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ABRÉVIATIONS

ADN : acide désoxyribonucléique
ADNc : ADN clone
Ah(récepteur) : hydrocarbone aryle (" aryl hydrocarbon >)
AHH : < aryl hydrocarbon hydroxylase >
ARN : acide ribonucléique
ARNm : ARN messager
ATP: adénosine triphosphate
BaP: benzo(a)pyrène
Bio-dUTP : biotine déoxyribose uridine triphosphate
BPC: biphényles polychlorés
EROD : J-éthoxyr ésoruf ine O-dééthyl ase

B-I{F: B-naphtoflavone
DMSO : diméthyl sulfoxyde
DTT: dithiothréitol 1
Km : constante de Michaelis
HFIS : hybridation fluorescente in sin ou FISIIES : << Fluorescent lz situ hybidization en
suspension >>
MCF : méthoxycarbonylfl uorescéine
MCFOD : méthoxycarbonylfluorescéine O-déméthylase
MH : modèle hépatocyte
MT: métallothionéine
NTA : < nick translation assay >> ou essai de la translation de brèches
OC : pesticide organochloré
PA: précipitation alcaline (de I'ADN)
Poll :polymérase I ADN-dépendante
Rnase: ribonucléase
RCP : réaction en chaîne de la polymérase
Tris : tris(hydroxymethyl)aminométhane
XRE : << xenobiotic response element > ou élément de réponse xénobiotique
Vmax : vitesse maximum (d'une réaction enzymatique)
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RESUME

Le contrôle 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
contrôle des rejets industriels.

Un modèle in vitro qui consiste à utiliser des hépatocytes de truite en culture primaire est proposé
corrme alternative. Cet essai a l'avantage de réduire considérablement le nombre de poissons
requis pour les essais tout en utilisant des critères d'effet qui sont à la base de I'expression de la
toxicité. La cytotoxicité est mesurée par la perte de la perméabilité membranaire, par I'induction
de la métallothionéine (MT) et de l'activité du cytochrome P4501Al (EROD), et par le
dommage à I'ADN dans les hépatocytes exposés à des effluents industriels pendant 48 h. Ces
critères sont aussi mesurés dans le foie de truitelle exposée aux mêmes rejets industriels où la
mortalité est aussi étudiée en fonction de la cytotoxicité des hépatocytes.

Iæs résultats montrent que le modèle 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 mortalité. 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 critères d'effet sublétal comme
I'induction de la MT (R=0,93; p=0,002), du cytochrome P4501Al (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 pounait aussi s'avérer une
alternative intéressante pour la mesure de I'induction de la MT, du cytochrome P4501A1 et la
génotoxicité hépatique.

Le MH peut être incorporé dans une démarche étapiste de manière à réduire le nombre de
poissons à tester et les coûts tout en augmentant I'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 characteization 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 P4501Al (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 toxicity 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. Futtit"rmore, soblethat effect-s 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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1. Introduction générale

1.1 Les sources de contamination du milieu aquatique

Depuis le début du siècle, les activités de notre société indushielle entraînent une contamination

toujours croissante de la biosphère, et en particulier du milieu aquatique. Ia contamination par

des milliers, voire des centaines de milliers, de substances chimiques constitue un danger réel

pour les éêosystèmes. Iæs rejets industiels, municipaux et le,s activités agricoles sont des sources

importantes de polluants qui peuvent se retrouver dans le milieu aquæique dulcicole et marin.

Certains polluants persistent dans l'environnement; d'autres sont (bio)transformés chimiquement

ce qui entraîne la formation dlune multitude de (sous) produits. ces polluants ainsi que Ieurs

sous-produits de (bio)transformation peuvent s'accumuler dans plusieurs compartiments de

l'écosystème aquatique (par exemple les sédiments, l'eau interstitielle, la colonne d,eau et la

composante biotique).

1 .2 Stratégies écotoxicologiques

Pour contrer les risques écotoxicologiques liés au coté négatif de l,industrialisation, la

caractérisation toxicologique des sources de pollution devient une activité essentielle pour la

protection et la conservation du milieu aquatique. cette caractérisation peut se réaliser en
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appliquant une série de bioessais avec des organismes appartenant à divers niveaux trophiques

(BLAISE et al-, 1988; COSTAN er at., 1993). Dans une telle démarche, les poissons sont

importants dans toute appréciation écotoxicologique des sources de pollution (NEFF, lgg5) en

raison de leur position dans la chaîne trophique et des phénomènes de bioaccumulation et de

bioamplification. En effet, l'évaluation de la toxici télétaledes rejets industriels liquides requiert

le plus souvent un bioessai avec la truite arc-en-ciel et celui-ci est aussi reconnu par les

organismes de réglementation des effluents industriels @I-AISE et COSTAN, 19g6;

ENVIRONNEMENT CANADA, 1990). Iors d'évaluations écotoxicologiques de rejers

industriels, agricoles et municipaux, des organismes autres que les poissons et appartenant à

différents niveaux trophiques (e.g. les algues et les bactéries) sont aussi largement utilisés pour

les bioessais (tableau 1.1). Plusieurs crilères d'effet peuvent être aussi déterminés chez des

organismes du même niveau trophique. Pour évaluer l'écotoxicité de rejets complexes, on

préconise une approche simultanée qui tient compte de la toxicité relative des organismes des

niveaux trophiques différents, de la persistance, de la toxicité et des phénomènes de

bioaccumulation/bioamplification des contaminants @LAISE et al., 1988). I-es données de

toxicité obtenues lors d'essais en laboratoire peuvent alors être prédictives des dommages dans le

milieu naturel (WAGNER et I,OKKE, 1991). Par exemple, un certain modèle est réputé prédire

une concentration sécuritaire dans le milieu naturel à partir des résultats de toxicité obtenus en

laboratoire (ALDENBERG et SI-OB, 1993). Selon ce modèle, la distribution logistique des

valeurs CMSEO (concentration minimale sans effet observé) des tests de toxicité permet ensuite
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de calculer la concentration qui protège 95 7o des espèces. Cette concentration représente en fait

la limite de confiance à 95 Vo des données CMSEO. A mesure que le nombre de bioessais

augmente, le modèle devient plus juste et la probabilité de surestimer une concentration

sécuritaire diminue considérablement. Ce modèle peut également être utilisé pour prédire le

facteur de dilution d'un effluent dans le milieu aquatique qui protégera 95 Vo des espèces. pour

établir une colrespondance dans le milieu aquatique par contre, l'hydrodynamique du panache du

rejet liquide doit être connue. Malgré que ce modèle art été proposé pour l'étude de polluants

spécifiques, on pourrait aussi envisager son emploi pour l'étude de mélanges complexes. par

: les dangers potentiels d'effluents

industriels à partir d'un indice conçu avec des biotests (COSTAN et al., I9g3). Ce modèle,

développé pour l'évaluation des mélanges, intègre des données de (géno)toxicité issues d'essais

aiguës et chroniques réalisés à plusieurs niveaux hophiques. En plus, il tient compte de la

< charge toxique > vis-à-vis de I'environnement récepteur en intégrant le débit de l'effluent aux

unités toxiques générées par les biotests. L'équation du modèle génère une valeur, nommée

indice BEEP (barême d'effets écotoxiques potentiels), sur une échelle de 1 à 10, qui simule une

échelle Richter environnementale de toxicité. Ces deux exemples démontrent I'utilité des biotests

de laboratoire dans le cadre d'aide à la prise de décision. Il est imperatif, cependant, que les

essais écotoxicologiques ne soient pas utilisés seuls mais plutôt en complément des analyses

chimiques et des études écologiques. Ils doivent de plus exploiter des critères d'effets qui sont

pertinents pour prévenir, dans la mesure du possible, les dommages possibles à l'écosystème.
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1.3 Les défis bioanatytiques

A mesure que le nombre de contaminants augmente, leur potentiel écotoxicologique devient de
plus en plus d'ifficile à appréhender. ce constat plaide en faveur de Ia mise en oeuvre de
nouveaux tests rentables' ceux-ci doivent être rapides, sensibles, et économiques. Tout d,abord,
le bioessai doit produire des réponses dans un délai raisonnabre afin que les décideurs puissent
agir efficacement' Ensuite, lâ sensibilité du bioessai s'avère un paramètre primordial parce que la
réponse denra être obtenue après un temps d'exposition relativement court (pour satisfaire la
contrainte de rapidité)- Enfin, il va sans dire que le test devra être rentable tout en permettant
I'analyse de plusieurs échantillons à la fois.

Ia demande croissante d'essais écotoxicologiques pour desservir différents t)ape de programmes
environnementaux, soulève maintenant des réserves sur le plan de l,éthique concemant l,emploi
de bioessais utilisant des organismes entien. En effet, le bioessai avec truite nécessite 120 truites
par éihantillon d'effluent. Basé sur l'étude de milliers d'essais réglementaires à chaque année au
canada' ceci représente donc le sacrifice d'un nombre important de truites. Est-il possible de
réduire le nombre de poissons tout en conservant l'information toxicologique à ce niveau
trophique ? un essai alternatif pouvant réduire considérablement l,emploi d,organismes
s'avérerait utile en ce sens. En guise d'exemple, mentionnons que le modèle avec hépatocytes



Toxicologie descriptive

I
I
I

Toxicologie mécanistique

I
I
I

figure 1-1 La démarche de la toxicolqgis flqns la prévention. i
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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 à 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 premièrement connaître les effets (description) et les

mécanismes qui les déclenchent (KLAASSEN, 1986). Iæ bioessai porura donc mesurer des

critères d'effets de stress (i.e. le mécanisme d'action) qui signalent le début d,une succession

d'étapes et qui conduiront éventuellement à I'effet délétère. Par exemple, la formation de

dommages à I'ADN ou bien l'activation de l'oncogène c-junprecèdent souvent la transformation

néoplasique de certaines cellules exposées à des xénobiotiques @VAN et al., 1994). Iæs

bioessais devraient donc, autant que possible, offrir une information pro-active permettant de

prévenir les dégâts plutôt qu'à les constater rétrospectivement.

1.4 Les tests altematifs en écotoxicologie

I-a 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 altematifs (RXON, 1995). Ces trois R
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représentent la Réduction du nombre d'organismes nécessaire pour les tests, le Raffinement des

tests en matière de rentabilité et de critères d'effets plus prédictifs et le Remplacement de tests

conventionnels par des tests plus performants. ces trois R sont évidemment liés entre eux et

forment les concepts de base qui motivent l'utilisation de méthodes alternatives aux te:sts in vivo

(RXON, 1995).

Iæs avantages des modèles cellulaires sont nombreux bien qu'ils ne soient toutefois pas exempts

d'inconvénients. En considérant tout d'abord leurs avantages, il est clair que les modèle s in vitro

permettent un meilleur conhôle des conditions expérimentales (e.g. les éléments nutritifs, le pH

du milieu, la température et la présence d'hormones). Iæs interactions systémiques, c,est-à-dire

I'influence des autres organes ou systèmes physiologiques, sont aussi éliminées, ce qui contribue

à réduire la variabilité des réponses toxiques. La précision expérimentale s,avère meilleure car la

durée et la concentration d'exposition sont maintenues plus facilement qu,avec un système rn

vivo' Les modèles in vitro demandent un faible volume de l'échantillon. Comparativement, un

bioessai avec truite demande de 60 à 200 L d'échantillon tandis qu,un modèle cellulaire n,en

exigera que de 0,05 à l0 mL ! Iæs alternatives cellulaires contribuent à la suppression ou à la

réduction, tout au moins, de I'emploi d'organismes entiers pour les essais toxicologiques. La

période d'exposition aux toxiques peut être considérablement réduite par rapport à une

exposition in vivo.I-e coût en matériel et en temps d'analyse est aussi moins élevé. Enfin, le

pouvoir de diagnostic, lequel se traduit par un plus grand nombre de critères d,effets étudiés par
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test, est supérieur pour les essais réalisés avec les modèles cellulaires. En revanche, ceux-ci

possèdent deux désavantages majeurs. Le premier concerne la pertinence ou le réalisme de la

réponse cellulaire vis-à-vis de I'organisme. Sur ce, on peut se demander si une réponse toxique

chez la cellule traduira bien une réponse similaire chez I'organisme conespondant ? Pour

repondre à cette question, la méthode alternative se doit d'être étudiée en fonction de I'organisme

entier. Cette étapg de validation essentielle des méthodes alternatives a été abordée dans ce

travail. Le deuxième désavantage est lié à la perte des effets systémiques car le modèle ne détecte

que des altérations strictement cellulaires. Ce point est discuté plus loin dans la section traitant du

choix du modèle (section 1.4.3). Acceptons, pour I'instant, la notion que les modèles cellulaires

nous informent sur la toxicité générale des substances mais qu'ils ne peuvent pas témoigner

d'effets toxiques à l'égard d'un tissu spécifique.

1.4.1 Postulat afférent aux tests alternatifs

Selon le principe des trois R, les modèles cellulaires représentent des outils de choix pour

remplacer les tests toxicologiques qui utilisent des organismes entiers. L'utilisation de modèles

cellulaires (MC) repose sur le principe suivant : les altérations qui enffaînent des dommages

systémiques, organiques et tissulaires s?expriment avant tout au niveau (sub)cellulaire. [-a cellule

est donc le point de départ dans I'expression de la toxicité et peut être considérée comme une

alternative aux bioessais avec des organismes entiers (BABICH et BORENFREUND,lg87). lte,
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modèle ceilulaire ne peut toutefois pas s'appriquer d,une façon systématique.
I'alternative proposée soit validée si l,on veut qu,elre soit efficace et pertinente.

une culfure pnmare - crest le cas des hépatocytes _ n,est pæ une popuration
homogène de cellules CBI-AIR et al., 1990). Cene population hétérogène esr
générarement de g7 vo de cærures épithériares (ou hépatocytes) et d,envi ron 3 vo

Il faut que

I.4.2Les différents tlpes de modèles cellulaires

Il existe trois tlpes de modèIe cellulaire (on excrut ici les curtures d,organes qui peuvent aussi

:.::*r"s 
dans cerraines érudes écoroxicorogiques) : la lignée *u"r*";. # ïi";i

tt*î immortelle et Ia culture primaire- Iæ rerme curture primairesignifie 
n"" ,; .r;;

provient directemcnt de lbrgane' cette' culture contient des cellures qui possèdent res

;aracæ*tieues 

spécifiques du rlpe tissulaire ou des fonctions spécialisées 

^des 

;;r;:
Insrqu'on fait croître ces cellules de génération en génération, on obûent une rignée cerurnire.
La lignée cellulaire peut se diviser d'une façon continue mais timitee. u"" rige" peut se diviser
généralement de I à 70 fois selon Ie gpe cellulaire, puis eile entre dans un état a"-ra""r.;:" 

",meurt' Iæ temps de vie de Ia lignê est donc limiré. une Iignée tr"r;";;l* 
"""*", 

esr une
ttî* cellulùe transformê qui peut se diviser (des centaines de roio 

"or*" 
dans Ie cas de

ceilules néoplasiques.

strictement

composée

de cellules



CLASSIFICATION
FONCTIONNELLE

AdaptédeSAWYE& 1994.

tableau 1-2 Classification de la toxicité cellulaire.
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biliaires. Elle renferme aussi des macrophages et des érythrocytes ( < O,l Vo). En terme de

viabilité, les hépatocytes de truite maintiennent pendant 4 jours leurs caractéristiques initiales.

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

1.4.3 Choix du modèle cellulaire

Pour appliquer des tests alternatifs en écotoxicologie, il faut admettre une certaine classificatiorr

de la toxicité cellulaire (tableau 1-2). Iæs xénobiotiques peuvent agir au niveau de fonctions

dites basales, spécifiques ou extracellulaires. Les fonctions basales représentent les réactions

biochimiques fondamentales qui existent dans toute cellule pour maintenir l,intégrité des

membranes, la phosphorylation oxydative dans les mitochondries, la transcription et l,activité des

elzymes lysosomales. Ces activités métaboliques fondamentales se retrouvent chez la cellule

quel que soit son état de différentiation.I-esfonctions spécffiqruesdépendent du tSpe 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 les fonctions extracellulnires

des cellules représentent les activités de communication ou de médiation par la sécrétion de

protéines, peptides ou hormones. Citons comme exemple, I'activité de sécrétion des

neurotransmetteurs par les neurones ou bien du collagène par les fibroblastes pulmonaires. [,a

classification de la toxicité cellulaire conespond donc à celle des fonctions cellulaires. I-es

altérations peuvent agir ainsi aux niveaux des fonctions basales, spécifiques et extracellulaires.

_=__
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on parle de cytotoxicité basale lorsque le composé altère I'intégrité membranaire, interfère avec
la synthèse mitochondriale d'ATP ou diminue la synthèse de protéine ou d,ADN. t-a cytotoxicité
sur les fonctions sy'ecifiques sbbserve lorsqu,une substance inhibe, par exemple, Ia recapture de
la noradrénaline dans les neurones ou diminue la synttrèse de l'albumine dans les hépatocyes.

Enfin' une cytotoxicité sur les fonctions extracellulaires survient lorsqu,une substance limite la
sécrétion de collagène ou d'interleukine, par exemple. Notons qu,un effet sur les fonctions

extracellulaires aura des conséquenæs sur les fonctions systémiques ou organisationnelles. par

exemple, une inærférence dans I'action de l'acétylcholine peut entraîner la paralysie pulmonaire.

Tout récemment, on 3- démonné que des cultures en ftois dimensions sur des gels de collagène
favorisent une organisation plus réaliste vis-à-vis de l'organe et qu,elles pourront servir de
modèle int-erc'ssant Pouf évaluer les effets sur la communication extracellulaire ou la
cancérogenè se in vitro(I-ADUCA et SINIIA, lgg4).

Pour évaluer la toxicité génétale d'une substance, on peut utiliser un modèle cellulaire qui
n'implique pas nécessairement des fonctions spécifiques ou extracellulaires. une lignée
cellulaire est normalement dépourvue de fonctions specinques mais maintient ses fonctions

basales' communes chez toutes les cellules, et serait ainsi utile pour évaluer la toxicité de
fonctions basales ou générales. [æs cultures primaires exploitent des cellules directement
prélevées de l'organe qui assurent les fonctions spécifiques de l,organe pour une certaine
periode' La durée est variable selon le tpe de cellules et dépend la plupart du temps des



Réalismefaible
Prédiction éIevée

Réalisme élevé
Prédiction faible

Adapté de Adams, 1990.

figure 1-2 Continuum écotoxicologique.
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constituants du milieu de culture et de la présence de certaines hormones et cofacteurs. [-es

cultures primaires d'hépatocytes représentent donc un modèle 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 modèle hépatocyte (MfD en culture primaire représente ainsi un bon compromis

entre les fonctions basales et spécifiques pour évaluer la toxicité générale et la toxicité sublétale

telle que I'induction des MT et du cytochrome P4501Al (qui constituerait une caractéristique

spécifique) par des xénobiotiques spécifiques. Quant à la génotoxicité, celle-ci résulte

directement de I'action de certaines substances mais aussi du métabolisme oxydatif liés à

d'aufres xénobiotiques par le système de détoxication du cytochrome P450 dont I'hépatocyte

abonde. Ainsi, dans le cadre d'études environnementales, l'hépatocyte de truite arc-en-ciel en

culture primaire représenterait un système intéressant pour les recherches toxicologiques @AKSI

et FRAZER, 1990).

1.5 Critères d'effets toxicologiques

Plusieurs critères d'effet peuvent être retenus dans les évaluations écotoxicologiques. Iæ choix

des critères repose sur certaines considérations conceptuelles (figure 1-2). Premièrement, le

critère de la toxicitélétale,tant au niveau cellulaire qu' in vivo, doitêtre 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 à partir de l'échelle moléculaire jusqu'à l'échelle des populations et des

communautés (ADAMS, 1990; SCHULTE, 1989), les critères d'effets, qui sont précurseurs de

dommages lors d'une exposition à 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

moléculaire et physiologique. T.'avantage de mesurer ou de suivre des effets au niveau

moleculaire réside principalement dans la possibilité de prévenir des dommages qui pourraient

survenir à des niveaux d'organisation plus élevee. 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 population. Il ne faut toutefois pas

limiter les études à ce seul niveau car on ne sait pas avec certitude si l'effet perçu au niveau

moléculaire se répercutera à un niveau supérieur. L'utilisation d'indicateurs de niveaux

d'organisation supérieurs est donc nécessaire pour confirmer ou infirmer le dommage mesuré à

l'échelle moléculaire et cellulaire. I-e suivi d'effets à l'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 critères d'effets que I'on peut appliquer lors d'évaluations

écotoxicologiques. Certains choix s'imposent, bien évidemment, afin de limiter le nombre de ces

critères et faire une évaluation toxicologique pertinente et peu coûteuse. Dans le cadre de cette

étude, nos recherches ont porté sur des mesures de létalité (cytotoxicité) 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 létaux

Au niveau cellulaire, la létalité se traduit pù un arrêt de division cellulaire, une perte de la

perméabilité membranaire et I'arrêt des fonctions fondamentales ou basales de la cellule

(ZUCKER et a1,., 1983). Une perte de viabilité cellulùe provoque un dysfonctionnement de

l'organe atteint, une inflammation et éventuellement la mort de l'organisme. La mesure de la

viabilité cellulaire est fondamentale également pour cemer les concentrations non létales

susceptibles d'entraîner des effets à plus ou moins long terme. La perte de viabilité cellulaire

équivaut à la mortal ité chezl'organisme dans le contexte d'un test de substitution. Elle sera ici

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

[,a mort cellulaire peut aussi se produire par apoptose (RAFFRAY et aI., 1993). Une cellule

apoptotique se caractérise par une dégradation de I'ADN ayant des fragments distribués en

échelle (< ladderlike >ù tel qu'indrqué par l'électrophorèse et par une élévation du calcium

intracellulaire libre qui stimule I'activité des endonucléases (DARZYNCHIEVICZ et aL,lgg2).

Par contre, la perméabilité membranaire ainsi que la synthèse d'ATP dans les mitochondries

demeurent constantes. I^a cellule finit par se fragmenter en petites sphères qui sont

éventuellement réabsorbées par les cellules voisines (RAFFRAY et aI., 1993;

DARZYNCHIEWICZ et aI., lgg12). La destruction de cellules par apoptose n'entraîne pas de
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réaction inflammatoire dans le voisinage cellulaire. La mortalité occasionnée par des substances

toxiques résulte le plus souvent d'une nécrose tissulaire plutôt que d'une apoptose. L'apoptose a

été surtout signalée dans les cellules du système immunitaire et dans certaines cellules

épithéliales. C'est le cas des thymocytes, des lymphocytes, et des hépatocytes (RAFFRAY et al.,

1993). tr faut toutefois tenir compte de ce type de mort cellulaire dans le mécanisme de la toxicité

létale.

1.5.2 I-a 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

à des métaux lourds, notamment par le cadmium, le cuivre, le zincet le mercure (ROCH et MC

CARTIIER ,19L ;HAMILTON et MERHLE, 1986). La recherche d'un rôle biologique pour le

Cd a conduit à l'isolement d'une protéine riche en Cd (25mg de Cd par gramme de protéines)

dans le cortex rénal du cheval (KAGI et VALLEE, 1960). Cette protéine contenait 5 Vo de Cd,

2,2 Vo de7-n,0,4 7o de fer, 0,I8 Vo de Cu, I4,9 Vo d'azoteet 8,5 7o de soufre. Puisque cette

protéine contenait du soufre et plusieurs métaux, KAGI et VALLEE I'ont appelée

métallothionéine (MT), c'est-à-dire, un dérivé métallo de la protéine riche en soufre qui est la

thionéine. Iæs MT représentent des protéines de poids moléculaire de 6000-7000 g/mole qui sont
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riches en cystéine (30 Vo des acides aminés); elles sont dépourvues d'acides aminés aromatiques,

et donc de région hydrophobe, ce qui leur confère une thermostabilité caractéristique. Iæs MT

sont omniprésentes dans les tissus et peuvent lier les métaux lourds divalents. Cette 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, plusieurs protéines isolées d'organismes

vertébrés non-mammifères et invertébrés sont différentes de la MT de mammifères. En raison de

cette diversité dans la structure moléculaire, on propose hois classes de MT (FOWLER et aI.,

1987). I-es MT de classe 1 sont celles qui possèdent les caractéristiques de la MT équine du

cortex rénal citées précédemment. Elles se retrouvent principalement chez les venébrés et

quelques invertébrés et proviennent de mammifères, de poissons tels que Pleuronectes platessa,

Oncorhynchus mykiss (KAGI et al., 1984; PRICE-HAUGIIE Y et al., 1980, de l'huître

Crassostera virginica (ROESUADI et aI., 1989), du crabe Scylla serrata (IÆRCII et al., 1982)

et du homard Homarus americanus (BROUWER et aJ., 1989).Iæs MT de classe 2 comprennent

les protéines qui ne démontrent que peu ou p,ls de ressemblance avec les MT de la classe I en ce

qui a trait à la présence d'acides aminés aromatiques, à leur proportion en cystéines et leur poids

moléculaire. On les retrouve chezlalevure et I'ourson de mer (WINGE et aI., 1985; NEMER er

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

isolés des plantes (GRILL et aI., 1985) et des micro-organismes Euglena gracilis et

Schizosacchnromyces pombe (WEBER et aI.,'1987; REESE er a/., 1988). I-es discussions qui

suivent se limitent âux MT de la classe 1.
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La fonction physiologique de la MT, mis à part leur rôle 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; GAGNÉ et aI., 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 à des métalloprotéines (BROLIWER et a1.,1989). De nombreux

signes indiquent que la MT participe dans le transfert d-u Cu et du 7-n lors du métabolisme des

acides nucléiques, de la synthèse de protéines et d'autres processus métaboliques dans les tissus

normaux ou endommagés. La réaction au froid, au chaud, à l'exercice et à la présence de

xénobiotiques métalliques (et quelquefois organiques) peuvent induire les MT. I-eur induction

par le stress semble déclenchée par les hormones glucocorticoides (KARIN, 1985). La capture de

radicaux libres, formés lors du métabolisme oxydatif dans les cellules, se fait par la MT. La

clistribution de métaux dans les tissus peut varier selon l'état nutritionnel, lrhabitation, l'âge et le

cycle reproducteur des organismes. On constate que la MT, une protéine de sffess, n'est pas

entièrement spécifique à une exposition aux métaux. Son induction s'avère toutefois le marqueur

le mieux connu d'une telle exposition. Une induction de la MT dans l'organisme indique une

probabilité que les métaux soient responsables de l'exposition, mais n'exclut pas la possibilité

d'une induction par d'autres facteurs mentionnés précédemment. Ceux-ci peuvent être

néanmoins contrôlés expérimentalement. On pounait 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 dégadation d'hémoprotéine comme le cytochrome P450 avec une élévation de l'hème

oxygénase, une enzyme impliquée dans le catabolisme de I'hème, sont deux indicateurs d'effets

qui pourraient aussi témoigner d'une exposition aux métaux, quoique non spécifiques à ces

derniers. On reconnaît néanmoins que ceux-ci peuvent dégrader le cytochrome P450 et ils

peuvent aussi induire I'hème oxygénase po-ur cataboliser I'hème qui serait llbérênpar les métaux

(EATON et a1.,1930). L'accroissement de la fraction libre du Zn intracellulaire par les métaux

constituera peut-être une nouvelle façon de mesurer le stress métallique (GAGNÉ et BLAISE,

1996).Il reste cependant à vérifier la sffcificité de ce nouveau biomarqueur d'exposition aux

métaux lourds.

Iæ phénomène de détoxication et de résistance aux métaux requiert la participation de la MT. I-a

réduction de la forme libre du métal - la forme plus dangereuse - par la liaison sur la MT,

explique le phénomène de la résistance. Iæ rôle de la MT dans la détoxication des métaux a été

démontré, en particulier par le fait que : l) l'induction de la synthèse de la MT s'accompagne

d'une liaison de ces métaux; 2) le prêtrutement avec des métaux accroît la tolérance lors d'une

exposition aiguë subsequente; 3) certaines enzymes sont inhibées par le Cdz* in yilro mais non

par le Cd tié à la MT; 4) l'injection d'une taible dose de Cd ou d'une forte dose dle 7-nprotège

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 à une exposition sublétale aux métaux,

la résistance de l'organisme à une exposition subséquente de métaux se trouve accrue

(HAMILTON et MERHLE, 1986). Ceffe résistance est conséquente car elle protège I'organisme

à 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

duZnqui serait responsable de certaines manifestations pathologiques. Ainsi, une induction de la

MT indique la possibilité d'une exposition à des métaux. Ia distribution des métaux sur la

protéine peut aussi offrir une information intéressante. Iorsqu'ils saturent les sites de liaison de

la MT, la toxicité peut s'accroltre parce que I'exposition 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 rôle dans l'homéostasie du Cu etduZn.

Le rôle de détoxication des métaux par la MT est donc une extension de ses fonctions normales,

qui sont le transport, le stockage et le transfert des métaux biologiquement essentiels tels que le

CuetleT-n.

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 @PC) et certaines dioxines et furannes, stimule
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le système 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 possède

un caractère biphasique. t a première phase comprend I'oxydation, la réduction ou l,hydrolyse de

Ia molécule; elle aboutit à l'addition ou la for-mation de groupements polaires sur la molécule

rendue alors davantage hydrophile tandis que la deuxième phase implique sa conjugaison avec

des molécules telles que le glycuronide, le glutathione, les acides aminés polaires et les sulfates.

Ia première phase de la biotransformation constituant l'oxydation et la réduction des

xénobiotiques, met en jeu le cytochrome P450, les flavines monooxygénases (amines oxydases),

l'époxide hydrolase, les estérases, les amidases et les systèmes d'oxydoréduction d,alcools, de

cétones et d'aldéhydes. Par exemple, l'alcool déshydrogénase et I'aldéhyde ou la cétone

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

Iæ système enzymatique le plus important de la biotransformation est celui de la grande famille

du cytochrome P450. Iæ qualitatif < P450 > provient du fait que l'enzyme contient un pigment

chromatique autour de 450 nm qui résulte du spectre différentiel entre la protéine oxydée et

réduite lorsque cette dernière est saturée en monoxyde de carbone. Plusieurs isoformes

identifiées sous une nomenclature reconnue forment des familles et des sous-familles du

cytochrome P450. I 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., I99l). Iæs protéines, dont les séquences d'acides aminés démontrent des

similarités d'au moins 40 Vo,forment les familles. Iæ chiffre placé après le terme <P450>

indique la famille (e.g. P4501). I-es sous-familles regroupent au moins 59 Vo de similitudes dans

les séquences primaires et une lettre majuscule suivant la famille les identifient (e.g. P45028).

Iæs cytochromes qui appartierrnent à la même famille et sous-famille, mais qui présentent encore

des différences, s'identifient par un chiffre placé après la sous-famille (e.g. P4501Al ou 1A2).

L'homologie de séquences sert de critère de classification, mais on ne tient pas compte des

critères fonctionnels tels que la spécificité des substrats et l'inductibilité par les xénobiotiques.

Ce type de classification possède néanmoins un intérêt au niveau de I'évolution et de la

spéciation moléculaire du cytochrome P450 dans sa distribution phylogénétique.

Iæ cytochrome P450 est une hémoprotéine contenant un ligand hémique qui est localisê dans la

membrane de la région lisse (où il y a absence de ribosomes) du réticulum endoplasmique

(AHOKAS et al., 1976). Le cytochrome P4501Al est une monooxygénase qui catalyse

l'introduction d'un atome d'oxygène sur le composé hydrophobe (A) :

A-H + 02 + NADPH cvtoctuomeP4S0 , A-OH+ HzO + NADP+

Iæ NADPH est le cofacteur qui fournit l2électron nécessaire dans la réaction de

monooxygénation. Cet électron 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 p450 dans la membrane. Ainsi,
la molécure (A-H) devient plus polaire par l,addition d,un atome d,oxygène (A_orD, ce qui
facilite son élimination par voie aqueuse (i.e. le plasma sanguin et l,urine). [æ produit oxydé peut
ensuite être conjugué à des ligands polaires tels que la glycuronide, le glutathione ou d,autres
peptides pour favoriser encore une fois l'excrétion. un mécanisme impliquant un récepteur Ah
(mis pour << aromatic hydrocarbon >>) est à Ia base de lïnduction du cytochrome p4501Al
(LORENæN et oKEY' 1990)' certain HAP se fixe sur le récepteur qui est rocalisé sur la
membrane cytoplasmique @MA, l9g2).ce complexe penèhe ensuite dans Ie cytosol pour se lier
à un deuxième ligand - la protéine de shess thermique 90 - pour prendre une forme active. ce
complexe ternaire dififrrse alors dans le noyau pour y libérer Ia protéine.de stress 90. Iæ récepteur
Ah avec le HAP se fixe sur une région spécifique de la partie non transcrite du gène cyplAl
située à I'amont du site de transcription du gène. cette région nommée XRE pour <d(enobiotic
response element > remplit la fonction de promouvoir la transcription du. gène cyplAl
(MLLIAMS et IvEISBURGER, 1986; PESONEN er at., 1992).Il existe une volumineuse
documentation sur le sujet, et tenter de décrire d,une façon exhaustive ce domaine de Ia
toxicologie et de la pharmacologie dépasserait largement les objectifs de ce travail. I_es
xénobiotiques qui peuvent se lier avec le récepteur Ah stimulent la synthèse du cytochrome
P4501A1 afin de les rendre plus polaires pour favoriser leur excrétion. une induction du
P450lAl dans un organe et dans ses cellules nous indique donc Ia présence de ces substances
caractéristiques' ceci signifie que, I'induction du p450lAl est considéÉe conrme <( marqueur
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d'exposition )> aux substances comme les BPC, les HAp, dioxines et furannes. Après
biotransformation, certaines substances pounont devenir plus (géno)toxiques. c,est le c6, pâr
exemple' du benzo(a)pyrène qui devient canérogène lors de son activation métabolique par les
ervymes de biotransformation.

Les enzymes de la phase I et2 de la bionansformation des xénobiotiques rendent les substances
Iipophiles plus polaires afin de faciliter leur excrétion pour évento"1"r.rnt t"";;;. ;;J.
contexte' ces enzymes sont dites << de détoxication > (wILLIAMs et WEISBURGER, l9s6).
cependant' la biotransformation ne. se termine pas toujours en uRe détoxication des
xénobiotiques mais peut aussi contribuer au phénomène de bioactivation des xénobiotiques.
Dans de nombreux cas, le produit biotransformé devient plus réactif et peut agir sur différentes
cibles telles que les protéines et I'ADN. ceci est particulièrement vrai de certaines substances
cancérogènes' en l'occurrence le BaP et les organophosphates. Les métabolites bioactivés
peuvent être quelquefois identifiés selon leur demi-vie respective. Ils peuvent endommager les
cellules ou I'organe ce qui pourra entraîner des manifestations toxiques telles que la nécrose
tissulaire' la formation de cancer et la tératogenèse (figure 1-3). par exemple, l,induction du
cytochrome P450 chez lerat est quelquefois un paramètre biochimique qui peut favoriser les
effets mutagènes des substances pures qui, dans certains .,N, ne présentent pas de mutagénicité
selon le resr d'Ames (KITCHIN et aI.,19t93: KITCHIN et al., 1992).
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Probabilité de formation d'une transformation néoplasique :
P = PrxPr

D : taux de différentiation.
M : index mitotiçe.
P : probabilité de changement
N : cellule normale.
I : cellule initiée.
T: cellule trarnformée

figure 1.4 Modèle de la cancérogenèse.

Tiré de Williams and Weisburger, 1986.
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I-es substances chimiques peuvent Éagir sur I'ADN nucléaire pour produire des dommages; [,a

formation d'adduits sur I'ADN peuvent entraîner la formation de bris, la dépurination, la

dépyrimidination et la déamination des cytosines @RUSICK, 1994). Ces dommages peuvent

conduire à des changements dans la séquence des nucléotides. La reparation enzymatique peut

alors favoriser la formation de mutations dans le génome si le nombre de sites endommagés

devient suffisamment important. Par ailleurs, ces changeme.nts peuvent déstabiliser le

fonctionnement des protooncogènes cellulaires et ainsi favoriser la transformation néoplasique

des cellules. [æs cellules mutées, qui demeurent vivantes, soutiennent le développement de

tumeurs et peuvent entraîner la mort de l?organisme à plus long terme. La transformation

néoplasique repose sur un modèle d'initiation et de promotion de cellules néoplasiques (figure 1-

4). Une cellule normale se divise et conserve ses caractéristiques fonctionnelles dans des

conditions dites saines ou norïnales. Un composé cancérogène, souvent bioactivé par la

biotransformation, réagit avec les diverses protéines et I'ADN pour former un lien covalent ou

bien une liaison par interaction hydrophobe. Læ système de réparation de I'ADN rêpare 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 immédiats des

génotoxiques. Il se peut que le dommage puisse se fixer dans la cellule. Si celle-ci se divise



24

pendant que le dommage à I'ADN persiste suite à une exposition continue, alors des altérations

permanentes peuvent survenir dans le génome à plusieurs niveaux (GODET et aI-,1993). Par

exemple, ces dommages peuvent former des erreurs dans l'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 proto-oncogènes c-myc, c-jos, c-jun, p53 (SMITH et aI., 1993) qui régulent la

prolifération cellulaire, I'apoptose et la communication cellulaire. Des mutations peuvent

transformer les proto-oncogènes en oncogènes et stimuler la prolifération cellulaire et la

transformation néoplasique. Iæs cancers peuvent impliquer une activation d'oncogènes

(COOPER, lgg2) ou une répression d'anti-oncogènes et leur expression relative est utile pour

évaluer le potentiel cancérogène des substances. I-es interactions avec les protéines responsables

de la régulation de l'expression génétique ou des changements dans l'activité enzymatique de la

méthylation de I'ADN peuvent aussi nuire à la cellule d'une façon permanente (WILLIAMS et

WEISBURGER, 1986). Par exemple, des interactions au niveau de l'appareil mitotique peuvent

entraîner des pertes de fragments chromosomiques, voire même une perte d'un chromosome

entier (aneuploidie). Ce phénomène peut se traduire par des aberrations chromosomiques et la

formation de micronoyaux visibles en microscopie (GODET et aI., 1993; FORNI, 1994). I-es

dommages permanents de I'ADN favorisent ainsi la transformation néoplasique. Celle-ci peut

avoir lieu si la cellule initiée et endommagée est capable de proliférer. I-es cellules anormales

partiellement transformées peuvent être tout de même contrôlees 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 à

transformer complètement le foyer de cellules. Ces cellules peuvent être maintenues à l'état

dormant par les facteurs de régulation tissulaire gouvernée par la communication extracellulaire.

Des changements dans les facteurs de croissance sont nécessaires pour favoriser l'évolution des

cellules vers des lésions pathologiques. [a transformation néoplasique est un processus

multifactoriel qui met en jeu le métabolisme dans certains cas, l'altératiôn de I'ADN et la

formation de dommages persistants d'une génération cellulaire à I'autre, le dérèglement des

oncogènes ainsi que la perte de communication extracellulaire. l-a probabilité d'une

transformation est directement proportionnelle à la probabilité de générer une alté,ration

persistante et à celle de favoriser le clonage des cellules altérées. L'évaluation de dommages à

I'ADN constitue la toute première étape dans la détection du potentiel cancérogène 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 contre, Ie suivi

des facteurs qui sont associés à promotion de cancers, tels que l'expression d'oncogène ou

d'indicateurs de prolifération cellulaire (EVAN et aI., Igg4), constitue aussi un domaine

important de recherche pour pÉdire l'action de cancérogènes 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).

I.e dépistage de la génotoxicité des substances requiert un ensemble ou une batterie de bioessais.

