllte de la MT

Le MH s’avére aussi une altematlve intéressante pour mesurerl mductlon de la MT chez la truite
arc-cn-c1e1 (tableau 6.3). 101 le nombre d’efﬂuents (n-12) est plus restremt que celu1 exp101te
avec le P4501A1 ou la létalité et une validation additionnelle serait rcqulse pour conﬁrmer nos
resultats actuels, qu01quc la pu1ssance de la corrélation soit plus que satlsfalsante (100 %) Ici, le
~ MH présente une trés bonne SCIlSlblhte et spécificité. La concordance est une fois de plus

| adequate (83%) étant donne que Ie MH est plus sen31b1e pour détecter ce > type d’ effet que le
bioessai avec la.tr;ute. Un résultat posmf avec le MH i une COncentraI,ioﬂ""supérieure a25%
n deque pas nécessaJrement une induction chez la truite. L’incidence d’induction de MT est de
50 %. Une corrélation signiﬁcative est obtenue avec ce modele ou l’on observe une régression
linéaire quantitative. L’induction de la MT semble provemr des fonctlons fondamentalcs des
cellules puisque I’exposition de fibroblastes de truite RTG-2, une lignée. cellulaire qui ne

supporte pas de fonction spécifique, peﬁt induire la MT (ZARAFUILAH et al., 1990; GEORGE



"~ Incidence

Paramétres Valeur Corrélation Modele prédictif
Modele hépatocyte
*
~ Sensibilité 100 % R=0,83 MH=1+0,833T
Spécificité 100 % p=0,0016
Valeur prédictive 100 % n=11
Concordance 100 %" Puissance = 92 %
54 %

* Equatlon de régression sur.la.valeur des seuils toxiques (ST) de 1’efﬂuen1 en % viv (traﬁsformeé enrang) o T
correspond a la valeur ST de la génotommté dans le foie de Truite et MH est la valeur ST de la génoto:ucrté chez

" I’hépatocyte.

~ tableau 6. 4a Valldatlon du modéle hepatocyte pour la mesure de la genotoxlclte avec le
test dela prec1pltatlon alcaline de PADN. -

Hépatocyte Rang Truite ~  Rang
0 3 0 3
0,003 6 0,032 6
0,03 7 032 75
0,32 8,5 32 9
32 10 16 10,5
16 11

tableau 6.4b Transformation des données en rang.
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et al., 1992). Les hépatocytes de truite en culture primaire conservent aussi leur capacité
d’induire la MT in vitro (GAGNE et al., 1990). Celle-ci a d’ailleurs été créditée d’un role
important dans la régulation de 1’homéostasie du Cu et du Zn qui est une fonction fondamentale

chez les cellules (KAGI, 1991; GAGNE et al, 1990).

Le MH semble donc s’avérer une alternative valable pour la mesure de la MT hépatique chez la
truite arc-en-ciel exposée a des effluents industriels. Ici, une corrélation paramétrique existe et

elle nous permet de -proposer un modele prédictif simple basé sur la régression linéaire.
6.4 Mesure de la génotoxicité

Lar génotoxicité obtenue avec le MH se compare bien avec le test de génotoxicité effectué sur le
foie de truite exposé & des effluents industriels (tableau 6.4). La sensibilité, la spécificité, la
valeur prédictive et la concordance sont excellentes (100%). Ces résultats indiquent que le MH
prédit clorrectement‘ autant un résultat négatif que positif chez la truite. Malgré le faible nombre
d’effluents étudiés (n=11), une corrélation significative est obtenue sur les données transférmées
en rang et la puissance statistique de la corrélétion est plus que satisfaisante (92 %). Un modéle
de régression basé sur les données transformées en rangs nous permet d’établir une relafion semi—
quantitative entre la génotoxicité du MH et celle du bioessai avec la truite. L’incidence de la

génotoxicité est d’environ 50 %. Nos travaux offrent une premiere tentative d’utiliser une
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alternative pour évaluer le potentiel génotoxique des effluents industriels chez la truite.
Cependant, le potentiel génotoxique d’effluents industriels a déja ét€ rapporté par d’autres
groupes (HOUK, 1992; RAABE et al., 1993) qui I’ont évalué avec des essais bactériens tels que
le test SOS Chromotest €t le test d’ Ames. La-gén'otoxicité a aussi été observée in vivo avec lé test
micronoyau dans les héamaties d’amphibien ainsi que dans la moelle osseuse de souris
(GAUTHIER et al., 1993; NYLUND et él., 1994). Nos résultats indiquent que le MH peut
prédire un intervalle de concentrations entrainant un dommage génétique significatif dans le foie
de la truite exposée a des rejets industriels. Par exemple, un effet génotoxique a 0,32 % (rang 8,5
environ) avec le MH corréspoﬂd a un dommage génétique pour la truite dans un intervalle de
0,32 23,2 % (rang 7,5 2 9) selon les données du tableau 6.4b. Les résultats suggérent donc que
le MH pourrait devenir une bonne alternative pour prédire des effets génotoxiques sur le foie de

truite.

7. Intégration et conclusions

7.1 Potentiel du modéle hépatocyte comme alternative au test avec truite

Selon les résultats présentés dans ces travaux, le MH aurait le potentiel de servir d’alternative
pour la mesure de la toxicité Iétale, de la génotoxicité avec le test PA et des inductions de 1a MT

et du CYP1Al. Le MH présente plusieurs avantages par rapport au bioessai avec truite. Sur le
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plan de I’éthique, son emploi réduit considérablement le nombre de poissons (3 3 truites par
¢échantillon 2 analyser au lieu de 120 trujfes). On pourrait aisément ramener ce nombre a une
truite pérexpérience, si ce n’était des variabilités inhérentes 3 chaque individu. Néanmoins, cette
variabilité pourrait étre réduite sans toutefois &tre cntiér;ment éliminée en utilisant des truites
d’une population homogéne et d’'une méme pisciculture: Le cofit du bloessal alternatif est aussi
Vavantageux Alors que la reahsatlon d’un b1_oessa1 avec lf‘ truite cofite environ 400 $ par
échantillon, il n’en cofite qu’environ 75 $ pour un test de viabilité cellulaife Le terﬁps
& exposmon est aussi réduit (48 h avec le MH comparatlvement a4 96 h pour le bioessai avec.
tru1te) Dans la méme opthue le b10essa1 Microtox® serait aussi pertment pour estimer la
mortalité chez la tru1te grice a son temps d’exposmon tres court (15 rmn) Son cofit, cependant,
' reste eleve (200 $ par echantlllon) Le MH renselgne ega.lement sur les dommages causes aux
' fonctlons fondamentales aussi bien que spec1ﬁques de l’hepatocyte En pr1nc1pe le MI-I devralt
etre ‘un modele pertment pour evaluer 1 hepatotox1c1te car le foie est souvent un organe cible
dans r agress1on des xenoblothues chez les p01ssons et les mammiféres (BAKSI et FRAZ]ER
- 1990), tout comme les branchles et les reins. L’agressmn sur les fonctlons spec1ﬁques du f01e
peut ainsi se traduire par un effet de letallte chez les p01ssons La correlatlon entre la mesure de Ia
Ylablllte cellulaire et la toxicité des trultes (CLso) est positive (R=0,7) et suggere que la
cytotoxicité affecte autant les fonctions fondamentales que spéciﬁques. Par ailleurs, le MH peut
prédire le potentiel toxique des rejets industriels chez la truite. Par contre, il est difficile de

connaitre les fonctions spécifiques ou basales qui sont 2 I’origine de la mortalité de la truite, ou



Effet mesuré

| facultatzf

MH —» Positif [<25% , ’ > Bioessai Truite
selon la situation* ‘

>25%

Négatif

figure 7.1 Utilité du modéle hépzitocyte dans une approche étapiste.

* La poursuite du test in vivo peut étre désirable pour les tests qui se sont avérés toxiques seulement. Dans les autres cas, la
confirmation avec le BT n’est pas nécessaire, par exemple dans le cas d'une évaluation du danger potentiel
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I’ensemble de ces fopctions. Le MH s’aveére un outil de prédiction intéressant pour mesurer la
génotoxicité, l’inducti.on de la MT et I’induction du cytochrome P450 hépatique. Le modele de
prédiction doit parfois employer une analyse paramétrique sur des données transformées en rang.
Dans ce cas, le modele prédit alors un intervalie de concentrations susceptibles de produire un
effet chez la truite.r Nos résultats représentent une premiére tentative 2 valider un modele in vitro

sur dés_ rejets industriels complexes.

Nousb pensons que le MH pourrait s’insérer dans une approche étapiste selon des paramétres a
valider (figﬁre 7.1). Puisque que la spécificité du MH est adéquate, sauf pour la toxicité 1étale
avec une spécificité de 60 %. Néanmoins, une réponse hégative avec Vle MH traduit
essentiellement une réponse négative chez la truite. Selon le critere d’effet 2 mesurer, un résultat
positif entrainera généralement un effet positif chez la truite, tel que ’ont confirmé les
parametres deb sensibilité, de Yaleur prédictive et de concordance. La spécificité s’est avérée le
parametre le plus faible en général, quoiqu’acceptable, et s’explique du fait que la limite de
détection du MH est plus basse que celle du bioessai truite. Ce constat exige donc la définition
d’une zone de sens_ibilité a 'intérieur de laquelle un effet avec le MH ne traduira pas un effet
chez la truite a cause de leur sensibilité différente. Cevseuil s’établirait autour d’une concentration
de 25 % v/v d’un éfﬂuent industriel. Un effet enregistré par le MH A des concentrations
supérieures de 25 % pourrait donc ne pas signiﬁer un effet similaire chez la truite. A I’inverse, un

seuil d’effet positif inférieur a 25 % v/v avec le MH se traduit le plus souvent par un effet
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similaire chez la truite. Ce seuil est aussi valable pour le microbioessai Microtox®. Oﬁ pourrait
d’ailleurs combiner les résultats du bioessai Microtox® a ceux du MH pour confirmer un effet
similaire chez la truite, toujours a un seuil limite de 25 %, mais uniquement basé sur le critére
d’effet de la létalité. Ainsi, en comparant la toxicité des effluents pour la truite avec le MH et le
bioessai Microtox la spécificité des deux tests alternatifs serait augmentée & 80 % au lieu de 60

% pour le MH et le bioessai Microtox® respectivement.

7.2 Conclusions : sa valeur comme outil préventif

La prévention des effets toxiques doit tenir compte du type d’effet mesuré et de son implication
dans le mécanisme d’action de la toxicité. Par exemple, I’initiation de ddmmages génétiques
constitue la toute premiere étape de la transformation néoplasique ou de mutations néfastes et
‘une exposition répétée et continuelle favorise ces altérations. Dans ce contexte, diminuer le
potentiel génotoxique d’un effluent par différents traitements biologiques, chimiques ou
technologiques aura pour effet de prévenir une par(ie des. facteurs qui favorisent la formation de
cancer ou la formation de mutations néfastes chez les organismes (KURELEC, 1993).
L’élévation du cytochrome P450 est aussi un parametre de prédictibn,de cancer (KITCHIN et al.,
- 1994) et témoigne de la présence et de la biodisponibilité de substances organiques aromatiques-

polycycliques. Une induction de la MT traduit une agression aux métaux lourds de sorte que
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I’élimination du potentiel inducteur de la MT d’une source de pollution qﬁelconque préviendra
des problémes écotoxiques plus sérieux liés, par exemple, a la susceptibilité aux infectioﬁs, au
succes reproducteur et a la survie de I’organisme. Ainsi, une toxicologie brévéntive est assurée
en passant par des étapesr qui identifient et contrdlent les mécanismes d’action des agressions
toxiques. Ces effets débutent a I’échelle biochimique et cellulaire pour ensuite s’exprimer au
niveau de I’organisme. En ce sens, I'exploitation d’indicateurs moléculaires par I’entremise de

bioessais alternatifs constituent des outils précieux pour la prévention de la pollution aquatique.
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HEPATIC METALLOTHIONEIN LEVEL AND MIXED
FUNCTION OXIDASE ACTIVITY IN FINGERLING
RAINBOW TROUT (ONCORHYNCHUS MYKISS) AFTER
ACUTE EXPOSURE TO PULP AND PAPER MILL

EFFLUENTS '
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Abstract—Hepatic metallothionein (MT) levels and mixed function oxidase (MFO) activity (7-ethoxyre-
sorufin-o-deethylase or EROD) were measured in fingerling rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) exposed
to sublethal concentrations of 12 pulp and paper eflluents, after completion of 96 h static acute lethality
assays. Barring one primary-treated effluent where MFO levels were significantly depressed and two
secondary-treated effluents where no significant MFO induction were observed, all other effluents triggered
significant induction of MT and EROD, regardless of mill process/treatment or of effluent lethality and
chemical characteristics. MT and EROD inductions were significant, however, at higher concentrations
for secondary-treated effluents than for pnmary-tmated ones. Lethal (96 h LCys) to sublethal (MT and
EROD lowest observable effect concentrations) ratios were variable and indicated that significant
biochemical effects were present at effluent concentrations that were roughly 4-33 (MT) and 3-59 (EROD)
times lower than the LCy,. Enzyme induction ranged from 1.3 to 2.5-fold for MT and from 1:3 to 9.4-fold
for EROD compared to controls. Limited chemical data available suggest that there were indeed classes
of compounds present capable of inducing MT or EROD. Observed patterns of MT/MFO responses also
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suggest that contaminant interactions-may have interfered with induction for some of the effluents studied. . o

Refinements of this combined (sub)lethal bioassay procedure are envisaged to determine whether it can
prowde an eﬂiclent means of detecting hazardous chemlea.ls in industrial wastewaters.

Key words—metallothionein, mixed functlon oxidase, EROD ﬁngerlmg rainbow trout, liver enzyme

activity, acute exposure, pulp and paper efﬂuents LC,, bioassay

INTRODUCTION

Although expanding use of multitrophic tests has
clearly marked the field. of aquatic toxicology in
recent years (Leclerc and Dive, 1982; Persoone ef al.,
1984; Bitton and Dutka, 1986; Blaise et al., 1988;
Munawar et al.,
organisms to assess hazards of chemicals and liquid
wastes has certainly not waned (Heath, 1987; APHA,
1989; Sprague, 1990). Salmonids, for example, have
already contributed enormous knowledge in fields of
pathology, physiology and toxicology (Wells and
Moyse, 1981). In Canada, on-going efforts to up-
grade and standardize fish bioassay protocols (En-
vironment Canada, 1990a, b), whether for research,
monitoring or regulatory purposes, are an unambigu-
ous indication that fish-will continue to play a major
role as ecotoxicity indicators in the future. -

While understanding the integrative effects of toxic

*All correspondence should be addressed to: Dr C. Blaise. -

Ecotoxicologie & Ecosystémes, Centre Saint-Laurent,
Environnement Canada, 1001 Pierre Dupuy, Longueuil,
Québec, Canada J4K 1A1.

1989), interest in fish as bioassay -

'

stress on fish populations and communities may
require a comprehensive multidisciplinary approach
at biochemical, physiological, behavioural, immuno-
logical, genetic, pathological and ecological levels of
organization (Sindermann, 1988; Adams et al., 1989),
early warning systems to screen for the presence of
potentially hazardous chemicals in industrial point
source discharges must be at the forefront of environ-
mental protection strategies. Metallothioneins (MTs)
and mixed function oxidases (MFOs) are two such
early-warning and defensive systems which ‘may
prove useful for detecting biochemical changes in fish
after laboratory or field exposure to envu'onmental
pollutants (Neff, 1985).

MTs represent a family of metal-bmdmg protems,
characterized by a 25-30% cysteine content and
devoid of aromatic amino acids and histidine (Price-

" Haughey et al., 1986). MTs are inducible by several

divalent heavy metal cations (e.g. Cu?*, Cd**, Hg?*,
Zn’*) and it is generally held that their role is to
regulate @nd ‘detoxify heavy metals (Bremner and
Mehra, 1983; Cherian and Nordberg, 1983). Measur-
ing MT levels in fish liver, the major organ of
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induction, can serve as a useful index of metallic
stress (Roch er al., 1982; Hamilton and Mehrle,
1986).

The cytochrome P-450-dependent MFO enzymatic
system represents a family of hemoproteins (cyto-
chrome P-450s) found on the smooth endoplasmic
reticulum (deBethizy and Hayes, 1989). Cytochrome
P-450s abound in monooxygenase activity and are
involved in the phase I biotransformation of various
lipophilic compounds, including xenobiotics (Neff,
1985). In particular, 7-ethoxyresorufin-o-deethylase
(EROD), catalyzed by a specific cytochrome P-450
isozyme in fish livers, responds specifically (induced
levels of activity) to planar organic compounds in-
cluding polycyclic aromatic hydrocarbons, polychlo-
rinated biphenyls, chlorinated dibenzo dioxins and
chlorinated dibenzo furans (Hansen and Addison,
1990). Measuring induced hepatic cytochrome P-450
levels and EROD activity-in fish can therefore be
indicative of exposure to certain hamrdous orgamc
compounds.

Industrial wastewaters are major. sources of mtxed '

contaminants to aquatic ecosystems (Bergman etal.,

1986; OECD, 1987; Blaise et al., 1988), and are strong - . -

candidates as potential inducers of MTs and MFOs
(Payne, 1984;" Neff, - 1985; Vindimian and- Garrlc
1989). Pulp and’ paper mill eﬂiuents in pa.rtlcular, are
notorious for the (sub)lethal eﬂ'ects which: they exert

on fish (Couillard, 1980; Holmbom -and; Lehtinen, =

1980; Blaise et al., 1986; Kovacs, 1986; :Blaise and

Costan, 1987; Environment Ca.nada, 1987 “Soder-

gren, 1987). These eﬂiuents contain a plethora of
chemicals (Holmbom and Lehtinen, 1980; Kringstad
and Lindstrdm, 1984; Environment Canada, 1987)
and have been shown to induce hepatic detoxification
in both feral fish (Forlin ez al., 1985; S6dergren, 1987,
Lindstrom-Seppa and Oikari, 1990; Munkittrick
et al., 1991; Smith et al., 1991; Hodson et al., 1992)
and laboratory-exposed fish (Forlin et al., 1985;
Andersson e? al., 1987; Oikari et al., '1988). Several
laboratory experiments with long-term exposures
(weeks to months) have demonstrated the effects of
effluents on fishes hepatic xenobiotic metabolism (e.g.
Andersson et al., 1987; Oikari et al., 1988; Lehtinen
et al., 1990), but significant induction of cytochrome
P-450-dependent enzyme activities after just 3-5
days’ exposure to inducers has also been documented
(Lidman er al., 1976; Addison et al., 1981; Fingerman
et al., 1983).

Our laboratory regularly undertakes 96 h acute
lethal toxicity testing of industrial effluents with
rainbow trout for monitoring, compliance and regu-
latory purposes with- a well-established procedure
(Environment Canada, 1990a). Building in a concur-
rently-run sublethal bioassay to measure biochemical
parameters indicative of the presence and effects of
certain (in)organic pollutants appeared a worthwhile
objective. This would clearly optimize bloanalytxcal
efficiency and information output. In considering this
investigation, we sought answers to. the following
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questions: does significant induction of hepatic
MT/MFO result in rainbow trout exposed for 96 h to
pulp and paper effluents? If so, are there relationships
between lethality and sublethality data? Can
MT/MFO data discriminate between mill processes
and/or treatment levels? Could such a procedure
eventually have value as a useful (sub)lethal bioassay
to screen industrial effluents?

In this paper, we report that hepatic MT and MFQO
induction occurred in rainbow trout fingerlings
(Oncorhynchus mykiss) following a 96 h exposure to
sublethal concentrations of 12 pulp and paper mill

-effluents. Interferences linked to MT and MFO

measurements in chemically complex effluents are
also discussed herein. In this. initial work, we empha-
size once again our wish to examine whether these
two biochemical systems could prove to be practical
endpoints to screen for the presence of potentially
hazardous bioavailable (in)organic xenobiotics in

effluents, during. routine laboratory acute toxicity

tests.

mmmmmnmmons -
Eﬂuem samples

-~ Twelve pulp and paper mill eﬂiuent samples repr&senta-
tive of various mill processes with* pnmary or pnmary and
secondary wastewater treatment, ‘'weré tsed in ‘this study
(Table 1). Each was a 24 h composite collected according to
an Environment Canada sampling protocol (Veézeau, 1982).
Brought back to the laboratory in several Rubbermaid 60 L

.containers lined with polyethylene ‘bags, éach effluent was

recomposited to’ensure’ homogeneity and separated once
more to meet biological (3601.) and chemical (401)) volu-

. metric analytical requirements. . Chemical characterization

was performed in accordance with specific analytical pro-
cedures for metals (APHA, 1989), PAHs, PCBs, dioxins and
furans (US EPA, 1982). :

General bioassay procedure

Since the effluent samples studied were part of an on-go-
ing monitoring program to determine the degree of acute
lethality to rainbow trout fingerlings of pulp and paper mill
effluents from _the province of Québec, both' acutely lethal
and sublethal (MT and MFO measurements) effects were
determined concurrently. Acute lethality -testing was per-
formed with the standardized 96h static LC;, bioassay
procedure recommended by Environment Canada (1990a)
with fingerling (5.5+0.3cm; 2.3 +04 g) rainbow trout
(Oncorhynchus mykiss). Bioassays were undertaken at 15°C
in experimental vessels each of which contained 10 fish and
601. of a logarithmic series of effluent.concentrations (100,
65, 56,42, 24, 18, 13.5, 10, 7.5, 5.6, . . . 0% v/v). Preliminary
24 h exposure tests (i.e. 4 trout placed in each of 51. rigid
polyethylene bcake'rscontmmng‘tl of 100, 50, 10, 1 and 0%
v/v -effluent) were conducted ‘prior to execution of the
standard 96 h bioassays. As trout mortality predominantly

oocurs within the first 24h during 96h acute lethality ‘

bioassays with industrial efluents (Blais¢ and Costan, 1987),
preliminary testing is useful to delineate the appropriate
range of concentrations at which the definitive 96h LCj,
should -be carried out. It also ensured selection of a mini-
mum of 3 sublethal concentrations for each effluent from
which surviving fish, after the 96h exposure, could be
recovered for subsequent MT and MFO measurements

"(Table 1). After three sublethal ‘effluent concentrations had
* been selected based on results o_f each 24 h preliminary test,

|
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Hepatic activity in effluent-exposed trout

four replicates of each of these sublethal effluent concen-
trations (and four control replicates) were incorporated into
the 96 h bioassay.

