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1ABRÉVIATIONS

17b-HSD 17b-hydroxystéroïde déshydrogénase-isomérase
2,4,5-T Acide 2,4,5-trichlorophénoxyacétique
2,4-D Acide 2,4-dichlorophénoxyacétique
3b-HSD 3b-hydroxystéroïde déshydrogénase-isomérase
4-NP 4-nonylphénol
Acétyl CoA Acétyl coenzyme A
ACTH Hormone adrénocorticotropique
ADN Acide déoxyribonucléique
ADN Acide désoxyribonucléique
AgNO3 Chlorure d’argent
AH + AF Acides humiques et acides fulviques
AHH Aryl-hydrocarbone-hydroxylase
Ahr Aryl hydrolase
Alb Albumine
ALP Phosphore labile en milieu alcalin
AMPc Adénosine monophosphate cyclique
APC Suppresseur de tumeurs de polypose rétro-colique familiale

(adenomatous polyposis coli tumor suppressor)
APs Alkylphénols
ARAT Acyl-coenzyme A rétinol-acyltransférase
ARN Acide ribonucléique
ASE Anse Saint-Étienne
ATCase Aspartate transcarbamylase
BaP Benzo(a)pyrène
BaPDE Benzo(a)pyrène-7,8-diol-9,10-époxyde
BE Baie Éternité
BKME Effluents d’usine de pâte kraft blanchie

(bleached Kraft pulp mill effluents)
BLM Modèle du ligand biotique (Biotic Ligand Model)
BPB Biphényles polybromés
BPC Biphényles polychlorés
C Sest Carbone dans le seston < 80 µm
CAT Catalase
CCF-1 Facteur cytolytique cœlomique de type 1

(coelomic cytolytic factor-1)
CdCl2 Chlorure de cadmium
Cd-FPM Cadmium lié aux ligands de faible poids moléculaire
Cd-HPM Cadmium lié aux ligands de haut poids moléculaire
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Cd-MT Cadmium lié aux protéines s’apparentant aux
métallothionéines

CE50 Concentration efficace à 50 %
CH3HgCl Chlorure de méthyl mercure
Chl.a Chlorophylle a
CI10 Concentration requise pour obtenir 10 % d’inhibition
CI50 Concentration requise pour obtenir 50 % d’inhibition
CL50 Concentration létale à 50 %
CMH-I Complexes d’histocompatibilités majeurs de classe I
CMH-II Complexes d’histocompatibilités majeurs de classe II
CNRC Conseil national de recherches du Canada
COD Carbone organique dissous
CRABP Cellular Retinoic Acid-Binding Protein
CRBP Cellular Retinol-Binding Protein
CuCl2 Chlorure de cuivre
Cx Connexine
CYP Cytochrome P450
DbcAMP Dibutiryle AMP cyclique
DBT Dibutylétain (C4H9)2Sn(IV)
DDT 1,1,1-trichloro-2,2-bis(p-chlorophényl)éthane
DEN Dinotrosamine
DMF N,N-diméthylformamide
DMSO Diméthylsulfoxyde
DSh Protéine dishevel
E-Cad Cadhérine épithéliale
ECOD 7-éthoxycoumarine-O-dééthylase
EDTA Éthylènediamine-tétraacétate
EE2 Éthynyloestradiol
EIT Éléments inhibiteurs de transcription
ELAM Molécule d’adhésion des leucocytes à l’endothélium

(endothelial leukocyte-adhesion molecule)
ELISA Immuno-absorption enzymatique

(enzyme-linked immunosorbent assay)
ER Récepteur œstrogénique
ERE Composante réactive aux estrogènes
ERO Espèces réactives de l’oxygène
EROD 7-éthoxyrésorufine-O-dééthylase
ESEE Étude de suivi des effets sur l’environnement
FAD Flavine adénine dinucléotide
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FGF Facteur de croissance fibroblastique (fibroblast growth factor)
Frz Récepteur frizzle
Gb Globine
GC-MS Chromatographie en phase gazeuse couplée

à une spectrométrie de masse
GJIC Communication intercellulaire via les jonctions lacunaines

(gap junctional intercellular communication)
GPx Glutathion peroxydase
GR Glutathion réductase
GSH Glutathion
GSK Synthétase de glycogène
GST Glutathion S-transférase
HAP Hydrocarbures aromatiques polycycliques
HCB Hexachlorobenzène
HER Hydrolase des esters du rétinol
HgCl2 Chlorure de mercure
HHA Hydrolase des hydrocarbures aromatiques
HOPDA Acide 2-hydroxy-6-oxo-6-phénylhexa-2,4-diénoïque
ICAM Molécule d’adhérence intercellulaire

(intercellular adhesion molecule)
Ig Immunoglobuline
IGF Facteur de croissance semblable à l’insuline

(insulin-like growth factor)
IL Interleukine
IPTG Isopropyl-�-D-thiogalactopyranoside
K Constante du taux de croissance instantanée
K-Cad Cadhérine rénale
KOW Coefficient de partage octanol/eau
L∞ Longueur asymptotique théorique
LC-MS Chromatographie en phase liquide couplée à la spectrométrie

de masse
LECAM Molécule d’adhérence cellulaire des leucocytes à l’endothélium

(leukocyte-endothelial cell adhesion molecule)
L-FPM Ligands de faible poids moléculaire
L-HPM Ligands de haut poids moléculaire
LOEL Effet observé à dose faible
LPS Lipopolysaccharide
LRAT Lécithine rétinol-acyltransférase
LVn Lipovitellines
MBT Monobutylétain (C4H9)Sn(IV)
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MDA Malondialdéhyde
MDCK Cellules rénales de chien Mardin-Darby (Mardin-Darby dog kidney)
MFO Oxygénas à fonction mixte (mixed function oxygenase)
MIL Modèle de l’ion libre
MoCl4 Chlorure de molybdène
MOD Matière organique dissoute
MT Métallothionéine
MTF-1 Facteur de transcription impliqué dans l’induction

de la synthèse de la métallothionéine
Mz+ Ion métallique libre (incluant sa sphère d’hydratation)
N Sest Azote dans le seston < 80 µm
NAD Nicotinamide adénine dinucléotide
NADP Nicotinamide adénine dinucléotide phosphate
NADPH Dihydronicotinamide adénine dinucléotide phosphate
NiCl2 Chlorure de nickel
NK Celllule tueuse naturelle (natural killer)
NOAEL Dose sans effet néfaste observé

(no observable adverse effect level)
NOEL Pas d’effet observé
NP Nonylphénol
NP1EC Acide nonylphénoxyacétique
NP2EC Acide nonylphénoxyéthoxyacétique
NPxEO Nonylphénolpolyéthoxylates
NTA Nitrilotriacétate
o,p’DDE o,p-dichlorodiphényldichloroéthylène
o,p’DDT o,p’dichlorodiphénoltrichloréthane
OFM Oxygénases à fonction mixte
OP Octylphénol
P/B Ratio Production/Biomasse
P450 Cytochrome P-450
PbCl2 Chlorure de plomb
P-Cad Cadhérine placentaire
PCB Pentachlorobiphényle
PCDD Dibenzopolychlorés (polychlorinated dibenzodioxin)
PCDF Dibenzofuranes (polychlorinated dibenzofuran)
PCP Pentachlorophénol
PCR Réaction de polymérisation en chaîne
PHMB Para-hydroxymercuribenzoate
PMN Cellules polymorphonucléées
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POP Polluants organiques persistants
Protéine StAR Steroidogenic Acute Regulatory Protein
RAG Enzymes de recombinaison d’activation des gènes

(recombination activating genes enzyme)
RAG All-trans-rétinoylglucuronide
RAR Récepteurs de l’acide rétinoïque
RBP Retinol-binding Protein
RNI Intermédiaires réactifs d’azote (reactive nitrogen intermediates)
ROI Intermédiaires réactifs d’oxygène (reactive oxygen intermediates)
RXR Récepteurs X des rétinoïdes
sélectine-Ec Sélectine-E circulante
SH Groupes thiol
SNC Système nerveux central
SOD Super oxyde dismutase
TBT Tributylétain (C4H9)3Sn(IV)
TCB Tétrachlorobiphényle
TCCD 2,3,7,8-dichlorodibenzo-dioxine
TCDD 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine
TCDD-EQ Équivalences toxiques en TCDD
TdT Transférase-terminale (terminal deoxynucleotidyl transferase)
TGF-� Facteur de croissance de transformation bêta

(transforming growth factor �)
TNF Facteur de nécrose des tumeurs (tumor necrosis factor)
TNT Trinitrotoluène
TTR Transthyrétine
UDP-GT Uridine diphosphoglucuronyltransférase
UMP Uridine monophosphate
VCAM Molécule d’adhérence vasculaire (vascular adhesion molecule)
VLA Gène d’activation tardive (very late antigen)
ZnCl2 Chlorure de zinc
ZO Zona occludens
�-BHC Gamma benzene hexachlorure
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L’écotoxicologie se définit de façon concise comme étant la science qui traite
de l’impact des composés chimiques sur les écosystèmes. Cette science, qui
intègre la chimie, la toxicologie et l’écologie, a fait ses premiers pas il y a
un peu plus de trente ans lorsque le professeur René Truhaut a défini
cette nouvelle discipline comme une branche de la toxicologie concernée
par l’étude des effets toxiques causés par les polluants sur les constituants
des écosystèmes (voir Truhaut, 1977). C’est effectivement au cours des
années 1970 et au début des années 1980 que les concepts et les méthodes
propres à l’écotoxicologie se sont peu à peu développés, donnant lieu à la
publication de plusieurs ouvrages qui cherchaient de plus en plus à
intégrer les différents savoirs disciplinaires en une approche fonctionnelle
portant à la fois sur l’effet des contaminants sur les écosystèmes et sur le
rôle des écosystèmes eux-mêmes dans le devenir des contaminants (Butler,
1978 ; Moriarty, 1983 ; Nürnberg, 1984 ; Ramade, 1979). L’ouvrage de Levin
et ses collaborateurs, publié en 1989, nous paraît particulièrement impor-
tant parce qu’il fournit une excellente synthèse de l’avancement des
connaissances à la fin des années 1980 et surtout parce que les auteurs
abordent la question de l’écotoxicologie prédictive par l’intégration de
résultats expérimentaux à des modèles écologiques comportant des bases
mathématiques solides avec une bonne compréhension du comportement
physico-chimique des composés chimiques dans l’environnement.
L’approche de la fugacité développée par le professeur Donald Mackay
à l’Université de Toronto en est un exemple exceptionnel montrant
comment des connaissances très disciplinaires en physique et chimie
peuvent servir à décrire le comportement complexe des composés chi-
miques dans les différents compartiments de l’environnement (Mackay,
1991).

L’idée d’utiliser des microcosmes (ou mésocosmes selon leur taille)
pour obtenir des données expérimentales en écotoxicologie provient
d’abord des écologistes marins qui ont cherché à reproduire à petite échelle
des phénomènes difficiles à observer en pleine mer (Grice et Reeve, 1980).
Le Marine Ecosytem Research Laboratory (MERL) a été pendant les
années�1980 le haut lieu de la recherche sur le comportement des sub-
stances chimiques en présence d’organismes marins plus ou moins orga-
nisés en populations et communautés pélagiques ou benthiques (Gearing
et Gearing, 1983). Des microcosmes d’eau douce ont aussi été développés
pour comprendre les mécanismes de bioaccumulation et les effets de
contaminants chez les invertébrés et les poissons (Boudou et Ribeyre, 1989).

Plusieurs ouvrages publiés depuis les années 1990 ont mis l’accent
sur l’évaluation des impacts des contaminants sur les écosystèmes et sur
les risques pour les humains et les organismes de vivre en contact avec
des environnements pollués (Landis et Yu, 1995 ; Wright et Welborn, 2002).
Ainsi, la seconde édition de l’imposant ouvrage de Gary Rand sur la
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toxicologie aquatique (Rand, 1995) consacre maintenant quinze chapitres
(350 pages) à l’évaluation des risques environnementaux alors que la pre-
mière édition (Rand et Petrocelli, 1985) n’en comportait que quatre (62
pages), preuve tangible des progrès enregistrés en matière de législation
et de méthodes de caractérisation du risque associé à la contamination
des écosystèmes. Ces méthodes ont progressé parce que notre compré-
hension des mécanismes fondamentaux qui régissent les modes d’action
des composés chimiques sur les processus vitaux a progressé et que des
bioindicateurs qui permettent de poser un diagnostic environnemental
de qualité ont été développés. Le développement d’une écotoxicologie
appliquée à l’évaluation des risques et au suivi de la santé des écosys-
tèmes passe par la mise au point d’outils de diagnostic à la fois sensibles
et pertinents au plan écologique (Huggett et�al., 1992). Ces outils sont le
plus souvent regroupés sous le vocable de « biomarqueurs » et divisés en
sous-groupes en fonction de l’utilisation qu’on veut en faire, soit pour
déterminer les niveaux d’exposition (bioaccumulation de xénobiothiques
ou formation de métabolites), soit pour caractériser les effets toxiques à
partir du niveau cellulaire jusqu’au niveau d’un écosystème entier. Il
n’existe pas de « biomarqueur universel » qui fournirait l’état de santé d’un
écosystème donné ou même d’une population spécifique au sein d’un éco-
système. La solution préconisée en santé environnementale, tout comme
d’ailleurs en santé humaine, est l’utilisation d’une batterie de tests (ou
marqueurs biologiques) qui permette au « clinicien environnemental » de
détecter la présence d’un ou plusieurs stresseurs et d’en déterminer les
effets sur des individus, des populations et des communautés.

Notre ouvrage sur l’écotoxicologie moléculaire se présente comme une
suite logique aux travaux fondamentaux entrepris au cours des années
1990 (Malins et Ostrander, 1993) sur les mécanismes biochimiques et cel-
lulaires faisant intervenir une ou plusieurs substances chimiques, parti-
culièrement les métaux et les petites molécules organiques ayant un
caractère persistant dans l’environnement. Les chapitres de ce livre ont
été ordonnés de façon à montrer le passage progressif d’une approche
mécanistique de nature chimique et biochimique à une approche de nature
plus toxicologique aux niveaux cellulaire et tissulaire.

Les deux premiers chapitres proviennent de l’équipe de chercheurs
dirigée par les professeurs Peter G.C. Campbell, Bernadette Pinel-Alloul
et Ladis Hare qui œuvre depuis déjà plusieurs années à comprendre
l’action toxicologie des métaux chez les organismes aquatiques et à relier
la présence de certains métaux traces, comme le cadmium dans des lacs
du nord du Québec, à des indicateurs d’exposition et d’effets toxiques
chez les bivalves indigènes. On trouve dans le premier de ces deux textes
une analyse approfondie des mécanismes d’interaction chimique et
biochimique des métaux avec la cellule vivante et sur les outils dont
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dispose cette cellule pour contrôler son environnement intracellulaire et
se défendre contre l’intrusion des ions métalliques. Les rôles de régula-
tion et de défense cellulaire dévolus de la métallothionéine y sont discutés
dans une perspective d’utilisation de cette protéine comme biomarqueur
d’exposition aux métaux. Le deuxième texte décrit une application sur le
terrain de l’outil « métallothionéine » chez un bivalve d’eau douce,
Pyganodon grandis, choisi comme espèce sentinelle. La présence d’un gra-
dient de contamination en cadmium entre une dizaine de lacs de la région
de Rouyn-Noranda au nord du Québec offre un cadre expérimental excep-
tionnel permettant de relier la présence du cadmium à l’état de santé
général des moules et à la mise en place de leurs moyens de défense
cellulaires.

Le troisième chapitre, préparé par le professeur Michel Sylvestre et
son équipe de recherche de l’INRS-Institut Armand-Frappier, aborde le
sujet très novateur de la biologie moléculaire appliquée à l’écotoxicologie.
Les auteurs montrent les progrès très récents et prometteurs d’une tech-
nique appelée « évolution moléculaire in vitro par recombinaison aléa-
toire ». Cette technique reproduit à l’échelle moléculaire ce que l’évolution
a réalisé sur des millions d’années et ouvre la porte à des modifications
génétiques qui permettront par exemple de transformer des bactéries pour
les rendre capables de dégrader des contaminants encore récalcitrants aux
attaques enzymatiques. La différence essentielle avec les méthodes clas-
siques de sélection des souches actives est que l’évolution des nouveaux
gènes se fait beaucoup plus rapidement que par sélection naturelle. Cette
approche ainsi que d’autres méthodes en ingénierie moléculaire sont
décrites en détail et appliquées au cas des biphényles polychlorés (BPC)
ainsi que d’autres composés organiques persistants. Cette approche
mécanistique est fascinante, car elle montre les voies d’application de la
génomique et de la protéomique aux problématiques environnementales.
Les auteurs discutent aussi très franchement des risques réels que
pourraient représenter les organismes génétiquement modifiés.

Le quatrième chapitre est aussi un texte nettement orienté sur les
mécanismes chimiques et biochimiques au niveau cellulaire qui s’inscrit
dans une suite logique avec les chapitres précédents. La question des per-
turbateurs endocriniens a été et reste au cœur de l’actualité environne-
mentale puisque de nombreux xénobiotiques sont capables d’affecter le
système endocrinien et par conséquent d’agir à plusieurs niveaux d’orga-
nisation tant anatomique que fonctionnelle, aussi bien chez le poisson que
chez les invertébrés. Le texte de la professeure Hontela et de son collabo-
rateur nous présente une synthèse des travaux les plus récents sur la
défaillance cortisolique induite entre autres par les métaux, ainsi que sur
les stress oxydatifs provoqués par la présence de nombreux contaminants
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organiques. Ces travaux ont mené les chercheurs à proposer l’utilisation
de biomarqueurs hormonaux sur le terrain afin de détecter la présence et
l’action des perturbateurs anthropiques. Les auteurs montrent les dif-
ficultés que présente l’interprétation des résultats fournis par ces
biomarqueurs dans un contexte environnemental où des dizaines de
substances peuvent agir simultanément et où les organismes peuvent et
doivent s’adapter à leur environnement.

Le chapitre 5, proposé par le professeur Spear et ses collaborateurs,
nous plonge dans la chimie et la biochimie des réténoïdes, petites molé-
cules essentielles à plusieurs fonctions biologiques dont la différenciation
cellulaire et la vision. Or, le métabolisme des réténoïdes est sensible à la
présence des contaminants environnementaux et une carence en réténoïdes
est considérée comme dommageable pour la santé des organismes aqua-
tiques. Ce texte présente une revue très exhaustive sur le stockage des
réténoïdes chez diverses espèces animales et montre comment ce stoc-
kage peut être utilisé comme un biomarqueur d’exposition sensible à la
présence de contaminants lipophiles persistants ou non chez les oiseaux
et les poissons. La deuxième partie du chapitre nous entraîne vers
l’écotoxicologie appliquée en décrivant comment les réténoïdes ont été
utilisés dans l’application de grands programmes de surveillance
environnementale sur les Grands Lacs et le fleuve Saint-Laurent au cours
des années 1980 et 1990.

Tout en restant fermement ancré au monde des indicateurs chimiques
et biochimiques, le chapitre 6, préparé par le professeur Pelletier et ses
collaborateurs, nous présente un exemple d’interactions multiples en
écotoxicologie, un secteur de connaissances encore peu exploré mais
combien important quand vient le temps d’interpréter des résultats de
biomarqueurs d’exposition pouvant répondre simultanément à des
stresseurs ayant des actions synergiques ou antagonistes. Ce chapitre pré-
sente les résultats récents de deux expériences in vivo où des salmonidés
ont été exposés simultanément au benzo(a)pyrène (BaP) et au tributylétain
(TBT) dont les actions individuelles sur le cytochrome P450 sont déjà bien
documentées. Le texte montre comment une batterie de biomarqueurs,
allant de l’activité de l’EROD jusqu’aux microlésions hépatiques en pas-
sant par les adduits à l’ADN, peut être utilisée pour quantifier les effets
antagonistes ou synergiques du BaP et du TBT et surtout pour comprendre
les mécanismes biochimiques qui sous-tendent ces effets. Les auteurs pro-
posent une nouvelle approche pour l’étude des interactions chimiques
qui passe par la prédiction d’interactions en se basant sur les voies méta-
boliques des polluants et sur leur capacité de moduler l’activité du P450,
le système enzymatique clé impliqué à la fois dans la bioactivation et la
détoxication des polluants organiques.
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Le texte suivant, rédigé par le professeur Daniel Cyr et son équipe
de l’INRS-Institut Armand-Frappier, nous amène à examiner les effets des
contaminants environnementaux sur les interactions cellule-cellule, afin
de mieux comprendre les mécanismes de toxicité au niveau cellulaire. C’est
le monde des protéines membranaires, comme les sélectines et les
intégrines, qui régissent les interactions entre les cellules du système immu-
nitaire et des cellules endothéliales. Quoiqu’il existe encore peu de travaux
dans ce domaine particulier, on comprend que toute modulation de la
synthèse de ces protéines peut entraîner d’importantes conséquences au
niveau du système immunitaire. Ce chapitre présente les développements
les plus récents en toxicologie cellulaire et cherche à comprendre comment
certains xénobiotiques qui agissent sur les jonctions lacunaires peuvent
induire la prolifération cellulaire et le développement de tumeurs. Dans
un deuxième temps, les auteurs décrivent le rôle joué par les cadhérines
dans les jonctions adhérentes entre cellules et montrent comment un métal
comme le cadmium peut agir sur les cadhérines et éventuellement dérégler
les interactions cellule-cellule. Ce chapitre marque une transition entre
les chapitres précédents, plutôt axés sur les mécanismes biochimiques
intra-cellulaires, et les deux chapitres suivants, qui utilisent la signalisa-
tion cellulaire et la réponse du système immunitaire pour quantifier des
effets toxiques observés sur le terrain.

Le chapitre 8, produit par la professeure Pellerin et son équipe d’étu-
diants, illustre fort bien l’utilisation des biomarqueurs pour des fins d’éva-
luation de la santé environnementale de populations de bivalves marins.
La gamme des biomarqueurs utilisés s’étale de la mesure du stress oxy-
dant jusqu’à la détermination histologique des stades de maturation
sexuelle en passant par la stabilité de la membrane lysosomale et les
mesures du potentiel de croissance et des réserves énergétiques permettant
aux organismes de survivre aux multiples stresseurs tant anthropiques
que naturels. Ces travaux montrent que l’intégration des signaux molé-
culaires et cellulaires permet de formuler un diagnostic environnemental
pour plusieurs sites marins. Les résultats obtenus sur le terrain montrent
l’importance d’une meilleure compréhension de la stéroïdogénèse et de
la vitellogénèse chez les bivalves, notamment la mye Mya arenarias, qui
montre un excellent potentiel comme organisme sentinelle de l’estuaire
du Saint-Laurent.

Enfin, on ne pouvait présenter un ouvrage sur l’écotoxicologie
moléculaire sans y consacrer un chapitre aux effets immunotoxiques des
contaminants et aux méthodes de détection des différentes réponses immu-
nitaires. Sachant que le système immunitaire est une cible particulièrement
importante pour nombre de contaminants environnementaux, il apparaît
clairement que tous les niveaux de l’organisation biologique peuvent
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montrer une sensibilité élevée à la présence de substances chimiques
capables de moduler l’activité immune et fragiliser le système de défense
contre les pathogènes. Les auteurs du chapitre 9 ont particulièrement porté
attention aux biomarqueurs immunologiques chez les invertébrés (acti-
vité des lysosomes, phagocytose, dérivés oxygénés) et à l’immunotoxi-
cologie chez les amphibiens, dont le système immunitaire marque une
transition entre les invertébrés aquatiques et les vertébrés terrestres.

La succession de ces neuf chapitres montre toute la vigueur et la
diversité de la recherche en écotoxicologie dans les universités au Québec.
On voit une convergence remarquable de tous ces laboratoires et équipes
de recherches à approcher l’écotoxicologie d’un point de vue moléculaire
et cellulaire et de chercher à comprendre les mécanismes qui régissent les
interactions entre la matière inerte et le monde vivant, entre les molécules
chimiques et la cellule capable de réagir et se défendre face à son agres-
seur. S’il fallait fournir une définition de l’écotoxicologie moléculaire en
regard du contenu de cet ouvrage, on pourrait probablement avancer que
cette branche de l’écotoxicologie traite tout particulièrement des mécanismes
fondamentaux de la défense cellulaire face aux stress du milieu et de l’application
de la biochimie et de la biologie moléculaire aux problématiques environnementales
complexes auxquelles notre société est quotidiennement confrontée.

Ce livre s’adresse aux étudiants des deuxième et troisième cycles et
aux chercheurs du domaine de la toxicologie environnementale et de
l’écotoxicologie au sens large. Il se veut une première tentative d’intégra-
tion de travaux très diversifiés en écotoxicologie et montre le défi qui s’offre
aux futurs chercheurs du domaine qui consiste au fond à trouver des
causes moléculaires et cellulaires à des effets qui s’observent à l’échelle
des populations et des communautés naturelles.
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RÉSUMÉ

Les espèces métalliques les plus communes dans les eaux naturelles sont de nature hydro-
phile, alors que les barrières biologiques que doivent franchir les métaux sont plutôt de
caractère lipophile. À quelques exceptions près, les métaux cationiques et leurs complexes
ne peuvent traverser des membranes biologiques par simple diffusion ; au contraire, la
prise en charge (uptake) des métaux fait généralement appel au transport facilité, impliquant
des transporteurs protéiques intégrés dans la membrane. Trois mécanismes de prise en
charge ont été identifiés : i) transport facilité du cation, impliquant soit un transporteur trans-
membranaire protéique, soit un canal trans-membranaire ; ii) transport facilité d’un com-
plexe métallique anionique, impliquant un transporteur d’anions relativement peu sélectif
(transport « accidentel » de l’anion + le métal qui y est associé) ; iii) transport passif, par
simple diffusion, d’un complexe métallique neutre et lipophile (p.�ex., HgCl2

0). Norma-
lement c’est la voie (i) qui prédomine ; dans de tels cas le modèle du ligand biotique (BLM)
s’applique et la réponse de l’organisme varie en fonction de la concentration de l’ion
métallique libre en solution, [Mz+], et de la concentration d’autres ions pouvant concourir
avec Mz+ pour le ligand biotique (Ca2+, Mg2+ et H+).

L’action toxicologique d’un métal, une fois accumulé, découle de son interaction
anormale avec une biomolécule essentielle. Cette liaison d’un métal « inapproprié » à des
molécules physiologiquement importantes peut induire des effets délétères de différentes
manières : en bloquant des groupements fonctionnels essentiels de la biomolécule (sou-
vent des groupements thiol) ; en déplaçant des métaux essentiels de leurs sites chez la
biomolécule ; en modifiant la conformation (et donc l’activité) de la biomolécule. Dans ce
cadre conceptuel, on peut envisager trois mécanismes de « détoxication » : l’organisme
peut agir i) sur le flux d’entrée (contrôle du transport trans-membranaire), ii) sur les ligands
intracellulaires disponibles (nature, concentration et compartimentalisation cellulaire), et
iii) sur les flux de sortie (vers des vacuoles ou vers l’extérieur de la cellule). Si l’organisme
emploie le mécanisme (i) et/ou le mécanisme (iii), les teneurs intracellulaires du métal
seront contrôlées à l’intérieur d’une gamme étroite (cas des organismes « régulateurs ») ;
si la cellule réagit plutôt en synthétisant des ligands d’affinité appropriée (mécanisme
(ii)), qui permettent de séquestrer le métal dans le milieu intracellulaire et de le rendre
non-disponible (p. ex., la métallothionéine, ou « MT »), les teneurs intracellulaires en métal
seront généralement élevées et varieront en fonction de l’exposition (cas des organismes
« accumulateurs »).