Lorsqu'on connaît la composition chimique d'un xénobiotique, on peut en apprécier le potentiel

cancérogène à partir de sa structure moléculaire. L'électrophilicité des substances est souvent liée

à la génotoxicité parce que les substances électronégatives peuvent réagir sur I'ADN

(ROSENKRANZ et KLOPMAN, 1995). Pour évaluer le potentiel génotoxique, on peut faire

appel à une série de bioessai s in vitrode courte durée qui emploient des bactéries et des cellules

de mammifères. Ia mutagenèse peut être évaluée avec le test d'Ames (MARON et AMES,

1983), test le plus souvent employé en mutagenèse expérimentale. Il mesure la mutation inverse

de I'indépendance à I'histidine comme source de carbone chez des mutants de la bactérie

Salmonella typhimurium qui deviennent dépendants de I'histidiné. Il existe des souches qui sont

dépourvues du système de reparation de I'ADN, dotées d'une paroi cellulaire plus poreuse, et qui

contiennent un facteur génétique facilitant la mutation. Une autre souche s'avère sensible à

I'oxydation. Au niveau des cellules eucaryotes, la reparation de I'ADN, les dommages

chromosomiques, la mutagenèse et la transformation cellulaire sont les critères d'effet les plus

souvent estimés. La mise au point d'un test de génotoxicité avec le modèle hépatocyte (MFI)

s'inscrit dans nos travaux au niveau d'une mesure de réparation de I'ADN dans le cadre d'un test

in vitro de courte durée. Ces tests << de première ligne > permettent de juger du pgtentiel
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mutagène d'une substance et, si celui-ci se confirme, des tests pourront alors être entrepris ln

vivo. Conclure qu'une substance est cancérogène basée sur un seul test bactérien seulement est

évidemment à proscrire. On se doit d'obtenir au moins urr résultat positif chez les bactéries et les

cellules eucaryotes. Par la suite, on étudiera la capacité de la substance à promouvoir le

développement des cellules initiées. Ces tests de promotion peuvent se réaliser autant in vitro qu'

in vivo. À l'échelle in vitro, on peut utiliser divers indicateurs de prolifération cellulaire, par

exemple I'activité de I'ornithine décarboxylase (EVAN et al., 1994; MORKVE et aI., 1992),

I'amplification d'oncogènes tels que le c-myc, Ki:67 et le p53, I'aneuploidie et la production

d'échange de chromatides-soeurs (EVAN et aI., 1994; MORKVE et aI., 1992; KINSELLA et

RADMAN,1978). Dans certains c:N, l'induction du cytochrome P450 peut aussi fournir une

information sur la promotion des cellules initiées (KITCHIN et a1.,1992). Des 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'àce jour très peu exploré dans les études écotoxicologlques qui emploient surtout des tests

de génotoxicité de dépistage tels que le test d'Ames et des tests de réparation de I'ADN. On

trouve cependant quelques énrdes du genre dans la littérature récente (EVAN et al., 1994;

MORKVE et aI., 1992; I-EE et a1.,1995; GOODWIN et GRVZLE, 1994;PARSHAD et aI.,

lggD).I-es modèle s in vivo de promotion existent surtout au niveau du foie (GOODWIN et

GRVZLE,l9g4). Après la caractérisation du potentiel promoteur des substances, on est alors en

mesure de mieux estimer le potentiel cancérogène. Ces étapes se éalisent à partir d'études in
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vivo destinées à confirmer le caractère cancérogène de la substance. on utilise alors, par
exemple' des essais d'apparition de foci dans Ie foie de poisson ou de rat, de formation de
tumeurs sur la peau de souris, d'induction de néoplasme pulmonaire chezrasouris et d,incidence
de cancer de la glande mammaire chezlerat. Après l,exécution de l,ensemble de ces tests, on est
en mesure de préciser le potentiel cancérogène des substances qui repose sur le modère actuel du
développement de cancers (figure 14). on peut aussi considérer Ia génotoxicité comme un
mécanisme qui conduit à des altérations géniques néfastes pour un individu ou une population
sans qu'elle mène nécessairement vers le cancer (KIJRELEC , rgg3).

Notre test de génotoxicité avec Ie MH sinsère à la première étape de l,évaluation du risque
cancérogène et dewait être utilisé en association avec des tests bactériens de mutagénicité ou de
génotoxicité' Parce que la génotoxicit é chezla truite sert de support pour valider le MH, celui-ci
serait de fait plus représentatif des effets in vivoque les tests-bactériens. Les nouveaux bioessais
devraient aussi étudier les caractéristiques non génotoxiques des canérogènes, 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 arcen-ciel, il faut d,abord le
valider' La validation djun modèle consiste à en caractériser les forces et faiblesse, *" ;
démontrer que les résultats et les informations obtenus avec le modèle ,on, 

"o*n*r"r; "";



Modèle hépatocyte (ME)

Bioessai avec Truite (BT)
Toxique
Non toxique

Résultat du test

+

Sensibilité : Nombre de résultats positifs (MII +BT)

Nombre total de réponses toxiqpes (BT)

Spécificité =

Valeur prédictive : Nombre de résultaæ toxiques (Ivff)

a
c

b
d

a+b

:d
c+d

a-A+ 
c

Concordance:

Incidence =

Nombre total de résultæs positifs (MII +BT)

Nombre total des prédictions correctes (MII+BT) :

Nombre total des échantillons

Nombre de toxiques (BT) :

a+d

a+b+c*d

Nombre total des echantillons
a * c

a+b+c+d

Adapté de SAWYER. 1994.

tableau 1.3a Définition des termes et concepts pour la validation de tests alternatifs.

Association des réponses

Corrélation
paramétrique

Corrélation
de rang*

Modélisation

Régression linéaire
(quantitative)

Régression linéaire
(semi.quantitative)

* Dans le cas d'une corrélation de rang, les valeurs de toxicite sont d'abord transformees en rang. Enzuite, la corélation est
étudiée entre les rangs. Une telle cette hansformation ofte plutôt une relation semiquantitative.

Tableau l-3b Validation statistique d'alternatives.
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du bioessai truite. Encore faut-il que l'altemative soit ensuite utilisée adéquatement. Idéalement,

les réponses générées avec le MH devraient correspondre de façon quantitative à celles du

bioessai avec la truite à partir d'un modèle prédictif simple basée sur une régression linéaire.

La validation d'un modèle cellulaire comprend delx niveaux. Premièrement, du point de vue

qualitatif, les critères suivants peuvent servir à en évaluer la performance : sensibilité, spécificité,

valeur prédictive, concordance et incidence (tableau 1-3). I^a sensibilitédu modèle informe sur

sa capacité à mesurer un effet toxique réel, Par exemple, une sensibitité de 80 % nous informe

que le modèle confirme une toxicité chez la truite dans 80 7o des cas (effets positifs réels) avec

une possibilité d'erreur de 20 Vo. Dans ce cas, le MH ne détecte aucun effet dans 20 % des

échantillons (faux négatifs). I-a spécificité du modèle nous informe sur sa capacité à confirmer

une absence d'effêt toxique. Par exemple, une spécificité de 90 Vo indiquequ,une absence de

toxicité avec le modèle correspond à une absence de toxic itê chezla truite dans 90 Vo descas et

que, dans I0 Vo des cas, le modèle mesure un effet même si le test truite n'en détecte pas. La

valeur prédictive du modèle indique sa capacité à prédire un effet positif parmi les substances qui

se révèlent toxiques pour la truite. Par exemple, une valeur prédictive de 60 Zo nous indique

qu'une réponse positive avec le modèle correspond à un effet similaire chez latruite dans 60 Zo

des cas et que cette coffespondance est erronée dans 40 Vo descas. La concordance dumodèle

nous renseigne sur le nombre de prédictions correctes par rapport au nombre d'échantillons

testés. Par exemple' une concordance de75 Vo indrqtreque la prédiction est correcte dans 75 Vo
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des cas, tant en ce qui concerne l'absence que la présence de toxicité, par rapport au nombre

d'échantillons' Enfin, l'incidence du modèle nous renseigne sur I'obtention de réponses positives

par rapport au nombre d'échantillons testés. Ce dernier critère est particulièrement utile si l,on

veut comparer plusieurs alternatives par rapport au test de référence que l,on désirerait

remplacer' Deuxièmement, d'un point de vue quantitatif, on doit mettre en évidence une

association quantitative entre deux variables, c'est-à-dire la toxicité cellulaire avec celle de la

toxicité pour la truite en ce qui concerne nos travaux (tableau 1.3b). Les données, tansformées

au besoin, peuvent être traitées avec un modèle de régression linéaire. On cherche donc à établir

un modèle mathématique pour prédire la toxicité d'échantillons liquides (e.g. efifluents

industriels) pour la truite à partir du MH.

Une fois.la validation terminée, un modèle cellulaire peut alors servii d,alternative. La

normalisation d'une méthode alternative repose alors sur une procédure étapiste (tabteau 1.4).

Une phase preparatoire à trois étapes est réalisée avant léttapede l'évaluation qui soutienilra son

acceptation corlme alternative valable (CURREN e:t a1.,1995). La première étape consiste à

raffiner la méthodologie. Elle fait souvent intervenir une deuxième equrpe (laboratoire) qui

devient responsable du raffinement méthodologique. Ce laboratoire ou ces équipes définissent un

protocole adapté aux normes de bonnes pratiques de laboratoire (< Good L-aboratory lractice >>)

ainsi qu'une procédure opéræionnelle normalisée. Ia reproductibilité inter-laboratoire est

éprouvée durant cette étape qui comprend aussi une évaluation critique du processus préparatoire

J



Etapes
Actions/produits

hé+'alidation

Phase I
Rafinemenl du protocole
e4périmental

Phase 2
Transfert du protocole
e,ryérimental

I*Ttr selon les normes (GLp*)procedure operationnelle nornJisâ fnOoORep-roductibitite inær-laboratil
Evaluation de Ia progresrioo o.ri tu pn*" Z

$*f"tt de la méthode selon la pON
Déterminer Ia transfrrabitiré i"îr-Ëf"oair"Ratrnenrem additionnel du proro-JïJ" 

*-,

lu$cafon de la poN a-r'ffiox**
Evaluation de rra progressù,à^'àïîâ. :

IbjustÊmsd du modèle prédicrif
rlssat avec des echantillons avzugles codés
fqeqalation d'un rapport sur IaperformanceRérdsion de laperformance de la méfhodeConfirmation du pouvoir p*ii"rirî,ffiiu.
Reconrmandatio^ po* tu oo*utiro:tiil".

Phase 3

, 
, performance duproûocole

Phase de Ia valîdotion

Phase I
Validation fonnelle avec les
autorités officielles

Phase 2

Phase 3
Améliorer la prédiction du modèle

Phase 4
Recommandation visant à limiter
tout changement danl fa ;A;;

"t;S*i:tt Lffiffiff 
re Évaruation indépendante avec des pairs exrernes

régulahice

Inrplication des répondants e)ft emes

Recommandations pour améliorer la prédiction

Elter tîrt 
3hangement méthodologique pour:lssurer l,efficacité de la normalisation

iËffi+*rNwrrox"',*î"'"r#JfiJi"iffi 
"tËiiî*"#T"ï::îô,osurdemande.

tableau 1'4 Étap.es dans ra normarisation des arternatives.
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de normalisation. La deuxième étape est associée au transfert du protocole, ce qui demande la

participation d'un troisième laboratoire désigné à cette fin. Ce transfert se fait avec la procédure

opérationnelle normalisée qui est définie par le laboratoire responsable. I-a facilité du transfert

méthodologique inter-laboratoire se détermine selon les données prodrrites à la première étape.

Iæ protocole peut être encore raffiné pour améliorer son transfert et soumis à l'organisme

IIW\TTOXpaT exemple, qui distribue les protocoles normalisés utilisant les altemati ves in vitro.

Ia performance de la méthode est par la suite jugée dans une troisième étape.Celle-ci comprend

une étude avec des échantillons codés (en aveugle) qui implique les deux laboratoires chargés de

raffiner la méthode, le laboratoire désigné pour le fransfert et au moins deux autres laboratoires.

Dans cette dernière étap,le test alternatif est évalué à partir d'échantillons représentatifs de ceux

qui seront évalués en routine. Un rapport statistique déterminera ensuite la performance du

modèle et son potentiel prédictif. Cette phase préparatoire (à plusieurs niveaux) requiert donc la

participation d'au moins quatre laboratoires en plus de celui qui a développe la méthode. Un

comité de gestion est aussi désigné pour réaliser chacune de ces phases de façon concertée. Par la

suite, la validation formelle débute pour normaliser I'altemative comme test de substitution. Les

autorités officielles sont, par exemple, le centre européen de validation de méthodes alternatives

(ECVAM), le centre d'alternatives pour les tests avec les animaux (CAAT) aux États-Unis, des

organisations gouvernementales telles que le ÆBET en Allemagne et l'agence du comité de

coordination pour la validation de méthodes alternatives (ICCVAM) aux États-Unis.

L'application de I'alternative par les organismes de réglementation nécessiæ une consultation
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avec des groupes externes. I-e potentiel prédictif peut être encore amélioré à cette étape à I'aide

de suggestions ou de critiques pertinentes. Enfin, on suggère de limiter tout changement

méthodologique. Ia validation d'une méthode pour la normalisation est donc une procédure

laborieuse qui doit toujours êtreprecéÀeæ, d'une étape préparatoire.

2. Objectif-s généraux du travail expérimental

Afin de réduire le nombre de poissons dans les essais de toxicité, de réduire leurs coûts, et de

rendre les bioessais plus rapides tout en accroissant leur rendement bioanalgique, on suggère une

alternative qui exploite une culture primaire d'hépatocytes de ffuite arc-en-ciel. I-e critère de

mesure de la viabil ité chezces hépatocytes sera comparé avec celui de la mortalité chezla truite.

Dans le même but, le bioessai faisant appel au réactif bactérien Microtox@, sera aussi étudié

comme test altematif mais seulement vis-à-vis du critère de mortalité chezlatruite. I-e MH et le

Microtox@ seront validés selon les principes décrits aux tableaux 1-3a et 1.-3b. Cette validaton

établira de manière quantitative les avantages et les limites du modèle alternatif vis-à-vis du test

avec la truite.

L'évaluation de I'induction de la MT, du cytochrome P4501A1 et de la génotoxicité sont des

critères d'effets sublétaux d'intérêt pour l'étude de mélanges complexes tels que les extraits de
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sédiments, les rejets industriels, les effluents municipaux et les eaux de surface. Ces effets

sublétaux représentent une information toxicologique pertinente puisqu'ils sont à la base du

développement et de la progression de la toxicité. Dans ce contexte, la mesure de ces critères

d'effet s'avère cruciale dans la prévention des dommages des mélanges complexes. Ils seront

donc aussi évalués dans notre comparaison MFVtest tmite, décrite dans les chapitres suivants, à

partir d'echantillons représentant diverses matrices environnementales.



Expérimentation
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3. Développement de mesures de subtétalité avec la truite

3.1 lntroduction et objectifs

[,a compréhension des phénomènes toxiques attribuables à une contamination toujours croissante

des populations et des communautés de poissons requiert une approche multidisciplinaire. Cette

approche évalue, par exemple, l'impact des effets des polluants à l'échelle moléculaire,

cellulaire, tissulaire et des organes, comportementale, pathologique et écologique

(SINDERMAN, 1988; ADAMS et al., 1989). Les tests de dépistage pour détecter la présence de

substances potentiellement dangereuses dans les sources ponctuelles de rejets doivent être au

premier plan des stratégies de protection environnementale. I-es MT et les oxydases à fonctions

multiples, particulièrement la 7-éthoxyrésorufine O-dééthylase @ROD), sont deux systèmes de

détection et de prévention des dangers potentiels des polluants du milieu aquatique Tous deux

sont utiles pour suivre des changements à l'échelle biochimique et physiologique chez des

poissons exposés en laboratoire ou dans le milieu naturel près de zones polluées OTEFF, 1985).

[æs effluents industriels sont des sources importantes de contamination de l'écosystème

aquatique (BERGMAN et a1.,1986; OECD, 1987 ; BIAISE et a1.,1988), en plus de leurs

possibilités à induire la MT et les MFOs (PAYNE, 1984; NEFF, 1985 ; YINDIMIAN er

GARRIC, 1989). Les effluents industriels des fabriques de pâtes et papiers sont particulièrement

connus pour leur toxicité (sub)létale à l'égard du poisson (COLJILLARD, 1980 ; HOLIvIBOM et
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LEHTINEN et a1.,1990 ; BLAISE et al. ,1986 ; KOVACS, 1986 ; BLAISE et COSTAN, I9B7 ;

ENVIRONNEMENT CANADA, 1987 ; SODERGREN, 1987). Ces effluents contiennent une

multinrde de produits chimiques (HOLMBOM et LEHTINEN, 1980; KRINGSTAD et

LINDSTROM,lg84; ENVIRONNEMENT CANADA, lgï7)dont certains peuvent induire les

systèmes de détoxication, autan t chez les poissons vivant en milieu naturel que chez ceux

exposés en laboratoire (FORLIN et a1.,1985, SODERGREN, 1987 ;LINDSTROM-SEPPA et

OIKARI, 1990 ; MUNKITTRICK et al., l99l ; SMITH et al., l99l ; HODSON et al., 1992;

OIKARI et al., 1988; ANDERSON et aL, 1987). Plusieurs expériences en laboratoire

entreprises avec des effluents pendant des périodes d'exposition plus ou moins longues (semaine

ou mois) ont monfé des effets sur I'activité hépatique du métabolisme des xénobiotiques

(ANDERSSON et aI.,1987; Otr(aru et a1.,1988 ; LEHTINEN et a1.,1990). Certains groupes

ont aussi observé des inductions significatives des enzymes cytochrome P450-dépendantes avec

des périodes d'exposition variant de 3 à 5 jours seulement (LIDMAN et aI., 1976 ; ADDISON e/

al.,l98l; FINGERMAN et aI.,l9S3).

Ié laboratoire d'écotoxicologie aquatique du Centre Saint-I^aurent réalise courarnment des essais

de toxicité létale de 96 h sur des effluents industriels, selon une procédure normalisée, pour

réglementer et contrôler leurs déversements dans le fleuve Saint-Laurent @NVIRONNEMENT

CANADA, 1990). Nous jugions donc intéressant de compléter ce type de bioessai par des tests

sublétaux tels que la mesure de la MT et de I'activité du cytochrome P450 lAl @ROD). On
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optimiserait ainsi I'information toxicologique obtenue ainsi que la rentabilité du bioessai avec
truite' Nous avons tenté de repondre aux questions suivantes: est-ce qu,une induction

significative de lq MT ou de I'EROD hépatique peut êhe mesurée après une exposition de 96 h à
des effluents de pâtes et papiers de la région du Québec ? si oui, existe-t-il des liens entre la

toxicité létale et la capacité d'induire la Mr ou l'ERoD hépatique ? Est-ce que les données

(sub)létales peuvent discriminer entre lqs différents procédés et traiûements industriels ? Cette
procédure expérimentale pourrait-elle servir pour Ie dépistage de la toxicité (sub)létale ?

Dans cette étude préliminaire, on démonhe que Ia MT et les oFM (particulièrement l,ERoD)

peuvent être induites chez la ûuite arc-en+iel (oncorhytchus mykisù après une exposition

sublétale de 96 h à une douzaine d'effluents d'usines de pâæs et papiers. Des interférences dans

les mesures de la MT et de I'activité des oFM lors d'une exposition à des mélanges complexes

d'effluents font aussi I'objet d'une discussion approfondie. Nous insistons sur le fait que nous

voulons examiner la possibilité de ces deux paramètres d'effet biochimique à déterminer la

présence de substances dangereuses et biodisponibles dans les effluents industriels lors des essais

routiniers effectués par notre laboratoire.

3.2 Méthodologie

3.2.1 Exposition des truites
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Les effluents industriels servant à nos évaluations sont prélevés dans le cadre d'un programme de

surveillance des rejets industriels des usines de pâtes et papiers.de la région du Québec pour

caractériser leur toxicité létale. I-es poissons exposés à ces effluents servent aussi à étudier leurs

potentiels à induire les MT et les OFM. [æs effluents d'usines de pâtes et papiers proviennent de

plusieurs procédés industriels et ont subi ensûite un traitement primaire suivi ou non d'un

traitement secondaire (tableau 3-1). Un échantillon représentatif de 400 L de I'effluent à tester

est prélevé sur 24 h selon le protocole d'Environnement Canada (VEÆAU,1982) et acheminé

dans nos laboratoires pour les bioessais et les analyses chimiques suivantes : métaux (APHA,

1989), HAPs, BPC, dioxines et furannes (US EPA, lg82).L'évaluation de la toxicité létale de

ces effluents se réalise à I'aide d'un bioessai statique de 96 h recommandé par Environnement

Canada (1990) avec des alevins de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) de 5,5 t 0,3 cm et

2,3 +,0,4g. t es tests sont entrepris à 15oC à différentes dilutions de l'effluent industriel : 0..., 5,6,

7 ,5, lO, 13,5, 18, 24,42, 56,65, l0O Vo v/v, dans des contenants renfermant un volume de 60 L et

10 poissons. Au préalable, on réalise un test préliminaire deZ4hafTn de connaître I'intervalle de

concentrations entraînant la toxicité létale. Ce test consiste à exposer 4 poissons dans des béchers

de 5 L aux dilutions de: 0, 1, 10, 50 et 100 Vo vlv. Étant donné que la mortalité s'exprime

normalement dans les 24 premières heures (EILAISE et COSTAN , Ig87), ce test préliminaire

nous permet de sélectionner une plage de concentrations n'entraînant 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 Vo des poissons (CL50). Ainsi, le choix de trois
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concenffations 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 laconcentration minimale sans effet observé (cMSEo).

3.2.2 Préparation de I'homogénat

Après la periode d'exposition (96 h), les truites sont recueillies puis légèrement anesthésiées par

une immersion dans une eau non chlorée contenant 25 mglLde tricarhe méthanesulfonate (MS

222) pendant 50 sec à t5 oC. Cette concentration optimal e a étédéterminée au préalable pour

mesurer les inductions de la MT et des OFM chez les truites pour tous les effluents étudiés.

Après décapitation, le foie est retiré de la cavité abdominale, puis rincé dans une solution

isotonique à 4 0c contenant 154 mM de KCl, 10 mM de Tris-HCl et I mM d,EDTA dont le pH

est ajusté à7,4- On retire les foies (10 par sous-échantillon) de ce milieu de lavage et on les place

dans une solution tampon de Tris-acétate20 mM, pH 8,0, contenant 250 mM de sucrose et 2 mM

de dithiothréitol @TT). on broie les foies à 4 oC à I'aide d'un homogénéisatzur de tissu muni

d'un piston en Téflon et l'homogénat est centrifugé à 10 000 x g pendant 30 min à la même

température. On retire délicatement le sumageant (S1s) puis on le congèle à - g5 oC. Un

échantillon de 25 pL est préalablement récupéré pour déterminer les protéines totales à l,aide de
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solution étalon d'albumine selon la méthode employant le bleu de Coomassie @RADFORD,

r976).

3.2.3 Evaluation de la concentration de la métallothionéine hépatique

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

I'argent de SCHEUHAMMER et CIIERIAN (1986) modifiée selon GAGNÉ et al. (1990).

Brièvement, on dénature environ 2N ytL du surnageant (Sro) dans un bain d'eau bouillante

pendant 3 min, puis on élimine les protéines dénaturées par une centrifugation de 10 000 x g

pendant 2 min.Un volume de 50 pL du sumageant est saturé avec 50 UL de la solution d'Ag à

20 ppm dans le tampon de glycine à 500 mM, pH 8,5, pendant 5 minutes à la température de la

pièce. On complète ensuite le volume à 1 mL avec la solution tampon de glycine à 500 mM, pH

8,5. On ajoute 100 pL d'une solution d'hémoglobine (Hb) à2 Toet on incube le mélange pendant

5 min. On élimine l'Hb comme décrit ci-haut et on le précipite du milieu à l'aide d'une

centrifugation à 10 000 x g pendant 3 min. On repète les étapes de I'ajout de I'Hb/dénaturation

thermique/centrifugation une dernière fois. L'Ag qui demeure dans le surnageant est évalué par

spectroscopie d'absorption atomique dans un four au graphite muni d'un correçteur

d'interférence spectrale par effet <<7æeman> (Varian AA-300/400). I-es niveaux de MT sont

calculés en assumant que 17 moles d'Ag se lient à une mole de MT (SCTIEUHAMMER et

CIIERIAN, 1986). Ce rapport a été vérJrfré maintes fois avec des standards de MT de rat ou de
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lapin qui étaient ajoutés dans les échantillons (le Sro). on définit une uniré équivalenre de MT
mammalienne colrespond à 1 pmole de MT calculée/mg protéine dans le sro parce que le ratio
est obtenu à partir de Ia MT de mammifère

3.2.4 Détennrnation de l,activité du p450lAl

I',acttvitédu cytochrome P4501Al est mesurée par l'essai de la 7éthoxyrésorufine o.dééthylase
(EROD) selon la méthode initiale de PRouGH et aI. (197s). La concentration finale du substrat

était de I mM et la concenfration du NADPH était de 100 mM. I-e tampon d,essai contenait 10
mM de dicoumarol pour empêcher la qtinone oxido-réductase de rédlire t" z-rryaroxyrésorufine

en un composé non-fluorescent (NMS et aL ,lg84) Parallèlement, on détermine la quantité

totale du cytochrome P450 par laméthode du speche différentiel du p450 saturé en monoxyde de

carbone entre la forme oxydée et Éduite avec le sodium dithionite. on rajoute au préalable de la
phénazine éthanesulfonate et d'ascorbate dans la solution (JoHANNESsEN et DE PIERRE.:
1978) afin de corriger les interférences spgctrales provenant de la présence de l,hémoglobine et
de la méthémoglobine qui contaminent les homogénats et le s1s 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 expostles et celles exposês à trois concentrations
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sublétales de l'effluent. I-e test r de Dunnett confirme une différence significative entre le groupe

non-exposé et les groupes exposés à I'effluent industriel. I-e seuil significatif est f,rxé à p < 0,05.

3.3 Résultats et discussion

3.3.1 Effet de I'anesthésie générale aveclatricarne

Des baisses significatives dans I'activité du cytochrome P450, dont I'EROD, peuvent survenir

chez Ie poisson exposé à de fortes concentrations de tricarne (CIIEVION et al., 1977 ;

FABACIIER, lgt82). Nous nous sommes assurés de l'absence de cette interférence dans nos

analyses biochimiques (MT et EROD) en réalisant une expérience confirmant une plage de

concentrations de tricarhe dépourvue d'effets. Une exposition de 50 sec à 25 mglL de tricarhe

n'entraîne pas de réduction significative des niveaux de MT, du cytochrome P450 total et de

I'activité de I'EROD (figure 3-1). Aucun effet notable ne s'est produit à la concentration de 125

mgtL de fficarne pour la même periode d'exposition. Cette concentration (125 mg/L) est

légèrement supérieure à celle utilisée par FABACIIER (1982) (112,5 mgL) avec une durée

d'exposition de 5 min. Selon ces résultats, rien n'indique que notre procédure d'anesthésie puisse

donc interférer avec les analyses des paramètres biochimiques.

3.3.2 Effets toxiques des effluents d'usines de pâtes et papiers
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Iæs douze effluents démontraient invariablement des effets (sub)létaux, quels que soient les

procédés de production et le type de traitenient de I'effluent (tableau 3:1). Sur le plan de la

létahité,les effluents qui résultent d'un traitement primaire et secondaire étaient moins toxiques

(effluents lO-12) que n'ayant subi qu'un traitement primaire (effluents 1-9). Cette observation

correspond à d'autres études soulignant I'effet bénéfique de faire suivre le traitement primaire

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

On remarque des inductions significatives de la MT et de I'EROD dans le foie de truites

expoÀées aux effluents de fabriques de pâtes et papiers, sauf pour l'effluent 1, pour lequel

I'activité de I'EROD était significativement réduite, et pour les effluents l0 et 12 où aucune

induction significative de I'EROD n'a été obtenue. Ia MT et I'EROD sont induites généralement

à des concentrations plus élevées pour les effluents ayant subi un traitement primaire et

secondaire que pour ceux issus d'un traitement primaire seulement. Quoique le choix des

concentrations des effluents dépende en partie du test préliminaire de24 h, des seuils d'induction

plus faibles des effets sublétaux sont observés à mesure que la toxicité létale de l'effluent

augmente. Ceci corrobore des observations déjà obtenues avec d'autres indicateurs biochimiques

sublétaux (BLAISE et aL.,1986).

Iæ quotient de la létalité sur la sublétalité (US) du tableau 3-1 indique que la CMEO d'induction

de la MT et de I'EROD correspond aux concentrations d'effluents qui sont respectivement de 3,8
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à 33 et de 3,3 à 59 fois plus faibles que les CL50 correspondantes. I-es quotients I-lS les plus

élevés provenaient des effluents 6 (US de 25 pour la MT et I'EROD) et 8 (US de 33 et 59 pour

la MT et I'EROD, respectivement). Dans ces mélanges complexes (i.e. effluents industriels), les

substances responsables de la toxicité létale ne sont pas nécessairement les mêmes que celles

induisant les effets sublétaux (induction de la MT et de I'EROD). Néanmoins, l,étude des

quotients L/S pour entrevoir des liens entre la létalitéet la sublétalité est un domaine intéressant

de recherche car il pounait amener à la possibilité de prédire I'intensité de certains effets

sublétaux à partir d'un effet sublétal. Iæs objectifs à court terme de notre laboratoire, cependant,

se limitent à optimiser l'essai de sublétalité avec le test réglementé de létalité avæ,la truite en

I'appliquant à d'autres secteurs industriels tels que la pétrochimie, la production de produits

organiques et inorganiques et la métallurgie.

Après une exposition de 96 h à des effluents d'usines de pâtes et papiers, des inductions

significatives de la MT (de 1,3 à2,5 fois par rapport aux truites non exposées) et de I'EROD (1,3

à 9,4 fois par rapport aux truites non exposées) sont observées (tableau 3-1). Ces facteurs

d'induction sont généralement plus faibles par rapport à ceux observés chez des poissons exposés

pendant de longues périodes à des effluents semblables (LINDSTROM-SEPPA et OIKARI,

1989). Nos résultats indiquent néanmoins que des substances présentes dans les effluents

d'usines de pâtes et papiers peuvent induire ta MT et I'EROD soit par absorption de substances à

partir de la colonne d'eau, soit par ingestion de particules en suspension dans l'effluent.
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Iæs résultats obtenus avec I'EROD concordent avec d'autres études chez des poissons exposés à

des rejets de papetières. Chez Myoxocephalus quadricolzlis exposé de 5 à 9 mois à un effluent de

pins et de bouleaux, l'activité de I'EROD était augmentée de 3 à 5 fois par rapport aux poissons

non exposés (ANDERSSON et aI., Ig8l).Chez des truites immatures (Oncorhynchus mykiss)

exposées 7 semaines à 2 concentrations (0,05 et 0,25 p.100 v/v) de 6 effluents de pâtes et papiers,

l'induction était augmentée de 6 fois par rapport aux truites témoins (LEHTINEN et at, lgg0).

MATIIER-MHAICH et DIGIULIO (1991) ont pour leur part observé des inductions d'EROD

qui étaient de 3 à 10 fois supérieures au groupe des témoins sur des poissons chats (Icnlarus

punctatus) exposés à 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'exposition (96 h).Iæurs résultats montraient des inductions d'EROD

de 3 à 8 fois la valeur du groupe de référence après 1 et 3 jours d'exposition. Enfin, l'induction

de I'activité du <arylhydrocarbon hydroxylase > (AHH), qui constitue une autre façon de mesurer

enzymatiquement I'induction du cytochrome P4501A1, cbez des suceurs blancs (Catostomus

commersoni) pêchés à 9,5 km et à moins de 100 m de la source d'émission d'un rejet blanchi par

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

Étant les premiers à nous être intéressés à I'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 chezlatruite arc-en-ciel vivant dans des lacs contaminés par leZ-n,le Cu et le Cd était
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plus élevé, mais les inductions ne dépassaient pas 4 fois le niveau hépatique chez des truites de

référence qui vivaient dans un lac non contaminé par ces métaux (RocH et aI. ,19g6). selon ces

chercheurs, I'induction maximale obtenue lors d'une exposition en laboratoire ressemblait à celle

obtenue dans le milieu naturel après une exposition continue à un mélange identique de métaux

pendant 4 semaines. Dans une autre étude, l'induction de la MT chez la tnrite Salvelinus

fontinalis, suiteàuneexpositionauCd(0 à19 ltglL)pendant3gjours,étaitde I à l,6foisla

valeur notfu, chez des truites de référence (HAMILToN er al. , lggT).En général, les facteurs

d'induction obtenué dans ces études (l à 4) ressemblent à ceux

d'une exposition de 96 h à des effluents:industriels (l à 2,5),

reconnus pour leurs potentiels à induire laMT (tableau 3.1).

Dans cette étude, nous.n'avons pas élaboré une cinétique d'induction optimale pour la mesure

spécifique de la MT ou des OFM. I-e profil des inductions dans le temps peut varier selon
'

I'effluent utilisé. Par exemple, l'induction optimale de la MT gvec un effluent d,usines de pâtes

et papiers aurait pu se produire après7} h d'incubation alors que pour I'EROD, elle aurait pu

survenir au bout de 120 h d'incubation. En revanche, pour un autre effluént, une exposition plus

prolongée aulait pu entraîner une dégradation des cytochromes P450 à cause de la présence de

substances inhibirices. Il est clair que des éfudes plus approfondies sur la cinétique'd,ihduction

de la MT J a", OFM sont nécessaires pour mieux comprendre l'impact des contaminants sur le

métabolismehépatiquechezle5poissonsexposésauxeffluentsindustriels.
i  . .

que

qui

nous avons obtenus lors

contiennent des métaux
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3.3.3 Profils d'induction de la MT et de I'EROD

une élévation de la MT hépatique chez latruite exposée à un effluent suggère que des métaux

divalents comme le cu, le cd, le7-n oule Hg étaient biodisponibles. c-es métaux sont reconnus

comme étant des inducteurs de la MT (TIAMER, 1gg6 ; DUNNS et al. , lggT). parmi la

douzaine d'effluents étudiés, on obtient des inductions significatives de la MI en présence ou

non d'une concentration-réponse linéaire (tableau 3.1). Iæs facteurs d,induction de la MT et de

l'ERoD furent calculés selon l'équation suivante: niveau ou activité du groupe ',afté lniveau ou

activité du'-groupe des témoins. Cependant, seuls trois effluents montraient une induction

significative de la MT à la concentration d'exposition la plus faible, alors qu,une réduction était

malife51s pour les deux concentrations plus élevées (tableau 3.1). ces deux profils distincts

d'inductior de la MT sont illushés à la figure 3.2 pour les effluents I (réponse linéaire) et 3

(réduction aux fortes concentrations d'effluent).

Une exposition à des effluertts, qui sont des mélanges complexes de substances (in)organiques,

peut entralner toutes sortes d'interférences (antagonisme, synergisme, additivité et

potentialisation) sur les niveaux de la MT et l'activité de l'ERoD hépatique. En partant de cette

prémisse, il est tout à fait plausiblg que certains produits puissent entraîner une répression des

niveaux de la MT chez les poissons exposés à des concentrations sublétales plus élevées d,un

effluent industriel (e.g. effluent 3, fÏgure 3.2).
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La figure 3.3 illustre les types de reponse observés pour I'activité de I'EROD en se basant sur les

données du tableau 3-1. Ces réponses allaient de la Épression complète de I'EROD (effluent 1)

jusqu'à I'absence d'induction (effluent 10), en passant par des réponses intermédiaires

d'induction 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

I'effluent (effluent 6). Ces observations tendent à démontrer que I'activité de I'EROD est

probablement davantage susceptible aux interférences résultant d'une exposition aux effluents

industriels que la MT. On constate des inhibitions de I'activité de I'EROD avec les effluents 1, 3,

6,7,8,9 et 1l (tableau 3.1).

L'acnvité de I'EROD, notre mesure des OFM, reflète la quantité du cytochrome P4501A1,

anciennement connu sous les noms cytochrome P448 ou bien isoforme LM4b de la famille du

cytochrome P450 (MIRANDA et aI., 1990). Cette isoforme du cytochrome P450 est induite

principalement par les HAP, PCB, dioxines et les furannes (VODICNK- et al., 1981 ;

MELANCON et a1.,1989; HANSEN et ADDISON, 1990) et possède une excellente affinité

pour le substrat l-éthoxyrésorufine (K'n = 100 nM). Une hausse de la vitesse de dééthylation par

unité de protéine dans le S1s témoigne donc d'une induction du cytochrome P450lAl (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

I



48

P450 avec les effluents 3, 8 et 10 (résultats non-publiés), ce qui suggère que d,autres isoformes
du cytochrome P450 puissent être dégradées également.

La difficulté de prédire les effets biochimiques d'une exposition à des effluents complexes est
partiellement documentée. une étude réalisée en milieu naturel à l,aide de la Barbotte brune
(Ictalurus nebulosus) vivant dans un secteur pollué par des métaux et des substances organiques

d'un effluent municipal montrait des répressions du cytochrome p450 totat et de l,ERoD par

rapport à une population contrôle. Iæs auteurs de ceffe étude suggéraient que les métaux étaient

vraisemblablement responsables de la diminution de la synthèse ou bien du catabolisme du
cytochrome P450, sans toutefois empêcher une certaine induction de I'ERoD (GALLAGER et
DIGIUUo, 1989)' Bien que la littéranrre ne contienne que très peu d'information sur les effets
des métaux sur les niveaux et les activités du cytochrome P450, MAINFS et KAppAS (Ig76) et
EAToN et al' (1980) ont toutefois démonfté que plusieurs métaux (cd., TÂ,cu, co et Hg)
diminuaient la quantité totale du cytochrome P450 dans le foie du rat. Dans une étude plus

récente chez la Phe (Pleuronectes plntessa),une exposition simultanée au cd et au méthyl-3-
.  : -

cholanthrène, un inducteur classique du cytochrome P4501A1, diminuait la quantité totale du
P450 et de I'activjté de I'ERoD, tandis qu'une exposition au methyl-3 cholanthrène seul

augmentait I'activité de l'ERoD (GEORGE et YouNG, 1986). Ainsi, la présence de métaux

dans les effluents de fabriques de pâtes et papiers pounait certainement contribuer à la Éduction

de I'activité de I'EROD
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[æ groupe AHOKAS e/ a/. (1976) observa aussi un effet antagoniste dans le système de

détoxication associé à I'activité des OFMs chezleBrochet (Esox lucius) pêché dans un lac pollué

par un rejet provenant d'une usine de pâtes et papiers et d'une usine de produits chimiques. Chez

la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss),les activités d'EROD étaient réduites suite à une

exposition à un effluent de pâtes et papiers dont I'usine utilisait un procédé de blanchiment au

chlore (LEIIIINEN et al. ,1990); réduction pzut-être attribuable aux acides résiniques présents

dans cet effluent. Ce groupe de chercheurs concluait que le profil particulier d'activités d'EROD

dans le foie après exposition à ce type d'effluent résultait d'une réponse globale provenant de la

présence de substances à la fois inductrices et inhibitrices du cytochrome P4501Al ainsi que des

auffes isoformes. I-es résultats de notre étude démontrent aussi que différentes classes de

substances dans les effluents étudiés peuvent exercer des effets combinés (induction et

inhibition) sur la MT et les OFM dans le foie des truites (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 que ceux des autres effluents. Il est donc possible que des substances

inhibitrices aient contribuer à atténuer la reponse d'induction. D'autres recherches sur les

interactions des xénobiotiques (in)organiques seraient très utiles pour mieux comprendre la

toxicité (sub)létale associée à 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 à des
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concentrations inférieures à celles retenues pour l'effluent 1 par exemple, nous aurions peut être

pu obtenir une relation concentration-réponse linéaire au lieu d'obtenir des inhibitions de

I'EROD (tableau 3-1). Néanmoins, nous pouvons apprécier les difficultés inhérentes aux

mesures biochimiques réalisées sur des organismes exposés à des effluents complexes et nous

suggérons d'évaluer à I'avenir les concentrations minimales d'induction où ces interférences sur

la mesure de la MT, du cytochrome P450 total et de I'EROD pourraient être minimisées, tout au

moins.