Chemicals

Chemicals for protein analysis (serum bovine albumin
and Coomassic brilliant blue G-250) were purchased
from Sigma Chemical Company. For MT analysis,
glycine, rabbit MT and hemoglobin (Hb) were purchased
from Sigma Chemical Company, and silver nitrate
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was purchased from Fisher Scientific. For MFO determi-
nations, potassium phosphate (KH,PO,), reduced nicoti-
namide adenine dinucleotide phosphate (NADPH),
7-ethoxy-3H-phenoxazin-3-one ethyl ether (ethoxyre-
sorufin) and 7-hydroxy-3H-phenoxazin-3-one (resorufin),
phenazine ethanesulfonate, ascorbate, Triton N-101,
sodium cholate, ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA),
sucrose, potassium chloride (KCI), dithiothreitol (DTT),
tris(hydroxymethyl)aminomethane (Tris) and glycerol were
purchased from Sigma Chemical Company.

Table 1. Toxicological characteristics associated with the pulp and paper mill effuents studied

Mill

Sublethal exposure concentrations (% v/v)

Effluent - . 96h LC; - used for MT and MFO measurements§ and = Lethal (L) to sublethal (S)} ratios
No. processt  Treatment} (% vV induction factors over controls (L/S)tt observed with the efluents’
1 . .TMP 1 42-56 - 0.56 1.0 1/8 L/S (MT) L/S (MFO)
MT' 1.1 1.4* 2.3+ 49 —&
MFO 0.4 0.1+ 0.3*
2 TMP i 5.6-1.5 0.56 1.0 1.8
‘MT 10 - 1.3¢ 1.3+ 6.6 11.8
. MFO = 13* 1.1 1.1 :
3 GWMP 1 63 ., 0.56 - 10 18 .
MT . LT T U 1 S | O I 63
v _MFO 14 28* 1.8 s o
4 T™MP 1 84 0.56 1.0 - 1.8
MT- -1l L1 L5 47 150
) ) . MFO. . 22* 1.8* 26% .
5 ° TMP, TCP 1 90 ' T 0.56 1.0 1.8 .
. MT. .17 20¢ 1.8* 90 50
©  MFO 17 1.6 5.2¢
6 - TMP, SCP 1 10-18 R 0.56 1.0 1.8
' MT L6 1.5% 14 250 25.0
MFO 1.7¢ 1.5* .- 14
7 KP 1 18-24 5.6 10 18
MT 1.5% 2.0* 24 38 38
MFO 29+ 22% 2.1*
8 TMP, TCP 1 2442 0.56 1.0 18
MT 1.0 13* - 14 33.0 59.0
* MFO 45° 11 2.611
9 KP 1 2442 : 5.6 10 . 18
MT 1.7+ 1.6* 1.8* 59 33.0
: MFO 201t 20* 0.8
10 T™P 2 2 56 - 10 18
MT 1.8% 2.5% 2.3+ 75 <23
: MFO 1.0 14 0.9
11 SCP, GWMP ? 42-56 ) 5.6 10 13.5
MT - 1.8* 1.8% 2.0* 8.8 8.8
. . MFO 9.4* 5311 5.4t
12 KP 2 65-100 5.6 1.0 - 18
‘MT 13 12 AL 46 <46
MFO 1.6 214t

1.7

‘Slgmﬁcant difference over controls at P <0.05.

{GWMP (groundwood mechanical pulping), KP (Kraﬁ pulpmg), SCP (sulphite chcmlcal pulping), TCP (thermochemical pulpmg), TMP

(thermomechanical pulping). -
11 (primary treatment), 2 (primary and secondary treatment).

§When insufficient numbers of effluent concentration data points displaying bc!ween 0 and 100% mortality effects were obtained, an LC,.,
range value was reported (¢.g. 96h LCy = I8—24‘/. v/v for eﬂluent 7). Specific 96 h LCy, values reported were detcﬂmned by Probit

analysis (Litchficld and Wilcoxon, 1949).

YMT (metallothionein), MFO (mixed funtion ondase: specifically, EROD activity is considered here). .
I Lowest obscrvable effect concentration (LOEC), exhibiting a significant induction of MT.or MFO (EROD m:u\nty) over control valua

ttIn reporting the lethal to sublethal (L/S) ratio valucs, a median LCq

value was first determined from those effluents presenting 2 96 h

LC;, range value (e.g. Table 1: effluent 1 median LCyy = (4.2 + 5.6)/2 =4.9). The respective L/S ratios for MT and MFO were then
calculated with LOECs (e.g. L/S ratio of effluent 1 for MT = 4.9% v/v/1% v/v=4.9).
$1Although induction factor appears elevated, Dunnett’s 1-test did not show significancy, owing to replicate variability.

§Not calculable because of toxicity effects on EROD activity.
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Fish liver preparation

After the bioassay had run its course, fish destined for
MT and MFO measurements were anesthetized in groups
of 10 with 25 mg/l of tricaine methanesulfonate (MS 222,
Sandoz) for 50 4 10s at 15°C. This level of anesthetic
treatment (as well as 125 mg/l tricaine) was tested for MT
or MFO induction. After decapitation, dissected livers from
10 fingerlings present in each replicate effluent concen-
tration were then individually rinsed in ice-cold 10 mM
Tris-HCl buffer, containing 154mM KCl and 1 mM
EDTA, blotted dry and pooled in a centrifuge tube with
3ml of a 20mM Tris-acetate buffer containing 250 mM
sucrose and 2 mM DTT. Pooling the small (pin point) livers
was necessary to. ensure sufficient biological material for
running biochemical analyses. Livers were homogenized
with a Teflon p&stle tissue grinder at 4°C, and centrifuged
(10,000 g, 20 min, 4°C); the S, supernatant fraction was
collected and stored at —80°C for analysis the next
day. Aliquots of the S,, fraction (25ul) were kept. for
protein analysis using serum bovine albumin as standard
(Bradford, 1976).

Metallothionein analysis

Levels of hepatic MT in the S,, fraction were determined
by the silver saturation assay of Scheuhammer and Cherian
(1986) as modified by Gagné et al. (l990) A 200 ul volume
of the S,, fraction was heat denatured-in a boiling water
bath for 3 miin, after which coagulated proteins were re-
moved by centrifugation (10,000g, 2min). A 50 ul sub-
sample of the heat denatured supernmatant was then
saturated with 100 ul of 20 mg/l Ag* in a pH 8.5 500 mM
glycine buffer and incubated .for 5min at room tempera-
ture. Afterwards, sample volume was adjusted to 1.I ml
with glycine buffer. Removal of excess Ag* loosely (or not)
bound to MT and precipitation of other proteins were
achieved by adding 100 ul of a 2% Hb solution (w/v in
water) to the sample and incubating for 5 min, followed by

heating in a boiling water bath for 2.5 min, cooling on ice

and centrifuging (10 000 ¢, 2 min). The Hb addition, heat
denaturation and centrifugation steps were repeated once
more. The total Ag in the supernatant was quantified using
a graphite furnace atomic absorption spectrophotometer
equipped with a Zeeman effect background corrector
(Varian AA-300/400). The levels of MT were determined
assuming that 17mol of Ag* bind to 1mol of MT
(Scheuhammer and Cherian, 1986), as is the case for

mammalian MT. Results are expressed in units of mam-.

malian MT equivalents, where | unit of mammalian MT
corresponds to 1 pmol of MT/mg protein in the S, fraction.
The exactness of this ratio was confirmed with standard
additions of rabbit MTF (0.5-3 ug) in the SIo fraction in
triplicate.

Mixed function oxidase analysis

EROD activity was measured by a direct enzymatic assay
(Prough et al., 1978). The assay buffer contained 10 uM
dicoumarol to prevent further metabolism of the fluorescent
product (i.e. resorufin) to a non-fluorescent molecule (Nims
et al.,, 1984). EROD activity was expressed as pmol of
resorufin formed/min/mg protein (total) in the S,, fraction.
In addition to total protein, levels of cytochrome P-450
protein in the S,, fraction were measured according to the
sodium dithionite difference spectrum principle in the pres-
ence of ascorbate and phenazine ethanesulfonate,” which
corrects for hemoglobin and methemoglobin spectral inter-
ferences (Johannessen and De Pierre, 1978). In order to
reduce turbidity owing to microsomes and other membra-
nous vesicules, 300 ul of the S, fraction were mixed with
700 4l of a pH 7.4 100mM potassium phosphate buffer
containing 0.4% sodium cholate, 0.2% Triton N-10I,
I mM EDTA and 20% glycerol.

. Fish  anesthesia with
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Data analysis

Four pooled biochemical values (S, fraction protein,
MT, cytochrome P-450 content and EROD activity) from
each of the control and three sublethal effluent concen-
trations were tested by analysis of variance and significant
differences between controls and treatments were deter-
mined by Dunnett’s ¢-test (P < 0.05).

RESULTS AND DISCUSSION

tricaine  methanesulfonate
MS 222)

MS 222 as an anesthetic for fish subjected to mixed
function oxidase analysis has been reported to pro-
duce interferences, resulting in significant depression
of subsequent in vitro activities of cytochrome P-450
(Chevion et al., 1977; Fabacher, 1982) and of EROD
(Fabacher, 1982). To ensure no effects of this anes-
thetic on the biochemical data generated in this study,
an experiment was conducted with both anesthetized
and unanesthetized (blow on head followed by de-
capitation) fish. _

As shown in Fig. 1, anesthesia with a 25 mg/l
solution of tricaine for 50 + 10's (the exposure con-
centration and time adhered to throughout this
study) had no significant effects on either MT, cyto-
chrome P-450 or EROD in relation to unanesthetized
control fish. Neither were any effects noted for these
parameters with a 125 mg/l tricaine solution applied

to fish with the same exposure time. The latter

concentration is slightly higher than that employed
by Fabacher (1982) who had demonstrated effects on

the MFO system of immature brook trout with B

112.5 mg/] tricaine following a 5 min exposure. On
the basis of Fig. 1 results, however, there is no
evidence to suggest that thé anesthetic procedure
applied in this investigation may have interfered with
the hepatic parameters measured.

Toxicological effects of the pulp and paper effluents
studied

All effluents tested (Table 1) invariably displayed
(sub)lethal effects, regardless of mill characteristics
(process and treatment). Effluents subjected to pri-
mary and secondary treatment (effluents 10-12) were
less toxic than those receiving primary treatment only
(cfHluents 1-9), corroborating earlier findings on the
benefits of secondary treatment (Blaise et al., 1987). ;

Significant induction of both MT and MFO oc-
curred in one or more of the three sublethal concen-
trations tested in nine effluents, barring effiuent 1,
where MFO levels were significantly depressed, and
effluents 10 and 12, where no significant MFO induc-
tion was observed. MT and MFO induction generally
occurred at higher concentrations for secondary-
treated effluents than for primary-treated effluents, in
part through the selection of sublethal effluent ex-
posure concentrations based on results of preliminary
24 h LCy, tests. Although our experimentation at this

‘time was not designed to specify sublethal (MT and

MFO) effluent ‘threshold effects concentrations,
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biochemical responses would nevertheless be ex-
pected to occur at increasingly lower effluent concen-
trations as acute lethality intensifies (Blaisc er al.,
1986).
Interestingly, lethal to sublethal (L/S) ratios, as
" explained and shown in Table 1, indicate that LOECs
(lowest observable effect concentrations) correspond-
ing to significant MT and MFO inductions were
observed at effluent concentrations which were 3.8-33
and 3.3-59 times lower than the LC,, values, respect-
ively. Highest L/S ratios came from effluents 6 (L/S

for MT and MFO = 25) and 8 (L/S for MT and

MFO = 33 and 59, respectively). In complex effluents
such as these, chemicals responsible for observed
lethal effects may (or may not) be the same as those
producing sublethal (i.e. MT/MFO inductions)
effects. While L/S ratios are clearly an area for further
study (e.g. to examine whether relationships can exist
between lethality and sublethality in effluents shown
to induce MTs and MFOs), short-term goals in our
laboratory will focus on refining this combined
(sub)lethal bioassay to obtain NOECs (no observable
effect conoentratlons) for MT/MFO activity in pulp

and paper as well as in. other groups of industrial

effluents. Table 1-data already indicate NOECs for
certain effluents, although their determination was
not sought spec:ﬁcally in thlS initial study. Evidently,
there would be value in reportmg precise MT/MFO
NOECs for effluents, as those exhibiting low NOEC
(high toxicity) values would certainly be targeted -as
. priority wastewaters: for further detailed investi-
. gations.-

MTMFO induction activity after exposure to effluents

Following a 96 h sublethal exposure, statistically
- significant induction ranging from 1.3 (efluents 2 and
8) to 2.5 (effluent 10) for MT and from 1.3 (effluent
2) to 9.4 (effluent 11) for MFOs (EROD), respect-
ively, were measured over controls (Table 1). These
_responses may be considered marginal in comparison
 to those expected for fish exposed for lengthy periods

to similar effluents (Lindstrém-Seppa and Oikari, -

1989). As they are statistically significant, induction
“indicates the presence of bioavailable MT/MFO in-
ducers which are rapidly absorbed either via the
water column or through the ingestion of suspended
particles from the effluents. _

Our results for MFOs parallel those observed in
other fish exposures to pulp and paper effluents.
EROD activities were increased 3-5 times over con-
trols in fourhorn sculpin (Myoxocephalus quadricor-
nis) exposed to bleached pine/birch pulp effluent for
5-9 months (Andersson et al., 1987). With immature
rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) exposed for 7
weeks to two concentrations (0.05 and 0.25 % v/v) of

~ each of six different bleached kraft mill efluents
- (BKME), Lehtinen et al. (1990) reported up to 6-fold
increases in liver EROD activity. Again, with BKME
concentrations (10, 20 and 40% v/v) and times of
exposure (1, 3, 7 and 14 days) more closely matching
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our own, Mather-Mihaich and Di Giulio (1991)
observed 3-10-fold increases in EROD activities with
channel catfish (Ictalarus punctatus). Their data more
precisely reveal significant EROD inductions of 3-5
times and 3-8 times over controls after just 1 and 3
days of exposure, respectively. Finally, hepatic AHH
(aryl hydrocarbon hydroxylase), another key mono-
oxygenase expressed as a result of P-450 IA1 induc-
tion, revealed 10-fold and 5-fold activity increases in
feral white suckers (Catostomus commersoni) caught
immediately and 95km downstream, respectively,

from a BKME effluent relative to fish caught 10 km

upstream (Hodson er al., 1992).

We are not aware of MT induction having been
reported for fish exposed-directly to industrial efflu-
ents in -laboratory studies. However; hepatic MT
concentrations in wild rainbow trout and in rainbow
trout held in.a series of lakes contaminated by a
mixture of zinc, copper and-cadmium (Zn:Cu:Cd,
400:20:1) were increased to levels corresponding to

maxxmum induction factors of close to 4, as calcu- -

lated from the data reported by Roch et al. (1986).

Maximum induction from laboratory data reported -

by the same authors closely matched those of the field
observations, after juvenile rainbow trout had been
continuously exposed to identical metal mixtures for
4 weeks. In another study, MT induction ranged from
1 to 1.6-fold, after.brook trout had been exposed to
waterborne - cadmium (0-19.1 pgfly for 30 days
(Hamilton ez al.,"1987). Overall, the MT induction
factors (1-4) determined from these studies are not
much different than those (1-2.5) we report.
In' this initial study of a combined (sub)lethal
bloassay where measurement of MT/MFO levels are
“piggy-backed” onto a standardized acute lethality
procedure, no attempt was made to run time—course
experiments with the effluents to see whether more

elevated. induction factors could be obtained with

prolonged exposures. With complex- liquid wastes,
optimal time-course inductions for MT and MFOs
would likely vary according to the specific chemical
composition of each effluent. An extended exposure
might enhance MFO levels where low concentrations
of one or more inducers are present, for example,
while decreasing these same levels in another effluent
where prolonged exposure would degrade cyto-
chrome P-450 because of the action of other toxic
chemicals. Time-course MT/MFO induction is
clearly an area requiring major investigation to opti-

mize the detection of the presencefeffects of xeno--

biotics impacting on hepatic metabohsm “in
effluent-exposed fish.

Chemical characteristics of the pulp and paper effluents
studied

Basic chemical cbaractensucs determined for the
pulp and paper effluent samples used in the
(sub)lethal bioassay proceduré are detailed in
Table 2. Summarized here are those classes of
(inJorganic chemicals detected in the effluents for
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Table 2. Chemical characteristics associated with the pulp and paper mill effluents studled classcs of toxic xenoblotm potentially linked to MT and MFO inductions

Metalst Total PAHs}
(g weh . : :
S - Dioxins Furans PCBs
Effluent Cuy Cdy ZnY = HgY No. - Conc. . (sl (pg/D . (ugh)
1 40 <30 . 300 5 1 1.39 : . NA$ NA NA
) (1|Naphthalene only species assayed) ' )
2 <30 <30 350 '<0.2 6.64 NA NA Not found (<0.1)
(1|Naphthalene, 0.70; .
; . 1|Benzo-a-pyrene. 0.13) .
3 <30 <30 160 <0.2 2.29 NA NA Not found (<0.1)
(1|Naphthalene, 1 3) g
4 <30 <30 220 <0.2 0.64 o NA - NA Not found (<0.1)
‘ : (1|Naphthalene only species assayed) ) L :
5 <30 <30 139 <0.2 0.39 . . NA NA Not found (<0.1)
(1]Naphthalene. 0.13) R
6 <30 <30 220 <0.2 0.6y NA L NA Not found (<0.1)
: . (1|Naphthalene. 0. 5) o T ‘ .
7 <30 <30 <100 <0.2 0.39 760 (O, CDD) 41 23,78 TCDF)Y  <0.5 Aroclor 1254
) (1|Naphthalcne, 0.2) ' <0.5 Aroclor 1242
. . <0.02 Aroclor 1260
8 <30 <30 120 <0.2 2 0.6y . - NA ‘NA 0.2 Aroclor 1242
' (1|Naphthalene, 0.5) s ) Co
9 <30 <30 9) - <0.2 04y NA NA Not found (<0.1)
: (ﬂNaphthalcne. 0. 3) : '
10 <30 <30 © 200 <0.2 0.59 S NA . NA Not found (<0.1)
(1| Naphthalene, 0. 4) :
11 <30 <30 190 <0.2 NA NA <0.2 Aroclor (1242, 1248,
(1|Naphthalcnc, 69) . ’ 1254, 1260)
12 <30 <30 60 <02 0.49 390. (O, CDD) <10 Not found (<0.1)

(1| Naphthalene, 0.3)

tReported concentrations refer to total metal concentrations for which cation content is unknown.
$Number of PAH species reported refer to the number analysed in each effluent. -

§NA = not assayed.

9Indicates known inducers for MTs and MFOs found in effluents: Cu, Zn, Hg (Dunns et al., 1987); Cd (Hamer, 1986); naphthalene,

23,78 TCDF (Smolowitz et al., 1991); PCBs (Elcombe and Lech, 1987)

benzo-a-pyrene (Fingerman et al., 1983);
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which MT and MFO induction has been docu-
mented. Divalent cations of metals including Cu, Cd,
Zn and Hg are known to induce MTs (Roch ef al.,
1982; Bremner and Mehra, 1983; Cherian and Nord-
berg, 1983; Dunns et al., 1987) and some PAHs
(Fingerman er al., 1983), as well as some chlorinated
~ dibenzo dioxins/furans and polychlorinated biphenyls
(Hansen and Addison, 1990) can induce MFOs.
Limited chemical analysis of these effluents cannot
suggest that identified metals and compounds are
solely responsible for the significant MT/MFO induc-
tions previously discussed. Clearly, such a conclusion
would have to be backed by proof that measured
levels of chemicals are sufficient to induce MTs and

MFOs in a 96 h time-frame, or by the detection of

sufficient residues in fish tissue. Such investigations
would also shed light on the biological relevance of
MT/MFO inductions, which remains largely an
unanswered question. The chemical data are rather
illustrated to demonstrate that there are indeed
(classes of) compounds present in the effluents poten-
tially capable of eliciting MT/MFO inductions. Other
unidentified chemicals may have played an induction
role as well, since many components have yet to be
identified in pulp and paper mill processes (An-
dersson et al., 1987; Mather-Mihaich and Di Giulio,
1991). Significant elevations of MTs and MFOs
(Table 1) represent an integrated response to a num-
ber of (in)organic pollutants and constitute direct
evidence that biologically-active xenobiotics did in
fact enter the fish. Given the potential range of
chemicals in such complex effluents, the ‘biological
response (induction) may be, in fact, more useful than
chemical analysis in detecting significant “toxic™ mix-
tures of chemicals.

Observed patterns of M T/MFO responses wtth the
effluents studied

Hepatic MT levels in trout exposed to the pulp and
paper effluents suggest that divalent cations of metals
such as Cu, Cd, Zn and Hg were biologically avail-
able, since these are the species which induce MT
(Hamer, 1986; Dunns et ‘al, 1987). With the 12

effluent samples investigated, induction of MTs indi- -

cated increased levels of protein, with or without an
apparent linear dose-response (Table 1). However,
only effluent 3 showed a significant increase in MT
levels at the lowest sublethal concentration followed
by depression of MT levels at the two highest concen-
trations of exposure (Table 1). These two types of
response patterns are illustrated in Fig. 2 based on
data obtained with effluents 1 and 3.