Selon ce modèle intégré de toxicité/détoxication, la détermination de la spéciation
intracellulaire des métaux pourrait en principe s’avérer utile pour diagnostiquer l’état
physiologique d’un organisme (concept d’un biomarqueur d’effets). Il s’agirait de pouvoir
différencier les métaux liés à des biomolécules sensibles de ceux qui ont été séquestrés à
l’intérieur de la cellule sous forme inerte. On approfondit cette idée dans la dernière section
de ce chapitre, en mettant un accent particulier sur la métallothionéine, un peptide reconnu
comme ligand clé pour les métaux dans le milieu subcellulaire. On passe en revue les
propriétés biochimiques, la biosynthèse et la dégradation de ce peptide clé, et on consi-
dère ensuite les diverses fonctions cellulaires qui lui ont été attribuées, en insistant sur
son rôle dans la régulation des métaux essentiels, sa protection contre le stress oxydant et
son implication possible dans la détoxication des métaux traces.
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1. INTRODUCTION

1.1. CONTAMINATION ENVIRONNEMENTALE

En abordant le sujet de la contamination environnementale, il convient
de considérer séparément les contaminants inorganiques (surtout métaux)
et les (micro)polluants organiques. Ces derniers furent à l’origine de la
prise de conscience environnementale des années 1960 (p. ex., Carson,
1962) et ils sont abondamment étudiés depuis ce premier réveil (voir
Sylvestre, chapitre 3). En contraste, la contamination des écosystèmes aqua-
tiques par les métaux a été quelque peu négligée pendant cette période,
avec l’exception évidente du mercure (dont le comportement environne-
mental s’apparente à celui des contaminants organiques, au moins dans
le cas de sa forme la plus nocive, le méthyl-mercure). On pourrait même
dire que les micro-polluants organiques ont dominé le calendrier
environnemental pendant cette période. L’approche réglementaire adoptée
par les agences environnementales, avec son accent sur la persistance, la
bioaccumulation et la toxicité (P-B-T) d’un produit comme critères
d’évaluation du risque, reflète cette dominance.

L’idée d’aborder séparément les contaminants organiques et inor-
ganiques n’est pas le résultat d’une simple formule éditoriale. Au con-
traire, il y a de bonnes raisons scientifiques pour considérer séparément
les métaux et les micro-polluants organiques (tableau 1.1). Il importe de
noter dès le départ que les métaux sont naturellement présents dans la
croûte terrestre et qu’ils ne sont ni créés ni détruits par les activités
humaines (différence importante par rapport aux substances xénobiotiques
et aux micro-polluants organiques synthétiques). Les métaux ne sont donc
pas sujets à la biodégradation, mais ils peuvent subir des transformations
réversibles dans l’environnement naturel (p. ex., changements de « spé-
ciation » – cf. section 2.1). Plusieurs métaux et métalloïdes sont essentiels
à la vie biologique (p. ex., le cuivre (Cu), le cobalt (Co), le fer (Fe), le man-
ganèse (Mn), le nickel (Ni) et le zinc (Zn)) et leur présence dans le milieu
ambiant est essentielle ; on ne peut en dire autant des contaminants orga-
niques. La bioaccumulation des métaux essentiels est donc un processus
naturel, exigé par tous les organismes vivants afin de satisfaire à leurs
besoins métaboliques. Plusieurs organismes ont développé des méca-
nismes efficaces pour contrôler leurs concentrations internes de métaux
essentiels et pour maintenir celles-ci dans des gammes relativement
restreintes (contrôle homéostatique). Comme nous le verrons dans ce
chapitre, ces mécanismes de contrôle homéostatique peuvent également
jouer un rôle dans la détoxication de métaux non essentiels (p.�ex., le
cadmium (Cd), le plomb (Pb) ou le mercure (Hg)).
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Tableau 1.1
Comparaison écotoxicologique entre les métaux traces
et les micro-polluants organiques

Métaux Micro-polluants organiques

• Naturellement présents dans la
croûte terrestre ; nombre limité par
le Tableau périodique des éléments

• Pas sujets à la (bio)dégradation,
mais peuvent subir des transforma-
tions de forme (changements de
spéciation) ; ces changements sont
réversibles

• Plusieurs métaux et métalloïdes
sont essentiels à la vie biologique
(p. ex., Cu, Co, Fe, Mn, Ni, Zn)

• Bioaccumulation implique générale-
ment la prise en charge de formes
hydrophiles (transport
membranaire facilité)

• Chez plusieurs organismes il existe
des mécanismes efficaces pour con-
trôler les concentrations internes de
certains métaux essentiels (contrôle
homéostatique)

1.2. IDENTIFICATION DE MÉTAUX PRIORITAIRES

Parmi les différences entre contaminants inorganiques et organiques, il y
en a une qui simplifiera notre traitement contrairement à la situation�: des
produits organiques synthétiques, dont le nombre ne cesse de croître, dans
le cas des contaminants métalliques on se trouve limité par la réalité du
Tableau périodique des éléments (~80 métaux et métalloïdes). Comment
doit-on identifier les métaux « prioritaires » parmi ceux-ci, dans un con-
texte écotoxicologique ? Wood (1976) a proposé une classification des
métaux et métalloïdes en trois catégories : a) « éléments inoffensifs » ;
b)�« éléments très toxiques et relativement accessibles » ; et c) « éléments
toxiques mais insolubles ou très rares » (tableau 1.2). Campbell et al. (1985)
se sont inspirés de cette première classification en choisissant la catégorie
b) et en y ajoutant une évaluation du degré de perturbation du cycle
géochimique naturel du métal par les activités humaines.

• Naturellement absents de la croûte
terrestre (composés synthétiques,
« xénobiotiques ») ; nombre presque
sans limite, et croissant

• Sujets à la (bio)dégradation, à des
degrés divers (composés labiles →
composés réfractaires) ; ces chan-
gements sont généralement
irréversibles

• Jamais essentiels à la vie biologique

• Bioaccumulation implique généra-
lement la prise en charge de formes
lipophiles (transport membranaire
par simple diffusion)

• Aucun processus équivalent
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Tableau 1.2
Classification des éléments métalliques dans un contexte environnemental
(adapté de Wood, 1976 ; voir aussi Campbell et al., 1985)

A. Éléments B. Éléments très toxiques C. Éléments toxiques
inoffensifs et relativement mais insolubles

accessibles ou très rares

Ca calcium Ag argent Ba baryum
Fe fer Al2,4 aluminium Ga gallium
K potassium As3,4 arsenic Hf hafnium
Li lithium Au or In indium
Mg magnésium Be béryllium La lanthane
Mn1 manganèse Bi bismuth Nb niobium
Na sodium Cd4 cadmium Os osmium
Rb rubidium Co cobalt Re rhénium
Si silicium Cr4 chrome Rh rhodium
Sr strontium Cu4 cuivre Ru ruthénium

Hg4 mercure Ta tantale
Ni4 nickel Ti titane
Pb4 plomb W tungstène
Pd palladium
Pt platine
Sb antimoine
Se3 sélénium
Sn4 étain
Te tellure
Tl thallium
Zn4 zinc

Notes :
1. Wood (1976) n’a pas classifié le manganèse, puisque selon lui cet élément « couvrait

plus d’une catégorie », et il semble avoir « oublié » le chrome.
2. Wood (1976) a caractérisé l’aluminium d’ « inoffensif », mais actuellement, à la lumière

notamment des recherches réalisées sur les précipitations acides, il faudrait le placer
dans la catégorie B.

3. L’arsenic et le sélénium sont des métalloïdes.
4. Élément identifié par Environnement Canada comme substance d’intérêt prioritaire.

Cr = Cr(VI) ; Sn = composés organométalliques ; Al = sels utilisés dans le traitement
des eaux ; Cu = rejets des fonderies de Cu ; Zn = rejets des fonderies de Zn. Pour de
plus amples renseignements sur l’établissement de listes de substances prioritaires
(LSP) dans le cadre de la Loi canadienne sur la protection de l’environnement, voir Envi-
ronnement Canada (1997).
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Dans un cycle géochimique naturel, non perturbé, on peut identifier
plusieurs sources naturelles de métaux : l’altération naturelle des roches
présentes à la surface terrestre (weathering) ; les émanations volcaniques ;
les fentes sous-marines hydrothermales (deep-sea vents). À celles-ci
s’ajoutent des sources anthropiques possibles de métaux : sources ponc-
tuelles, comme les effluents miniers ou les effluents d’usines impliquées
dans la transformation des métaux, ainsi que des sources diffuses comme
les fonderies impliquées dans le raffinage de minerais sulfureux. À ces
sources évidentes s’en ajoute une dont l’implication est plus subtile�: les
pluies acides et l’acidification des sols peuvent mobiliser (« mettre en cir-
culation ») des métaux, constituant ainsi une source diffuse indirecte. Dans
ce contexte, une première question clé se pose : Quelles sont les contri-
butions relatives des sources naturelles et des sources anthropiques aux
quantités de métaux couramment présentes dans la partie superficielle
de la terre ?

Sachant qu’il existe pour chaque élément un « bruit du fond » ou
background (qui n’existe évidemment pas dans le cas des composés orga-
niques xénobiotiques), il s’agit de déterminer si ce bruit du fond a été
perturbé par les activités anthropiques. Pour y arriver, il convient de con-
sidérer le comportement des métaux dans l’atmosphère ; les concentrations
de métaux dans ce compartiment environnemental étant normalement très
faibles, il est plus facile d’y détecter l’influence des activités humaines.
On peut

• comparer pour chaque élément le taux d’émission de sources natu-
relles à celui de sources anthropiques = « facteur de mobilisation » ;

• comparer pour chaque élément sa concentration dans les aérosols
atmosphériques à celle dans des matrices naturelles non perturbées
= « facteur d’enrichissement » ;

• déterminer pour chaque élément les tendances temporelles de sa
concentration dans la déposition atmosphérique.

L’application de ces trois critères a permis d’identifier neuf métaux
et deux métalloïdes dont les cycles géochimiques avaient incontesta-
blement été perturbés par les activités anthropiques, à savoir : l’argent (Ag),
le cadmium (Cd), le cuivre (Cu), le plomb (Pb), le manganèse (Mn), le
mercure (Hg), le nickel (Ni), le vanadium (V), le zinc (Zn) ; l’arsenic (As),
le sélénium (Se) (Campbell et al., 1985).

Il faut raffiner ce premier résultat de tri en y ajoutant des considéra-
tions de la toxicité inhérente du métal (Kaiser, 1980 ; Newman et
McCloskey, 1996 ; Tatara et al., 1997), permettant d’établir des seuils de
concentration à partir desquels le métal pourrait exercer des effets toxiques.
Ensuite il faut comparer ces seuils aux concentrations qui risquent de se
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présenter dans le milieu récepteur. Cette approche relève du domaine de
l’évaluation de risque écotoxicologique et nous encourageons le lecteur à
consulter la documentation pertinente (CCME, 1996 ; Chapman, 1996 ;
Chapman et al., 1998 ; Chapman et Wang, 2000 ; Suter, 1993). L’applica-
tion de ces critères mène à l’identification du cadmium, du cuivre, du
plomb et du zinc comme métaux l’intérêt prioritaire (tableau 1.2), et ce
sont ces métaux et leurs complexes qui retiendront notre attention. À ceux-
ci s’ajouteraient certainement le mercure (surtout le méthyl-mercure, pro-
duit de la méthylation in situ du mercure inorganique) et certains
organométaux synthétiques comme le tributyl-étain (TBT), employé
comme agent pour empêcher les salissures (fouling) sur la coque des
bateaux (voir Padrós et Pelletier, chapitre 6). Cependant, puisque le com-
portement écotoxicologique de ces composés organométalliques diffère
considérablement de celui des métaux cationiques (Cd, Cu, Pb, Zn), nous
ne les considérerons pas dans le contexte du présent chapitre.

1.3. PLAN DU CHAPITRE

Ce chapitre comporte deux sections complémentaires, qui sont complétées
par l’étude de cas présentée dans le chapitre suivant. Dans la première
section, qui se veut une introduction générale à la toxicologie des métaux
chez la faune et la flore aquatiques, on traite d’abord des mécanismes de
prise en charge (uptake) des métaux chez ces organismes, pour ensuite
considérer comment ces métaux peuvent exercer leurs effets toxiques, une
fois accumulés. Cette discussion mène naturellement à un examen des
mécanismes de détoxication, où on introduit la notion de répartition sub-
cellulaire des métaux, et on explore la possibilité que ce paramètre puisse
être utilisé pour diagnostiquer l’état de santé d’un organisme exposé aux
métaux (concept d’un biomarqueur d’effets).

Ayant introduit l’idée de répartition subcellulaire des métaux, nous
mettons l’accent sur un des acteurs principaux dans le milieu subcellu-
laire, la métallothionéine. Cette deuxième section du chapitre passe en
revue les propriétés biochimiques, la biosynthèse et la dégradation de ce
peptide clé. On considère ensuite les diverses fonctions cellulaires qui ont
été attribuées à ce peptide clé, en insistant sur son rôle dans la régulation
des métaux essentiels, sa protection contre le stress oxydant et son impli-
cation possible dans la détoxication des métaux traces. Cette section se
termine par un examen critique du potentiel de la métallothionéine comme
biomarqueur pour les métaux.
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Signalons que ce « modèle écotoxicologique » est confronté à la réa-
lité du terrain au chapitre 2, où on présente une étude de cas portant sur
un mollusque d’eau douce, Pyganodon grandis, un organisme filtreur qui
vit naturellement dans des lacs du Bouclier canadien et qui offre beau-
coup de potentiel comme organisme « sentinelle ».

2. TOXICOLOGIE AQUATIQUE DES MÉTAUX – NOTIONS

2.1. CHIMIE ENVIRONNEMENTALE

Avant d’aborder la toxicologie aquatique des métaux qui retiennent notre
attention (Cd, Cu, Pb, Zn), il faut rappeler certains aspects de la spéciation
des métaux. Par « spéciation » d’un métal on entend sa répartition parmi
différentes formes physiques ou chimiques (Templeton et al., 2000). La
« spéciation physique » d’un métal fait appel à sa distribution entre des
formes particulaires (p. ex., >200 nm), colloïdales (10–200 nm) ou dissoutes
(< 10 nm), alors que la « spéciation chimique » d’un élément renvoie surtout
à son implication dans la formation de divers complexes de coordination.
Dans ce dernier cas, pour un métal cationique, on peut considérer les for-
mes suivantes (figure 1.1 ; tableau 1.3) :

Tableau 1.3
Spéciation chimique des métaux*

Forme (A → E dans la figure 1.1) Exemples

A. Ion métallique libre Al3+(H2O)6
Cu2+(H2O)6

B. Hydroxo-complexes AlOH2+, Al(OH)2
+, Al(OH)4

–

FeOH2+, Fe(OH)2
+, Fe(OH)4

–

Cu(OH)2
0

C. Complexes simples inorganiques AlF2+, AlF2
+

CdCl+, CdCl2
0, CdCl3

–

HgCl2
0, HgOHCl0

CuCO3
0

CdSO4
0

D. Complexes simples organiques
ii) synthétiques Cu–EDTA2–

Cd–NTA–

ii) naturels Cd–alanine
Cd–citrate
Fe–sidérophore

E. Complexes polymères organiques Al, Fe, Cu, Pb ou Hg – acide
fulvique ou humique

* Exemples de formes ou d’espèces métalliques qui sont potentiellement importantes sur
le plan toxicologique.
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• l’ion métallique libre (p. ex., Cd2+, Cu2+, Pb2+, Zn2+)
• des complexes inorganiques, impliquant les anions inorganiques

couramment trouvés dans les eaux naturelles (p. ex., HO–, F–, Cl–,
HCO3

–, CO3
2–, SO4

2–, S2O3
2–)

• des complexes organiques, impliquant des ligands monomères
simples (p. ex., acides aminés, acides hydroxamiques, acides
polycarboxyliques)

• des complexes organiques, impliquant des ligands polymères
complexes (p. ex., acides fulviques et humiques ; protéines).

Figure 1.1
Schéma général montrant la spéciation chimique des métaux en solution

La répartition du métal M entre les formes A, B, C et D peut se calculer à l’aide de la modé-
lisation des équilibres chimiques.
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Tel qu’indiqué à la figure 1.1, l’ion métallique libre joue un rôle central
dans la spéciation des métaux dissous. Il faut cependant noter que les
cations métalliques ne sont jamais parfaitement « libres » en solution
aqueuse – ils sont toujours associés à des molécules d’eau d’hydratation,
Mz+(H2O)n, où n vaut normalement 4 ou 6. Cependant, par convention on
écrit souvent « Mz+ » sans indiquer la présence de la sphère d’hydratation.

Il importe de souligner le caractère dynamique de la distribution
représentée à la figure 1.1. Les formes A → E sont toutes en équilibre, les
unes avec les autres ; le métal s’échange rapidement entre les différents
complexes, la demi-vie d’une espèce donnée étant généralement très courte
(< 1 min), mais si les conditions ambiantes demeurent constantes, la dis-
tribution globale du métal entre les formes A → E ne change pas. Cepen-
dant, la distribution est souvent sensible à des variations de certains
paramètres, notamment le pH ; les ajustements de la distribution en
réponse à de tels changements dans les conditions physico-chimiques se
produisent très rapidement et de manière réversible. Ces deux caracté-
ristiques de la spéciation des métaux, à savoir la rapidité avec laquelle
les équilibres s’établissent ainsi que la réversibilité des changements,
différencient nettement les métaux des contaminants organiques.

La spéciation chimique d’un métal dissous dépendra entre autres
de la composition de la solution (pH ; concentrations des divers ligands ;
température) et de son affinité pour les ligands disponibles. Si les cons-
tantes d’équilibre sont connues pour ces diverses réactions, on peut s’en
servir comme données d’entrée dans un modèle d’équilibres chimiques
pour calculer la spéciation du métal (p. ex., Turner, 1995). À cause de la
variabilité inévitable de la composition de la solution, la spéciation chi-
mique d’un métal variera d’un milieu à un autre ; cependant, malgré cette
variabilité inhérente, les propriétés intrinsèques du cation métallique
s’avèrent encore plus importantes dans la détermination de la spéciation
d’un métal et les mêmes tendances générales se manifestent dans divers
milieux. À titre d’exemple, le tableau 1.4 présente la spéciation chimique
des quatre métaux d’intérêt, telle que calculée pour une eau douce typique
(en l’occurrence, l’eau d’un des Grands Lacs laurentiens, le lac Érié, en ne
tenant compte que des ligands inorganiques). À l’examen de ce tableau
on constate que la proportion du métal présente sous forme d’ions libres
s’avère plus importante dans les cas du Cd et du Zn que pour le Cu ou le
Pb ; les valeurs absolues changeront d’un milieu à un autre, mais cette
tendance persistera. Ce genre de calcul peut également se faire avec des
ligands organiques naturels, mais avec moins de confiance (notamment à
cause de l’hétérogénéité de ces ligands et de leurs propriétés comme
hétéropolymères et polyélectrolytes – Turner, 1995) ; de nouveau la pro-
portion du métal présente sous forme d’ions libres s’avère plus importante
dans les cas du Cd et du Zn que pour le Cu ou le Pb.
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Tableau 1.4
Spéciation inorganique typique de quatre métaux traces
(Cd, Cu, Pb, Zn) dans les eaux douces oxyques

Métal  Mz+  M(OH)n  M(CO3)  M(Cl)n  M(SO4)

Cd  84  <1  2 CdHCO3
+ ; 5 CdCl+  4 CdSO4

6 CdCO3

Cu  3  1 CuOH+ ;  5 CuCO3  <1  <1
 90 Cu(OH)2

Pb  14  10 PbOH+  2 PbHCO3
+ ;  <1  1 PbSO4

73 PbCO3

Zn  86  2 ZnOH+ ; 2 ZnHCO3
+ ;  <1  3 ZnSO4

2 Zn(OH)2 5 ZnCO3

Note :
composante [ ] (mol/L) composante [ ] (mol/L)

Ca2+ 1,00 x 10–3 Cl– 0,80 x 10–3

Mg2+ 0,30 x 10–3 SO4
2– 0,30 x 10–3

Na+ 0,60 x 10–3 PO4
3– 1,00 x 10–7

K+ 0,04 x 10–3 F– 2,50 x 10–6

HCO3
– 1,80 x 10–3

Conditions générales : pH 7,6 ; T = 20 oC

Avant de passer de la spéciation des métaux à leur prise en charge
par les organismes aquatiques, il importe de contraster la nature hydro-
phile des espèces métalliques communes (tableau 1.4) au caractère
lipophile des barrières biologiques que devront franchir les métaux. À
quelques exceptions près (p. ex., HgCl2

0), les métaux cationiques et leur
complexes ne pourront traverser des membranes biologiques par simple
diffusion ; la prise en charge (uptake) des métaux fera plutôt appel au
transport facilité, impliquant des transporteurs protéiques intégrés dans
la membrane.

2.2. PRISE EN CHARGE DES MÉTAUX

2.2.1. Considérations générales

Considérons d’abord la nature de l’interface abiotique/biotique. En
s’approchant d’une surface biologique (branchies, tégument, paroi cellu-
laire, etc.), le métal rencontrera souvent une couche protectrice composée
soit de polysaccharides (p. ex., parois cellulaires chez les microorganismes
ou les plantes supérieures), soit de glycoprotéines (p. ex., mucus à la sur-
face de cellules animales épithéliales). Les macromolécules présentes dans
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cette couche renferment une variété de groupements fonctionnels, nor-
malement non chélatants et dominés par l’oxygène comme atome don-
neur (groupements – C(O)OH, –P(O)OH ou –C(OH)). Dans la gamme de
pH normalement rencontrée dans les eaux naturelles, plusieurs de ces
groupements fonctionnels se dissocient, générant une matrice de sites
chargés négativement que le métal devra franchir avant d’atteindre la
barrière membranaire proprement dite. La composition (bio)chimique de
la membrane cellulaire varie d’une espèce à une autre, et même d’un tissu
à un autre (Simkiss et Taylor, 1995). Cependant, dans le contexte actuel,
ce sont plutôt les similarités entre membranes qui nous intéressent : leur
caractère hydrophobe ; l’omniprésence de phospholipides et de protéines
(dont certaines traversent la membrane) ; l’existence de divers transpor-
teurs protéiques et/ou de canaux ioniques, impliqués dans le transport
d’ions d’un côté à l’autre de la membrane.

Le métal rencontrera donc une grande diversité de sites de liaison
potentiels, lesquels se divisent en deux classes distinctes : des sites phy-
siologiquement inertes, où le métal peut se lier sans perturber les fonc-
tions cellulaires normales, et des sites physiologiquement actifs où, en se
liant, le métal affecte le métabolisme de la cellule. Dans ce dernier cas, la
liaison du métal peut affecter le métabolisme cellulaire directement si, par
exemple, le site de liaison correspond à un enzyme clé intégré à la mem-
brane cellulaire, ou indirectement si le site de liaison correspond plutôt à
un site de transport qui permet au métal d’atteindre l’intérieur de la cellule.
Une fois le cytosol atteint, le métal peut réagir avec une grande diversité
de sites de complexation intracellulaires, avec des conséquences méta-
boliques évidentes.

Dans le cadre de ce modèle général des interactions entre les métaux
et les organismes vivants (figure 1.2), on peut donc identifier quatre étapes :
i) advection ou diffusion du métal (et de ses complexes) de la solution
vers la surface biologique ; ii) diffusion du métal au travers de la couche
protectrice externe ; iii) complexation du métal à des sites physiologi-
quement inertes dans la couche protectrice, ou à des sites sur la face apicale
de la membrane cellulaire ; iv) prise en charge (uptake ou internalisation)
du métal. La réponse biologique globale comprendra la bioaccumulation
du métal (sorption ; internalisation), ainsi que les effets induits par le métal
bioaccumulé sur des processus tels que la photosynthèse, la respiration,
la motilité, la croissance et la reproduction. Une évaluation de la
« biodisponibilité » d’un métal doit tenir compte de l’ensemble de ces
éléments de réponse. Le défi, pour un métal donné, est de pouvoir pré-
dire la réponse biologique en fonction de la spéciation du métal dans le
milieu d’exposition.
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Figure 1.2
Modèle conceptuel des interactions entre les métaux
et les organismes aquatiques

Mz+ = ion métallique libre ; ML = complexe métallique en solution ; K1 = constante d’équi-
libre pour la formation de l’espèce ML ; M–X–membrane = complexe métallique de surface ;
kf, kf’ = constantes de vitesse pour la formation du complexe de surface ; kd, kd’ = cons-
tantes de vitesse pour la dissociation du complexe de surface ; kint = constante de vitesse
pour l’internalisation du métal. Les charges sur les complexes ne sont pas indiquées.
Source : Dessin modifié à partir de Campbell (1995) – figure 1.1, p. 47. Reproduit avec

l’autorisation de l’auteur.

2.2.2. Modèle de l’ion libre (MIL)/Modèle du ligand biotique (BLM)

Au cours des 30 dernières années, plusieurs chercheurs ont exploré les
liens entre la spéciation des métaux et leur biodisponibilité et il est devenu
évident que normalement la réponse biologique sollicitée par un métal
dissous varie en fonction de la concentration de l’ion métallique libre,
Mz+(H2O)n, laquelle est déterminée par la concentration totale du métal
dissous de même que par la concentration et la nature des ligands pré-
sents en solution (voir la section 2.1). La première formulation cohérente
de cette dépendance, sous la forme du « Modèle de l’ion libre » ou MIL, a
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été réalisée par Morel (1983), qui invoquait « l’importance universelle de
l’activité de l’ion métallique libre pour déterminer la prise en charge, la
nutrition et la toxicité des métaux traces cationiques ». Subséquemment
Campbell (1995) et Hudson (1998) ont quelque peu nuancé ce premier
énoncé (voir la section 2.2.3), dans des examens critiques de la littérature,
mais il demeure néanmoins valable comme première base de prédiction
de la biodisponibilité des métaux.

L’importance de l’activité de l’ion métallique libre comme prédicteur
de la réponse biologique d’un organisme aquatique découle de la chimie
des équilibres qui s’établissent à l’interface entre l’organisme et son milieu.
L’interaction du métal avec la surface cellulaire, impliquant l’ion métal-
lique libre (Mz+) ou le complexe (MLn) comme réactif, peut être repré-
sentée comme une réaction de complexation de surface, menant à la
formation de complexes du genre M – X – cellule, où X – cellule = un ligand
cellulaire présent à la surface membranaire (figure 1.2 ; figure 1.3, voie i).
Dans le cas le plus simple, où c’est l’ion métallique libre qui réagit avec le
ligand cellulaire, on peut envisager les réactions suivantes (où, pour sim-
plifier, les charges sur le ligand et les complexes ne sont pas indiquées) :

Équilibre en solution

Kc

Mz+ + L ↔ ML (1)

Kc = [ML]/([Mz+][L]) (2)

Réaction de Mz+ à la surface cellulaire

Kad

Mz+ + –X–cellule ↔ M–X–cellule (3)

{M–X–cellule} = Kad{–X–cellule}[Mz+] (4)

où Kc et Kad sont des constantes d’équilibre. Si la réponse biologique varie
en fonction de la concentration du complexe {M–X–cellule}, c’est-à-dire
selon le degré de saturation des sites –X–cellule, et si la concentration de
sites –X–cellule libres demeure approximativement constante dans la
gamme d’exposition, on peut déduire à partir de l’équation 4 que la
réponse biologique suivra la concentration de l’ion métallique libre, [Mz+],
en solution. Une situation semblable prévaut même si c’est le complexe
MLn qui réagit avec le ligand cellulaire, à condition que la réaction se
produise par échange de ligands (Campbell, 1995) :

MLn + –X–cellule ↔ M–X–cellule + n L (5)
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Figure 1.3
Prise en charge de métaux par des organismes
aquatiques – mécanismes généraux

i) transport facilité de cations ; ii) transport accidentel de cations liés à des anions ;
iii)�diffusion passive de complexes métalliques lipophiles.