3.4 Conclusions

Puisque la MT et I'EROD sont induites par des classes chimiques spécifiques de polluants

(VARANASIet a1.,1981 ; ROCH et a1.,1982;NEFF, 1985; HANSEN er ADDISON, 1990),

leur introduction dans le milieu aquatique est indésirable. L'application éventuelle d'un bioessai

de sublétalité comprenant les mesures de la MT et de I'EROD devient un outil important pour

contrôler, et possiblement réglementer, la présence de substances nocives dans ces sources de

pollution. Ce travail démontre que les truites peuvent être utilisées à cette fin de façon rentable

lors de I'enfreprise des essais de toxicité létale (96 h) exigés par la réglementation. Leur

exposition à des concentrations sublétales de 12 effluents de fabriques de pâtes et papiers a

entraîné une induction significative de la MT (pour tous les effluents) et de I'EROD (pour 9

effluents). Dans cette étude préliminaire, I'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 être intéressants à cet égard pour

déterminer d'une façon plus précise la CMSEO. Des recherches visant le raffinement de ce

bioessai combiné de (sub)létalité s'avéreraient utiles pour préciser le seuil d'induction de la MT

et de I'EROD pour plusie-urs types d'effluents industriels. Ces travaux nous informerons alors sur

la possibilité d'emploi de cette approche bioanalytique pour permettre son application éventuelle

par les instances de réglementation.

Ce bioessai combiné de Gub)létalité peut aussi servir de référence pour valider de nouveaux

bioessais altematifs. Ainsi, dans la suite de nos travaux, les hépatocytes de truite serviront de

modèle alternatif pour évaluer I'induction de la MT, de I'EROD et de la génotoxicité. Ces effets

observés à l'échelle cellulaire font donc I'objet d'une comparaison avec ceux du bioessai avec la

truite plus loin. Cette comparaison est essentielle pour la validation des méthodes alternatives en

écotoxicologie.

4. Développement de critères de mesures (sub)tétates avec hépatocytes de

truite

4.1 Introduction et objectifs
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L'évaluation des effets sublétaux et de la toxicité létale contribuent à mieux comprendre

l'écotoxicité des effluents industriels. En effet, la MT et l'activité du cytochrome P4501Al dans

les hépatocytes représentent des systèmes reconnus de défense contre I'action de classes

spécifiques de xénobiotiques. I^a MT est généralement induite par les métaux lourds divalents

(HAMER, 1936) sans toutefois exclure la possibilité d'une induction par des substances non

métalliques telles que des substances oxydantes (SATO et BREMNER ,lgg3).I-e cytochrome

P4501A1 est plutôt induit par des composés organiques coplanaires aromatiques (exemples :

HAP, BPC, dioxines et furannes). Ainsi, la mesure de la MT et du cytochrome p450lAl

intracellulaire greffée à la cytotoxicité (mesure de la viabilité), constitue un complément

intéressant pour la caractérisation écotoxicologique des mélanges complexes. L'induction de ces

protéines peut être suivie à l'échelle traductionnelle (mesure de protéine ou d'activité

enzymatique spécifique, selon le cas) ou transcriptionnelle (ARNm). Celle-ci (ARN6) présente

I'avanta€e qu'elle contourne les interférences inhibitrices ou stimulatrices de I'activité

catalytique (GAGNÉ et BLAISE, lgg3; BOON et aI. , 1992) tont en offrant une mesure très

spécifique du biomarqueur. Ia quantification des ARNm dans chaque cellule se réalise par

hybridation fluorescente in situ (I{F'IS), laquelle fait appel à une sonde d'ADN biotinylée

complémentaire à un ARNm spécifique. t a technique consiste à 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 à la

cytométrie en flux de détecter et de quantifier ITARN transcrit.
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L'évaluation de la génotoxicité s'avère aussi un paramètre de cytotoxicité sublétale crucial pour

Iacaractéisation écotoxicologique des mélanges complexes. Iæs dommages à I'ADN s'évaluent

à l'échelle moléculaire de différentes façons. Par exemple, la mesure d'adduits sur I'ADN

(MASFARAIID et al. , 199,2), la synthèse non-programmée d'ADN (WEISBURGER er

WILLIAMS, 1991) et le déroulement de I'ADN en milieu alcalin (OLIVE et al. , 1988)

représentent des critères d'effet intéressants en ce sens. A un niveau d'organisation plus élevé

(aux niveaux des cellules et des tissus), la formation de micronoyaux, d'aberrations

chromosomiques et l'échange de chromatides-soeurs (ALSABTI et HARDIG, 1990; MEANS

et aI., 1988 ; LOBILI,O et aI., 1991; GODET et a1.,1993) témoignent de dommages directs sur

I'ADN. La formation de ciusures simples sur la chaîne d'ADN peut être aussi examinée à

l'échelle molécùlaire selon le <crick translation assay > (I.i-IA) ou le principe de la translation de

brèches (SNYDER et MATIIESON, 1985) avec le complexe enzymatique de I'ADN polymérase

I (Poll). Cet essai est théoriquement très sensible parce que I'enz5rme Poll incorpore des

nucléotides dans les petites brèches en plus de les déplacer le long de la macromolécule. Ceci

entraîne une incorporation accrue de nucléotides en rapport avec le nombre de nucléotides

correspondant à la brèche initiale. Par contre, l'essai original utilise la thymidine tritiée (3H-

thymidine) comme nucléotide rntqo*r. Ia formation de brins simples et doubles de I'ADN

peut être aussi suivie par une version simplifiée du déroulement de I'ADN en milieu alcalin : la

précipitation alcaline (PA) de I'ADN (OLIVE, 1988). Ce test est rapide, peu coûteux et s'adapte
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à 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

toxicité d'échantillons environnementaux incluant des effluents industriels, des extraits de

sédiments et des eaux fluviales. Iæur toxicité létale a été évaluæ,par un test de viabilité décrit

plus loin. læur potentiel d'induction de la MT et du P4501Al a été mesuré à l'échelle

transcriptionnelle (ARNm) par HFIS ou traductionnelle (protéine ou activité enzymatique). Iæur

génotoxicité aétê déterminée par le test de latranslation de brèches d'ADN (NTA) et par le test

de la précipitation de I'ADN en milieu alcalin (PA), suivant une nouvelle procédure qui mesure

les brins d'ADN par fluorescence plutôt 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 modèle cellulaire.

4.2 Méthodologie

4.2.1 Préparatton et exposition des hépatocytes
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Des cultures primaires d'hépatocytes sont preparés selon la méthode de la double perfrrsion de

KLAUNING et al. (1985) avec quelques modifications. Iæs truites sont anesthésiées par une

immersion dans une solution d'eau non-chlorée contenant 25 mglLde tricarhe pendant 50 sec. Iæ

foie est perfirsé à l'aide d'une solution de salin citrate ou SSC (150 mM NaCl et 15 mM citrate

de sodium). Iæ foie est ensuite retiré de la cavité abdominale puis découpé en petits morceaux.

Ceux-ci sont ensuite mélangés dans le milieu de culture L-15 contenant 100 unités de

collagénase pendant 20 min à la temperature de la pièce. I-es hépatocytes sont séparés

mécaniquement à I'aide d'un séparateur cellulaire muni d'un tamis de porosité de 50 pm

(< Sigma chemical company >). I-es hépatocytes sont ensuite lavées par trois

centrifugations/resuspensions successives dans le milieu PBS. Iæs hépatocytes sont placés dans

des microplaques à une densité de I x 106 cellules par mL du milieu Ll5 contenant I Vo de

sérum de veau foetal, 100 unités de penicilline, 10 lrnL de streptomycine et 2,5 1t{rrtr-

d'amphotéricine B. I-es cellules sont incubées en présence ou non de substances/mélanges dans

une chambre humidifiée à 15 oc pendant 24à72h selon I'expérience.

4.2.2Évahtation de la viabilité cellulaire

Ia viabilité cellulaire est évaluée par cytométrie en flux selon le test d'exclusion à l,iodure de

propidium (ZUCKER et al. ,1988). Environ 50 x 103 cellules sont recueillies puis centrifugées et

finalement resuspendues dans 2æ W d'iodure de propidium ([>) à une concentration de 10
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ItElmL dans le milieu < phosphate buffered saline>> ou PBS, pendant 10 min à la température de

la pièce. Par la suite, on analyse les hépatocytes par cytométrie en flux ce qui permet de

discriminer entre cellules vivantes et mortes. Ces dernières n'excluent plus I,Ip et deviennent

fluorescentes (610 nm) après excitation à 488 nm (longueur d'onde optimale d'un laser d'argon).

La proportion de cellules mortes en 7o estcalculée en normalisant avec la digitonine, un puissant

détergent, qui accroît considérablement la perméabilité membranaire. La même quantité de

cellules est traitée ave'c O,O2 clo de dig;tonine dans le milieu PBS pendant 5 min et elles sont alors

incubées en présence d'IP. On calcule la proportion de cellules viables ainsi :

Proportion de cellules viables = [1-(X-A)(B-A)] x 100,

où X est la fluorescence totale de la population chez le gïoupe d'hépatocytes exposé à

l'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)

Ia 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 à I'argent.

4.2.3.1 Mesure de la MT au niveau trad,uctionnel
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La méthode de saturation à I'argent, décrite en 3.2.3, permet la quantification des niveaux

intraceilulaires de la MT. Par contre, une légère modification dans la preparation de l'échantillon

est introduite pour les hépatocytes. Brièvement, environ 2,5 x lls hépatocytes sont centrifugés

puis resuspendus dans 50 pL d'une solution tampon de Tris-acétate l0 mM, pH 8, contenant l0

*tut Oe dithiothréitol. Cette lyse cellulaire est ensuite saturée avec 50 pL de la solution d'Agr+ 20

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

quantification de laMT dans le foie de tnrite.

4.2.3.2 Mesure de I'expression génétique de la MT selon la méthode <<FISHES)>

Après la période d'exposition des hépatocytes, on retire le milieu de culture par aspiration et on

resuspend les cellules dans 200 ttJ- de solution saline contenant du citrate (SSC lX: 150 mM de

NaCl et 15 mM de citrate de sodium, pHl,2).[-a suspension cellulaire est centrifugée (2OO x g,2

min), le sumageant est retiré et les cellules sont fixées pendant 10 min àzzocdans 150 pL de

fixatif qui contien t 3,7 Vode formaldéhyde et 5 mM de MgCl2 dans le milieu PBS. Iæs cellules

sont ensuite transférées dans une microplaque en pyrocarbonate, centrifugées de nouveau puis

fixées pendant 45 min à 4 oC dans 100 trJ- d'éthanol àr 70 Vo contenant 0,05 Vo de

diéthylpyrocarbonate qui est inhibiteur des ribonucléases (RNases). Iæ surnageant est enlevé et

les cellules sont réhydratées/perméabilisées pendant 15 min à22oC dans 100 pL du milieu PBS

contenant O,l Vo de tween-2O. Après centrifugation, on ajoute 500 ng de la sonde d'ADN
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biotinylée (dans le milieu ssc 4 X contenant0,r vode SDS, de polyvinylpyrroridone, de Ficolr
et d'albumine bovine) aux hépatocytes. La sonde est produite par Ia méthode de la Rcp sur
I'ADN obtenu préalablement par la transcription inverse de l'ARNm de la MT (voir l,article
FISHES en l'annexe)' on recouvre le mélange avec 50 pL d'huile minérale légère, puis on traite
Ies cellules à 85 oC pendant 2 mnet ensuite à 58 t pendant I h. I-es cellules sont lavées avec
150 PL de milieu PBS conûenant 0,1 vo d'.albumhre et de tween-2O pendant 5 min. Après

cenrifugation, les cellules sont exposées pendant 30 min à 37 ocà I pg de streptavidine-

fluorescéine dans le milieu PBS contenant 0,1 vo d'albannne et de tween-20. læs hépatocytes
sont lavés deux fois dans le milieu PBS contenant 0,1 zo d'albumine et de tween-2, 

", 
;"rr:;"

dernière fois dans le milieu PBS pendant 10 min Finalement, res hépatocytes sont centrifugés
puis resuspen{us dans 25 llgmL d'IP dans le milieu pBS pour l,analyse cytométrique. I-es
cellules contenant davantage de I'ARNm de la MT deviennent plus fluorescentes à cause de Ia
plus grande quantité du complexe ternaire : MT-ARNm/sonde d,ADN-biotine/streptavidine-

fluoreséine' La quantité totale d'acide nucléique bicaténaire peut être aussi mesurée et ce
paramètre peut servir à mieux cerner la poptrlation d'hépatocytes lors de l,analyse cytométrique
(voir I'article FrslIES en annexe). L'intensité d'hybridation dans Ies hépatoc)rtes, exposés à des
inducteurs reconnus (cd pour la Mr et le B-naphtoflavone pour le cyplAl), est aussi comparée

avec le degré d'induction au niveau de la raduction (voir section 4.2.3.r).

4'2'4 Dét'nilnation de l'activité du cytochrome p450 rAl



Homogénat**t
Surnageant Sro
Cytosol
Mcrosomes

5,2
,1,2

0
t5

1,0
1,4
0
2,9

+ L'activité enzyn4tique est définie en unité de fluorescence x (min x Tg protéin9)-t.
** Iæ frcægr d'enrichissement est le rapport e,lrtrel'activité dlr compartirient sur I'activité du compartiment
de lhomogénat.
*** Iæs aihet*æ compartiments intracellulaires sont ùt€rurs pal la méthode de centrifugation :

difrérentielle(ann:xe2).

tableau'4.l Distribution intracellulaire de l'activité de MCX'OD dans les
hépatocytes de truites arc-en-ciel.

C;d'2* Activité
(o/ovlv)

Butanol Activité
(ue'trtl-j)

B-NF Activité
(trepl--t)

BaP Activité
(ngml-u)

0
400
800
1000
1600

3OGj10
289+11
283+9
273*8'
26Gll0'

0
0.01
0.05
0.1
0.5

295+5
30018
292i9
30G!8
304+10

297+70
314+10
327*:14'
320+12'
295+10

290+10
305*9
315+11'
320+10'
31G!8

0
0,1
0.4
I
l0

0
50
100
200
300

* Significatif par rapport au gro-q)e témoin à p < 0.05.

tableau 4.2 Exposition des hépatocytes (2 x10a cellules par puits pendant jS t ) au CdÈ, -
butanoi, 6-I{F et BaP. L'activité est exprimée par la môyenne d'unités de fluorescence de la
population après une exposition de 20 min avei le substrat MCF (: [IF.Z0 min-l).
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4.2.4. 1 M esure en4tmatique

l'activitéenzymatique du cytochrome P4501A1 peut être suivie, ainsi qu'expliqué à la section

3.2.4, par la mesure de l'activité de I'EROD. La quantité du cytochrome P4501A peut aussi être

suivie indirectement dans la cellule en mesurant la méthoxycarboxyfluorescéine O-déméthylase

(MCFOD). Pour la mesure de I'EROD, on utilise environ 2,5 x l}s cellules et l'essai est réalisé

tel que décrit en3.2.4.[a mesure de l'activité de la MCFOD requiert beaucoup moins de cellules

(2 x 104)et elle se fait sur la cellule vivante par cytométrie en flux (MTI r FR, 1983). Iæ substrat

méthoxycarboxyfluorescéine est plutôt spécifique à la famille du cytochrome P4501A et incluant

les membres lAl et I/9(MAYER et al., lg7|)contrairement au substrat éthoxyrésorufine qui,

lui, est plutôt spécifique au membre P4501A1. Néanmoins, I'inducteur classique du Pa501A1 (B-

napthoflavone) induit bien I'activité du MCFOD intracellulaire (tableau 4.2).De plus, sa mesure

est relativement aisée. Il s'agit simplement d'incuber environ 20 x 103 hépatocytes avec 30 mM

du substrat pendant 20 min et la quantité de produit formé dans chaque hépatocyte est ensuite

mesurée par cytométrie en flux. Iæ substrat diffrrse dans le milieu intracellulaire et est déméttrylé

en carboxyfluorescéine par les cytochromes de la famille 1A, localisés dans le réticulum

endoplasmique lisse (SMOLOIVITZ et aI., l99l), ce qui provoque une élévation de la

fluorescence dans les hépatocytes.
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4.2.4.2 Mesure de I'expression génétique du p450IAI

L'évaluation des niveaux d'ARNm du cytochrome P4501A1 est réalisée de façon similaire à

celle pour la détermination de l'ARNm de la MT (section 4.2.3.2),sauf que la sonde d,ADN

biotinylée correspond à l'ARNm du cytochrome P4501A1 (voir arricle FISIIES en annexe).

4.2.5 Détermination des dommages génétiques

I-eS dommages génétiques sont évalués par deux tests : le test de translation de brèches (< nick

translation assay )> ou NTA) et le test de laprécipitation alcaline (pA) de I,ADN.

4.2.5.1 Test de translation de brèches sur I'ADN nucléaire

Une réparation intracellulaire de I'ADN selon le principe de la translation de brèche est décrite

ci-après. Iæ complexe enzymatique Poll ajoute des nucléotides dans la brèche produite lors des

dommages génétiques, dans la direction 5' vers 3' (activité ADN polymérase ADN dépendante)

et en même temps la brèche est déplacée dans la même direction (activité exonucléase 5, vers

3'). Ainsi, I'ADN Poll incoqpore considérablement plus de nucléotides (incluant la biotine-

durP) que le nombre de nucléotides initialement contenu dans Ia brèche.

Après leur exposition, les hépatocytes sont lavés dans le milieu SSC (voir la section 4.3.2.2).1-es

cellules sont centrifugées (200 x g pendant 2 min et pour les centrifugations subséquentes) puis
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fixées dans l'éthanol à 70 Vo pendant 45 min à 4oC. Læs cellules sont ensuite centrifugées puis

perméabilisées dans 0,1 Vo de tween-2O dans le milieu PBS pendant 15 min à la température de la

pièce. Les cellules sont centrifugées de nouveau puis incubées avæ,20 unités de poll dans le

tarnpon Tris-HCl 50 mM, pTl,4,contenant 10 mM de dithiothréitol, I mM de MgCl2, 0,1 Vo

d'albumine bovine et 50 mM de chacun des nucléotides (dATP, dCTP, dGTp, dTTp). I-e

mélange réactionnel contient aussi 10 pIvI de biotine-dUTP (analogue de la dTTP) er la réaction

est maintenue pendant I hà37 oC. Après cette période d'incubation, les cellules sont lavées dans

2W PLde PBS contenant 0,1 Tode tween-20 et d'albumine bovine pendant 5 min. I-es cellules

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

contenant 0,1 7o de tween-20 et d'albumine leur est ajouté pendant 3O min à37 oc.I-es cellules

sont lavées deux fois dans le milieu PBS (5 minutes d'attente entre les lavages) et finalement

resuspendues dans le milieu PBS contenant25 tLg/nLd'IP et 50 unités/ml de RNase. Après une

incubation de 30 minutes pour pelmettre la dégradation des ARN, les cellules sont analysées par

cytomérie en flux. I-a quantité de fluorescéine (incorporation de biotine-duTP dans I'ADN)

dans la population d'hépatocytes est déterminée en plus de la quantité totale de I'ADN (Ip/RNase

A). Dans certains cas, la désoxyribonucléase I @Nase l) est ajoutée mélange réactionnel pour

confirmer I'augmentation significative de I'incorporation de biotine-16-duTP dans I'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:détection des brins d'ADN est mesurée par fluorométrie avec la sonde Hoescht (WEST et al. ,

1985) au lieu d'utiliser h 3ft-thymidine. Après leur exposition, les cellules sont lavées dans 200

pL de SSC. Avant de pratiquer I'essai PA dans les cellules, leur nombre est déterminé par la

mesure de la densité optique à 600 nm. Des tubes < blancs > et << standard >> ne contiennent pas de
\

cellules mais seulement de la SSC. Iæs cellules sont solubilisées pendant 1 min aven,250[L de

SDS à 2 7o contenant 10 mM de EDTA et de Tris-HCl, pH 12,3. Onajoute ensuite 2501tL de

KCI 0,12 M et le mélange est chauffé à 60oC pendant l0 min. Après, le mélange est placé sur

glace pend arftZ}min et centrifugé à 8 000 x g pendant 5 min pour séparer les brins d'ADN des

nucléoprotéines associées à I'ADN nucléaire. Un souséchantillon de 250 pL du surnageant est

prélevé, en prenant soin de ne pas resuspendre le culot de SDS, et il est mllangé avec 2500 ttJ- de

KHzPO+ à une concentration de 75 mM, pH 6,75, contenant I ttùrrL de Hoescht, Le complexe

ADN-Hoescht se mesure par fluorescence à 460 nm après excitation à 350 nm (fente optique de

l0 nm). I-a quanlification d'ADN est réalisée avec des solutions étalons d'ADN de sperme de

saumon dans le même mélange sans ajout d'hépatocytes.

4.2.6 Traitement statistique
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Iæs hépatocytes ont été disposés en quatre sous-échantillons subdivisés (n=4). Iæs données

cytométriques (moyenne de la fluorescence d'une population de 5000 cellules) sont soumises à
un test de normali té et àun test d'homogén éité devariance (test de Barlett). Dans le cas où les
données sont normales avec une homogénéité des variances, elles sdnt soumises à une analyse

de variance et la différence avec le groupe témoin (cellules non exposês) est vérifi & ave*Ie test

r. de Dunnett' Iorsque les variances sont hétérogènes ou qu'elles ne sont 
'pas 

distribuées

normalement, une analyse de variance non-paramétrique (Iftuskal-Wallis) est pratiquée et la

différence avec le groupq témoin est déterminêe ave*un test de comparaison multiple de Dunns.

La significativité est fixê à p < 0,05.dans les deux cas. La cMEo et la cMsEo sont ainsi

déterminês et un seuil de toxicité (sT) est déterminé'selon la formule sT = (CMsEo x

cMEo)lr2' I-es données sont ensuite transformées en unités toxiques (UT) selon la relation UT =

100/ST. Ceci traduit mieux l,intensité toxique des échantillons. I-es corrélations ente les

données chimiques et toxicologiques sont étudiées avec le test de corÉlation non pararnétrique

(coefficient de corrélation des rangs de < spearman >) ou bien avec le test de corrélation

paramétrique (coefficient de corrélation de < Pearson ,r). Ia significativité de la pente est fixê à

p< 0,05 et marginalement significative à0,1 < p < 0,05.

4'3 Résuttats et discussrbns des bioessais réalisés avec substances pures

4.3. I Viabilité cellulaire
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Afin de démontrer des effets sublétaux (induction de la MT et du p450lA, de Ia génotoxicité), il
est essentiel de réaliser ces mesures sur des hépatocytes dont la viabilité n,a pas été trop altérée.

chez des cellules dont la viabilité est compromise, il y aura arrêt de la synthèse générale des
protéines, ce qui implique la MT et le P4501A1, et aussi la probabilité accrue d,obtenir une

dégradation de I'ADN fSpique de I'apoptose. Le. test d'exclusion à l,Ip nous permet donc de

cerner le seuil de cytotoxicité et de mieux situer Ia fourchette de concenfrations où l,on

retrouvera les effets sublétaux. on ne pourra toutefois exclure le phénomène de l,apoptose. une

exposition à la digitonine ou au Cd peut entaîner une perte de viabilité cellulaire (figure 4rl aet

b)' Iâ digitonine et le cd peuv€nt ainsi servjr de toxiques cellulaires de référence dans le

contrôle de qualité des preparations d'hépatocytes. Ia digltonine est un puissant oet"rg*t qui tue

les hépatocytes en augmentant leur perméabilité membranaire lorsqu,ils sont exposés à une

solution de 0,o2 vo pendanft seulement 15 min. Nous avons donc retenu ce détergent comme

toxique de référence pour normaliser la proportion de cellules fluorescentes (témoignant d,effets

sublétaux) en fonction du pourcentage de viabilité cellulaire.

4.3.2 Acttvité du cytochrome p450lA

Afin de déterminer une induction ou une répression du cytochrome p4501A en conditions

d'expérimentation, il est nécessaire de quantifier son activité enzymatique par l,étude de ses

caractéristiques cinétiques avec le subsftat McF (méthoxycarbonylfluorescéine) dans les
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hépatocytes vivants' L'activité du MCFoD (méthoxycarbonylfluorescéine o-déméthylase) dans
les hépatocytes de truite intactes est illustrée avec sa représentation de Michaelis-Menten (figure

4'2a) ou de Lineweaver-Burk (figure 4.28).La constante d'affinité Ku de la réaction catalytique

McFoD est de 2,7 ntNr avec une vitesse maximale vMAx de 15 unités de fluorescence/min.

Puisque la concentration du substrat doit saturer le site actif de l'enzyme pour favoriser une
réaction à l'équilibre, elle doit être d'au moins cinq fois la valeur du Kpr. une concentration de
30 mM (un peu plus de 10 fois la valeur du Krr,r) a donc été choisie pour mesurer l,activité
McFoD dans les hépatocytes. La constante d'affinité du cytochrome p450 pour le substrat McF
(2'7 mM) est sûpérieure à celle obtenue pour le subshat 7éthoxyrésorufine (lzl4 nM) dans les
microsomes de truite arc-en-ciel (ELCOMBE et LECH , lgTg). plusieurs raisons peuvent

expliquer cette différence. Ainsi, même si leur structure est similaire (MILLER, lgg3), Ie MCF
di@re de l'éthoxyrésorufine principalement par sa partie méthoxy. De plus, l,environnement

cellulaire vis-à-vis de I'accessibilité du substrat (absorption/élimination et liaison non-spécifique

du substrat) n'est pas identique. Les conditions expérimentales telles que la concentration

intracellulaire du NADPH, I'oxygène, de même que la température d'incubation par laquelle les
constantes cinétiques sont dérivées ne sont pas les mêmes 1iz 

oc pour les hépatocytes et 30 oc

pour l'essai EROD)' Ia température d'incubation pour les hépatocytes a été sélectionnée parce
q-ue des températures supérieures à 25 oc sont généralement incompatibles pour l,intégrité

e (KLAUNING et al. ,19g5). Des

essais ultérieurs sur l'influence 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,à 25 min(frgure

4.3).

Parce que le substrat difÊre de celui utilisé pour I'ERoD, nous avons aussi vérifié son activité

relative vis-à-vis de certains compartiments intracellulaires de l'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 p450lA se trouve

normalement dans ce compartiment (c'est-à-dire le réticulum endoplasmique). L,activité

MCFOD dans les mitochondries n'a pas étévénfi&,iei.

Des expériences.préliminaires nous ont permis d'établir que la culture d,hépatocytes peut être

maintenue pendant 72h à15 t sans aucune perte importante de viabilité (résultats non publiés).

Lors de ces essais, la diminution de I'activité du cytochrome p450 était moins prononcée durant

les premières 48 h. Ces résultats sont en accord avec ceux de LoRENÆN et oKEy (1990) qui

ont constaté que les hépatocytes conservent leurs capacités à induire le cytochrome p450lAl

pendant deux jours en maintenant le récepteur Ah (. Aromatic hydrocarbon >), impliqué dans le

mécanisme d'induction du P450lAl, dans ces cellules eucaryotes. Une période d,exposition de

48 h traduit donc un compromis optimal entre la viabilité cellulaire et la capacité d,induire le

cytochrome P450 141. Une culture primaire d'hépatocytes de truite arc-en-ciel maintient
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également sa capacité d'induire le P4501Al pendant au moins 48 h. Le B-napthoflavone (B-NF)

et le benzo(a)pyrène (BaP), deux inducteurs classiques du cytochrome p450 1A1 dans les

hépæoçytes et le foie de truite @uHLER et \ryILLLAMS, lggg ; ELCOMBE et LECH , lgTg;

PESONEN et aI. , lgg2),nous ont servis à confirmer la spécificité du substrat MçF. Ils nous ont

aussi été utiles pour valider l?essai cytométrique visant à détecter des inductions significatives

avec le MCF. Une induction, qui se faduit par une élévation significative de Ia fluorescence

moyenne de la population d'hépatocytes, est manifeste après une exposition à ces inducteurs

(tableau4.2).

Si la mesure d'induction des OFM est possible avec le substrat MCF et des inducteurs

spécifiques du cytochrome P4501A1, la spécificité du substrat à cette sous-famille reste à établir.

L'analogue éthoxy du MCF initialement utilisé par MILLER (1983) est reputé être spécifique

aux HAPs en général, ce qui induit le P4501A1, mais il n'est pas clairement défini si le MCF se

comporte de la même façon. Il se peut que le MCF puisse être spécifique pour le p4SOlA2

également (ROBERTS et al., 1993).Nos résultats indiquent incontestablement une réponse avec

le B-NF et le BaP mais d'autres expérienCes devront confirmer la spécificité du substrat vis-à-vis

du P4501A1. Des essais avec du cytochrome P4501A1 reconstitué ou bien avec des anticorps

monoclonaux pourraient, en aufres, confirmer cette spécificité. On remarquera que le butanol (et

l'éthanol : résultats non inclus), ne provoquent pas une élévation de l'activité MCFOD (tableau

4,2).
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Tel que soupçonné,I'exposition au cd entraîne une baisse dans l'activité McFoD (tableau 4.2).

Iæ cd a déjà été reconnu comme inhibiteur de la quantité du cytochrome p450 total dans le foie
de rat (EAToN et ail. ,1980). une étude plus récente démontre que la plie haitée avec le cd et le
3-méthylcholanthrène administrés de façon concomitante réduit l,activité de l,ERoD et Ia
quantité du cytochrome P450 total (GEoRGE et YouNG, 19g6). Nos résultats démontent aussi

I'antagonisme du Cd envers l'expression des cytochromes p450 dans les hépatocytes.

L'acttvité du cytochrome P450lAl peut être aussi suivie par la mesure de son ARN', le

cY?lAl ARNm' une exposition au B-NF entralne une élévation de fluorescence qui représente

une élévation du nombre de la sonde d'ADN qui s'est hybridê sur l,ARNm du CyplAl dans

les hépatocytes (figure 4.4). Après une exposition de 48 h au B-NF, les hépatocytes ont été

recueillis pour l'analyse de leur contenu en activité McFoD et en cyplAl ARNm. L,intensité

d'hybridation est plus élevée dans les cellules exposées à 50 nglnrl et plus de B-NF. une

corrélation significative est obtenue enfte l'activité MCFOD et les niveaux relatifs d,ARNm (R =

0,906; p=0,0129). celle-ci indique que l'intensité d'hybridation augmente avec l,activité

MCFOD et suggère qu'il n'y a pas de régulation post-transcriptionnelle significative de l,ARNm

du cYPlAl dans les hépatocytes. Ces résultats suggèrent aussi que la mesure d,ARNm par

hybridation fluorescente in situ (I{FIS) peut servir à dépister le potentiel d,induction

d'échantillons environnementaux contenant des substances inductrices telles que les HAp, Bpc,
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dioxines et furannes' cette méthode offre un moyen rapide d'évaluer semi-quantitativement (i.e.
pas entièrement quantitatif parce qu'on ne connaît que la vareur relative des ARN') l,expression
génétique dans chaque cellule. r-a gênêratton de sondes d'ADN par réaction en chaine de Ia
polymérase asymétrique @cP) présente les avantages de générer des sondes de longueurs
variées (180 nucléotides pour Ia MT et environ 1500 nucléotides pour le cyplAl) afin d,obtenir
une grande spécificité sans toutefois compromethe ,on 

"n* 
o;, ,,;;;;

intracellulafue' No$ travaux démontrent que des sondes allant de Ig0 à :1400 bases peuvent être
utilisées pour l'hybridation in sinavec les hépatocytes de ûuite arc-en-ciel.

4.3.3 Induction de Ia métallothionéine

L'a'MT se détermine au nivea' de la protéine selon la méthode de Ia saturation à I,Ag et au
de HFIS. I-es héparocyres exposés à un induc;;;r;

connu de la MT (HAMER' 1986), le cd, monfrent une élévation de l,hybridation de la sonde de
la MT dans les hépatocytes exposés pendant 4g h au cd à partii de 50 nglntL(figure 4.5).
L'induction de Ia MT ARN' suit les niveaux de MT à l,échelre tranuctioln"u". ; 

"*"r, 
u' existe une corrélation positive entre les niveaux intracellulaires de la protéine et de I,ARNm (R =

0'830; p = 0'04)' ce qui suggère qu'il n'y a pæ de régulaJion post-transcriptionnelle significative
dans les hépatocytes traités au cd. La mesure de I'ARNm de la MT dans chaque cellule est donc
possible par HFrs avec une sonde produite par la méthode RCp asymétique.



Conditions fluorescence

Cellules et IP

Cellutes,

lGÈ5

95+7

225L12

418+30

fluoreséine-sfreptavidine,
et IP

Cellules,
fluoresceine-streptavidine,
biotine-dUTP, etIP

Cellulesb,
fluotesceinestreptaviding
biotine-dl]T?, Pol 1, et IP

Cellulesb,
fluoreséine-
biotine-dUTP, Pol l" +DNase",
etIP

95+8

a- Unites relatives de fluorescence normalisées par la çantiæ totale de I'ADN.
b. Cellules eqosées à Z}}nglinLdeBaP pendant4S hà 15 "C.
c. DNase: Deoryribonucléase 1.

tableau 4.3 Transl :rfron in situ debrèche 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 brèche. L'eruymePoll incorpore des nucléotides dans la brèche formée lors

d'un dommage à la chaîne de I'ADN selon son activité de polymérase ADN-dépendante tout en

déplaçant la brèche en direction de son activité exonucléase. Ainsi, le complexe enzymatique

Poll incorpore considérablement plus de nucléotides, dont la biotine-dUTP, que le nombre initial

de nucléotides contenu dans la brèche, à condition toutefois qu'il n'y ait pas trop d'empêchement

stérique. La fixation des cellules à l'éthanol suivie d'une étape de perméabilisation se sont

avérées nécessaires pour conserver la morphologie cellulaire et faciliter la diffr.rsion de Poll dans

le compartiment nucléaire. Une fixation avec le formaldéhyde n'est pas recommandée car elle

limite la diffr.rsion des macromolécules. Les fixatifs qui contiennent des aldéhydes forment des

ponts ou réseaux intramoléculaires de sorte que la diffusion de la Poll est limitée et rejoint

difficilement I'ADN dans le noyau. En fait, d'autres chercheurs ont trouvé que la fixation avec la

formaldéhyde nécessite une incubation de 12h avec l'enzyme Poll (GOLD et al. ,lgg3),tandis

qu'une fixation à l'éthanol suivie d'une perméabilisation ne requiert qu'une incubation de O,5 à2

h. Lorsque les hépatocytes sont incuMs avec la Poll en présence de biotine-duTP ou de

fluorescéine-dUTP pendant I h à 37 oC, une incorporation significative de nucléotides est

observée par rapport aux cellules non exposées à la Poll (tableau 4.3). En plus, I'addition de la

déoxyribonucléase I dans le milieu d'incubation augmente significativement l'incorporation 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 I est quelquefois ajoutée avec la

Poll pour faciliter son action par la production de brèches additionnelles. L'essai NTA de I,ADN

peut détecter la présence de trous à simple brin dans la chaîne d'ADN (SNyDER et

MATIIESON, 1985) qui constitueraient des dommages précoces (FENECH, 1993). Étant donné

que la Poll nécessite un brin complémentaire pour incorporer un nucléotide complémentaire et

pour déplacer la brèche, cet essai ne permet pas de détecter des cassures à double brins sur

I'ADN ou bien des conformations simple brin dans I'ADN qui surviennent lors du mauvais

appariement des bases résultant de mutations, d'adduits ou d'incoqporation de substances entre

les deux chaînes. L'inclusion d'un deuxième test, la précipitation alcaline (PA) de I'ADN,'qui

peut détecter la présence de doubles et de simples brins d'ADN et possiblement de régions à

simple brin, à cause de leur fragilité, peut s'avérer utile dans certaines situations. Lors de

l'évaluation de composés très toxiques, on observe quelquefois une diminution significative de

l'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 suggère que les dommages soient dc nature

double brins plutôt que simple brin. I-a présence de certains adduits peut bloquer l'activité

exonucléase et entraîner une baisse de I'incorporation de nucléotides. Ce phénomène peut être

observé avec des substances ou concentrations très toxiques avec lesquelles des baisses

significatives de la viabilité cellulaire sont rencontrées. Une baisse significative de nucléotides

par rapport aux cellules non exposées pounait donc être interprétée coûlme une autre forme de

génotoxicité. Dans certains cs, I'addition de la déoxyribonucléase I peut contrecarrer
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I'inhibition de I'activité de la Poll et démonfer une incorporation accrue de nucléotides par
rapport aux cellules témoins en sa présence.

Ia formation de double brins peut résulter d'une mort cellulaire par apoptose (G9LD et al. ,
1993)' Les deux tests de génotoxicité Nre et PA) peuvent aussi détecter ce tpe de dommage.

Durant I'apoptose, le dommage à I'ADN ne provient pas d'une interaction avec des
xénobiotiques mais plutôt d'une autodégradation intranucléaire de I,ADN. Les cellules
apoptotiques contiennent un.ADN dégradêtnais leur perméabilité membranaire demeure intacte
et elles continuent donc à exclure l'IP, du -"i* pour un certain temps: une baisse significative
de I'ADN dans des cellules apparemment viables perrt suggérer l'occurrence de ce phénomène.

Pour le diagnostiquer, il faut évaluer le contenu total de I'ADN (Ip et RNase) dans les
hépatocytes' En plus, une dégradation de I'ADN peut survenir lorsque la concenhation

d'exposition est proche de celle engendrant la cytotoxicité. En effet, une dégradation rapide a été
observée chez les hépatocytes de rat traités avec des substances toxiques (ELIA et al., lgg4).
Iorsque la cellule perd sa viabilité en raison d'un ralentissement métabolique des mitochondries,

iI y aurait dégradation de I'ADN par l'action des nucléases intracellulaires qui libèrent des
fragments d'ADN double brins à poids moléculaire élevé, lesquels sont détectés par
électrophoêse à champs électriques pulsés (EI;e et al., lgg4).La mort cellulaire par nécrose et
apoptose représenterait deux extrêmes ou pôles liés de I'expression de la cytotoxicité. Enfin, la
génotoxicité devient plus pertinente pour l'évaluation du risque de la toxicité à long terme
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lorsque les dommages surviennent en I'absence de cytotoxicité. Dans Ie cas où la génotoxicité se

manifeste en môme temps que la cytotoxicité (nécrose ou apoptose), l'interprétation devient plus

difficile sur le plan du risque puisque la fragmentation de I'ADN devient possiblement le

mécanisme responsable de la mort cellulaire. L'apoptose peut être mesurée en ajoutant une

deuxième sonde - la fluoreséine diacntate - lors de l'évaluation de la viabilité cellulaire

(MoRRIs et a'l',qgs).Les cellules apoptotiques excluent l'IP et leurs activités estérasiques sont

négligeables tandis que les cellules viables présentent une activité estérasique tout en excluant

I'IP' Les cellules nécrotiques sont perméables à I'IP et leurs activités estérasiques sont

négligeables. I-es cellules intactes présentent une activité estérasique tout en excluant l,Ip.

Une exposition des hépatocytes au BaP, un génotoxique/cancérogène reconnu, entraîne un effet

génotoxique (cMEo = 50 nglrnl-) avec le test NTA (figure 4.6$)et le test de la pA (figure

4'6'8)' I-es résultats de ces deux tests montrent aussi qu'une exposition au N-méthyl-N,-nitro-N-

nitrosoguanidine (MNNG), un génotoxique qui ne requiert pas d'activation métabolique, s,avère

-également génotoxique (figure A7).Lestests NTA er PA présenrent des cMEo de 50 pgtrr.L.