It is evident that exposing fish to effluents which are
complex mixtures of (in)organic chemicals could pro-
duce interfering effects (antagonism, synergism) on
the subsequent measurement of biochemical par-
ameters. Under this assumption, it is plausible that
some organic chemicals could have produced deacti-
vating effects on MT induction as fish were exposed
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to higher (and therefore more toxic) concentrations in
the case of effluent 3 (Fig. 2). -

Figure 3 reflects the types of response patterns
observed for trout MFO levels based on induction
factors reported in Table 1. Responses ranged from
extremes of significant depression of MFO levels over
controls (effluent 1) to no significant induction of
MFO levels (effluent 10), with intermediate responses
of significant induction with exposure to increasing
effluent concentration (effluent 5) and significant in-
duction at lower sublethal concentrations of exposure
followed by a drop in induced levels at higher sub-
lethal concentrations of exposure (effluent.6). These
observations tend to show that the MFO response
system is perhaps more sensitive to interference re-
sulting from exposure to complex wastewaters than is
the MT response system, as inhibitory effects are
suggested in effluents 1, 3, 6, 7, 8,9 and 11 (Table 1).

The- activity of EROD, our measure of MFOs,
reflects the amount of the P-450IA1 isoform (also
known as cytochrome P-448 or as LM4b by Miranda
et al., 1990) of the cytochrome P-450 family. This is
the principal form induced by PAHs, PCBs, dioxins
and furans (Vodicnik et al., 1981;- Melangon et al.,
1989; Hansen and Addison, 1990) and it has a high
specificity for the substrate 7-ethoxyresorufin. There-
fore, EROD activity displays the induction of thls
specific - cytochrome P-450 isoform (Buhler and
Williams, 1988) and is the one apparently subjected
to interferences by chemical components in some of
the effluents. Similar  interferences on- total cyto-
chrome P-450 levels (i.e. significant depression with

_increasing effluént concentration) were also observed

in our study with effluents 3, 8 and 10 (data not
shown) which further suggest that chemical com-
ponents of these liquid wastes might interfere with
other biotransformation enzymes.

Difficulties linked to predicting the biochemical
outcome of exposure of fish to complex effluents have
been documented to some extent. A field study,
measuring MFO and cytochrome P-450 levels in -
brown bullheads (letalurus nebulosus) inhabiting
areas contaminated by (non)inducer organics and
trace metals stemming from complex waste dis-
charges, found depressed hepatic microsomal P-450
concentrations and similar EROD activities when
compared to those from an unpolluted site. Metals
may possibly have played a role in reducing the
synthesis of (or in destroying) cytochrome P-450
while nevertheless allowing other xenobiotic inducers
to stimulate EROD to some extent (Gallagher and Di
Giulio, 1989). While there is a- virtual absence of
information dealing with metal effects on fish hepatic
cytochrome P-450, Maines and Kappas (1976) and
Eaton et al. (1980) have shown that several (Cd, Zn,
Cu, Co, Hg) can reduce total levels of cytochrome
P-450 in rat livers. One recent study has demon-
strated that plaice (Pleuronectes platessa) exposed
simultaneously to cadmium and 3-methylcholan-
threne (3-MC) decreased P-450 and EROD activities,
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Hepatic activity in effluent-exposed trout
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while exposure to 3-MC alone increased their activi-
ties (George and Young, 1986). Analogously, metal
interferences may perhaps have contributed in de-
pressing EROD. activity, as observed with some of
our effluents.

Antagonistic interference of fish detoxification sys-
tems purportedly due to industrial effluents was
reported by Ahokas et al. (1976), where MFO activity
was reduced in pike (Esox lucius) taken from a lake
polluted by chemical and pulp and paper plants.
Rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) exposed for 7
weeks to BKME effluent had depressed EROD ac-
tivity compared to controls (Lehtinen et al., ',1 990);
unusually high concentrations of resin acids in this
effluent may have inhibited EROD in these fish.
These same authors rightfully conclude that complex
patterns of effects can occur when fish biotransform-
ation enzymes are exposed to such effluents and that
measured biochemical responses may well depend on
the relative prevalence of MFO-stimulating and
MFO-inhibiting substances at play. Results of the
present study suggest that different categories of

- chemicals may be clashing in their combined effects

on MT/MFO induction by the effluents studied and

that future research efforts might consider (in)organic
contaminant interactions. Clearly, our selection of
only three sublethal concentrations to measure MT
. levels and MFO activity, based on acute lethality of

‘the effluents, may have influenced the observed re-
sponse patterns. Had MFO activity been measured at
sublethal concentrations lower than those reported
for effiuent 1, for example, a normal dose-response
pattern may have been recorded instead of signifi-
cantly reduced activity (Table 1). Nevertheless, the
above discussion illustrates some of the inherent
difficulties linked to performing sublethal biochemi-
cal testing with complex effluents and supports the
notion that future studies should attempt to report
threshold effects concentrations, where the relative
impact of various contaminants on MT or MFO
' measurements -should, at least, be minimized.

CONCLUSIONS

Since MT and MFO systems are induced by
specific classes of hazardous (in)organic pollutants
(Varanasi ez al., 1981; Roch er al., 1982; Neff, 1985;
Hansen and Addison, 1990), whose introduction into
aquatic systems is undesirable, eventual application

~of a sublethal bioassay measuring these two bio-
chemical endpoints would seem to have value to
screen, control and possibly even regulate the pres-
ence of particular xenobiotics in efluents. The present
work has shown that fingerling rainbow trout can be
employed in a cost-effective manner to monitor the
presence of potentially hazardous classes of chemicals
in pulp and paper effluents, by measuring hepatic MT
and MFO induction levels following regulatory (96 h)
acute lethality tests. Exposure to sublethal concen-
trations of 12 effluents, representative of varied mill
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processes/treatments, elicited significant MT (all
effluents) and MFO (9 effluents) induction. In this
initial study, the limited use of three sublethal concen-
trations for biochemical measurements did not allow
any conclusions to be drawn concerning mill pro-
cess/treatment type and MT/MFO inductions. Fu-
ture investigations capable of determining precise
MT/MFO NOECs may be helpful in this regard.
With such complex effluents, however, interferences
owing to the simultaneous presence of inorganic and
organic substances can affect the expression of
specific biochemical induction responses. In this re-
~spect, further long-term research into contaminant
interactions is required to unravel the significance of
xenobiotic-mediated cause-effect associations that
can either induce or depress specific isoforms of MTs
and MFO:s. In our laboratory, future work will focus
on refining the combined (sub)lethal bioassay ‘pro-
cedure described herein to measure precise MT and
MFO NOEC:s for pulp and paper as well as for other
types of industrial effluents. These additional investi-
gations should help to determine whether this bioan-
alytical approach can be sufficiently validated to be
useful for undertaking routine toxicological charac-
terization of industrial effluents, the application of
which could also prove beneficial for the regulatory
community. :
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Abstract

The development of. a short term flow cytometric assay
procedure measuring cellular mixed function oxidase (MFO) activity
and cell viability in primary cultures of rainbow trout.
(Oncorhynchus mykiss) :hepatOCytes was undertaken. Various
experiments,were performeddto optimize the test procedure and to
study factors potentially able to influence endpoint measurements.
Among these, MFO activity enzyme reaction rate assays conducted
with live hepatocytes (50 X 10* cells mL™) incubated at 22°C in the.
presence of 5(6) methoxycarbonyl fluorescein methyl ether methyl
ester (MCF) substrate enabled optimal enZyme—substrate reaction
conditions to be fixed at 30 UM MCF for a 20 min period.
Experiments conducted with hepatocytes subjected to cell volume
changes by verying their buffer'medium osmolarities showed that the
intensity of flow cytometry-analyzed propidium iodide (PI) dye
fluorescence, our chosen indicator of cell‘ viability, was
influenced by volume change, but that MFO-related fluorescence was
unaffected. Other experiments indicated that simultaneous flow
cytometric analysis of cell viability and MFO activity is possible,
as long as interferences of MFO activity fluorescence emission on
cell viability-fluorescence emission can be.resolved. Exposure of
hepatocytes (48 h, 15°C) to known inducers (B—NF and BaP) of fish
cytochrome P-450 detoxification systems demonstrated significant
expression of MFO activity as measured with the flow cytometry
procedure developed Further validation of the endpoints measured

with this procedure is in progress and involves comparisons with



similar endpoints (96 h-LC50 and EROD activity) determined with

fingerling rainbow trout exposed to industrial wastewaters.

Key words: trout hepatocytes, flow cytometry, MFO activity,

viability, method development.



INTRODUCTION

An issue offconcern facing.today’s world is that dealing with
the plethora of =xenobiotics which enter aquatic systems, either
singularly or in mixtures, via (non)point pollution sources. As"
'major pfbducers of mixed cdntaminants, industrial effluents, for
example, are notoriously recdgnized for the (sub)lethal effects
they can exert on (micro)drgénisms‘exp0sed in laboratory-based
bioaésays andron receiving water biota (Bergman.et al., 1986;

Blaise et al., 1988; Garric et al., 1993; OECD, 1987).

While multitrophic. testing is clearly needed for proper
assessment of anthropogenically—derived .ecqtoxic effects, fish
‘bioassays continue to act as important environmental sentinels
(Heat, 1987; Sprague, 1990). Whether for undertaking monitoring,
cdmpliance or'regulation, Canada, for one, still relies heavily on
trout lethality assays ‘to appraise flagrant efflueht» toxicity
potential (Environment Canada, 1990). The United States, as well as
other’countries, also carry ouf extensive sublethal testihg with
fish (Dave et., 1987; US EPA, 1989; van de Guchte et al., 1989).

In our laboratory;vwe have recently'developed a combined

(sub) lethal bioassay procedure that allows measufement of lethality
ahd hepatic,mixed function oxidase (MFO) activity in rainbow trQut
aCuteiy exposed to'industrial effluents (Gagné and Blaise, 1993).
Measurement of a lethal endpoint in fish 'certainly needs no

justification, and neither does measuring a relevant sublethal end-



point involving the cytochrome P-450-dependent MFO enzymatic
syétem. Indeed, cytochrome P-450 IAl, a specific cytochrome P-450
isozyme in fish livers, catalyzes 7-ethoxyresorufin O-deethylase
(EROD) which responds specifically to planar organicicompounds
including polycyclic aromatic hydrocarbons, polychlorinated
biphenyls, chlorinated dibenzo dioxins and furans (Hansen ahd
~Addison, 1990). Measuring induced hepatic cytochrome P—450 levels
and EROD activity in fish can thus signal'exposure to.certain‘

Cclasses of hazardous molecules.

While this ‘concomitant (sub)lethal bioassay procedure is
undoubtedly useful to evaluate liduid’wastes (Gagné and,Blaisé;
1993), it has .not dulled our interest to search for a more
practical alteinative test, which could augment analytical output
and yet rreduce cost, time, sample volume as well as -énimél
sacrifice. In this respect, cell systems (in vitro bioassays) afe'
becoming increasingly popﬁlar for toxicity evaluétions of chemicalé
(Babich and Borenfreund, 1987;_Fentem.énd Balls, 1993), and appear
“to péésess many of the desirable'characteristics‘éttributedito
small-scale tests (Baksi and Frazier, 1990; Blaise, 1991)._Severai
fish cell line models (e.g. RTG-2 gonadal fibroblast cells ahd RTH-
149 hepatoma ceils in rainbow trout; BF-2 bluefisﬁ fin celis; BB
brown bullhead catfish and GFS goldfish scale cells) have already
_been employed for toxicological investigations of xenobiotiés
(Babich and Borenfreund, 1990; Saito et al., 1991). Using such cell
lines is certainly cost—efficiént and insures a continuous supply

of testing material. Some tissue-specific characteristics, however,



can be attenuated or lost with cell cultures grown over long
periods of time. This may raise questions, therefore, as to whether
their responses to toxicants actually mimicithose of differentiated
cells found in whole ofganisms. In contrast,,primary»hepatocytes
more closely match the characteristics of the in vivo hepatic
tissue, are key players in metabolic transformation of chemicals,
and ‘are often the target of chemical insults (Baksi and Frazier,
1990); For these-reésons, we have selected rainbOW-trout primary
hcpatocytes as the tissue cf choicc in our quest fof.devéloping a
practicél cell-based test capable of assessing mortaiity and MFO
activity after exposure to chemical solutionS»andvmiscellaneOus

liquid matrices.

Because of the 'unique fluorescence _and light scattering
-prOperties offered by flow cytometry to measure single‘ cell
(sub)lethal‘endeoints (Shapiro, 1988), we have employed this
instrumental téchnology in the work described herein. Our research
objectives sought thcréfore to a) devélop an eféicient and relevant
short»tcrm assay to measurc Viabiiity and MFO activity in rainbow
trout primary hepatocytes with the help of flow cytometry aftér
their exposure to toxicants present in ligquid samples, and b) to
compare results generated with this cellular model to those
obtained for similar (sub) lethal parameters'with fingerling rainbow
trout (Gagné and Blaise, 1993) after exposure to a representative
cross—section of complex industrial effluents. In the event that
the cellular model should indicate good correlation with the whole

organism assay, the former could then be recommended as an



appropriate adjunct or alternatiVe to the latter. In this paper, we
report on the first objective dealing with the methodological
development of the primary hepatocyte test to measure cell

viability and MFO activity with flow cytometry.

Materials and Methods

~ Phosphate buffered saline (PBS), calcium chloride, B-
naphthoflavone (B—NF);'benzo—[a]prrene (Bap) , bovine serum_albumin_
(BSA), Collagénase type 1V, foetél bovine serum (FBS), tricaine
methane 'sulfonate,_ reduced 'nicotinamide adenine dinucleotide
phosphate (NADPH), gentamYcin_ sulfate, - trypan blue,
éthylenediaminetétraacetic acid (EDTA), ethylene-glycol-bis—amino
ethyl\ether‘N,N’—tetré acétic acid (EGTA), minimum essential medium
(MEM) , dimethyl'sulfokide (DMSO) , tris(hydroxymethyl)aminomethane
(Tris) and 7—ethoxy—3H—phenoxazin—3—one (resorufin) were purchased
ffpm'sigma.Chemical Company. Chemicals obtained from Molecular
Prbbes, Inc. inclﬁded 7-ethoxy—-3H-phenoxazin—-3-one ethyl ether (7-
eth0xyresofufin), 5(6)méthoxycarbonylfluorescein methyl ether

methyl ester (MCF) and prbpidium iodide (PI).
Hapatocyte preparation

Primary cultures of yearling rainbow trout (10-15 cm; 40-60 g)



were prepared according to the double perfusion method of Klauning
et al. (1985) with some modifications. The portal veih was first
perfused with a pH 7.5 PBS medium (without calcium and magnesium)
containing 1 mM EGTA. The liver mas then perfused with 25 mL of
cblLagenase_(ZS Lg.mL™ in PBS medium with 1 mM CaCl,), removed from
the abdominal cavity, cut into small slices and miked in a 50 mL
collagenase solution fdr'15 min at room temperature Liver cells
were freed from tissue with a cell dissociation sieve kit (Sigma)
and washed 5 times by successive centrifugation (300 g, 2 min) and
resuspension in sterile PBS containing 1 mM- glucose, 0.3 mM
pyruvate, 50 ug mL! gentamyCLn, 2.5 pg.mL™! amphotericin and 2 mgmL~
! BSa. Ceils_were.counted with a hemocytometer and their viability
was estimated by the trypan blue exclusion test (Klauning et al.,
1985). Based on n = 15 trout livers, eell yield was typically 2.3
(£ C.B)IX loercells.‘g‘1 body weight with a viability'of 93 + 2%.
Hepatocytes were finally resuspended in 4 mL of sterile MEM
Qqﬁtainiug 1% FBS, 25 ]J.'cj.'mL"1 gentamycin sulfate and’2i5 pg.mL™?
amphotericin VB. For :cell imoculation in toxicant exposure

experiments, hepatocytes frdm four trout were commonly pooled.
Hgposure to selected chemicals

Hepatocytes were distributed in 24-well microplates (Nalgene:
cell culture treated) at a density of 1 X 106,viable cells.mL™? of
MEM as described above. They were exposed to 400, 800, 1000 and
1600 ng.mL! of Cd*" from Cd(NO;),, 0.01, 0.05, 0.1 and 0.5% butanol,

0.1, 0.4, 1 and 10 pg.mL! B-NF and 50, 100, 200 and 300 ng.mL™! BaP.



The latter two compounds were dissolved in DMSO whose concentration
was fixed at 0.1% for both control and B-NF or BaP containing wells
. during exposure experiments. Exposure time was fixed at 48 h (15°C)

in a humidified atmosphere containing 5% CO,.

Jixed function oxidase (MFO) activity experiments

Flow cytometry analysis of MFO activity (deSctibed belbw) was
performed according to Miller (1983),7with the exceptisn that we
'USed'the methoxy analogus'bf»the substrate (MCF) instead of thé
ethoxycarboxyflubrescein ethylséther ethyl ester analogue (ECF) .-
Apparent cellular afflnlty constants (Ry and Viax) were determlned
by lncubatlng 50 X 104 hepatocytes with 1ncreas1ng amounts of MCF
substrate for 30 min at 22°C. Optlmal enzyme—substrate incubation
time was ascertained by exposing an equal number of hepatocytes to
30 WM of MCF for 5, 10, 15, 20, 25 and 30 min at 22°C.
| The intraceliular distribution of hepatocyte MFO activity was
also explOred’in_PBS cell homogenate, Sw supernatant (10000 g, 20
min,IZdC), as well as in the cytosol (supernatant) and microsomal
fraction (pellet) resulting from Smisupernatant centrifugation
(105000 g, 90 min, 2°C). Aliquots of the S,, fraction (25 UL) were
kept for protein analysis_using serum bovine albumin as standard
(Bradfdrd, 1976) . MFO activities (expressed as fluorescence units
per min per mg protein) were measured:after incubating respective
cell compartments (20 min; 22°C) with 30_ﬁM'MCF in the presence of -

0.5 mM NADPH with a spectrofluorometer (Hitachi model F-3010) .



Excitation wavelength was 488 nm (bandpass 5 nm) and emission was
measured at 520 nm (bandpass 10 nm) .
Cells exposed to selected chemicals (see above) were washed
once in PBS containing 1mM EDTA by centrifugation at 100 g for 2
min, resuspended in the same mediuﬁl at a density of 1 X 106
cells.mL‘l and kept on ice at 4°C for 15 min. A subsample (50 X 104
‘cells le) was then incubated (20 min, 22°C) in the presence of 30
gM'of MCF substrate contalnlng 1 mM glucose, 0.3 mM pyruvate and 1
mM EDTA. As earlier experiments had shown, this concentration of.
EDTA.had no significant effect on MFO activity. Afterwards, the

cells were analyzed by flow cytometry.

ity measurements

Cellvviabillty was assayed by flow cytometrybusing the PI
exclusion test (Zucker et alﬁ, 1988). After hepatocytes had been
eXposed to selected chemicals, a subsample of washed cells (50 X
10 ). was incubated in the presence of 10 pg.mL™ of PI in PBS for 10
min-at room temperature Flow cytometry analysis then proceeded as
descrlbed below. In cases where simultaneous measurement of MFO
-activity ahd cell viability was attempted, the MCF substrate was
added with theiPI dye to cells in PBS containing 1 mM EDTA.
Incubationvtime_and temperature were then those prescribed for MFO

activity determinations.

osnidlarity effects on MFO activity

and'cell viability



In order to investigate the potential effects that cell volume
changes might have on MFO activity'and cell viability, measurement
of these two parameters was performed under different osmolarities.
Trout hepatocytes were incUbated with 30 uM of MCF or PI (10 Hg.mL~
') for 20 min in PBS mediavhavihg 6smolari£ies of 100, 200, 300,
400 and 500 mOsmol. Osmolarity was adjusted with sterile 1M NaCl

(pH 7.3).
Flow cytometry analyses

Hepatocyte ‘MFO aétivityand’viability were measured with the
help of a Becton Dickinéon;FACScaﬁ flow éytbmetef. This instrument
is equipped with an analyticaibeOW cell (436 X 180 pn) and a 15 mw
argon (blue) laser»emitting'at 488 nm. Volume flow rate waévkept
constant at circa 60'uL.miﬁ* duripg data acquisition. For each
meaéurement, data from 5000 gated cells were recorded, stored and
eventually analyzed withfLysis II software. Fenestration (gating)
with forward scatter (FSC: an indirect measure of cell volume'and
refractive index)'and'side scatﬁer (SSC: anliﬁdirect ﬁkaéure of
internal structure) of laser light wés first employed to isolate
the hepatocyte population from smaller particles. For this purpose,
the FSC detector was set:at -1 exponential (log scale) and the SSC
detector was set at 175 V (log scale). '

In preparation for - MFO 'activity measufements, the flow
cytometer fl-1 detector (fluoreSCein emission detection at 500-550
nm) was set at 250 vaith channel number set at 1024 for maximum

resolution. Following their 20 min incubation with MCF substraté,



hepatocytes were aspirated into the cytometer and counted. Cell
data were then visualized in a histogram plot (cell numbers versus
f1-1 fluoreécein fluorescence emission). Control (unexposed) cells
were used for gating such that any shift in cells displaying
increaséd.green fluorescence resulting‘frth«ﬁ‘demethylation owing
to MFO induction could be measured.

For cell viability measurement, the fl-3 detector (DNA-PI
complex fluorescence emission detection at 620 nm) was set at 250
V with channel number set at 1024 for maximum resolution. Following
their 10 min incubation‘with PI dye, hepétocytes were asp}rated
into the_cyﬁometer»and coﬁhted. Cell data were then visualized in
a histogram piot (cell numbers versus fl1-3 red fluorescénce from
PI). Control (unexposed)'cells‘were used for gating such that any
shift in cells displaying increased red fluorescence resulting from
- PI Vcbmplexation on DNA owing to decreased viability could be
measured. |

When = simultaneous ‘measurement of MFO- activity and cell
viability was attempted, flfl (gréen fluorescence resulting from
MCF demethylation) and f1-3 (red fluorescence resulting from DNA-PI
complexation) detectoré were setr as described before. After
hepatocyte aspiration-and.analysis, cell data were displayed in a
two-dimensional (fl-1 ‘versus f1-3) dot-plot (not shown in this
article).'Gates were then constructed to differentiate viable from
dead cells, as well as to show MFO activity induction Shifts in

viable cell populations.