Étant donné l’importance accordée au Modèle de l’ion libre, aussi bien
par les scientifiques que par le régulateurs (Renner, 1997 ; Environnement
Canada, 2001), il importe de bien identifier les prémisses de base qui le
sous-tendent (Campbell, 1995).

À la surface biologique :
• La membrane cellulaire constitue le site clé pour l’interaction des

métaux en solution avec les organismes aquatiques. L’ion métallique
libre, Mz+, et ses complexes hydrophiles, mL±, ne peuvent traverser
la membrane plasmique par simple diffusion. Leur interaction avec
cette barrière prend plutôt la forme d’une réaction de complexation
de surface (équations 3 ou 5). La réponse biologique est proportion-
nelle à la concentration du complexe de surface {M–X–cellule} ainsi
formé.

• Les variations de {M–X–cellule} en fonction de la concentration de
l’ion libre en solution, [Mz+], suivent un isotherme de type Langmuir.
À condition que la concentration de sites de liaison libres,
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{–X–cellule}, demeure à peu près constante à l’intérieur de la gamme
de concentrations métalliques d’intérêt toxicologique, les variations
de la réponse biologique suivront celles de l’ion métallique libre
(équation 4).

• La barrière biologique ne change pas lors de l’exposition au métal
d’intérêt, c’est-à-dire qu’il n’y a pas d’acclimatation au niveau de la
membrane cellulaire (corollaire : le MIL s’appliquera davantage à
des expositions de courte durée qu’à des expositions chroniques).

Cinétique
• Le transport du métal à travers la membrane plasmique est l’étape

limitante. C’est-à-dire que la diffusion du métal à travers la couche
non mixée et sa complexation subséquente à la surface biologique
se produisent rapidement, menant à l’établissement d’un équilibre
entre la surface biologique et la solution externe d’exposition.

De l’ensemble de ces conditions, il s’ensuit que l’identité de l’espèce
métallique qui réagit à la surface biologique, pour former le complexe
{M–X–cellule}, n’a pas de signification biologique – aucune espèce pré-
sente en solution ne peut être considérée comme plus (ou moins)
biodisponible qu’une autre. L’importance de l’ion métallique libre comme
prédicteur de la biodisponibilité n’implique pas qu’il soit « l’espèce bio-
disponible », mais découle plutôt de la chimie des équilibres ; connaître la
concentration ou l’activité de l’ion métallique libre permet de prédire la
concentration de l’espèce clé, {M–X–cellule}.

Toutes ces prémisses de base ont été bien conservées dans le « Modèle
du ligand biotique » (Biotic Ligand Model ou BLM), qui constitue la mani-
festation la plus récente du MIL (Di Toro et al., 2001 ; Santore et al., 2001) ;
l’espèce {–X–cellule} a été renommée {–Ligand biotique}, mais autrement
les deux modèles reposent sur les mêmes bases. En effet, vu en rétrospec-
tive, l’emploi de l’expression « Modèle de l’ion libre » pour décrire cette
approche d’équilibres chimiques a peut-être semé une certaine confusion
dans la littérature, dans le sens que le nom du modèle mettait l’accent
exclusivement sur l’ion métallique libre lui-même, à l’exclusion d’autres
facteurs comme le pH et la dureté de l’eau qui sont reconnus pour leur
influence sur la biodisponibilité des métaux. L’introduction de l’expres-
sion « Modèle du ligand biotique » nous mène à migrer de la solution
d’exposition vers l’organisme cible, vers le « ligand biotique » où le métal,
le proton et les cations majeurs (Ca2+, Mg2+) concourent pour s’y lier. Pour
cette raison, nous emploierons l’expression « Modèle du ligand biotique »
dans le texte qui suit. Signalons que les autorités gouvernementales au
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Canada, aux États-Unis ainsi qu’au sein de l’Union européenne semblent
avoir adopté l’approche du BLM pour développer des objectifs
environnementaux de rejet pour les métaux.

Plusieurs liens possibles entre la formation du complexe M–X–cellule
et l’initiation d’un effet biologique ont été suggérés dans la littérature
(Morel, 1983 ; Pagenkopf, 1983 ; Sunda, 1991). Si –X–cellule correspond à
un site physiologiquement actif présent à la surface cellulaire, sa réaction
avec le métal pourra induire une réponse biologique directe (p. ex.,
branchies de poisson – Pagenkopf, 1983 ; Wood, 2001). D’autre part, si
–X–cellule correspond plutôt à un site de transport qui permet au métal
de traverser la membrane cellulaire et d’entrer dans le cytosol, alors sa
réaction avec le métal ne constituera qu’une étape préalable au transport
membranaire (et la réaction du métal avec les sites métaboliquement actifs
se produira dans le milieu intracellulaire, suite au transport – Morel, 1983).
Dans une variante de ce scénario, –X–cellule pourrait correspondre à un
site de transport normalement emprunté par un oligo-élément nutritif
essentiel ; dans ce cas, sa réaction avec le métal « M » inhiberait le transport
du métal essentiel et en induirait une déficience (p. ex., phytoplancton –
Sunda et Huntsman, 1983 (Mn, Cu) ; Harrison et Morel, 1983 (Fe, Cd)).

2.2.3. Applicabilité du Modèle du ligand biotique (BLM)

A priori, le Modèle du ligand biotique devrait s’appliquer aux organismes
aquatiques qui n’assimilent pas de matière particulaire (p. ex., des algues
et des plantes aquatiques supérieures), ou encore à ceux qui peuvent en
assimiler mais pour qui la phase dissoute demeure le vecteur principal de
prise en charge (p. ex., des poissons, du moins pour les conditions
d’exposition de courte durée). Beaucoup de preuves expérimentales à
l’appui du BLM se sont effectivement accumulées depuis 30 ans.

Organismes étudiés

Le phytoplancton a été beaucoup étudié, les études avec les algues d’eau
douce et les algues marines étant de loin les plus nombreuses dans la lit-
térature scientifique. Cette distribution inégale reflète sans doute la sen-
sibilité des algues (unicellulaires) aux métaux, mais elle découle aussi de
la facilité relative des manipulations expérimentales impliquées (milieu
de culture inorganique défini ; temps de génération court ; réponse rapide).
Des essais avec les invertébrés sont aussi relativement nombreux, avec
un biais évident vers des espèces marines. Par contre, chez les poissons la
majorité des études ont été réalisées avec des espèces dulcicoles.
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Conditions expérimentales (métaux/ligands)

Presque sans exception, les expériences conçues pour tester le BLM ont
été réalisées à un pH constant, avec des métaux bivalents (Cu, Cd, Ni, Pb,
Zn), dans des milieux artificiels (inorganiques) ou dans l’eau de mer filtrée,
et en présence de quantités connues de ligands synthétiques tels que
l’éthylènediamine-tétraacétate (EDTA) ou le nitrilotriacétate (NTA). Ces
ligands ont été employés comme « tampons » métalliques – en manipulant
[M]T et/ou [L]T, on peut faire varier la concentration de l’ion métallique
libre, [Mz+], dans la gamme voulue. Signalons que ces ligands forment
des complexes hydrophiles avec les métaux d’intérêt, envers lesquels les
membranes biologiques s’avèrent imperméables, ce qui a beaucoup
simplifié l’interprétation des expériences. Le cuivre domine largement
parmi les métaux étudiés ; le nombre de citations diminue dans l’ordre
Cu > Cd > Zn >> les autres.

L’examen critique de cette littérature (Campbell, 1995 ; Campbell et
al., 2002 ; Hudson, 1998) permet de dégager un aperçu général de
l’applicabilité de l’approche BLM aux eaux naturelles. Il convient de con-
sidérer séparément les études réalisées en absence/en présence de la ma-
tière organique dissoute naturelle (MOD).

Études réalisées en l’absence de la MOD

Diverses réponses ont été suivies dans ces expériences, allant d’indices
très spécifiques (p. ex., accumulation du métal – adsorption superficielle,
absorption ; distribution sub-cellulaire) jusqu’à des mesures plus
holistiques (p. ex., croissance, motilité, mortalité). Dans la très grande
majorité des expériences réalisées à pH et à dureté constants, et en pré-
sence de ligands formant des complexes métalliques hydrophiles, la
réponse biologique varie en fonction de la concentration de l’ion métal-
lique libre (Mz+(H2O)n ou aquo ion), tel que prédit par le BLM (52 cas sur
59 – voir Campbell, 1995).

Des exemples d’expériences où la biodisponibilité d’un métal ne suit
pas l’activité de l’ion métallique libre sont plutôt rares. Ces quelques
exceptions se classent en trois groupes : i) des expériences avec des ligands
formant des complexes métalliques hydrophobes, MLn

0, ou avec des com-
posés organométalliques hydrophobes, R – M – X0 ; ii) des études impli-
quant des ligands formant des complexes métalliques hydrophiles, mais
où on permettait au pH et/ou à la dureté de l’eau de varier ; et iii) quelques
cas avec des ligands formant des complexes hydrophiles (normalement
avec des métabolites de poids moléculaire faible).
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• Groupe (i) : Dans la littérature scientifique on retrouve quelques
exemples où la biodisponibilité d’un métal augmente après
complexation, cette disponibilité accrue étant attribuable à la for-
mation de complexes neutres lipophiles (Block et Wicklund Glynn,
1992 ; Croot et al., 1999 ; Phinney et Bruland, 1997). On s’attendrait à
ce que de tels complexes puissent traverser les membranes biolo-
giques directement (figure 1.3, voie iii), sans devoir emprunter les
systèmes (canaux, perméases) impliqués dans le transport mem-
branaire des métaux essentiels comme le Cu ou le Zn. Il importe de
mentionner, cependant, que les concentrations de ligand nécessaires
pour provoquer cette disponibilité accrue sont généralement supé-
rieures à celles susceptibles d’être trouvées dans les eaux naturelles.
Pour que ces résultats puissent être considérés « pertinents » sur le
plan environnemental, il faudrait démontrer que de tels complexes
lipophiles, de poids moléculaire faible, existent réellement dans les
eaux naturelles. La question demeure ouverte : ces exceptions sont-
elles d’intérêt académique seulement ou constituent-elles des ana-
logues valables pour une certaine classe de complexes métalliques
naturels ?

• Groupe (ii) : D’après des études réalisées sur des organismes d’eau
douce, dans des conditions de pH ou de dureté variables, il est évi-
dent que la simple connaissance de la concentration de l’ion métal-
lique libre, Mz+, ne suffit pas pour prédire la réponse biologique au
métal. En effet, on s’attendrait à ce que l’ion H+ et les cations majeurs
responsables de la dureté (Ca2+, Mg2+) puissent concourir pour le
site de liaison, –X–cellule. Dans le cas d’un métal toxique, ce genre
de compétition offrirait une certaine protection à l’organisme. Le
BLM tient compte de cette compétition, en introduisant explicitement
les réactions du ligand biotique, –X–cellule, avec le proton et les
cations majeurs.

KH
H+ + –X–cellule ↔ H–X–cellule (6)

KCa
Ca2+ + –X–cellule ↔ Ca–X–cellule (7a)

KMg
Mg2+ + –X–cellule ↔ Mg–X–cellule (7b)

L’évidence qualitative de ce genre de compétition est reconnue
depuis longtemps dans la littérature toxicologique (proton : Campbell
et Stokes, 1985 ; dureté : Howarth et Sprague, 1978), mais ce n’est
que récemment que l’on a tenté de la quantifier (Meyer et al., 1999 ;
Schamphelaere et Janssen, 2002). D’autre part, il serait imprudent
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de conclure que cette compétition pour des sites de liaison suffise à
elle seule à expliquer l’effet protecteur de l’ion H+ et des ions Ca2+ et
Mg2+. Le calcium et le proton ne se limiteront pas à concourir avec le
métal M pour le ligand biotique ; ils peuvent aussi affecter d’autres
propriétés de la membrane cellulaire comme sa fluidité et sa per-
méabilité globale. Par exemple, chez les organismes pluricellulaires,
le calcium joue un rôle dans le maintien de l’intégrité des jonctions
paracellulaires (Lacaz-Viera, 2000). De tels effets bénéfiques vien-
draient s’ajouter à l’effet protecteur représenté par l’équation (7a).
De même, le rôle du proton ne se limitera pas à la compétition pour
le ligand biotique représentée par l’équation (6). Par exemple, dans
leur étude de la prise en charge de 85Sr par la carpe commune
(Cyprinus carpio), Chowdhury et Blust (2001) ont fait varier le pH
entre 5 et 8,5 et ils ont réussi à démontrer que l’ion H+ agissait comme
inhibiteur non compétitif de la prise en charge du strontium.

• Groupe (iii) : Normalement, la complexation d’un métal par un
ligand de poids moléculaire faible, donnant lieu à la formation de
complexes hydrophiles, mène à une diminution de la biodisponibilité
du métal. Cependant, dans quelques cas, la biodisponibilité « rési-
duelle » du métal en présence du ligand dépasse celle qui aurait été
prédite selon la concentration de l’ion métallique libre présente en
équilibre avec les complexes hydrophiles (Campbell, 1995 ; Errécalde
et Campbell, 2000 ; Errécalde et al., 1998 ; Fortin et Campbell, 2001).
Dans tous les cas recensés, ces exceptions apparentes au BLM impli-
quent des ligands assimilables de poids moléculaire faible (p. ex.,
acides aminés, acide citrique, thiosulfate), pour lesquels il existe des
transporteurs (perméases) au niveau de la membrane cellulaire. De
cette observation découle l’explication la plus plausible de ce com-
portement anormal des métaux, à savoir le transport « accidentel » ;
on suppose que le transporteur responsable de l’assimilation du
ligand « Z » est relativement peu sélectif, et qu’il peut s’accommoder
non seulement du ligand libre Z–, mais également du complexe
M–Z. Le métal ne fait qu’accompagner le ligand, en mode piggy-back.
Ce transport accidentel offre donc au métal une voie additionnelle
pour atteindre l’intérieur de la cellule (figure 1.3, voie ii), qui existe
en parallèle à la voie normale de transport (figure�1.3, voie i).
Ces exemples constituent un défi théorique important pour le BLM,
mais, tout comme dans le cas du groupe (i) ci-dessus, leur pertinence
environnementale demeure discutable. En effet, dans la plupart des
cas on n’observe de biodisponibilité accrue que pour des concentra-
tions de ligand qui excèdent celles trouvées normalement dans les
eaux naturelles (p. ex., pour les métabolites organiques on observe
des effets à des concentrations de 10 à 100 µM, alors que ces ligands
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sont normalement présents dans les eaux naturelles à des concen-
trations < 1 µM). Cependant, des concentrations élevées pourraient
prévaloir dans des stations d’épuration d’eaux usées, dans des
milieux récepteurs influencés par le rejet de telles eaux résiduaires,
ou encore dans le tractus intestinal de certains animaux aquatiques
(Chen et Mayer, 1998).

Études réalisées en présence de la MOD

La matière organique dissoute qu’on trouve dans les eaux naturelles est
dominée par les substances humiques (acides fulviques et humiques :
Thurman, 1985 ; Tipping, 2002). Parmi les propriétés reconnues de ces
substances (tableau 1.5), celle qui nous intéresse le plus est leur capacité
de complexer des métaux cationiques.

KMOD
Mz+ + MOD ↔ M–MOD (8)

En faisant l’analogie entre les équations (1) et (8), on s’attendrait à ce
que la MOD agisse en complexant le métal et en faisant diminuer la con-
centration de l’ion métallique libre. De fait, maintes fois dans la littéra-
ture on a étudié les effets de la MOD sur la biodisponibilité d’un métal et
dans la très grande majorité des cas on a effectivement observé une dimi-
nution de la biodisponibilité, tel que prédit par le BLM. Cependant, pres-
que sans exception ces études sont de nature qualitative (c’est-à-dire que
la spéciation du métal est demeurée indéfinie) et on n’a pas pu détermi-
ner si la diminution de la biodisponibilité suivait rigoureusement la baisse
de la concentration de l’ion libre. La situation avec les quelques études
quantitatives n’est guère meilleure (tableau 1.6) ; l’examen des résultats
ne révèle aucun consensus (contrairement à ce que nous avons vu anté-
rieurement pour les expériences réalisées en l’absence de la MOD). En
effet, environ la moitié des expériences se conforment au BLM (tableau�1.6A),
alors que les autres semblent être en contradiction (tableaux 1.6B et 1.6C).

Ce manque d’études quantitatives permettant de tester le BLM en
présence de la matière organique dissoute naturelle limite actuellement
son application aux eaux naturelles. Le fait que l’on observe presque
toujours une diminution de biodisponibilité en présence de la MOD est
néanmoins rassurant ; il indique que globalement le BLM représente cor-
rectement le rôle de la MOD. Les autres effets de la MOD, reliés à son
activité de surface et à ses effets sur la perméabilité membranaire
(Campbell et al., 1997 ; Vigneault et al., 2000), seraient d’ordre secondaire.
Cette situation ressemble à celle décrite antérieurement pour le Ca2+ et
l’ion H+, où leurs effets dominants sur la biodisponibilité des métaux
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seraient liés à leur compétition pour le ligand biotique, –X–cellule, alors
que leurs effets sur les propriétés membranaires (perméabilité/fluidité/
conformation des protéines) demeureraient secondaires.

Tableau 1.5
Propriétés chimiques des substances humiques
et processus biogéochimiques reconnus qui y sont associés

Propriétés chimiques  Processus biogéochimiques

• Acides faibles (présence de grou-
pements carboxyliques et
phénoliques)

• Polyfonctionnels
• Polyélectrolytes
• Contrôle du pH de certaines eaux

de�surface

• Surfactants

• Présence de domaines hydrophobes
(chaînes aliphatiques et noyaux
aromatiques)

• Présence de domaines hydrophiles
coexistant avec des domaines
hydrophobes au sein de la molécule

• Présence d’accepteurs d’électrons
(groupements quinones)

• Présence de chromophores
(électrons � excitables)

2.2.4. Résumé : prise en charge des métaux

Dans la section 2.2 nous avons considéré les interactions possibles entre
un métal dissous et la barrière biologique membranaire qui sépare un orga-
nisme (aquatique) de son milieu. Trois mécanismes de prise en charge
ont été identifiés :

• transport facilité du cation, impliquant soit un transporteur trans-
membranaire protéique, soit un canal trans-membranaire (figure 1.3,
voie i) ;

• Complexation des métaux
• Complexation du phosphate (com-

plexes ternaires avec le Fe)
• Complexation et stabilisation

d’exoenzymes

• Contrôle des charges superficielles
de particules inorganiques

• Association avec des composés
organiques hydrophobes

• (Photo)réduction de métaux, Fe
et Mn

• (Photo)oxydation d’autres molécules
organiques (photosensibilisation)

• Atténuation de la lumière dans les
eaux de surface
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• transport facilité d’un complexe métallique anionique, impliquant
un transporteur d’anions relativement peu sélectif (figure 1.3, voie ii :
transport « accidentel » de l’anion + le métal qui y est associé) ;

• transport passif, par simple diffusion, d’un complexe métallique
neutre et lipophile (figure 1.3, voie iii).

Normalement c’est la voie i qui prédomine, aussi bien pour les
métaux essentiels (pour lesquels il existe des systèmes de transport facilité
conçus pour assurer/contrôler la prise en charge de ces oligo-éléments
nutritifs essentiels) que pour les métaux non essentiels comme le Cd ou le
Pb, qui réussissent à « tromper » les systèmes de transport cationique pré-
sents à l’interface membranaire. Lorsque la voie i prédomine, le Modèle
du ligand biotique (BLM) s’applique et la réponse de l’organisme varie
en fonction du degré de saturation du ligand biotique, c’est-à-dire selon
la concentration de la forme {M–X–cellule} (équation 4). La concentration
de cette dernière forme est déterminée par la concentration de l’ion
métallique libre en solution, [Mz+], de même que par la concentration
d’autres ions pouvant concourir avec Mz+ pour le ligand biotique (Ca2+,
Mg2+ et H+).

Dans cette section nous n’avons pas considéré explicitement la prise
en charge de métaux associés aux particules (métaux particulaires). Pour
qu’un métal particulaire puisse être réellement assimilé, il faut d’abord
que la particule soit ingérée et ensuite que le métal soit solubilisé. Norma-
lement cette étape de solubilisation se produit dans le tractus intestinal
de l’organisme consommateur, mais dans certains cas (p. ex., la phagocy-
tose) la particule est assimilée par un processus d’invagination de la mem-
brane cellulaire, créant une vacuole. Dans les deux cas, la particule peut
se trouver dans des conditions fort différentes de celles qui règnent dans
le milieu ambiant, notamment en ce qui concerne le pH et les conditions
d’oxydoréduction ; souvent ces nouvelles conditions favoriseront la
solubilisation des métaux initialement associés à la particule. Cependant,
cette étape de solubilisation n’est qu’une première étape – pour être réel-
lement « assimilé », le métal doit franchir la membrane digestive ou la
membrane vacuolaire. La nature de ces barrières membranaires sera peut-
être différente de celle des membranes qui se trouvent exposées aux
métaux dissous dans le milieu ambiant (p. ex., membranes épithéliales
des branchies ou du tégument), mais en principe le transport trans-
membranaire impliquera les mêmes trois processus que nous avons déjà
identifiés (figure�1.3).
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2.3. TOXICITÉ ET DE DÉTOXICATION DES MÉTAUX

2.3.1. Mécanismes de toxicité

En abordant la toxicité des métaux, il convient de distinguer entre macro-
éléments essentiels, éléments traces essentiels et éléments traces sans
fonction biologique connue. Les métaux de classe A, de configuration élec-
tronique correspondant à des gaz inertes (p. ex., Na+, K+, Ca2+, Mg2+, Al3+),
se lient préférentiellement à des ligands offrant l’oxygène et l’azote (O >
N > S) comme atomes donneurs, forment des liaisons coordonnées à
caractère ionique et montrent des constantes de stabilité qui sont généra-
lement relativement faibles (exception = Al3+). Les cations de classe B, de
configuration électronique d8, d9 ou d10 (p. ex., Ag+, Cd2+, Hg2+, Pb2+) pos-
sèdent plusieurs électrons non liants, sont très polarisables, se lient préfé-
rentiellement à des groupements sulfhydryles (S > N > O), forment des
liaisons à caractère partiellement covalent, et montrent des constantes de
stabilité très grandes. Les cations borderline (Cu2+, Mn2+, Ni2+, Zn2+), pour
leur part, montrent un comportement intermédiaire, comme leur nom
(« limite ») l’indique. Ce sont les cations A et borderline qui sont essentiels ;
ceux de la classe B ne sont que toxiques.

Pour un métal donné, la forme de la courbe dose-réponse variera
selon la classe dans laquelle se trouve l’élément (figure 1.4). Dans cette
figure, inspirée de l’analyse initiale de Bowen (1979), la concentration ou
la dose du métal est indiquée le long de l’axe des abscisses (unités arbi-
traires) alors que la réponse de l’organisme est exprimée selon l’axe des
ordonnées, une réponse positive correspondant à une stimulation de la
« performance » de l’organisme et une réponse négative à une inhibition
de celle-ci. Pour un macro-élément nutritif comme le Ca, la réponse ini-
tiale sera positive, jusqu’à l’atteinte d’un plateau plutôt large correspon-
dant à la dose optimale (suffisance) ; à des concentrations très élevées on
pourrait théoriquement commencer à déceler de l’inhibition. Dans le cas
d’un oligo-élément nutritif essentiel comme le Cu, la courbe montrera une
stimulation initiale, mais seulement sur une gamme relativement étroite
de concentrations, suivie d’un court plateau et ensuite d’une inhibition
progressive au fur et à mesure que la dose augmente. La situation avec
un élément non essentiel comme le Hg ou le Pb sera plus simple, montrant
un plateau initial plus ou moins court (tolérance) suivi d’une inhibition
progressive.

Dans le contexte actuel, nous nous intéressons surtout aux effets
délétères provoqués par les métaux traces, c’est-à-dire à la partie droite
de la figure 1.4 (courbes ii et iii). Ces effets délétères couvrent toute la
gamme des effets sous-létaux (p. ex., inhibition de croissance ; atteintes
au cycle de reproduction ; motilité réduite) jusqu’à la mortalité. Pour
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Figure 1.4
Schéma général des courbes dose-réponse typiquement observées
chez un organisme vivant pour i) un macro-élément nutritif
(p. ex., Ca) ; ii) un micro-élément nutritif (p. ex., Cu) ;
et iii) un élément toxique non essentiel (p. ex., Pb)

Source : Dessin modifié à partir de Wright et Welbourn (2002), figure 6.2, p. 251. Repro-
duit avec permission.

comprendre ces effets délétères, il faut d’abord considérer les rôles méta-
boliques essentiels que peuvent jouer les métaux. Mason et Jenkins (1995)
ont identifié trois catégories de rôle : stérique, catalytique et oxydatif/
réductif. Comme exemple d’un rôle stérique, mentionnons l’implication
du Zn dans les finger proteins qui sont appelées à interagir avec l’acide
désoxyribonucléique (ADN) comme facteurs de transcription ; en se liant
au résidus de cystéine (–SH) et d’histidine (–N :) présents chez ces
protéines, le Zn stabilise leur topologie (conformation) et permet leur inter-
action avec la région « promoteur » du gène. Un tel rôle stérique se mani-
feste aussi chez plusieurs métallo-enzymes, où le cofacteur métallique est
responsable du maintien de la conformation active de la protéine. La sug-
gestion d’un rôle catalytique pour les métaux découle de l’observation de
leur capacité à catalyser in vitro l’hydrolyse de liaisons d’ester et d’amide ;
par exemple, le Zn étant un cofacteur essentiel pour le bon fonctionnement
de certains peptidases, on peut envisager qu’il joue un rôle catalytique
dans l’hydrolyse de la liaison peptide, en se liant au groupement carbo-
nyle et en le rendant plus susceptible à une attaque nucléophile (Mason et
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Jenkins, 1995). Finalement, certains métaux dans la catégorie borderline
(p. ex., Fe, Mn, Cu et Mo) sont incorporés dans des métalloprotéines et
jouent un rôle clé dans les réactions intracellulaires d’oxydation/réduction.

Après ce bref aperçu des rôles métaboliques joués par les métaux
essentiels, considérons maintenant comment les métaux peuvent pro-
voquer des effets toxiques. Rappelons que les métaux jouant ces rôles
métaboliques essentiels sont tous liés aux molécules organiques par des
réactions de complexation, c’est-à-dire par des liaisons de coordination
dont les forces de liaison sont relativement faibles (pas covalentes). Les
réactions de complexation sont donc réversibles ; par conséquent, un métal
« étranger » qui entre dans une cellule peut déplacer un métal/cation
essentiel. Ce genre de déplacement n’est pas limité aux métaux
« étrangers » ; même un métal essentiel, s’il est présent à des concentra-
tions intracellulaires anormalement élevées, pourra provoquer un tel
déplacement par la loi d’action des masses. Selon ce raisonnement, le
mécanisme général de toxicité des métaux impliquera la liaison d’un métal
« inapproprié » à des molécules physiologiquement importantes (Mason
et Jenkins, 1995). La liaison du métal « inapproprié » pourrait induire des
effets délétères de différentes manières :

• en bloquant des groupements fonctionnels essentiels de biomolécules
(souvent des groupements thiol) ;

• en déplaçant des métaux essentiels de leurs sites chez les bio-
molécules ;

• en modifiant la conformation (donc l’activité) de biomolécules.