I-e BaP est environ 1000 fois plus génotoxique que le MNNG vis-àvis des hépatocyes. I-e B-NF

possède aussi un potentiel génotoxique (CMEo de 100 ng/mL: voir article sur la mesure du

P4501A dans le hépatocytes à l'aide de la cytométrie en flux à l'annexe 2) pour les hépatocytes

de truite. t€ B-it[F est un puissant inducteur du P4501A1, responsable du métabolisme des

xénobiotiques de type HAP (PFfONEN et al. ,lgg2).Par contre, le potentiel mutagénique du B-
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NF n'est pas clairement établi (MC KILLOPP et CASE, 1991) mais il est génotoxique pour les

hépatocytes exposés in vitro.

4.3.5 Conclusions

I.a viabilité des hépatocytes a été évalue,een mesurant l'exclusion à l'iodure de propidium. Cette

méthode évalue la mort cellulaire qui résulte d'un dommage nécrotique. Ce dommage se traduit

par une perte significative de la perméabilité membranaiie, d'un arrêt de la synthèse de protéines

et d'un arrêt du métabolisme énergétique. Cependant, cette méthode ne peut détecær la mort

cellulaire apoptotique qui se traduit par une autodégradation de I'ADN tout en maintenant, pour

un certain moment, sa perméabilité membranaire et son métabolisme énergétique. Toutefois,

cette mort cellulaire par apoptose pourrait être mesurée indirectement par une baisse de I'ADN

total lors de l'essai NTA. La cellule apoptotique perdra éventuellement sa perméabilité

membranaire et son métabolisme énergétique et sera finalement détectée avec le test de viabilité

cellulaire.

Nous avons démontré trois façon de mesurer I'induction du cytochrome P4501A1 à I'aide 1) de

I'essai enzymatique EROD sur foie de truitelles, 2) de I'essai MCFOD sur hépatocytes par la

cytométrie en flux et 3) de I'essai HFIS de I'ARNm sur hépatocytes. Pour estirner ce

biomarqueur, on devrait idéalement le faire au niveau de I'ARNm, de la protéine et de I'activité

catalytique. Dans certains cas d'exposition à des mélanges, la présence de substances induira
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I'expression 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 l'activité enzymatique demeurera inchangée à cause de la présence de produits

inhibiteurs. Par exemple, certains congénères de BPC induiront la protéine mais son activité sera

inhibée si ces derniers sont suffisamment concentrés (GOKSOYR er al., I99l). La mesure

exclusive de l'induction enzymatique comporte donc le risque de rapporter des résultats négatifs

malgré une induction de la synthèse du P4501A1. L'ajout d'une mesure à l'échelle protéique

(anticorps) ou bien à l'échelle de I'ARNm s'avère donc recommandable dans l'étude de

mélanges toxiques.

Etant donné que la MT s'avère dépourrnre d'activité catalytique connue, la mesure de cette

protéine par I'essai de saturation à I'Ag ne présente donc pas de risque d'interférence

enzymatique. Néanmoins, cette mesure au niveau transcriptionnel présente l'avantage d'une plus

grande spécificité que I'essai de saturation à I'Ag et d'une plus grande sensibilité que celui-ci car

sa mesure se réalise au niveau de chaque cellule avec une biomasse cellulaire moins importante.

L'essai de saturation à l'Ag est malgré tout un essai sensible, rapide et d'une ,pe"inrite

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-

HAUGFIEY et a1.,1986), le ratio de liaison d'Ag monovalent pounait se situer dans I'intervalle

de 15 à 17 moles d'Ag /mole de MT tout comme dans les MT mammaliennes.
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I-a génotoxicité peut être évaluée selon le test NTA qui détecte principalement de petits
dommages à simples brins et le test PA qui détecte des dommages simples et doubles brins. ces
deux bioessais détectent des dommages primaires à I'ADN qui peuvent diriger les cellules vers la
formation de mutations potentiellement néfastes pour la cellule. par contre, ces essais s,avèrent
inappropriés pour estimer le potentiel cancérigène de substances cancérigènes non génotoxiques.
Ainsi' la prolifération de la division cerulaire par activation/suppression d,oncogènes ou par
action hormonale' les proliférateurs de peroxysomes et les altérations de Ia différentiation
cellulaire doivent se mesurer auhement. Dans ce cas, il devient alors essentiel d,appliquer des
bioessais spécifiques pour l'étude de ces substances cancérigènes qui sont,parfois non
génotoxiques.

5. Application du modèIe hépatocyte sur diverses matrices
environnementales : résultats et discussion

,5. 1 Effluents industriels

5.1.1 Effer sur la viabiliré cellulaire



Types d'effluent

CI,o
CIz
CIs
C14
TSr
TSz
TSsî
TS+
PPrd
PPz
PPs
PP+
PPs
'Coro

COz
COs
CO+
COs
Mtt
M,
M3
IvI4
M5
lvl6
Mz

nds
0,06
0,03
nd
0,3
nd-
nd
.0,3
o13
3,2
0,32
o,7
22
nd
32
32
32
32
nd
nd
nd
32
32
nd
nd

nd
0,42
0,5
nd
8,9
nd
nd
0,3
25
32
71
33
4 l
nd
nd
nd
nd
nd
nd
nd
nd
nd
nd
nd
nd

Modèle hépatocyte
(ST % en v/v (ST % en v/v)

a- seuiltoxique, eryrimé an%ovlv, obtenuselonlaformule duseuiltoxique (ST) = (CMEOxCMSEO)r/2.
b. CI : chimie inorganique.
c. TS : traitement de surface.
d. PP : pâtes et papiers.
e. CO : chimie organique incluant le sectaupétrochiniçe.
f. M: métallurgie.
g. nd: nondétecté.

tableau 5.1 Cytotoxicité des rejets industriels.

/
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I-a cytotoxicité des effluents industriels est étudiée sur 25 effluents. Ceux-ci proviennent de

plusieurs secteurs : chimie organique, chimie inorganique, traitement de surface, pâtes et papiers

et métallurgie. Environ 64 vo deseffluents industriels étudiés présentaient une cytotoxicité vis-à

vis des hépatocytes comparativement à35 vovis-à-vis du test de létalité avec truite (tableau 5.1).

I^a toxicité des secteurs industriels décroît selôn I'ordre suivant: chimie inorganique > traitement

de surface > pâtes et papiers > chimie organique > métallurgie. Ces résultats concordent

généralement avec d'autries bioessais couraûrment appliqués lors d,évaluations

écotoxicologiques d'effluents industiels (cosrAN et al., 1993).

5. 1.2 krduction de la métallothionéine

Bien que'les effluents des usines de pâtes et papiers soient bien connus pour leur capacité à

induire la MT (section 3.3.2), ceux d'auffes secteurs industriels peuvent aussi l,induire dans les

hépatocytes (tableau 5.2). Certains effluents de deux secteurs en particulier (chimie inorganique

et pâtes et papiers) ont démontré de fortes inductions. Contrairement aux effluents des usines du/

secteur des pâtes et papier, il existe peu de données documentant la capacité d,effluents d,autres

secteurs à induire la MT. Ces résultats préliminaires démontrent cependant que celle-ci est
: induite chez des effluents des secteurs de la chimie inorganique, traitement de surface, chimie

organique et métallurgie, lesguels contiennent vraisemblablement des métaux lourds

biodisponibles, Le modèle hépatocyte apparaît ici suffisamment sensible pour justifier son



Type d'efluent Modèle hépatocyte Truite
ST %v/v)"

Corb
TSr"
TSz
TSr
PP,d
PPz
PPa
PP+
CIr' '

CIz
Mr
Mrt

0,3
32
4,5
32
0,032
0,o32
nd
nd
nd
q003
22
nd

J

nds
312
nd
0,32
3,2
nd
nd
nd
0,03
7 l
nd

' l

I
-a seni[toxique, eryrimé er-%ovlv, obtenu selon la formule du seuil'toxique (ST) = (CMEOxCMSEO)-.
b. CO : chimie organique et'pétrochimie
c. TS : traitement de sudace.
d" PP:1Élesetpapiers.
e. C{: chimie
f. M: métallurgie.
g. Dd: nondétecté.

tableau 5.2 Induction de la MT par les eflluents industriels.
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emploi lors d'investigations futures visant à estimer la contamination par les métaux de sources
industrielles variés.

5.1.3 Induction du cytochrome p450lA par les effluents industriels

Dix-neuf effluents industriels provenant de plusieurs secteurs ont été retenus pour évaluer
llinduction du cytochrome P4501Al avec le MH (tableau s.3). I-es résultats sont exprimés en
seuils toxiques en vo v/v(sr) comme décrit à la section 4.2.6. Envton 44 vodes effluents ont
produit des inductions après une exposition de 48 h des hépatocytes. Il semble que Ies rejets des
sectsurs des pâtes et papier, chimie organique et ftaitement de surfacp sont de uon, ioou"teurs du
cytochrome P4s0lAl'autant chez l'hépatocyte que chez la tmite. La nature chimique des
effluents du secteur chimie inorganique peut expliquer le faible potentiel d,induction du
cytochrome P4501A1' La forte induction du P4501Al par I'un de ces effluents est intriguante car
la quantité de suhstances organiques coplanaires dans ce secteur industriel ne devrait pas être
importante' Il est évident que des investigations futures visant à établir des liens de cause-effet
pour cet effluent et pour d'autres s'avéreraient informatives.

5.1.4 Génotoxicité des effluents industriels

Iæ potentiel génotoxique des effluents industriels a aussi été évalué avec le MH et avec le
bioessai truite (tableau 5.4). Environ 50 vc desrejets présentaient une activité génotoxique vis-à-



Types d'effluent Modèle hépatocyte
MCFOD

Truite
EROD

ST Yovlv

CI,b
CIz
C13
C14
CIs
PPr
PPz
PPs
PP1"
PPo
COr
COz
Cogd
TSr
TSz
TSa
TS4'
TSs
Mrf

nds
nd
0,002
nd
nd
0,32
0,32
nd
0,01
nd
0,003
nd
nd
3
0,03
32
nd
nd
nd:

nd
nd
0,002
nd
nd
-
J

0,32
0,32
0,05
nd
0,3
nd.
nd
?,2.
t6
q
nd
nd
nd

a slltl toxique, exprimé en%ovlv, obtenu selon la formule du seuil toxique (ST) : (CMEOxCMSEO)r|2.
b. CI : chinie inorgànique.
c. PP i pâtes 

"t 
pupi"r*

d. CO : chimie organique incluant f indusûie pétrochimiEre
e. TS : traitement de surface.
f. M: métalturgie
g. nd: nondétecté.

tableau 5.3 Induction du cytochrome P4501Al par les efïIuents industriels.



79

vis du MH' I-e test de la précipitation alcaline de I'ADN fut comparé pour les deux systèmes
bioanalytiques étant donné sa réalisation plus facile sur l'homo génatdes foies de truitelles. Nos
résultats confirment bien la présence d'activité génotoxique dans certains effluents avec nos deux
essais ichtyens' celle+i a également été rapportée pour divers tlpes de rejets industriels avec des
tests bactériens (HOUK , 1992;WHITE et al.,lggs).

5.2 Eaux de surtace : rejet municipatlet son panache

Iæ MH a été utilisé pour mesurer la génotoxicjté, le potentiel d,induction de la MT et du
P450lAl, ainsi que la viabilité c.ellulaire après une exposition de 4g h des hépatocytes à
plusieurs concentrations d'échantillons d'eau (0, 1, 10 et 50.vo vlv),prélevés à même l,effluent
municipal, à I km en amont du point de rejet, et à 0,3,4 et 8,5 krn dans son panache (en aval du
point de rejet)' un échantillon d'eau fut aussi recueilli à 8,5 km en aval de la source mais à
I'extérieur du panache. I-es résultats sont présentés à rafigure 5.r.

5.2.1 Effets sur la viabilité cellulaire

Des effets faiblement cytotoxiques sont observés lorsque les hépatocytes sont exposés aux
échantillons prélevés dans le panache du rejet municipal à 0,3, 4 et g,5 km. Ces effets n,y
apparaissent pas liés puisqu'aucun effet de dilution n'est apparent. ceci suggère qu,il existe
d'autres sources de substances toxiques en aval de l,émissaire municipal.



Types d'effluent Modèle hépatocyte
(Yo v/v)"

Truite
(%v/v)

COro
TSI'
TSz
TSa
PPr'
PPz
PPg

Mr
Mrt

0r3
0,003
0,03
22
312
nds
nd

0,32
nd

3
0,032
t6
0,32
0,32
nd
nd
nd
nd
t6
nd

PP+ nd
CIf nd

a senil toxiçe, qpi.imé en % vfu, obtenu selon la formule du seuil toxiEre (SQ = (CMEOTCMSEO)|2.
b. CO : chimie organiqu€ et péEochimigue.
c. TS : traite, e, t de surÈce.
d. P? ; pâtes apapiers
e. CI : chimie inorganique.
f. lvl: métallurgie.-
g. nd : noin détecTé.

tableau 5.4 Génotoxicité des eflluents industriels selon la précipitation alcaline de I'ADN.
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5.2.2 Induction de la métallothionéine

I-es niveaux de la MT (ARNm) sont significativement induits par l'effluent municipal et ce

potentiel d'induction baisse au fur et à mesure qu'on s'éloigne du point de rejet. Ce résultat

suggère que I'effluent renferme des'métaux biodisponibles et qui induisent la MT dans les

hépatocytes. Nous savons que celle-ci peut être induite par des métaux lourds (HAMER, 19g6)

ou par des produits qui occasionnent un sfress orydant (sATo et BREMNER, lgg3). ].a,

quantification de métaux dans I'effluent étudié serait donc pertinente pour confirmer ce t5pe

d'effet observé. L'échantillon d'eau prêlevé à 8,5 km en aval à l'extérieur du panache, ne

montrait aucun effet significatif sur les hépatocytes, ce qui semble indiquer une qualité aqueuse

similaire àcelle de l'amont

5.2.3 Induction du P4501Al

L',exposition des hépatocytes à l'effluent municipal entraîne une induction d1r c].plAl et comme

pour la MT, le potentiel d'induction diminue lorsqu'on s'éloigne du point de rejet. L,effluent

étudié contient des HAP, BPC et dioxines, substances pouvant induire ce système. Sa

concentration totale en IIAP, calculée à partir de 2l HAP considérés prioritaires , étutde 4 + 0,3

It{L et celle des BPC totaux, calculée à partir de 13 congénères prioritaires, s,élevait à 0,6 +

0,015 lLgL.Même si ce dernier est reconnu comme pouvant induire le p450lAl @IÆOMBE et
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figqre 5.1 Cytotoxicité d'un rejet municipal
Les hépatocytes sont exposés à plusieurs concentrations diun rejet municipal et à des
échantillons obtenus à différentes distances de son origine. Les iésultats cie la viabilité,
de la génotoxicité (test NTA) et de'l'induction de la MT et du P4501A1 au niveau de ta
transcription par la méthode HFTSH sont rapportés. Les unités toxiques sont exprimés
sous forme seuil toxique (ST).
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LECH' rg87)'il reste toutefois à établir si de telles concentrations peuvent induire ce système
dans les hépaiocytes de truite' Il est possible que d'autres substances soient aussi responsabres de
I'induction du P4501A en plus des HAP et Bpc identifiés. un prélèvement à 4 km et g,5 km ne
montrait aucun effet significatif sur les hépatocytes par rapport aux sites localisés en amont et à
8,5 km à I'extérieur du panache.

5.2.4 Génotoxicité

/

L'activité génotoxique s'est avéré significativement présente au niveau de l,ef,fluent municipal
ainsi qu'à une distance de 0,3 km'en aval. celle-ci a été mise en évidence avec re test NTA dans
le cas pÉsent' comme pour Ia MT et le P4501A1, llétablissement de liens cause-effet
constituerait une suite logique à ces travaux

Dans I'ensemble' cette étude d'un effluent municipal et de son panache démonfre la valeur du
MH pour mesurer divers effets cytotoxiques le long d'un gradient décroissant de polluants
d'origine urbaine' I-e MH e51 d'eillsurs pratique pour ce geme d'étude puisqu,il ne requiert que
10 mL d'échantllon conftairement au bioessai tmite qui en nécessiterait 100 L.

53 Ertraits organiques de sédiments mains



Sédiment
extrait no.

Viabilité
UTX

Test NTA
UT

Test PA
UT

I

2

3

4

5

6

7

8

9

l0

t l

t2

l3

l4

320

32000

320

3200

320

320

3200

320 '

3200

320

32000

320

320

nd

nd**

32000

nd

32000

32000

nd

nd.

320

nd

3200

320)0

3200

nd

nd

nd

32000

320

3200

32000

32000

nd

nd

nd

nd

nd

3200

nd
'nd

* IJT : unités toxiques obtenues selon la formule UT - 100(CMEO'x CMSEO)'m .
** Aucun effet mesuré à la plus forte concentration testée (l %),

tableau 5.5 Caractéristiques toxicologiques des extraits organiques de sédiments
marins.
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L'étude d'extraits de sédiments avec Ie MH visait I'estimation de leur toxicité relative en
fonction des critères de viabitité et de génotoxi cité. r-a, viabilité a été éndiée avec Ie test
d'exclusion à I'IP et la génotoxicité parJes 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. Mabiliré cellulaire

r'es Ésultats de cytotoxicité des exhaits organiques de sédiments avec le MH est rapportée au
tableau 5'5' L'analyse chimique sur ces mêmes extraits est détaillée au tableau 5.6. Les
sédimlnts I à 8 représentent différents sous{chantillons d'un site portuaire marin, tandis que les
sédiments g à 12 sont des sédiments de référence ayant des teneurs connues en pesticides

organochlorés (oc), HAP et BPC. L'échantillon 13 est un sable blanc supposément exempt de
contaminants et l'échantillon 14 est un blanc analytique contenant du diméthylruro*ia"

(DMSo)' Les extraits de dichlorométhane sont échangés dans Ie DMSg qui s,avère un véhicule
compatible pour la réalisation d'essais avec les hépatocytes (i.e. ce solvant est un bon milieu de
solubilisation des substances hydrophobes tout en n'étant pas très toxique vis-à-vis des
hépatocytes)' À I'exception de l'extrait 14, tous les extraits (93 vo)s,avéraient cytotoxiques avec

le test de viabilité. Læs extraits .2 et ll étaient les plus cytotoxiques (32 000 uT) suivis des
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extraits 4'7 et9 (32æ uT). I-es autres extraits étaient faiblement cytotoxiqu es (320uT). Avec
les échantillons I à 8, on obtient des corrélations significatives entre la diminution de Ia viabilité
et la quantité totale de oc, (o, p/p'-DDE, p, p'-DDD,la quantité totale de Bpc avec certains de
leurs congénères et les Aroclor 1254 e! 1260 (tableau 5_Z). Malgré le petit nombre d,exfaits de
sédiments de référence (échantillons 9-12), certaines associations peuvent être dégagæs : la
diminutioir de la viab'ité celruraire et ra quantité totale de oc (R = 0,ggg; pd,00l) et ra quantité
totale de BPC (R = 0,942; p<o,005). Iæs effets sur la viabilité cellulaire semblent donc être
associés à la présence de pesticides oc et des BPC. Aucune association n,est cependant notê
avec les tIAPs totaux malgré leurs présences en plus grandes quantités. r aurait été intéressant de
reconstituer ce mélange de substances organiques pour en dégager des effets de synergie,
d'antagonisme ou de potentialisation.

5:3.2Génotoxicité des extraits de sédiments marins

A I'aide des tests << nick translation assay > et de la précipitation alcaline de I,ADN, la
génotoxicité dans les extraits organiques de sédiments marins a été observée dans 50 70 des cas
avec I'essai NTA et dans 42 vo descas avec I'essai PA (tabreau 5.5). Dans l,ens emble,64 vo
des extraits étaient génotoxiques d'apês 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 sédiments
d'eaux douces qui contenaient des oc, HAP et BPc (METCALFE et a1.,1990; ly4çcuBIN et



Viabilité TestP,* Test NTA"

OC Totzux
@:0,522)

BPC Totaur
@= Qs93)

PCB cong 101
@:0,617)
cong 118
(R:0,460)'
qong 153
@:0,593)
cong 105
(Il: q635)
cong 138
@:0,631)
cong 183
(R: Q636)

.cong 128
(Il:0,637)
cong 180
(R:0,656)
cong194
@ = 0,646)

p, p'-DDE (It:0,628)
o, p'-DDE (R= 0,673)
p, p'-DDD @:0,650)

Aroclor 1254
(R- 0,569)

Aroclor 1260
@:0,638)

o,p'-DDT
(R:0,529)
P,P'-DDT
@:0,529)

ACd

a. Corrélation paramétrique de <<Pearson product-momenb>.Une corrélation est considéree significative
szulement si p < 0,05 et marginalement significative si 0,1 < p < 0,05.
b. TestPA : test de laprecipitation alcaline de I'ADN.
c. Test NTA : test de la tanslation de breches.
d. AC : aucune conélatiqn n'est observee
e. Marginalemerrt significative.

tableau 5.7 Corrélations' entre les données chimiques et toxicologiques.
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ERSING, 1991; LANGEVIN et aI., 1992). Seule la génotoxicité mesurée avec le rest pA étaient

corrélée avec les teneurs en o, p'-DDT et le p, p'-DDT pour les extraits 1 à 8 (tableau 5.7), alors

que celle observée avec le test NTA ne montrait aucune corrélation avec les substances

analysées. Ces résultats suggèrent 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 cancérigènes (SHARMA et GAUTAM, 1991;

WALTON et aI., 1988; HOUK et DEMARINI, 1987).Ia vérification de cette hypothèse est

difficilement réalisable. I-es HAP sont génotoxiques à I'exception du naphtalène, de

I'acénaphtylène, et du benzo(g,h,i)péry1ène (SODERMAN, 1987). Les pesticides Oc comme

I'endolsulfan sont reconnus génotoxiques. I-es BPC sont connus tant pour leur génotoxicité que

pour leur potentiel cancérogène (MLLIAMS et WEISBURGER, 1986). Avec les sédiments de

référence (échantillons 9 à 12), aucune corrélation n'est obtenue avec 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 l'ensemble, ces résultats démontrent que la génotoxicité n'est pas expliqu ée par

les teneurs en pesticides oc (excepté o,p'-DDT et p,p'-DDT), en HAP et en BpC. Il faut

reconnaître 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 à effet entre les deux variables dites

indépendantes mais plutôt une association ou une coïncidence probable entre ces dernières. I-es

différents résultats générés avec les deux tests de génotoxicité utitisés pourraient aussi s'expliquer



85

par le fait que ces essais seraient autrement affectés par des interactions chimiques particulières

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



Discussions et Conclusions



Paramètres Valzur Corrélation Modèleprédictif

A) Modèle hépatoçyte

Sensibilité 100% R:0,70 MH: -0,47 +O,Z4T.

Spécificite 609/o p:0, 002

Valeur prédictive 60% n: 18

Concordance 70% Puissance:95 o%

Incidence 64%

Sensibilité 100% R:0,70 lvf.:0,99 +0,77T:

Spécificite 60% p:0,01

Valeurprédictive 5S% r-12

Concordance 
' 

75% Puissance:99,9oÂ

Incidence 35%

a. Équation de régression sur la valeur enYo vlv de l'efluent où T est la valeur CI+o obtenge avec la
tnrite et MH est la valeur des szuils toxiques (ST) avec le modèle hépatocyte.
b. Équation de régression sur la valeur à t*g ée h concentratioî(oÂViu) a" l'efluent où T: rang de
CLso âvec la truitg M la valeur ST transformée en râng avec le test Mcrotox@.

tableau 6.1 Comparaison de deux mod'les alternatifs (MH et Microtox) vis-à-vis du
bioessai avec Ia Truite en fonction du critère.de létalitê
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6. Validation du modèle hépatocyte

Nous avons démontré que le MH est un bioessai sensible qui peut servir dans l'étude de rejets

industriels, d'extraits de sédiments et d'eaux d'un site contaminé par un effluent municipal. En

plus d'estimer la toxicité létale, il peut mesurer des effets cytotoxiques pertinents, qui sont à la

base de la manifestation de la toxicité chronique. Dans nos travaux, nous avons évalué

l'induction de la MT, du P450lA1 et la génotoxicité selon les tests NTA et PA. Cependantr pour

que le modèle cellulaire puisse éventuellement se substituer au bioessai avec la truite, il faut

connaître dans quelle mesure on peut l'utiliser cofilme altemative. Il doit donc être validé avec ce

bioessai de référence.

6.1 Evaluation de la toxicité létale

Nous avons comparé les modèles hépatocyte et Microtox@ dans I'optique d'alternatives au

bioessai avec truite (tableau 6.1).1Â,sensibilité du MH est excellente avec une valeur de lN Vo.

On entend par sensibilité la capacité du modèle à mesurer un effet positif indépendamment de

I'intensité 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.L). Ainsi,

lorsqu'on observe une cytotoxicité à des concentrations supérieures de 25 Vo vlv,les effets

toxiques ne sont pas observés chez latruite. Cependant la spécificité du MH est un peu faible. Ce

paramètre nous indique que le MH est moins apte à confirmer une présence de toxicité chez la

truite lorsque la valeur du seuil de toxicité est élevée. La valeur prédictive du modèle est bonne

dans la mesure où I'on peut délimiter un seuil de sensibilité adéquat (25 Vo v/v). En effet, une

régression linéaire significative est mesurée pour les effluents dont les seuils d'effet sont

inférieurs à25 %o v/v, la variable independante étant composé des résultats de toxicité lêtale chez

la truite. Donc le MH peut prédire la concentration létale pour les truites avec une puissance

statistique de 95 7o. Notons que la puissance statistique d'un test de corrélation représente la

capacitédu test à ne pas faire une effeur (de type 1) sur l'hypothèse d'une absence de corrélation.

l-e calcul de la puissance d'un test de conélation tient compte du nombre d'échantillons, du

degré d'association des valeurs et de la probabilité de signification (p = 0,01 ou 0,05). Ainsi, une

puissance de 95 Vo nonsinforme que la corrélation est réelle dans la plupart des cas, mais que

dans 5 Vo des cas une fausse corrélation,pourrait survenir. Iæ 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 coefficient de corrélation donné. Normalement,

une puissance supérieure à 80 Vo estjugée satisfaisante pour la corrélation. l€ MH possède une

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

(concordance). Enfin,l'incidence du MH nous informe que 64 Vo des rejets industriels présentent
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une toxicité aven' le MH. Bien que cette étude rapporte les premiers résultats relatifs à la

validation d'un modèle cellulaire avec des mélanges complexes, les modèles cellulaires sont

reconnus pour leurs corrélations positives avec des substances pures. par exemple, la toxicité du
phénol et du pentachlorophénol avec la lignée RTG-2 est significativement conéléeavec la

toxicité de la truite (BoLs et al., 1985). Des corrélations sur la toxicité des métaux sont aussi

obtenues avec la lignê de cellules ôluegill > ou BF-2 (BABICH et al.,lgg7; BABICH et

BORENFRELJND , lggl).La cytotoxicité d'une cinquantaine de produits appartenant à diverses
:

classes chimiques incluant les pesticides, les métaux lourds it les phénols a démontré une

corrélation positive entre les données de toxicité clpz les alevins de Tête de boule et celles d,une

lignée cellulaire de mené du même organisme (BRANDA o et al., lggz). Toutes ces lignées

cellllaires repÉsentent de bons modèles pour la mesurc de la toxic ité générale des substances

pures sans nécessairement l'être avec les effluents industriels. En plus, ces lignées cellulaires

possèdent de fêibles activités d'ERoD (RTG-2). En revanche, les hépatocytes de truite

conservent leurs caractéristiques in vivo et peuvent induire le cytochrome p450lAl de sorte

qu'ils maintiennent la capacité de bioactiver les xénobiotiques. I-e MH est aussi pertinent pour

mesurer la toxicité générale et spécifique au foie, organe cible vis-à-vis des agressions toxiques

(BAKSI er FRAZER, 1990).

I-e bioessai bactérien Microtox@ s'avère aussi un bon candidat comme technique alternative au
(

test de létalitê avec la truite arc-en-ciel. Il est corrélé 4vec le test truite et ses caractéristiques de



Pararnètres Valeur Corrélation Modèle prédictif

Il[odèle hQatocyte

Sensibilité

Specificité

Valeur predictive

Concordance

rncroence

R: e87

p <Q001

n:l8

Puissance =999/o

MH: 1,437 + 0,84 T'88Yo

.83 yo

S0yo

85%

40%

I -É*o:i* tug.ryi"-.Y[u1* æ,,To vlv de I'efluent +ri est transf,ormee en raqg où Tcorrespond à'l'activité de.fEROD hépæiEre, eryrimée en seuil tiriq"q-rn"; L *it" a MH estfactivité MCFOD chez l'hépatocyte 
^

tablgiu 6.2a Validation du modèlehépatocyte pour la mesure de lrihduction du
cytochrome p450 lA1.

Hépatocytes:
Seuil d'induction Rang

Tnrite:
Szuil d'induction Rang

0
0,002
0,003
q0l
0,03
0,32
J

5.5
11
12
13
l4
15,5
t7

0
0,002
0,05
0,3
a3z
2,2
3
t6

)
10
11
t2
t3
t5
16
t7

tableau 6.2 b Transformation en rang des seuils dtinduction obtenus avec le MH.
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sensibilité, de spécificité, de valeur prédictive, de concordance et d'incidence sont semblables à
celles du MH (tableau 6.1). Par contre, la corrélation n'est valable que pour les valeurs
transformês en rang. Nos résultats suggèrent donc que le Microtox@ et le MH constituent des
alternatives valables au bioessai avec la truite en ce qui a trait à la toxicité létale. cependant, le
MH devient plus utile et pertinent puisqu'il s'avère apte à évaluer des effets sublétaux.

6.2 Évaluation de t'inductibitité du cytochrome p4sTrAl

Le MH s'avère une bonne alternative pour mesurer le potentiel d,induction du cytochrome

P450lAl des rejets industriels. En effet, Ia sensibilité du modèle est de gg vo avæ,une valeur de

83 vo en sy'ecificité (tableau 6.2a). La valeur prédictive est bonne (g0 %) de même que Ia

concordance (85 vo)' L'incidence de ce critère d'effet est de 50 To ave*ce modèle. Une relation

semi-quantitative existe (R = 0,87) Iorsque les donniies sont transformées en rang. L,analyse

paramétrique des donnês transformées en rang a déjà été utilisée pour des tests employant des
cellules cultivées in vitro(MTTcFIELL et al., lgg4).cette relation nous permet alors de prédire

un intervalle de concentration qui peut induire I'ERoD dans le foie de tmite plutôt qu,une

concentration précise. Par exemple, une induction de l'activité McFoD chezl,hépatocyte à une
concentration de 0,32 vo correspond à un rang de 15,5 et une induction de l,ERoD chez la truite

à un rang de 16,7 (i'e. rang 16 et r7),soit à un intervalle de concentration situé entre 3 à 17 vo vlv
(tableau 6'2b)'Néanmoins, cet intervalle n'est pas conséquente parce qu,un effet positif avec le

MH se traduit le plus souvent (83 vo des cas) par un effet au niveau de la truite. Il est plus



Paramètres Valeur Corrélæion Modèleprédictif

ModèIe hqûocytc

Sensibilité 100% R= 0,985 MH:0,2g + 0,308 T*

Specificité 70% p<0,0001

Valeur prédictive 75 o/o n: 12

Concordance

Incidence

Puissance = lQÙYo

: Eq.t"ri* de régression zur la valeur des szuils toxiques (SQ de l'efluent enYo vlv où T.correspond
à la valeur ST de la MT hepatique chezlaTruite et MH est la valzur ST de la MT cheZ I'hépatocyie

tableau 6:3 Validation du modèle hépatocyte pour la mesure de I'induction de la MT.

83%

50%
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important de savoir qu'un effet se produira chez le poisson plutôt que de connaître la
concentration exacte d'induction. Nous ne pouvons comp:rer ces résultats à ceux de la littérature
puisque la corrélation d'effets sublétaux avec un modèle hépæocyæ et un bioessai poisson pour
des effluents industriels n'a pas encore été rapportæ,. ces conélations s,avèrent cependant
essentielles pour valider des tests alternatifs aptes à l'étude de mélanges complexes.

63 Éva;tuation de I'inductibilité de ta MT

I-e MH s'avère aussi une altemative intéressante pour mesurer l'induction de la MT chezlaû.uite

arc-en-ciel (tableau 6'3)' Ici, Ie nombre d'effluents (n=12) est plus restreint que celui exploité
avec le P450lAl ou la létalité et une validation additionnelle serait requise pour confirmer nos
résultats actuels, quoique la puissance de la conélation soit plus que satisfaisante (100 vo).rci,le
MH présente une très bonne sensibilité et spécificité. IÂconcordance est une fois de plus
adéquaæ (83vo), étant donné que le MH est plus sensible pour détecter ce tlpe d,effet que Ie
bioessai avec la truite. un résultat positif avec le MH à une concentration supérieure à 25 vo
n'indique pas nécessairement une induction chezlatruite. L'incidence d,induction de MT est de
50 vo' une conélation significative est obtenue avec ce modèle où l,on observe une régression
linéaire quantitative' L'induction de la MT semble provenir des fonctions fondamentales des
cellules puisqrfe I'exposition de fibroblastes de truite RTG-2, une lignée cellulaire qui ne
supporte pas de fonction spécifique, peur induire la MT (ZARAFULIÂII et al., lgg0; GEORGE



Paramètres Valeur Corrélation Modèle prédictif

ModèIe hqatocyte

Sensibilité t00% R:0,83 MH: I  +0,833 T

Spécificité lO0% p:0,0016

Valeurprédictive 100% n:11

Concordance IOO% Puissance:9|Yo

Incidence 54%

* Équation de regression sur la.raleur des seuils toxiques (SQ de I'efluent en % vfu (transformee en rang;.ori f
correçond à la valeur ST de la génotoxicité dans le foie de Truite et MH est la raleur ST de la génotoxicité chez
1'hepæocyte.

tableau 6.4a Validation du modèle hépatocyte pour la mesure de la génotoxicité avec le
test de la précipitation alcaline de I'ADN

Hépatocyte Rang Truite Rang

03
0,003 6
0,03 7
0,32 8,5
3,2 t0
16  1 l

03
0,032 6
0,32 7,5
3,2 9
16 10,5

tableau 6.4b Transformation des données en rang.



91

et aI., 1992). I-es hépatocytes de truite en culture primaire conservent aussi leur capacité

d'induire la MT in vitro (GAGNÉ et al., 1990). Celle-ci a d'ailleurs été créditée d,un rôle

important dans la régulation de l'homéostasie du Cu et duZnqui est une fonction fondamentale

chez les cellules (KAGI, l99l; GAGNÉ et aI.,1990).

I"e MH semble donc s'avérer une alternative valable pour la mesure de la MT hépatique chezla

truite arc-en-ciel exposée à des effluents industriels. Ici, une corrélation paramétrique existe et

elle nous permet de proposer un modèle prédictif simple basé sur la régression linéaire.

6.4 Mesure de la génotoxicité

La génotoxicité obtenue avec le MH se compare bien avec le test de génotoxicité effectué sur le

foie de truite exposé à des effluents industriels (tableau 6.4).1-a,sensibilité, la spécifici té,la

valeur prédictive et la concordance sont excellentes (1007o). Ces résultats indiquent que le MII

prédit correctement autant un résultat négatif que positif chezlatruite. Malgré le faible nombre

d'effluents étudiés (n=11), une corrélation significative est obtenue sur les données transformées

en rang et la puissance statistique de la corrélation est plus que satisfaisante (92 Vo).lJnmodèle

de régression basé sur les données transformées en rangs nous permet d'établir une relation semi-

quantitative entre la génotoxicité du MH et celle du bioessai avec la truite. L'incidence de la

génotoxicité est d'enviro n 50 Vo. Nos travaux offrent une première tentative d'utiliser une
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altemative pour évaluer le potentiel génotoxique des effluents industriels chez la truite.

Cependant, le potentiel génotoxique d'effluents industriels a déjà êté 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 et le test d'Ames. La génotox icité aaussi été observée in vivoavec le test

micronoyau dans les héamaties d'amphibien ainsi que dans la moelle osseuse de souris

(GAUTHIER et a1.,1993; NYLUND et aI., Igg4).Nos résultats indiquent que le MH peut

prédire un intervalle de concenffations entraînant un dommage génétique significatif dans le foie

de la truite exposée à des rejets industriels. Par exemple, un effet génotoxique àO,32 Vo (tang8,5

environ) avec le MH correspond à un dommage génétique pour la truite dans un intervalle de

0,32 à3,2 7o (rang7,5 à 9) selon les données du tableau 6.4b. Iæs résultats suggèrent 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 modèle hépatocyte comme altemative 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 toxicitélétake, de la génotoxicité avec le test PA et des inductions de la MT

et du CYPlAl. Le MH présente plusieurs avantages par rapport au bioessai avec truite. Sur le
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plan de l'éthique, son emploi réduit considérablement le nombre de poissons (à 3 truites par
échantillon à analyser au lieu de 120 truites). on pounait aisément ramener ce nombre à une
truite par expérieace, si ce n'était des variabilités inhérentes à chaque individu. Néanmoins, cette
variabilité pounait être réduite sans toutefois êtI'e entièrement éliminée en utilisant des truites
d'une population homogène et d'une même pisciculture; Iæ coût du bioessai altematif est aussi
avantageux' Alors que la réalisation d'un bioessai avec la truite cotte environ 400 $ par
échantillon, il n,en coûte qu,environ 75 $ pour un test de viabilité cellulaire. Iæ temls
d'exposition est aussi réduit (48 h avec le MH comparativement à 96 h pour le bioessai avec
fiuite)' Dans la même optique, le bioessai Microtox@ serait aussi pertinent pour estimer la
mortalité chezlatruite, grâôe à son temps d'exposition très court (15 min). son cott, cependant,
reste élevé (200 $ par échantillon). I-e MH renseigne également sur les dommages causés aux
fonctions fondamentales aussi bien que spécifiques de I'hépatocye. En principe, le MH devrait

,être'un modèle pertinent pour évaluer I'hépatotoxicité, car le foie est souvent un organe cible
dans l'agression des xénobiotiques chez les poissons et les mammifères @AKsI et FRAZER,
1990)' tout comme les branchies et les reins. L'agression sur les fonctions spécifiques du foie
peut ainsi se traduire par un effet de létalité chez les poissons. la corrélation entre la mesure de la
viabilité cellulaire et la toxicité des truites (cl.so) esr positive (R=0,7) et suggère 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, it est difficile âe
connaître les fonctions sy'ecifiques ou basales qui sont à l'origine de la mortalité de la tnrite, ou



MH

Effetmesuré

Bioessai Truite

Négatif arrêt

figure 7;1 Utilité du modèle hépatocyte dans une approche étapiste.

* La poursuite du test in viw peut être désirable pour les tcsts qui se sont avéres toxiques seulenent Dans les autres cas, la
confirmation ayec le BT n'est pas nécessaire, par exernple dans Ie cas d'une éyaluation rlu danger potentiel
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I'ensemble de ces fonctions. Le MH s'avère un outil de prédiction intéressant pour mesurer la

génotoxicité, l'inducti'on de la MT et l'induction du cytochrome P450 hépatique. I-e modèle de

prédiction doit parfois employer une analyse paramétrique sur des données transformées en rang.

Dans ce cas, le modèle prédit alors un intervalle de concentrations susceptibles de produire un

effet chezla truite. Nos résultats représentent une première tentative à valider un modèle in vitro

sur des rejets industriels complexes.