Dgta analysis



- Hepatocytes exposed to Selected chemicals were assayed with
four replicates for each test concentration. Data were appraised by
analysis of variance and critical differences between controls and
treatments were'detefmined_by Dunnett’s t-test KP < 0.05) . Apparent
cellular Michaelis-Menten constants (K, and Viax) wWere derived from

the linear regression model (y = ax + b).



Results and Discussion

MEO activity and PI viability

mgasurements in trout hepatocytes

As an opening remark to this section, it is 1mportant to
.recall that the MCF substrate diffuses into cells where it is
demethylated to dicarboxyfluorescein (Haugland, @ 1992) by
Qealkylatien systemns preSent in the microsomal fraction where
,cytochrome P-450s abound. - To demonstrate that MFO activity
induetion had indeed occurred following exposure of hepatocytes to

,selected tox1cants, it was essential to measure thlS parameter in

ble cells Wthh had not been too severely impacted Obviously,

g@iks:aggressed enough to cause-generai protein synthesis breakdown.
“would not allow expression of.the MFO enzymatic system. The PI
exclusion test, therefore, was-doubly nseful in that it measured
cell viability (by discriminating dead from living cells) and also
enabled us to isolate (by proper gating) viable cells from which
MFO-activity.could be measured. A first (visual) glimpse of how
flow Cytometry can assess eell viability and MFO activity is given
in Fig. 1. Exposure of hepatocytes to Cd?* causes a frequency shift
in fluorescence (increase in cell mortality) in relation to
unexposed celle (Fig. iA). A similar frequency shift (increase) -in

fluorescence, following hepatocyte exposure to B-NF, a known

’iﬁdﬂcer of cytochrome P-450 1AI, indicates greater MFO activity
induction in ' relation to unexposed cells (Fig. 1B).

Quantitative estimations for detecting induction/repression of



hepatocyte MFO activity demanded that Michaelis-Menten enzymatic
reaction rate parameters (K, and V,,) be elucidated for our flow
cytometry protocol. Fig. 2 shows the Michaelis—Menten (A) and
Lineweaver—Burk (B) representation - of - MFOQ activity kihetics
measured on non treated live hepatocytes. K, (apparent affihity
constant of the MFO enzymatic system for live cells) was determined.
to be 2.7 uM with a V,, = 15.43 fluorescence units.min! (=
conversion of MCF substrate per min). Since substrate concentration:
~must be in excess for an enzymatic reaction to be optimal ("state
of equilibrium"), it is known that non limiting reaction rates are
insured when substrate concentration is at least five times the Km
Malue. We ‘therefore chose 30 puM (= 11.1 X K,) as the optimal
cencentration of MCF substrate to measure MFO act1v1ty for our
procedure. Our MCF substrate/hepatocyte- derived K, value (2.7 uM)

is more than one order of magnitude higher than that (144'nMy
derived‘fdr'EROD activity in unexposed rainbow trouti(Elcomberand
Lech, 1979). Several factors can explain this discrepancy Although
they share Similarities, as suggested by Miller (1983), MCF and 7-
ethoxyresorufin constitUte different substrates. Also, the cellular
:environmeht in relation to substrate accessibility (e.g. influx-
efflux equilibrium and-non specificfbinding) is dissimilar. Rate
limiting intracellular concentrations of NADPH and‘oxygen, as well
as-incubation temperature at which affinity constant wasrderived
(QQPC for hepatocytes, 30°C for trout), are other important faetors.

On this last point, we chose 22°C for our MFO activit§ protocol,

since temperatures over 25°C are generally incompatible with trout

hepatocyte metabolic integrity and viability (Klauning et al.,



1985) . Conducting a specific study on optimal temperatUrer in
relation-to MCF substrate MFO kinetics, albeit interesting, was
clearly beyond the‘scope of our present study. With our chosen 30
ﬂM of MCF substrate,'demethylation'was observed to be linear up to
25 min and tended to decelerate beYond -this ‘time (Fig. 3).
Collectivély, the preceding experiments therefore enabled.dé to fix
optimal reaction conditions for measuring MFO activity in
“hepatocytes as follows: 50 X 10* cells.mL™}, 30 UM MCF substrate, 20
min incubation period. o
As part of this.methodélogical devélopment,'we also_wiéhed to
.verify cytoghtome»P—450 specificity toward the MCF (methGXy—based)
sgbstrate for frout hepathytes, since the ethoxy analogue of MCF
7 had originally been used and reported by Miller (1983) to:be an MFO
activity inducer. An experiment was thus conducted in which various
intraCellular_COmpaftments Were éssayed for ﬁheir MFO'éctivity
induction potential.'Table 1 demonstrates MFO activity responses
for different cell compartments in the presence of 0.5 mM NADPH.
Marked activity was found in microsomes where"cytochrome ?—4SOS‘are
principally located. Thesé~results confirm the adequacy of the
methoxy-based MCF substrate to measure MFO activity in hepatocytes
and further sugges£ that enzymé activity is -concentrated in
endoplasmic reticulum (or other subcellular membranes) where
cytochrome P—4503»abound. It is possible that MFO activity might
also be present in the mitochondrial fraction, but we did not
investigate this directly.
~To estimate-the possible effeéts that.cell volume éhanges

might have on MFO activity and cell viability, hepatocytes were



treated with PBS media of different osmolarities (Fig. 4). The
rationale for conducting such an experiment is based on the fact
that cell blebbing (i.e. appearance of foam-like blisters or
protuberances on cell'membranes) and cell yolume fluctuations can
occur during toxic aggression. The impact that cell volume changes
might have on PT incorporation as a measure of cell viability can
be simulated by modifying the osmolarity of cell media. Results
 first indicated, as expected, that cell Volume, indirectly measured
by forward light scatter or FSC (Zucker et al. 1988), decreased
with increasing osmolarity Second, MFO act1v1ty was not affected
by hypo- or hypertonic PBS treatments during 1ncubation'withvthe
MCF substrate. Fluorescence.from PI-treated cells for viability
estimation, however,; was reduced Wlth increasing osmolarity from

/
P

100 up to 400 mOsm and started to 1ncrease again at 500 mOsm

Hence, cell volume changes can have a direct effect on the PIA

fludrescence of hepatocytes. Result interpretation is likely that
larger cells intake more PI dye allowing greater binding with
double-stranded RNA or DNA to take place, which enhances»their
fluorescence emission. In contrast,‘less-PI_dye penetrates smaller
cells resulting in lower fluorescence. Fig. 4 data therefore
suggest that PI cell viability measurements should be corrected
against changes- in cell volume following hepatocyte toxicity -
testing exposures. Such a correction can be applied if changes in
the forward light scattering properties of hepatocytes (FSC) occur
after treatment exposure. o

The possibility of measuring cell viability and MFO.aCtivity

simultaneously to increase flow cytometric analytical time



efficiency was investigated (Fig. 5) . Post-incubation MFO activity
measurements were unaffected by the simultaneous presence of PI dye
and MCF substrate in hepatocytes (conditlon 3 versus condition 5 in
Fig. 5). Under the same conditions however, the cell viability
parameter showed a slight but significant increase in fluorescence,

indicating a spillover of green (fl1-1) MCF—related fluorescence
into the red (fl—é) PI—related fluorescence - This 1nterference of
fl-1 fluorescence on f1-3 fluorescence did not appear time-related
(condition 2 versus condition 3), since PI-related f1-3
- fluorescence is similar at t = 0 min and t = 20 min. Additional
'eVidence'of'MCF—related fluorescence interference on PI-related
fluoreScence can he 'observed by comparing condition 1 with
conditions 2 and 3, respectively We found that this slight f1-1

fluorescence overlap into fl- 3 fluorescence can be elimlnated by
’ 01rcu1try compensation adjustments made to the £f1-3 detector

yvﬂepge,‘ with fine-tuning of the flow cytometer, 'simultaneous
anaLYSis of cell'viability and MFO parameters can certainly be
envisaged in eventual routine applications‘ofvthis methodology to

optimize sample throughput.

ffects of selected chemicals

ofiMB0 activity

lngpreliminary trials which served to establish the use of
rainbow trout primary hepatocytes in our laboratorles, we had
established that cell culture could be maintained for up to 70 h at

15%3 without significant loss of viability (results not shown) .

AN



These same trials demonstrated that decrease in hepatocyte MFO
activity was less pronounced during the first 48 h of incubation.
These findings are in agreement with those of Lorenzen and Okey
(1990)_who reported that hebatbcytes retain their capacity to
induce cytochromé P-4501IA1 fpr several days by maintaining the Ah
("Aromatic hydrqcarbdn") receptor, . which 1is central in the
mechanism of induction of the P-450IA1 isoform in trout and other
cell sYstems. A tést exposure period of 48 h was thus retained as
one which would ensure excellent cell viability>as'well_as adeqﬁate
MFO activity.

B-NF and BaP, two Qell—known‘polycyclic aromatic hydrocarbon
inducers of the‘MFO system 'in trout liver and'hepatocytes {(Buhler
and Williams, 1988; Elcombe and Lech, 1979; Pesonen et al., 1992),
were used to test the Ability of our flow thometric methodology to
display MFO activity induction. Significant induction, reflééted.by
more cells with higher fluorescence, was indeedrmeasured as a
:eﬁult of hepatocyte exposure to both compouhds (Tablé 2). While
MFO activity induction measurement is evident, the specificity"of
the MCF substrate toward the P-450IA1 or P450IA2 iséfotm remains to
be established. The ethoxy analogue of MCF initially used by Miilerb
(1983) ié believed to shéw specificity for aromatic hydrocarbons in
general, corresponding to P—450IAl'induction, but it is not known
if the methoxy analogue.of MCF we employed behaves similarly. At
this time, our results suggest a definite specificity toward B-
NF/BaP-like molecules, but more fine—tuned experiments with
reconstituted P-450 systems or cytochrome P—450'isoform—specific

antibodies would be required to unambiguously confirm the



Specificity of the MCF substrate toward P-450IAl1. 1In contrast,
butanol (as well as ethanol: results not shown) did not elicit
induction of MFO activity (Table 2). Aas expected, exposure of
.hepatocytes_to cadmium inhibited or decreased their MFO -activity
(Table 2). For example, metals such as cadmium have been reported
‘tocreduce total levels of cytochrome P-450 in rat livers (Eaton et
altv, 1980). A more recent study has also shown that plaice
(Pleuronectes platessa) exposed simultaneously to cadmium and 3-
methylcholanthrene (3—-MC) showed decreased P-450 and EROD
activ1t1es (George and Young, 1986), indicating, in this case, the
antagonistic effects of thlS metal on a marine fish cytochrome P-
- 450 detox1f1cation'system. | |

| - On-going work with complex industrial effluent samples is
exploring comparisons of fingerling rainbow trout 96 h-LC50 and
hépatic EROD.measurement endpoints with the primary hepetocyte 48
| h?lg@ll viability and MFO endpoints reported in the present
aiticle. Thus fer,. effluents displaying measurable endeint
responses to trout are also eliciting measurable: responses with our
hepatocyte procedure. A future article will therefore focus on the
comparative results generated with this cellular model and those
obtained for similar (sub) lethal parameters with fingerling rainbow
trout after exposure to a representative cross—section of complex

industrial effluents.



Conclusions

As stated earlier, the main objective of the work presented
- herein concerned the methodological developmeht of'a rainbbw trout
primaiy hepatocyte tést to measure celliviability and MFO activity
with flow cytometry. Enzyme kinetic experimenté conducted with 5(6)
méthoxycarbonyl fluorescein methyl  ether methyl ester. (MCF)
SMbstrate-firSt enabled us tovoptimize-reaction conditions. for
measuring MFO activity 4in trout primary hepatocytes. These cailed
for the exposure of 50 X 10° cells.mL™ to 30 UM of MCF substrate
duringia 20‘min-incubation period at 22°C. Afterwards, heﬁatocyte
cytochfome P-450 specificity toward the MCF substrate was_confirmed
by-demonsﬁrating marked MFO activity ingreaSes when the microsomal
fracfion was’incﬁbated in the presence of MCF . Effécts'of cell
vqlume changes on MFO activity and céll viability weré also
iﬂ?estigated by treatiﬁé hepatocytes with PBS media of varying
QSmoiarities. PI dye fluorescénce, our chosen inaicator of cell
yiqhility, was shown to vary accordiné»to cell volume changés. PI
cell viability measuremen;s can be‘correctéd for such changes,
however, by examining the forward iight scattering properties of
hepatocytes (Férward light scatter or "FSC" is an indirect meaéure
qf.ceilular voiume appraised by flow cytometry) following their
exposure ﬁo treatment samples.-Further experiments revealed that
simultaneous flow cytometric analyéis of céll viability and MFO
activity is conceivable, so long as instrumental circuitry can be

fine-tuned to minimize the intérference of fl—-1 fliluorescence



emission (indicative of MFO activity) on f1-3 fluorescence emission
(indicative of Ccell viability). Finally, exposure of hepatocytes to
B-NF and BaP, two notorious inducers of fish cytochrome P-450
detoxification systems, resulted-in significant expression of MFO
activity as measured by flow cytometric analysis. Work is preSently
underway to compare the ‘hepatocyte endpoints (cell viabiiity and
MFO'activity) of this study with similar endpoints (96 h-LC50 and
EROD activity) determined with fingerling rainbow trout follow1ngv
exposure trials wundertaken with various types of industrial
wasEeWaters. |
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Table 1. Intracellular distribution of MFO activity in trout hepatocytes incubated-with
30 uM of MCF substrate for 20 min at 22°C.

Compartment Activity®  Enrichment factor®

Homogenate 52, 1.0

Si.Supernatant . 7.2 1.4
Cytosol .00 o . 0.0

Microsomes - 15 . | 29

a) Enzyme activity is expressed as fluorescence units.(min x mg prbtein)".

b) Enrichment factor is defined as the ratio of enzyme activity in a particular compartment
to that in the homogenate. - o C '



- Table 2. Exposure of ralnbow trout hepatocytes (2 x 106 cells per well for 48 h) to ‘cadmium (Cd*), butanol, B-
naphthoflavone (B-NF) and benzo-a-pyrene (BaP). Activity is expressed as the mean fluorescence intensity

(FU + standard devnatlon) after a 20. min mcubatlon penod with the MCF substrate (= FU.20 min’ )

Cd* Bjutano'l B-NF BaP
(ng.mL?)  Activity (% VIv) Activity (ug;mL") Activity (ng.mL")  Activity
0 - 300+10 0 2955 0 297+10 0 290£10
400 289+11 0.01 300+8 - 0.1 314410, 50 3059 |
800 28319 - 0.05 - .29249 04 - 327+14, 100 315+11
1000 2738 | 0.1 3008 1 320+12 200 320+10
1600 260+10 0.5 10 -300 31018 .

304+10

295110

(*) Significant from control (unexposed hepatocytes) at p < 0.05.



Fig. 1. Flow cytometric analysis (histogram) of trout hepatocytes as a function of cell

wablhty (A)and MFO actnvnty (B) Hepatocytes were exposed (48 h,15°C) to 5 mg.L™
of Cd* (A) and to 0. 1 mg L of B-NF (B)
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Fig. 2.

Michaelis-Menten kinetics parameters of cellular MCF demethylation activity.

Rainbow trout hepatocytes were incubated for’ 20 min with different concentrations of

the MCF substrate. A: velocnty of demethylatlon with mcreasmg amount of MCF. B:

Llneweaver-Burk plot transformatlon of A where the slope corresponds to KmNmax, e

- X axis mtercept is -1/K,, = - 0.368. p.M‘ and the y axis mtercept |s 1Nmax._ 10.0648 -

(fluorescence unlts per min)™.
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Fig. 3. - Linearity of MFC demethylation activlty with time. Rainbow trout hepatocytes (50
X 104 cells) were incubated with 30 uM of MCF substrate for 0, 5, 10, 15, 20 and 30
‘min at 22°C Relatlve fluorescence units correspond to the amount of MCF substrate

converted into dlcarb0xyfluorescem
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Fig. 4.

. Osmolarity, effects' on MFO activity and cell -viability measurements Trout

L hepatocytes were incubated wrth 30 pM of MCF or 10 pg.mL" of Pl for 20 min in media
o ”dlffenng in osmolanty Data are means of n .3 replrcates (+ the standard devnatlon)
: The ordinate scale represents either changes in cell vrablllty (Pl-related fluorescence),

- or changes in cell volume (relatlve light scatter units reported by the FSC detector) or

changes in MFO actlvrty (mean fluorescence umts per. mm) * Slgmflcant differences

- are |n relatlon to 100 mOsmol of PBS. at P < 005 Standard PBS medlum has a

g calculated osmolanty of: 308 mOsmol
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Fig. 5.

Simultaheous ﬂow cytometry evaluatlon of hepatocyte vnability and MFO activity.
Trout hepatocytes (H) were exposed alone and to MCF and/or Pl (condltlon 1-5: see
discussion i in text) for 20 min at 22°C. Flow cytometnc readings were taken att=0 mm
and at t = 20 m|n Bar graphs -are means (+ standard deviation) of n = 3 replicates.

* Slgnlﬁcant at P<0. 05
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4 Fluorescence in situ Hybridization en Suspension (FISHES)
Using Biotin-labeled DNA Probes for Measuring Genetic
Expression of Metallothionein and Cytochrome P-450 1A1

- (CYP1A1) in Rainbow Trout Hepatocytes Exposed to
Wastewaters : , :

- Frangois Gagné and Christian Blaise

-4.1 INTRODUCTION g

Fish comprise a key level in the aquatic biota and hence play a major role in
industrial and municipal environmental toxicological assessments as test organisms.
In Canada, the rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) 96 h acute lethality. bioassay
. is employed to evaluate the potential hazards of chemicals, jn addition to- the
- regulation of industrial effluents by means of g standardized procedure.' Alterative :
~methods, such as fish cell cultures, are* also- gaining increasing recoghition “for
~ toxicological assessments. Fish cell systems, in ‘contrast to whole fish testing, can
- Teduce -substantially .the number of fish required; improve cost=_efﬁcié_,giéj and ©
- -augment toxicological knowledge of complex mixtures. Several fish cell syStems are -
. now recognized that présent promise for toxicological inv&'sﬁgaﬁons.”‘Amah‘g these -
- are the rainbow trout gonad (RTG-2) and hepatoma (RTH- 149) cell lines, primary
. cultures of rainbow trout hepatocytes or gill epithelial cells,* the bluefish fin (BR-2),
- brown bullhead catfish (BB) and goldfish:scale (GFS) cell fines,55 These cell lines
have been proposed as suitable candidates for i vitro bioassays, The use of primary
cultures, such as rainbow trout hepatocytes, offers additional advantages; as that ~
they are often -a cellular target during - toxic insult and are also -responsible . for-
- xenobiotic -biotransformation of chemicals.® Moreover, primary cultures of -
. hepatocytes match more closely in vivo tissue characteristics. Finally, cell-based :
- assays are sometimes predictive of similar toxic effects towards whole organisms,”
thereby displaying relevance as alternative testing systems. -
Evaluating sublethal effects in addition to flagrant cell toxicity effects can indicate
a more comprehensive profile of toxic aggression, Metallothionein (MT) and

cytochrome P-450 1A1 (CYPIAI) induction are well-known cellular - defense -
mechanisms resulting from cell exposure to speciﬁq xenobiotics. MT levels can be
induced by exposure to divalent hgayy metals® and possibly to compounds causing

oxidative stress.’ In the same manner, induction of CYPIA1 following exposure to




. acid (EDTA). Liebovitz medium (L-15). -sodium ‘citrate, tris(hydroxymethy]

42 F. Gagné and C. Blaise

at the trzins/criptional level (mRNA for MT and CYP1A1) or at the translational
level (ie. protein and enzyme expression). In the former case. measurement of
specific mRNAs may have the advantage of eliminating potential interferences
linked to enzyme aclivity measurement for CYP1A1'? and offer a highly specific
measurement of MT and CYP1ALl levels. Quantization of mRNA in single cells is
rendered possible by fluorescence in siru hybridization using DNA probe
hybridization and flow cytometry methodologies. In this work. DNA probes were
cloned from reverse—transcribed total trout RNA and amplified using asymmetric
polymerase chain reaction (aPCR) methodology. _ ' ,
Therefore, the aim of the present study was to exploit the rainbow trout
hepatocyte primary culture model to assess toxicity after cell exposure to
environmental samples. MT and CYP1A1 inductions were measured in exposed

cells at the transcriptional level using a rapid and simple FISHES methodology and . -’

detection was achieved using flow cytometry technology. -

42 MATERIALS AND METHODS " -
421 Chemicals . |

Phosphate butfered saline (Dulbecco’s PBS). calcium chloride. B-naphthofiavone (6
- NF),-cadmium chloride (Cd), benzofa)pyrene (BaP): collagenase type 1V, foetal:
. bovine serum (FBS), gentamycin sulfate, trypan blue, ethylenediaminetetraaceti

- aminomethane.(Tris). Tween-20, diethylpyrocarbonaté (DEPC). digitonin, $almo

- .sperm DNA. sodium dodecylsulfate - (SDS). “bovirie ‘serum albumin. (BSA), . -

~ - polyvinylpyrrolidone (PVP), Ficoll and pfopidium iodide (PI) were purchased from -
. Sigma Chemical Co. Biotin-16-dUTP, stréptavidin-fluorescein. dCTP, dATP, dGTP

and dTTP were purchased from Boehringer Mannheim. Generation of DNA probes = -

- was achieved by asymmetric polymerase chain reaction (PCR) using the GeneAMP
RNA/PCR kit supplied by Applied Biosystems Division of Perkin-Elmer Cetus .. -
Corporation. Total RNA from rainbow trout hepatocytes was extracted according to

“the guanidine thioéyanate‘metl_lod supplied ina Kit (Promega, USA).