Signalons qu’un métal donné peut normalement réagir avec une
variété de ligands intracellulaires et ainsi provoquer une diversité d’effets.
De même, un ligand intracellulaire donné peut normalement accepter dif-
férents métaux (i.e., sélectivité imparfaite), donc un effet donné peut être
induit par plus d’un métal. Par exemple, l’inhibition de l’enzyme Na+/
K+–ATPase a été rapportée pour plusieurs métaux (Ag, Cd, Cu, Zn, Pb).
En d’autres termes, aucune cible intracellulaire n’est entièrement spéci-
fique à un seul métal, et aucun métal ne s’avère entièrement spécifique à
une seule cible.

Outre ce mécanisme général de liaison de métaux « inappropriés » à
des biomolécules importantes, certains métaux susceptibles de subir des
changements cycliques de leur état d’oxydation (p. ex., Fe, Cu) peuvent
générer la production d’espèces réactives d’oxygène telles O2

–, HO• et
O2• dans le milieu intracellulaire et induire ainsi un stress oxydatif. Les
radicaux libres d’oxygène, une fois formés, auront tendance à attaquer
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les lipides polyinsaturés des membranes biologiques en leur arrachant
un hydrogène, menant à une peroxydation lipidique et à une fragilisation
des membranes cellulaires (Bus et Gibson, 1979).

2.3.2. Mécanismes de détoxication

À partir de l’idée générale présentée dans la section précédente, à l’effet
que l’action toxicologique d’un métal découle de son interaction anormale
avec une biomolécule essentielle, Mason et Jenkins (1995) ont proposé une
définition opérationnelle de la détoxication : la détoxication comprend tous
les processus, stratégies, ou mécanismes qui permettent de minimiser le
potentiel d’un métal à interagir de manière nuisible avec des macromolé-
cules essentielles. Comme corollaire, tout exemple d’acclimatation, de
tolérance ou de résistance à des métaux pourra être interprété comme une
preuve de l’existence d’un système de détoxication. La figure 1.5 repré-
sente ce modèle intégré de toxicité et de détoxication. Le métal qui entre
dans la cellule, via un des mécanismes décrits à la section 2.2, ne demeurera
pas longtemps libre dans le cytosol. Au contraire, il aura tendance à se
lier rapidement aux ligands intracellulaires. Dans leur analyse de la
détoxication, Mason et Jenkins (1995) identifient trois classes de ligands
sur la base de leur action physiologique après s’être liés à un métal. Les
ligands du groupe « LE » sont ceux qui exercent un effet bénéfique une
fois le métal lié (p. ex., un apométalloenzyme, LE, qui requiert un métal
spécifique pour son fonctionnement normal, <M–LE>). La situation inverse
s’applique aux ligands de type « LT », pour lesquels la liaison du métal
provoque un effet négatif ; il s’agit de molécules qui sont inactivées
lorsqu’un métal inapproprié s’y lie. La détoxication correspondrait aux
efforts de l’organisme à limiter la formation d’espèces <M–LT>. Fina-
lement, les ligands de type « LI » sont physiologiquement inertes, ne
manifestant ni stimulation ni inhibition lorsque le métal s’y lie ; les formes
<M–LI> représenteraient plutôt des réservoirs d’entreposage ou de
stockage du métal. La métallothionéine est probablement l’exemple le
mieux connu d’un ligand de ce type ; nous la considérons en détail à la
section 3 du présent chapitre.

Le destin intracellulaire du métal, c’est-à-dire sa répartition parmi
les formes <M–LE>, <M–LT> et <M–LI>, sera fortement influencé par deux
facteurs clés, son affinité pour chaque ligand, KML, et la concentration libre
de chaque ligand, [LE,T ou I]. D’autres facteurs thermodynamiques (pH,
potentiel d’oxydoréduction, présence d’autres métaux compétitifs) et
cinétiques (vitesse de réaction du métal <M> avec les différents ligands)
viendront moduler cette compétition. À première vue, la situation ici
ressemble à celle que nous avons décrite pour le milieu extracellulaire
(section 2.1), où la spéciation d’un métal peut être prédite avec confiance
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à partir des équilibres chimiques. L’intérieur d’une cellule vivante n’est
cependant pas à l’équilibre ! Il correspond davantage à un état station-
naire, où la cellule pourra activement influencer la distribution du métal
en agissant sur le flux d’entrée (contrôle du transport trans-membranaire),
sur les ligands intracellulaires disponibles (nature, concentration et
compartimentalisation cellulaire) ainsi que sur les flux de sortie (vers des
vacuoles ou vers l’extérieur de la cellule).

Figure 1.5
Liens entre l’exposition aux métaux, leur prise en charge,
leur détoxication et la manifestation d’effets délétères

Pour un métal essentiel, la cellule visera à maintenir une concentra-
tion optimale des formes <M–LE>. Si la concentration extracellulaire de
ce métal augmente, la cellule aura trois « choix » : agir sur le système de
prise en charge et réduire le flux d’entrée ; agir sur le système d’efflux et
augmenter ainsi le flux sortant ; ou laisser augmenter le flux d’entrée du
métal et entreposer l’excédent de métal sous forme de complexes <M–LI>.
Cette dernière option aurait pour effet de constituer une réserve intra-
cellulaire facilement mobilisée et de minimiser les chances que le métal se
lie aux ligands de type LT et provoque des effets délétères. L’ensemble de
ces processus assurera l’homéostasie du métal essentiel.
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Des considérations semblables s’appliquent aux métaux non essen-
tiels, quoique dans ce cas la cellule vise une concentration non pas opti-
male mais plutôt minimale des complexes de type <M–LT>. De nouveau,
la cellule pourra adopter deux stratégies de détoxication : i) réguler la con-
centration intracellulaire totale du métal, en empêchant son entrée dans
la cellule ou en accélérant sa sortie (cas des organismes « régulateurs »,
qui contrôleront la teneur intracellulaire du métal à l’intérieur d’une
gamme étroite) ; ii) synthétiser des ligands d’affinité appropriée, ce qui
permettra de séquestrer le métal dans le milieu intracellulaire et de le
rendre non disponible pour former des complexes de type <M–LT> (cas
des organismes « accumulateurs », dont la teneur intracellulaire en métal
est généralement élevée et varie en fonction de l’exposition).

Selon une perspective chimique, la détoxication peut paraître relati-
vement élémentaire, le but ultime étant simplement de limiter/empêcher
la formation de complexes de type <M–LT>, mais d’un point de vue biolo-
gique elle est beaucoup plus complexe (Mason et Jenkins, 1995). Dans cer-
tains cas les mécanismes moléculaires/cellulaires impliqués dans la
détoxication peuvent opérer de manière constitutive (cas des phytoché-
latines chez les cellules végétales), alors que dans d’autres situations ils
doivent être induits (cas de la métallothionéine). Lorsque la stratégie de
détoxication est activée et devient opérationnelle durant le cycle de vie de
l’organisme exposé, on peut parler d’acclimatation physiologique. Si par
contre la stratégie découle d’un processus de sélection naturelle chez des
populations d’organismes exposés au métal, et si la résistance au métal
peut être transférée à la progéniture, on parlera plutôt l’adaptation géné-
tique. Sur le plan biologique, ces deux processus sont radicalement diffé-
rents, mais leurs conséquences sont semblables : dans le deux cas la toxicité
du métal est réduite et l’organisme acquiert de la tolérance/résistance.
Signalons que ces deux derniers termes sont reliés l’un à l’autre, mais qu’ils
ne sont pas strictement synonymes. Selon Mason et Jenkins (1995), la
« résistance » implique la capacité de s’opposer aux effets négatifs du métal
et de ramener/maintenir les processus physiologiques aux mêmes taux
que chez les organismes non exposés. La « tolérance » suppose elle aussi
une capacité de combattre les effets délétères du métal, mais de manière
moins efficace, de sorte que les processus métaboliques continuent de se
dérouler, mais à des taux anormaux.

2.3.3. Spéciation intracellulaire des métaux – un outil pour déceler la toxicité ?

Selon le modèle intégré de toxicité/détoxication présenté dans les sec-
tions précédentes, la détermination de la spéciation intracellulaire des
métaux pourrait nous renseigner indirectement sur l’état physiologique
d’un organisme. Considérons, par exemple, le cas d’un organisme accu-
mulateur (p. ex., un mollusque) qui vit dans un environnement propre
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mais qui doit soudainement faire face à des concentrations élevées d’un
métal non essentiel comme le Cd (scénario d’une exposition épisodique).
Dans les conditions initiales, l’organisme devrait être en mesure de pro-
téger les ligands de type LT et d’éviter que le Cd forme des complexes de
type Cd–LT ; une détermination de la spéciation intracellulaire du Cd
montrerait des concentrations en <Cd–LT> très faibles. Si maintenant on
changeait le régime d’exposition, en augmentant [Cd2+], la prise en charge
du métal augmenterait et sa concentration intracellulaire suivrait. Si
l’organisme était en mesure de détoxiquer le métal, la concentration en
<Cd–LI> augmenterait progressivement avec le temps, mais celle en <Cd–
LT> resterait faible et relativement constante. Si, par contre, le flux d’entrée
du Cd dépassait les capacités de l’organisme à détoxiquer le métal, on
s’attendrait à voir une augmentation de la concentration des formes <Cd–
LT>, et cette augmentation correspondrait au déclenchement des effets
délétères chez l’organisme exposé.

Pour tester ce modèle de « débordement cellulaire », il faut pouvoir
distinguer expérimentalement entre les formes <M–LI> et <M–LT>. Si on
se limite au cytosol, c’est à dire aux ligands intracellulaires dissous (acides
aminés, peptides, métallothionéine, enzymes, etc.), on pourra homogé-
néiser la cellule, isoler le cytosol par ultracentrifugation, puis séparer les
complexes M–Lcytosol par chromatographie d’exclusion (Micallef et al.,
1992). Dans ce genre d’approche on associe les ligands de poids molécu-
laire élevé à des enzymes, une fraction qui normalement ne devrait pas
contenir des métaux non essentiels ; en suivant de près leur contenu en
métaux, on peut en principe déceler l’initiation du « débordement cellu-
laire ». Pour considérer à la fois le cytosol, les organelles ainsi que les gra-
nules/lysosomes, on peut faire appel à des techniques de centrifugation
différentielle (Wallace et Lopez, 1997) et les coupler à une étape finale de
chromatographie d’exclusion, appliquée au cytosol.

Le modèle de « débordement cellulaire » a été testé à quelques
reprises (Jenkins et Mason, 1988 ; Couillard et al., 1995a,b ; Baudrimont et
al., 1999), mais toujours selon un protocole impliquant un changement
dans le régime d’exposition où les organismes tests ont dû subir une aug-
mentation brusque de la concentration du métal dans leur milieu. Nous
sommes en droit de nous demander si le modèle s’applique aussi chez les
organismes qui sont exposés de manière chronique à des concentrations
élevées de métaux, comme chez les organismes indigènes sédentaires
vivant dans des lacs contaminés. C’est la question qui fait l’objet du « cas
d’étude » présenté au chapitre 2. Cependant, avant d’y arriver, nous devons
considérer en détail les métallothionéines, des molécules polyfonction-
nelles auxquelles on attribue souvent un rôle de détoxication. C’est ce que
nous ferons à la section 3 de ce chapitre.
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3. MÉTALLOTHIONÉINES

3.1. INTRODUCTION

Les recherches scientifiques sur les métallothionéines (MT) débutent il y
a plus de 40 ans avec l’isolation dans les années 1950 d’une protéine com-
plexant le cadmium dans le rein du cheval (Margoshes et Vallee, 1957).
Depuis ce temps les études sur ces protéines ont porté sur d’autres groupes
animaux ; leurs fonctions sont mal cernées et restent l’objet d’intenses dis-
cussions. Le développement de ce domaine de recherche a bénéficié de
contributions en biochimie, en médecine humaine et vétérinaire, en nutri-
tion, en pathologie, en cancérologie, en toxicologie et en écotoxicologie. Il
peut être constaté que l’intérêt suscité par les métallothionéines reste élevé,
eu égard au nombre d’articles publiés d’année en année (> 1000 : Nordberg,
1998) et les conférences internationales sur le sujet depuis 20 ans (Kägi et
Kojima, 1987 ; Kägi et Nordberg ; 1979, Suzuki et al., 1993). La présente
revue documentaire s’appuie sur ce savoir ainsi que sur nos recherches
sur des organismes aquatiques d’eau douce. Le lecteur peut également
consulter des publications et articles de revue récents portant sur la puri-
fication, la caractérisation et la quantification des métallothionéines
(Stillman et al., 1992 ; Stillman, 1995), et les synthèses qui furent faites sur
les poissons et invertébrés aquatiques (Amiard et Cosson, 1997 ; Cosson
et Amiard, 2000 ; George et Olsson, 1994 ; Roesijadi, 1992).

3.2. BIOCHIMIE

Appartenant au groupe des métalloprotéines, les métallothionéines pré-
sentent des caractéristiques uniques (Roesijadi, 1992 ; Stillman, 1995) :

• une forte teneur en cystéine, atteignant 33 % sur les 61 acides aminés
que comportent les formes mammaliennes ;

• une absence totale d’acides aminés aromatiques ;
• un contenu élevé et une forte affinité pour les métaux ;
• un poids moléculaire de 6–7 kD, ou de 10 kD lorsque celui-ci est

estimé à partir de la chromatographie liquide d’exclusion ;
• un spectre d’absorption dans l’ultraviolet comportant une absence

d’absorbance à 280 nm, en raison de l’absence d’acides aminés
aromatiques, et un pic d’absorbance à des longueurs d’ondes qui
varient selon le métal qui est associé aux groupements thiols (Cd :
250 nm) ;

• l’absence de ponts disulfure ;
• une grande thermostabilité et la capacité de résister aux attaques

acides.



∏
42 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

La structure tridimensionnelle de ces protéines a été révélée grâce à
la résonance magnétique nucléaire et aux techniques de diffraction aux
rayons X. Typiquement, on peut distinguer deux domaines globulaires (�
et �) liés entre eux par deux lysines (figure 1.6). Le domaine � comporte
11 cystéines alors que le domaine � en comporte 9. Les ions métalliques
qui leur sont associés sont isolés de l’extérieur par la chaîne peptidique.
Ces deux domaines paraissent indépendants l’un de l’autre et semblent
arborer des affinités respectives différentes pour les métaux. L’ensemble
forme une structure dynamique dans laquelle les échanges intramolé-
culaires et intermoléculaires de métaux avec d’autres ligands cellulaires
ont pu être mis en évidence. Ces échanges sont permis par la présence de
deux crevasses donnant accès aux liaisons cystéiniques des sites de fixation
dans chacun des domaines (Brouwer et al., 1993 ; Stillman, 1995). On a
entre autres découvert l’existence de complexes CuMT–GSH à l’intérieur
de cellules de vertébrés et d’invertébrés (Brouwer et al., 1993).

En contraste avec cette relative aisance dans les transferts inter-
moléculaires de métaux, les métallothionéines retiennent fortement les
ions métalliques qui leur sont associés. Des constantes d’association de
2�� 1012 (pH 7) et 2 � 1019 (pH 8) sont rapportées respectivement pour le
Zn et le Cd (MT mammalienne : Roesijadi, 1992 ; Vallee et Maret, 1993). In
vitro, l’affinité des métaux pour les MT décroît généralement dans l’ordre
Hg(II) > Ag(I) ≈ Cu(I) > Cd(II) > Zn(II) (Stillman, 1995). Les rapports
stœchiométriques déduits à partir de techniques de spectroscopie optique
indiquent généralement que dans le règne animal, une molécule de MT
peut lier sept ions pour le Hg(II), le Cd(II) et le Zn(II), 12 pour le Cu(I) et
12, 17 ou 18 pour l’Ag(I). Des rapports particuliers sont observés chez
certains organismes en fonction notamment de l’abondance des grou-
pements thiols (Stillman, 1995).

Les métallothionéines se présentent naturellement sous une mul-
tiplicité de formes. Une même molécule peut voir ses deux domaines
occupés par différents ions métalliques. De plus, on a pu observer plusieurs
isoformes dans un même organisme et dans différents phylums. Ces pro-
téines semblent ubiquistes – on en a rapporté chez l’humain (quatre
isoformes), les mammifères terrestres et aquatiques, les amphibiens et rep-
tiles, les oiseaux, les poissons, les protistes unicellulaires, les champignons
microscopiques et les végétaux (Bebianno et al., 1992 ; Bell et Lopez, 1985 ;
Chattai et al., 1997 ; Couillard, 1997 ; Hamer, 1986 ; High et al., 1997 ;
Laflamme et al., 2000 ; Mackay et al., 1993 ; Overnell et al., 1981 ; Rauser,
1993 ; Roesijadi, 1992 ; Santovino et al., 2000 ; Schlenck et al., 1995 ; Shears
et Fletcher, 1984 ; Sulaiman et al., 1991 ; Stillman, 1995 ; Suzuki et�al., 1993 ;
Unger et al., 1991).
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Figure 1.6
Structure tridimensionnelle des deux domaines de chélation
métallique de la métallothionéine 2a du foie de lapin

Le chiffrage des structures renvoie à la localisation des cystéines le long de la chaîne
peptidique de la protéine.
Source : Adapté de Stillman (1995).

Les structures primaires ne sont pas connues pour toutes les
métallothionéines isolées à ce jour. Cependant, il est possible de définir
trois classes de MT sur la base de composition en acides aminés et de leur
mode de formation. Le principal critère retenu dans cet exercice est l’ali-
gnement des séquences cys–cys, cys–aaX–cys, et cys–aaX–aaY–cys où aaX
et aaY représentent un acide aminé autre que la cystéine (Fowler et al.,
1987) :

• la classe I regroupe les polypeptides montrant un alignement en
cystéine très similaire à celui de la MT du rein de cheval ;

• la classe II comprend les polypeptides avec un alignement en cystéine
non homologue à la MT équine ; les formes isolées notamment dans
les levures et certains végétaux terrestres appartiennent à cette classe ;

• la classe III incluent les polypeptides non directement produits par
un gène, tels la cadystine et les phytochélatines, ces dernières étant
un assemblage Glu–Cys(n)–Gly où n varie de 2 à 11. Ces composés
ont été isolés dans les champignons, plantes et algues.
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3.3. SYNTHÈSE ET DÉGRADATION

Les métallothionéines, à l’exception de celles de la classe III, sont synthé-
tisées par un processus d’induction. Au sens biologique, l’induction
désigne l’activation d’un phénomène se produisant avec un certain retard
relativement à l’agent déclencheur de celui-ci. La complexité du méca-
nisme cellulaire de biosynthèse est responsable de ce délai dans la pro-
duction des MT. Le tableau 1.7 fait état des facteurs physiologiques et
expérimentaux induisant la synthèse des métallothionéines chez les
mammifères (Cousins, 1985 ; Onasaka et al., 1987 ; Palmiter, 1998).

Tableau 1.7
Facteurs physiologiques et expérimentaux entraînant
l’induction de métallothionéine chez les mammifères

Facteurs physiologiques Facteurs expérimentaux

Développement Ag Adjuvant contre l’arthrite Isopropanol
Zinc dans la diète Cd Agents alkylants Acide rétinoïque
Infection (citokines) Cu Endotoxine Térébenthine
Jeûne Hg Epinéphrine Chloroforme
Stress (capture) Zn Glucocorticoïdes Maléate de diéthyle
Diabète Ni Glucagon Paraquat

Co Interleukine 1 CCl4

Bi H2O2

Les stimuli physiologiques et hormonaux promeuvent habituel-
lement la production de Zn– ou de Cu–thionéine (Stillman, 1995).
Cependant, il est généralement admis que les métaux sont les plus forts
inducteurs de MT (Hamilton et Mehrle, 1986 ; Klaassen, 1981). Des expé-
riences avec des cultures cellulaires dont on a modifié le matériel génétique
ont démontré que l’intensité de l’expression de ces métalloprotéines est
fortement dépendante du métal inducteur. En présence de zinc dans le
milieu de culture, les potentiels d’induction des métaux sont dans l’ordre
Cd > Cu ~ Zn >Ag > Bi >Hg > Ni ~ Co (Palmiter, 1994). En environne-
ment naturel, les variations en MT sont fréquemment associées à la pré-
sence de métaux traces dans le milieu ambiant (Amiard et Cosson, 1997 ;
Couillard, 1997).

Des modèles cellulaires de synthèse et de dégradation des métal-
lothionéines ont été récemment proposés (Davis et Cousins, 2000 ;
Hogstrand, 1991 ; Palmiter, 1994 ; Roesijadi, 1996 ; figure 1.7). Leurs carac-
téristiques individuelles ne sont pas toutes fondées sur des certitudes et
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plusieurs de celles-ci restent à valider en milieu naturel. L’induction des
MT par des métaux et agents oxydants débuterait par un accroissement
initial du zinc cellulaire labile. Les métaux faisant intrusion déplaceraient
le zinc des ligands avec lesquels il serait initialement complexé. Les agents
oxydants (p. ex., HO•, NO•, GSSG) feraient de même en libérant le Zn
du réservoir initial de Zn–thionéine (Davis et Cousins, 2000). Ce zinc rendu
disponible serait habilité à se lier à des éléments inhibiteurs de trans-
cription (EIT), ces derniers faisant office de verrou à des facteurs de trans-
cription (MTF-1). Le décodage d’un gène spécifique à la MT s’initierait
par la complexation de la molécule MTF-1 avec l’élément régulateur (ERM)
correspondant en amont du gène. Les complexes métal-ligand initiale-
ment formés représenteraient des interactions toxiques (p. ex., turbot,
George et al., 1996), qui seraient réparés par échange métallique avec la
Zn–MT nouvellement synthétisée. L’élimination des métaux en excès pro-
céderait par exocytose de lysosomes renfermant des formes polymérisées
de complexes métal–MT. Ce mécanisme paraît plus efficace à éliminer le
Cu et le Zn cellulaire excédentaire que le Cd (Hogstrand, 1991 : mammi-
fères et poissons ; George, 1983 : mollusques). Ces observations sont en
accord avec les demi-vies estimées très longues du Cd chez de nombreux
vertébrés (Hogstrand, 1991, humain inclus) et invertébrés (George, 1983).
Comme indiqué plus haut, ce cycle d’induction se montrerait également
efficace à réduire la quantité d’oxydants cellulaires avec comme acteur
central la Zn–MT nouvellement produite, faisant office d’antioxydant
ultime (Powell, 2000).

Plusieurs autres éléments régulateurs de la transcription des gènes
MT ont été mis en évidence (figure 1.6), dont un réceptif aux gluco-
corticoïdes (ERG : Davis et Cousins, 2000) et l’un répondant aux électro-
phyles (ERA, récemment isolé : Andrews, 2000). Le facteur de transcription
MTF-1 a été isolé dans de nombreux groupes animaux – il s’agit une pro-
téine du type Cys2–His2 caractérisée par la présence de structures en
digitation. Le zinc paraît nécessaire au maintien de ces structures et à
l’interaction du facteur MTF-1 avec l’ADN cellulaire (Andrews, 2000 ; voir
également Vallee et Maret, 1993).

3.4. FONCTIONS

Il a été évoqué en introduction que les fonctions biologiques réelles des
métallothionéines sont encore sujettes à controverse. Ce débat continue
d’être alimenté par des observations récentes selon lesquelles des souris
transgéniques dont on a inactivé les gènes codant pour les MT peuvent
quand même survivre et ne pas présenter de symptômes de déficience en
zinc dans la mesure où elles sont nourries avec une diète équilibrée. Le
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Figure 1.7
Modèle de synthèse et de dégradation
de la métallothionéine à l’échelle cellulaire
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tout suggère que d’autres mécanismes homéostatiques jouent un rôle pré-
pondérant dans la stabilisation des réservoirs de zinc et l’élimination
d’apports excédentaires de ce métal (Dalton et al., 1996 ; Kelly et al., 1996).

Si de tels mécanismes (non basés sur la MT) apparaissent efficaces à
réguler les métaux essentiels, il semble en aller tout autrement pour les
métaux non essentiels. Par exemple, à l’exception des bactéries, les orga-
nismes vivants ne semblent pas avoir développé de mécanismes d’excré-
tion efficace pour le cadmium (Palmiter, 1998 ; Simkiss et Taylor, 1995).
Sa détoxication se ferait alors par un système chargé de sa séquestration à
l’intérieur de l’organisme – la MT se veut un des candidats logiques à ce
poste (Palmiter, 1998). De nouvelles études contribuent à la diversité déjà
riche en formes et en fonctions potentielles attribuées à cette classe de
métalloprotéines. Quelques-unes des plus importantes sont résumées dans
les sections suivantes.

3.4.1. Rôle dans la régulation des métaux essentiels

La propension des métallothionéines à échanger des métaux s’est révélée
à partir des connaissances de leur structure et des aspects dynamiques
liés à leur fonctionnement (section 3.2). Des échanges intermoléculaires
de Cu et de Zn avec les MT comme molécules donneuses ont par ailleurs
été mis en évidence dans des expériences in vitro (Vallee et Maret, 1993).
Cependant, d’autres recherches illustrent que les MT peuvent remplir des
fonctions très diverses selon l’organe ou l’espèce animale considérée.

Une série de travaux intéressants effectués par Engel et Brouwer ont
montré que les MT peuvent jouer un rôle actif dans le métabolisme et la
mobilisation des métaux essentiels au cours du cycle de mue des crus-
tacés décapodes (figure 1.8). Ainsi, les MT peuvent séquestrer le Cu pro-
venant du catabolisme de l’hémocyanine (pigment respiratoire contenant
du Cu) en pré-mue ; et elles peuvent devenir donneuses de Cu pour la
synthèse d’hémocyanine au cours de la reconstitution des tissus (Engel et
Brouwer, 1987). La glutathione serait une intermédiaire dans ce dernier
processus (ligand pour le Cu(I) : Engel et Brouwer, 1993). Il est établi que
ce mécanisme de mue est sous le contrôle d’hormones ecdystéroïdes. Dans
ce contexte, Torreblanca et al. (1996) injectèrent l’hormone 20-hydroxyec-
dysone à des spécimens mâles de l’écrevisse Procambarus claarki se trouvant
en inter-mue. L’hormone déclencha la perte de protéines, Cu et Zn dans
l’hépatopancréas. En contrepartie les niveaux de MT augmentèrent et le
rapport molaire Zn/Cu bascula en faveur du zinc dans l’organe. Ces chan-
gements correspondent assez bien à ceux décrits par Engel et Brouwer
(1987) durant la transition de l’inter-mue à la pré-mue chez le crabe bleu.
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Figure 1.8
Changements dans les concentrations d’hémocyanine, de cuivre–
et de zinc–thionéine dans l’hépatopancréas du crabe bleu
Callinectes sapidus au cours de son cycle de mue

La région ombrée indique une période de transition d’une Cu–MT vers une Zn–MT.
Les stades de mue représentés sont :

A : carapace molle ; B : carapace en voie de durcissement ;
C : inter-mue ; D : pré-mue.

La flèche désigne l’ecdyse.
Source : Adapté d’Engel et Brouwer (1993).