Nous pensons que le MH pounait s'insérer dans une approche étapiste selon des paramètres à

valider (figure 7.1). Puisque que la spécificité du MH est adéquate, sauf pour la toxicité létale

avec une spécificité de 60 Vo. Néanmoins, une réponse négative avec le MH traduit

essentiellement une réponse négative chezlatruite. Selon le critère d'effet à mesurer, un résultat

positif généralement un effet positif chez la truite, tel que I'ont confirmé les

paramètres de sensibilité, de valeur prédictive et de concordance. La spécificité s'est avérée le

paramètre 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 sensibilité à I'intérieur de laquelle un effet avec le MH ne traduira pas un effet

chezlatruite à cause de leur sensibilité différente. Ce seuil s'établirait autour d'une concentration

de 25'% vlv d'un effluent industriel. Un effet enregistré par le MH à des concentrations

supérieures de25 Eo povffartdonc ne pas signifier un effet similaire chezlatruite. A l'inverse, un

seuil d'effet positif inférieur à 25 7o v/v avec le MH se traduit le plus souvent par un effet
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similaire chezla truite. Ce seuil est aussi valable pour le microbioessai Microtox@. On pourrait

d'ailleurs combiner les résultats du bioessai Microtox@ à ceux du MH pour confirmer un effet

similaire chezla truite, toujours à un seuil limite de 25 Vo, mus uniquement basé sur le critère

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 altematifs serait augmentée à 80 Vo au lieu de 60

Vo pourle 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, l'initiation de dommages génétiques

constitue la toute première étape de la transformation néoplasique ou de mutations néfastes et

une exposition répétee 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 partie des facteurs qui favorisent la formation de

cancer ou la formation de mutations néfastes chez les organismes (KIIRELEC, 1993).

L'élévation du cytochrome P450 est aussi un paramètre de prédiction de cancer (zuTCHIN et al.,

lgg4)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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l'élimination du potentiel inducteur de la MT d'une source de pollution quelconque préviendra

des problèmes écotoxiques plus sérieux liés, par exemple, à la susceptibilité aux infections, au

succès reproducteur et à la survie de l'organisme. Ainsi, une toxicologie préventive est assurée

en passant par des étapes qui identifient et contrôlent les mécanismes d'action des agressions

toxiques. Ces effets débutent à l'échelle biochimique et cellulaire pour ensuite s'exprimer au

niveau de I'organisme. En æ 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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INTRODUCTION

Although expanding use of multitrophic tests has
clearly marked the field of aquatic toxicology in
recent years (Læclerc and Dive, 1982; Persoone et c/.,
1984; Bitton and Dutka, 1986; Blaise et al., 1988;
Munawar et al., 1989), interest in fish as bioassay
organisms to assess hazards of chemicals and liquid
vvastes has certainly not waned (Heath" 1987; APHA,
1989; Sprague, 1990). Salmonids, for example, have
already contributed enonnous knowledge in fields of
pathology, physiology and toxicology (Wells and
Moyse, l98l). In Canada, on-going efforts to up-
grade and standardize fish bioassay protocols @n-
vironment Canada, 1990a, b), whether for research,
monitoring or regulatory purposes, are an unâmbigu-
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 corrcspondence should be addræsed to::Dr C. Blaise.
Ecotoxicologie & Ecosystèmes, Ccntrc Saint-LauenÇ
Environnement Canada, l00l Pierre Dupuy, Lnngueuil,
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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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rAnalex Inc., 3025 Montce St Aubin, Chomedey, Laval, Québec" H7L4H and lCentre Saint-
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Abshact-Hepatic metallothionein (MT) levcls and mixed function oxidase (MFO) activity (Trthoxyre-
sorufrn-odeethylase or EROD) were measucd in ûngp,rlitrg minbow trout (Orrcorhynclar mykiss) exposed
to sublethal concentrations of 12 pirlp and paper cflrænts, after completion of 96 h static acute lethnlity
assays. Barring one primary-treated efluent wherc MFO kvels werc sigdûcantly depressed and two
secondary-treated efruents where no signiûcant MFO induction were otserve{ all other efluents triggered
sigpificant induction of MT and EROD, regardless of mill process/tneattnent or of cfruent lethality and
chemical characteristics. MT and EROD induaions were siggiûcant, howerær; at higher concentrations
for secondary-treated efluents then fsi primary-tæatcd onc* Iæthal (96h LC5gs) to sublethal (MT and
EROD lowest observable effect concentrations) ratios *trc.variable and indicated that signiûcant
biochemical effects were plesent at ef,uent oonéntrations that were roughly 4-33 (MT) and 3-59 (EROD)
times lowcr than the LC'. En4me induction rangcd from t.3 to 2.tfold for MT and from l:3 to 9.4-fold
for EROD compared 16 6saç6ts. t imited chcmical data avÉilable n4gcst that therc were indecd classes
of compounds present capable of inducing MT or EROD. Obscrved patærns of MTÂ{FO responses also
suggest that contaminant interactions may have int€rfcrd with induction for some of the efruents studied.
Retnemrnts of this combined Gub)lethal bioassay procedurc are envisaged to determine whether it can
provide an e6cient means of detecting harld6tts cù€mi.cals in industial wastewaters.

Key words--rnetallothionein, mixed function oxidase, EROD, fingerling rainbow trout, liver enzyme
activity, acute exposure, pulp and paper efluents, LCro bioassay

': i ir-li;i:jrriri

L
I

: : r r t j ; : : : l

stress on ûsh populations and communities may
rcquire a comprehensive multidisciplinary approach
at biochemical, physiological, behavioural, immuno-
logcal, genetig 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
-^ . . - ,1 : -^Lô- - - -  a i rô '  L -  a r  rLa  t^ - - f - ^ - .  ^ f  - - . ; - ^ -
ôvu lw q& l rqËvù Mruùr  w 4r  . r rv

mental protection strategies. Metallothioneins (MTs)
and miied function oxidases (MFOs) arc two such
early-warning and defensive systems which may
prove useful for detecting biochemical changes in fish
after laboratory or field exposure to environmental
pollutants (Nefr t985).

MTs represent a family of metal-binding proteins,
characteriz€d by a 2I3OVo cysteine content and
devoid of aromatic amino acids and histidine @rice-
Haugbey et aI., 1986). MTs are inducible by several
divalent heary metal cations (e.g. Cu'*, Cd2*, Hg:+,
Zû+) and it is generally held that their role is to
regutate dnd'detoxify heavy metals (Brernner and
Mehra, 1983; Cherian and Nordberg, 1983). Measur-
ing MT levels in ûsh liver, the major organ of
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induction, can s€rve as a useful index of metallic
stress (Roch et aI., 1982; Hamilton and Mehrle,
1986).

The cytochrome P-450dependent MFO enzymatic
system represents a family of hernoproteins (ryto-
chrome P450s) 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-ethoxyresoruûn-odeethytase
(EROD), catalyzed by a specific cytocbrome P450
isozyme in fish livers, responds speciûcally (induced
levels of activily) to planar organic compounds in-
cluding polycyclic aromatic hydrocarbons, polychlo-
rinated biphenyls, chlorinated dib€nzo dioxins and
chlorinated dibenzo furans (Hansen and Addison,
1990). Measuring induced hepatic cytochrome P-450
levels and EROD activity in ûsh can thereforc be
indicative of exposure to oertain hâzqrdous organic
compounds.

Industrial wastewat€rs arc najor sorrrces of mixed

parameters indicative of the presence and effects of
certain (in)organic pollutants appcared a worthwhile
objective. This would clearly optimize bioanalytical
efficiency and information output. In considering this
investigation, we sought ansrryers to the foltowing

questions: does significant induction of hepatic
MT/MFO result in rainbow trout exposed for 96 h to
pulp and paper effiuents? 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 efruents?

In this paper, we report that hepatic MT and MFO
induction oocurred in rainbow trout fingerlings
(Oncorhyrchus mykiss) following a 96 h exposure to
sublethal concentrations of 12 pulp and paper mill
efluents. lnterferences linked to Uf ana UfO
measurements in chemically complex efruents are
also discussed herein. In this initial work, we empha-
size onoe again our wish to examine whether these
two biochemical systems could prove to be practical
endpoints to screen for the pnesence of potentially
hazardous bioavailable (in)organic xeoobiotiis in
efruents, during routine laboratory acute toxicity
tests.

should bc carried out. It also cnsured selection of a mini-
mum of 3 sublethal concentrations for cach efruent from
which surviving fish, after the 96h exposule, coutd be
recovercd for subscquent MT qnd MFO measurements
(fable l). After threc sublethal cfluent conccntrations had
been selected based on results ofeach 24 h preliminary test,

contaminants to aquatic €cosystems (krgman et al.,
1986; OECD, 1987; Blaise et ar., lgsSi and are stroni
candidates as potentiat inducers of MTs and MFOs Efiuent sanples
(Payne, 1984;:NeE 1985; Vindimian and Ganic, .Twglvep"tpT9papermille$uetrlsagdes,rcprcsenta-
1989). Pulp and paper mill efruents, in pairicular, are I_t":f :ryyp|-p-t$i wio pnqlv gl.pÏ$arv aqd

notoriousior tnè tsuuleoar e.r1ts wnic19? î* ËrTliiËâ"#':iffff*,tinioffiif':utËli
on fish (Couilland, 1980; Holnbom;and:rlæhtinen,:: àEnviionmentCanadasarrptiæp-ti"ol'(Ve"earr" fSgZ).
1980; Blaise er'al., 1986; Kovacs, 1986;Blaise and BroughtbacktothelaboratoryinseraralRubbermaid60l.
Costan, 1987; Eniironment Canâda,' 1987;,i$ôder- æntainers lin.ed yth polyethyle,lre bags" each cfluent was
gren, 1987). These efluents ôntain'â plethôra of Yfti*. P,^::unt 

homoçneilv and eeinrated once

chemicars (Hormbom and ræhtinrcn, le80; Krings; i:fiJ""fri*"tffiSffJleffiHJi.|Ui};
and Lindstrôm, 1984; Environment Canada, 1987) wcs perfonned in accordance with specitc analytical pro:
and have been shown to induce hepatic detoxiûcation cedures for metals (APHA, l9E9)' PAHS, rcBs, dioxins and
in both feral fish (Fôrlin er a/., 1985; Sôdergren, 1987; furans (us EPA' 1982)'

Lindstrôm-Seppâ and Oikari, 1990; Munkittrick
et al., l99l; Smitn el al., l99l; Hodson et al., 1992) General bioassay procedwe

and laboratory-exposed fish (Fôrlin et al., 19851 Since the effiuent samples studied were par.t gf an otr-go-

Andersson et at.,IsBTi oikari er a/., 1e88). severai i:eifiiïi,i*iffi,f,r1"ffff;"9,ir1;f.îS;m;
laboratory experiments with long-terrr eiposures ;d;;É L"--tfre pà"ince of euébec, both acutety lerhat
(weeks to months) have demonstrated the effects of and sublethal (MT and MFO measurements) effects were
effiuents on fishes hepatic xenobiotic metabolism (e.g. {eteqin{ -cogcurrcntl,T. {cuç l9$alityttes!4C was per-
Andersson et at., tiBT; oikari er at, 1988; Iæhti;; P*g.y|gtj:TdSldo{ 

96h static-LC5s bioassav

èt at., rsso),but significant induction orcrtocn.orr,, ffiiii*ffif:Tfrt#iî'iî,fïiîtiJtHil
P-450-dependent enzyme activities after just F5 (Oncorhynchusnykiss). Bioaçayst"ereuiâertakenat l5oC
days' exposure to inducers has also been documented in experimental vessels each ofwhich contained l0 fish and
(Lidman_et at., re?6; Addisotret ot., re8r; Fingerman 8j#:â9iiffi:r,ti.:1;3ï::rTr"iii:iT:ff li;et al.,1983).

our labôratory regularly undertakes e6 h acure i:ri,',ii.'Jjiffi".^(ï;ili#lti#,ô[,i:ir:it"l;Jfr;
lethal toxicity testing of industrial efluens with v/v-efluent) were conducted prior to execution of the
rainbow trout for mOnitoring, compliance and regu- standard 96h bio6says. Às-trout mortality predominantly
latory purposes with a we[+stablished proædiie f::".::H1,5:.jot 

24h during 96h acute lethalitv

(Environmént canada, reoa). Bulding 11L *'"J i[ffii:#'Hiîili:liff"lf 5t'ffi,ïîrïnhiirll]
rcntly-run sublethal bioassay to measure biochemical iangp of cbnccntàtions at which the deûnitiveb6 h'L,Cro
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four replicates of each of these sublethal enucot concen-
trations (and four control replicates) werc incorporatod into
the 96h bioassay.

Chemicab

Chemicals for protein analysis (serum bovinc albumin
and Çoomassie brilliant blue G-250) were purchased
from Sigma Chemical Company. For MT analysis,
glycine, rabbit MT and hemoglobin (Hb) werc purchased
from Sigma Chemical Company, and silver nitrate

was purchased from Fisher Scientific. For MFO determi-
nations, potassium phosphaæ (KH2PO.), reduced niooti-
namide adenine dinucleotide phosphate (NADPH),
7+thoxy-3H-phenoxazin-3-one ethyl ether (ethoxyre-
soruûn) and 7-hydroxy-3H-phenoxazin-3-one (resorufin),
phenazine ethanesulfonate, ascorbate, Triton N-101,
sodium cholate, ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA),
sucrrse, potassium chloride (KCl), dithiothreitol @TT),
tris(hydroxymethyl)aminomethanc (Iris) and glyccrol were
purchas€d from Sigma Chemical Company.

Table l. Toxicological cheractdbtb associatcd with thc pulp and pepcr mill cffucots studicd

Sublcthal Grposurc cooæntratiorls (70 v/v)
Effucnt Mill . 96t rcro Ûscd for MT and MFO mcasurcmcatsl and lætbâI (L) to sublcthel (S)l gtioc
No. prooesst Trcatmcntl (% v/vF iductioo factors orrcr controls (L,tS)tt obscrricd witt thc cfrucntg

I  . T M P  I 4.2-5.6

5.G7.5

6.1

0.56 1.0 l/E L/S G"rT) L/S (MFO)

t . t
0.4:
0.56

1.9

t.2
t.8
l.t. '

MT
'MFO

MÎ
MFO

1.4. Llt
0. l r  0.3r
t .0 l .E

-{$

I LE

6.3

TMP

TMP; TCP

TMP, SCP

KP

TMP, TCP

KP

TMP

scP, GWMP

KP

MT 
j l.l

MFO . L2'
" 0-56

t .6 l  l .Er
2.0i 0.E
t0  lE

1.7 l . l
1.4 2.8r
0.56 t.0

MT
MFO

t.4

3.El.st 2.0t 2.41
2.9r ?.2. z.li
0.56 1.0 l.E

2.O. t.E
s.t tt
l 8

l . t .
9.4.
5.6

4.62.1 .
1 .7

1.0 l .3t  l .3r
l 3 r  l . l  l . l
0.56 1.0 1.8

1.7 Lor l.tr
1.7 t.6 5.2.
0.56 1.0 l.E

t.6. 1.5! 1.4
l.7r l.5r 1.4
5.6 l0 lE

l . t  1.5.
l .8f 2.6.
1.0 l.E

r:ili i iîii if !:ii;:i!ij:irit!$i I

t l
t l
tl

9.0

. :
I(FIE

18-24

24-42

24'42

42

42-Yt

tqr .
MFO

Mf
MFO

MT
MFO

MT
MFO

MT
MFO

25.0

33.01.0
4,5'
5.6

1.3.
l . l
t0

l .4 r
2.6$
IE

t.?.
2.0tt
5.6

2.31
0.9

t3.5

MT
.  . M F O

65-tm

MT
MFlO

rsigtificânt diffcrcncc ovcr controls rt P < 0.05.
fGWMP (groundwood mcchanicel putping), KP (Kreft pulpins), SCP (sulphitc chcmical pulping), TCP (thcrmæhcmical pulping), TMP

(thcrmomcchanicsl pulping).
tl (primary trcauîcnt), 2 (primary and sccondary tuhcnt).
$\ilhcn insufrcicnt numbcn-of cflucat oonæntntion datr points displaying bctwccn 0 and lû)% mortslity cffctts urclc oboincdr aq tÆ9

ranga valuc was rcportcd (c.g. 96 h I.Cn= 1ç2a7 v/v for cfrucnt 7). Spccifrc 96 h rc50 valucs rcportcd wcrc dctcrminod by Ptobit
analysis (Litchficld and Wilcoxoo, 1949).

'llMT (mctrllothioncin), MFO (mircd fuûtioo oxidasq Aocifically, EROD rctivity is coostuIctcd bcrc).

Ilowcst obscry&blc cffccr conentration (tItEC).crhiliting r rignifrcant iaduaion of MT.or MFO (EROD activity) ovcr contlol valu6.

fltn rcporting thc lçthat o eubtcthal (L/S) retio vrtucq a ndiru LC! valæ was ûnt dctcrnincd fiom thosc cfrucats pr€scoting a 96h
IÆ,o ranæ valuc (c.g. Tsblc l: cflucût I nldias Lr' - (4.2 + 5.6112 = a.Ù. Thc rcspcctivc I-lS ratioe for MT aad MFO *çtt thcn
catcutatcd with .LOECa (c.g. Lls ratio of cf,ucnt I for MT - 4.9% vlvllt/t vlv = 4.91

ffAlthough induction factor appcan clcvatc4 Duoæ$'e t-t6t did not show sitpiôcancy, owing to rcplicaæ variability.

!$Not câlculabtc bccausc of toxicity ctrcctt on EROD raivity.

l.8t 2.5.
1.0 t.4
5.6 l0

33.0

<2.3

t.8

<4.6

l .E.
5.31t
1.0

t .3
t.6

1.2
2.ttt
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Fish lioer preparation

After the bioassay had run its course, fish destined for
MT and MFO measurements were anesthetized in groups
of l0 with 25 mgll of tricaine methanesulfonate MS 222,
Sandoz) for 501 lOs at l5'C. This level of anesthetic
treatment (as well as l25mgff tricaine) was tested for MT
or MFO induction. After decapitation, dissected livers from
l0 fingerlings present in each replicate effiuent concen-
tration were then individually rinsed in ice-cold l0 mM
Tris-HCl buffer, containing l54mM KCI and lmM
EDTA blotted dry and pooled in a centrifuç tube with
3ml of a 20mM Tris-scetate buffer containing 250mM
sucrose and 2 mM DTT. Pooling the small (pin point) liven
was nocessary to. ensurÊ sufrcieirt biological material for
running biochemical analyses. Livcrs wcre homogenizæd
with a Teflon pestte tissue grinder at 4oÇ and centrifugod
(10,000If, 2{min, 4'C); the S1q supernatant fraction was
collected and stored at -80'C for analysis the next
day. Aliquots of the S,s fraction (25p1) were kept for
protein analysis using serum bovine alburirin as standard
(Bradford, 1976).

Me t allo t hionein anal ys is
lævels of hepatic MT in the S,o fraction were determined

by the silver saturation assay of Scheuhanmer and CÏerian
(19E6) as modiûed by Gzgnp, et al. (1990). A 200 pl volume
of the S,o fraction was heat denatured'in a boiling water
bath for 3 ririn, after which coagulated proæins ùgre r€-
moved by centrifugation (10,000fr, 2min). A 50pl sub-
sample o[ the heat denatured sup€rnarant nras then
saturated with 100 pl of 20 mg/l Ag+ in a pH 8.5 500 mM
glycine buffer and incubated,for Smin at room tempera-
ture. Afterwards, sample volume was adjusted to l.l ml
with glycine buffer. Removal of excess Ag+ loosely (or not)
bound to MT and precipitation of other proteins were
achieved by adding 100 pl of a 2o/e lIb solution ({v in
water) to the sample and incubating for 5 min, followed by
heating in a boiling water bath for 2.5 min, 666ling on ice
and centrifuging (10000Sr, 2min). The Hb addition, heat
denaturation and oentrifugation steps were repeated once
more. The total Ag in the supernatant was quantified using
a graphite furnace atomic absorption spectrophotometer
equipd with a Zeeman tffect background @rrector
(Varian AA-300/400). The levels of MT were determined
assuming that lTmol of Ag+ bind to lmol of MT
(Scheuhammer and Cherian, 1986), as is the case for
mammalian MT. Results are expressed in units of mam-.
malian MT equivalents,'where I unit of mammalian MT
corresponds to I pmol of MT/mg protein in the S,o fraction.
The exactness of this ratio was confirmed with standard
additions of rabbit MT (0.l3pg) in the S1s fraction in
triplicate.

Mixed function oxidase analysis
EROD activity was measured by a direct enzytnatic assay

(Prough et a1., 1978). The assay buffer contained l0pM
dicoumarol to prevent further metabolism of the fluorescent
product (i.e. resorufin) to a non-fluorescent molecule (Nims
et al., 1984). EROD activity was exprcssed as pmol of
resorufin formed/min/mg proæin (total) in the 5,6 fraction.
In addition to total protein, levels of cytocfuome P-4fl)
protein in the S,o fraction were measured according to tle
sodium dithionite difference sp€ctrum principle in the pres,
ence of ascorbate and phenazine ethanesulfonate, wNch
corrects for hemoglobin and methemoglobin spectral inter-
fercnces (Johannessen and De Pierre, l97E), In order to
reduce turbidity owing to microsomes and other membra-
nous vesicules, 300p1 of the S,o fraction were mixed with
700p1 of a pH 7.4 l00mM potassium phosphate buffer
containing 0.4% sodium cholate, 0.2% Triton N-101,
I mM EDTA and 2-0o/o glycerol.

Data analysis
Four pooled biochemical values (S1s fraction protein,

MT, cytochrome P450 content and EROD activity) from
each of the control and three sublethal efruent concen-
trations were tested by analysis of variance and sip.ificant
differences between controls and tr€atments were deter-
mined by Dunnett's ,-t€st (P < 0.05).

, RESULTSAND DISC{JSSION

Fish anesthesia with tricaine methanesulfonate
(MS 222)

MS 222 as an anesthetic for fish subjected to mixed
function oxidase analysis has been rcported to pro-
duce interferences,' r€sulting in significant depression
of subsequent hoitro activities of cytochrome p450
(Chevion et al.,1977; Fabacher, 1982) and of EROD
(Fabacher, 1982). To ensure no effects of this anes-
thetic on the biochernical 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. l, anesthesia with a 25mgll
solution of tricaine for 50 * l0 s (the exposurc 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'i25 mg/l tricaine solution dpplied
to fish with the same exposure time. The latter
concentration is slightly higher than that employed
by Fabacher (19$2) who had demonstrated effects on
the MFO system of immature brook trout with
ll2.5mg/l tricaine following a Smin exposue. On
the basis of Fig. I results, however, there is no
evidence to suggest that the anesthetic procedure
applied in this investigation may have interfered with
the hepatic parameters measured.

Toxicological efects of the pulp and paper efrucnts
studied

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

Significant induction of both MT and MFO oc-
cured in one or more of the three sublethal concen-
trations tested in nine effiuents, barring efruent l,
where MFO levels were significantly depressed" and
emuents l0 and 12, where no sigrificant MFO induc-
tion was observed. MT and MFO induction generally
occurred at higher concentrations for secondary-
treated effiuents than for primary-treated efluents, in
part through the selection of sublethal emuent ex-
posure concentrations based on results of preliminary
z4hL0etests. Although our experimentation at this
time was not designed to specify sublethal (MT and
MFO) effiuent threshold effects concentrations,
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biochemical responses would nevertheless be ex-
pected to occur at increasingly lower effiuent @ncen-
trations as acute lethality intensifies (Blaiæ, et al.,
1986).

Interestingly, lethal to sublethal (L/S) ratios, as
explained and shown in Table l, indicate that LOECs
(lowest observable effect concentrations) correspond-
ing to significant MT and MFO inductions were
obærved at efruent concentrations which were 3.8-33
and 3.F59 times lower than the LCro values, r€spect-
ively. Highest L/S ratios camc from cfluents 6 (L/S
for MT and MFO = 25) and 8 (L/S for MT and
MFO:33 and 59, respectively). In complex efruents
such as these, chemicals responsible for observed
lethal effects may (or may not) be the same as thoæ
producing sublethal (i.e. MT/MFO inductions)
effects. \ilhile L/S:ratios are clearly an area for further
study (e.9. to examine whether rclationships can exist
between lethality and sublethality in efluents shown
to induce MTs and MFOs), short-term goals in our
laboratory will focus on reûning this combined
(sub)lethal bioassay to obtain NOECb (no obscrvable
effect concentrations) for MT[\{FO activity in pulp
and paper as well .as in other groups of industrial
efruents. Table I data already indicate NOECs for
certain efluents,, although their determination was
not sought spéçifically in_this initial study. Evidently,
there would be value in reporting precise MT/À{FO
NOEG for efruints,'as those exhibiting low NOEC
(high toxicity) values woùld certainly'be targeted as
priority wastewatdrs, for further detailed investi-
gations.

MTIMFO induction actioity after exposwe to efiuents

Following a 96 h sublethdi exposure, sratistically
significant induction ranging from 1.3 (effiuents 2 and
8) to 2.5 (efluent l0) for MT and from 1.3 (efruenr
2) to 9.4 (effiuent ll) for MFOS (EROD), respect-
ively, were measured over controls (Iable l). These
responses may be considered marginal in comparison
to those expected for fish exposed for lengthy periods
to similar efluents (Lindstrôm-Seppa and Oikari,
1989). As they arc 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 efluents.

Our results for MFOs parallel those observed in
other fish exposur€s to pulp and paper effiuents.
EROD activities were increased 3-5 times over con-
trols in fourhorn sculpin (Myoxocephalus quadricor-
rrs) exposed to bleached pine/birch pulp efluent for
S-9 months (Andersson et aI., 1987). With immature
rainbow trout (Oncorhynchtu mykiss) exposed for 7
wceks to two conc€ntrations (0.05 and 0.25 Vo vlv) of
each of six different bleached kraft mill efruents
(BKME), Lehtinen et al. (1990) reported up to 6fold
increases in liver EROD activity. Again, with BKME
concentrations (10, 20 and 40Yo v/v) and times of
cxposune (1, 3, 7 and 14 days) more closely matching

our own, Mather-Mihaich and Di Giulio (1991)
observed 1-10-fold increases in EROD activities with
channel æffrsh(Ictalarus punctatus). Their data more
precisely reveal significant EROD inductions of 3-5
times and 3-8 times over controls after just I and 3
days of exposure, respectively. Finally, hepatic AHH
(aryl hydrocarbon hydroxylase), another key mono-
oxygenase expressed as a result of p-450 IAI induc-
tion, revealed lO-fold and S-fold activity increâses in
feral white suckers (Catostomus comnersonî) caught
immediately and 95 km downstream, rcspectively,
from a BKME efluent relative to fish caught l0 km
upstream (Hodson et al.,1992).

We are not aware of MT induction having been
reported for fsh exposed directly to industriat efru-
ents in laboratory studies. Howcver; hepatic MT
concentrations in wild rainbow trout and in rainbow
trout held in a æries of lakes contaminated by a
mixture of zinc, copper and.cadmium (Zn:Cu:Cd,
400:20:l) were increased to levels corresponding to
maximum inducfion factors of close to i, as caicu-
lated from the data reported by Roch et at. (1996).
Maximum' induction from laboratory data report€d
by the same authors closely matched thoæ 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
I to l.6fold, after.brook trout had been exposed to
waterbornel cadmiirm (flg.l pe[) for fO auy,
(Hamilfgn ei aI.,':1987). Overall, the MT induction
factors (l-4) determined from these studies are nor
much different than those (l-2.5) we report.

In this initial study of a combined (sub)lethat
bioassay 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 efluents 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 efluent. An extended exposure
might enhance MFO levels where low concentrations
of one or more inducers are present, for example,
while decrcasing these same levels in another efluent
where prolonged exposure would degrade: c5rto-
chrome P-450 because of the action of other toxic
chemicals. Time*ourse MT/MFO induction is
clearly an area requiring major investigation to opti-
mize the detection of the presence/effectg of xeno-
biotics impacting on' hepatic metabolism in
efruent-exposed fish.

Chemical characteristbs of the putp and paper efruents
studied

Basic chemical characteristics determined for the
prrlp and paper efruent samples used in the
(sub)lethal bioasay proceduré are detailed in
Table 2. Summarized here are thoæ classes of
(in)organic chemicals detected in the efruents for
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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 er aL,
1982; Bremner and Mehra, 1983; Cherian and Nord-
berg, 1983; Dunns er al., 1987) and some PAHs
(Fingerman et al., 1983), as well as some chlorinated
dibenzo dioxins/furans and polychlorinated biphenyls
(Hansen and Addison, 1990) can induoe MFOs.

Limited chemical analysis of these effuents cannot
suggest that identified metals and compounds are
solely responsible for the sigrrificant 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 efluents poten-
tially capable of eliciting MT/MFO inductions. Other
unidentiûed chemicals may have played an induction
role as well, since many components have yet to be
identiûed in pulp and paper mill processes (An-
dersson et al., 1987; Mather-Mihaich and Di Giulio,
l99l). Sipificant elevations of MTs and MFOs
(Iable l) 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 efruents, the biological
response (induction) may be, in fact, more useful than
chemical analysis in detecting significant "toxic" mix-
tures of chemicals.

Obseroed patterns of MTIMFO responses with the
efiuents studied

Hepatic MT levels in trout exposed to the pulp and
paper efruents 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'a|., 1987). With the 12
efruent samples investigated, induction of MTs indi-
cated increased levels of protein, with or without an
apparent linear dose-response (fable l). However,
only effiuent 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 l). These two types of
responsc patterns are illustrated in Fig. 2 based on
data obtained with efluents I and 3.

It is evident that exposing fish to effiuents which are
complex mixtures of (in)organic chemicals could pro-
duce interfering effects (antagonism, synergism) on
the subsequent measurement of biochernical 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

to higher (and therefore more toxic) concentrations in
the case of effiuent 3 (Fie. 2).

Figure 3 reflects the types of response patterns
observed for trout MFO levels based on induction
factors reported in Table l. Responses ranged from
extrem€s of significant depression of MFO levels over
controls (efruent l) to no sigaificant induction of
MFO levels (efluent l0), with intermediate r€sponses
of significant induction with exposure to increasing
efluent ccincentration (effiuent 5) and sigrrificant in.
duction at lower sublethal concentrations ofexposure
followed by a drop in induced levels at higher sub-
lethal concentrations of exposure (efluent.6). These
observations tend to show that the MFO response
system is perhaps more sensitive to interferenoe re-
sulting from exposure to complex wastewaters than is
the MT resporule systeqr, as inhibitory effects are
suggested in efluents 1,3,6,7,8, 9 and I I (table l).

The activity of EROD, our measurc of MFOs,
reflects the amount of the P-450IAI isoform (atso
known as cytochrome P-448 or as L,M4b by Miranda
e, al., lg9[) of the cytochrome P-450 family. This is
the principal form induced by PAHs, PCBs, dioxins
and furans (Vodicnik et al., l99l;,Melanpn et al.,
1989; Hanæn and Addison, 1990) and it has a high
specificity for the substrate 7-ethoxyresorufin. There-
fore, EROD activily displays the induction of this
specific cytochrome P-450 isoform (Buhler and
Williams, 1988) and is the one apparently subjected
to interferences by chemical components in some of
the effiuents. Similar interferences on total cyto-
chrome P-450 levels (i:e. sipiûcant depression with
increasing efluent concentration) were also observed
in our study with efluents 3, 8 and l0 (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 effiuents have
been documented to some extent. A field study,
measuring MFO and cytochrome P450 levels in
brown bullheads (Ictalurus nebulosus) inhabiting
areas contaminated by (non)inducer organics and
trace metals stemming from complex waste dis-
charges, found depressed hepatic microsomat p450
concentrations and similar EROD activities when
compared to thos€ from an unpolluted site. Metals
may possibly have played a role in reducing the
synthesis of (or in destroying) cytochrome p450
while ncvertheless allowing other xenobiotic inducers
to stimulate EROD to some extent (Gallagher and Di
Giulio, 1989). While there is a virtual absenoe of
information dealing with metal effects on fish hepatic
cytochrome P450, Maines and Kappas (1976) and
Eaton et a/. (1980) have shown that several (6,2n,
Cu, Co, Hg) can reduce total levels of cytochrome
P-450 in rat livers. One recent study has demon-
strated that ptaice (Pleurotæcres platessa) exposed
simultaneously to cadmium and 3-methylcholan-
threne (3-MC) decreased P450 and EROD activities,
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while exposure to 3-MC alone increased their activi-
ties (George and young, 19g6). Analogously, metal
interferences may perhaps have contributed in de-
pressing EROD activity, as observed with some of
our effiuents.

Antagonistic interference of fish detoxification sys_
tems purportedly due to industrial emuents was
reportd by Ahokas er a/. (1976), where MFO activity
was reduced in pike (Esox lucius) taken from a lake
polluted by chrcmical and pulp and paper plants.
Rainbow troat (Oncorhynchus mykîss) exposed for Z
weeks to BKME effiuent had depressed EROD ac-
tivity compared to controls (Lehtinen et at., 1990);
unusually high conoentrations of resin acids in this
efruent Fay have inhibited EROD in these fish.
These same authors rightfuly conclude that complex
patterns of effects can occur when fish biotransfoim-
ation enzymes are exposrd to such efruents and that

. measured biocheurical reçonses may well depend on
the relative prevalence of. MFO-stimulating and
MFO-inhibitin€ substanoes at play. Results of the
present study suggest that different categories of
chemicals may be clashing in their combined effects
on MTÀ,IFO induction by the e,fiuents studied ànd
that future reseàrch efforts migbt consider (in)organic
contaminant irlteractions. Clearly, our ælection of
only three sublethal conoentrations to measure MT

r : levels and MFO activitS based on acute tethality of
i the efruents, may have influenoed the oUseJJ re-
I sponse patterns. Had MFO activity been measured at
i sublethal concentrations lower than those rcported
I for efruent l, for examplg a normal dose-response
I pattern.may have been recorded instead of signifi-

cantly reduced activity (Iable l). Nevertheless, the
:, above discussion illustrates some of the inherent
, difficulties linked to pcrforming sublethal biochemi-

cal testing with complex efluents and supports the
notion that futurc studies should attempt to report
threshold effects concentrations, where the relative
impact of variou5 contaminants on MT or MFO
measurcments should, at least, be minimized.

C()NCLUSIONS

Since MT and MFO systems are induced by
specific classes of hazardous (in)organic pollutants
(Varanasi et al., l98l1' Roch el 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 efruents. The present
work has shown that ôngerling rainbow trout can be
cmployed in a cost-effective manner to monitor the
presence of potentially hazardous classes of chemicals
in pulp and paper efruents, by measuring hepatic MT
and MFO induction levels following regulatory (96 h)
acute lethality tests. Exposure to sublethal concen-
trations of 12 effiuents, representative of varied mill

pr_ocesses/treatments, elicited significant MT (all
effiuents) and MFO (9 effiuents) 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 I\,IT/MFO inductions. Fu_
ture investigations capable of determining precise

IIT/MFO NOECs may be helpful in this regard.
With such complex effiuents, however, interferènces
owing to the simultaneous presence of inorganic and
organic substanc€s can affect the expression of
specific biochemical induction responses. ln this re-

.spect, further long-term research into contaminant
interactions is fequired.to unravel the significance of
xenobiotic-mediated causeæffect associations that
can either induce or depress specific isoforms of MTs
and MFOs. In our laboratory, future work will focus
on refining the combined (sub)lethal bioassaylpro-
cedure described herein to measure precise MTànd
MFO NOECs for pulp and paper as well as for other
types of industrial efruents. 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 efluents, the application of
which could also prove beneficial for the regulatory
community.
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Àbstract

The deveropment  of  a  shor t  term f ]ow cytometr ic  assay
procedure measur ing ce lJ-urar  mixed funct ion ox idase (MFo) act iv i ty

and ce l -1 v iab i l i ty  in  pr imary cu l_tures of  ra inbow t rout
(oncorhynchus nykiss) 

'  
hepatocytes r^ras undertaken. various

exper iments were per formed to opt j -mize the test  procedure and to

study factors potent ia l ly  ab le to  in f l -uence endpoint .  measurements.

Among these,  MFo act iv i ty  enzyme react ion rate assays conducted.

wi th  l j -ve hepatocytes (50 X l -ga ce l ls .m1,- i )  j -ncubated at  220C in  .he
presence of  5  (6)  methoxycarbonyl  f luorescein methy l  e ther  methy l

est 'er (MCF) substrate enabted optimal enzyme-substrate reaction

condi t . ions to  be f  ixed at  30 pM McF for  a  20 min per iod. .

Exper iments conduct .ed wi th  hepat .ocytes subjected to  ce l l  vo l -ume

changes by vary ing t .he i r  buf fer  medium osmol-ar i t ies showed that  the

intens i t .y  o f  f row cytomet . ry-analyzed propid ium iod ide (pr1 dye

f l uo rescence '  ou r  chosen  i nd i ca to r  o f  ce l r -  v i ab i l i t y ,  was

inf fuenced by vo lume chanqe,  but  t .hat .  MFo-re lated f luorescence was

unaf fect 'ed.  o ther  exper iments ind icated that  s imul taneous f low

cy tomet r i c  ana lys i s  o f  ce l l  v i ab i l i t . y  and  MFo  ac t i v i t y  i s  poss ib le ,

as  l ong  as  i n te r fe rences  o f  MFo  ac t i v i t y  f l uo rescence  emiss ion  on

ce l - r  v i ab i l i t y  f ruo rescence  emiss ion  can  be  . reso l ved .  Exposu re  o f

hepatocyt .es (48 h,  150C) to  known inducers (B_NF and Bap)  of  f ish

cytochrome P-450 detox i f icat ion systems demonstrated s ign i f icant

express ion of  MFo act iv i ty  as measured wi th  the f10w cytometry

procedure developed.  Fur ther  va l idat . ion of  the endpoints  measured

wi th th is  procedure is  in  progress and involves compar isons wi th



I
I

1 . .  i
I
I  s im i la r  endpo in t .s  (96  h-LC50 and EROD ac t . i v i t y )  de termined w i th

I  
f i n g e r l i n g  r a i n b o w  t r o u t  e x p o s e d  t o  i n d u s t r i a l -  w a s t e w a t e r s .

I

Kev words:  t rout  hepat .ocyLes,  f l_ow cytometry ,  MFO act iv j_ ty ,

v iab i l i t y ,  me thod  deve lopmen t .



INTRODUCIION

An i ssue  o f  conce rn  fac ing  today ' s  wor l -d  i s  t ha t  dea l i ng  w i th

the p lethora of  xenobiot ics which enter  aquat . ic  systems,  e i ther

s ingu la r l y  o r  i n  m ix tu res ,  v ia  (non )po in t  po r ru t i on  sou rces .  As

major  producers of  mixed contaminants,  indust r ia l  e f f luents,  for

example,  are notor ious ly  recognized for  the (sub)  le t .ha1 ef fects

they can exer t  on (micro)  organisms exposed in  laboratory-based

b ioassays  and  on  rece i v ing  wa te r  b io ta  (Be rgman  e t  a f . ,  L9g6 ;

B1a i se  e t  â1 . ,  1988 , .  Ga r r i c  e t  a f  . ,  j - 993 ;  OECD,  j - gg7 )  .

whi l -e  mul t . i t rophic  test ing j -s  crear ly  needed for  proper

ass 'essment  of  anthropogenica l ly-der ived ecot .ox ic  ef  fects ,  f ish

bioassays cont inue to  act .  as impor tant  env i ronmenta l -  sent ine ls

(Heat ' ,  1-987;  Sprague,  1-990)  .  whether  for  under t .ak ing moni tor ing,

compr iance or .  regurat ion,  canada,  for  one,  s t i r l  re l_ ies heavi ly  on

t rout  le tha l i ty  assays to  appra ise f lagrant .  e f f ]uent  tox ic i ty

po ten t i a l  (Env i ronmen t .  Canada ,  1990)  .  The  Un i ted  S ta tes ,  as  we I I  as

ot 'her  counLr ies,  a lso carry  out .  extens ive sublethal -  test ing wi t .h

f i sh  (Dave  ê t . ,  r g87 , '  us  EpA ,  l - 989 , '  van  de  Guch te  e t  â1 . ,  j - 9g9 ) .

rn our  laboratory,  we have recent ly  deveroped a combined

(sub)  Ie t .ha1 b ioassay procedure that  a I lows measurement .  o f  le tha l i ty

and hepat ic  mixed funct ion ox j_dase (MF.O) act iv i ty  in  ra inbow t rout

acu t .e l y  exposed  to  i ndus t r i a l  e f f l uen ts  (Gagné  and  B la i se ,  L993)  .