42.2 Production of MT and CYPIAI DNA probes

- DNA-probes for MT and CYP1A1 mRNA were prepared by reverse transcription
of total cell RNA that was exposed to either 100 ng mI* Cd (MT) or 100 ng mlI' -
-B-NF (CYP1A1 mRNA) for 48 h at 15 °C. followed by amplification with the
polymerase chain reaction. Total cell RNA was extracted by the guanidine
-~ thiocyanate method using Promega’s protocol. The PCR was asymmetric® in that -
unequal amount of primers were used during- amplification. This resulted in an
. excess _of the complementary strand of the MT or CYPIAl mRNA. The primers
used for reverse transcription and PCR for producing a DNA probe specific to MT
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- mRNA were: sense 5°-ATG-GAT-CCT-TGT-GAA-TGC-3’ (0.5 pM) and antisense
5 TCA-CTG-ACA-ACA-GCT-GGT-3' (10 pM). The primers used for reverse
transcription and PCR for producing a DNA probe for CYPIA1 mRNA were: sense
5°-TCC-ATT-CCC-ATC-CTT-GGT-3’(0.5 pM) and anlisense 5’-TCT-AGT-TTC-
CTG-TCC-TCA-3’ (10 pM). For reverse transcription of total RNA (5 pg m ') into
DNA. only the antisense primers. were used. A DNA probe was also produced for
evaluating non-specific absorption of DNA within hepatocytes. This probe consisted

‘mainly of the interleukin 1o (IL-1c) mRNA derived from PAW109 plasmid which

~ is supplied with the GeneAmp reverse transcriptase PCR kit. Amplification was

_ performed in the presence of 10 pM of biotin-16-dUTP with 200 pM of nucleotides
except that dTTP was at 100 pM. The amount of Taq DNA polymeérase was at 5.
units ml”* and Mg?* concentration was at 1.5 mM. After mixing and overlaying with

'50 yl of mineral oil, the mixture was incubated at 95 °C for 4 min and 40 cycles
of the following steps were. performed: 94 °C for 50 sec, 58 °C for 50 sec and -

92 9C-for 25 sec. Afterwards, the mixture was incubated for 5 min at 72 °C and

- placed in ice. The DNA was extracted with phenol-chloroform-isoamyl alcohol and -

precipitated with 1 volume of isopropanol at -85 °C'for 5 min. The pellet was

- washed with isopropanol, precipitated as above and resuspended in sterile solution
of saline citrate (SSC) 1X (150 mM NaCl and 15 mM citrate, pH 7.2). The purity
was assayed (ratio of absorbances at 260 nm and 280 nm) and the concentration -
calculated at 260 nm with standard solutions of salmon sperm DNA. The specificity
of the PCR reaction was verified by electrophoresis on 2% agarose gel containing.

1 pg mI" of ethidium bromide. The electrode and running buffer was 40 mM Tris- -
" acetate, pH 8.0, containing 2 mM EDTA and 1 pg m!" of ethidium bromide. The

- _gels were scanned at 300 nm fo;',déflsitgihgtric analysis. - |

. 423 Effluent é_nd surface waifé;*Séﬁiiilg preparation -

" Industrial effluents were investigated in this study. for cell viability. effects, in
~ addition to MT and CYP1Al mRNA induction capabilities. Effluents were
-~ representative of several key industrial sectors: pulp and paper (PP), petrochemical . -
(PC), surface treatment (ST) and inorganic chemical production (IC). Each was a
24 h composite sample conforming to Environment Canada’s sampling procedure.*
_The composite sample was returned to the laboratory in several Rubbermaid 60 1 -
containers lined with polyethylene bags and stored in the dark at 4 °C. Each effluent

sample was recomposed before the bioassays to ensure homogeneity and divided to

comply with biological and chemical volumetric requirements. A volume of 20 ml
sufficed for bioassays using our cell system. _ o
Surface water samples collected upstream and downstream from a major urban
effluent discharge, as well as the discharge itself. were also investigated in ‘this
_study. The samples (20 ml) were drawn from § | containers and stored at 4 °Cin -
the dark. On arrival in the laboratory, they were filter-sterilized (0.1 pm) and stored

at 4 °C in the dark prior to the undertaking of bioassays. :
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4.2.4 Preparation of rainbow trout hepatocytes
Primary cultures of rainbow trout hepatocytes were prepared according o the double

perfusion with sterile PBS (without calcium), PH 7.5. containing 1 mM' glucose,
0.3 mM pyruvate, 50 pg mr* gentamycin, 2.5 pg ml" amphotericin B, 2 mg m["
- BSA, 5 mM EDTA and 25 mM Tris-HCI, the livers were perfused with 10 ml of
collagenase (100 units in PBS with I mM CaCl, and no EDTA) and were removed
from the abdominal cavity. The livers were cut into small slices and mixed in 50
ml collagenase solution for 20 min at room {emperature, Afterwards the cells were
. liberated from the tissye with a cell dissociation sieve kit (Sigma Chemical Co.).
The cells were then washed 4. times by centrifuging at 200 x g for 2 min and
resuspending in sterile PBS without calcium and EDTA. The cells were counted and
cell viability was estimated by the trypan blue exclusion test." Typical cell yields
were ~2.3 (z 0.5) x 10° cells g" b.w. with a viability of 95 + 2% (derived from n
. =30 isolations). The cells were resuspended in 4 ml of sterile L-15 containing 1%
'FBS, 25 pg mI! gentamycin sulfate and 2.5 pg ml" amphotericin. B. For each
effluent or surface water sample toxicity evaluation, the cells from five yearling
trout were pooled prior to exposure. - B ' o '

4.2.5 Exposure of cells tochemxcals,efﬂuentsand surface waters o
Hepatocytes were distributed in. 24-well‘microplates (cell culture treated) 3¢ 4

density of 1'x 10° viable cells ml' of L215:medium as described above. The"cells
were exposed fo several dilutions of effluent (0001, 0.01. 0.1. 1, 10 and 50% vfv)
or surface water samples (0.1, 1, 10, 25 and 50% v/v). The exposure period was 48
h at 15 °C in a humidified atmosphere. Rainbow -trout hepatocytes were also.
saposed (o Cd (0, 25, 50 75, 100 and 200 ng mi), BaP (0, 25, 50, 75, 100, 200,
300, 400 ng mI") and B-NF (0, 25,:50, 75,-100.and 200 ng mI") under identical
- - conditions.. T A S ' o

4.2.6 Cell viability evaluation
. Cell viability was assayed by flow cytometry using the PI exclusion test.'® An

aliquot of cells (50 x 10* cells) was centrifuged and, after discarding the
supematant, was incubated with 200 pl of PI (10 pg ml") in PBS for 10 min g
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Proportion of live cells (%) = [1-(X-A)/(B-A)] X 100

where: X is the proportion of stained cells in the exposed group;
. A is the proportion of stained cells in the unexposed group; and
B is the proportion of stained cells in the digitonin—treated group.

- 42.7 Cell suspension in situ hybridization

- After the exposure period, the medium was removed and washed in ice-cold SSC

- 1 X and centrifuged at 200 x g for 2 min at 4 °C. The supernatant was removed and
a selected number of cells (200,000) were fixed in 150 pl of PBS containing 4%
formaldehyde and 5 mM MgCl, for 10 min at 22 °C. The cell suspension was

transferred to a 96-well polycarbonate microplate. The cells were then centrifuged

and, after discarding the supernatant, fixed in 150 pl of 70% ethanol containing

.05% DEPC for 45 min at 4 °C. The cells were again centrifuged, the supernatant . -

removed and rehydrated/permeabilized with 100 pl of PBS containing 0.1%
“Tween-20 for 15 min at 22 °C. Afterwards, the cells were centrifuged and, after -
supematant removal, were incubated with 500 ng of the DNA probe in 100 plof
--8SC-4X containing 0.1% SDS, 0.1% Ficoll, 0.1% PVP and 0.1% BSA. This.
. mixture was overlaid with 50 51 of mineral oil and incubated at 85 °C for 2 min,
 after which hybridization was allowed (0 proceed af 58-°C:for 1 h. The cells were
. thea washed by centrifugation and resuspended with 150 pl of PBS containing 0.1%
-+ . BSA and Tween—20 for 5 min. The cells were washed once more by centrifugation
-~ and resuspended in'PBS containing - 1streptavidin-fluorescein, 0.1% BSA -
‘and Tween-20 for 30 min at 37°C. T ere. washed for one last time in PBS
~ for 10 min, centrifuged and resuspended in PBS containing 10-pg mI" of PL The
- cells‘were then ready.for flow cytometry analysis. S et el

" The extent of hybridization of DNA probes fo MT and MFO mRNAs in Cd or

. BNFreated cells was compared with that of MT protein levels assayed by the
- _silver saturation assay.'” CYP1Al induction measurement was also compared with-
- methoxycarbonylfluorescein O-demethylase (MCFOD) ‘activity assayed in live

_hepatocytes using flow cytometry.”® -

'4.2.8 Flow cytomietric analysis

Flow cytometric measurements were achieved with a FASCan flow cytometer
(Becton-Dickinson) equipped with an analytical flow cell, argon. (blue) laser -
emitting at 488 nm at 15 mW. Theé flow rate-was maintained at about 13 pl min®
during acquisition of data. For each measurenieat, data from 5000 gated cells were
recorded, analyzed and stored with the Lysis II software. The cells were first gated
- according to forward (fsc detector) and orthogonal light scatter (ssc detector)
characteristics to isolate them from smaller particles. The fsc detector was set at -1-
* exponential in log scale and the ssc detector was set at 175 V equally in log scale.
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For FISHES measurements, the detector for fluorescein emission (500550 nm,
fl-1 detector) was set at 400 V and the channel number was set at 1024 for
maximum resolution. The detector for DNA analysis and cell viability
determinations (600-650 nm, f1-3 detector) was set at 275 V and the channel
number was set at 256. The cells were aspirated into the flow cytometer and 5.000 -
cells were collected. A second gating was constructed such that DNA— containing
cells could be analyzed for fluorescein emission. The data were reported in a 2-
dimensional graph (dot plot) with cell volume (forward light scatter) on the y axis
and fluorescence emission on the x axis, For data analysis. the mean fluorescence
of the cell population was measured, . - o N :

.- For cell viability measurements (fluorescence analysis of the DNA-PI complex
- at 620 nm with ‘the f1-3 detector), unexposed cells were aspirated, analyzed and
- reported in a 2-dimensional plot with forward light scatter on the y axis and red
Aluorescence on the x axis. Gating was constructed ‘in order to circumscribé the
proportion of .cells that became more fluorescent (ie. cells that did not exclude PI
dye)..... L. . ) o

429 Statistical analysis )

" Cells were exposed fo effluent, strface waters arid tést compounds fn quadruplicate,
 Flow cytometric dati (% of events or mean Ppopulation fluorescence) were subjected
+to a Bartlett’s:homogeneity ‘of variance test and a normality test. When variances

- -were homogenous; data underwent an analysis of variance and critical dxfferences
betweenunexposgdand exposed cells ‘were determined with Dunnett’s test. In

variance and critical differences between control and treatmént were appraised by -
-a: distribution-free - multiple comparison . test (Dunn’s _test).” Significance ‘'was
invariably set at p< 0.05. For environméntal samples, the lowest ‘observable effect
concentration (LOEC) and “the RO observable effect concentration (NOEC),
expressed in % v/v..were determined. A toxicity threshold (TT) was then calculated
-~ from the following equation; , o :
TT = (NOEC x LOEC)'~, Eavironmental sample data were further transformed
into toxicity units (TU) with the help of the following equation: ‘

TU =100% v/v = TT. ‘ '
_This transformation renders data directly proportional to foxic strength,

43 RESULTS AND DISCUSSION | )
4.31 Hjbridi,mti}jh of DN_A ‘Probes in hepatocytes . 7

The DNA probes were produced by asymmetric PCR from reverse transcription of
total RNA in cells exposed to either 8-NF or Cd*. These cells had increased levels
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of MT and MCFOD at the protein or enzyme levels, respectively (see Figures 4.1
and 4.2). MCFOD activity (Figure 4.2) reflected the induction of CYP1AI and also
of its transcriptional mRNA (Figure 4.2A). Similarly, MT protein units reflected the
transcription of MT mRNA (Figure 4.1). Reverse transcription of total cell RNA
followed by PCR amplification generally yielded 20 to 100 pg ml? of total DNA.
Gel electrophoresis of the DNA samples after ribonuclease A digestion showed
bands principally of 200 and 1500 nucleotides for MT and CYP1A1 DNA probes,
* respectively. However, some faint bands were also observed in these gels. These
appeared to be smaller fragments of DNA probes as other nonspecific DNA
fragments may be present. Generated probes were tested for their capacity to detect
induction of mRNA using known inducers as discussed below. Furthermore, an
interleukin-1o (TL-10;) DNA ‘probe (308 nucleotides) was also produced (supplied
with the GeneAmp RT-PCR kif) which served as a probe for estimating non-specific

 absorbtion. This probe did not show any specific binding when compared to cells - e

treated only with streptavidin-fluorescein and PI (Table 4.1).

600 T T T . T T — .I T
NITmRNA 550
~(Mean

. fluorescence):
or 500

‘(mean units) 450
400

350 F

300

250 -
0 95 50 75 100 125 150 175 200 225 "250

o Cd (ng mlY) )

Figure 4.1 MT induction due to cadmium exposure in rainbow trout hepatocytes.
" Rainbow trout hepatocytes were exposed to several concentrations of Cd for 48 h
at 15 °C. MT levels were determined at the protein (-—) and mRNA levels (—) of
expression. Data represen. the mean with ‘the standard deviation from n = 4
replicates. : : C ’ B
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Figure 42 'Induc'lionmoj CYPIAI due

to B-NF exposure. in_rainbow trout -

hepatocytes. Rainbow irout hepatocytes were exposed to B-NF for 48 h at 15 °C.
CYPIAI levels were-assayed at transcriptional (A) and enzyme activity (B) levels
of expression. Data repres nt the mean with the standard -‘deviarion fromn =4

replicates.
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Table 4.1 Flow cytometric analysis of cellular MT and CYPIAl mRNA

Cell treatment 'CYPIAL MT

| | ®FU)  ®FU)
Cells ' , 2555 3044
Cellsand PI - : 2847 3243
Cells; streptavidin-FITC and PI - 3814
Cells, DNA probe (IL-1a¥ streptavidin-FITC 424 . 4316
Control cells, DNA probe (MT or CYPIAL), . .225£20 g 300£31
streplavidin-FITC and PL o '
Treated cells (Cd or B-NF), DNA probe (MT *~ - 293130 - 400£28
or CYPAL), streptavidin-FITCC and PL __:. . -~ .-. - = - e

‘RFU: relative fluorescence wnits. =~ - . .- - ..
“Dauméxpressedas!hememRFUofihepopnhﬁm_wilh;hemdaldagvinﬁm S

“This probe was used to detect non-specific binding to cellular sites; The 1L~ cDNA probe was made _
in the presence of 10 M of biotin-16-dUTP during PCR ‘amplification and l,l)‘!l')_l'idimedj to fixed

’ hepatocytesudescn‘bed'iﬁ section 4.2 i

However, when cells were hybridized: with DNA probe for MT o CYPIAL

significant - signals -were ~measured: in " unexposed :cells.-: Significantly - higher = -

fluorescence values were again observed: _ I _
These results‘indicate that (he hybridization cocktail is adequate for.reducing non- -
specific absorbtion of DNA molecules while favoring DNA probe hybridization to
mRNA. The addition of dextran sulfate or formamide in the hybridization cocktail
~ gave poor-cell recovery, partly because the- density-of the cocktail was higher, -
*thereby possibly restricting cell sedimentation :during’ centrifugation ‘and did not
decrease the background signals. Inclusion in the hybridization cocktail of transfer
RNA from-Escherichia coli and salmon sperm DNA at 1 pg mi".and 25 pg ml,
respectively. also did not diminish background signals and even lowered the signals
with the. MT and CYP1Al DNA probes. Formaldehyde fixation followed by
_ethanol/DEPC fixation was essential for trapping mRNAs within cells, by inhibiting
ribonucleases (DEPC) and preserving cell morphology.: - .
- Also. DNA probes .can potentially -hybridize with genomic DNA which also
contains these sequences. Because the time allowed for hybridization is not long, -
this " interference can be considered low. In' addition, DNA of non-dividing
hepatocytes are being considered.! Its quantity is constant as suggested by its flow
Cytometric measurement using propidium iodide in-fixed hepatocytes. Therefore.,
gene expression for MT and CYP1A1 is measurable because of the constancy of -
total genomic DNA and translation into mRNA 'is inducible in this cell system,'%"?

N\ .

in Cd* or B-NF treated cells(Table 4.1), -
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432 Induction of cellular MT and CYP1A1 mRNA

Rainbow trout hepatocytes were exposed to either Cd -or B-NF which are well
known inducers for MT® and CYPI1A1' both in vivo and in vitro with fish and
mammals. After a 48 h exposure. hepatocytes were collected and analyzed for MT
and CYP1AL at the protein (or enzyme) and mRNA Ievels. In this study, CYP1Al
(at the enzyme level) is expressed as the enzyme activity of MCFOD. When cells
were exposed to Cd™. significant hybridization signal and MT levels were measured
(Figure 4.1). Moreover, MT mRNA levels paralleled those of MT protein and a
significant and positive comelation was obtained (R = 0.830; p = 0.04). These results
suggest that, in Cd-exposed cells, the DNA probe generated by PCR. methodology
is of adequate specificity and that post transcriptional regulation-of MT mRNA
appears not to occur srgmﬁcantly in exposed cells. Therefore, it is deduced that the
_measurcment of MT at the transcriptional instead of at the protein levels could be _
-used as an early waming event for heavy metal exposure using PCR-generated' ,
probes, Similarly, cells exposed to B-NF had higher hybridization signals than
untreated cells (Figure 4.2A) and these levels also varicd with MCFOD activity -
(Figure 4.2B) as indicated by a significant and positive corrclation (R = 0.906;
" p = 0,0129). Here again, as with MT DNA probe. PCR-generated DNA - -probes-
appear adequately specific and no significant post-transcriptional activity seems to-
occur-in hepatocytes exposed to B-NF in the conditions described. These results
suggest-that CYPIA1 mRNA or MCFOD activity measurements-could:serve as an -

early. warning system to detect exposure to inducing-chemicals such as PAHs, -

PCBs; dioxins .and: furans. -Hybridization of mRNA with PCR-gengrated -DNA . -
probes in epatocyles followed by fluorescence detection using flow cytometry is-

feasible usmg the experunemal conditions described in this chapter. This method- - -

demonstrates ‘the means of producing a rapid. quantitative measurement of mRNA -

"in. smgle cells. :Asymmeiric PCR methodology has the advantage of generating a - .
-DNA probe of any desired length to improve its specificity without excluding it
from the mtracellular environment. This study has shown that probe lengths of
200-1500 nucleoudes can be used for in situ hybndlzauon m rainbow -trout
hepatocytes )

433 Cytotoxic ieffects of a major urban discharge ‘

'Water samples were taken above at and below a major urban wastewater outfall to
assess cytotoxicity indicated by cell viability, MT mRNA and CYP1Al mRNA
‘levels (Figure 4.3). Levels of MT mRNA were induced clearly at the urban effiuent -
outfall and then decreased with distance downstream in the river. This suggests that -

" bioavailable heavy metals aré present in the urban effluent and have induced MT
in hepatocytes. MT can be induced principally by heavy metals® and have.also been
-shown to be induced by compounds responsible for oxidative stress in rat liver.?
Induction of MT in trout hepatocytes exposed to oxidative stress, however, has yet
to-be conl'm'ned :
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Figure 4.3. Cytotoxicity of « major urt ;sc.fiérge.- Rainbow trout hepatocytes
were exposed to several dilutions of a maj urban discharge and of its associated
upstreamidownstream_stations for 48 h at.15 °C< Cell viability, MT mRNA and

CYPIAI mRNA were assayed, Datd are reported in'log,, toxicity units.

CYPIAI mRNA induction was also defected

\ : in'thé effluent and decreased with
distance downstream in the river. Hence, water samples may contain planar
organic compounds such as PAHs or PCBs (or other unknown inducing compounds)
that are bioavailable to liver cells. Toxic effects on cell viability were increased
somewhat ‘at distances located 0.3, 4 and 8.5 km downstream. These responses
appear unrelated to the urban discharge and perhaps suggest that additional sources
of toxicants are influential downstream. Levels of PAHs and polychlorinated
biphenyls (PCBs) were measured in the urban effluent. Levels of PAHs. obtained
from 21 distinct PAHs at the time of sampling, totalled 4 + 0.3 pg I" and that of
PCBs, oblained from 13 congeners at the time of sampling, totalled 0.6 + 0.015 pg
I (results not shown). However, it remains to be seen whether these levels alone
are sufficient to induce CYP1A1 mRNA in trout hepatocytes.