Chez les petits mammifères, les métallothionéines semblent repré-
senter un réservoir de zinc qui peut être mobilisé lors d’épisodes de carence
en ce métal. Les MT protégeraient également les tissus de charges toxiques
en Zn (Dalton et al., 1996 ; Kelly et al., 1996 ; Palmiter, 1998). D’autre part,
une métallothionéine d’un nouveau type (nommée MT-III) a récemment
été isolée dans le cerveau humain. Son expression n’est pas régulée par

Zn-MT

HÉMOCYANINE

Cu-MT
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les métaux ou les glucocorticoïdes et elle remplit le rôle inusité d’inhibi-
teur de croissance. On a associé son malfonctionnement à la maladie
d’Alzheimer (Vallee et Maret, 1993).

3.4.2. Protection contre le stress oxydant

La découverte récente d’éléments régulateurs de transcription répondant
à des agents oxydants (figure 1.7) désigne sans ambiguïté un rôle pour la
métallothionéine dans la défense cellulaire contre le stress oxydant (p. ex.,
Wright et al., 2000, poissons). La métalloprotéine est vue comme un anti-
oxydant direct parce que ses groupements thiols ont la capacité de cap-
turer les radicaux hydroxyle HO• et superoxyde O2– (Viarengo, 1989). De
plus, le zinc libéré par l’oxydation de la MT est un antioxydant puissant
et permettrait de stabiliser les membranes endommagées (Powell, 2000).
La comparaison des capacités antioxydantes du dithiothréitol, de l’apo-
thionéine et de la Zn-thionéine amena Thomas et al. (1986) à conclure que
la libération d’ions Zn de la MT était bien plus importante que l’oxyda-
tion des groupes thiols de la protéine pour diminuer les dommages causés
aux membranes par les oxydants. Ce type de stress est généralement
répandu dans le règne animal et peut être déclenché par des métaux, des
xénobiotiques et d’autres substances naturelles favorisant les phénomènes
de peroxydation lipidique. La privation d’eau et de nourriture sont
d’autres agents déclencheurs (Bremner et Beattie, 1990).

3.4.3. Détoxication des métaux traces

La découverte en 1957 d’une métallothionéine complexant le Cd dans le
foie de cheval amena initialement Vallee et ses collaborateurs à déduire
l’existence d’un système biologique de détoxication pour ce métal (Vallee
et Maret, 1993). Cette fonction a depuis été mise en doute entre autres en
raison de l’ancienneté de la protéine dans le monde vivant et du caractère
récent (à l’échelle géologique) de la pollution de la biosphère par les métaux
traces. À cet égard, il reste possible que la détoxication interne des métaux
soit une propriété des MT plutôt qu’un rôle affirmé (Cosson et al., 1991 ;
Palmiter, 1998). Néanmoins, certaines populations animales semblent avoir
mis à profit cette propriété leur conférant la possibilité de vivre et de se
reproduire en un environnement enrichi en métaux (discuté ci-après).

Deux catégories d’expériences appuient fermement la thèse d’un rôle
(ou effet) protecteur des métallothionéines en regard de la toxicité de métaux
essentiels ou non (tableau 1.8). Primo, le préconditionnement en labora-
toire d’organismes à des concentrations de Cd, Cu ou Zn suffisantes pour
induire la synthèse de MT leur a donné une tolérance accrue à des exposi-
tions métalliques subséquentes (Hogstrand, 1991 ; Klaverkamp et Duncan,
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1987 ; Roesijadi et Fellingham, 1987 ; CNRC, 1985). Par ailleurs, des obser-
vations sur des populations naturelles d’éphémères indiquent que des larves
d’espèces sensibles au Cd ne synthétisent pas de MT en réponse à une
agression par ce métal. Ces espèces sont introuvables dans les milieux
contaminés, en conformité avec leur sensibilité au Cd (Aoki et�al., 1989).

Tableau 1.8
Études montrant le rôle des métallothionéines
dans l’acquisition d’une tolérance accrue aux métaux

Organisme Type d’expérience Référence

Meunier noir Tests de toxicité in situ Klaverkamp
Catostomus commersoni en enclos et al., 1991
Saumon Coho juvénile Étude en laboratoire McCarter et
Oncorhynchus kisutch Roch, 1983
Carpe Cyprinus carpio Étude en laboratoire Kito et al., 1982
Truite arc-en-ciel juvénile Étude en laboratoire Dixon et
Oncorhynchus mykiss Sprague, 1981a,b
Moule bleue Étude en laboratoire Roesijadi et
Mytilus edulis Fellingham, 1987
Populations naturelles Étude en laboratoire Maroni et al., 1987
de mouches à fruit
Drosophila melanogaster
Souris transgéniques Utilisation d’une souche avec Habeebu et al.,

une mutation ‘MT-null’ 2000
inactivant le gène MT
Utilisation d’une souche Liu et al., 1999
sauvage produisant de la MT

La seconde classe d’expériences comporte une manipulation géné-
tique de lignées cellulaires, ou d’organismes entiers, de façon à les rendre
incapables de produire de la MT ou à en faire des « sur-producteurs » (sou-
vent par duplication de gène, voir le tableau 1.8). Des expériences en
laboratoire ont montré la grande sensibilité des premiers et la résistance
accrue des seconds à l’exposition aux métaux traces (Roesijadi, 1992 :
exemple avec Cu et levure, Hogstrand, 1991).
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4. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES
Au début de ce chapitre, nous avons insisté sur les propriétés qui diffé-
rencient les contaminants inorganiques (métaux et métalloïdes) des
(micro)polluants organiques. Rappelons, à titre d’exemple, la présence
naturelle des métaux dans la croûte terrestre, leur persistance infinie (pas
sujets à la biodégradation) et leur implication comme éléments essentiels
requis pour le métabolisme des organismes vivants. Dans un contexte
écotoxicologique, il importe donc de considérer séparément ces deux
classes de contaminants. Par ailleurs, le nombre de contaminants métal-
liques est limité par la réalité du Tableau périodique des éléments (~80
métaux et métalloïdes). L’identification parmi ceux-ci des métaux « prio-
ritaires », dans un contexte écotoxicologique, fait appel à des critères
biogéochimiques (quantification de l’influence des activités humaines sur
les cycles d’éléments) et toxicologiques (toxicité inhérente des différents
métaux). La considération de tels critères mène à l’identification d’un
nombre plus restreint de métaux d’intérêt prioritaire (p. ex., Cd, Cu, Hg,
Pb, Zn).

Dans un deuxième temps, nous avons examiné l’interaction des
métaux avec les organismes aquatiques, en considérant la séquence sui-
vante : la spéciation des métaux en solution → leurs interactions avec les
membranes cellulaires → leur transport transmembranaire → leurs réac-
tions intracellulaires → leur détoxication. De cette analyse nous pouvons
dégager quelques conclusions générales :

• La spéciation d’un métal dissous dépend de la composition de la
solution aqueuse dans laquelle il se trouve (pH ; potentiel d’oxydo-
réduction ; concentration des divers ligands) et de son affinité pour
les ligands disponibles. À cause de la variabilité inévitable de la com-
position des eaux naturelles, la spéciation chimique d’un métal varie
d’un milieu à un autre ; cependant, malgré cette variabilité inhérente,
les propriétés intrinsèques du cation métallique s’avèrent encore plus
importantes dans la détermination de la spéciation d’un métal et les
mêmes tendances générales se manifestent dans divers milieux
(p.�ex., proportion du métal présente sous forme d’ions libres plus
importante dans les cas du Cd et du Zn que pour le Cu ou le Pb).

• À quelques exceptions près, les métaux cationiques et leur complexes
ne peuvent traverser des membranes biologiques par simple diffu-
sion ; la prise en charge (uptake) des métaux fait plutôt appel au
transport facilité, impliquant des transporteurs protéiques intégrés
à la membrane.
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• Les transporteurs impliqués dans le transfert transmembranaire des
cations répondent à la concentration de l’ion métallique libre dans
la solution externe, [Mz+]. Le modèle du ligand biotique (BLM), qui
tient compte de cette dépendance, a démontré une utilité indéniable
dans la prédiction de la bioaccumulation de plusieurs métaux
cationiques et de leurs effets associés (surtout pour les organismes
aquatiques qui obtiennent leurs métaux principalement par la voie
aqueuse). Il faut cependant noter que la grande majorité des expé-
riences qui appuient le BLM ont été réalisées en laboratoire, dans
des milieux sans matière organique naturelle ; l’applicabilité du
modèle gagnerait à être évaluée en milieu naturel et pour diverses
combinaisons métal-organisme.

• Pour saisir comment les métaux exercent leur toxicité, il faut com-
prendre leurs rôles métaboliques essentiels (rôle stérique, rôle cata-
lytique et rôle oxydatif/réductif). Les métaux jouant ces rôles
métaboliques essentiels sont tous liés à des molécules organiques
par des réactions de complexation. Ces réactions de complexation
sont réversibles ; par conséquent, un métal « étranger » qui entre dans
une cellule peut déplacer un métal/cation essentiel. Ce genre de
déplacement ne se limite pas aux métaux « étrangers » ; même un
métal essentiel, s’il est présent à des concentrations intracellulaires
anormalement élevées, pourra provoquer un tel déplacement par la
loi d’action des masses. En d’autres termes, l’action toxicologique
d’un métal découle de son interaction anormale avec une biomolécule
essentielle.

• Une fois accumulé, un métal donné peut normalement réagir avec
une variété de ligands intracellulaires et provoquer une diversité
d’effets. De même, un ligand intracellulaire donné peut normalement
accepter différents métaux (sélectivité imparfaite), donc un effet
donné peut être induit par plus d’un métal. Il s’ensuit qu’aucune
cible intracellulaire ne serait entièrement spécifique à un seul métal
et qu’aucun métal ne s’avérerait entièrement spécifique à une seule
cible.

• Plusieurs organismes ont développé des mécanismes efficaces pour
contrôler leurs concentrations internes de métaux essentiels et pour
maintenir celles-ci dans des gammes relativement restreintes (con-
trôle homéostatique). Ces mécanismes de contrôle homéostatique
peuvent également jouer un rôle dans la détoxication de métaux non
essentiels (p. ex., le cadmium (Cd), le plomb (Pb) ou le mercure (Hg)).

• Dans certains cas, l’organisme contrôle la concentration intracel-
lulaire totale du métal, en empêchant son entrée dans la cellule ou
en accélérant sa sortie (cas des organismes « régulateurs », qui
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contrôlent leur teneur intracellulaire du métal à l’intérieur d’une
gamme étroite) ; dans d’autres cas, l’organisme synthétise des ligands
d’affinité appropriée, qui permettent de séquestrer le métal dans le
milieu intracellulaire et de le rendre non disponible (cas des orga-
nismes « accumulateurs », dont les teneurs intracellulaires en métal
sont généralement élevées et varient en fonction de l’exposition).

• Plusieurs organismes accroissent leur concentration interne de
métallothionéine pour se protéger des métaux en excès dans leur
milieu environnant. Ce faisant, ils deviennent plus tolérants à des
expositions métalliques subséquentes.

• La métallothionéine est actuellement utilisée comme outil dans divers
programmes de suivi environnemental des pollutions métalliques
en milieu aquatique. Elle indique si l’organisme sentinelle a été
exposé à une concentration biodisponible de métal dans son milieu
ambiant. Cependant, la véritable utilité de cet outil résiderait dans
son potentiel à prédire ou à indiquer si des effets délétères se sont
produits sur l’organisme sentinelle en question en raison de la pres-
sion de contamination. Un tel potentiel n’a pas encore été démontré,
mais les données disponibles demeurent encourageantes à cet égard.

Considérons maintenant les perspectives de recherche dans ce
domaine. Selon le modèle intégré de toxicité/détoxication que nous avons
développé dans ce chapitre, la détermination de la spéciation intracellu-
laire des métaux pourrait en principe s’avérer utile pour diagnostiquer
l’état physiologique d’un organisme (concept d’un biomarqueur d’effets).
Il s’agirait de pouvoir différencier les métaux liés à des biomolécules sen-
sibles de ceux qui ont été séquestrés à l’intérieur de la cellule sous forme
inerte. En se limitant au cytosol, c’est-à-dire aux ligands intracellulaires
dissous (acides aminés, peptides, métallothionéine, enzymes, etc.), on peut
envisager l’homogénéisation du tissu, la séparation du cytosol par ultra-
centrifugation, puis la séparation des complexes M–Lcytosol par chromato-
graphie. Dans ce genre d’approche on associe les ligands de poids
moléculaire élevé à des enzymes, une fraction qui normalement ne devrait
pas contenir des métaux non essentiels ; en suivant de près leur contenu
en métaux, on peut en principe déceler l’initiation du « débordement cel-
lulaire ». Pour considérer à la fois le cytosol, les organelles ainsi que les
granules/lysosomes, on peut faire appel à des techniques de centrifuga-
tion différentielle et les coupler à une étape finale de chromatographie,
appliquée au cytosol. L’application de telles approches intégrées nous
semble prometteuse, mais il faudra s’assurer que les techniques utilisées
pour séparer les diverses fractions intracellulaires ne perturbent pas la
répartition subcellulaire originale des métaux (p. ex., les complexes
M–Lcytosol sont-ils suffisamment stables pour demeurer intacts pendant
les étapes de séparation chromatographique ?).
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Rappelons aussi que toutes les expériences qui appuient le modèle
de « débordement cellulaire », sans exception, ont été réalisées selon un
protocole impliquant un changement dans le régime d’exposition, c’est-
à-dire que les organismes tests ont subi une augmentation brusque de la
concentration du métal dans leur milieu (scénario d’une exposition épi-
sodique, potentiellement aiguë). Il est légitime de se demander si le modèle
s’applique aussi chez les organismes qui sont exposés de manière chro-
nique à des concentrations élevées de métaux, comme chez les organismes
indigènes sédentaires vivant dans des lacs modérément contaminés. C’est
une question pertinente : avec la dépollution de nos lacs et cours d’eau,
les cas de contamination aiguë deviennent de plus en plus rares, mais les
cas de contamination chronique demeurent abondants.
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RÉSUMÉ

Cette étude a été conçue pour évaluer les effets du cadmium sur le bivalve d’eau douce
Pyganodon grandis, choisi comme espèce sentinelle. On cherchait à établir des relations de
type exposition → bioaccumulation → effets chez des bivalves exposés au Cd dans leur
milieu naturel. Des spécimens du bivalve furent récoltés dans une dizaine de lacs de la
région de Rouyn-Noranda, au Québec. Ces lacs ont été choisis de façon à maximiser le
gradient de contamination en Cd, tout en minimisant la variation des facteurs écologiques
pouvant avoir un effet confondant sur les réponses des bivalves indigènes au gradient de
contamination. La concentration en Cd2+ libre, calculée à partir des équilibres sédiments-
eaux, a été utilisée pour évaluer l’exposition au Cd ([Cd2+ ] : 0,005-0,96 nM). La métallo-
thionéine a été mesurée dans les branchies des bivalves ([MT] : 18-340 nmol·sites·g–1 p.
sec), et la répartition subcellulaire du Cd entre différentes fractions cytosoliques a été
évaluée par chromatographie d’exclusion sur gel (HPM = ligands cytosoliques de poids
moléculaire élevé, > 18 kDa ; FPM = ligands cytosoliques de poids moléculaire faible,
<�1,8�kDa ; MT = métallothionéine). Divers autres biomarqueurs ont été mesurés au niveau
cellulaire : la concentration en malondialdéhyde (MDA) dans les branchies et dans la glande
digestive ; l’activité des enzymes glutathion-peroxydase et glutathion-réductase dans la
glande digestive ; contenu en lipides des gonades. D’autre part, l’état de santé des popu-
lations de P. grandis a été diagnostiqué sur la base des variables de dynamique des
populations, soit la densité et la biomasse dans la zone littorale des lacs, les paramètres de
croissance (K : taux de croissance instantanée ; ∞ : longueur asymptotique théorique), la
production annuelle, le ratio de la production à la biomasse (ratio P/B), le temps de
renouvellement de la population (inverse du ratio P/B) et la fécondité cumulée.

Les concentrations en Cd et en MT dans le cytosol des branchies augmentaient en
fonction du gradient de contamination en Cd2+. Malgré cette augmentation, la distribu-
tion du Cd entre les différents complexes cytosoliques demeurait relativement constante :
80 % dans la fraction Cd-MT, 7 % dans la fraction Cd-FPM et 13 % dans la fraction Cd-
HPM. Pour ces organismes exposés au Cd de manière chronique, il n’y avait donc pas de
« seuil » d’exposition à partir duquel la distribution du Cd commençait à être perturbée.
Cependant, la présence du Cd dans les fractions Cd-FPM et Cd-HPM suggère que sa détoxi-
cation était imparfaite, c’est-à-dire que P. grandis a été soumis à un stress causé par le Cd
même à des concentrations externes en Cd relativement modestes.

D’autre part, notre étude a permis de relier l’accumulation de Cd dans le cytosol
des branchies des bivalves à un stress oxydant au niveau des membranes cellulaires,
manifesté par la production de malondialdéhyde, un indicateur de peroxydation lipidique
des membranes cellulaires, sans toutefois démontrer un lien direct avec la production de
MT ou des formes de Cd liées aux ligands intracellulaires. Elle montre aussi un lien
apparent entre le mauvais état de santé des populations de bivalves dans les lacs les plus
contaminés et la contamination en Cd2+ dans le milieu, et l’augmentation de Cd lié aux
ligands de haut poids moléculaire (Cd-HPM). Ceci pourrait indiquer que la répartition
du Cd entre les ligands intracellulaires offre un potentiel de diagnostic des effets néfastes
au niveau des populations. Il semble cependant difficile dans le cadre de cette étude de
cas d’assigner à la MT ou à d’autres biomarqueurs potentiels (Cd-HPM, Cd-FPM), un rôle
prédictif d’effets écotoxicologiques sur l’état des populations de bivalves, à cause des effets
confondants des facteurs écologiques sur les réponses des populations. Néanmoins, cette
étude de cas fournit un cadre écotoxicologique intégré pour l’application de biomarqueurs
et/ou d’approches diagnostiques à la problématique de contamination par les métaux
traces en région minière.
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1. INTRODUCTION

1.1. CONTAMINATION MÉTALLIQUE DANS LES ÉCOSYSTÈMES AQUATIQUES

Les apports et les flux de plusieurs métaux traces dans les écosystèmes
aquatiques ont fortement augmenté notamment à cause de l’expansion
des activités minières et métallurgiques (Pacyna et Pacyna, 2001). Parmi
les quatre métaux traces d’intérêt prioritaire (Cd, Cu, Pb, Zn) autres que
les organométaux (p. ex., méthyl-Hg), le cadmium est un métal non
essentiel qui présente un grand intérêt pour l’application de biomarqueurs
à cause de l’importance de ses sources anthropiques et de sa toxicité pour
les humains et les organismes terrestres et aquatiques (Campbell et al., 1985 ;
Yeats et Bewers, 1987 ; Environnement Canada et Santé Canada, 1994 ;
Malley, 1996 ; Campbell et Couillard, 2004, chapitre 1 du présent volume).

Au niveau mondial, les émissions anthropiques de cadmium dans
l’atmosphère excèdent de 3 à 10 fois les émissions naturelles (Yeats et
Bewers, 1987 ; Nriagu et Pacyna, 1988). Ainsi, les apports industriels de
Cd en provenance de la métallurgie des métaux non ferreux et de l’usage
des combustibles fossiles varient de 3 100 à 12 000 t·an–1 tandis que les
apports naturels dus aux feux de forêt et au volcanisme sont estimés à
1 300 t·an–1 (Nriagu et Pacyna, 1988 ; Garrett, 2000). Au Canada, les sources
anthropiques de Cd se chiffrent à 160 t·an–1 et proviennent de la fonte et
du raffinage des métaux, de l’utilisation des combustibles fossiles pour
l’énergie et de l’incinération des déchets solides (Environnement Canada
et Santé Canada, 1994). S’ajoutent à ces contributions des apports diffus
de cadmium liés aux retombées atmosphériques et aux précipitations
acides, qui entraînent sa mise en circulation à partir du milieu terrestre
(Tessier et al., 1994). La contamination en Cd des eaux en Ontario et au
Québec résulte de la mobilisation accrue du Cd par ces activités indus-
trielles ; les concentrations en surface varient de < 20 pM (< 2 ng·L–1) dans
les milieux non pollués jusqu’à des maximums de 5 à 40 nM (600 à
4 800�ng·L–1) dans des secteurs très pollués comme la région minière de
Sudbury (Stephenson et Mackie, 1988 ; Malley, 1996). Le devenir du cad-
mium dans les écosystèmes aquatiques dépend de nombreux processus
physiques, chimiques et biologiques complexes (Tessier, 1992 ; Tessier et
Turner, 1995 ; Chapman et al., 1998), mais finalement, le cadmium intro-
duit dans l’environnement aquatique se retrouve en grande partie associé
aux sédiments de fond (p. ex., 93 % des ajouts expérimentaux faits dans
un lac du Bouclier canadien se retrouvent dans les sédiments – voir
Lawrence et al., 1996) où il devient une menace potentielle pour les
invertébrés benthiques.

Aux termes de la Loi canadienne sur la protection de l’environnement
(1999) (LCPE 1999), le cadmium (Cd) est inscrit à la Liste des substances
d’intérêt prioritaire. Sa toxicité pour l’homme et les animaux de laboratoire
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est bien connue (Environnement Canada et Santé Canada, 1994). En eau
douce, on a de bonnes estimations des concentrations de Cd dans l’eau,
les sédiments et certains invertébrés tels que les bivalves et les larves
d’insectes (Malley et al., 1993 ; Couillard et al., 1993 ; Hare, 1992 ; Hare et
Tessier, 1996, 1998 ; Andrès et al., 1999 ; Croteau et al., 2002). Cependant,
on connaît encore très mal sa toxicité chronique in situ, la majorité des
études toxicologiques ayant été réalisées en laboratoire. Traditionnel-
lement, la toxicité des métaux traces pour les organismes aquatiques a été
évaluée par des tests de toxicité en laboratoire et, dans une moindre
mesure, par des observations in situ des populations indigènes exposées.
La capacité des tests de toxicité à prédire, seuls, les effets des métaux
toxiques sur des populations en milieu naturel a souvent été remise en
cause (Kimball et Levin, 1985 ; Cairns et McCormick, 1992 ; Luoma, 1995),
le contexte expérimental en laboratoire étant souvent très éloigné des con-
ditions réelles d’exposition des populations en milieu naturel. D’un autre
côté, les études sur la bioaccumulation et la toxicité des métaux en milieu
naturel sont difficiles à interpréter à cause des effets confondants de nom-
breuses variables géochimiques, physiologiques et écologiques qui influen-
cent la biodisponibilité des métaux et leurs effets toxiques potentiels sur
les invertébrés aquatiques (Langston et Spence, 1995). Une approche alter-
native et complémentaire impliquant l’utilisation des indicateurs biochi-
miques ou « biomarqueurs », tels que la métallothionéine, pour évaluer
l’exposition et la toxicité des métaux, a été développée pour les organismes
dulcicoles et marins (Klaverkamp et al., 1991 ; Lagadic et al., 1994, 1997a,
1997b ; Ringwood et al., 1999 ; Cajaraville et al., 2000 ; Cosson et Amiard,
2000). Au Canada, le programme d’évaluation des techniques de mesures
d’impacts en milieu aquatique (AETE) préconise aussi l’utilisation de
biomarqueurs (la métallothionéine conjointement avec d’autres outils)
dans le cadre spécifique de la surveillance des effets des effluents miniers
(Couillard, 1997). Par ailleurs, le nouveau règlement canadien sur les
effluents des mines de métaux rend obligatoire une étude de suivi des
effets sur l’environnement (ESEE) pour les exploitations actives. Le
document-guide de l’ESEE mentionne la métallothionéine comme un des
outils ou biomarqueurs pouvant être utilisés à divers étapes du suivi
environnemental tout en indiquant que l’emploi des biomarqueurs pour
prédire des effets toxiques n’a pas encore franchi l’étape de validation
expérimentale sur le terrain (Environnement Canada, 2002).

1.2. CONCEPT DE BIOMARQUEUR

Le concept de biomarqueur se définit comme une réponse au niveau molé-
culaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportementale d’un
organisme suite à l’exposition présente ou passée à un polluant (Lagadic
et al., 1997a). Au niveau de l’organisme, la réponse moléculaire,
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biochimique ou physiologique peut se mesurer dans l’individu lui-même
au niveau de ses cellules, organes (foie, rein, branchies, etc.) ou phanères
(griffes, poils, plumes, etc.) (Huggett et al., 1992 ; van Gestel et van
Brummelen, 1996). Toutefois, un biomarqueur mesuré au niveau indi-
viduel ne trouve sa signification écotoxicologique que s’il permet aussi
d’expliquer et de prédire les effets toxiques des polluants à d’autres
niveaux de l’organisation biologique, depuis l’individu jusqu’aux
populations et communautés (Lagadic et al., 1997a).

Dans le contexte d’une pollution métallique, les effets biologiques
des métaux toxiques présents dans l’environnement sont provoqués par
l’interaction du métal avec un récepteur biologique à la surface ou à l’inté-
rieur de l’organisme vivant (voir Campbell et Couillard, 2004, chapitre 1).
On suppose que les concentrations de métaux requises pour déclencher
ces réponses sont bien inférieures à celles qui provoquent une crise dans
l’organisme cible ou une dégradation visible de l’écosystème. Ainsi, idéa-
lement, la détection et la quantification des réponses moléculaires, bio-
chimiques ou physiologiques à l’intérieur de l’organisme vis-à-vis une
exposition chronique à des métaux pourraient servir d’indicateur précoce,
sensible et spécifique d’un stress environnemental (CNRC, 1985). Qu’ils
interviennent dans le maintien de l’homéostasie ou qu’ils traduisent des
perturbations fonctionnelles, la possibilité d’utiliser les biomarqueurs
comme marqueurs précoces de dysfonctionnement ultérieur au niveau
des populations et des communautés apparaît comme une approche par-
ticulièrement attrayante (van Gestel et van Brummelen, 1996 ; Lagadic et�al.,
1997a ; Schlenk, 1999). Cependant, dans l’état actuel des connaissances,
les biomarqueurs ne sont généralement considérés que comme des indi-
cateurs de la présence (actuelle ou passée) de polluants dans le milieu et
dans les organismes, leur validation pour la prédiction d’effets toxiques
sur les organismes et les populations n’étant jusqu’à maintenant pas encore
clairement établie (Lagadic et al., 1994 ; Depledge et Fossi, 1994 ; Couillard,
1997 ; Adams et al., 2001).

1.3. DÉMARCHE ÉCOTOXICOLOGIQUE HOLISTIQUE ET HIÉRARCHIQUE

Seule une approche « multiparamétrique » et « hiérarchique », comprenant
des mesures des métaux toxiques dans le milieu et les organismes, l’utilisa-
tion d’un ou plusieurs biomarqueurs et la détection d’effets toxiques à
différents niveaux de l’organisation biologique (cellule, individu,
population, communauté), devrait permettre de fournir une image suffi-
samment réaliste des effets toxiques des métaux sur l’état de santé des
organismes, des populations et des écosystèmes (Clements et Kiffney,
1994 ; van Gestel et van Brummelen, 1996 ; Lagadic et al., 1997b ; Adams et
al., 2001). Dans cette perspective, de nombreux auteurs insistent sur la
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nécessité de relier les réponses biochimiques ou physiologiques à l’inté-
rieur des organismes à la fois à des mesures réelles d’exposition aux
polluants et à des mesures de leur toxicité à des niveaux élevés de l’orga-
nisation biologique (population, communauté : Depledge et Fossi, 1994 ;
Engel et Vaughan, 1996 ; McCarty et Munkittrick, 1996 ; den Besten, 1998).