Measuremenl  o f  a  rethal  endpoint .  in  f ish cer ta inry  need.s no

just i f icat . ion,  and nei ther  does measur ing a re levant  sublethal  end-
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point  involv ing the cytochrome P-450-dependent  MFO enzymat ic

sys tem.  rndeed ,  cy toch rome p -450  rA l - ,  a  spec i f i c  cy toch rome p -450

isozyme in  f i sh  l i ve rs ,  ca ta l yzes  7 -e thoxy reso ru f i n  O-dee thy lase

(EROD) which responds speci f ica l ly  to  p lanar  organic  compounds

inc lud ing porycyc l ic  aromat ic  hydrocarbons,  porychlor inated

biphenyls ,  ch lor inated d ibenzo d iox j -ns and furans (Hansen and

Add ison ,  1990) .  Measur ing  i nduced  hepa t i c  cy toch rome p -450  l eve l s

and EROD act iv i ty  in  f ish can thus s ignal  exposure to  cer ta in

c fasses  o f  haza rdous  mo l -ecu les .

Whi Ie th is  concomitant .  (sub)  le tha l  b ioassay procedure is

undoubtedly  usefu l  to  evaluate l iqu id wastes (Gagné and B1aise,

1 -993 ) ,  i t  has  .  no t  du l ted  ou r  i n te res t  t o  sea rch  fo r  a  more

pract ica l  a l ternat ive test ,  which coul -d augment  analy t ica l  output

and yet  reduce cost ,  t ime,  sample vorume as werr  as animal

sac r i f i ce .  rn  th i s  respec t ,  ce I1  sys tems  ( i n  v i t ro  b ioassays )  a re

becoming  i nc reas ing l y  popu la r  f o r  t ox i c i t y  eva lua t i ons  o f  chemica l s

(Bab ich  and  Boren f reund ,  Lg81 , '  Fen tem.and  Ba l l s ,  l - 993 ) ,  and  appear

to possess many of  the desi rab]e character is t ics  at t . r ibut .ed to

sma l l - sca le  tes ts  (Baks i  and  F raz ie r ,  19g0 , .  B ra i se  I  LggL)  .  seve ra l

f ish ce l - I  I ine models  (e.g.  RTG-2 gonadal  f ibroblast  ce l ls  and RTH-

r4g  hepa toma ce l l s  i n  ra inbow t rou t ;  BF-2  b rue f i sh  f i n  ce l l - s i  BB

brown  bu l - I head  ca t f i sh  and  GFS 'go td f i sh  sca le  ce l I s )  have  a l ready

been employed for  tox ico l -og ica l  invest igat ions of  xenobiot ics

(Bab i ch  and  Bo ren f reund ,  1 -990 ;  Sa i t o  e t  a1 . ,  j - 991 ) .  Us ing  such  ce1 l

I ines is  cer t .a in ly  cost -ef f ic ient  and insunes a cont inuous supply

o f  t es t i ng  ma te r ia1 .  Some t i ssue -spec i f i c  cha rac te r i s t i cs ,  however ,



can be at tenuated or  lost  wi th  ce l l_  cu l tures grown over  rong

per iods  o f  t j -me .  Th i s  may  ra i se  ques t i ons ,  t he re fo re ,  as  to  whe the r

the i r  responses to  t .ox icants actual ly  mimic those of  d i f ferent . ia ted

ce- l - l -s  found in  whole organisms.  rn  contrast ,  pr imary hepatocytes

more c tosely  match the character is t ics  of  the in  v ivo hepat ic

t issuer  are key p layers in  metabol ic  t ransformat ion of  chemicals ,

and are of t .en Lhe target .  o f  chemical  insul ts  (Baksi  and Fraz ierr

1990)  -  For  these reasonsr  wê 'have se lected ra inbow t rout  pr imary

hepatocyt 'es as the t issue of  choice in  our  quest  for  developing a

pract ica l  ce l I -based test  capable of  assess ing morta l i ty  and MFO

act iv i ty  a f ter  exposure to  chemical  so lut ions and miscel laneous

l i qu id  ma t . r i ces .

Because of  t .he unique f luorescence -  and l ight  scat . ter ing

proper t ies of fered by f low cytometry  to  measure s ingre ce l l

(sub)  l -e thal -  end-points  (shapi ro,  19gg) ,  ûre have employed t .h is

inst rumenta l -  t .echnology in  t .he work descr ibed here in.  Our  research

object ives sought  therefore to  a)  deve. l -op an ef f ic ier r t  and re levant

shor t '  Lerm assay to  measure v iab i l i ty  and MFO act . iv i ty  in  ra inbow

trout  pr imary hepatocyt .es wi th  the herp of  f l -ow cytomet . ry  af ter

the i r  exposu re  to  tox i can ts  p resen t  i n  r i qu id  samp les ,  and  b )  t o

compare resul - ts  generated wi th  th is  ce l l -u lar  model  to  those

obta ined for  s imi lar  (sub)  le tha l  parameters wi th  f inger l ing ra inbow

trout  (Gagné and Bla ise,  l -993)  af ter  exposure to  a represent .at ive

c ross -sec t i on  o f  comp lex  i ndus t r i a l  e f f l uen ts .  I n  t he  even t  t ha t

the ce l lu lar  model  should ind icate good corre lat ion wi t .h  ghe whole

organism assay,  the former courd then be recommended as an
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appropr ia te adjunct .  or  a l - t .ernat ive to  the la t ter .  rn  th is  paper ,  we

repor t  on the f i rs t  ob ject ive deal ing wi th  the methodologica l

development  of  the pr i -mary hepatocyte test  to  measure cer l

v iab i l i ty  and MFO act iv i ty  wi th  f low cytometry .

l[aterials and Methods

Stiç$ù'sets

Phosphate buf fered 
-  

sar ine (pBS),  ca lc ium chlor ide,  B-

napht .hof ]avone (B-NF),  benzo- [a] :pyrene (Bap) ,  bov ine serum arbumin

(BSA) ,  co l ragenase  t ype  r v ,  f oe ta r  bov ine  se rum (FBS) ,  t r i ca ine

methane sul fonate,  reduced n icot inamide adenine d inuc leot ide

phos.phate (NADPH) , gêntamycin sulfat.e, t rypan b1ue,

ethyrenediaminetet . raacet ic  ac id (EDTA),  e thyrene-gIycol -b is-amino

ethy, l  e ther  N,  N ' - te t ra acet ic  ac id (EGTA) ,  min imum essent iar  medium

(MEM) ,  d imet .hy l  su l fox ide (DMSO) ,  t r is  (hydroxymet .hy l )  aminomethane

(Tr is)  and 7-ethoxy-3H-phenoxazin-3-one ( resoruf in)  hrere purchased

from Sigma Chemj-ca l  Company.  Chemicals  obta ined f rom MoIecular

Probes,  rnc.  inc l -uded ?-ethoxy-3H-phenoxazin-3-one ethyr  ether  (7-

ethoxyresoruf in)  ,  5  (6)  methoxycarbonyl f luorescein methyr  ether

methy l  ester  (MCF) and propid ium iod ide (pï )  .

Eppâto,ayte preparation

Pr imary  cu l tu res  o f  yea r l i ng  ra inbow t rou t .  ( l - 0 -15  cm;  40 -60  g )



blere prepared accord ing to  the double per fus ion method of  K launing

e t  a l .  ( 1985 )  w i t h  some  mod i f i ca t i ons .  The  po r t a l  ve i n  was  f i r s t

per fused wi th  a pH 7.5 PBS medium (wi thout  ca lc iurn and magnesium)

containing l- mM EGTA. The 1iver r^ras then perfused with 25 mL of

coJ- .J- 'agenase (25 Fg.ml , - t  in  pBS medium wi th 1mM caclz) ,  removed f rom

the abdominal cavity, cut into small srices and mj-xed in a 50 mL

col lagenase so lut ion for  15 min at  room temperature.  L iver  ce l1s

were f reed f rom t issue wi th  a ce l l  d issoc iat ion s ieve k j - t  (S igma)

and washed 5 t imes by successive centr i fugat ion (300 g,  2  min)  and

resuspension s ter i le  pBS conta in ing 1 mM glucose,  0 .3 mM

plzruvate, 50 pg.mÏ,- l  gentamycin, 2.5 pg.mÏ,- l  amphotericin and 2 mgmÏ,-
1 gsA.  ce l ls  h lere counted wi th  a hemocytometer  and the i r  v iab i l i ty

hras est imated by the t rypan brue exc lus ion test  (K launing et  â1. ,

1 -985 ) .  Based  on  n  =  l -5  t rou t  l i ve rs ,  ce l r  y i e ld  was  t yp i ca r l y  2 .3

( t  0 -5 )  x  t -06  ce11s . ' g -1  body  we igh t  w i th  a  v iab i r i t y  o f  93  +  2%.

Hetrratocytes were f ina1ly resuspended in 4 mL of steri le MEM

c9n-L 'a j -n ing Lz FBS, 2s Fg.ml , - l  gentamycin su l_fate and 2.s  Fg.ml , - l

agrphoter ic in  B.  For  ce l l -  inocutat ion in  tox icant  exposure

exper iments,  hepatocytes f rom four  t rout  r^rere commonly pooled.

,E$posure to selected cbemicals

Hepatocy les were d is t r ibuted in  24-weI I  microplates (Nalgene:

ce l l  cu l t u re  t rea ted )  a t  a  dens i t y  o f  l _  X  l _06  v iab l_e  ce l l s .m l - l  o f

MEM as  desc r ibed  above .  They  were  exposed  to  400 ,  g00 ,  l - 000  and

1 -600  ng .mL- '  o f  cd2 *  f r om cd (No3 )2 ,  0 .01 ,  0 .05 ,  0 .1  and  0 .5% bu tano l ,

0 -1 ,  0 .4 ,  1  and  10  pg .m ] , - l  B -NF  and  50 ,  l - 00  |  2oo  and  300  ng .m l - r  Bap .



The la t ter  two compounds vùere d issolved in  DMSO whose concentrat ion

was  f i xed  a t  0 .1% fo r  bo th  con t ro1  and  B -NF o r  BaP con ta in ing  we l1s

dur ing exposure exper iments.  Exposure t . ime was f ixed.  a t  4g h (150c)

in  a humid i f ied atmosphere conta in ing 5? COz.

H$flpfiHË-, tunetion oxidase (MrO) activity experiments

Flow cyt .ometry  analys is  of  MFO act iv i ty  (descr ibed be1ow) was

per fo rmed  acco rd ing  to  M i l l e r  ( l - 983 ) ,  w i th  the  excep t i on  tha t  we

used the methoxy analogue of t .he subst.rate (MCF) instead of the

ethoxycarboxyf luorescein ethy l  e ther  et .hy l  ester  analogue (ECF);

Apparent cel-Iular aff inity constants- (K" and V**) were determined

by incubat. ing 50 X 1-04 hepatocytes wit.h j-ncreasing amounts of MCF

serb's,trate f or 30 min at 22"C. Optimal enzyme-substrate incubation

t ime was ascer ta ined by exposing an equal  number of  hepatocytes to

30  pM o f  MCF fo r  5 ,  10 ,  15 ,  20 , . 2 .5  and  30  m in  a t  Z2oC . .

The in t racel lu lar  d is t r ibut ion of  hepatocyte MFO act iv i ty  was

a lso  exp ro red  i n  PBS ce l - l -  homogena te ,  s ro  superna tan t  ( j - 0000  g r ' 20

mi-n,  2"C)  ,  as wel l -  as in  t .he cytosol  (supernatant)  and mj-crosomal

f ract ion (pel le t )  resul t ing f rom Sro supernatant  centr i fugat ion

(105000  g ,  90  m in ,  2 "c1  .  A l i quo ts  o f  t he  s ro  f rac t . i on  (25  pL )  h re re

.kept  for  prote in analys is  us ing serum bovine a lbumin as s tandard

(Bradford,  1 '976)  .  MFO act iv i t ies (expressed as f luorescence uni ts

per rnin per mg prot.ein) btere measured after incubating respective

cer .  compartments (20 min,  22"c)  wi th  30 p l ' t  MCF in  the presence of

0.5 mM NADPH wi th a spectrof luorometer  (Hi tachi  model  F-301-0)  .
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Exci ta t . ion wavelengt .h  was 488 nm (bandpass 5 nm) and emiss ion was

measured at  520 nm (bandpass 10 nm) .

CeI l -s  exposed to se l -ected chemical -s  (see above)  hrere washed

once in  PBS conta in ing 1mM EDTA by centr i fugat . ion at  j_00 g for  z

min,  resuspended in  the same medium at  a  densi ty  of  1  x  l_06

cel ls .m] . - l  and kept  on ice at  4"c  for  l -5  min.  A subsampre (50 x  104

ce l l s .m l - l )  was  then  i ncuba ted  (20  m in ,  22 "c )  i n  t he  p resence  o f  30

fl l{ :  o'f  MCF substrate containing 1 mM glucose, 0 .3 mM pyruvate and 1

mM FIDTA. As ear f . ier  exper iments had shown,  th is  concentrat ion of

FDTA had no s ign i f icant  e f fect .  on MFo act iv i t .y .  Af terwards,  the

cel ls  were analyzed by f l -ow cytometry .

t4r#,i+ity measurements

cel - l  v iab i l i ty  hras assayed by f l -ow cyt .ometry  us ing the pr

exc lus i on  t es t .  (Zucke r  e t  â1 . ,  19gg ) .  A f t e r  hepa tocy tes  had  been

exposed to se lect .ed chemicars,  a  subsampre of  washed cer l -s  (50 x

10 ' )  was  i ncuba ted  i n  the  p resence  o f  10  pg .m l -1  o f  p r  i n  pBS fo r  i _0

min at  room temperature.  FIow cytometry  analys is  then proceeded as

descr : ibed be. l -ow.  rn cases where s imul- taneous measurement .  o f  MFo

act iv i ty  and ce l ]  v iab i l i ty  was at tempt .ed,  the McF substrate was

added  w i th  the  p r  dye  to  ce r rs  i n  pBS con ta in ing  1  mM EDTA.

rncubat ion t ime and t .emperature were then those prescr ibed for  MFO

ac t i v i t y  de te rm ina t i ons  .

riùy effects on MFO activity

eAË',1ce1,1 viability



rn  order  to  invest igate the potent ia l  e f fects  that  ce l_ l  vo l -ume

changes might  have on MFo act iv i ty  and ce. l - l  v iab i l i ty ,  measurement

of  these tb lo  parameters was per formed under  d i f ferent  osmolar i t ies.

Trout  hepatocytes were incubated wi th  30 pM of  MCF or  pï  (L0 pg.mL-
t )  f o r  20  m in  i n  pBS med ia  hav j -ng  osmo la r i t i es  o f  l - 00 ,  2oo ,  3oo ,

400 and 500 mosmol .  osmolar i ty-  was adjusted wi th  s t .er i le  j -M NaCI

(pH  7 .3 ) .

F,'trow cytometry analyses

Hepatocyt 'e MFo activïty and viabil i ty r^rere measured with the

hel -p of  a  Becton Dick inson FACScan f low iy tometer .  This  inst rument

is  equipped wi th  an analy t ica l  f low cel l  (430 X j_g0 p)  and a t_5 mïr {

argon (bIue)  ]aser  emi t t ing at  qgg nm. vo l -ume f low rate was kept

constant  a t  c i rca 60 p l .min- l  dur ing data acquis i t ion.  For  each

measurement ,  data f rom 5000 gated ce l ls  were recorded,  s tored.  and

even tua r ry  ana lyzed  w i th  Lys i s  r r  so f tware .  Fenes t ra t i on  (ga t i ng )

wi th  forward scat ter  (FSC: an ind i rect  measure of  ce l l -  vo lume and

re ' f ract ive index)  and s ide scat . ter  (SSC: an ind i rect  measure of

in ternal  s t ructure)  o f  1aser  ] ight .  was f i rs t .  employed t .o  iso late

the hepatocyte populat ion f rom smal ler  par t . ic les.  For  th is  purpose,

the FSC detector  was set  a t .  -1  exponent iar  ( rog scale)  and the ssc

detector  r^ras set  a t  175 V (1og scale)  .

rn  preparat ion for  MFo act iv i ty  measurements,  the f low

cy ' tomet 'er  f1-1 detector  ( f luorebcein emiss ion detect . ion at  500-550

nn) was set at 250 v with channel number set at. LO24 for maximum

resolut ' ion.  Fol lowing the i r  20 min incubat ion wi th  MCF substrate,



hepatocytes were aspi rated in to the cytometer  and counted.  Cel l

data were then v isual ized in  a h is togram plot  (ce l - I  numbers yersus

f1 -1  f l uo resce in  f l _uo rescence  emiss ion ) .  Con t ro l_  (unexposed)  ce l l s

hrere used for  gat ing such that  any sh i f t  in  cer ls  d isptay ing

increased green fJuorescence resul t ing f rom MCF demethy lat ion owing

to MFO induct ion could be measured.

For cel-I viabi l i ty measurement, the f1-3 det.ect.or (DNA-pI

complex f luorescence emiss ion det .ect ion at  620 nm) was set  a t  2SO

V wi th channel -  number set  a t  LO24 for  maximum resolut ion.  Fol lowing

their 1-O min incubation with Pï dye, hepatocytes r4rere aspirated
' t

in to  the cytometer  and counted.  CeI l  data r^rere then v isual ized in

a h is togram plot  (ce l l  numbers yersus f l -3  red f luorescence f rom

Pl)  .  Contro l  (unexposed)  ce l ls  $rere used for  gat ing such that  any

shi f t  in  ce l - l -s  d isp lay ing increased red f luorescence resul t ing i  f rom

PI complexat ion on DNA owing to  decreased v iab i l i ty  could be

measured .

When simul-taneous measurement of MFO activity and ce11

viabi l i ty  was at tempted,  f l - - l -  (green f l -uorescence resul t ing f rom

MCF demethy lat ion)  and f1-3 ( red f luorescence resul t ing f rom DNA-PI

comp lexa t i on )  de tec to r i  we re  se t  as  desc r ibed  be fo re .  A f te r

hepatocyt .e  aspi rat ion and analys is ,  ce l l  dat .a  brere d isp layed in  a

t .wo-d imensional  ( f1-1 ' r lersus 
f1-3)  dot -p lo t  (not  shown in  Lhis

ant ic le)  .  Gates I^ Iere then constructed to  d i f ferent . ia te v iab le f rom

dead  ce l l s r  âs  we l l  as  to  show MFO ac t i v i t y  i nduc t i on  sh i f t s  i n

v iab le  ce l l  popu la t i ons .

P,Wê a-nalysis



Hepatocytes exposed to se. l_ected chemicals  hrere assayed wi th

l l  four  rep l icates for  each test  concentrat ion.  Data were appra ised byI '
I-  

analys is  of  var iance and cr i t ica l  d i f ferences between contro l_s and
L

I  t reatments were determined by Dunnet t 's  t - test  (p  < 0.05)  .  ApparentI
ce l fu lar  Michael is-Ment .en constants  ( IÇ and V.u*)  were der ived f rom

I
I  the l inear  regress ion model  (y  :  ax + b)  .

; i  .  : .
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Results Discussion

lililO ,activity and pr viability

nffilFUæênents in trout hepatocytes

As an opening remark to  th is  sect ion,  i t  is  impor tant  to

récal -1 that  the MCF substrate d i f fuses in to ce l ls  where i t .  is

demet .hy lated to  d icarboxyf ruorescein (Haugrand,  Lgg2)  by

deal 'ky la t ion syst .ems present  in  the microsomal  f ract ion where

c l l tochrome P-450s abound.  To demonstrate that  MFo act iv i ty

induct ion had indeed occurred fo l lowing exposure of  hepatocytes to

,9. f l re ,c ted 
tox icants,  i t  was essent ia l  to  measure th is  parameter  in

v.+&Ie ce l ts  which had not  been too severe ly  impacted.  Obviously ,
' . '  :

gêi l . I :s 'aggressed enough to cause general protein synthesis breakdown

wcu}d not  a l l0w express ion of  the MFo enzymat ic  syst .em. The pr

exc lus ion test ,  therefore,  r^ras doukr ly  usefu l  in  t .hat  i t  measured

cel - l  v iab i l i ty  (by d iscr iminat ing dead f rom l iv ing ce l1s)  and atso

enabled us t .o  isorate (by proper  gat ing)  v iab le ce l ]s  f rom which

MFo ac t i v i t y  cou ld  be  measured .  A  f i r s t  ( v i sua l )  g r impse  o f  how

f l -ow cytomet . ry  can assess ce l - l -  v iab i l - i ty  and MFO act iv i ty  is  g iven

in F ig.  1  .  Exposure of  hepat .ocytes to  Cd2* causes a f requency sh i f t

i n  f l uo rescence  ( i nc rease  i n  ce r r  mor ta l i t . y )  i n  re la t i on  to

unexposed  ce l - t s  (F ig .  1A) .  A  s im i l a r  f requency  sh i f t  ( i nc rease )  i n

f  ]q ,orescence,  f  o l lowing hepatocyt .e  exposure to  B-NF,  a known

inêracer  of  cytochrome P-450 1AI ,  ind icates greater  MFo act . iv i ty

i nduc t i on  i n  re la t i - on  to  unexposed  ce r r - s  (F ig .  18 )  .

Quan t i t a t i ve  es t ima t ions  fo r  de tec t i ng  i nduc t i on / rep ress ion  o f

and
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hepatocyte MFo act iv i ty  demanded that  Michael is-Menten enzymat ic

react j -on rate parameters (K.  and Ç.*)  be e luc idated for  our  f low

cytometry  protocor  .  E ig.  2  shows the Michael_ is-Ment .en (A)  and

Lineweaver-Burk (B)  representat . ion of  MFO act iv i ty  k inet ics

measured on non t reated l ive hepatocytes.  Iç  (apparent  a f f in i ty

consLan-t of the MFO enzymat.ic system for l- ive cel ls) was det.ermined

to  be  2 .7  pM w i th  a  v . " *  =  15 .43  f  l uo rescence  un j - t s .m in - l  (=

convers ion of  MCF subst . ra te per  min)  ,  S ince substrate concentrat ion

must  be in  excess for  an enzymat ic  react ion to  be opt imal  ( ' ,s ta te

of  e :qui l ibr ium") ,  i t  is  known that  non l - imi t ing react ion rates are

insured when substrate concentration is at least. f ive t imes the Km

$a:Ïue. we rt.herefore chose 30 pM (- l-  j-  .1 x IÇ) as the optimal

concentrat ion of  MCF substrate t .o  measure MFO act iv i ty  for  our

procedure.  our  MCF substrate, /hepat .ocyte-der ived Ç value (2 .7  pM)

is  more than one order  of  magni tude h igher  t t ran that  ( l -44:  nM)

der ived for  EROD act . iv i ty  in  unexposed ra inbow t rout  (E lcombe and

Le9hr  I979 ) .  Seve ra l  f ac to rs  can  exp la in  th i s  d i sc repancy .  A l t . hough

they  sha re  s im i l -a r i t . i es ,  as  sug 'ges ted  by  M i t re r  (19g3) ,  MCF and  7 -

e thoxy reso ru f i n  cons t i t u te  d i f f e ren t  subs t ra tes .  A Iso ,  t he  ce l l u la r

env i ronmen t  i n  re la t i on  to  subs t ra te  access ib i l i t y  (e .g .  i n f rux -

e f f l ux  equ i l i b r i um and  non  spec i f i c  b ind ing )  i s  d i ss im i l a r .  Ra te

l imi t ing in t racel lu lar  concentrat ions of  NADpH and oxygen,  as wel l

aq incubat ion temperature at  which af f in i ty  constant  was der ived

(22"c for  hepatocytes,  30"9 for  t rout )  ,  are other  impor tant  factors .

on th is  last .  po int r  wê chose 2-2"c for  our  MFo act iv i ty  protocor ,

s ince temperat .ures over  25oC are genera l ly  incompat . ib le  wi th  t rout

hepatocyte metabor ic  in tegr i ty  and v iab i r i ty  (Krauning et  âr . ,
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1985)  .  conduct ing a speci f ic  s tudy on opt imal  temperature in

re l -a t ' ion t .o  McF substrate MFo k inet ics,  a lbe i t  in terest ing,  was

clear ly  beyond the scope of  our  pr :esent  s tudy.  Wi th our  chosen 30

FM of MCF substrate, demethylation was observed to be l j-near up to

25 min and t .ended to decet-erate beyond th is  . t . ime (F ig.  3)  .

Col lect ive1y,  t .he 'preceding exper iment .s  therefore enabled us to  f ix

opt imal  react ion condi t ions for  measur ing MFo act iv i ty  in

hepatocytes as fo l tows:  50 X r -Oa cerr -s .m] , - l ,  30 pM MCF subst . ra t .e ,  20

min  i ncuba t i on  pe r iod .

As part of this method.ological development, we also wished. to

ver i fy  cytochrome P-450 speci f ic i t .y  toward the MCF (methoxy-based)

s,ubst rate for  t rout  hepatocytes,  s ince the ethoxy analogue of  MCF

had or ig ina l ly  been used and repor ted by Mi1 ler  (19g3)  to  be an MFO

act' ivi ty inducer. An experiment was thus conducted in which various

int racel - lu lar  compartments were assayed for  the i r  MFo act iv i t .y

induct ' ion potent ia l - .  Tabl -e l -  demonstrates MFo act iv i ty  responses

for  d i f ferent  ce] l  compartments in  the presence of  0 .5 mM NADPH.

Marked act iv i ty  was found in  microsomes where cytochrome p-450s are

pr inc ipa l ly  located.  These resur ts  conf i rm the adequacy of  the

methoxy-based MCF substrate to  measure MFo act iv i ty  in  hepatocytes

and fur ther  suggest  that  enzyme act iv i ty  is  concentrated in

endoplasmic ret icu lum (or  o t .her  subcel lu lar  membranes)  where

cytochrome P-450s abound.  I t  is  poss ib le  that  MFO act . iv i ty  might

a lso be present  in  the mi tochondr ia l -  f ract ion,  but  r^re d id  not

i nves t i ga te  th i s  d i rec t l y

To est imate the poss ib le  ef fects  that  ceI I  vo lume changes

might  r r 'ave on MFo act iv i ty  and ce l l  v iab i r i ty ,  hepatocytes r^rere



t r ea ted  w i th  PBS med ia  o f  d i f f e ren t  osmo la r j _ t i es  (F ig .  4 ) .  The

rat ionale for  conduct ing such an exper iment  is  based on the fact

tha t  ce r r  b lebb ing  ( i . e .  appearance  o f  f oam- r i ke  b r i s te rs  o r

pr-oLuberances on ceIl membranes) and celI volume f l-uctuations can

occur  dur ing tox ic  aggress ion.  The impact  that .  ce l - l  vo lume changes

might  have on Pr  incorporat ion as a measure of  ce1l  v iab i l i ty  can

be s imul-ated by modi fy ing the osmolar i ty  o f  ce l l -  media.  Resul ts

f , i rs t  ind icated,  as expected,  t .hat  ce l I  vo lume,  ind i rect ly  measured

by  fo rward  l i gh t  sca t t . e r  o r  FSc  (Zucke r  e t  a r . ,  j . ggg ) ,  dec reased

wj- th  increasing osmolar i ty .  Second,  MFo act iv i ty  was not  a f  fect .ed

by hypo- or hypertonic PBS treatments during incubatj-on with the

MCF substrat .e .  F luorescence f rom Pl - t reated ce l ls  for  v iab i l i ty

est imat ionr  however ,  r^ras reduced wi th  increasing osmolar i ty  f rom
:

igO up to  400 mosm and st .ar ted to  increase again at  500 mosm.

I lencer  ce l l  vo lume changes can have a d i rect  e f fect  on the pI

fJuo,rescence of  hepatocytes.  Resul t  in terpreLat ion is  l ike ly  that

larger  cer ]s  in take more pr  dye ar towing greater  b ind ing wi th

double-st rand.ed RNA or  DNA to take p lace,  which enhances the i r

f l uo rescence  emiss ion .  rn  con t ras t ,  I ess  P r  dye  pene t ra tes  sma l - l e r

ce l l s  resu l t i ng  i n  l ower  f l uo rescence .  F ig .  4  da ta  the re fo re

suggest  that  PI  ceI I  v iab i l i ty  measur ,ement .s  should be corrected.

against  changes in  ce l l -  vo lume fo l lowing hepatocyte tox ic i ty

test ing exposures.  Such a correct ion can be appl ied i f  changes in

the forward l ight  scat ter ing proper t ies of  hepatocytes (FSC) occur

af ter  t reatment  exposure.

The poss ib i l i ty  o f  measur ing ce l l  v iab i l i t .y  and MFO act . iv i ty

s imul t 'aneously  to  increase f low cytometr ic  analy t ica l  t ime
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ef f ic iency was invest igat .ed (F ig.  5)  .  Post - incubat ion MFo act iv i ty

measurements were unaf fected by the s imurtaneous presence of  pr  dye

and MCF substrate in  hepatocytes (condi t ion 3 rzersus condi t ion 5 in

Fig '  5)  :  Under  the same condi t ions however ,  the ce l - l -  v iab i l i ty

parêmeter  èhowed a s l ight  but  s ign i f icant  increase in  f luorescence,

ind icat ing a sp i l lover  of  green ( f1-1)  MCF-re lated f f .uorescence

into the red ( f1-3)  Pr- re la ted f ruorescence.  This  in ter ference of
f1-1 f luorescence on f l - -3  f ruorescence d id not  appear  t ime-re lated

(cond i t i on  2  ve rsus  cond i t i on  3 ) ,  s i nce  p r - re la ted  f l - 3

f  luo.nescence is  s imirar  a t  t  =  0 min and t  =  zo min.  Addi t ional

ev idence of  McF-re lated f luorescence in ter ference on pr- re la ted

f luorescence can be observed by comparing condit i_on i_ with

condi t ions 2 . ld  3t  respect ivery.  vùe found that  th is  sr ight  f l - r .

f lqorescence over lap in to f r -3  f luorescence can be e l iminated by

c' i .rcui-t 'ry compensation adjustments made to the f 1-3 detector.
'Hgnè;e, with f ine-tuning of the f row cytometer, simul_taneous

analys is  of  ce l - l -  v iab i l i ty  and MFo parameters can cer ta in ly  be

envisaged in  event 'uar  rout ine appl icat ions of  th is  methodol -ogry to

opt imize sample throughput .

ffiEct,s of selected chemicals

"dùlrs@ aativity

rn prer iminary t r iars which served t .o est .abr- ish the

rainbow t ' rout  pr imary hepatocytes in our raborator ies,

ê'gt'âbIi 'shed that cer-r curture courd be maintained for up t.o
'1:5oc without s igni f icant loss of  v iabi l i ty  ( resul ts not

use  o f

r^re had

70 h at .

shown) .

' r r r ' r -



These same t r ia l -s  demonst . ra ted t .hat  d .ecrease in  hepatocyte MFO

ac t i v i t y  was  l ess  p ronounced  du r ing  the  f i r s t  48  h  o f  i ncuba t i on .

These f ind ings are in  agreement  wi th  those of  Lorenzen and okey

(1990)  who repor ted that  hepatocyt .es reta in  the i r  capaci ty  to

indqce cytochrome P-450IA1 for several days by maintaining the Ah

("Aromat ic  hydrocarbon")  receptor ,  which is  centra l  in  the

mechanism of  induct ion of  t .he P-450IA1 isoform in  t rout  and other

cel - l  systems.  A t .est  exposure per iod of  48 h was thus reta ined as

one  wh ich  wou ld  ensu re  exce l l en t  ce I l  v i ab i l i t y  as  we l l . as  adequa te

MFO act iv i ty

IJ-NF and BaP,  two wel l -known polycyc l ic  aromat ic  hydrocarbon

inducers of  the MFO system in t rout  l iver  and hepatocytes (Buhler

and  w i l l i ams ,  1 ,988 ;  E l combe  and  Lech ,  L979 ;  pesonen  e t  a l . ,  Lgg2 , )  |

were used t .o  test  t .he abi l - i ty  o f  our  f low cyt .ometr ic  methodology to

d isp lay MFO act iv i ty  induct ion.  S igni f icant  induct ion,  re f lected by

I .n ,ere cer l -s  wi th  h igher  f l -uorescence,  hras indeed measured as a

resul - t  o f  hepatocyte exposure to  both compounds (Tab1e 2) .  whi le

MFO ac t i v i t y  i nduc t . i on  measuremen t  i s  ev iden t ,  t he  spec i f i c i t y .o f

the  MCF subs t ra te  toward  the  P -450 IA1  o r  P450 IA2  i sô fo rm rema ins  to

be  es tab l i shed .  The  e thoxy  ana logue  o f  MCF in i t i a l l y  used  by  M i l l e r

(1983)  i s  be l i eved  to  show spec i f i c i t . y  f o r  a romat i c  hyd roca rbons  i n

genera l '  corresponding to  P-450I41-  induct ion,  but  i t  is  not  known

i f  the methoxy analogue of  MCF

th i s  t ime ,  ou r  resu l_ t s  sugges t

employed behaves s imi lar ly .  At

de f i n i t e  spec i f i c i t y  Loward  B -

NF/BaP-l ike morecures,  but more f ine-tuned exper iments wi th

reconst i tut .ed P-450 systems or cytochrome P-450 isoform-speci f ic

anti-bodies would be required to unambiguously confirm the

h7e

a



spec i f i c i t y  o f  t he  McF  subs t ra te  toward  p -450 rA l - .  r n  con t ras t ,

butanol -  (as wel l  as ethanol_:  resul_ts  not  shown) d id  not  e l ic i t
i nduc t i on  o f  MFO ac t i v i t y  (Tab le  2 ) .  As  expec ted ,  exposu re  o f
hepatocyt 'es to  cadmium inh ib i ted or  decreased the i r  MFo act iv i ty
(T'al l le 2) . For example, metals such as cad.mium have been reporte4

t 'o  r reduce to ta l  levels  of  cytochrome P-450 in  rat  l ivers (Eaton et

â1 ; ,  L980) .  A  fno re  recen t  s tudy  has  a l so  shown  tha t  p la i ce

(Preuronectes p latessa)  exposed s imurtaneously  to  cadmium and 3-

met .hy lcholanthrene (3-MC) showed decreased p_450 and EROD

agt iv i t ies (George and young,  i -9g6) ,  ind icat ing,  in  t .h is  case,  t .he

ar:rt 'agonist ' ic effects of this metal on a marine f ish cytochrome p-

450  de tox i f i ca t i on  sys tem.

On-going work wi th  complex industr ia l  e f f luent  samples is

explor ing compar isons of  f inger l ing ra inbow t rout  g6 h-LCs0 and

hçpatic EROD. measurement endpoints with the primary hepatocyte 4g

h .ce11 v iab i l i ty  and MFo endpoints  repor ted in  the present

a ' r t . ic le .  Thus f  ar ,  e f  f  ruents d isp lay ing measurable endpoint

responses t 'o  t rout  are a lso e l ic i t . inq measurable responses wi th  our

hepatocyte procedure.  A fu ture ar t ic le  wi l l  t .herefore focus on the

comparat ive resul ts  generated wi th  th is  ce l - lu Iar  model  and those

obta ined for  s imi lar  (sub)  te thar  parameters wi th  f ingerr ing ra inh,ow

t l rout '  a f ter  exposure to  a representat ive cross-sect . ion of  complex

industr ia l -  e f f luents .
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Conclusions

As stated ear l ier ,  the main object ive of  the work presented

herein concerned t.he methodological development of a rainbow trout

pr imary hepatocyte test  to  measure ce l l  v iab i l i ty  and MFO act iv i ty

wt th f low cytometry .  Enzyme k inet ic  exper iments conducted wi th  5(6)

m,êthoxycarbonyr f luorescein methyl ether methyr ester (McF)

substrate f i rs t  enabl -ed us to  opt imize react ion condi t ions for

measur ing MFO act iv i ty  in  t rout  pr imary hepatocytes.  These ca l Ied

for the exposure of 50 x 104 cel- l-s.mr,-r t .o 30 t lM of McF substrate

dur ing a 20 min incubat ion per iod at  22oc.  Af terwards,  hepatocyte

c.yt.ochrome P-450 specif icity toward the MCF substrate was confirmed

by demonst.rating marked MFO activity increases when the microsomal

f  ract ion b las incubated in  the ,presence of  MCF. Ef  fects  of  ce l l

vo lume changes on MFo act iv i ty  and ce l l -  v iab i r i ty  were arso

i r : rves ' t igated by t reat ing hepatocyt .es wi th  pBS media of  vary ing

o:smolar i t  ies .  PI  dye f  luorescence,  our  chosen ind. icator  o f  ce l l

v i ,q ! , i1 i t .y ,  was shown to vary accord ing to  ce l l  vo lume changes.  PI

ceI I  v iab i t i ty  measurements can be corrected for  such changes,

however '  by examin ing the forward l ight  scat ter ing proper t ies of

hepatocytes (Forward l ight  scat ter  or  .FSC* is  an ind i recc measure

q, f  ce l lurar  vo l -ume appra ised by f low cytometry)  for rowing the i r

exposure to  t reat .ment  samples.  Fur ther  exper iments reveal -ed that

s imul t .aneous f low cytometr ic  analys is  of  ce l l  v iab i l i ty  and MFO

act iy i ty  is  conceivable,  so long as inst rumenta l  c i rcu i t ry  can be

f  ine- tuned to min imize the in t .er ference of  f  I -1-  f  fuorescence



emiss ion  ( i nd i ca t i ve  o f  MFO ac t i v i t y )  on  f l - 3  f l uo rescence  emiss ion
( ind i ca t i ve  o f  ce l_ I  v i ab i t_ i t y )  .  F ina l l y ,  exposu re  o f  hepa t .ocy tes  to

l3-NF and BaP'  two notor ious inducers of  f ish cytochrome p-450

detox i f icat ion systems'  resul ted in  s ign i f icant  express ion of  MFo

act iv i ty  as measured by f  l -ow cytometr ic  anarys is .  g{ork is  present ly

underway to compare the hepatocyte endpoints (cel1 viabil i t .y and

MFO act iv i ty)  o f  th is  s tudy wi th  s imi lar  endpoints  (g6 h-Lc50 and

EROD act' ivi ty) determined with f ingerl ing rainbow trout. fol lowinq

exposurîe tr ials undertaken wit.h various types of industrial

wa'bûewaters.
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Table 1. Intracellular distribution of MFO activity in trout hepatocytes incubated with
30 pM of MCF substrate tor 20 min at 22"C.

Compartment Activitf Enrichment factoÊ
____-----

Hômogenate S.Z 1.0
Sro supernatant 7.2 1.4
Cytosot 0.0 O.O
Microsomes 15 2.g

3l Enlv.re activity is. expressed as fluorescence units.(min x mg protein)-r.
b) Enrichment factor is defined as the ratio of enzyme aàivty in a:pârticular compartment

to that in the homogenate.
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Fig. 1. Flow cytometric analysis (histogram) of trout hepatocytes as a function of cetl

viability (A) and MFO activity (B). Hepatocytes were exposed (48 h, 1S.C) to 5 mg.L{

of Cd2* (A) and to 0.1 mg.L-' of B-NF (B).
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Fig. 2. Michaelis-Menten kinetics parameters of cellular MCF demethytatton activity.

Rainbow trout hepatocytes were incubated tor 20 min with different concentrations of

the MCF substrate. A:.velocity of demethylation with increasing amount of MCF. B:

Lineweaver-tsurk plot transformation of A, where the slope corresBonds to:KrA/,r,, the

x axis intercepl is -1lÇ = - 0.368 pM{ and the y axis intercept is 1A/,", = 0.064g

(fluorescence units per min[1.
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Fig. 3. Llnearity of MFC demethylation activlty with time. Rainbow trout hepatocytes (s0

x 10a cells) were incubated with B0 pM of McF substrate for 0, s, 10, ls,zoand 30
min at 22"c. Relative fluorescence units @rrespond to the amount of MCF substrate

converted i nto dicarboxyfluorescein.
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Fig.4. osmotarity effects on MFo, activity and cell vlablllty rneasurements. Trout

hepatocytes were incubated with 30 pM of MCF or 10 pg.mrl of pl for 20 min in media
ditfering in osmolarity. Data are means of n = 3 repticates (t the standard deviation).