Water samples obtained upstream and 8.5 km downstream in the vicinity of the
urban effluent plume (not shown) did not produce any significantly detectable
effects on cell viability. MT and CYPIAI mRNA levels. This urban effluent study
highlights the sensitivity of the rainbow trout hepatocyte bioassay and its usefulness
as a simple screening tool to detect toxic effects along a chemical pollution gradient.
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4.3.4 Cytotoxic effects of industrial effluents

Rainbow trout hepatocytes were also exposed to industrial efflucnts in order to
explore effects on cell viability, MT and CYP1A1 mRNA levels (Figure 4.4). All
effluents elicited significant responses in one or more of the three toxicity endpoints
measured. Reduction in cell viability was highest in effluent IC1, manifest in
‘effluents-ST and PC., but less pronounced in the other effluents. Effluents IC1 and
PC, in particular, proved to be the strongest inducers of MT mRNA, thereby -
suggesting that they contained - bioavailable heavy metal(s). For industrial
. wastewaters, hepatic MT induction has already been reported for trout exposed to
- pulp and paper effluents.!* CYP1A1 mRNA induction, suggestive of the presence
 of certain classes of high risk organic chemicals, was. observed in three of the six
. effluents tested (ie. PC. PP2 and ST). While MFO activity induction responses have
been documented for. PP and PC et‘ﬂuents a9 such mfomatnon for ST-type_
;Qfﬂu_e_tsls not avmlable currently Saie e TR _ v

(=2

m .
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Figure 44 Cytotoxicity of industrial effluents. Rainbow trout hepatocytes were
" exposed to several dilutions of industrial effluents for 48 h at 15 °C. The industrial
~ effluents were from the following sectors: surface treatment (ST), petrochemical
- (PC), inorganic chemical production (IC) and pulp and paper (PP). Cell viability,
- MT mRNA and CYP1Al mRNA were assayed. Data are reported in log,, toxzczty
units. :
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4.4 CONCLUSIONS

A simple and rapid cejj suspension in situ hybridization methodology using rainbow
trout hepatocytes has been developed, whereby hybridized DNA probes within cells
can detect transcriptional expression of MT and CYPIAI mRNA by coupling
streptavidin-fluorescein binding to biotin and flow Cytometry 'measurement_
techniques. In this study, biotin-16-dUTP was used as the nucleotide analogue of
thymidine, but other analogues can be used. For example, digoxigenin-12-dUTP"
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Evaluation of the Genotoxicity of
Environmental Contaminants in Sediments
to Rainbow Trout Hepatocytes

F. Gagné* and C. Blaise

Environment Canada, St. Lawrence Centre, 105 McGill, Montréal
. Québec, Canada, H2Y 2E7

Rainbow trout hepatocytes were used as an in vitro bioassay to assess the genotoxuc potential of
single chemicals and marine sediment extracts. Freshly prepared trout hepatocytes were exposed
to either benzo[a]pyrene, N-methyl- N’-nltro-N-mtrosoguamdme, B-naphtoflavone, or organic ex-
tracts of marine sediments for 24 h at 15°C. Genotoxicity was assayed using the nick translation
assay, which makes use of a nonradioactive nucleotide (biotin-dUTP), and the DNA alkaline precipi-
tation assay followed by fluorometric detection of DNA strands. Exposure to benzo[a]pyrene or
‘methyl-N'-nitro-N-nitrosoguanidine, known indirect- and direct-acting genotoxins respectively, pro-
duced genotoxicity to rainbow trout hepatocytes with both assays. ‘8-Naphtoflavone displayed
genotoxic activity in trout hepatocytes. Sediment extracts and reference sediment extracts dis-
played high toxicity and genotoxicity to trout hepatocytes. Chemical analyses showed that these
sediments contained significant amounts of organochlorine pesticides, polychlorinated biphenyls,
and -polycyclic aromatic hydrocarbons. Cell toxicity was correlated with total levels of organo-
chlorine pesticides and polychlorinated biphenyls but not total levels of polycyclic aromatic hydro-
. carbons. No positive correlation was found with the nick translation assay between total levels of
chemicals and genotoxicity in marine sediments. Genotoxicity obtained with the alkaline precipita-
tion assay was correlated with levels of the organochlorine pesticide DDT. However, more tests
would be required to further substantiate possible links with other specific chemicals. © 1995 by
John Wiley & Sons, Inc.

INTRODUCTION

Chemical contaminants enter fresh and salt waters
from municipal, agricultural, and industrial origins.
Thousands of chemicals can be present in the aquatic
biota, water column, and sediments (Babich and
Borenfreund, 1991; Malins et al., 1984). Some of these
chemicals are very stable, or persistent, while others
are more susceptible to chemical or physical transfor-

* To whom correspondénce should be addressed.

mation. These chemicals along with their biodegrada-
tion products can accumulate in the environment, and
potentially threaten the integrity of the ecosystem, as
well as human health.

Fish are widely used as test organisms to assess the

‘potential danger of wastewaters that ultimately reach

the aquatic ecosystem. Standard protocols exist for
evaluating the acute toxicity (L.Cso 96 h) of industrial
wastewaters (e.g., Environment Canada, 1990a).
While using fish as test organisms in toxicity evalua-
tions of complex mixtures is warranted, this approach

is tlme-consummg and costly, and requires live organ-

Environmental Toxicology and Water Quality: An International Journal, Vol. 10 (1995) 217-229

© 1995 by John Wiley & Sons, Inc.

CCC 1053-4725/95/030217-13
217



218 GAGNE AND BLAISE

isms for toxicity testing. Furthermore, there is increas-
ing pressure from the ethical point of view to limit the
use of animals in toxicological evaluations. Hence, al-
ternative methods are required that exploit the use of

in vitro cell systems. For example, rainbow trout go- -

nad fibroblasts, primary cultures of trout hepatocytes,
goldfish-scale cells, and bluegill sunfish fibroblasts are
useful for toxicity evaluation of chemicals (Baksi and
Frazier, 1990; Babich and Borenfreund, 1991; Saito et
al., 1991). Primary cultures of rainbow trout hepato-
cytes are especially useful because they abound in me-
tabolizing enzymes, particularly the cytochrome P-450
multienzymatic system (Pesonen et al., 1992). Several
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), like ben-
zo[a]pyrene (BaP), and dioxins and furans require ox-
idative metabolism by the cytochrome P4501A1 sys-
tem to become. genotoxic. In some cases, this
metabolism bioactivates these compounds into elec-
trophiles that can bind with macromolecules like pro-
teins, RNA and especially DNA.

Evaluation of genotoxic potential using fish cell sys-
tems is therefore relevant for screening the potential
danger of complex mixtures. Genotoxic activity may
be assayed at the molecular level using the DNA ad-
ducts assay (Masfaraud et al., 1992), unscheduled
DNA synthesis (Weisburger and Williams, 1991), and
- the alkaline DNA unwinding assay (Olive et al., 1988);
~and at a higher level of organization, the micronucleus,

- chromosome aberration, and sister chromatid ex-
change assays (Al-Sabti and Hardig, 1990; Means et
al., 1988; Lobillo et al., 1991). :

Single-stranded breaks can be examined using the

* . principle of nick translation of DNA (Snyder and

Matheson, 1985) with DNA polymerase I (Pol I). This
assay is thought to be highly sensitive because of the
displacement of the breaks by the action of Pol I, re-
sulting in higher amounts of nucleotide incorporation
in the DNA relative to the “initial size of single-
stranded breaks. This assay originally used radioactive
thymidine for detection of DNA damage. Similarly,

double- and single-stranded breaks can be examined

using the alkaline precipitation assay, a simplified ver-
sion of the alkaline DNA unwinding assay (Olive,
1988). This assay also makes use of radionucleotides
for detection of DNA damage but is rapid and cost
efficient and can be easily adapted to different tissue
types. The use of nonradioactive nucleotides for de-
tection of DNA strands will greatly improve the flexi-
bility of these tests in aquatic environmental toxicol-
ogy studies. .
The purpose of this study therefore was to use a
rainbow trout hepatocyte model to investigate the cy-
totoxic and genotoxic potential of complex mixtures
like organic extracts of marine sediments. Cytotoxic-
ity was investigated using the propidium iodide exclu-

sion test with flow cytometry. Genotoxic activity was
assayed using a modified nick translation assay with a
nonradioactive nucleotide (biotin-dUTP) and flow cy-
tometry technology, and an alkaline DN A preciptation
assay with detection of DNA strands by fluorescence.
An attempt was made to find possible correlations be-
tween chemical data and genotoxicity or cell toxicity |
using these assays applied to organic extracts of ma-
rine sediment.

MATERIALS AND METHODS

Chemicals

Phosphate buffered saline (Dulbecco’s PBS), calcium
chloride, 8-naphtoflavone (8-NF), BaP, N-methyl-N'-
nitro-N-nitrosoguanidine (MNNG), collagenase type
IV, fetal bovine serum (FBS), gentamycin sulfate, try-
pan blue, ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA),
Liebovitz medium (L-15), sodium citrate, tris-(hy-
droxymethyl)aminomethane (Tris), Tween-20, digito-
nin, dimethylsulfoxide (DMSO), dithiothreitol (DTT),
bovine serum albumin (BSA), sodium dodecylsulphate
(SDS), hoescht 33258, deoxyribonuclease 1 (DNase),
ribonuclease A, Pol I, and propidium iodide (PI) were
purchased from Sigma Chemical Co. Biotin-16-dUTP,
streptavidin-fluorescein, dCTP, dATP, dGTP, and
dTTP were obtained from Boehringer Mannheim.

Preparation of Marine Sediment Extracts

- Organic phase extracts of marine sediment were stud-

ied for their (cyto)genotoxic potential. Thirty grams of
sediment were extracted in dichloromethane (V = 15
mL); the liquid organic phase was decanted, dried un-
der a nitrogen stream, and resuspended in 1 mL of
DMSO (100% v/v). Chemical analyses were per-
formed for organochlorine pesticides (OCs), poly-
chlorinated biphenyl congeners (PCBs), chloroben-
zenes (CB), and PAHs. For a complete description of
chemicals analyzed, refer to the caption in Table III.
These chemicals were quantified using established
methods (Oliver and Niimi, 1988; Oliver and Nicol,
1982; Environmental Protection Agency, 1986) under a
quality control and assurance program (Fouquet, 1994,
report in preparation) in order to ensure the validity
and pertinence of the data.

Preparation and Exposure of | |
Rainbow Trout Hepatocytes

Primary cultures of rainbow trout hepatocytes were |
prepared according to the double perfusion methodol-!

~ ogy of Klauning et al. (1985), with some modifications. '




After a portal vein perfusion with sterile PBS (without
calcium), pH 7.5, containing 1 mM glucose, 0.3 mM
pyruvate, 50 pg/mL gentamycin, 2.5 ug/mL ampho-
tericin B, 2 mg/mL BSA, and 5 mM EDTA, the liver
was perfused with 10 mL of collagenase (100 units in
PBS with 1 mM CaCl, and no EDTA) and removed
from the abdominal cavity. The liver was cut into
small slices and mixed continually in 50 mL collage-
nase solution (100 units/mL) for 20 min at room tem-
perature. Afterwards the cells were liberated from the
tissue with a cell dissociation sieve kit (Sigma Chemi-
cal Co.). The cells were then washed 4 times by centri-
fuging at 200X g for 2 min and resuspended in sterile
PBS without calcium and EDTA. The cells were
counted and cell viability was estimated by the trypan

blue exclusion test (Klauning et al., 1985). Typical cell.

yields were around (2.3 = 0.5) x 10¢ cells/g body
weight with a viability of 95 * 2% (derived from n = 50
isolations). The- cells were resuspended in 4 mL of
. sterile L-15 containing 1% FBS, 25 pl/mL gentamycin
sulfate, and 2.5 ug/mL amphotericin B (referred to as
complefe medium).- For each evaluation of chemicals
and organic sediment extracts, cells obtained from 5
yearling individuals were pooled before exposure.

‘The hepatocytes were distributed in 24-well micro-

plates (cell culture treated, obtained from Corning) -
at a density of 1 X10¢ viable cells/mL. of complete -
medium. These were exposed to several dilutions of -

organic sediment extracts (0, 0.001, 0.01, 0.1, and 1%

v/v). Control cells (i.e., unexposed cells) for sediment .

extract samples received the appropriate amount of
DMSO (1% v/v). Hepatocytes were exposed for 24 h
at 15°C to the sediment extracts and single chemicals:
Cd (0, 25, 50, 75, 100, and 200 ng/mL), BaP (0, 25, 50,
75, 100, 200, 300, 400 ng/mL), MNNG (0, 5, 10, 20, 50,
100 ug/mL), and B-NF (0, 25, 50, 75, 100, and 200 ng/
mL). '

Cell Viability Evaluation

Cell viability was assayed by flow cytometry using the
PI exclusion test (Zucker et al., 1988). In order to
favor single-cell hepatocyte suspension for flow cyto-
metry analysis, cells were treated with a calcium che-

lator, sodium citrate, during the washing step. After .
- the exposure period, cells were centrifuged at 200X g

for 5 min, the cell media removed, and the cells were
resuspended in 200 uL solution saline citrate (SSC:
150 mM NaCl and 15 mM sodium citrate, pH 7.2). An
aliquot of washed cells (50 x 10* cells) was incubated
in the presence of PI (10 ug/mL) in PBS for 10 min at

room temperature. The cells were analyzed by flow .

cytometry as described below. The proportion of via-
ble cells relative to exposure treatments was calcu-
lated using digitonin-permeabilized cells as a positive
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control. The same amount of cells were treated with
one volume of 0.02% digitonin in PBS for 5 min, incu-
bated with PI for 10 min, and analyzed by flow cy-
tometry. The percentage of live cells was calculated as
follows: )

. Proportion of live cells (%)

=[1 — (X — A)/B — A)] X 100

where X is the proportion of stained cells in the ex-
posed group, A is the proportion of stained cells in the

~ unexposed group, and B is the proportion of stained

cells in the djgitonin—treated group.

In situ Nick Translation Arssay’ -

Intracellular repair of single-stranded nicks on ge-
nomic DNA was achieved using a modification of the
method of Snyder and Matheson (1985). Our approach

- makes use of nonradioactive nucleotide, cell fixation,
" and flow cytometry technology. After the exposure

period, the cells were washed in SSC as described

“above for 5 min. The cells were centrifuged (200X g

for 4 min), the supernatant removed, and the cells.

" fixed in 200 wL of 70% ethanol for 45 min at 4°C. The

cells were then centrifuged as above and permeabi-
lized with 0.1% Tween-20 in PBS for 15 min at room
temperature. The cells were centrifuged and resus-
pended in 20 units of Pol I in a S0 mM Tris HCI buffer,
pH 7.4, containing 10 mM DTT, 1 mM MgCl,, 0.1%
BSA, and 50 uM of each of the nucleotides (dCTP,
dTTP, dATP, dGTP). The reaction mixture also con-
tained 10 uM of biotin-16-dUTP as the nucleotide ana-
logue of dTTP and incubation was allowed to progress
for 1 h at 37°C. After the incubation period, the cells
were centrifuged and resuspended in 200 uL of PBS
containing 0.1% Tween-20 and BSA for 5 min. The
cells were centrifuged as described above and exposed-
to 1 ug of streptavidin-fluorescein in PBS containing
0.1% Tween-20 and BSA for 30 min at 37°C. The cells
were then centrifuged and washed in PBS for 10 min
and centrifuged again. The cells were finally resus-
pended in PBS containing 50 units/mL ribonuclease A
and 25 pg/mL PI. The cells were incubated at room
temperature for 30 min before flow cytometric analysis
to allow degradation of cellular RNA. In some cases, 5
units of DNase along with Pol I were added to the

.reaction mixture to see whethér any increased incor-
‘poration of biotin-16-dUTP into DNA was obtained.

Alkaline Precipitation Assay

Genotoxic damage to DNA was also assayed using the
alkaline precipitation assay (Olive, 1988), with slight

. modifications. Detection of DNA breaks was made
- possible using the hoescht dye (West et al., 1985) in-
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stead of tritium-labeled DNA with 3H-thymidine. After
exposure, the cells were washed in SSC (200 pL) for S
min as described above. A subsample (150,000 cells)
was taken for cell density evalation (absorbance at 600
nm) and for the alkaline precipitation assay. The
blanks and standards contained the equivalent volume
of SSC without hepatocytes. Cells were treated in a
‘microcentrifuge tube with 250 uL of 2% SDS in 10 mM
Tris and EDTA, pH 12.3, for 1 min. A solution of 250
pL of 0.12 M KCl was then added to the mixture,
which was allowed to incubate at 60°C for 10 min. At
the end of the incubation period, the mixture was
placed in ice for 20 min and centrifuged at 8000% g for
5 min. A 450 L sample volume of the supernatant was
carefully removed and mixed with 2550 uL of 75 mM
KH,PO4 buffer, pH 7.0, containing 1 pg/mL . of
hoescht. Fluorescence analysis consisted in reading
emission intensity at 460 nm while exciting at 350 nm
with bandpasses of 10 nm. Quantitation was done us-

ing known amounts of salmon sperm DNA in the same -

mixture. without addition of cells.

Flow Cytometric Analysis

Flow cytometric measurements were perfom{ed witha
FASCan flow cytometer (Becton-Dickinson) equipped
with an analytical flow cell, argon (blue) laser emitting

at 488 nm at 15 mW. The data from 5000 gated cells
~ between total levels of chemicals and cytotoxic effects

- were recorded, analyzed, and stored with the Lysis IT
software program. The cells were gated-according to
the forward (fsc) and orthogonal light scatter (ssc de-
tector) characteristics to isolate. the population from
smaller particles. The fsc detector was set at —1 expo-
nential in log scale and the ssc detector was set at 200
volts (V). S
~ The detector for fluorescein emission (500-550 nm,
fi-1 detector) was set at 400 V and the channel number,
at 1024 for maximum resolution. The cells were aspi-
rated into the flow cytometer and 5000 cells were col-
lected. A second gate was constructed so that DNA-
containing cells were analyzed for fluorescein
emission. The data were reported in a two-dimensional
plot: cell volume (forward light scatter) on the y axis
and fluorescence emission on the x axis. For analysis,
the fluorescence cell distribution was gated in unex-
posed cells in order to measure a shift in cells havin
higher fluorescence. ’
_For cell viability measurement, the detector per-
taining to DNA-propidium iodide complex fluores-
cence (620 nm, fl-3 detector) was set at 275 V and the
channel number, at 256. Unexposed cells were aspi-
rated, analyzed, and reported in a two-dimensional
plot: foward light scatter on the y axis and red fluores-
cence on the x axis. A second gate was constructed in

order to analyze the number of cells that became more
ﬂuorcscent»(i.e., cells that did not exclude PI dye).

Statistical Analysis

The cells were exposed to pure compounds (BaP,
MNNG, and 8-NF) and marine sediment organic ex-
tracts in quadruplicate. Theé flow cytometric data
(mean fluorescence of 5000 cells population) were sub-
Jected to a Barlett’s homogeneity of variance test and a
normality test. When variances were homogeneous,
the data were subjected to an analysis of variance, and
critical differences between unexposed and exposed
cells were determined using the Dunnett’s ¢ test. In
some cases, the variances were not homogeneous and
the data were not normal so that nonparametric
Kruskal-Wallis analysis of variance was performed
and critical difference between control and treatment
was appraised by a distribution-free multiple compari-
son test (Dunn’s test). Significance was set at p < 0.05
in both cases. The lowest observable effect concentra-

" tion in % v/v (LOEC) and the no observable effect
- concentration in % v/v (NOEC) were therefore deter-

mined. A toxicity threshold (TT) was calculated as
TT = (NOEC X LOEC)"2, Finally, concentration data
‘were expressed in toxicity units (TU) derived from the
following equation: TU = 100/TT. This transformation
establishes direct proportionality between the concen-
tration data (TU) and toxicity intensity. Correlations

were computed using the Pearson product-moment
correlation coefficient. Significance of the correlation
coefficient was set at p < 0.05 and marginal signifi-
cance, at 0.1 < p < 0.05.

RESULTS AND DISCUSSION

Nick Translation of Intracellular DNA

An intracellular DNA repair methodblogy following
the principle of nick translation is described. Pol I will
fill in the nicks produced by DNA-damaging agents by
adding nucleotides (5’ to 3'-DNA dependent poly-

‘merase activity) and translating them along the DNA

molecule (5' to 3'-exonuclease activity). Therefore
Pol I will incorporate considerably more nucleotides,
particularly biotin-16-dUTP, than the number of thy-
midine nucleotides in the initial nicks provided that no
significant steric hindrance limits its accessibility. Fix-
ation of cells with ethanol followed by a permeabiliza-

“tion step is required to preserve cell morphology and

to facilitate diffusion of Pol I into the nuclear compart-
ment. Fixation with 4% formaldehyde (in PBS) is not
recommended because of limited diffusion of Pol I in




cells. Formaldehyde forms cross-links within the mo-
lecular sites in cells and restricts diffusion of Pol I to
the nuclear compartment. Indeed, it has been found
that formaldehyde fixation requires a 12 h enzyme in-
cubation with Pol I (Gold et al., 1993), while ethanol
fixation followed by a rehydration/permeabilization
step requires only 0.5-2 h of incubation time, as dem-
onstrated in this study. When hepatocytes were incu-
bated with Pol I with biotin-16-dUTP or fluorescein-
12-dUTP for 1 h at 37°C, significant incorporation was
obtained relative to cells without addition of Pol I (Ta-
ble I). Moreover, the addition of DNase to the reaction
mixture along with Pol I significantly increased the
incorporation of nucleotides into cells as shown by the
high relative fluorescence value (Table I). DNase was
added sometimes with Pol I to double-stranded DNA
to produce nicks and permit Pol I to incorporate nucle-
otides and translate the nick. The nick translation as-
say can detect single-stranded breaks -or nicks in the
DNA molecule (Snyder and Matheson, 1985), which
are considered early damaging effects (Fenech, 1993).
Because Pol I requires a complementary strand for
nucleotide incorporation (or nick repair) and transla-
tion of the nick, this assay is not capable of detecting
damage such as double-stranded nicks and single-
stranded conformation in DNA. The inclusion of a sec-
ond test, the alkaline precipitation assay, which can
detect double-stranded strand breaks and possibly sin-
gle-stranded conformations because of their potential
fragility, can prove useful in some situations. In some
cases, with highly toxic compounds, significantly less
biotin-16-dUTP can be incorporated in cells relative to
unexposed ones and at the same time can show some
effect with the alkaline precipitation assay. These
results suggest that the type of damage may be double-

TABLE I. In situ nick translation of DNA
Relative Fluorescence
. Conditions (f1 1/f13)_
Cells and PI 105
Cells, streptavidin-fluorescein, 95 +7
and PI
Cells, streptavidin-fluorescein, 95 = 8
biotin-dUTP, and PI -
Cells,? streptavidin-fluores- 225 = 12
cein, biotin-dUTP, Pol I,
and PI
Cells,® streptavidin-fluores- 418 * 30

cein, biotin-dUTP, Pol I +
DNase,? and PI

* Cells treated with 200 ng/mL BaP for 48 h at 15°C.
b DNase: Deoxyribonuclease 1.
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stranded breaks, single-stranded conformation re-
gions, or a DNA adduct uncleavable by Pol I exonu-
clease activity. This phenomenon was observed when
significant cell viability reduction was obtained.
Therefore, lower fluorescence values relative to con-
trol cells can be also indicative of genotoxicity. For- -
mation of single-stranded nicks can also occur during
apoptotic cell death (Gold et al., 1993). The two assays
described in this paper can also detect this phenome-
non. Apoptosis, although producing DNA damage, is
not chemically induced genetic damage, but some
chemicals can induce apoptosis in cells, hence DNA
damage. Apoptotic cells have degraded DNA, and
lower DNA levels (PI staining of cells) can be indica-
tive of this phenomenon. Evaluation of DNA content
in hepatocytes is therefore necessary to take into ac-
count this type of DNA damage.