Dans le cadre d’une contamination par des métaux toxiques, le con-
cept de biomarqueur s’intègre à une approche holistique et hiérarchique
selon laquelle la toxicité d’un métal peut se traduire par un continuum
complexe de réponses biochimiques et physiologiques chez les organismes
entraînant des réponses écotoxicologiques chez les populations et les com-
munautés (Luoma, 1995 ; Munkittrick et McCarty, 1995). La figure 2.1 sché-
matise ce continuum de réponses aux différents niveaux d’organisation
biologique, depuis la cellule jusqu’aux populations et communautés des
écosystèmes. On suppose qu’un individu sain soumis à des concentra-
tions croissantes de métaux toxiques verra son état de santé se détériorer
progressivement. Ainsi, pour des doses de métaux toxiques peu élevées
et/ou des temps d’exposition assez courts, l’effet primaire initial du métal
sur les fonctions cellulaires induira des mécanismes de détoxication au
niveau subcellulaire, considérés comme des effets secondaires (produc-
tion de métallothionéines, granules/lysosomes). Ces mécanismes per-
mettront de compenser l’action des métaux, notamment en limitant leur
toxicité. Quand les doses internes et/ou les temps d’exposition aug-
mentent, ces mécanismes de détoxication deviennent insuffisants pour
limiter l’action des métaux toxiques. Il y a alors un phénomène de débor-
dement cellulaire et les métaux accumulés dans le cytosol, sous forme dis-
soute non liée à la métallothionéine et non stockée dans les granules, auront
des effets tertiaires potentiellement toxiques (pour le modèle de débor-
dement cellulaire, voir section 2.3.3. dans Campbell et Couillard, 2004 (cha-
pitre 1); Couillard et al., 1995b ; Baudrimont et al., 1999). L’état de santé
des individus exposés évolue alors vers une dégradation irréversible des
fonctions physiologiques de l’organisme, ce qui pourrait se traduire par
des effets délétères au niveau des individus, puis des populations et des
communautés. Chaque niveau de l’organisation biologique comprend une
étape de détoxication/compensation de nature comportementale et/ou
physiologique chez les organismes, de nature génétique ou écologique
chez les populations et communautés. Les effets délétères se produiraient
si les mécanismes de compensation sont débordés ou que les processus
de détoxication/compensation entraînent des coûts bioénergétiques secon-
daires trop élevés, limitant la croissance et la reproduction des organismes.
Ces réponses toxicologiques à des niveaux élevés de l’organisation biolo-
gique peuvent avoir des conséquences importantes sur la survie des
populations au sein des communautés.
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Figure 2.1
Effet de l’introduction d’un métal toxique dans l’environnement*

* Approche hiérarchique et illustration des relations entre l’introduction d’un métal toxique
dans un écosystème et la détection et la quantification des effets à différents niveaux
hiérarchiques de l’organisation des populations d’organismes aquatiques. À chaque
niveau d’organisation, le métal génère une réponse en trois stades : primaire, secondaire
ou détoxication/compensation, et tertiaire (adapté de Luoma 1995 et de CNRC 1985).
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La mesure des effets toxicologiques au niveau des populations et
des communautés revêt donc une grande pertinence écologique pour pré-
dire à long terme l’impact des métaux toxiques sur l’état de santé des éco-
systèmes (Engel et Vaughan, 1996 ; Lagadic et al., 1997a ; Ringwood et al.,
1999). Toutefois, une réponse à un niveau dans l’organisation biologique
n’est pas forcément suivie d’une réponse au niveau supérieur, si les
mécanismes de compensation ne sont pas débordés ou si le niveau d’expo-
sition aux métaux toxiques est limité par certains facteurs environne-
mentaux. Ainsi, au fur et à mesure que l’on progresse au sein de
l’organisation biologique, il devient de plus en plus difficile de mettre en
évidence des relations de cause à effet entre la présence des métaux et les
réponses des populations (Luoma, 1995 ; Engel et Vaughan, 1996 ;
Ringwood et al., 1999). En effet, la réponse des organismes et des popu-
lations aux métaux toxiques est influencée par d’autres facteurs écolo-
giques tels que la chimie des eaux, le régime thermique, le niveau
d’oxygénation et l’abondance des ressources et des prédateurs. Ces fac-
teurs peuvent confondre l’interprétation des réponses toxicologiques des
organismes et des populations en présence de métaux toxiques.

L’idée de comparer les effets toxiques des polluants en interaction
avec les autres facteurs écologiques est encore très rarement abordée en
écotoxicologie (Munkittrick et McCarty, 1995). Il s’agit pourtant d’une
avenue de recherche cruciale et incontournable dans l’optique de caracté-
riser et de valider des biomarqueurs utiles pour l’évaluation des effets
des polluants en milieu naturel au niveau des populations et des commu-
nautés. Récemment, Chapman (2002) recommandait une meilleure inté-
gration des études écologiques et toxicologiques afin de mieux définir les
risques écotoxicologiques de la présence des contaminants dans les milieux
naturels.

2. LA MÉTALLOTHIONÉINE COMME BIOMARQUEUR
D’EXPOSITION ET DE TOXICITÉ

2.1. APPROCHE ÉCOTOXICOLOGIQUE INTÉGRÉE

Des études écotoxicologiques récentes s’inscrivant dans une démarche
« multiparamétrique » et « hiérarchique », telle que définie précédemment,
ont permis d’évaluer l’utilisation de la métallothionéine (MT) comme
biomarqueur d’exposition au cadmium (Cd) et d’effets toxiques, chez des
invertébrés aquatiques de lacs d’une région minière du Québec (Abitibi)
(Couillard et al., 1993, 1995a, 1995b, 2003 ; Tessier et al., 1993 ; Wang et al.,
1999 ; Croteau et al., 2002 ; Perceval et al., 2002, 2003 ; Giguère et al., 2003).
Tel que recommandé par Adams et al. (2001) et Chapman (2002), les effets
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confondants des facteurs écologiques sur les réponses toxicologiques des
organismes ont été minimisés et pris en considération dans ces études
(Perceval et al., 2002 ; Couillard et al., 2003).

Les bivalves sont considérés comme de bons bioindicateurs de la
contamination métallique en eau douce (Malley et al., 1993 ; Metcalfe-
Smith, 1994). Le bivalve d’eau douce Pyganodon grandis (Say, 1829), choisi
comme espèce sentinelle dans le cadre de notre étude en région minière,
est largement répandu en Amérique du Nord, à travers tout le bassin
intérieur canadien et les États-Unis (Clarke, 1981). Ce bivalve est commun
dans la zone littorale des lacs et parfois plus rare en rivière ; il tolère des
eaux relativement peu productives et faiblement alcalines (Huebner et al.,
1990). Chez P. grandis, les sexes sont généralement séparés (avec certains
cas d’hermaphrodisme) et la maturité sexuelle est atteinte vers l’âge de
4�à�5 ans (Hanson et al., 1989). La fertilisation et le développement des
larves ont lieu assez tôt au cours de l’été (Huebner, 1980). Au nord de
l’aire de distribution (Nord du Québec), les larves sont conservées dans
les marsupiums branchiaux maternels durant tout l’hiver et relâchées au
printemps suivant (Lewis, 1985). Le cycle de développement larvaire passe
par un stade parasitaire obligatoire sur les branchies des poissons. P.
grandis est considéré comme un parasite généraliste, ayant plus d’une ving-
taine d’espèces différentes de poissons comme hôtes potentiels (Watters,
1994). Les prédateurs connus sont le rat musqué (Ondatra zebithicus), la
loutre (Lutra canadensis), le vison (Mustela vison) et certains poissons (Tyrrell
et Hornbach, 1998).

L’approche écotoxicologique intégrée appliquée pour l’espèce sen-
tinelle Pyganodon grandis (Bivalvia, Unionacea), est schématisée dans la
figure 2.2. Elle comprend les étapes suivantes :

• l’évaluation de la biodisponibilité du cadmium in situ dans la colonne
d’eau immédiatement au dessus des sédiments à partir des équili-
bres de sorption sédiments-eau (Tessier et al., 1993) et selon le Mo-
dèle du ligand biotique (Campbell, 1995 ; Di Toro et al., 2001), en
tenant compte de l’exposition à l’ion métallique [Cd2+] et de
l’influence de facteurs limnologiques tels que le pH, le calcium
dissous [Ca2+], le carbone organique dissous [COD] et les acides
humiques et fulviques [AH+AF] sur la biodisponibilité du cadmium ;

• la mesure de la contamination des bivalves basée sur la concentra-
tion de cadmium dans les branchies et la production de métallo-
thionéine [MT] au niveau subcellulaire (cytosol des branchies) ;

• la mesure de la spéciation intracellulaire du cadmium et de sa répar-
tition entre les différents ligands cytosoliques (Cd-MT : Cd lié aux
protéines s’apparentant aux métallothionéines, Cd-FPM : Cd lié aux
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ligands de faible poids moléculaire, Cd-HPM : Cd lié aux ligands de
haut poids moléculaire) afin de tester le modèle de « débordement
cellulaire » ou de « cytotoxicité » ;

Figure 2.2
Approche écotoxicologique intégrée*

* Schéma de la démarche écotoxicologique suivie dans le cadre des études de cas sur la
validation de la MT comme biomarqueur d’exposition et de toxicité du cadmium chez la
moule Pyganodon grandis.

• la détermination des relations dose-réponse entre le niveau d’expo-
sition au cadmium [Cd2+] dans le milieu, l’accumulation de [Cd] et
la biosynthèse (nette) de la [MT] dans l’organisme, afin de valider la
MT comme biomarqueur d’exposition au cadmium ;

• la mesure des effets toxiques du cadmium à différents niveaux de
l’organisation biologique depuis les réponses biochimiques au niveau
intracellulaire (malondialdéhyde, molécules impliquées dans la
réponse à un stress oxydant : glutathion-réductase et glutathion-
peroxydase) jusqu’aux réponses des populations (densité, biomasse,
paramètres de croissance, production annuelle, ratio P/B, fécondité
cumulée) ;
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• la détermination des relations dose-réponse entre les réponses
toxiques intracellulaires (malondialdéhyde, glutathion-réductase et
glutathion-peroxydase) et les concentrations de [Cd] et [MT] dans le
cytosol des branchies des bivalves, afin de tester la MT comme
biomarqueur d’effets toxiques précoces au niveau cellulaire ;

• la détermination des relations entre les réponses des populations et
les concentrations de Cd et MT dans les branchies, en tenant compte
de la spéciation intracellulaire du Cd, afin de tester le modèle de
cytotoxicité cellulaire (« débordement cellulaire », voir la section 2.3.3
de Campbell et Couillard, 2004, chapitre 1) et d‘évaluer l’utilisation
de la MT comme biomarqueur d’effets toxiques du cadmium à un
niveau élevé de l’organisation biologique (population) ;

• la détermination d’effets potentiellement confondants des facteurs
limnologiques et écologiques sur les réponses des organismes et des
populations.

Cette démarche prend en compte les derniers développements des
méthodes d’évaluation du risque écotoxicologique (Chapman, 2002). Elle
vise à déterminer in situ à des niveaux réels d’exposition a) les relations
entre la contamination du milieu et de l’organisme et l’induction du
biomarqueur (MT), et b) les relations entre les concentrations de cadmium
et du biomarqueur MT au niveau subcellulaire et les réponses toxico-
logiques chez les organismes ainsi qu’au niveau des populations, tout en
tenant compte des effets des facteurs confondants dans l’environnement
naturel. Une telle démarche est essentielle pour :

• déterminer le seuil critique de contamination en cadmium dans le
milieu au-dessous duquel il n’y aura pas d’effets délétères sur les
individus et les populations dans les milieux récepteurs ;

• évaluer l’utilisation de la MT comme biomarqueur d’exposition et
d’effets toxiques des métaux chez les invertébrés benthiques ;

• établir de nouveaux outils et de nouvelles normes mieux adaptés à
la réalité écotoxicologique du milieu récepteur et des organismes
exposés aux rejets miniers.

L’étude de cas qui est décrite dans ce chapitre vise à développer un
modèle écotoxicologique et des perspectives d’application pour le suivi
des impacts des activités minières en milieu naturel. Elle se base en parti-
culier sur les réponses toxicologiques au niveau des individus et des popu-
lations du bivalve d’eau douce Pyganodon grandis. Les résultats obtenus
avec d’autres espèces sentinelles (larves d’insectes aquatiques et poissons)
dans la même région d’étude ou ailleurs ne seront rapportés qu’à titre
comparatif.
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2.2. RAPPEL DU RÔLE DE LA MT COMME
BIOMARQUEUR D’EXPOSITION AU CADMIUM

Plusieurs études sur la bioaccumulation du cadmium et l’induction de la
MT chez les invertébrés aquatiques ont mis en évidence le rôle de la
métallothionéine (MT) comme biomarqueur de l’exposition au cadmium
en milieu naturel. Nos études dans la région minière de Rouyn-Noranda
(Québec) (tableau 2.1) démontrent :

• l’existence de relations dose-réponse (r = 0,50-0,94) entre les concen-
trations de MT dans le bivalve Pyganodon grandis ou dans les larves
du diptère Chaoborus spp., et le niveau de contamination du milieu
en cadmium (Cd2+), tel qu’estimé à partir d’un modèle géochimique
basé sur les équilibres de sorption sédiments-eau (Tessier, 1992 ;
Tessier et al., 1993) ;

• l’existence de relations dose-réponse (r = 0,68-0,96) entre les concen-
trations de MT dans le bivalve Pyganodon grandis ou les larves du
diptère Chaoborus spp. et de l’éphémère Hexagenia limbata, et la
quantité de Cd bioaccumulée dans l’organisme ;

• une faible variation des concentrations de MT dans les branchies de
Pyganodon grandis durant la saison estivale, ainsi qu’en fonction de
la taille, de l’âge et de l’indice de condition des organismes, relative-
ment à celles enregistrées le long du gradient environnemental en
Cd (Couillard et al., 1995a ; Kalhok et Cyr, 1997 ; Wang et al., 1999).

Le premier et le deuxième points démontrent que la MT est un
biomarqueur d’exposition qui répond de façon dose-dépendante aux
variations des concentrations de cadmium dans le milieu environnant et
dans les organismes. Par ailleurs, ces études montrent que la MT ne répond
pas aux gradients de contamination en métaux essentiels (Cu et Zn),
puisque ces métaux sont l’objet d’une régulation plus étroite par les orga-
nismes (voir chapitre 1). Le troisième point suggère que les facteurs
endogènes et saisonniers sont des sources de variation moins importantes
que la biodisponibilité du métal en ce qui concerne la biosynthèse de MT,
renforçant ainsi son rôle de biomarqueur d’exposition aux métaux non
essentiels comme le cadmium.

Le rôle de la MT comme biomarqueur d’exposition au Cd a aussi été
clairement démontré lors d’études de transplantation (d’un site non pol-
lué à un site pollué) pour les bivalves d’eau douce Pyganodon grandis dans
les lacs de la même région (Couillard et al., 1995a, 1995b) et Corbicula
fluminea dans la rivière Lot (France) (Baudrimont et al., 1999), et égale-
ment pour les bivalves marins (Crassostrea giga, Macoma balthica) (Amiart-
Triquet et al., 1998 ; Mouneyrac et al., 2000). Des études en laboratoire avec
des bivalves (Mytilus galloprovincialis, Ruditapes decussatus) et des gastéro-
podes (Littorina littorea) marins le montrent également (Bebianno et
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Langston, 1995 ; Bebianno et Serafim, 1998). L’induction de la MT est
spécifique à chaque organe (branchies, reins, glande digestive), mais la
réponse de la MT au gradient de contamination en Cd est plus nette dans
les branchies. Cet organe semble donc le plus approprié pour le dosage
de la MT chez les bivalves d’eau douce ou marins (Langston et al., 1998 ;
Gagné et al., 2002).

Les études réalisées en milieu naturel avec des poissons comme
espèce sentinelle soutiennent aussi l’utilisation de la MT comme
biomarqueur d’exposition aux métaux traces. Ainsi les concentrations de
MT dans le foie et le tissu interénal des perchaudes de la région minière
de Rouyn-Noranda sont reliées au gradient de contamination polymétal-
lique en Zn, Cu et Cd (Laflamme et al., 2000). Olsvik et al. (2001) ont égale-
ment validé l’utilisation de la MT dans le foie et les reins de la truite brune
(Salmo trutta) comme biomarqueur d’exposition aux métaux dans des
rivières contaminées par le Cd, le Zn et le Cu.

2.3. ÉTUDE DE CAS : CARACTÉRISATION LIMNOLOGIQUE
ET TOXICOLOGIQUE

L’étude de cas présentée dans le cadre de ce chapitre a été réalisée de
1996 à 1999 dans la région minière de Rouyn-Noranda (Abitibi, Québec :
48º15'N, 79º00'W), située à 600 km au nord-ouest de Montréal. L’existence
dans la région de Rouyn-Noranda d’un gradient spatial de contamina-
tion atmosphérique par les métaux traces (Cd, Cu, Zn, Pb) selon la direc-
tion des vents dominants, ainsi que la présence, le long de ce gradient, de
populations du bivalve Pyganodon grandis ont conditionné ce choix
(Couillard et al., 1993). Dans cette région, la contamination des lacs par les
métaux est liée à l’activité minière, en particulier la présence d’une impor-
tante fonderie de cuivre à Rouyn-Noranda et l’existence de parcs à résidus
miniers, ainsi qu’aux émissions atmosphériques des industries de trans-
formation du minerai.

En 1997, une étude exhaustive des variables limnologiques et
toxicologiques dans 20 lacs (37 stations) de la région (Perceval et al., 2002)
a permis de caractériser :

• le gradient de contamination en cadmium dans les sédiments
lacustres ([Cd2+ ] : 0,005-0,96 nM) et dans les branchies des bivalves
([Cd] : 19-2 400 nmol·g–1p. sec) ;

• la concentration de métallothionéine à l’état stationnaire dans les
branchies des bivalves ([MT] : 18-340 nmol·sites de liaison du
Hg·g–1p. sec) selon le gradient de contamination en Cd dans le milieu
et chez les organismes ;
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• la variabilité inter-lac des facteurs limnologiques tels que la trans-
parence de l’eau (Secchi), la température, l’oxygénation (O2), la
chimie de l’eau (pH, conductivité, calcium, phosphore total, carbone
organique dissous, acides humiques et fulviques), et l’abondance et
la qualité de la nourriture en suspension (chlorophylle a, phéo-
pigments, carbone et azote dans le seston) à l’interface eau-sédiments
au niveau des sites de récolte des bivalves.

De façon à minimiser les effets confondants de ces facteurs limno-
logiques sur la biodisponibilité du cadmium et les réponses toxicologiques
des bivalves, une procédure de sélection de lacs a été développée en 1998
pour identifier, parmi les 20 lacs initiaux, 10 lacs ayant les caractéristiques
limnologiques les plus semblables possibles mais offrant le même gradient
initial de contamination en cadmium. La méthode de sélection des lacs
est décrite en détail par Perceval et al. (2002). La sélection des lacs a permis
de réduire le coefficient de variation moyen des facteurs limnologiques
de 42 % à 26 % tout en maintenant le même niveau (84 %) de variation des
facteurs toxicologiques.

En 1998, une étude intensive sur les 10 lacs sélectionnés (18 stations)
a permis de déterminer les relations entre la contamination en Cd du milieu
et 1) la bioaccumulation de Cd dans les branchies des bivalves Pyganodon
grandis, 2) la concentration cytosolique du biomarqueur MT, 3) la spéciation
intracellulaire du Cd entre les ligands cytosoliques et 4) les réponses des
populations de bivalves, en ayant minimisé, a priori, par la procédure de
sélection des lacs les effets confondants des facteurs limnologiques. Les
résultats de cette étude, qui a permis d’évaluer l’utilisation de la MT
comme biomarqueur d’effets toxiques du cadmium au niveau cellulaire
chez l’individu (Giguère et al., 2003) et au niveau des populations (Perceval
et al., 2003), sont résumés dans les sections 2.4 et 2.5.

2.4. ÉVALUATION DE LA MT COMME BIOMARQUEUR
DES EFFETS TOXIQUES DU CADMIUM AU NIVEAU
DE LA CELLULE ET DE L’ORGANISME

La première réponse observée au niveau intracellulaire lors d’une expo-
sition à un métal non essentiel (le cadmium) est la mobilisation de méca-
nismes de détoxication permettant de lier le métal à des ligands
intracellulaires de façon à en réduire la toxicité (voir la section 2.3.3 du
chapitre 1). Sous forme dissoute, les ligands intracellulaires dans le cytosol
peuvent être opérationnellement répartis en trois classes : 1) les protéines
s’apparentant aux métallothionéines (MT), 2) les ligands de haut poids
moléculaire (L-HPM) et 3) les ligands de faible poids moléculaire (L-FPM).
Dans le cytosol, le cadmium peut se lier à ces trois ligands pour former



∏
78 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

des complexes : Cd-MT, Cd-HPM, Cd-FPM (figure 2.3). En milieu naturel,
les expériences de transplantation (Couillard et al., 1995a,b ; Wang et al.,
1999 ; Baudrimont et al., 1999) ont montré qu’en cas d’exposition à de faibles
concentrations de cadmium, le mécanisme de détoxication induit une aug-
mentation des trois complexes avec une dominance du complexe Cd-MT
très stable et non toxique, sans saturation des capacités de l’organisme de
synthétiser de la MT (figure 2.3A). Toutefois, si le niveau d’exposition
augmente brusquement et que l’entrée de Cd dans la cellule dépasse les
capacités de l’organisme à détoxiquer le métal en le liant à la MT, la
spéciation intracellulaire du Cd s’orientera vers la formation de complexes
Cd-HPM et Cd-FPM (figure 2.3B). Ces complexes étant moins stables et
plus facilement biodisponibles, ils pourraient alors déclencher des effets
toxiques délétères au niveau des cellules chez l’organisme exposé.

Figure 2.3
Modèles de cytotoxicité (ou de débordement) cellulaire*

* Exposition en milieu naturel à de faibles (A) ou de fortes (B) concentrations de cadmium
(Cd2+) associée à la répartition du cadmium entre les ligands intracellulaires (MT : ligands
apparentés aux métallothionéines HPM : ligands de haut poids moléculaire ; FPM : ligands
de faible poids moléculaire).

L’étude intensive dans les 10 lacs de la région minière (incluant
18�stations) a permis de tester ce modèle de toxicité cellulaire en relation
avec la manifestation d’un stress toxique dans les cellules branchiales du
bivalve Pyganodon grandis exposées à un gradient de Cd2+ (0,003 à 0,93�nM)
(Giguère et al., 2003). Pour tester ce modèle et évaluer la MT comme
biomarqueur d’effet toxique au niveau intracellulaire, on a mesuré
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plusieurs variables toxicologiques et biochimiques selon les méthodes
décrites succinctement au tableau 2.2 et présentées en détail dans Giguère
et al. (2003). Pour cette étude au niveau inférieur de l’organisation biolo-
gique (cellule et organisme), on a pris en considération :

• le niveau d’exposition au cadmium dans le milieu exprimé par la
concentration de l’ion libre Cd2+ estimée à l’interface sédiment-eau ;

• la bioaccumulation de Cd dans le cytosol des branchies et sa réparti-
tion entre les différents ligands intracellulaires (Cd-MT, Cd-FPM,
Cd-HPM) ;

• la concentration totale de MT dans le cytosol des branchies ;
• les réponses au niveau cellulaire, évaluées selon la synthèse dans la

glande digestive de molécules impliquées dans la réponse à un stress
antioxydant (glutathion-peroxydase, glutathion-réductase) ou
d’après un indice de lipoperoxydation des membranes cellulaires
suite à un stress oxydant (malondialdéhyde) ;

• les réponses énergétiques chez l’organisme, soit la concentration de
lipides dans les gonades.

En premier lieu, le rôle de la MT comme biomarqueur d’exposition
au cadmium chez les bivalves Pyganodon grandis est confirmé. En effet, les
concentrations de MT dans le cytosol des branchies reflètent bien le niveau
de contamination du milieu par l’ion métallique Cd2+ (r = 0,50 ; P ≤ 0,001)
et les concentrations de Cd total dans le cytosol des branchies des bivalves
(r = 0,78 ; P ≤ 0,001) (figures 2.4A, 2.4B), tel que rapporté dans les études
antérieures (tableau 2.1).

Deuxièmement, le modèle de débordement cellulaire par saturation
du mécanisme de détoxication de la MT n’est pas corroboré par notre
étude, où le gradient de contamination en Cd2+ dans le milieu est infé-
rieur à 1�nM (0,003-0,93 nM). En effet, on observe une augmentation con-
tinue des trois complexes le long du gradient de contamination en Cd
cytosolique (figure 2.4C) et une augmentation linéaire du complexe Cd-
MT en fonction de l’induction de MT (figure 2.4D). Malgré cette augmen-
tation, la distribution du Cd entre les différents complexes cytosoliques
est demeurée relativement constante : 80 % dans la fraction Cd-MT, 7 %
dans la fraction Cd-FPM et 13 % dans la fraction Cd-HPM. Pour ces orga-
nismes, exposés au Cd de manière chronique, il n’y avait donc pas de
« seuil » d’exposition à partir duquel la distribution du Cd commençait à
être perturbée. Cependant, la présence du Cd dans les fractions Cd-FPM
et Cd-HPM suggère que sa détoxication était imparfaite, c’est-à-dire que
P.�grandis a été soumis à un stress causé par le Cd même à des concen-
trations externes en Cd relativement modestes. Par ailleurs, une étude
menée dans la même région en 1994 (Wang et al., 1999), sur un gradient
plus large de contamination en cadmium (0,005-2,4 nM), indique des
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Tableau 2.2
Méthodes de mesure de la contamination au cadmium

Variables Méthodologies

Couche superficielle oxique des sédiments (0,5�cm),
3�carottes de sédiments par station
Extraction séquentielle du Cd
Estimation de la concentration de l’ion libre Cd2+

selon un modèle géochimique basé sur l’équilibre de
sorption de Cd2+ entre l’eau et les sédiments
12 moules par station (75-85 mm)
Dissection des branchies (triplicats de 4 branchies)
Conservation sous atmosphère d’azote à –80 ºC
Homogénéisation des branchies à 4 ºC dans un
tampon Tris
Séparation du cytosol par centrifugation
Analyse du Cd par ICP-MS
Analyse de la MT par méthode de saturation
au 203Hg
Fractionnement du Cd cytosolique par HPLC
Elution sur colonne d’exclusion stérique
Trois fractions récupérées :

L-HPM : 245-18 kDa
MT : 18-1,8kDa
L-FPM : < 1,8 kDa

Analyse du Cd dans chaque fraction par GFAAS

Dissection glande digestive
Conservation à –80 ºC
Homogénéisation dans du tampon Tris et mesure de
la MDA au moyen de l’acide thiobarbiturique par
colorimétrie

Homogénéisation dans du tampon phosphate et
mesure par suivi de la cinétique enzymatique au
moyen de la spectrophotométrie

Homogénéisation dans du tampon phosphate
Analyse des lipides totaux

a) la contamination du milieu et de l’organisme Pyganodon grandis par le cadmium dans
10�lacs de la région minière de l’Abitibi, et b) les réponses toxicologiques biochimique et
énergétique au niveau cellulaire chez l’organisme Pyganodon grandis. Pour les détails, voir
Giguère et al., 2003.