The ordinate scale represents either changes in cell viability (pl-related fluorescence),

or changes in cetl volume (relative light scatter units reported by the Fsc o.r"ooO, o,,
changes in MFO activity (mean fluorescence units per min). " Significant ditferehces
are i4 relation to 1oo mosmol of PBS at P < 0.05. standard pBS medium has a
calculated osmolarity of 309 mOsmol.
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Fig. 5. Slmultaneous flowcytometry evaluation of hepatocyte viabilty and MFO activity.

Trout hepatocytes (H) were exposed alone and to MCF and/or Pl (condition 1-S: see

discussion in text) tor 20 min at zz"C.Flow cytometric readings were taken at t = 0 min

. Significant at p < 0.0S.
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cyao.hrome É_cso rar(CypIAf) in Rainbow Trout H"p"to.Vtes Exposed toV9asûewaûers

Franpis Gagné and Christian Blaise

.4.T INTRODUCTION

Fish compris. 
" 

u.r_l:::1in rhe aquaric.li:T.gu hence play a major role inindustriar and municipar 
"n"itonrn.nùirirîr.'"r"grra;rË;rîËï test organisms.In Qnada, rhe rainbow_ tylt (oncorh,ni-iÂ ntvray)go h 

".ùi" 
Ënoury,ui*o"yis employd ro e%lu:q_n.'ùt 

",iir h;d, of-chemicat* in àoairm ro rhereguration of industri{ er{genÂ uy rà"-*il sraTq3rdized procedurc., Arternàdve ,methods, such as fish .cet curtr*, Ë a1". gaining increasing recognition fortoxicorogicit assessmens. risrr ce'rsrÈrË i1rco_nræt o wtoiËÀr tp.rt ng, can ,reduce,subsranriauv rhe,numbçi 
"ir;;q"it"d!-irô;r;ï;rfmciqr,"y 

",,a,
. augmennoxicotogicar urowrecge orcomplqr!,iir.y*i"ilîàËî i* sj,iteuis:{re ,,now recognized ttnt nresent prromiæ ror ôJô:ogi*i !5rrËil:; amônb qres€anq the rainbow roui gmac-(RlciiâTî&,"* fnui-i4,jy; firuu primarycurrures of rainbow roufr31ito..vær-oiffi *g1Ëirri ii!ïiËn*, fin ̂(EF2),brotm butlhead ca6sh qu) aoa'goidËs"fr.*i.u <grq ce11 tines.f îhese èu tines .haræ been proposec as suiaure cariJla"*'riiir, ;r- 6r"*îvîttJu* orprirury :curtures, srch as rainbow rtou rtrpoto.yd:;ff* ;ù,il;r-'"ïiln,ue.u, as rhatthey are ofren a ceturar'*g" ffi;]à;i.iTgr, and arc arso,Àponsibre forxenobiotic biotrànsformation- or .iËrlrîi.. M;;;*:-;;"rry currures of. hepatocytes match more 9.bpfy ir, ,i_ Urrî" characteristics. nnaUy. cell_basedassrurs are somerimes oredictiviorsimitrîii. 

"ff;,r,;;;;;^ruïîi. *g"ni"o,r,,ftTbl dpluYing relËvance as atrernarive tesring systeins.Evar''ating subrethar effects in aooiiion io àîg.un, 
".u 

toxicity effects can indicatea more comprehensive profite of toxic uls.orion. rra.rrri.itniàilïn ( vfr) andcytochrome p-450 rAl (cyptAt) i"driff" are wdt-tno*'Ëiirr* defense_mechanisms rcsultine fto.T gdr.-pd;; w.ific xenobiotics. Mr levels can tÈinduced bv exposure-ro ciua re ni r,L'aÇ îroËT *a 
ryÏiui/to ârËu n* ca'singoxidative shess.e In rhe same n'.nn.r, inàu'iio" o1Q*rer,;lr#ff; exposurc roporycycric aromaric nl11y:Tl,.ito,io, - 

ryt*i#il1ï;lTyrs @css),dioxiru and furansro reDresents a ceturar aeiense plhanism. rnJr"iôr.. app""r""rof lvrr and cr?rAl.rËver rogether *iÀËii ro*i.iry i, ,"'in''pË"î a_djunct fortoxicotogical invætigations ofiomprex ,iiiut. s".i irir.iËilËï u. ,o,rowed

,,
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at the transcriptional level ImRNA for MT and CYplAl) or at the translarional
level (ie. protein and enzyme expression). In the former case. measurement of
specific mRNAs may have the advantage of eliminating potential interfererrces
linked to enzyme activity measurcment for cYPlAltr$ and offer a highly speciFrc
measurement of MT and CYPIAI levels. Quantization of mRNA in singte èells is
p$gted possible by fluorescenoe in Jirr hytridization using DNA probe
hybridization and flow cytometry methodotogies. In this work. DNA probes-were
cloned from reveræ--transcribed total trout RNA and amplified using-asymmetric
polymerase chain reaction (aPCR) methodology.

Therefore. the aim of the pr€sent sudy was to exploit the rainbow trout
heprtocyte primary cultur€ model to assess toxicity after cell exposrne to
envinonmental samptes. MT and cYPlAl induclions were mea$ured in orposed
qar { the tranæriprional level using a rapid and simpte FISHES methodology and
detection was achieved using flow cytometry technology.

4' MATERIAI,S AND METHODS :
. -

42.l Chemicats . .

arlpntmte puffered saline (D.ulbecao's pB€). catcium chloride. B-naphthoflavone (g , ,:
.ltF),,cadmium chloride.(C4),:benzolaltil'rene (Bap)j coflagenàsetne lV.'.'foetal ,-,i
b:-p1fryrn GBS), gentamycin sutfate, trJflran blue. ethytenediaminetetraacetic,,.. '

?c.id (EDTA). Liebovilz:medilm (Lls)r' sodium'citrate.'trisoyCroxvmeihvD.,,. i-:
aminomethane Cfris)..fVeen-2O, rtiuhylpy .rocarùonare (DEPC). AiÉitonii, S.iini,ô;'r: .:;'
sperm DNA. sodium'dodecylsulâte (sDs). bovirie serum albumin GsA).
polyvinylpyrrolidone @\rP), Ficoll and popiidium iodide (pI) were purchased from ,

, sigma'chemical,co. Biotin-l6durp, suÈpaùon-fluorescein. dcrÈ, dAïprdcrp
ana{r w9y nr:rcliasea from Boebûigerlvlannheim, Generation'of DNApôG 

'

ya9 a9hleved by asymmetric polymerase chain reaction (pCR) using rhe GeneAMp
RNA{PCR kit supplied,by, Appried Biosystems Division of pertin-Elmer .cerus .,
Corporation. Total RNA frrom rainbow urout hepatocytes was extracted 

"..otoing 
ià'the guanidine thiocyanate'method supplied in a kir 

'6nomega. 
USA).

42.2 Production of MT and CyplAl DNA probes

DNA probes_lor lq and cy?-lAl mRNA were prepared by reverse transciiption
of total cell RNA rhat wæ exposed ro eirhêr 100 ngmfr cà rr"ro or 100 njml;
B-NF (CYPlAt mRNA) for A8 h ar l5t. fottoùeO Uy amptincarioo *i'fi-tt"
polymerase chain reaction. Total cefl RNA was extacted- by the guanidine
thioclanate method using ltomega's protocol. The pcR *rr *yrnrn.riËr3 in ttrat
unequal amount of primers wete used during amplification. firis resutiedî a"
excess of the complementary shand of the Mr or cyplAl mRNA. The primers
used for rcverse transcription and pcR for producing a DNA probe specific to MT
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lhe translational
measurement of
ial interfercnces
I highly specific
in single cells is
ig DNA probe
NA probes were

[nC 
asVmmeric

I rainbow rout
ftl elposure to
Fed in cxposed

feûhodology and

nRNA werc: sense 5'-ATG-GATCCT-TGT-GAA'TGC-3' (0.5 PM) and antisense

5'-rcA-CTG-ACA-ACA-GCT-GGT-3' (10 pM). The primers used for rcverse

ranscriprion and pCR ioi p-toOu.ing a DNA ptobc fo, CYPIAI mRNA werc: sense

5' -TCC-ATT.CCC-ATC-ôïT-GGi-3' (0.5 pM) and an lisense 5' -TCT-AGT-Trc-

CTG-TCC-TCA-3' (10 pM). For reverse transcription of total RNA (5 pg m il) into

DNA. only rhe antisensb primers were used.-A DNA probe was also pnduced for

evaluatininon-specific absorption of DNA_ within hcpatocytes. Thit^pt:b consisted

mainfy oitt" int.rt"ukin la fuf.-to) mRNA derived,from PAWI99 plasmid which

bÇplt"d with the,GeneAmp reverse Eansqiptase PCR kit-. A1Plification was

perfo:àea in the presence of tb pU of Uiolin-l6dIJTP :tlt,200.ltMof 
nucleotides

ôxceor that dTTP was at 100 ptvL The amount of Taq DNA polymeraT Yas a! -5
*lrr'*ri ;a Mg3* concentratio. n was at 1.5 mtvl Aflgrailing and- overlaying with

SO Uf 
"f 

minerat-oit. the mixture was incubated at 95 oC for 4 min and 40 cycles

of inb foUowing sreps were performed: 94 oC f9r S! sec.':8 :C f9150-111nd -'
iZ"C tor 25 sâ,. Ætet*ar-ds, the mixture was incubated for 5 min at ?2 eC and

placed in ice. The DNA wæ exracted with-nhen9$ltlqtgf"y-S:a1yt atc$o.t and

itoipitut C with I volume of isopropan-oJ.at -85 oC'for 5 miru The pellet was

ïasnea with isopropanol, precipitated æ above and resuspended_instefile solution

of saline citrate ISSC) tX:(tSO mU NaCl and 15 mM citrate' pH 7.2). The pudty

oras assayeO (ratio of absorbances at 260 nm. and 280 nm) and the concentradon

calcuhæà at 260 nm urith standard solutions of salmon sperm DNA. The specificity

ài n pCn t"ofiort wæ verified by.electrophoresis o1 2Eo agarcse gel,containltg

i us ml'iof ethidium bromide. ffre afecroai and running buffer was 40 mM Tris'

;éAd pH 8.0, conraining 2 mM EDTA. and I pg.'f-r of ethidium bromide.Ihe'gelt 
weè scanned at 300 nm for deirsito{neqic qqlysl$ ' - 

"

4.2.3 Effluent and surface wa@l sampte prepâration ' 
,

In usuial effluents were investigateA in ttris study for 99!f .viability, effects, in

addition to MT and cYPlAl mRNA ind.uction capabilities. Effluents were

rcprcsentative of several key industriat s€!to.rs: prrlp and papel (PP_ltpeEochemical
(tb), surface treatment (ST) and inorganic chemical production (tC). Each was a

à+ n 
"o*porite 

sampte confôrming to Ënvironment Canada's sampling procedure'ra

ttre composite sample tilas retumed to the taboratory in several Rubbcrmaid 6o I

containeÀ lineà with polyethylene bags and storcd in lhe dark at +"C. gactr effluent

sampte was recomposedbefore the bioassays to ensure homogeneity and divided to

corpfy *ittt Uiotoii*t and chemical volumetric requirements. A volumq ot20 ml

sufficed for bioassays using our cell system. 
':-

Surface water samples cô[ected'upstrcam and downstream from a major urban
effluent discharge, ai well as the discharge itælf.:were also inræstigated in this

study. tne samftes (20 ml) were drawn from 5 I containers 1nd- 1ored at 4 oc in

t e àatt On anlval in the laboratory, they werc fiher-sterilized (0'l pm) and stored
at 4 oC in the dark prioi to the undertaking of bioassays'

hthollavone(8.
t!1pe IV, foetal
minetebaacetic
fdroxymethyl):
;itonin, salmon
bumin (BSA),
xnchased from

"dATP.dGTPf DNAprobes
.the G€neAI\{P
n-Elmer Cetus
daæording to
t.

e transctiption
r l 00ngm l t
rtion with the
lhe guanidine
rctrictt in that
psulted in an
. The primers
pecific to MT
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42.4 Preparation of rainbow trout hepatocytes

Primary curturcs of rainbo.wfrout.hepatocytes were prepard according to the doubreperfusion methodology of Ktauningi;*iriiir" r-oaiitcorio^.-eri., a portat veinperrusion wirrr steriÈ pss dtrh;;i ."r.iril pH 2.5-. ;;ffi;;'i mM grucose,0'3 mM pvruvare. 50 pg 'r:i'!.nmrfriitx p-;i=;*'iîilïJr,i,i B, 2 mg mr.,BsA' s mM EDTA arig ?s ̂ i,r ri;-ïiëi, lig-u"9" were perfused with r0 mr ofcollagenaæ (100 units in pBs 
"ru, 

i-rîrr ôcr, arid no EDTA) and werc removedfrom the abdominal cavity. n.iÏ*Ë.*"È-.oiinto *orirù,il"îo mixed in 50ml collagenase sorution tit?0,nin ui:to.t lrrrpr,"ture. Afterwads the ce,ls weretiberat€d ftom rhe rissue wi-rrriËil';Ë;rq,ù 
"ÈrJiôËî"micar co.).The celts werc rhen wasrrec c dmË uy-âuinreing ar 200 x g for Zmin andresuspending in srer'e pBS without carci:um ana eùrÀ. me cerr, iÀ *on*d andcell viabilitv was estimated-uy !h. r.J,pr;-ùù-;"*ËilùF rË*r cerr yierdswerc -2.3 (r 0.5) x lff ceus!'i t.*. 

--,iir,î 

"auiliry 
of 95 t zgoiæriçea&rom n= 5-0 isolations). The cets 

".* d* 
"i"ii, 

a mi-orster'e uijà"oi' ing r%FBs' 25 pg mrr renramycin *lrriJii,îïj. pg. mf, amphotericin B. For eachffiiî:g,HfiîHili'ffi;#.1Ëfi .Ëid;,#lË,iJiffiinveyïrring

wherc:

Éf
f ,

l

42,7 Ca

aner ne
I  Xa {o
a selcctd
formaldel
trzmsferæ
and, aftq
0.05% Dl
removed i
Tvreen-Z
srpernati
$fC ax
nuilure r

, , i ,  ,  .  a . .

. .âfter whir
.'.;,1hba,"ra$t

- BSAarxl
..' Èi:lt:' '- ' i i- i' -,andlesus

a3dftv#' .f@'10 nîi
. ;geit$ téi

=*Thg çi
eIW hq
sihær saû
metlioxy(

. heparocyl

425 brposure of cets to:chemicarq.emuê!,ts and surface ua,.rs 
'

'  ' ' :
Ileparocyres were,oiliuyrgc in_.4rEeu ;,egU* (ce[ bulturc *4;,;; jdensirv of l x rd viabre oG nr.'iôc;iijiïuoiîim,as àescriueàîibue. te,oeuswere expoæd ro severat dnom^ oi.r-næ"iproql aoi:ô.;. i: ituno s0% vlv)or surface warer s:mDles (ol, l, rô, æ _Jiôg 

"lô. 
mi Ëùri,Ëperioa was 48h at 15 oc in a nfi:*rËiffirî.Ëïn inq* ûour heparocyies were asoexposed ro cd (o' 2s:5-0: zs' ræ riii-Iô -ùsrt: "g 

io,rii'il'rr. r00, 200,
|ft,ff^:t 

mI{) and eNF t0' ,5;50Ë'Ï00;à ,ooî;;ii'un*, identicar

42.6 CeIl viability evatuation-

Cell viability wæ assayed, 
Jr^Î,": 

cytometry using- the pI exclusion resr.,6 Analiquot of ceus (50 x lff-cerb) ;;';;-trifos.i 
".g.-jËïtr.*ng rhesupem:lranq was incubated with 200 pi6ir1(10 pg_mr-r) in pBS for l0 min arroom rèiripemture. The certs *t" n.iun-a-Èà uy"no*.y,.*rr;, describedbelow. The proportion.of uiaUrgcerislô#, 

_a^ unexposed) was dererminedwith digitonin. a -positive 
(bt*tdrlËffi'ilhich permeabilizes ce[s. The samenumber of cers rûas rlted with one ;;-i"r, 

'l9.0ïw;i;ilffir'"Ë's 
for 5 min,iiiiiii#l';t"ft:nnli$ËË'iuiffi ffi il:iiliiili"".*o,.oÉ
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hoportion of live cells (%) = îl<X-A)l(B-A)l X lO0

where: { 1s the proportion of stained cells in the exposed group:
1 P m" proportion of stained cells in the unexposed group: and' I is the proportion of stained celts in the digionin+reat"à groop.

42.7 Cell suspension ûz sûrn hybridization

Aftcr the erçosure pedod, the medium was removed and washed in ice-cold ssc
I x andcentrifrrgedat20O- x g for 2 min at4 eC. The spematantwas rernoved and
1 qq{{ numbér of cells (200,000) werc fixed in t_50 pl of pBS containing 4Zo
fcmaldehyde and 5 qM Mgc! for l0 min at22'c- lrre oell suspe^ion-*a"
transfeued to a gGwell potpartonaæ miooplata The oelts wqe rtrd cenrifrrged
ggirna'oscaraine rhe supqnaranr, fined intrso.ut of loi%enanot *nainîg
ofii% DEFC for 45 min at 4 oc. The celis were qgain oentrifogre, ne supenratani
nltnoyd_ and retrydrared/permeabilized with 100 pl of pBS conaining 0.1%
TWeelr-20 for 15 min at 22 oc. Afterwards, the cells were cenEifuged and, after
$Iperoahnt reqoyal, were incubated wirh 5æ rg of the oNe poue in too pl of
ssc 4x conaining 0.1% sDs, o.l% Ficolt, 0.t% pVp an[ o.tEo gse.'This
mixûne was overlaid with sq.lrl of niryal oit and incubated at g5 -oc for 2 min,
q@ rvhigh hybridizarion was allowed"to.prqgqqd æ58 oc,for I h. Ttre celb wd
th€" FF-hg by çnrifqgatio.n,ard resury{idd.witlr utO pt of pBs containi ng o.t%

,-F$-{. ar{ T\neen-20,for 5 min. tne ce-ltsiy,g-e ryp1red orce mqe by cer-rr.iftiætion
.q14 F-suqpcnded in.Ptss contaiqug 10,,,p$.i4ïl qr.epau. rlin-fluoresiin,0.1%-BsA
and lbvcery20 {oq 30 min qt37.T.Tt"te.o9!!s VgA rvashed for qre tast time in pBS
fo l0 min, çnrifuged and re$ uspur{{l in pBS containing l0.pg mrr of pI. The
cells werc.then ready for flow pyOmetry analysi- :.' r :..:' The extent of hybridization of DNA probes.io !trf and I@O mRNAs in Cd or
e-NF û€ated cells wæ_compared with ùat.of triî protein levets assayed by the
si$enration assay.tT cYPrAl induuion measrrelnent was also compared with' methourycarbonylfluorescein O-demelhytasè ,0"fæO):âctivity *rry.C in live
hepatocyæs using flow cytometry-t8 

- 
:

. ' . 1

4â8 Florr cytometric analysis

low cy1ryetric measurements were achieved with a EASCan flow cytomerer
(Beclon-Dictinson) equipped wittr an analyûcal now celt, argon (blue) laser
emifting at 488 nm at 15 mv[. Thé flow rate:was]maintained at about 13 pl min-r
drring acquisition of data. Fof each measurenient data from 5000 gated cells were
rco9rde4 analyæd and storcd with the Lysis tr softipare. The cells werc first gated
according to forward (fsc detector) and orthogonal light scaner (ssc detùror)
characteristics to isolate them from smaller partictps. rtrJ& Cetector *æ r.t at -i
exponential in log scale and the sæ detector rias æt at l?iv equally in log scale.
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For FISHES me.lsurcmenrs. rhe detector for fluorucein emission (500_550 nm,fl-l derecror) was ser at 400 V and rhe channet ilù;-;;;L, o, 1024 rormaximum resorurion. The ort..ot 
-i*. 

u*a ;;;û;t 
"ft 

cefl viabirirydeterminarions (@tso nr, n-i-J.,ecr-or) *a nt u,t'ns î'Lc rhe channernumber was set ot 
Tg. 

The cells -.".r" urpirrt d into rhe flow cytometer and 5.000cells were cotected. a-ry9on! gating *a; conshrctcd such thai orva- conainingcells oourd be anaryzed ror nuirescËin à,nirrion. nre aar,a *L-*pon o in a 2_dimensional grapn toot ptot) wirh:ceilvotumetforwarc nÀr,, ,o-,,o1 on,the y axisand fluoresccnce emissiôn on rhe, oir. È* data anarysiJ. rr*;; fluorescenceoflhe oell populuion was measured.
For ce[ viabilitv measurcmen* (fluorescence 

rarysis of the DNA-pI comprexat 620 nm with tfr. n-g:Ldrô,';;;ô.d orur:*,rre-uæiitË. anarrzed analepond in a 2dimensionar ptot wirh roham tgnt scatter ôi.ÀËy *i,, and redfluqesoenoe on.lhe.-r axis. èating *r ilr.J; r 
"Ë*'i" 

i*umscribe rheproportion of oens that became fi* foJ;*nt (ie. cens rhar did not.excrude pIdve).
' '

42.9 Statistical analysis
- t . ,

cel,s werc exposed ,o eftruenr' suface *o,Tii.l.ïj gqmpounds in quadrupricate.flowcyomericdara{%or""*t*-rnoîËl$mnn"à[*.r,îajïeresuujecte(Ito a Bartren's.homogeneity 
"t 

*rior., t*ri 4 u **rriryiËi'#r"n rarianceswere l,romogenous, daa.underwent r"arrry* 
"r 

rr"oÇ- hï*il, an"rno,@tween unexpoqçd :md exposed *'rËË09*r*iod-"iîn-oî"î.ut r resr In'someqrses.'vqriance-svqre nothomogeiiorrb 
"oocorr.*Àil;"ô*ii, d$nibuted.;In such'crses..darili'w{re anar}zed u} 

"*-p*rdb:irioiËiî#;iiis anarysis ofvadarrce and criticar ai$9ryncÂ boJril;*l,"a u**È", w#'appraiserr bya distriburion-fu rg,pl. ;;pr,ft";-iÀ (punn,s resti Sig4ificance wasin*ariablv ser ar p< o.rtt.hgriJiilffi,.Ëmpres, rhè ror"rt oËù*obte effectcorrcenharion (roEc) and r,rhe .no .u.ù.'i .ri*,à"Ë;iiËon (Noeg,
ffi ffi";îi;i{îË;:'flîrï"'ret*r":i'i'*-'ffi àËôï#;."catculared

ïf = (NOEC x LôEq'q.Environmenar *Tqt: dara were furrher transformed
39 bli:ill unis Gui*itt rrcÏ.ip;iË rorowing equarion:

_TU=100%v/v+TL 
'  - ' - - '

This transformation renders data directly proportionar to toxic strength.

43 RESULTS AND DISCUSSION

43.1 Hybridization of DNA probes in hepatæytes

The DNA probes were prod'ced-by æymmeri:,lcj fror reverse transcription oftoral RNA in cets exposec io eitttet ci.rËîièî". rto. ccrs had increased revers
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of MT and MCFOD at the protein or enzyme levels. respectively-(see Figures 4'l

and4.2\.MCFOD activity (ttrgure 4.2)teflhe*tedlhe induction of CYPIAI and also
of its transcriptional mru(e (Èigure 4.24). Simitarty. MT protein units reflected the
transcription of MT mRNA (Figure 4.1). Reverse tanscription of.total cell RNA

followed by PCR amptification generally yielded 20 to 100 pg ml.t of total DNA'

Gel electrophoresis of rn" DNÀ samples after ribonuclease A digestion showed

bands principally of 200 and 1500 nucleotides for lvtT and CYPIAI DNA probes'

respectvety. Hôr"euer, some faint bands werc also observed in these gels' These

apfirr"A io be smatler frugments of DNA probes T^otlet nonspecific DNA

fragrnent" may be present. Génerated pnobes werc tested for their capacity to detect

induction of mmla using known inducerS as disqrssed below. Furthermore' an

interleukin-lc (ILla) OùA'probe (308 nucleotides) was also produced (supptied

with the GeneAmp RT-PCR kit) which served as a pmbe fon estimating non-specific

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

treated only with streptavidin-fluorescein and PI (Iable 4.1)'

,$
:: -

1,'{

l\[T mRNA
(IvIean
f,iorescence)
or
MTprotein
(mean units)

350
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Cd (ng ml'r)
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Figure 4.1 MT ittduction due rc cadmiwn e1poswe in rainbow trout hepalocltes:

Riinbou, lrout hepaîocytes v,ere exposed to several concentratiotts qf 
-Cd for 48 h

at IS "C. MT levels u,ere delernûned at the protein (--) utd rlRNA levels (-) of

expression. Data represen- the næan v'ith lhe standard deviatiott from n = 4

replicates.
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Table 4.1 Flotv cytontetùc analysis of ceilutar MT and CypIAI ruRNA

49

Cell treetment CYPIAI
(RFt|)

MT
(RFU)

eU!

GIL lnd Pl

Ctllt,'.trtptryidin-Flï'C 
"od 

pI

C-nt_DNA pmbe (ILlcI rrr.pr""ian-ffrc
rad Pl

CordelL. DNA Fùc (MTaCTplAl).
stqrYidin-Ffrc rod pI

ry{.îq ($ or FNF), DNA'probc (tyfr
or CIPIAI). .irlprividin-Ffrc roa- pt, --,

25*5t

2.8t7

39r5

12x4

UEfrN

Bng}o

3mr3l

ffit28

30t4

32É3

38r4

43'f,l

?FU: ælcirc ûuorerccnce unitr.
rlhlr rre qrc*cd rs the mean RFU of rhc pogrluio urirh ûc sraodard derriariarnlbir pr$e wrr lrcd ro detccr nos-fpcÆinc biiling o ællst r rate& nc f f,-c cONe probe war mrdcio thc perair d l0 [M of bûorin-rc-dttlp'o*iog pcn Grptiûc'ri* ."a tylio.a ; ilJh c F t o c t t t c r e r d c s c r i b e d i n r e a i o 4 2 . .  , I  : . . .  

- - - ' - ' - . -

t '

Itroryo' when'cetls werc hybridized wirh:DNA.prybe foi Mf or cyprAl,
signiEçant ,signals werc measuæd,,,iù: unerdibed .éns.-'signtrc"ntrv;rrigr;i
*gf 9lr5 *.p again obsswed in CdIor çfç tror.iour,Criurr i rl
Thesè,resutts,indicare rhat rhe hybridiraricr ogc'ltflir is aOequarc fà;;à,iiring'nàî-
specific absorbtion of DNA molecules.while favoring DlrlA'probe fryUriaizaiion to
rnRlr[À the addition of dexnan sulfate orformamUË in treïyurtoi^tion cochtitgJve. poor cêll recovery, prtty [ecause the ldelgiry-or, ne. Ëocuair -r; 

-ùdil:

It5tetf 
,ryssibly restricting ceit sedirenration during'à"r"frætr* and did not

g9I3ï the background sigrals. lnclusion in the hybridization cocltait of transfer
RNA from Escherichia 

"r-ft 
g9,4*on sperm oNe ai t pg mt.r.anJ 25 d;F-

-r1s.119*1y1rl* giq1 -diTAIh bækground signats and ivâ bwered rhii"is;rs
v/ith the MT and cY?lAl DNA probes. Fcmaldetryile fixation fottoweâ byethanoUDEFC fixation was essential for trapping uiRNAs'within celts, by inhibiting
ribonucleases (DEPC) and prcserving cell mo,r;hobry.

apr DNA probes can porentially hybridize witî genomic DNA which alsocofiains these sequences. Because-ihe time allowed ror nyurioiration is noi rong.
this',interference can be' consideréd low. In addition. DNA of non-dividirij
hepatocy.tes ar-e being considered.ts lts quanrity is consant * rogg*,râ by is floi
:ytomeEic mçTgpme1 rsing propidium iodide in.fixed trepaiùytes. Ttrerefore.gene'erpression for.Mf and ÇyplAt is measurable bçcaud of rÉe constancy oftohl genomic DNA and translation into mRNA is inducible in this:cell iystem.,o,ti. . - - - '
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43.2 Induction of cellutar MT and CYPIAI nRNA

Rainbow trout hepatæytcs $rcrc exposed to eithcr Cd or B-NF which are well
known inducers for MI€ and CYPlAlro both in riru and ir yilra with Frsh and
mammals. Afler a 48 h exposrue. hepatocytes werc collectcd and analyzed for MT
and CYPtAt at the protein (or enzyme) and mRNA lcvels. In this study. CYPIAI
(at the enzyme level) is expressed as the enzyme activity of MCFOD. \Mhen cells
wqrc exposed to Cds. significant hybridization signal and MT levels were measured
(Figure 4.1). Moreovcr. MT mRNA tevels paralleled those of MT prgtein and a
significûnt and positive conelation was obtained (R = 0.830: p = 0.04). These resuls
suggest that, in Cd+:çosed celts, the DNA probe generated by PCR methodology
is of adequate specificity and that post transcriptional regulation of Mf mRNA
appears not to occnr significantly in exposed cells. Thercfore. it is deduced that the
mcasurcment of MTat thetranscriptional instead of at the protei1r levels could be

-uæd as an early waming event for harvy metal exposure using PCii:ginerated
probes. Similarln cells exposed to &NF had highu hybridization signals than
unheated ælls (Flgure 42A) and these levels also varicd with MCFOD âcriviry
(Ftgure 428i, as indicated by a sigrificant and pmitive corrclation (R',= 0.906:
p = 0Ot29). Herc again. as with MT DNA probe. PCR-generated DNA probes
appear adequately specific and no signiFrcant post-transcriptional activity $ems to
ociur in hcpotocytes exposed to &NF in the conditions described. Thêse results
suggæt{hat C.YPlAl,mRltA or MCFOD activity measurements.could:serræ as an :
early .Waming .system to detect exposure to inducing chemicals such as ?AI.[s,
PCBI gi$iqr,ard furûns. Hybridization of mRNA t"t,n pgf,rgenqared DNA
probesin,hèpatocytes fpJlowed by fluorcscence delection using flow cftôrnetry is
feasible:,using the qpqlim€ntal conditions describcd in this chapter. Ttris method' :'-. --.
demo4sqqteslhe r4eani gf producing a rapid quantitative measur.ement of mRNA
in,Çingle cells. 'Asymmetric FCR methodology has the advantage of generating a
DNA,probe o-f any desiryd length to improve is specificiry without excluding it
from the intraceltular environment. -tn-'is study has shown that probe lengths of
20G:1500 nuclcotides can be used for ia sirr hybridization in rainbow .trout
hepatocytes, . 

'''

: '

43.3 CytotoxicielTects of a major urban discharge

'l/ater 
samples were takengbo've. at and belorv a major urban wastewater ouifalt ûo

aisess cytotoxicity indicatd by cell viabitiry, MT mRNA and CyplAt mRNA
leve! (FiSurc 4.3). tævels of MT mRNA were induccd clearly at the urban effluent
outfall and then decreased with distance downstream in the river. This suggests that- 
bioavailable heavy metals arc present in the urtran ef{luenr and have fi[[6 1v1r
in hepatocytes. MTcan bc induced principally by heavy metal$ and havealso been
shown to be induced by compounds responsiblc for oxidative stress in rat liver.e
Induction of MT in trout hepatocytes exposed to oxiclative stness, however. hæ yet
to be confirmed.
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43.4 Cytotoxic effects of industrial efTluents

Rainbow trrout hepatocytes were alsô exposed to indusrrial efllucnts in order to
exptore effects on cell viabitity, MT and CYPIAI mRNA levels (Figure 4.4). AU
eflluents elicited significant responses in one or more of the three toxicity endpoints
measured. Reduction in cell viability was highest in eftluent ICl. manifest in
eflluents.ST and PC. but less pronornced in the other effluens. EIIIuents ICI and
rc. in particular. proved to be the strrongest inducers of MT mRNA, thereby
suggesting that lhey contained bioavailable heary meul(s). For indusrial
wastewatem, hepatic MT induction has atrrcady been reporæd for trout expoæd to
pulp and paper efftuens.u CY?lAl 'mRNA induction. suggestive of the pesence
of certain classes of high risk organic chemicals, was.observefl in thr€e of the six
effluents tested (ie. PC. Ptl and ST). t[fhile MFO activity induction reqponses have
been docurirented'for PP and PC efiIuens,rrr,e such,iir'fcnmation for ST-t1pe

..cf[uents-is- not available cunently. -. : '.' .

Type oT indusirial effluent

WMTmRI\{A, I

Figure 4.4 cl,totoxicit-'* oT industrial effluents. Rainbou, trow hepatocyres v,ere
exposed to several dilutions of industrial efrtuentsfor 48 h at Is "i.The indusrriat
efiluents uiere lrom the following seetors: swface treatment (ST), petrochemical
(PC), hwrganic chemical proûtctîon (IC) and pulp ud paper (PP). CetI ûabîlity,
MT nRNA and tPlAr ttRNA u,ere assayed. Data arc reporred în tog,o rortcity
units.
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4.4 CONCtusroNS

A simple and rapid celr suspension l.r srrn hybridT,:o-r methodorogy using rainbowtrout heparocvt , r,r, u""ni;;d#,ffJlg, n4Joil;.ffi;Ls wirhin cerscan debcr hanæriorionar *pr"oioï oi r'rr fi Cyil;i'îfiïïo by coupling

ffii*iiîf frî;k5frr*lî.;g+ - :y 10; ;;";ô measurement
ttytlone trt otî.r analogues çan be *Ji^:Y-i_,rh" 

nucteoiide anaroeue;

ffib*,"HifffiËrn size ûo I\[T and cy?IAl r'RhrA" ô,Ëlf$q_snands were arso generaredsuggesring that amnrificaton 
"'Àîot'"i'ry^o **.* ro rhe desircd mRNAs.However' ne presence 

.gr urrur otËËilA 
ig'd, did not ,rrr,.dry hinder4gsudns mRNAs'[çdF exdfi.knl; 
l**q. Sienificarr hybridizationsignars' confirmed bv paralter rrirË*-r"'Ëîu, or uarurau-oîËffi 6MT proæinor M.FD activitvi- were measured in r"ut a **À."rpîËïîim une*posec;H:îffim,ry:: ffiffisuggestthattrurr.**ir"logi*iË_ïËil1ffi 

.v.."*t*rùp.".,Ërrrscrcenforthe presence of rerevanr r;"b)*ihîèiËËtdggered bi cr,emicaipolluranrs inffitrffiffiËS##:#iÀve to be a hrehrv advanrageous r*r
'
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Evaluation of the Genotoxicity of
Environmental Contaminants in Sediments
to Rainbow Trout Hepatocytes

F. Gagné* and C. Blalse

Environment Canada, St. Lawrence Centre, 105 McGill, Montréal
Québec, Canada, H2Y 287

Rainbow trout hepatocytes were used as an in vitro bioassay to assess the genotoxic potential of
single chemicals and marine sediment extracts. Freshly prepared trout hepatocytes were exposed
to either benzo[alpyrene, N-methyl-N''nitro-N-nitrosoguanidine, p-napfttoflavone, or organic ex-
tracts of marine sediments tor 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.'B-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 polychtorinated 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 ôy
John Witey & Sons, lnc.

INTRODUCTION

Chemical contamihants 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,l99l; Malins etal., 1984). Someof these
chemicals are very stable, or persistent, while others
are more susceptible to chemical or physical transfor-

t To whom correspondence 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 (LCjg 96 h) of industrial
wastewaters (e.g., Environment Canada, 1990a).
lVhile using tsh as test organisms in toxicity evalua-
tions of complex mixtures is warranted, this approach
is time-consuming and costly, and requires live organ-
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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 uitro 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, l99I; Saito et
al., 191). 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 P4501Al 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 thérefore 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 ahigherlevel of organization, the micronucleus,
chromosome aberration, and sister chromatid ex-
change assays (Al.Sabti and Hardig, 1990; Means et
al., 1988; Lobillo et al., 191).

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 ofthe
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 oî nNe dâmage. 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 hepâtocyte 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 DNA 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 organié extracts of ma-
rine sediment.

MATERIALS AND METHODS

Chemicats

Phosphate buffered saline (Dulbecco's PBS), calcium
chloride, B.naphtoflavone (B-NF), BaP, N-methyl-N'-
nitro-N-nitrosoguanidine (MNNG), collagenase type
fV, 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 I @Nase),
ribonuclease A, Pol I, and propidium iodide @I) were
purchased from Sigma Chemical Co. Biotin-lGdUTP,
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 t mL of
DMSO (100% v/v). Chemical analyses were per-
formed for organoclrlorine 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
F t ^ : - l - - . . ,  ? - ^ - . ^  r  r - - - ^ ^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), p}I7.5, containing I mM glucose,0.3 mM
pyruvate, 50 p,glmL gentamycin,2.5 pglmL ampho-
tericin 8,2 mglnrJ, BSA, and 5 mM EDTA, the liver
was perfrrsed $rith l0 mL of collagenase (100 units in
PBS with I mM CaCl2 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 (1@ 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-
fueing 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 trlryan
blue exclusion test (Klauning et al., 1985). Typical cell
yields were around (2.3 * 0.5) x lff cells/g body
weight with a viability of 95 + 2Vo (deivedfrom n : 50
isolations). The cells $,ere resuspended in 4 mL of
sterile L-15 containing IVoFBS,Z5 p,llnÛ gentamycin
sulfate, and 2.5 p,glmL amphotericin B (referred to as
complete medium).'For each evaluation of chemicals
and organic sediment extracts, cells obtained from 5
yearling individuals were pooled before exposure.

The hepatôcytes were distributed in 24-well micro-
plates (cell culture treated, obtained from Corning)
at a density of I x lff viable cells/ml of complete
medium. These u/ere exposed to several dilutions of
organic sediment extracts (0, 0.001, 0.01, 0.1, and l%
v/v). Control cells (i.e., unexposed cells) for sediment
extract samples received the appropriate amount of
DMSO (|Vo vlv). Hepatocytes were exposed for 24h
at l5oC 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 nglml-), MNNG (0,5, 10,20,50,
100 pglml-), and B-NF (0,25,50,75,100, and 200ngl
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 2fi)x g
for 5 min, the cell media removed, and the cells were
resuspended in 200 g,L solution saline citrate (SSC:
150 mM NaCl and 15 mM sodium citrate, pH 7.2). An
aliquot of washed cells (50 x lS cells) was incubated
in the presence of PI (10 p.elmL) in PBS for l0 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. ïhe same amount of cells were treated urith
one volume of 0.02% dieitonin in PBS for 5 min, incu-
bated with PI for l0 min, and analyzed by flow cy-
tometry. The percentage of live cells was calculated as
follows:

Proportion of live cells (Vo)
: u - 6 - A)tB -â)l 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 Soup, and B is the proportion of stairied
cells in the digitonin-treated goup.