Exposure of Trout Hepatocytes to
Single Compounds

Exposure of cells to BaP, a well-known genotoxic/
carcinogenic xenobiotic, elicited a genotoxic response
with the nick translation assay (LOEC = 100 ng/mL)
and the DNA alkaline precipitation assay (LOEC =
100 ng/mL), as shown in Fig. 1A and B. BaP must be
converted into the diol metabolite to exercise its geno-
toxic effects. Similarly, cells exposed to MNNG, a
direct-acting genotoxic compound, shows genotoxic-
ity with both assays: LOEC = 50 ug/mL for the nick
translation assay and LOEC = 100 ug/mL for the
DNA alkaline precipitation assay (Fig. 2A and B). BaP
is about 1000 times more pofent in eliciting DNA dam-
age to hepatocytes than is MNNG.

. Exposure of cells to 8-NF for 48 h was shown to be
genotoxic with both assays (Fig. 3A and B). A LOEC
value of 100 ng/mL was obtained in each case. The
aromatic hydrocarbon B-NF is a specific and potent
inducer of the cytochrome P4501A1 responsible for
biotransformation of xenobiotics (Pesonen et al.,
1992). However, the mutagenic potential of 8-NF was
not clearly established in earlier work (McKillop and
Case, 1991). According to our results, 8-NF is geno-
toxic to trout hepatocytes exposed in vitro. Cd was
also genotoxic to trout hepatocytes with the two as-
says, with a TT = 122 ng/mL after a 48 h exposure
time (results not shown).

Toxicity Evaluation of Marine Sedimént
Organic Extracts

The genotoxic potential of organic extracts of marine
sediments taken from an Atlantic harbor site was also
-evaluated in this study (Table II). The results of chemi-
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-Fig. 1. Genotoxic potential of BaP evaluated with the nick transiation and DNA alka-
line precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to BaP for 24 h at
15°C and DNA damage was assayed with the nick translation (A) and the DNA alkaline
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Fig. 3. Genotoxic potential of 8-NF evaluated with the nick translation and DNA
alkaline precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to 8-NF for
24 h at 15°C and DNA damage was assayed with the nick translation (A) and the DNA
- alkaline precipitation (B) assays. Data points represent the mean with the standard

error from 4 replicates.

cal ahalyses performed on these extracts are shown in
Table III. Samples 1-8 represent randomly collected
sediment from the harbor site and Samples 9-12 repre-

TABLE Il. Toxicological characteristics of marine
sediment organic extracts

Nick "Alkaline
Sediment Viability Translation Precipitation

Extract No. TU TU : TU
1 3200 . nd? nd

2 32,000 32,000 32,000

3 320 nd 320

4 3200 32,000 3200

5 13200 32,000 32,000

5 320 nd 32,000
7 3200 nd nd
8 320 320 nd
9 3200 nd nd
10 320 : 3200 nd
11 32,000 3200 nd

12 320 3200 3200
13 320  nd nd
14 nd "nd nd

* No effect was measured hence not determined (nd).

sent reference sediment extracts with known amounts
of organochlorine pesticides (OCs), polychlorinated
biphenyl congeners (PCBs), and PAHs. Sample 13 was
clean sand extracted with dichloromethane. Sample 14
was dichloromethane only (i.e., without sediment) fol-
lowed by an exchange in DMSO as described in Mate-
rials and Methods. Almost all extracts (93%) were
toxic to cells except for the blank Sample 14. Samples
2 and 11 displayed the highest cytotoxicity with a TT
of 32,000 TU, while Samples 4, 7, and 9 showed mod-
erate toxicity with a TT of 3200 TU. The remaining
extracts (Samples 1, 3, 5, 6, 8, 10, 12, and 13) dis-
played toxicity with a TT of 320 TU. Genotoxic activ-
ity was observed in 7 out of the 14 samples (50%) with
the nick translation assay and 6 extracts out of 14 sam-
ples (42%) with the DNA alkaline precipitation assay.
Nine of the 14 samples tested (64%) displayed a geno-
toxicity response with one or both the genotoxic end
points used. Other studies have also shown that or-
ganic phase extracts from freshwater sediments

-proved to be mutagenic with the Ames test and con-

tained detectable amounts of OCs, PAHs, and PCBs
(Metcalfe et al., 1990; Maccubin and Ersing, 1991;
Langevin et al., 1992).

Correlation tests were done to identify possible
trends or links between the total levels of chemicals
and toxicity (Table IV). Considering Samples 1-8 from



TABLE lil. Chemical characteristics of marine sediment extracts

PCB* PAHP oCs
Sample (ng/g) (ug/g) (ng/g)
1 Congener 101 0.23 Phenanthrene 0.04 DDE 0.13
118 0.16 Fluoranthrene 0.06 T: 0.13
153 0.21 Pyrene 0.05
105 0.03 T: 0.15
138 0.36
183 0.12
180 0.37
170 0.07
194 0.12
Td: 14.07
Aroclor 1242 5.4
Aroclor 1260 7
2 Congener 101 0.11 nde DDE 0.12
118 0.2 T: 0.12
153 0.11
105 0.02
138 0.16
180 0.04
170 0.09
T: 0.73
Aroclor 1242 2.7 -
Aroclor 1260 1.7
3 Congerier 101 1.2 Naphtalene 0.06 DDE 0.07
118 1 2-methylnaphtalene 0.04 DDT(o,p’) 0.54
153 1.3 Acenaphtalene 0.06 T: 0.61
105 0.12 Fluorene 0.08 -~ '
138 1.7 Phenanthrene 0.25
183 0.27 Anthracene 0.13
128 0.1 Fluoranthrene 0.72
180 1.3 Pyrene 0.56 )
170 0.16 Benz(a)anthracene 0.09
194 0.24 Chrysene 0.1
T: 7.39 Benzo(b)fluoranthrene 0.08 .
Aroclor 1242 36 Benzo(k)fluoranthrene 0.09
Aroclor 1254 27 Benz(a)pyrene 0.12
Aroclor 1260 13 T: 2.38
4 Congener 101 1.1 Naphtalene 0.04 DDE 0.39
118 0.55 Phenanthrene 0.1 DDD(o,p’) 0.26
153 0.99 Anthracene 0.04 DDD(p,p’) 0.57
105 0.1 Fluoranthrene 0.17 T: 1.22
138 1.2 Pyrene 0.14
183 0.15 Chrysene 0.04
128 0.07 T: 0.53
180 0.45
170 0.12
194 0.09
T: 4.61
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Aroclor 1242 18
Aroclor 1254 9.3
Aroclor 1260 5.6




TABLE IIl. (Continued)
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PCB® PAH® oCs
Sample (ng/g) (ug/e) (ug/g)
5 Congener 101 0.62 Naphtalene 0.04 DDE 0.39
118 0.33 Phenanthrene 0.1 DDD(o,p’) 0.26
153 0.52 Anthracene 0.04 DDD(p,p’) 0.57
105 0.12 Fluoranthrene 0.17 T: 1.22
138 0.92 Pyrene 0.14
183 0.1 Chrysene 0.04
128 0.07 T: 0.5
180 0.35
170 0.08
194 0.11
T: 3.22
Aroclor 1242 18
Aroclor 1254 9.3
) Aroclor 1260 5.6 ) .
6 Congener 101 0.19 - Naphtalene 0.04 DDE 8.3
118 0.33 2-methylnaphtalene 0.17 DDD(o,p’) 1
153 0.14 Phenanthrene 0.11 DDT(o,p") 9.2
105 0.04 Anthracene 0.04 DDD(p,p’) 19
138 0.27 Fluoranthrene 0.12 - DDT(p,p') 12
180 0.08 Pyrene 0.10 T: 49.5
170 0.06 ‘Benzo(k)fluoranthrene 0.04
T: 1.11 Benz(a)pyrene 0.05
Aroclor 1242 4.1 T: 0.67
Aroclor 1254 1.3
Aroclor 1260 1.9
7 Congener 101 0.66 ' Phenanthrene 0.11 DDE 0.6
118.059 Anthracene 0.05 DDD(o,p’) 0.6
153 0.39 Fluoranthrene 0.53 DDD(p,p’) 1.9
105 0.15 Pyrene 0.45 T: 3.1
138 0.64 Benz(a)anthracene 0.13
183 0.08 Chrysene 0.12
128 0.03 Benzo(b)fluoranthrene 0.14
180 0.27 Benzo(k)fluoranthrene 0.12
170 0.04 Benz(a)pyrene 0.13
194 0.09 T: 1.78
T: 2.94
Aroclor 1242 22
Aroclor 1260 8.1
8 Congener 101 0.38 Naphtalene 0.07 DDE 0.49
118 0.77 2-methylnaphtalene 0.04 DDD(o,p’) 0.2
153 0.43 Acenaphtalene 0.06 DDD(p,p’) 0.34
105 0.16 Fluorene 0.08 T: 1.03
138 0.88 Phenanthrene 0.65
183 0.08 Anthracene 0.2
128 0.07 Fluoranthrene 0.74
180 0.28 Pyrene 0.73
170 0.07 Benz(a)anthracene 0.2
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TABLE 111 (Continued)

PCB® o ~ PAHD ' oCe

Sample (ng/g) ‘ (ng/g) (ng/g)
- 194 0.05 Chrysene 0.24
T: 3.17 Benzo(b)fluoranthrene 0.11
Aroclor 1242 5.3 Benzo(k)fluoranthrene 0.34
Aroclor 1254 3.7 Benz(a)pyrene 0.3
Aroclor 1260 4.2 Indenolpyrene 0.14
Benzo(ghi)perylene 0.15
T:4.05
9 Congener 101 1.1 Naphtalene 3.6 - DDE 6.1
118 1 i 2-methylnaphtalene 1.2 DDD(p,p’) 13
153.17 1-methylnaphtalene 1 T: 18.1
105 0.27 Acenaphtalene 1.9 '
138 1.9 Fluorene 4.9
183.0.12 Phenanthrene 51
128 0.2 Anthracene 5
180 1.2 Fluoranthrene 32
170 0.56- - . Pyrene 21
194 0.4 Benz(a)anthracene 5.8
T: 8.45 ‘ Chrysene 7.6
Aroclor 1254 20 Benzo(b+k)fluoranthrene 7.3
Aroclor 1260 12 Benz(a)pyrene 2.9 '

Indenolpyrene 1.7
Benzo(ghi)perylene 1.5

. : T: 150.1
10 Congener 101 3.8 Naphtalene 0.05 : DDE 1.5
' 118 3.5 , Acenaphtalene 0.04 - : DDD(p,p’) 10
153 4.9 . Fluorene 0.06 . T: 11.5
1051.8 - Phenanthrene 0.85
138 7.8 ‘ Anthracene 0.06
183 0.78 Fluoranthrene 1.5
128.76 , Pyrene 1.1
180 4.2 . . Benz(a)anthracene 0.38
170 1.7 ' Chrysene 0.66
1940.58 Benzo(b+k)fluoranthrene 0.97
T: 29.82 Benz(a)pyrene 0.24
Aroclor 1242 18 Indenolpyrene 0.23
Aroclor 1254 92 - Benzo(ghi)perylene 0.24
Aroclor 1260 41 ' T: 6.38
11. Congener 101 15 Naphtalene 0.1 DDE 38
118 5 2-methylnaphtalene 0.1 DDD(o,p") 72
153 15 Acenaphtalene 0.05 DDD(p,p’) 160
105 7.2 Fluorene 0.15 T:270
138 37 ‘ Phenanthrene 2.7
183 5 Anthracene 0.24
128 4.7 Fluoranthrene 3.8
180 36 Pyrene 3
170 12 Benz(a)anthracene 1.1

194 4.9 Chrysene 1.6
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TABLE lIl. (Continued)
PCB* PAH® oCe
Sample (ng/g) (ug/e) (ug/g)
T: 142.5 Benzo(b+k)fluoranthrene 2.3
Aroclor 1254 216 Benz(a)pyrene 0.98
Aroclor 1260 232 _ Indenolpyrene 0.53
Benzo(ghi)perylene 0.56
Dibenz(ah) Anthracene 0.23
T: 17.44
12 Congener 101 1 Naphtalene 0.04 DDE 21
118 1.2 2-methylnaphtalene 0.04 DDD(p,p’) 6.2
153.2 Phenanthrene 0.32 T: 27.2
105 0.39 Anthracene 0.04
138 3.2 Fluoranthrene 0.53
183 0.47 Pyrene 0.44
128 0.57 Benz(a)anthracene 0.22
180 1.9 Chrysene 0.29
170 0.82 Benzo(b+k)fluoranthrene 0.59
194 0.27 Benz(a)pyrene 0.36
T: 11.82 Indenolpyrene 0.2
Aroclor 1254 28 Benzo(ghi)perylene 0.2
Aroclor 1260 20 Dibenz(ah)Anthracene 0.09
T: 3.36
13 , nd nd : nd-
14 nd nd , . ~ nd

* PCB congeners assayed were 101, 77, 118, 153, 105, 138, 126, 183, 128, 180, 169, 170, 194, Aroclor 1016, 1242, 1248, 1254, 1260 and the
following chlorobenzenes: o,m,p-dichlorobenzene, 1,3,5-trichlorobenzene, 1,2,4-trichlorobenzene, 1,2,3-trichlorobenzene, l ,2,4,5-tetra-
chlorobenzene, 1,2,3,5-tetrachlorobenzene, 1,2,3,4-tetrachlorobenzene, pentachlorobenzene and hexachlorobenzené.

b PAHs assayed were naphtalene, 2-methylnaphtalene, 1-methylnaphtalene, acenaphtalene, fluorene, phenanthrene, anthracene, ﬂuoran
threne, pyrene, benz(a)anthracene, chrysene, benzo(b and k)fluoranthrene, benzo(a)pyrene, indenol(1,2,3-cd)pyrene, dibenzo(ah)anthracene,
benzo(ghi)perylene, 1,2,3,4-tetrahydronaphtalene, and 2-chloronaphtalene. '

< Organochlorine pesticides assayed were heptachlor, aldrin, p,p’-DDE, Mirex, «-BHC, 8-BHC, lindane, trans and cis chlordane, o,p’-
DDD, o,p’-DDT, p,p'-DDD, p,p’-DDT, methoxychlor, a-endosulfan, dieldrin, endrin, oxychlordane, octochlorostyrene, photomirex.

d total levels (T:).
* ¢ nd: not detected.

the harbor site, significant correlation was obtained
between cell viability effects and total OCs, (0,p),p’-
DDE, p.p’-DDD, total PCBs, some PCB congeners,
and Aroclor 1254 and 1260 levels. Genotoxicity
assayed with the alkaline precipitation assay was cor-

related only with o,p’-DDT and p,p’-DDT levels.

Interestingly, no correlation was found between geno-
toxicity evaluated with the nick translation assay and
any compounds. These results suggest that com-
pounds causing nicks may actually differ from those
causing breaks. Other different chemicals or associa-
tions of chemicals may exercise their effects on cell
viability and genotoxicity even though some OCs,
PCBs, and PAHs are known to be genotoxic and car-
cinogenic (Sharma and Gautam, 1991; Walton et al.,
1988; Houk and DeMarini, 1987). The verification of

the effects of individual chemicals within a complex
mixture is clearly not an easy task.

Although the sample size of the reference sediment
extracts was small (6), some positive correlations were
obtained. OC levels were correlated with total PCB
levels (R = 0.957; p < 0.003) and with cell toxicity
(R = 0.998; p < 0.001). Moreover, total levels of PCBs
were correlated with cell toxicity (R = 0.942; p =
0.005). More data from reference sediments would be
necessary to further confirm a link between pesticide
levels and genotoxicity. No correlations were ob-
served between chemical concentration and the geno-
toxicity response. PAH levels seem not to vary with
OC levels, total PCB levels, cell toxicity, nick transla-
tion, or DNA alkaline precipitation.

Since the chemical data for total PCBs, PAHs, and
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TABLE IV. Correlations® between chemical and
toxicological data

Viability

Total OCp
R = 0.522)
Total PCB
R = 0.593)
PCB Congener 101
R = 0.617)
Congener 118
(R = 0460
Congener 153
(R = 0.593)
Congener 105
(R = 0.635)
Congener 138
R = 0.631)
Congener 183
R =0.636)
Congener 128
R = 0.637)
Congener 180
(R = 0.656)
Congener 194
R = 0.646)
p,p’-DDE (R = 0.628)
0,p"-DDE R = 0.673)
p,p’-DDD (R = 0.650)
Aroclor 1254

NTA®
NC4

APAb

o,p’-DDT

(R = 0.529)
p,p’-DDT

(R = 0.529)

® = 0.569)
Aroclor 1260
(R= 0.638)

* Pearson product-moment correlation. Correlation is considered
significant when R is positive with p < 0.05 or marginally s1gmﬁcant
at 0.1 < p < 0.05.

b APA: alkaline precipitation assay.

¢ NTA: nick translation assay.

4 NC: no correlation was obtained.

¢ Marginally significant.

OCs do not correlate with genotoxic activity in marine
sediment extracts, we can propose the hypothesis that
the genotoxic response is more specific.

Conclusion

A rainbow trout hepatocyte genotoxicity assay for the
evaluation of environmental samples is described.
This assay seems to be very sensitive for detection of
genotoxicity in marine sediment organic extracts. This

study confirmed positive and significant trends be-
tween total levels of DDT and genotoxicity obtained
with the alkaline precipitation assay. Trends between
OCs and PCBs and cell toxicity were also observed.
Further studies will be required to substantiate geno-
toxic potency in relation to total OCs, PCBs, and
PAH:s in reference sediment extracts.
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Abstract

Genotoxicity and cytotoxicity were evaluated in rainbow trout hepatocytes exposed to sediment extracts obtained
in the vicinity of a creosote-treated wharf. Sediment cores were collected at the intertidal and subtidal sections of the
wharf at distances of 1, 5, 40 and 50 m. Moreover, subsamples were also taken at different'depths of the cores ranging
from 2 to 10 cm below the sediment/water interface. Sediment samples were air-dried and extracted in dichloromethane
followed with an exchange into dimethylsulfoxide (DMSO). Rainbow trout hepatocytes were exposed for 24 h at 15°C

. to several concentrations of the sediment extract. Afterwards, the cells were collected, and cell viability was assayed
along with genotoxicity using the nick translation and the alkaline precipitation assays. Results showed that the wharf
contained high concentration of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), displayed genotoxicity and cytotoxicity to
hepatocytes. In addition, PAHs, cytotoxicity and sometimes genotoxicity were detected in all sediment samples and
tended to decrease with distance. Chemical contamination and (geno)toxic effects were greater in sediment extracts
from the intertidal section than from the subtidal section. However, no evident change in chemical or toxicological
characteristics was noted between samples obtained at different depths. Spearman rank-correlation analysis revealed
some trends between levels of some PAHs and (geno)toxicity in hepatocytes exposed to sediment extracts.

Keywords: Sediment toxicity; In situ nick translation assay; Alkaline precipitation assay; Flow cytometry; Propidium
iodide '

1. Introduction -surfaces, thereby increasing their surface

“hydrophobicity. In addition, biological degrada-

Wharves built of wood are often treated with a tion by mildew and bacteria are also slowed down
creosote mixture for preservation. Indeed, . with this treatment,

creosote compounds readily adsorb to wooden However, creosote mixtures contain large

- amounts of chemicals potentially dangerous to

* Corresponding author. aquatic biota [1]. Creosote is rich in polycyclic

0378-4274/95/809.50 © 1995 Elsevier Science Ireland Ltd. All rights reserved
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aromatic hydrocarbons (PAHs), which can be car-
cinogenic to animals, including fish [1-3]. This
raises the question of the potential hazard posed
by creosote contamination of sediments near a
creosote-treated wharf. This contamination can be
assessed by a fish bioassay or an alternative bio-
assay — primary culture of rainbow trout hepato-
cytes. The latter has distinct advantages over the
* fish bioassay for evaluating the cellular effects of
chemicals [4]). These cells abound in cytochrome
P4501A1 activity [5], which is responsible for

benzo[a]pyrene (B[a]P), a carcinogenic PAH, -

metabolizing into a genotoxic/carcinogenic meta-
bolite [6]. Chemical and toxicological evaluations
of sediment extracts obtained near-a creosote-
treated wharf should be complementary indicators
of creosote contamination of such sediments.
The purpose of this study was therefore to
evaluate the (geno)toxic potential of sediments
near a creosote-treated wharf using the rainbow

trout hepatocyte model and to compare these re-

sults with chemical analysis for PAHs in the same
sediments.