Contaminationa

du milieu, Cd 2+

Couillard et al., 1993
Tessier et al., 1993
Tessier, 1992

Contamination de
l’organisme dans
les branchies
Cd dans le cytosol
MT dans le cytosol
Couillard et al., 1993
Dutton et al., 1993
Giguère et al., 2003

Répartition
intracellulaire du Cd
dans le cytosol
des branchies
Cd-MT Cd-FPM
Cd-HPM
Wang et al., 1999
Giguère et al., 2003
Réponses
toxicologiquesb

Glande digestive
Malondialdéhyde (MDA)
Giguère et al., 2003
Sunderman et al., 1985
Glutathion-peroxydase
Glutathion-réductase
Lawrence et Burk, 1976
Carlberg et Mannervick,
1985
Gonades
Lipides
Frings et al., 1972
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Figure 2.4
Concentration de métallothionéine*

* Relations entre la concentration de métallothio-
néine (MT) dans le cytosol des branchies du
bivalve Pyganodon grandis et (A) le niveau de
contamination des lacs de la région de Rouyn-
Noranda en 1998 (Cd2+ < 1 nM) ; (B) la concen-
tration de Cd dans le cytosol des branchies du
bivalve. (C) Répartition du cadmium entre les
ligands intracellulaires (Cd-MT ; Cd-HPM, Cd-
FPM) en fonction de la concentration de Cd dans
le cytosol des branchies. (D) Relation entre le
cadmium lié aux ligands s’apparentant aux
métallothionéines (Cd-MT) et la concentration de
MT dans le cytosol des branchies du bivalve.
(E)�Relation entre un indicateur de peroxydation
lipidique des membranes cellulaires (Malondial-
déhyde) et la concentration de Cd dans le cytosol
des branchies du bivalve.
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perturbations dans la spéciation intracellulaire du cadmium dans le cytosol
des branchies de Pyganodon grandis exposés à des concentrations de
Cd2+ > 1 nM. La concentration de Cd sous forme de complexes Cd-FPM
augmente de façon marquée dans les branchies des bivalves des deux lacs
les plus pollués ayant des concentrations de Cd2+ > 1 nM. Dans ces lacs,
les branchies des bivalves présentent des signes de nécrose, indiquant un
effet toxique potentiel chez les organismes.

Le long du gradient de contamination observé en 1998 ([Cd2+]
< 1 nM), le stress toxique au niveau cellulaire s’est traduit par une aug-
mentation de la malondialdéhyde (MDA), produit de la peroxydation
lipidique des membranes, en fonction de l’accumulation de Cd dans le
cytosol des branchies (figure 2.4E). Une hausse des concentrations de MDA
après une exposition au Cd en laboratoire ou lors d’expériences de trans-
plantation a déjà été rapportée par Couillard et al. (1995b) et Cossu et al.
(2000) chez les bivalves Unionidés, et par Viarengo et al. (1990) chez les
moules bleues. En 1990, chez le bivalve Pyganodon grandis transplanté pen-
dant 400 jours d’un lac peu pollué ([Cd2+] : 0,28 nM) à un lac 10 fois plus
pollué ([Cd2+] : 2,2 nM), l’augmentation de la MDA coïncidait avec l’aug-
mentation de Cd-FPM dans le cytosol des branchies, suggérant ainsi un
lien entre le débordement des mécanismes de compensation liés à la MT,
l’augmentation des formes de Cd liés à des ligands plus faibles (Cd-FPM)
et l’apparition de stress oxydant au niveau cellulaire (Couillard et al.,
1995b).

Notre étude de cas réalisée en 1998 sur le bivalve P. grandis suggère
que la MT pourrait être utilisée comme biomarqueur d’effets de peroxy-
dation lipidique au niveau cellulaire (avec production de malondial-
déhyde) des niveaux de contamination en cadmium < 1 nM en milieu
naturel. Cependant, les autres indicateurs biochimiques de stress oxydant
au niveau cellulaire (glutathion-peroxydase, glutathion-réductase dans la
glande digestive) et les indicateurs énergétiques (lipides totaux dans les
gonades) chez le bivalve Pyganodon grandis n’ont pas répondu au gradient
de contamination ambiante en Cd2+ < 1 nM et de biosynthèse de MT
(Giguère et al., 2003).

2.5. VALIDATION DE LA MT COMME BIOMARQUEUR
DES EFFETS DES MÉTAUX AU NIVEAU DES POPULATIONS

2.5.1. Contexte écotoxicologique

Précédemment, nous avons démontré à partir d’études récentes en milieu
minier le rôle de la métallothionéine (MT) comme biomarqueur d’exposi-
tion et de bioaccumulation du cadmium chez les invertébrés d’eau douce



La métallothionéine 83

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

(section 2.2). Le défi actuel est d’évaluer la MT comme biomarqueur
d’effets toxiques au niveau supérieur de l’organisation biologique
(Chapman, 2002 ; McCarty et al., 2002 ; Beyer et Audet, 2002). Il y a encore
peu d’évidence de l’existence de relations dose-réponse entre la produc-
tion de MT et les réponses toxicologiques au niveau intracellulaire en
milieu naturel (voir section 2.4). Il est encore plus difficile de relier les
réponses des populations et des communautés à la contamination
ambiante par les métaux traces, compte tenu des effets confondants des
autres facteurs environnementaux qui peuvent modifier non seulement
la biodisponibilité et la prise en charge des métaux, mais aussi la physio-
logie des organismes, la dynamique des populations et la structure des
communautés. À notre connaissance, une seule étude, portant sur les
réponses des populations de crapet soleil (Lepomis auritus) et de la com-
munauté entière de poissons en amont et aval d’un effluent contaminé en
mercure et BPC, aurait permis de mettre en évidence, dans les stations
contaminées relativement au site de référence, une suite de réponses bio-
chimiques (MFO, créatinine, triglycérides), physiologiques (hormones de
reproduction, lipides totaux), démographiques (taux de croissance, taille
moyenne des femelles) et écologiques (diversité, indice d’intégrité biolo-
gique) aux différents niveaux de l’organisation biologique (Adams et al.,
2000). Notre étude de cas est la première tentative de relier les réponses
du bivalve d’eau douce Pyganodon grandis, à différents niveaux de l’orga-
nisation biologique, à la contamination en cadmium du milieu naturel.
Après avoir présenté les réponses au niveau cellulaire (section 2.4), nous
évaluons ici les effets de la contamination en cadmium au niveau des
populations (Perceval et al., 2003).

2.5.2. Variables toxicologiques

Dans le cadre de l’étude intensive réalisée en 1998 dans la région minière
de Rouyn-Noranda, on a évalué les changements des variables démogra-
phiques des populations de Pyganodon grandis dans un sous-ensemble de
9 lacs en fonction 1) du gradient de contamination dans le milieu, 2) de la
bioaccumulation du Cd et de sa spéciation intracellulaire et 3) de l’induc-
tion de MT dans le cytosol des branchies. Un petit lac atypique (Renaud)
de très faible profondeur (< 1,5 m) et envahi par les plantes aquatiques
n’a pas été retenu parmi les 10 lacs sélectionnés pour l’étude au niveau
cellulaire. Le tableau 2.3 indique le niveau de contamination du milieu et
des organismes, la concentration en MT à l’état stationnaire et la répar-
tition du Cd cytosolique entre les trois ligands intracellulaires dans les
branchies des bivalves de chacun des lacs (pour les méthodes, voir le
tableau 2.2).
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2.5.3. État des populations et qualité environnementale des habitats

L’état de santé des populations de Pyganodon grandis a été diagnostiqué
sur la base des variables de dynamique des populations, soit la densité et
la biomasse dans la zone littorale des lacs, les paramètres de croissance
(K : taux de croissance instantanée ; L� : longueur asymptotique théorique),
la production annuelle, le ratio de la production à la biomasse (ratio
P/B), le temps de renouvellement de la population (inverse du ratio
P/B) et la fécondité cumulée. Les méthodes utilisées pour estimer les
variables démographiques des populations de moules sont résumées dans
le tableau 2.4 et présentées en détail dans Perceval et al. (2003). Le
tableau�2.5 présente les valeurs des variables de population des bivalves
dans chacun des lacs. Les variables de densité, de biomasse, de produc-
tion et de fécondité sont étroitement corrélées (r = 0,71-0,96), tandis que le
ratio P/B et les paramètres de croissance (L�, K) fournissent une réponse
indépendante des autres variables.

Tel que suggéré par Chapman (2002), une étude écotoxicologique
au niveau des populations doit prendre en considération les facteurs
environnementaux des habitats naturels. Dans le cadre de cette étude, nous
avons tenu compte des effets confondants de la chimie de l’eau (pH, Ca,
COD) sur la biodisponibilité du cadmium et de certains facteurs écolo-
giques, en particulier l’abondance et la qualité de la matière en suspen-
sion filtrée par les moules (Chl.a, C Sest, N Sest), la quantité de chaleur
accumulée durant l’été (degrés-jours) à l’interface eau-sédiments au niveau
des sites de récolte des bivalves, qui peut influencer leur croissance, et
l’abondance des poissons hôtes dans le milieu, qui conditionne le
développement et la dispersion des larves (ou glochidies). Le tableau 2.6
présente les caractéristiques morphométriques et limnologiques des lacs
(voir Perceval et al., 2002 et le tableau 2.4 pour les méthodes).

2.5.4. Relations entre l’état des populations et les variables toxicologiques

Pour évaluer l’utilisation de la MT comme biomarqueur d’effets toxiques
au niveau des populations et tester le modèle de cytotoxicité cellulaire
(figure 2.3), les relations entre les variables des populations (tableau 2.5)
et les variables toxicologiques (tableau 2.3) ont été évaluées par des corré-
lations (r de Pearson) sur les données transformées (log-log ou racine car-
rée), en appliquant la correction de Bonferroni pour tests multiples
(Perceval et al., 2003). La signification statistique des coefficients de corré-
lation a été testée par permutation (Legendre et Legendre, 1998).

L’abondance des populations de Pyganodon grandis, en densité et en
biomasse, ainsi que leur production et leur fécondité cumulée diminuent
en fonction du gradient de contamination en Cd2+ dans les lacs à l’étude
(figures 2.5 a-d). Les plus faibles valeurs ont été observées dans les lacs
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Tableau 2.4
Méthodes de mesure des variables démographiques*

Variables Méthodologies

Densité littorale
(nb. individus·m-2)
Perceval et al., 2002
Downing et
Downing, 1992
Hanson et al., 1988
Huebner et al., 1990
Perceval et al., 2003
Cochran, 1977

Biomasse littorale
(poids vivant) (g·m-2)
(poids sec somatique)
(g·m-2)
Hanson et al., 1988
Perceval et al., 2003

Taux de croissance
instantané (an-1)
Longueur asympto-
tique théorique (mm)
McCuaig et Green,
1983
Hinch et al., 1986
Morris et Corkum,
1999
Perceval et al., 2003
Production
(poids vivant)
(g·m-2·an-1)
(poids sec somatique)
(g·m-2·an-1)
Hanson et al., 1988
Perceval et al., 2003

Récolte de moules par aspiration des sédiments en
plongée dans des quadrats de 1 � 1 m (juillet-août 1998)
et par recherche visuelle dans des segments de 10 � 2 m
(septembre 1999) le long de transects au niveau de la
zone littorale des lacs selon un plan d’échantillonnage
aléatoire stratifié (3 strates : 0-2 m, 2-4 m, 4-6 m ; 13 à 33
transects par lac).
Une profondeur maximale de 6 m a été choisie comme
limite inférieure de la distribution des moules.
17-675 moules récoltées selon cette méthode dans
chaque lac.
Échantillon de 120 moules de différentes tailles prélevé
dans chaque lac pour la détermination des relations
longueur-âge et longueur-poids ainsi que de la fécon-
dité cumulée.
La précision sur les densités moyennes est de 30 %.
Estimation des relations longueurs-poids sur un sous-
échantillon de 50 individus de différentes tailles.
Poids vivant = poids frais avec coquille.
Poids sec somatique = poids sec des viscères après
séchage à 60 ºC pendant 36 h.
Calcul de la biomasse totale par lac à partir de la fré-
quence relative des différentes classes d’âge au sein des
populations, de la longueur moyenne de la coquille
pour les différentes classes d’âge et des relations
longueur-poids appropriées.
Mesure des longueurs totales à chaque annulus de
croissance sur un sous-échantillon de 100 moules de
différentes tailles.
Estimation des paramètres des régressions de Walford
pour chacun des lacs et calcul des paramètres L�

(longueur asymptotique théorique) et K (taux de crois-
sance instantané de Brody) de l’équation de croissance
de von Bertalanffy.

Estimation de la biomasse moyenne de chaque classe
d’âge et mesure de l’accroissement de la biomasse
annuelle entre chaque classe d’âge.
Estimation de la production annuelle en biomasse par
sommation des accroissements de biomasse des classes
d’âge sans tenir compte de la mortalité.
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Taux de renouvelle-
ment (ratio P/B)
Perceval et al., 2003
Fécondité
individuelle (nb.
larves·femelle gravide-1)
Fécondité cumulée
(nb. larves·m–2)
Aldridge, 1999

Chaleur accumulée
Degrés-jours
Young et Young, 1998
Perceval et al., 2003

Poissons hôtes
Perceval et al., 2003

Rapport entre la production et la biomasse annuelle

Détermination du sexe ratio : femelles gravides avec
larves glochidies, femelles non gravides, mâles.
Comptage au microscope du nombre de glochidies par
femelle gravide.
Estimation de la fécondité individuelle en fonction de la
taille.
Estimation de fécondité cumulée par sommation du
nombre total de glochidies produites par m2 par les
différentes classes d’âge.
Enregistrement de la température à toutes les 2 heures
entre juin et septembre à l’aide de sondes thermomé-
triques miniatures (Onset Computer Corp.) placées
dans un contenant étanche à 10 cm au dessus des sédi-
ments superficiels de chaque station de récolte des
moules. Une température de 10 ºC a été utilisée comme
seuil inférieur pour le calcul du nombre de degrés-
jours. Cette température coïncide avec l’émergence des
moules des sédiments après la période d’hibernation.
Calcul des degrés-jours selon la méthode rectangulaire.
Échantillonnage des poissons littoraux avec des seines
(50 � 33 m ; 9 mm de taille de mailles).
10 coups de seine par lac correspondant chacun à des
surfaces échantillonnées de 400-600 m2 et à des profon-
deurs de 0,5 à 3 m.
L’efficacité des captures dans les seines a été vérifiée
par un plongeur.
Énumération des poissons et estimation des abondances
en captures par unité d’effort (CPUE) :
1 unité d’effort = 1 coup de seine.

* Mesures des variables démographiques des populations de Pyganodon grandis, calcul de
la chaleur accumulée au cours de l’été et échantillonnage des communautés de poissons
dans la zone littorale de 9 lacs de la région minière de Rouyn-Noranda. Pour les détails,
voir Perceval et al., 2002 et 2003.

Tableau 2.4 (suite)
Méthodes de mesure des variables démographiques*

Variables Méthodologies
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Héva (HÉ), Bousquet (BO) et Vaudray (VA), les plus contaminés en cad-
mium ([Cd2+ ] > 0,6 nM), tandis que les plus fortes valeurs ont été notées
dans les lacs Opasatica (OP), Ollier (OL) et Évain (ÉV), 10 fois moins con-
taminés ([Cd2+] < 0,05 nM) (tableau 2.3). Le lac Caron (CA), avec un niveau
de contamination intermédiaire ([Cd2+] = 0,3 nM), similaire à celui des
lacs Joannès (JO) et Dufay (DU), abrite la population la moins abondante,
la moins productive et la moins féconde, en terme de fécondité cumulée.
Cette réponse atypique pourrait être due à la morphométrie du lac Caron,
caractérisée par une très grande surface (12 km2) et par une zone littorale
réduite (15 % de la surface du lac) avec une pente moyenne de la zone
littorale abrupte (34 %), une configuration d’habitat peu propice à l’ins-
tallation de peuplements de bivalves (tableau 2.6). Les autres lacs sont en
général de plus petite taille (sauf les lacs Opasatica et Vaudray) avec une
zone littorale étendue sur plus de 50 % de la surface totale et en pente
douce inférieure à 11 %.

Les paramètres de croissance des populations indiquent que le taux
de croissance instantanée (K) est plus faible dans les lacs Vaudray,
Bousquet, Joannès et Ollier (K < 0,200 an–1) et plus fort dans les lacs
Opasatica, Héva, Évain, Dufay et Caron (K > 0,200 an–1) (tableau 2.5). La
longueur asymptotique théorique des populations (L�) est la plus faible
dans les populations des lacs Vaudray et Dufay (L� < 100 mm) et la plus
forte dans les lacs Ollier et Bousquet (L� > 125 mm) (tableau 2.5). Toute-
fois, les variations de ces paramètres de croissance ne semblent pas reliées
au gradient de contamination des lacs ou des organismes (Perceval et al.,
2003). La longueur asymptotique théorique reçoit plutôt l’influence posi-
tive du niveau de minéralisation des lacs (i.e., concentration de calcium
dissous dans la colonne d’eau) et de la quantité et la qualité de la nourri-
ture disponible (C Sest et N Sest) (r = 0,78 et 0,76, P < 0,016) (Perceval
et�al., 2003).

La métallothionéine n’offre pas un bon potentiel comme biomarqueur
d’effets toxiques du Cd au niveau des populations puisque la plupart des
variables ne sont pas corrélées avec la concentration de MT dans les
branchies des bivalves, bien que les corrélations suggèrent une détério-
ration de l’état des populations avec la production de MT (tendances
négatives non significatives). Seule, la productivité des populations (ratio
P/B) diminue en fonction des concentrations de Cd et de MT dans le
cytosol des branchies (figures 2.6 a-b). Le ratio P/B varie de 0,14 à 0,33, ce
qui signifie que les populations renouvellent leur biomasse, au pire, seu-
lement tous les 7 ans (lac Joannès) ou, au mieux, tous les 3 ans (lac
Opasatica). Les populations des lacs les moins contaminés (Opasatica,
Ollier, Évain) affichent les meilleures productivités (P/B : 0,28-0,32, soit,
les temps de renouvellement les plus courts), mais on observe de faibles
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Figure 2.5
Réactions des populations de bivalves au niveau de contamination*

* Relations entre les réponses des populations du bivalve Pyganodon grandis (densité, bio-
masse, production, fécondité cumulée) dans la zone littorale de 9 lacs de la région de
Rouyn-Noranda en 1998, en fonction du niveau de contamination du milieu (Cd2+ : a-d)
estimé selon un modèle géochimique d’équilibre de sorption à l’interface eau-sédiment
(Tessier, 1992), et la concentration de cadmium lié aux ligands de haut poids molécu-
laire (Cd-HPM : e-h) dans le cytosol des branchies du bivalve. Les symboles géométriques
(cercle, carré, triangle) indiquent les lacs peu contaminés en blanc (OP, ÉV, OL), moyen-
nement contaminés en gris (JO, DU, CA) et très contaminés (BO, VA, HÉ) en noir (voir
tableau�2.3 pour les abréviations des noms des lacs).
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productivités (P/B : 0,12-0,2, soit des temps de renouvellement plus longs)
autant dans les populations de lacs très (Vaudray et Bousquet) ou modé-
rément (Joannès) contaminés. Par ailleurs, la population du lac Héva, le
plus fortement contaminé, a une bonne productivité (P/B = 0,27), compa-
rable à celle d’Évain (P/B = 0,28), un lac peu contaminé (tableaux 2.3 et 2.5).

Le meilleur biomarqueur des effets délétères du Cd sur l’état de santé
des populations de bivalves est la concentration de Cd liée aux ligands de
haut poids moléculaire (Cd-HPM). Ainsi, à l’exception des paramètres
des courbes de croissance de von Bertalanffy (L∞ et K) qui ne sont pas
reliés aux variables toxicologiques, la baisse de l’abondance et la biomasse,
de la production, du ratio P/B et de la fécondité cumulée des populations
est associée à une augmentation du complexe Cd-HPM dans le cytosol
des branchies des organismes (figures 2.5e-h ; figure 2.6c). Ceci indique-
rait un lien entre le mauvais état de santé des populations de bivalves et
l’augmentation du Cd cytosolique lié aux ligands HPM dans le cytosol
des branchies, phénomène pouvant suggérer un manque d’efficacité des
mécanismes de détoxication liés à la MT chez les populations les plus
exposées au cadmium. En effet, les plus fortes concentrations de Cd-HPM
ont été notées dans les lacs les plus contaminés (Vaudray, Bousquet et
Héva : [Cd2+] > 0,6 nM ; Cd-HPM > 11,6 nmol·g–1 p. sec) où les réponses
des populations sont généralement les moins bonnes (figures 2.5 et 2.6).
Dans le lac Joannès, où le niveau de contamination est intermédiaire
([Cd2+] = 0,23 nM), et où les populations sont en bon état (figure 2.5), la
concentration de Cd lié à la MT (89 nmol·g–1 p. sec) est similaire au niveau
rencontré dans les lacs les plus contaminés (73-151 nmol·g–1 p. sec), mais
celle de Cd lié aux ligands de haut poids moléculaire (Cd-HPM) est plus
faible (9 nmol·g–1 p. sec) que dans les lacs contaminés (11-17 nmol·g–1 p.�sec)
(tableau 2.3).

Notre étude des populations démontre l’importance de déterminer
la spéciation du Cd entre les ligands intracellulaires afin de mettre en évi-
dence la forme la plus appropriée du biomarqueur. Le complexe Cd-HPM
semble un meilleur biomarqueur d’effets délétères au niveau des popula-
tions que la MT elle-même, même si ces deux fractions subcellulaires ont
une certaine corrélation (section 2.4). Les réponses des populations dans
les milieux les plus contaminés sont reliées à un changement dans la
spéciation intracellulaire du Cd correspondant à l’augmentation du Cd
lié aux ligands HPM (figures�2.5e-h ; figure 2.6c).
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Figure 2.6
Productivité des populations de bivalves en fonction de la contamination*

* Relations entre la productivité (ratio P/B) des populations du bivalve Pyganodon grandis
dans la zone littorale de 9 lacs de la région de Rouyn-Noranda en 1998, en fonction de la
concentration de Cd (a), de MT (b) et de Cd lié aux ligands de haut poids moléculaire
(Cd-HPM : c) dans le cytosol des branchies du bivalve. Les symboles géométriques (cer-
cle, carré, triangle) indiquent les lacs peu contaminés en blanc (OP, ÉV, OL), moyenne-
ment contaminés en gris (JO, DU, CA) et très contaminés (BO, VA, HÉ) en noir (voir
tableau 2.3 pour les abréviations des noms des lacs).
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2.5.5. Discussion

Les études visant à évaluer in situ les effets toxiques du cadmium au niveau
des populations d’invertébrés aquatiques sont encore très rares, la plupart
des études ayant été réalisées en laboratoire ou dans le cadre d’expériences
de transplantation. Ainsi Jensen et al. (2001) ont étudié en laboratoire les
effets du cadmium sur les traits de vie (taux de croissance, temps et taille
à la première reproduction, fécondité, taille à la naissance) de 4 clones
d’un petit gastéropode Potamogyrus antipodarum à des niveaux d’expo-
sition variant de 3,6 à 13 nM Cd dans l’eau et de 32 à 130 nM Cd·g–1 p. sec
dans les sédiments. L’exposition au cadmium durant 60 jours à des con-
centrations supérieures à 65 nM Cd·g–1 p. sec dans les sédiments a eu des
effets négatifs sur certains traits de vie, en particulier le taux de crois-
sance, mais la tolérance au Cd et les réponses démographiques étaient
très variables d’un clone à l’autre. Lors d’expériences de transplantation
du bivalve Corbicula fluminea pendant 150 j dans des sites faiblement ou
fortement pollués de la rivière Lot (France), Andrès et al. (1999) ont observé
une inhibition de la croissance dans les sites les plus pollués. Dans notre
région d’étude en 1990, les bivalves Pyganodon grandis ont aussi manifesté
une inhibition de croissance et une baisse de leur indice de condition (poids
du corps/poids de la coquille) après leur transplantation du lac Opasatica
([Cd2+] : 0,28 nM) au lac Vaudray ([Cd2+] : 2,2 nM) (Couillard et al., 1995b).
Chez les invertébrés marins, des études en laboratoire ont montré un effet
délétère du Cd sur la croissance et la reproduction du polychète Neanthes
arenaceodentata à des concentrations de [Cd2+] > 10 nM lorsque les formes
complexes de Cd-MT et Cd-FPM ou Cd-HPM augmentaient (Jenkins et
Sanders, 1986 ; Jenkins et Mason, 1988). McGreer (1982) a aussi étudié les
impacts des métaux traces sur les populations naturelles du bivalve
Macoma balthica. Cependant, aucune de ces études n’a évalué en parallèle
les relations entre la production de MT, la spéciation intracellulaire du
Cd et les changements dans les populations à des niveaux d’exposition
chronique en milieu naturel.

Notre étude de cas semble indiquer pour la première fois l’existence
de relations statistiques entre des effets délétères au niveau des popula-
tions du bivalve Pyganodon grandis et le niveau d’exposition au cadmium
en milieu naturel (Cd2+), ainsi que l’occurrence de Cd lié de façon non
spécifique à des ligands de haut poids moléculaire (Cd-HPM) dans le
cytosol des organismes. Cependant, compte tenu des effets multiples et
interactifs des autres facteurs environnementaux en milieu naturel, il est
essentiel de tester si les relations observées ne sont pas causées par des
interactions indirectes avec d’autres facteurs environnementaux pouvant
avoir un effet confondant. Même si nous avons appliqué une procédure
de sélection de lacs visant à minimiser la variabilité des facteurs
limnologiques, il reste encore une variabilité naturelle résiduelle au niveau
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des facteurs limnologiques et écologiques qui peut confondre les réponses
des organismes et des populations. C’est ce que nous allons examiner dans
la section suivante.

2.6. EFFETS CONFONDANTS DES FACTEURS
ENVIRONNEMENTAUX EN MILIEU NATUREL

En eau douce, plusieurs facteurs environnementaux extrinsèques (dans
le milieu) ou intrinsèques (chez les organismes) peuvent moduler la
biodisponibilité du cadmium et la biosynthèse de métallothionéine (voir
Campbell et Couillard, 2004, chapitre 1) et affecter ensuite directement ou
indirectement les réponses biologiques des organismes aux métaux traces.

Selon le Modèle du ligand biotique, le transport membranaire du
cadmium et son accumulation dans le cytosol des invertébrés en eau douce
devraient être influencés par les concentrations de protons (H+) et de
cations majeurs (Ca2+, Mg2+) qui compétionnent avec l’ion métallique Cd2+

pour les sites de liaison membranaires, et par la présence de matière
organique dissoute (COD, AH + AF) (voir Campbell et Couillard, 2004,
chapitre 1). L’influence de ces compétiteurs est liée aux variations de la
qualité chimique de l’eau qui peuvent modifier la prise en charge du cad-
mium et sa toxicité potentielle (Amyot et al., 1994 ; Bervoets et Blust, 1999 ;
Croteau et al., 2002). En milieu naturel, on a montré que le calcium est un
compétiteur du Cd aux sites d’absorption membranaire chez plusieurs
espèces de bivalves (Elliptio complanata, Pyganodon grandis) (Wang et Evans,
1993 ; Perceval et al., 2002 ; Couillard et al., 2003), d’amphipodes (Hyalella
azteca, Gammarus fasciatus) (Stephenson et Mackie, 1988 ; Amyot et al., 1994),
et des larves de Diptères (Chaoborus sp., Chironomus staegeri) (Hare et
Tessier, 1996 ; Craig et al., 1999). La présence de matière organique dissoute
et la salinité en milieu marin peuvent aussi diminuer la biodisponibilité
du cadmium (Evans et Lasenby, 1993 ; Croteau et al., 1998 ; Mouneyrac et
al., 1998 ; Oste et al., 2001). Finalement, Stewart (1999) a montré dans le
cadre d’expériences en mésocosmes que la présence d’une contamination
polymétallique (Cu, Zn, Pb, Ni) peut diminuer la prise en charge et la
bioaccumulation du Cd chez le bivalve Pyganodon grandis. Les variations
de ces facteurs dans les sites d’études en milieu naturel doivent donc être
limitées et prises en considération si l’on veut mieux décrire les réponses
des organismes au gradient de contamination en cadmium.