In situ Nick Translation Assay
Intracellular repair ef single-stranded nicks on ge.
nomic DNA was achieved using a modification of the
methodof Snyderand Matheson (198t. Our approach
makes use of nonradioactive nucleotide, cell txation,
and flow cytometry technology. After the exposure
period, the cells were nàshed in SSC as described
above for 5 min. The cells were centrifuged (200x g
f61 { min), the supernatant removed, and the cells
fixed in 200 pL of 7.Vo ethanol,for 45 min at 4'C. The
cells were'then centrifuged as above and permeabi-
lized v'ith ûll%oTween-ZÙ in PBS for 15 min 4f 1s66
temperature. The cells were centrifuged and resus-
pended in 20 units of Pol I in a 50 mM Tris HCI buffer,
pH 7.4, containing 10 mM DTT, I rnMMgOlz, 0.lVo
BSA, and 50 pM of each of the nucleotides (dCTP,
dTTP, dATP, dGTP). The reaction mixture also con-
teined l0 pM of biotin-lGdUTP as the nucleotide ana-
logue of dTTP and incubation was allowed to progress
for t h at37'C. After the incubation period, the cells
were ceitrifuged and resuspended in 200 pL of PBS
containing 0.lVo Tween-20 and BSA for 5 min. The
cells were centrifuged as described above and exposed
to | 1tg of streptavidin-fluorescein in PBS containing
O.lVoTween-20 and BSA for 30 min at37"C. The cells
were then centrifuged and washed in PBS for l0 min
and centrifuged again. The cells were finally resus-
pended in PBS containing 50 units/mL ribonuclease A
and 25 p,glmL PI. The cells were incubated at room
temperature for30 min bêfore flow cytometric analysis
to allow degradation of cellular RNA. In some cases, 5
units ôf DNase along with Pol I were added to the
reaction mixture to see whether any increased incor-
poration of biotin-lGdUTP 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 3ll-thymidine. After
exposure, the cells were washed in SSC (200 fel.) for 5
min as described above. A subsample (150,if00 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 pL of 2Vo SDS in l0 mM
Tris and EDTA, pH 12.3, for I min. A solution of 250
p.L of 0.12 M KCI was then added to the mixture,
which was allowed to incubate at 60.C for l0 min. At
the end of the incubation period, the mixture was
placed in ice for 20 min and cenhifuged at g000x g for
5 min. A450 p,L sample volume of the supernatant was
carefully removed and mixed with 2550 pL of 75 mM
KH2PO1 buffer, pH 7.0, containing l pcglml of
hoescht. Fluorescence analysis consisted in reading
emission intensity at 460 nm while exciting at 350 nm
with bandpasses of l0 nm. euantitation was done us-
ing known amounfs of salmon sperm DNA in the same
mixture without addition of cells.

Flow Cytometric Anatysis

lf9yr_CVtometric measurements were perforrred with a
FASCan flow cytometer (Becton-DicÈnson) equipped
with an analytical flow cell, arycin (blue) laser emitiing
at 488 nm ar 15 mW. The data from 5000 gated celli
were recorded, analyzed, and stored with the Lysis II
sgftyare program. The cells were gated.:u""ording to
the forward (fsc) and orthogonal light scatter (ssc de_
tector) characteristics to isolate the population from
smaller particles. The fsc detector *ar- sôt at - I expo-
nential in log scale and the ssc detector was set at 200
volts (V).

The detector for fluorescein emissicin (500-550 nm,
fl-l 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 analyzeÂ for fluorescein
emission. The data were reported in a two-dimensional
plot:_cell volume (forward ûght scatter) on the y âxis
and fluorescence emission on the x axis. For anatysis,
the fluorescence cell distribution was gated in unex_
posed cells in order to measure a shift in cells having
higher fluorescence.

,Ior cell viability measurement, the detector per_
taining to DNA-propidium iodide complex fluores_
cence (620 nm, fl,3 detector) was set at275 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
fluorescent (i.e., cells that did not exclude pI dye).

Statistical Analysis

A9 99ltr w€re exposed to pure compounds (Bap,
MNNG, and B-NF) and marine sediment organic ex_
tracts in quadruplicate. The flow cytometric data
(mean fluorescence of 5000 cells population) were sub-
jected to aBarlett's homogeneity of variance test and a
normality test. When variances were homogeneous,
thedata were subjecæd to an analysis of variance, and
critical differences between unexposed and exposed
cells were determined using the Dunnett's I test. In
some cases, the variances were not homogeneous and
the data were not normal so that no-nparametric
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 atp < 0.05
in both cases. The lowest observable effect concentra-
tion in Vo vlv (LOEC) and the no observable effect
concentrationinVo v/v (NOEC) were therefore deter_
mined. A toxicity threshold Ff) was calculated as
11= (NOEC x LOEC)|n. 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
between total levels of chemicals and cytotoxic effects
were computed using the pearson product-moment
correlation coefhcient. Significance of the correlation
coefficient was set at p < 0.05 and marginal signifi-
c a n c e , a t 0 . l < p < 0 . 0 5 .

RESULTS AND DISCUSSION

Nick Translation of Intracellular DNA
An intracellular DNA repair methodôlogy 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 4Vo fsrmaldehyde (in pBS) is not
recommended because of limited diffusion of pol I in



cells. Formaldehyde forms crossJinks 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-
l2-dUTP for I h at37oC, 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 repaii) 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 l. ln situ nick translation of DNA

Conditions
Relative Fluorescence

(fl l/fl3)

Cells and PI
Cells, streptavidin-fl uorescein,

and PI
Cells, streptavidin-fl uorescein,

biotin-dUTP, and PI
Cells,a streptavidin-fl uores-

cein, biotin-dUTP, Pol I,
and PI

Cells," streptavidin-fl uores-
cein, biotin-dUTP, Pol I +
DNase,b and PI

'Cells treated with 200 nglml. BaP for 48 h at 15.C.
b DNase: Deoxyribonuclease t.
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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 @I 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 reslnnse
with the nick translation assay (LOEC : 1(X) ng/ml)
and the DNA alkatine 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 p,glmL for the nick
translation assay and LOEC = l(X) p.glmL for the
DNA alkaline precipitation assay (Fig. 2A and B). BaP
is about 10@ times more pofent in eliciting DNA dam-
age to hepatocytes than is MNNG.

Exposure of cells to B-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 P450lAl responsible for
biotransformation of xenobiotics (Pesonen et al.,
1992). However, the mutagenic potential of B-NF was
not clearly established in earlier work (McKillop and
Case, l9l). According to our results, p-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 nglmL after a 48 h exposure
time (results not shown).

Toxicity Evatuation of Marine Sediment
Organic Extracts

The genotoxic potential of organic extracts of marine
sediments taken from an Atlantic harbor site was also
evaluated in this study (Iable II). The results of chemi-

l 0 r 5

9 5 + 7

9 5 - È 8

225 1- t2

418 -F 30



I

222 GAGNE AND BLAISE

Meon 300

f luorescehce
(ft l /r l3)

250

BA

120

DNA breod3s
(FU units),,0

105

100

95

o^

85 .

80

Meon 2so

f luoresceôce
(f l1/ f ls)

BoP (nglml)

60 80 100

MNNG (Arslml)

120

DNA breoks
(FU un i ts )

200 300

BoP (ns lmL)

40 60 80

MNNG (ps/^L)

Fig. 1. Genotoxic potential of BaP evaluated with the nick translation and DNA alka-line^precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to Bap tor 24h at15'C.and DNA damage was assayed with the nick translation iRy anO the DNA atkalineprecipitation (B) assays. Data points represent the mean with tÉe standard error from
4 replicateg.
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F!9. 3. Genotoxic potential of MNNG evaluated with the nick transtation and DNA
alkaline precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to MNNG for
24h at 15'c and DNA damage was assayed with the nick transtatibn (A) and the DNA
alkaline precipitation (B) assays. Data points represent the mean with the standard
errer from 4 replicates.
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cal analyses performed on these extracts are shown in
Table III. Samples l-8 represent randomly collected
sediment from the harbor site and Samples 9-l}repre-

TABLE ll. Toxlcological characteristlcs of marine
sediment organlc extracts

Nick Alkaline
Viability Translation precipitation

TU TU TU

l 320
2 32,W0
3 320
4 3200
5 320
5 320
7 320n
E 320
9 3200

lo 3zo

Fig. 1. Genotoxic potential of B-NF evaluated with the nick translation and DNA
alkaline precipitation assays. Bainbow trout hepatocytes were exposed to B-NF for
24 h at 15"c and DNA damage was assayed with the nick transtation (A) and ihe DNA
alkaline precipitation (B) assays. Data points represent the mean with the standard
error from 4 replicates.

100 150 200

É-NF (ng /mL)

sent reference sediment extracts witÉ 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 (93Vo) were
toxic to cells except for the blank Sample 14. Samples
2 and 1l displayed the highest cytotoxicity with a TT
of 32,000 TU, while Samples 4,'l , 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 (50Vo) with
the nick translation assay and 6 extracts out of 14 sam-
ples (42Vo) with the DNA alkaline precipitation assay;
Nine of the 14 samples tested (64Vo) displayed a genc.
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, l99l;
Langevin etal.,1992).

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

l l
t2
l3
t4

32,000
320
320

nd

nd" nd
32,000 32,000

nd 320
32,000 32w
32,000 32,000

nd 32,000
nd nd

320 nd
nd nd
3200 nd
3200 nd
3200 3200
nd nd
nd nd

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



TABLE lll. Chemlcal characterlstacs of marine sediment extracts

Sample
PCB"
(nele)

PAHb
Q"ele)

oc"
(,l,ele)

Congener l0l 0.23
l l8  0 .16
153 0.21
105 0.03
t38 0.36
183 0.12
180 0.37
170 0.07
t94 0.12
Td: 14.07
Aroclor l:242 5.4
Aroclor 1260 7

Congener l0l 0.11
l l8 0.2
153 0. l l
105 0.02
r38 0.16
180 0.M
170 0.09
T:0 .73
Aroclor 1242 2.7
Aroclor 1260 1.7

Congener l0l 1.2
l l8  I
153 1.3
105 0.12
138 1.7
183 0;27
128 0.1
180 1.3
170 0.16
t94 0.24
T: 7.39
Aroclor 1242 36
Aroclor 125427
Aroclor 1260 13

Congener l0l l.l
l18 0.55
153 0.99
105 0.1
r38 1.2
r83 0.15
128 0.07
180 0.45
170 0.12
t94 0.09
T : 4 . 6 1
Aroclor 1242 18
Aroclor 1254 9.3
Aroclor 12ffi 5.6

Phenanthrene 0.04
Fluoranthrene 0.06
Fyrene 0.05
T:  0.15

Naphtalene 0.06
2-methylnaphtalene 0.04
Acenaphtalene 0.06
Fluorene 0.08
Phenanthrene 0.25
Anthracene 0.13
Fluoranthrene 0:72
Pyrene 0.56
Benz(a)anthracene 0.09
Chrysene 0.1
Benzo(b)fluoranthrene 0.08
Benzo(k)fluoranthrene 0.09
Benz(a)pyrene 0.12
T : 2 . 3 8
Naphtalene 0.04
Phenanthrene 0.1
Anthracene 0.(X
Fluoranthrene 0.17
Pyrene 0.14
Chrysene 0.04
T: 0.53

DDE O.13
T : 0 . 1 3

DDE 0.12
T : 0 . 1 2

DDE O.O7
DDT(o,p') 0.54
T : 0 . 6 1

DDE 0.39
DDD(o,p') 0.26
DDD(p,p') 0.57
T : 1 . 2 2

nd"

224
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TABLE lll. (Contfnued)

Sample
PCB"
(ne/g)

PAHb
@ete)

OCC

Q'ele)

Congener l0l 0.62
l18 0.33
153 0.52
105 0.12
138 0.92
183 0.1
128 0.07
180 0.35
170 0.08
194 0. l l
T :3 .22
Aroclor 124218
Aroclor 1254 9.3
Aroclor 12û 5.6

Congener l0l 0.19
118 0.33
153 0.14
105 0.04

Aroclor 12541.3
Aroclor 12ffi 1.9

Congener l0l 0.66
118.059
153 0.39
105 0.15
138 0.64
183 0.08
128 0.03
180 0.27
170 0.04
194 0.09
T:2 .94
.Aroclor 1242 22
Aroclor 1260 8.1

Congener l0l 0.38
l l8 0.77
153 0.43
105 0.16
138 0.88
r83 0.08
128 0.07
180 0.28
170 0.07

138 0.27 Fluoranthrene 0.12

Naphtalene 0.04
Phenanthrene 0.1

Anthracene 0.M

Fluoranthrene 0.17

Pyrene 0.14
Chrysene 0.04

T: 0.5

Naphtalene 0.04

2-methylnaphtalene 0. 17

Phenanthrene 0.ll
Anthracene 0.04

Pyrene 0.10

Benzo(k)fl uoranthrene 0.04

Benz(a)pyrene 0.05

Phenanthrene 0.ll

Anthracene 0.05

Fluoranthrene 0.53

Pyrene 0.45

Benz(a)anthracene 0. 13

Chrysene 0.12

Benzo(b)fluoranthrene 0. 14

Benzo(k)fluoranthrene 0. 12

Benz(a)pyrene 0.13

T: 1.78

Naphtalene 0.07

2-methylnaphtalene 0.M

Acenaphtalene 0.06

Fluorene 0.08

Phenanthrene 0.65
Anthracene 0.2

Fluoranthrene 0.74

Pyrene 0.73
Benz(a)anthracene 0.2

DDE 0.39
DDD(o,p') 0.26
DDD(p,p') 0.57
T : 1 . 2 2

DDE 8.3
DDD(o,p') I
DDT(o,p') 9.2
DDD(p,p') 19
DDT(p,p') 12
T: 49.5

DDE 0.6
DDD(o,p') 0.6
DDD(p,p') 1.9
T :  3 . 1

DDE 0.49
DDD(o,p') 0.2
DDDG,p') 0.34
T: 1.03

180 0.08
r70 0.06
T:  1.11
Aroclor 1242 4.1 T: 0.67
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TABLE ilt. (Continuectl

Sample
PCB"
(ne/g)

PAHb
(pele) oc"

çlete)
194 0.05
T : 3 . 1 7
Aroclor 1242 5.3
Aroclor 1254 3.7
Aroclor 12û 4.2

Congener l0l l.l
l l 8  I
r53.17
105 0.27
138 1.9
183 0.12
t28 0.2
180 1.2
170 0.56
194 0.4
T:8 .45
Aroclor LZS4'ZO
Aroclor 12ffi 12

Congener l0l 3.8
l18  3 .5
153 4.9
105 1.8
138 7.8
183 0.78
128.76
180 4.2
170 t.7
194 0.58
T:29 .82
Aroclor l24Z lB
Aroclor 125492
Aroclor lZû 4l

Congener l0l 15
l 1 8  5
153 15
r05 7.9
r38 37
183 5
t28 4.7
180 36
t70 12
r94 4.9

Chrysene 0.24
Benzo(b)fluoranthrene 0. I I
Benzo(k)fluoranthrene 0.34
Benz(a)pyrene 0.3
Indenolpyrene 0.14
BenzoGhi)perylene 0.15
T:4.05

Naphtalene 3.6
2-methylnaphtalene 1.2
l-methylnaphtalene I
Acenaphtalene 1.9
Fluorene 4.9
Phenanthrene 5l
Anthracene 5
Fluoranthrene 32
Pyrene 2l
Benz(a)anthracene 5.8
Chrysene 7.6
Benzo(b + k)fl uoranthrene 7. 3
Benz(a)pyrene 2.9
Indenolpyrene 1.7
Benzo(ghi)perylene 1.5
T:  150.1
Naphtalene 0.05
Acenaphtalene 0.04
Fluorene 0.06
Phenanthrene 0.85
Anthracene 0.06
Fluoranthrene 1.5
Pyrene l. l
Benz(a)anthracene 0.38
Chrysene 0.66
Benzo(b +k)fluoranthrene 0.97
Benz(a)pyrene 0.24
Indenolpyrene 0.23
Benzo(ghi)perylene 0.24
T: 6.38
Naphtalene 0.1
2-methylnaphtalene 0. I
Acenaphtalene 0.05
Fluorene 0.15
Phenanthrene 2.7
Anthracene 0.24
Fluoranthrene 3.8
Pyrene 3
Benz(a)anthracene l.l
Chrysene 1.6

DDE 6.I
DDD(p,p') 13
T: 18. l

DDE I.5
DDD(p,p') 10
T:  l l .5

DDE 38
DDD(o,p') 72
DDD(p,p') 160
T : 2 7 0

10

I t
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TABLE lll. (Contlnued)

occ
@ete)

PCB"
(ng/e)

PAHb
QLele)Sample

t2 Congener 101 I
118 1 .2
t53.2
105 0.39
138 3.2
183 0.47
128 0.57
180 1.9
170 0.82
lg4 0.27
T: 11.82
Aroclor 1254 28
Aroclor 12û20

T:142.5
Aroclor 1254216
Aroclor 12ffi232

Benzo(b + k)fluoranthrene 2. 3
Benz(a)pyrene 0.98
Indenolpyrene 0.53
Benzo@hi)perylene 0.56
Dibenz(ah) Anthracene 0.23

T: 17.44

Naphtalene 0.M
2-methylnaphtalene 0.(X
Phenanthrene 0.32
Anthracene 0.M
Fluoranthrene 0.53
Pyrene 0.44
Benz(a)anthrac ene 0.22
Chrysene 0.29
Benzo(b + k)fl uoranthrene 0. 59
Benz(a)pyrene 0.36
Indenolpyrene 0.2
BenzoG;hi)perylene 0.2
Dibenz(ah)Anthracene 0.(D
T: 3.36
nd
nd

DDE 2I
DDD(p,p') 6.2
T:27.2

l3
t4

{

nd
nd

nd
nd

r PICB congeners assayed were 101, 77 , 118, 153, 105, 138, 126, lE3, 128, 180, 169, 170, 194, Aroclor 1016, 1242, 1248, 1254, 1260 and the
following chlorobenzenes: o,m,pdichlorobenzene, 1,3,5-trichlorobenzene, 1,2,,1-trichlorobenzene, 1,2,3-trichlorobenzene, 1,2,4,5-tetra-
chlorobenzene, 1,2,3,5-tetrachlorobenzene, 1,2,3,,1-tetrachlorobenzene, pentachlorobenzene and hexachlorobenzené.

b PAHs assayed were naphtalene,2-methylnaphtalene, l-methylnaphtalene, acenaphtalene, fluorene, phenanthrene, anthracene, fluoran-
ttrene, p'yrene, benz(a)anthracene, chrysene, benzo(b and k)fluoranthrene, benzo(a)pyrene, indenol(l,2,3-cd)pyrene, dibenzo(ah)anthracene,
benzoGhi)perylene, 1,2,3,4-tetrahydronaphtalene, and 2+hloronaphtalene.

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

d total levels CI:).
c nd: not detected.

the harbor site, significant correlation vr'as obtained
between cell viability effects and total OCs, (o,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.
lnlslsstingly, no correlation lvas 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,l99li 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
(ft = 0.98;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 lV. Corretationsa between chemical and
toxlcologlcal data

Viability APAb

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
PAHs in reference sediment extracts.

The authors are grateful to Sylvain Trottier for perform_
ing the assays on marine sediment organic extracts. The
helpful comments of Joan Dyer for the preparation of the
manuscript are acknowledged. The support of the manage_
ment of the St. Lawrence Centre, Conservation and protec-
tion, Environment Canada, Quebec, is recognized.
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Abstrsct

Genotoxicity and cytotoxicity werc evaluated in rainbow trout hepatocytes exposed to ædiment extracts obtâined
in the vicinity of a creosot+treated wharf. Sediment cores were collected at the inærtidal and subtidal sections of the
wharf at distanæs of I , 51 40 and 50 m. Moreover, subsamples were also taken at dilferent\depths of the cores rangng
from 2 to l0 qn below the sedinenUwater inrcrfaæ. Sediment samples were air-dried and extracted in dichloromethané
followed with an exchange intodimethylsulfoxide (DMSO). Rainbow trout hepatocytes ùere exposed for 24 h at lS"C
to several concentrations of the sedinent extract. Afterwards, the cells were collected, and cell viability was assayed
along with gptrotoxicity using the nick translation and the alkaline precipitation aisays. Results showed that the wharf
contained high çpaçsatmtion 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
t€nded to decrease with distance. Chemical conramination and (geno)toxic effects were greater in sediment extracts
from the intcrtidal section than from the subtidal section. Howevcr, no evident change in chemical or toxicological
characteristics was noted bctween samples obtained at different depths. Spearman rank-correlation analysis revealed
some trends bctween levels of some PAHs and (geno)toxicity in hepatocytes expoæd to ædiment extracts.

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

!

i
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1. Introduction

Wharves built of wood are often treated with a
creosote mixture for preservation. Indeed,
creosote compounds readily adsorb to wooden

' Corresponding author.

037842741951W.50 @ 1995 Elsevier Science lreland Ltd. All rights rescrved
SSDI 0378-{274(95)03259-N

surfac€s, thereby increasing their surface
hydrophobicity. In addition, biological degrada-
tion by mildew and bacteria are also slowed down
with this treatment.

However, creosote mixtures contain large
amounts of chemicals potentially dangerous to
aquatic biota [l]. Creosote is rich in polycyclic
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aromatic hydrocarbons @AHs), which can be car-
cinogenic to animals, including fish [-3]. This
raises the question of the potential hazard posed
by creosote contamination of sediments near a
creosote-treated wharf. This contamination can be
assesæd 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 [41. These cells abound in cytochrome
P450lAl activity [5], which is responsible for
benzo[a]ppene (B[alP), a carcinogenic PAH,
metabolizing into a genotoxic/carcinogenic meta-
boliæ [61. 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 (Lls), foetal bovine serum (FBS), sodi-
um citrate, sodium dodecylsulphate (SDS), potas-
sium chloride, B[a]P, spectrophotoiretric-grade
dimethylsulfoxide @MSO), salmon;perin. DNA,
bisBenzimide (Hoechst No. 33342), Twëen-20,
ethylenediaminetetraacetic acid (EDIA), tris-
(hydroxlmethyl)aminqm.16.tt (fris), bovine
serum albumin (BSA), digitonin, E coli DNA
polyrnerase I @oll), ribonuclease A (RNase) and
propidium iodide (PI) were purchased from Sigma
Chemical Co. (St. Louis, MO). Biotin-16-
deoxyuridine triphosphate (biotindUTP),
streptavidin-fluorescein, deoxyadenosine triphos-
phate (dATP), deoxycytosine triphosphate
(dCTP), deoxyguanosine triphosphate (dGTP)
and deoxythymidine triphosphate (dTTP) were
purchased from Boehringer Mannheim.

2.2. Sediment sunpling 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 l, 5, ,10 and 50 m. Subsamples were
also taken at dilferent depths rangng from 2 to l0
cm. The sediment was extractd and the extracts
analyzed for PAHs aocording to established
methodology I7l. Each sediment sample was air-
dried at room temperature and precisely l0 g were
Soxhlet extracted for 8 h with dichloromethane.
The raw extract was dried in the presence of sodi-
rrm sulfate, exchanged into cyclohexane,. p#çd
through silica gel and concentrated toËxactly l0
ml. This extract served to evaluate PAH levels
using gas chromatogfaphy/mass spectrometry.
Then, I ml of the extract was dried under a nitro-
gen stream and resuspended in 100 pl 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 trott (Oncorhytchus 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 t8l with some modifications. Briefly, each
trout (2O-30 cm) was anesthetized with tricaine
methanesulfonate (50 mg/l; 50 s) and the liver was
perfused $'ith PBS containing 5 mM EDTA until
disappearance of blood. The liver was cut into
small slices, mixed for 20 min in PBS containing
100 unitVml collagenase and I mM CaCl2, passed
through a cell dissociation sieve (Sigpa 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 l06id in
sterile Ll5 medium supplemented with l% FBS,
100 units penicillin, 100 mgn streptomycin and I
mg/l amphotericin B. The cells were exposed to
0.001,0.01, 0.1 and l%v/v of the extract and to 50,
100, 200, 300 and 400 ng/mt B[a]P. Control cells
received the appropriate amount of DMSO. The
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microplate was incubated for 24 b at l5oC in a
humidilied incubator. The livers from 5 in_
dividuals were pooled for each experiment.

2.4. Cell viability evahmtion
Cell viability was determined with the pI exclu-

sion test as described by Zucker et al. t9l. Afrcr 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 td ôUs
was taken and centrifuged 4 min at 100 x g (as
s,ith all the following centrifugations). Afærwards
the supernatant was removed and cells were in-
cubated with 175 pl of PI (l0pglml in pBS) for 15
min at room temperature. Cell viability reduction
relative to exposure treatment *,3s ogtainsd bj'the
use of digitonin-permeabilized cells. About
50 x 103 cells were mixed with I volume of
0.02% digitonin in PBS for 5 min, and the appro-
priate anount of PBS ç6ataining pI was added.
Analysis was performed with flow cytometry on
unexposed, exgirsed and digitonin-permeabilized
cells as described below. The percentage of tive
cells was calculated with the fo[owing formula:
percentage of live cells =

h-lg^-Alh " roo
\  L(a-4J l ' - - -

where X represents the proportion of stained cells
v/ith PI in the exposed group, I is the proportion
of stained cells in the unexposed grouf (control),
and .B is the proportion of stained celis in the
digitonin-treated group (positive control).

2.5. In situ nick translation assay
Genotoxicity was assayed using the nick transla-

tion assay (I{'fA) tl0l with modifications. This
modified mcthod makes use of a non-radioactive
nucleotide (biotindUTp) and detection is achiev-
ed with flow cytometry Il U. After the exposure
period, 50 x 103 cells were collected, *"r-ned io
SSC, and frxed with ice-cold 70lo ethanol. After a
fixation period of 45 min at 4oC, cells were cen-
trifuged and rehydrated/permeabilized in pBS con-
tainiag 0.1% Tween-2} for 15 min at room
temperature. C.ells were resuspended in reaction

mixture (100 pUwell) containing 50 mM Tris_HCl,
pH 7.4, I0 mM dithiothreitol, 5 mM MgCl2,4d
pgpt-ëA, 50 pM each of dATp, aCrpJàCrp,
T! {TTp. 

potr (100 unitymt) ano UiotinàUrp
(10 pM) were also added to the reaction medium.
The reaction was altowed to proceed for 2 h at
37oC. After the reaction period; the cells or" 

""o_trifuged 1nd resuspended in pBS containing 0.1%
Tween-20 and BSA for l0 min at room æËpera_
ture. Cells were then centrifuged and treated with
streptavidin-fluorescein in pÉS *ot"ioio* O.lgr"
Tween-20 and BSA f9r 30 min at 37"C.Ënaily,
the cells were washed twice lcentrinr!àtion_
resuspension) in pBS for l0 min and resusfended
in.PBS-co_ntaining PI (10 pgml) 

"oA 
nNir. tSOunitVml). C,ells were analysed with the help of nor"

cytometry. Results were expressed as a ratlo of flu-
or€scenoe from increased incorporation of biotin_
dUTP (streptavidin-fluoresceini to th. 

"-o*t 
of

DM eI fluorescence) in cells.

2.6 - Atkatke precipîtation izssay
$ngtoxicity was also assayed using the alkaline

precipitation assay (ApA) tl2l with Àodifi"utioo,
m that detection of DNA strands was achieved by
fluorometry as described e-lsewhere [l ll. The same
amount of cells (l x 105) was transferred to a
yrcgoçntrifuge tube, to which 500 pl of ?/o SDS,
l0 mM EDTA and l0 mM Tris (pH 12.4)-was
added, and allowed to stand ut,ooÀ tempeiature
for I min. Then 500 pl of a 0.12 M fO'Jution
was added, and the tubes were placed in a water
bath at 60oC for l0 min, cooledàn ice for 15 min
and centrifuged for 5 min at g000 x g. The super_
natant (750 pl) was carefully removed to a tube
prwiously filled with 750 pl of a 50 mM KH2PO4
buffer, pH 7.0. DNA strands were detectei by
fluoromctry using Hoescht 33342 dye [13]. To
each tube, 1.5 ml Hoescht solution jr ig.f io
phosphate buffer) was added, 

"oa 
duorË*o",

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 additiôn of
hepatocytes. The levels of DNA strands ** nor-
malized with cell number or total levels of cell
DNA.
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2.7. Flow cytometfic analysis
Flow cytometric measurements $'ere made with

a FACScan florr, cytometer (Becton-Dickinson)
equipped with an argon (blue) laser emitting at 4gg
nm. Data from 5000 cells were coilecæd at a flow
rate of 60 pllmin,stored and analysed subsequent-
ly with the Lysis II softrvare package. prior to data
acquisition, the front scatter detector (FSD) and
the side scatter detector (SSD) were set at -l expo-
nent and 220 volts, respectively. Cells were elec-
tronically isolated Gated) from smaller debris
according to FSC and SSC characæristiæ.

For cell viability measurernenÇ fluorescence
emission associated $,ith DNA-PI complex was
detecæd with the Fl-3 detector. Voltage wr set 

"t280 with a channel number of 256. Unàxposed and
exposed cells were aspirated and incorporation of
PI was viewed as a 2dimensional dot plot with
FSC (an indirect measure of cell volume) on the y-
axis and fluorescenoe (Fl-3) on,the x-axis. A gate
was placed in order to detect the proportion f/o) of
Pl-stained (dead) cells from the unstained (ive)
cells.

Incorporation of streptavidù-fluorescein 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
Pr-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 criticat differ-
encês between unexposed and exposed cells were
determined with Dunnett's ,-test. The lowest
observable effect concentration in %o vlv (LOEC)
and the no observable effect concentrâtion nyo
v/v (NOEC) were then determined. A toxicity
threshold (IT) was calculated following the rela-
tion: TT = (NOEC x LOEC)rrz [14]. Dara were

expressed in toxicity unirs (TU) defined by the
following equation: TU = 100/TT. Spearman
rank*orrelation analysis was done to underline
possible links between PAH levels and (geno)toxic
responses in exposed hepatocytes. Signifïcance
n'as set at P 10.05 in all cases.
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Fig l. Genotoxicity of B[a]P evaluated with the NTA and the
APA, Rainbow trout hepatocytes were expoæd to B[alp for 24
h at l5oC and DNA damage was assayed with the NTA (A) and
thc DNA APA (B). Dara points represent the mean with S.E.
from 4 rcplicates. tSignificant from the control at p < 0.05.



F. Gagné et al./Toxicology Lcuers 76 (t995) I7S-IE2

Table 2
Toxicological characæristics of marinc ecdiment cxtracts

Viability NTA ApA
GoelrUDr 0oelruD 0ogFul)

Dbtancc Dcpth
(m) (cm)

tribution of PAHs in the sediment comDartmenr.
The number of pAHs detected in thË ,".plo
varied from 6 to 16 while the samples closest to the
wharf (i.e. I and 5 m) containedat least 9 pAHs
at the intertidal section. It seems that some pAHs
are lost during diffusion in the sediment comDart-
ment either via the water column oi Uy
heterogeneous distribution in the sediment.

3.3. Toxicological characterkrics of sediment ex-
tracts

Sediment extracts were tested for (geno)toxicity
towards rainbow trout hepatocytes. As with the

pAH concentrations., (geno)toxicity was higher insamFles from rhe intertidat sectid rù Ëom tnesubtidal section. Samples- nearesa ,, tt *"n"rf tf
1d 5 m) displayed more (geno)to*i"itv ttt tnor"farthest (40 and 50 =m) from the wh#. ile inær-tidal samplæ were all cytotoxic whiteiiî"a W"were genotoxic *-r{qq to the Nfe and ApÀ,respectively. The sultidal samples *.r. 

"U "yto-toxic while l0 aod 3W/owerc gsnotoxic *,itn tn"NTA and theApA" respectivet!. fnæÀtingly, rhewharf extract was hieùly grooôri.;tl tÉ fVfaonly. The wharf -aæriaf inauoea cytocnrone
P45O-mediated activity in exp;J ceils
0ogfi1= e.21 as evaluated 

' 
bv themethoxycarbonyl-fluorescein demethylaé assay

ll5l, .confirming bioavailability of pCSOfer-

X_._"1t1Ë 
pAïs, 

.r" pry at basÇ in the samples.
ureosote{ontaminatd sediments were shôumelæwhere to induæ gftoc,brome p4501Ài in juve-
S: Th.o*sed for43 days in the fietd[rOt. fO"ract tnat genotoxic activity was detected with theAPA in sediment extracts w-hile none lr", A"t 

"t"ain the wharf sample suggests that genotoxicity can
F pr*ryrA by different .."nùirrr, porriUfy
throueù interaction .of the paffr("rieoo*
gh.yotrl with oonstiruents ir O.'-tL*o(endogenous chemicals). Dscdminatioo Ëo"."o(endo)exogenous chemicat çsatamin4fioo i, oo,easily æparated at the toxicological terei. Almost
il gf the pAlls measured i" ,oeo;a 

""carcino-gens except for napntnJile 
- 

1a1,
lenaght_Vlene O), acenaphthene (c) andoenzo[g,h,flperylene (d) [21. Acute toxiciii yirhin
ù days to fish has been reported with pAH_
contamindted sediments [Ifl, and carcinogenic ef_fects have also been reportea in exposed fisil fro_
contaminated sediment tgl. Ivlor;ver, 

-"r"oro*

has also been shown to be mutagenic Jh À. S"f_
monellay'microsome assay tlg]. This alternative
bioassay can detect tne piesencc .fËJr,.ri
genotoxic compounds in sediment extracà _à O"present study demonstrates its usefulness as ascreening tool. Evaluation of the possible ecotogi_
Tl. threat of this ge,notoxic 

"tiriç 
*iU i"u"r-

ureress require a study at the individual andpopulation levels to confirm whethei--these
gcnotoxic compounds pose a hazard to the sedi-
ment ecosyst€m.

. ,  i i j - j : : l : i l i
' ' _ _ l

I

0-2
3-5
0-2
24.5
o-2.s
2.54.5
0-2
5.5-7.5
0-2
4-6
o-2
7.5-10
0-2
7-9
o-2
8-r0
0-2
E-t0
o-2
t-to

3.501
3.505
3.498
3.500
2.fi3
2.fis
3.505
2.505
3.505
2.4E0
4.107

2.505

2.553
3.502
3.676
L498
3.503
3.505
2.fir
<2
2.505
<2
<2
<2
3.498
<2
<2
<2
<2
<2
<2
<2
4.107

<2

<'2b
<2
<2
2.498
2.s03
3.505
3.50t
3.505
<2
2.50s
2.fis
2.505
<2
<2
2.503
Dac

<2
<2
<2
<2
<2

<2

5
5
4
4
50
50
I Subtidal
I
5
5
5
5
40
4
50
50
Wharf

material
'Clcan'

scdiruentd

rData are expresscd in TU as a"no"alo tr"ffi
methods.
b< 2 rneans that no clfect was detcctcd at l% v/v, Somc cffects
cao possibly bc mcasured at highcrconccntrations but wcrc not
actually testcd.

!+ not analyscd.
oC'lcan 

scdimcnt is sand which is thought not contâminat€d.
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Dstancc Depth Total
(n) (qn) PAHr

0'9e)

3. Results and discussion

3.I. Gmotoxicity of BIaIP
Exposure of cells or organisms to xenobiotics

can lead to the production of small single-stranded
nicks or gaps in DNA. These g:aps can erentually
leatl 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 [l0]. The PolI enzyme system
requires a template DNA for repair and nick

Tablc I
Ctemicat characteristics of marinc sedimt extnacts

translation, therefore this assay would not be ade-
quate to detoct 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 [2] and thus it can be
used in association with the NTA. A 24-h exposure
of B[alP was genotoxic to trout hepatocytes (Fig.
lA and B) as measured both by the NTA and the
APÀ Genotoxicity was measur€d in B[alP at
I,OEC = lfl) ng/ml (ANOVA P < 0.001, prrnnsl,

,-testP < 0.05)and l00ng/ml(AhIOVAP = 0.01,
Duonett t-test P < 0.0t for tle NTA and APA,
respectively. Indeed, B[alP is oxidized by the
P450lAl enzyme system to the diol epoxide me-
tabolite, which is in turn a genotoxic carcinogen

I0. Rainbow trout hepatocyûes abound in the
cytochrome P450 system, particularly the
P450lAl isoz5pe, and retain their inducibility for
48 h t5l. Hence it is a pertinent node[ for assessing
the effects of PAH contamination in environmen-
tal sediment extracts. n tne NTA and in the APA,
adecrease in the slope is observed and is probably
linked to saturation of B[a]P metatolism thereby
limiting the production' of DNA-reactive B[a]P
metabolites or/and sahirationr in the influx of
B[alP in hepatocytps.

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 (Iable l). Sediment sam.
ples were taken at the intertidal and subtidal
sections of the wharf with intertidal samples col-
lected at low tide. The intertidal sedimepl sâmples
collected were observed.tg contain substantially
more PAHs than the sampleq, from,the subtidal
section. Of the 16 PAHs measured, the frillurôving
were relatively more abundant as was also the case
with the wharf material fluoranthene (g), phenan-
threne (e), pyrene (h) and chrysene O. However,
considerable differences in total PAH concentra-
tions werc encountered at the same distànce and
depth (see I m distance, 0-2 cm depth). Moreover,
the relative amount of each PAH varied with dis-
tance and depth, suggesting a heterogeneous dis-

. ' .r i ir!rri) i i i i-: jr;r j;r i. i i : I

o-2 l.s2
3-5 209.1r
0-2 26.57
24.5 6.62
0-2.5 3.97
2.4.s 0.64
0-2 0.78
5.5-7.5 0.r2
0-2 0.83
H 0.54
0-2 16.19
7.5-10 5.18
0-2 l. l8
7-9 0.25
0-2 1.30
E-10 0.38
0-2 0.E3
8-10 0.14
0-2 29.03
8-10 2.v

S,cÀjÀd,f,s,cb.
. c,g,h,c4i"fj,k n a.lDp,b,o
g,b"c,ijJf,k rnd,p,c*b . .

Sbc,j'o'l,i;qpd,a,*,c,b
c,B;h,4j,i,f,c,aJ,n pn'
c,ehÂi,4ç,af
g,e,\ij,afd'c
a,e,b,gcd
g;e'm,\i,iJ,af,4c

C,e,Ljgi,4c,f
g,e,h.ijJd,m,f,c,k o,p,a
g,e,h,jj,4l,nfp,a
g;e,h.i,c,adjf
e,g\ip'd,c

C,e,LiÀd,c,aJ
&e,b,j,a,i,4c
&h,cjjJ,m,f,4a,c
e,&bd,c,a

C,eÀi,m'[t b4pdfo,c,a'b
g,b,ij,c,hl"f*d,cù
e,C,b4c,fJ jJ'k a,m,n o,b,p

I Intcrtidal
I
t
I
5 :
5
,m
4
50
5 0 :
I Subtidal
I
5
5
5
5
,f0
40
50
50
lvharf

maærial
'Clean'

serilimentc
ndd

rTotal PAH is delined by the sum ofeach PAH conccntratiou.
Sample results are based on dry weighr
bPAHs are ranked by d€cr€asbg concÊotration in thc cxtracts:
a, naphthalene; b, acenaphthylene; c, accoaphtlÈU 4
fluorcne; c, phenanthrcne; f, anthraccnc; & fluoranttcoe; b'
pyrenc; i, benzo[alanthraccne; j, chryscoc; k' benzolôlfluoran-
thenc; l, benzolk]fluoranthene; m, B[alP; n, idenotlS3'c"dl-
pyrene; o, dibenzolall anthrancene; p, bcnzolgJ,ilpcrylcne.
sClean sedfun€nt is sand which is thought not contanimted.
dnd, not detected.
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3.4. Correlation betwem chemical ud 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+orrelation. Although a
positive correlation does not necessarily imply
causality betrreen 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 appropriaæ experimental desigps.
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 APAand total PAH conoen-
trations or the 16 PAHs individually. The NTA
was positively correlated $'ith 6 out of 16 PAHs
(32.5YQ: naphthalene, acenaphthylene, fluorene,
phenanthrene, antlracene, and pyrene. The most
abundant PAIIs (phenanthrene and pyrene) were
correlated with genotoxiciry G{IA) even though
some of the lower concentrations of PAIIs were
also positively correlated. Cell toxicity was cor-
related \dth 5 out of 16 PAHs (31.20/ù:
acenaphthylene, anthracene, fluoranthene,
phenanthrene, and dibenzo[a,i]anthracene. These
PAHs were not necessarily correlated with geno-
toxicity (dibenzo[a,&lanthracene, acenaphthene,

Table 3
Spcarman rank+orrelations between chemical and toxicologi-
cal data

viability NTA APA

fluoranthene), suggestlng 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+resol, 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 s'ith 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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