2. Materials and methods

2.1. Materials :
Phosphate-buffered saline (PBS), tricaine
methanesulfonate, collagenase type IV, Liebovitz
medium (L-15), foetal bovine serum (FBS), sodi-
um citrate, sodium dodecylsulphate (SDS), potas-
sium chloride, B[a]P, spectrophotometric-grade
dimethylsulfoxide (DMSO), salmon sperm DNA,
bisBenzimide (Hoechst No. 33342), Tween-20,
ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA), tris-
(hydroxymethyl)aminomethane (Tris), bovine
serum albumin (BSA), digitonin, E. coli DNA
polymerase I (Poll), ribonuclease A (RNase) and
propidium iodide (PI) were purchased from Sigma
Chemical Co. (St. Louis, MO). Biotin-16-
deoxyuridine triphosphate (biotin-dUTP),
streptavidin-fluorescein, deoxyadenosine triphos-
phate (dATP), deoxycytosine triphosphate
(dCTP), deoxyguanosine triphosphate (dGTP)
and deoxythymidine triphosphate (dTTP) were
purchased from Boehringer Mannheim.

2.2. Sediment sampling and extract preparation
The wharf was treated with creosote before in-

stallation in the water in July 1993. Sediment sam-

ples were collected, in March 1994, at the intertidal

.and subtidal sections of the wharf structure at

distances of 1, 5, 40 and 50 m. Subsamples were
alsotaken at different depths ranging from 2 to 10
c¢m. The sediment was extracted and the extracts
analyzed for PAHs according to established
methodology [7]. Each sediment sample was air-
dried at room temperature and precisely 10 g were
Soxhlet extracted for 8 h with dichloromethane.

‘The raw extract was dried in the presence of sodi-

um sulfate, exchanged into cyclohexane, passed
through silica gel and concentrated to ¢xactly 10
ml. This extract served to evaluate PAH levels
using gas chromatography/mass spectrometry.
Then, 1 ml of the extract was dried under a nitro-
gen stream and resuspended in 100 1 DMSO for
(geno)toxicity evaluation. A piece of the wharf
structure was also extracted using the same
procedure.

2.3. Preparation and exposure of rainbow trout

- hepatocytes

Rainbow trout (Oncorhynchus mykiss), 10-25
cm long, were obtained from a commercial fish
hatchery and were fed trout chow. Hepatocytes
were collected according to the double perfusion
method {8] with some modifications. Briefly, each
trout (20~30 cm) was anesthetized with tricaine
methanesulfonate (50 mg/l; 50 s) and the liver was
perfused with PBS containing 5 mM EDTA until
disappearance of- blood. The liver was cut into
small slices, mixed for 20 min in PBS containing
100 units/ml collagenase and 1 mM CaCl,, passed
through a cell dissociation sieve (Sigma Chemical
Co.), and washed 4 times in PBS. The cells were
counted and viability was assayed by the trypan
blue exclusion test. Cells were dispensed into a 96-
well microplate at a density of 1.25 x 10%ml in
sterile L-15 medium supplemented with 1% FBS,
100 units penicillin, 100 mg/l streptomycin and 1
mg/l amphotericin B. The cells were exposed to -
0.001, 0.01, 0.1 and 1% v/v of the extract and to 50,
100, 200, 300 and 400 ng/ml B[a]P. Control cells
received the appropriate amount of DMSO. The
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microplate was incubated for 24 h at 15°C in a
humidified incubator. The livers from 5 in-
dividuals were pooled for each experiment.

2.4. Cell viability evaluation .
Cell viability was determined with the PI exclu-
sion test as described by Zucker et al. [9]. After the
exposure period, cells were collected by centrifuga-
tion, the supernatant discarded, and resuspended
in saline solution citrate (SSC: 150 mM NaCl, 15
mM citrate, pH 7.2). A sample of 30 x 103 cells
was taken and centrifuged 4 min at 100 x g (as
with all the following centrifugations). Afterwards
the supernatant was removed and cells were in-
cubated with 175 pl of PI (10 ug/ml in PBS) for 15
min at room temperature. Cell viability reduction
relative to exposure treatment was obtained by the
‘use of digitonin-permeabilized cells. About
50 x 10% cells were mixed with 1 volume of

0.02% digitonin in PBS for 5 min, and the appro-

priate amount of PBS containing PI was added.
‘Analysis was performed with flow cytometry on
unexposed, exposed and digitonin-permeabilized

cells as described below. The percentage of live -
cells was calculated with the following formula:

percentage of live cells = .

(- [54]) o
(B - 4) .

- where X represents the proportion of stained cells

with PI in the exposed group, 4 is the proportion
of stained cells in the unexposed group (control),
and B is the proportion of stained cells in the
digitonin-treated group (positive control).

+ 2.5. In sity nick translation assay

Genotoxicity was assayed using the nick transla-
tion assay (NTA) [10] with modifications. This
modified method makes use of a non-radioactive
nucleotide (biotin-dUTP) and detection is achiev-

ed with flow cytometry [11]. After the exposure-

period, 50 ‘x 103 cells were collected, washed in
SSC, and fixed with ice-cold 70% ethanol. Aftera
fixation period of 45 min at 4°C, cells were cen-

trifuged and rehydrated/permeabilized in PBS con- .
taining 0.1% Tween-20 for 15 min at room

temperature. Cells were resuspended in reaction

mixture (100 ul/well) containing 50 mM Tris~HCl,
pH 7.4, 10 mM dithiothreitol, 5 mM MgCl,, 40
ug/ml BSA, 50 uM each of dATP, dCTP, dGTP,
and dTTP. Poll (100 units/ml) and biotin-dUTP
(10 uM) were also added to the reaction medium.
The reaction was allowed to proceed for 2 h at
37°C. After the reaction period, the cells were cen-
trifuged and resuspended in PBS containing 0.1%
Tween-20 and BSA for 10 min at room tempera-
ture. Cells were then centrifuged and treated with
streptavidin-fluorescein in PBS containing 0.1%
Tween-20 and BSA for 30 min at 37°C. Finally,

“the cells were washed twice (centrifugation-

resuspension) in PBS for 10 min and resuspended
in PBS containing PI (10 pg/ml) and RNase (50
units/ml). Cells were analysed with the help of flow
Cytometry. Results were expressed as a ratio of flu-
orescence from increased incorporation of biotin-
dUTP (streptavidin-fluorescein) to the amount of

DNA (PI fluorescence) in cells.

2.6. Alkaline precipitation assay
Genotoxicity was also assayed using the alkaline

precipitation assay (APA) [12] with modifications

in that detection of DNA strands was achieved by
fluorometry as described elsewhere [11]. The same
amount of cells (1 x 10°) was transferred to a
microcentrifuge tube, to which 500 pl of 2% SDS,

- 10 mM EDTA and 10 mM Tris (pH 12.4) was
- added, and allowed to stand at room temperature

for 1 min. Then 500 pl of 2 0.12 M KCl solution
was added, and the tubes were placed in a water
bath at 60°C for 10 min, cooled on ice for 15 min
and centrifuged for 5 min at 8000 x g. The super-
natant (750 ul) was carefully removed to a tube
previously filled with 750 ul of a 50 mM KH,PO,
buffer, pH 7.0. DNA strands were detected by
fluorometry using Hoescht 33342 dye [13].. To
each tube, 1.5 ml Hoescht solution (1 pg/ml in
phosphate buffer) was added, and fluorescence
measured at 460 nm while exciting at 350 nm
(Hitachi, F-3010 model). DNA levels were quan-
tified with a standard solution of salmon sperm
DNA in the same mixture but without addition of.
hepatocytes. The levels of DNA strands were nor-
malized with cell number or total levels of cell
DNA.
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2.7. Flow cytometric analysis
Flow cytometric measurements were made with
a FACScan flow cytometer (Becton-Dickinson)
equipped with an argon (blue) laser emitting at 488
nm. Data from 5000 cells were collected at a flow
rate of 60 ul/min, stored and analysed subsequent-
- ly with the Lysis II software package. Prior to data
acquisition, the front scatter detector (FSD) and
the side scatter detector (SSD) were set at —1 expo-
nent and 220 volts, respectively. Cells were elec-
_ tronically isolated (gated) from smaller debris
according to FSC and SSC characteristics.
"For cell viability measurement, fluorescence
~ emission associated with DNA-PI complex was
detected with the F1-3 detector. Voltage was set at
280 with a channel number of 256. Unexposed and
exposed cells were aspirated and incorporation of
PI was viewed as a 2-dimensional dot plot with
-FSC (an indirect measure of cell volume) on the y-

axis and fluorescence (F1-3) on‘the x-axis. A gate = -

was placed in order to detect the proportion (%) of
PI-stained (dead) cells from the unstamed (live)
cells.

Incorporation of streptavndm-ﬂuorescem in -
cells - resulting from biotinylated .DNA was

measured by the detector for fluorescein emission
(set at 400 volts and 1024 channels) and the
amount of DNA by the detector for Pl-stained

DNA (set at 280 volts and 256 channels). A gate

. was constructed so that the mean-fluorescence
value for fluorescein or PI-DNA complex emission
was calculated. The amount of fluorescence from

fluorescein was 'normalized - with the relative

amount of DNA (i.e. mean fluorescence of
PI-DNA). :

2.8. Statistical analysis

Cells obtained from the same preparation were -

exposed to sediment samples in 4 replicates
(n=4). The NTA, APA and cell viability data
were subjected to an ANOVA, and critical differ-
ences between unexposed and exposed cells were
determined with Dunnett’s s-test. The lowest
observable effect concentration in % v/v (LOEC)
and the no observable effect concentration in %

viv. (NOEC) were then determined. A toxicity -

threshold (TT) was calculated following the rela-
tion: TT = (NOEC x LOEC)!2 [14]. Data were

Mean ﬂuorqsconce (f11/13)

expressed in toxicity units (TU) defined by the
following equation: TU = 100/TT. Spearman
rank-correlation analysis was done to underline
possible links between PAH levels and (geno)toxic
responses in exposed hepatocytes. Significance
was set at P < 0.05 in all cases.

A
280

260 -

240 S

.0 100 200 300 400 500

125
120 » *
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0 100 200 300 400 500

BaP {ng/mi)

Fig. 1. Genotoxicity of B[a]P evaluated with the NTA and the
APA, Rainbow trout hepatocytes were exposed to B[a]P for 24
hat 15°C and DNA damage was assayed with the NTA (A) and
the DNA APA (B). Data points represent the mean with S.E.
from 4 replicates. *Significant from the control at P < 0.05.

DNA strand breaks (relative amount) BaP
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tribution of PAH:s in the sediment compartment.
The number of PAHs detected in the samples
varied from 6 to 16 while the samples closest to the
wharf (i.e. 1 and 5 m) contained at least 9 PAHs
at the intertidal section. It seems that some PAHs
are lost during diffusion in the sediment compart-
ment either via the water column or by
heterogeneous distribution in the sediment.

3.3. Toxicological characteristics of sediment ex-

- tracts

Sediment extracts were tested for (geno)toxicity
towards rainbow trout hepatocytes. As with the

Table 2
Toxicological characteristics of marine sediment extracts

Distance. 'Depth - Viability NTA APA
@m  (cm) (log[TUD* (log[TU]) (log[TU])
1 Intertidal 0-2 2.553 <2b
1 3-5 3.502 <2
1 10-2 3.676 <2
1 2-4.5 2.498 2.498
5 0-2.5 3.503 2.503
5 2.5-45 3.505 3.505
40 0-2 2501 - 3.501
40 5.5-7.5 <2 3.505
50 0-2 2.505 <2
50 4-6 <2 2.505
1 Subtidal 0-2 <2 2.505
1 7.5-10 <2 2.505
5 0-2 3.498 <2
‘5 7-9 <2 <2
s 0-2 <2 2.503
5 8-10 <2 nat
40 0-2 <2 <2
40 8-10 <2 <2
50 0-2 <2 <2
50 8-10 . <2 - <2
Wharf - 4.107 4.107 <2
material ,
‘Clean’ - 2.505 <2 <2
sedimentd

*Data are expressed in TU as defined in Materials and .
methods. _

®< 2 means that no effect was detected at 1% v/v. Some effects
can possibly be measured at higher concentrations but were not
actually tested. ' '
‘na, not analysed.

9Clean sediment is sand which is thought not contaminated.

PAH concentrations, (geno)toxicity was higher in
samples from the intertidal section than from the
subtidal section. Samples nearest to the wharf (1
and 5 m) displayed more (geno)toxicity than those
farthest (40 and 50 m) from the wharf. The inter-
tidal samples were all cytotoxic while 80 and 60%
were genotoxic according to the NTA and APA,
respectively. The subtidal samples were all cyto-
toxic while 10 and 30% were genotoxic with the
NTA and the APA, respectively. Interestingly, the
wharf extract was highly genotoxic with the NTA
only. The wharf material induced cytochrome
P450-mediated activity in - exposed cells
(log[TT] = 8.2) as  evaluated by the
methoxycarbonyl-fluorescein. demethylase assay
[15], confirming bioavailability of P4501A1-
inducing PAHs, in part at least, in the samples.
Creosote-contaminated  sediments were shown
elsewhere to induce cytochrome P4501A1 in juve-
nile fish exposed for 43 days in the field [16]. The
fact that genotoxic activity was detected with the
APA in sediment extracts while none was detected
in the wharf sample suggests that genotoxicity can
be produced by different mechanisms, possibly

- through interaction ‘of the PAHs ‘(exogenous

chemicals) with constituents in the sediments

- (endogenous chemicals). Discrimination between

(endo)exogenous chemical contamination is not
easily separated at the toxicological level. Almost
all of the PAHs measured are recognized as
carcinogens  except for naphthalene (a),
acenaphtylene (b), acenaphthene (©_ and
benzolg,h,i]perylene (d) [2]. Acute toxicity within
8 days to fish has been reported with PAH-

- contaminated sediments | 17], and carcinogenic ef-

fects have also been reported in exposed fish from
contaminated sediment [3]. Moreover, creosote
has also been shown to be mutagenic with the Sal-
monella/microsome assay [ 18]. This alternative
bioassay can detect the presence of persistent
genotoxic compounds in sediment extracts and the

- present study demonstrates its usefulness as a

screening tool. Evaluation of the possible ecologi-
cal threat of this genotoxic activity will never-
theless require a study at the individual and
population levels to confirm whether these
genotoxic compounds pose a hazard to the sedi-
ment ecosystem.
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3. Results and discussion

3.1. Genotoxicity of Bla]P
Exposure of cells or organisms to xenobiotics

 can lead to the production of small single-stranded
"nicks or gaps in DNA. These gaps can eventually

lead to errors during repair and be deleterious or
initiate carcinogenic transformation of the cell.
The NTA can detect these early damages, i.e. small
single-stranded nicks [10]. The Poll enzyme system
requires a template DNA for repair and nick

Table 1 .
Chemical characteristics of marine sediment extracts

Distance Depth  Total

(m) (cm) PAH*
‘(ug/e)
1 Intertidal. 0-2 1.52  gehgidfact .
1 3-5 209.11 .e,g,h,c,d,l,fg,k,m,a,l,n,p b,o
1 0-2 2657 ghejilfkmdpcab
1 1245 6.62 g,h,e,j,m,l,i;n,p,d,a,f,k,é,b
5 0-2.5 397 eghdjifcalmpn -
5 25-45 064 eghijdcaf .
40 0-2 078  gehjiafdc
40 5.5-7.5 0.12 aehgcd
-50 0-2 083  gemhjilafdc
50 - - 46 054 gehjaidef
1 Subtidal 0-2 16:19 gehjildmfcknpa
1 7.5-10 518 gehjidlmfca
5 0-2 1.18 gehjcadif
5 7-9 025 eghjadec
5 0-2 1.30  gehjidcaf
5 8-10 038 gehjalidc
. 40 0-2 083 gheijlmfdac
40 8-10 0.14 eghdgca
50 . 0-2 29.03 &e.hd,m.Ll,k.n,P.d.f.o, c,a,b
50 8-10 254 ghijeklfiaded
Wharf - — 141 871 e,ghdc,fj.ilk,amnob,p
material )
‘Clean’ — nd?¢

sediment® -

2Total PAH is defined by the sum of each PAH concentration.
Sample results are based on dry weight.

YPAHS are ranked by decreasing concentration in the extracts:
a, naphthalene; b, acenaphthylene; c, "acenaphtherie; d,
fluorene; ¢, phenanthrene; f, anthracene; g, fluoranthene; h,
pyrene; i, benzo[a)anthracene; j, chrysene; k, benzofb}fluoran-

_thene; 1, benzo[klfluoranthene; m, B[a]P; n, idenof1,2,3,c,d]-

pyrene; o, dibenzo[a,h] anthrancene; p, benzolg,h,ilperylene.
*Clean sediment is sand which is thought not contammated
d95d, not detected.

. B[a]P in hepatocytes.

translation, therefore this assay would not be ade-
quate to detect double-stranded damage or single-
stranded conformation. The APA assay detects
rather long single- and double-stranded nicks
within the DNA macromolecule along with
double-stranded cross-links [12] and thus it can be
used in association with the NTA. A 24-h exposure
of B[a]P was genotoxic to trout hepatocytes (Fig.
1A and B) as measured both by the NTA and the
APA. Genotoxicity was measured in Bfa]P at
LOEC = 100 ng/ml (ANOVA P < 0.001, Dunnet
t-test P- < 0.05) and 100 ng/ml (ANOVA P = 0.01, -
Dunnett ¢-test P < 0.05) for the NTA and APA,
respectively. Indeed, B[a]P is oxidized by the
P4501A1 enzyme system to the diol epoxide me-
tabolite, which is in turn a genotoxic carcinogen
[6]. Rainbow trout hepatocytes abound in the
cytochrome- P450 system, particularly the

‘P4501A1 isozyme, and retain their inducibility for

48 h [5]. Hence it is a pertinent mode] for assessing
the effects of PAH contamination in environmen-
tal sedlment extracts. In the NTA and in the APA,

a decrease in the slope is observed and is probably
linked to saturation of B[a]P metabolism thereby
limiting the production of -DNA-reactlve Bla]P
metabolites or/and saturatlon in t.he influx of

i

3.2. Chemical characteristics of sediment extracts

The wharf wood was treated with a creosote
stain for preservation and durability. before im-
mersion in the water in July 1993. A portion of the
treated wood was extracted as described and con-
tained 16 different PAHs (Table 1). Sediment sam-
ples were taken at the intertidal ‘and subtidal
sections of the wharf with intertidal samples col-
lected at low tide. The intertidal sediment samples
collected were observed .to- contain substantially
more PAHs than the samples, from*the subtidal
section. Of the 16 PAHs measured, the fSllosving
were relatively more abundant as was also the case
with the wharf material: fluoranthene (g), phenan-
threne (e), pyrene (h) and chrysene (j). However,
considerable differences in total PAH concentra-
tions were encountered at the same distance and
depth (see 1 m distance, 0-2 cm depth). Moreover,’
the relative amount of each PAH varied with dis-
tance and depth, suggesting a heterogeneous dis-
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3.4. Correlation between chemical and toxicological
data ‘ -

In order to determine probable links between
PAH concentrations and viability as well as geno-
toxicity in these sediment extracts, they were com-
pared by Spearman rank-correlation. Although a
positive correlation does not necessarily imply
causality between the two variables, this analysis
can help identify chemicals in complex mixtures
which may be responsible for the measured effect.
Of course, these findings need to be confirmed or
disproved with appropriate experimental designs.
Table 3 shows the significant positive correlations
between chemical and toxicological data. As ex-
~ pected, it can be observed that no correlation was

. obtained between the APA and total PAH concen-
trations or the 16 PAHs individually. The NTA
was positively correlated with 6 out of 16 PAHs
(32.5%): naphthalene, acenaphthylene, fluorene,
phenanthrene, anthracene, and pyrene. The most
abundant PAHs (phenanthrene and pyrene) were
~correlated with genotoxicity (NTA) even though
some of the lower concentrations of PAHs were
also positively correlated. Cell toxicity was cor-
related with 5 out of 16 PAHs (31.2%):
acenaphthylene, anthracene, fluoranthene,
_phenanthrene, and dibenzo[a,hlanthracene. These
PAHs were not necessarily correlated with geno-
toxicity (dibenzo(a,h]anthracene, acenaphthene,

Table 3 .
Spearman rank-correlations between chemical and toxicologi-
cal data )

Viability NTA APA
c* (R=0513* a(R=0.573) nd®
f (R = 0.556) b (R = 0.456)
¢ (R=0479) d (R =0.484)
g (R=0.511) ¢ (R =0.508)
o (R = 0.449) f (R = 0.525)

h (R = 0.455)

*a, naphthalene; b, acenaphthylene; c, acenaphthene; d,
fluorene; ¢, phenanthrene; f, anthracene; g, fluoranthene; h,
pyrene; i, benzo[a]anthracene; j, chrysene; k, benzo[b)fluoran-
thene; 1, benzo[k)fluoranthene; m, B[a]P; n, ideno[1,2,3,c,d]-
pyrene; o, dibenzo[a,h]anthracene; p, benzo[g,h,{]perylene.
bnd, not detected.

fluoranthene), suggesting that toxicity may not
necessarily proceed by genotoxicity only — other
cellular sites may be affected. These trends show
that some PAH concentrations vary with cell ge-
notoxicity although synergistic/antagonistic effects
can also occur in this complex mixture, as sug-
gested by others [19]. It remains to be seen whether
these genotoxic PAHs are actually genotoxic alone
or in combination to trout hepatocytes. Never-
theless other constituents, for example pyridine or
ortho-cresol, and interactions with naturally oc-
curring sediment compounds can possibly elicit
(geno)toxic effects to trout hepatocytes. On the
whole, some PAHs correlated with the NTA while
2 of the most abundant PAHs (phenanthrene and
fluoranthene) correlated with cytotoxicity. Rain-
bow trout hepatocytes appear to be a pertinent
model to detect (geno)toxic compounds in con-
taminated sediment extracts which can potentially
harm the aquatic biota.
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