Parmi les facteurs intrinsèques aux organismes, la taille et l’âge, le
sexe, le cycle de reproduction et le type de nutrition sont aussi suscep-
tibles de moduler la bioaccumulation du cadmium et la biosynthèse de
MT (Groulx et Lasenby, 1992 ; Amyot et al., 1994 ; Metcalfe-Smith et al.,
1995 ; Mouneyrac et al., 1998 ; Amiard-Triquet et al., 1998). Toutefois, chez
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le bivalve Pyganodon grandis, les variations saisonnières de la MT sont beau-
coup plus faibles que celles observées le long d’un gradient de conta-
mination polymétallique en région minière (Couillard et al., 1995a ; Wang
et al., 1999). En outre, les résultats obtenus par Kalhok et Cyr (1997) dans
une étude conduite sur les populations naturelles de P. grandis dans la
région de Rouyn-Noranda démontrent que, au sein d’un même lac, les
concentrations de MT dans les tissus mous des bivalves ne varient pas de
façon significative avec la taille, l’âge ou l’indice de condition des
individus.

Les effets relatifs de l’exposition au cadmium et des facteurs naturels,
et de leurs interactions, sur la bioaccumulation de cadmium et la syn-
thèse de métallothionéine chez les invertébrés benthiques ont rarement
été évalués en milieu naturel. Récemment, Couillard et al. (2003) ont ana-
lysé les effets des interactions compétitives impliquant les cations majeurs
(Ca2+, Mg2+), les métaux (Cu2+, Zn2+, Pb2+) et l’ion hydrogène (H+) sur la
prise en charge du cadmium (Cd2+) et la concentration de métallothionéine
(MT) chez deux organismes sentinelles (le bivalve Pyganodon grandis et la
larve d’éphémère Hexagenia limbata) dans la région minière de Rouyn-
Noranda. Pour le bivalve, le calcium (Ca2+) apparaît le principal compéti-
teur du Cd au niveau des sites d’absorption, tandis que l’ion hydrogène
(H+) est le seul compétiteur chez la larve d’éphémère. Lorsque l’on tenait
compte de ces facteurs confondants, les modèles reliant les concentrations
de MT chez les organismes au niveau de la contamination du milieu (Cd2+)
étaient significativement améliorés. Les mêmes effets confondants ont été
mis en évidence par Perceval et al. (2002) dans les 20 lacs étudiés en 1997
dans la région minière de Rouyn-Noranda. La sélection des 10 lacs pour
l’étude intensive en 1998, ayant minimisé les variations inter-lac dans la
chimie de l’eau (i.e., pH et Ca), a permis d’obtenir une très bonne prédic-
tion des concentrations de Cd (R2 = 0,74 ; P < 0,0001) et de MT (R2 = 0,62 ;
P < 0,0001) dans les branchies du bivalve P. grandis à partir des concentra-
tions de l’ion libre (Cd2+), en tenant compte des effets de ces facteurs con-
fondants (pH et Ca) (Perceval et al., 2002). Ces études suggèrent également
qu’il n’est pas possible d’extrapoler les réponses d’un invertébré qu’on a
choisi comme organisme sentinelle aux autres espèces d’invertébrés de la
communauté puisqu’à un niveau similaire de contamination en cadmium,
la prise en charge du Cd et la production de MT sont différentes d’une
espèce à l’autre et d’un habitat à l’autre.

Lorsque l’on traite des réponses des populations d’invertébrés aqua-
tiques, les interactions avec les facteurs environnementaux deviennent
encore plus complexes, car la dynamique des populations est influencée
non seulement par certaines caractéristiques chimiques de l’eau (p. ex., le
calcium pour les mollusques et crustacés) mais aussi par de nombreux
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autres facteurs écologiques (p. ex., disponibilité et qualité de la nourriture,
présence de poissons-hôte et de prédateurs). Dans le cadre de notre étude
de cas, les effets confondants des facteurs environnementaux ont été
évalués, comparativement aux relations observées avec les variables
toxicologiques (Perceval et al., 2003). L’étude montre qu’il existe, tel que
montré auparavant (section 2.5), des corrélations négatives (r = –0,58 à
–0,81 ; P < 0,05) entre les variables des populations (densité et biomasse,
production et fécondité, ratio P/B) et le niveau de contamination du milieu
(Cd2+) et/ou le Cd lié aux ligands de haut poids moléculaire (Cd-HPM)
dans le cytosol des branchies de P. grandis (tableau 2.7). Toutefois, ces
mêmes variables (sauf le ratio P/B) présentent par ailleurs des corréla-
tions positives plus élevées (r = 0,75-0,87 ; P < 0,05) avec la chaleur accu-
mulée dans la zone littorale des lacs, une variable qui n’avait pas été
mesurée à tous les sites lors de l’étude extensive de 1997 et qui ne fut
finalement pas prise en compte pour la sélection des lacs pour l’étude
intensive de 1998. Les lacs les moins pollués (Opasatica, Ollier, Évain)
sont ceux qui ont accumulé le plus de chaleur en 1998 dans la zone litto-
rale, tandis que les lacs Vaudray et Bousquet, les plus pollués, et le lac
Caron, avec une zone littorale à pente abrupte, ont accumulé moins de
chaleur dans la zone littorale. Il existe donc une relation inverse entre la
chaleur accumulée dans la zone littorale et le niveau de contamination
des lacs en cadmium (Cd2+) (r�= –0,71 ; P < 0,05), qui confond nos résul-
tats. Lorsque l’on contrôle les effets de la chaleur accumulée dans la zone
littorale des lacs entre les lacs sur les différentes variables des popula-
tions, à l’aide de corrélations partielles (Legendre et Legendre, 1998), il
n’y a plus de relations significatives entre les variables des populations
et le niveau de contamination (Cd2+) ou le biomarqueur (Cd-HPM)
(r = –0,36 et –0,40 ; P > 0,05) (Perceval et al., 2003). Les effets confondants
dus au régime thermique des lacs dans la zone littorale doivent cepen-
dant être considérés avec réserve, car il y a une différence maximum de
21 % entre la plus haute et la plus petite valeur de chaleur accumulée en
zone littorale (en degrés-jours) dans les lacs, ce qui laisse suggérer que les
températures moyennes estivales de nos lacs doivent différer de peu (1
ou 2 ºC). Eu égard à l’influence considérable que la variable degré-jour a
au point de vue statistique, il y aurait lieu de s’assurer que cette influence
correspond bien à une influence réelle au point de vue biologique. Par
ailleurs, le nombre ou l’abondance des espèces de poissons hôtes n’a pas
d’influence sur les réponses des populations (tableau 2.7).

En ce qui concerne les autres facteurs environnementaux (pH, Ca,
Chl. a, C Sest et N Sest) dont on avait minimisé la variabilité par la procé-
dure de sélection des lacs, très peu d’entre eux (sauf le pH, et la chloro-
phylle pour la fécondité cumulée) présentent de relation statistique
significative avec les réponses des populations (tableau 2.7). L’effet du
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pH (positif) est difficile à dissocier de l’effet du gradient de contamina-
tion en cadmium puisque le pH est utilisé pour estimer les concentrations
de l’ion libre Cd2+ (Tessier et al., 1993) et qu’à faible pH, la concentration
ambiante en Cd2+ augmente. La quantité d’algues en suspension a par
contre un effet positif sur la fécondité cumulée des populations dans
certains lacs (Dufay, Évain, Joannès) où les concentrations de Chl. a sont
supérieures ou égales à 2 µg·L–1. Cependant, la fécondité est faible au lac
Héva, qui a des niveaux de Chl. a similaire (tableaux 2.5 et 2.6).

Cette étude indique qu’en dépit de la sélection des lacs visant à
diminuer les effets des facteurs confondants, il est encore très difficile de
démontrer l’existence de relation dose-réponse entre l’état des popula-
tions et des biomarqueurs potentiels de la contamination des organismes
(MT et Cd-HPM). En milieu naturel, les facteurs écologiques sont très
complexes et difficiles à contrôler a priori et ils ont souvent une influence
primordiale sur l’état des populations, ce qui masque et confond les
relations avec les métaux traces.

3. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES DE RECHERCHE
À partir de cette étude de cas en région minière réalisée de 1996 à 1999, il
apparaît que la métallothionéine (MT) est effectivement un excellent
biomarqueur d’exposition et de contamination chez les invertébrés d’eau
douce (moules et larves d’insectes), comme cela a été montré pour les inver-
tébrés marins (Langston et al., 1998). Notre étude souligne l’importance
de tenir compte des effets confondants liés aux caractéristiques chimiques
de l’eau, en particulier de la concentration de calcium dissous en milieu
alcalin pour les bivalves et des ions hydrogènes en milieu acide pour les
larves d’insectes, pour bien définir les réponses cellulaires (Cd et MT dans
le cytosol) des organismes en fonction du gradient de contamination en
Cd2+ (Perceval et al., 2002 ; Couillard et al., 2003).

Notre étude de cas, réalisée dans des lacs où les concentrations
ambiantes de Cd2+ étaient inférieures à 1 nM, ne démontre pas de pertur-
bation dans la répartition subcellulaire du Cd, alors que de telles pertur-
bations étaient évidentes antérieurement (1994) dans les lacs les plus
contaminés, avec des concentrations ambiantes en Cd2+ de 2 nM (Wang et
al., 1999). L’étude actuelle montre plutôt un accroissement proportionnel
des différentes formes de Cd liés à la MT ou aux ligands HPM et FPM le
long du gradient de contamination en Cd (< 1 nM), et ce même dans les
lacs faiblement contaminés. Notre étude fait ressortir l’importance de
déterminer la répartition intracellulaire du Cd entre les ligands cytoso-
liques pour mieux définir les effets toxiques au niveau des organismes et
des populations.
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Les résultats obtenus au niveau de la toxicité cellulaire dans le cadre
de notre étude de cas, ainsi que les travaux précédents de Wang et al.
(1999) et de Couillard et al. (1995a,b), fournissent une certaine somme d’élé-
ments appuyant le potentiel de la MT et de la répartition subcellulaire du
Cd entre les ligands intracellulaires comme biomarqueurs prédictifs du
risque toxicologique au niveau cellulaire et de l’état de santé des indi-
vidus. Notre étude de cas a permis de lier l’accumulation de Cd dans le
cytosol des branchies des bivalves à un stress oxydant au niveau des
membranes cellulaires, sans toutefois démontrer de lien direct avec la pro-
duction de MT ou des formes de Cd liées aux ligands intracellulaires. La
réponse toxicologique au niveau cellulaire apparaissait plus importante
au début des années 1990, lorsque le niveau de contamination des lacs
était plus élevé (Wang et al., 1999). On observait alors une diminution de
la masse sèche des branchies associée à une nécrose et l’accroissement du
Cd lié au ligands de faible poids moléculaire (Cd-FPM) chez les bivalves
des lacs les plus contaminés (Cd2+ > 1 nM). L’association entre un tel dom-
mage et la pression de contamination d’un métal trace exercée au niveau
individuel peut quelquefois être une des données déterminantes d’une
évaluation de risque écotoxicologique au niveau d’un site (Beyer et Audet,
2002).

Il semble cependant difficile dans le cadre de cette étude de cas
d’assigner à la MT ou à d’autres biomarqueurs potentiels, comme le Cd
associé aux ligands de haut poids moléculaire (Cd-HPM) ou de faible poids
moléculaire (Cd-FPM), un rôle prédictif d’effets écotoxicologiques sur l’état
des populations de bivalves. Notre étude de cas montre un lien apparent
entre le mauvais état de santé des populations de bivalves dans les lacs
les plus contaminés et la contamination en Cd2+ dans le milieu, et l’aug-
mentation de Cd lié aux ligands de haut poids moléculaire (Cd-HPM).
Ceci pourrait indiquer que la répartition du Cd entre les ligands intracel-
lulaires offre un potentiel de diagnostic des effets néfastes au niveau des
populations. Toutefois, bien que nous ayons minimisé a priori la varia-
bilité des facteurs écologiques dans le cadre de notre étude, les relations
négatives observées entre certaines variables de population (abondance,
production, ratio P/B et fécondité cumulée) et soit le niveau d’exposition
(Cd2+), soit un biomarqueur potentiel (Cd-HPM), semblent indirectement
reliées à une relation inverse entre la chaleur accumulée dans la zone
littorale des lacs et le niveau de contamination des lacs. Il n’a donc pas été
possible de mettre en évidence un lien direct entre le biomarqueur MT et
les réponses des populations.

Les réponses atténuées observées en 1998 par rapport au début de la
décennie 1990 peuvent s’expliquer par le contexte environnemental chan-
geant de la région de Rouyn-Noranda au cours des 10-15 dernières années.
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La détection au début de la décennie 1990 d’un fort gradient environ-
nemental en métaux traces dans les lacs de la région minière de Rouyn-
Noranda, ainsi que la présence de populations de bivalves dans la majorité
de ces lacs, fournissait un cadre très approprié pour tester le biomarqueur
MT en milieu naturel. Avec les efforts de mitigation consentis par les entre-
prises minières de la région, ce gradient environnemental de contamina-
tion s’est beaucoup atténué au cours de la décennie et n’a probablement
pas fourni les conditions optimales pour réaliser la présente évaluation.
Dans les présentes conditions, on peut s’attendre à ce que la pression de
contamination exercée par le Cd décroisse en influence et que les facteurs
écologiques gagnent en importance comme éléments structurants des
populations de bivalves des lacs de la région. Dès lors, les biomarqueurs
MT et subcellulaires ne sauraient refléter adéquatement les réponses
numériques des populations de bivalves au changement de leur milieu
ambiant.

Notre étude de cas soutient le constat fait par Lagadic et al. (1997c)
sur la signification écotoxicologique des biomarqueurs. Même si les bases
conceptuelles et scientifiques de l’utilisation de biomarqueurs tels que la
MT sont bien établies pour l’évaluation diagnostique et prédictive des ef-
fets du cadmium au niveau cellulaire chez les invertébrés marins et d’eau
douce, le manque de connaissances sur les effets confondants des facteurs
écologiques en milieu naturel limite beaucoup la signification écotoxico-
logique de la MT comme biomarqueur d’effets toxiques au niveau des
populations et des communautés. Dans un même souffle, les présents tra-
vaux fournissent des indications précieuses du cadre écotoxicologique
intégré dans lequel fonctionneront le mieux les biomarqueurs et/ou
approches diagnostiques générales (Environnement Canada, 2002) en
regard d’une problématique de contamination par les métaux traces en
région minière.
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RÉSUMÉ

Les composés organiques d’origine naturelle ne s’accumulent pas dans la biosphère, car
les micro-organismes peuvent les dégrader efficacement. Cependant, l’accumulation de
composés toxiques comme les BPC, les HAP, les dioxines, etc. dans les tissus d’organismes
vivants indiquent que certains polluants ne sont pas minéralisés efficacement dans l’envi-
ronnement. Cette persistance diffuse est due à l’absence de voies cataboliques microbiennes
efficaces pour dégrader ces polluants. Du fait que ces composés apparus avec l’ère indus-
trielle soient récents, les micro-organismes n’ont pas encore appris à les dégrader. Ces com-
posés organiques persistants (POP) représentent un problème majeur pour l’environnement.

L’utilisation de procédés de dégradation microbienne des POP nécessitera une inter-
vention humaine d’abord pour accélérer le processus évolutif conduisant au dévelop-
pement de voies cataboliques efficaces. Les stratégies de développement de ces voies de
dégradation nécessitent une bonne compréhension des mécanismes biochimiques et géné-
tiques régissant ces dégradations. Nous décrirons l’exemple des travaux visant à élucider
la voie catabolique des biphényles polychlorés (BPC) et à augmenter leur potentiel
catabolique envers ces composés.

Les bactéries dégradent les BPC par la voie métabolique du biphényle. Cette voie
comprend quatre étapes enzymatiques qui les transforment en chlorobenzoates corres-
pondants. Les chlorobenzoates sont ensuite minéralisés par une autre voie métabolique.
Dans l’ordre, les BPC sont d’abord hydroxylés sur deux atomes de carbone ortho-meta
adjacents, par la dioxygénase du biphényle ; le 2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle produit
est ensuite réaromatisé par une déshydrogénase ; le catéchol qui en résulte est scindé par
une dioxygénase en acide 2-hydroxy-6-oxo-6-phénylhexa-2,4-diénoïque qui est hydrolysé
pour former l’acide benzoïque. Les enzymes de cette voie catabolique ont été isolées et
caractérisées afin d’identifier leurs limites cataboliques. La biologie moléculaire a fourni
des outils indispensables pour accélérer notre compréhension des mécanismes molécu-
laires impliqués dans la dégradation des BPC. Le spectre de congénères BPC dégradés
par les différentes bactéries est en grande partie déterminé par la spécificité de la pre-
mière enzyme de la voie, mais les autres enzymes imposent aussi des restrictions au spectre
de BPC qui peuvent être dégradés. Dans ce document, nous résumerons nos connaissances
actuelles des paramètres biochimiques des quatre enzymes du tronçon catabolique requis
pour la conversion de BPC en chlorobenzoates. Une emphase particulière sera donnée
aux paramètres qui influencent leurs interactions avec les congénères BPC ainsi qu’aux
moyens à notre disposition pour augmenter leur potentiel catabolique. Dans ce contexte,
nous décrirons nos travaux qui visaient à mieux connaître les paramètres cinétiques de la
dioxygénase du biphényle ainsi qu’à développer des variants plus performants de cette
enzyme par ingénierie génétique. Un outil important qui a été développé récemment est
l’évolution moléculaire in vitro. Nous avons fait appel à cet outil pour développer des
dioxygénases du biphényle et les résultats rapportés indiquent que cette approche est très
prometteuse. Enfin, nous discuterons des problèmes associés à l’utilisation des organis-
mes modifiés génétiquement dans les procédés de décontamination et des solutions que
nous offre la biologie moléculaire pour rendre ces procédés plus sécuritaires.
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1. INTRODUCTION
Plusieurs procédés de dépollution basés sur la participation active des
micro-organismes ont été mis au point au cours des dix dernières années.
Ces procédés sont efficaces pour réhabiliter les sites contaminés par des
polluants labiles. Cependant, certains polluants comme les hydrocarbu-
res aromatiques polycycliques (HAP) ou les biphényles polychlorés (BPC)
résistent à la dégradation microbienne, rendant difficile l’application de
ces biotechnologies environnementales. Ces polluants organiques persis-
tants (POP) s’accumulent dans la chaîne alimentaire et présentent un
danger pour les écosystèmes. La dégradation des POP est un processus
complexe qui nécessite l’apport d’enzymes microbiennes spécialisées, dont
la dioxygénase du biphényle. L’incapacité de ces enzymes à dégrader effi-
cacement certains polluants est en grande partie responsable de la persis-
tance de ces polluants. Le chapitre sera consacré à décrire comment les
plus récents développements de la biologie moléculaire peuvent servir à
mieux comprendre l’écologie microbienne des procédés de dépollution
et faciliter le développement de nouvelles approches d’intervention
biotechnologique pour dépolluer les POP. Nous verrons entre autres com-
ment ces outils moléculaires ont facilité les investigations visant à mieux
comprendre les mécanismes réactionnels responsables de la transforma-
tion biologique des polluants et visant à élaborer des stratégies faisant
appel à des approches rationnelles et aléatoires, pour développer des
procédés biotechnologiques efficaces de destruction de ces polluants.

2. BIODISPOSITION DES COMPOSÉS XÉNOBIOTIQUES
PAR LES BACTÉRIES DE L’ENVIRONNEMENT

Les micro-organismes du sol et des environnements aquatiques sont les
principaux agents responsables de la minéralisation de la matière orga-
nique. Ce processus sert à régénérer les éléments essentiels à la recons-
titution de la biosphère. En réalité, la biosphère compte un nombre
incommensurable de composés organiques dont la majorité reste à iden-
tifier. Par exemple, on estime que 1 g de sol contiendrait au moins 100 000
composés divers dont on ignore encore la structure. De nouveaux com-
posés apparaissent alors que d’autres disparaissent de la biosphère, suivant
la dynamique de l’évolution des espèces. De façon générale, les composés
d’origine naturelle ne s’accumulent pas dans la biosphère à cause de la
capacité des micro-organismes à développer des voies biochimiques effi-
caces pour leur dégradation (McClure et al., 1991 ; Liu et Suflita, 1993).
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Déjà au début du XXe siècle, les microbiologistes reconnaissaient que
les bactéries ont le potentiel de dégrader la majorité des composés orga-
niques rejetés dans l’environnement. Cependant, plusieurs facteurs
environnementaux affectent la capacité des micro-organismes à dégrader
les xénobiotiques, entraînant leur persistance. Ainsi plusieurs activités
humaines conduisent à l’accumulation de composés organiques d’origine
synthétique ou naturelle dans les écosystèmes qui nous entourent, causant
des foyers de pollution.

2.1. CAPACITÉ DES MICRO-ORGANISMES
À DÉGRADER LES XÉNOBIOTIQUES

Rappelons que le métabolisme des micro-organismes prototrophiques
requiert la présence d’un composé organique servant de donneur d’élec-
trons et de source de carbone pour fabriquer les constituants cellulaires.
Les électrons libérés au cours du processus d’oxydation de substrat orga-
nique sont ensuite transférés le long d’une chaîne de transporteurs d’élec-
trons jusqu’à un accepteur final qui, pour les organismes aérobies, est
l’oxygène (figure 3.1 ; voir aussi planche 1). En conditions anoxiques,
l’accepteur d’électrons peut être le fer, le cuivre, le nitrate, le sulfate, le
dioxyde de carbone, etc. ou un autre composé organique. Outre le car-
bone, la synthèse des constituants cellulaires nécessite plusieurs autres
composés, dont l’azote, le phosphore, le fer, le magnésium, le calcium, le
sodium, le soufre et plusieurs autres éléments essentiels à la croissance.
Lorsqu’une source de carbone est introduite dans un écosystème micro-
bien, sa dégradation dépend de la présence de ces autres ingrédients en
quantité adéquate. Par exemple, lorsqu’une source de carbone facilement
assimilable comme un sucre est introduite dans un écosystème, la dégra-
dation sera rapide initialement, mais elle cessera aussitôt qu’un des ingré-
dients requis pour la croissance sera épuisé. L’azote, le phosphore et
l’oxygène sont souvent les ingrédients le plus rapidement épuisés. L’épui-
sement des ingrédients essentiels à la croissance microbienne est une raison
importante expliquant la persistance de composés organiques comme les
dérivés du pétrole dans les écosystèmes (Liu et Suflita, 1993).

Le processus d’oxydation des substrats organiques peut aussi générer
des métabolites toxiques ou inhibiteurs qui vont restreindre les capacités
cataboliques des micro-organismes impliqués dans la dégradation du
polluant. Ce phénomène a surtout été observé dans le cas de composés
organiques synthétiques comme les chlorobenzoates (Reineke et
Knackmuss, 1988) et les BPC à faible teneur en chlore (Sondossi et al., 1992).



La dépollution des POP 113

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

Figure 3.1
Métabolisme des organismes prototrophiques aérobies

La biodisponibilité est un autre paramètre important qui peut con-
tribuer à la persistance d’un composé organique dans l’environnement.
Plusieurs phénomènes peuvent influencer la biodisponibilité d’un com-
posé organique. Entre autres, les composés lipophiles ne peuvent pas
atteindre facilement les enzymes microbiennes impliquées dans leur dégra-
dation, les enzymes cataboliques étant généralement intracellulaires ou
périplasmiques. Plusieurs études montrant l’influence positive des agents
tensioactifs synthétiques ou biologiques ont clairement démontré que la
solubilité dans l’eau constitue un facteur important influençant la biodé-
gradation des composés organiques (Providenti et al., 1993). Un autre phé-
nomène qui influence la biodisponibilité des composés organiques est la
sorption qui résulte de l’interaction du composé organique avec la matrice
du sol. Le phénomène de sorption varie considérablement selon la nature
du polluant et la composition du sol. Ce phénomène s’accentue avec le
temps conduisant à une presque inaccessibilité du polluant après quelques
années de persistance dans le sol (Alexander, 2000). L’augmentation de la
sorption du polluant en fonction du temps serait due en principe, à la
migration graduelle des molécules du polluant à l’intérieur des nanopores
des particules de sol. Bien que ce phénomène contribue à la persistance
des polluants facilement dégradables comme les hydrocarbures, ce phé-
nomène a un effet bénéfique en étant responsable de la réduction de la
charge toxique du sol. En effet, bien que le polluant persiste dans le sol, il
n’est pas disponible pour les organismes qui ingèrent les particules de sol
(Alexander, 2000).
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Un autre facteur important qui contribue à la persistance des
polluants dans les sols et sédiments est relié au transport des micro-
organismes dans le sol. En effet, pour qu’il y ait dégradation d’un pol-
luant, il est nécessaire que la bactérie entre en contact physique avec le
polluant. Les enzymes diffuses dans les sols et les sédiments peuvent par-
ticiper à la dégradation des polluants (Bollag, 1992). Cependant, on estime
que ce rôle est limité du fait que les enzymes sont instables à l’extérieur
des cellules et que la plupart des enzymes cataboliques sont intracellu-
laires et ne sont pas excrétées par les cellules. La diffusion des enzymes
résulte de la mort et la lyse des cellules.

Plusieurs facteurs environnementaux et génétiques influencent le
déplacement des micro-organismes dans les sols (Murphy et Tate, 1996).
Les facteurs affectant le mouvement des micro-organismes dans les sols
comprennent, entre autres, la nature et la composition du sol, la teneur en
eau, le mouvement de l’eau, la force ionique, la quantité et le compor-
tement de la zooflore du sol (Murphy et Tate, 1996). De plus, des études
récentes montrent l’importance de la flore végétale et de son système
radiculaire sur la croissance et la migration des micro-organismes autant
que sur la migration des polluants dans les sols (Salt et al., 1998 ; Liste et
Alexander, 2000). Enfin d’autres études ont démontré que la chimiotaxie
peut influencer le déplacement des bactéries vers les polluants (Parales et
al., 2000a).

Parmi les autres facteurs environnementaux susceptibles d’influencer
la dégradation des composés organiques polluants, on compte la présence
d’autres polluants toxiques comme les métaux lourds ou les phénols sur
le site contaminé. En effet la plupart des sites contaminés contiennent un
mélange de contaminants ; souvent, on y trouve des métaux lourds qui
sont toxiques pour les bactéries (Providenti, Lee et Trevors, 1993). Enfin,
la concentration du polluant lui-même peut être un facteur limitant sa
dégradation. Certains contaminants comme les polychlorophénols sont
très toxiques et leur dégradation est impossible lorsque leur concentra-
tion est au-dessus du seuil de toxicité. Par contre, certains autres polluants
sont présents en concentration trop faible pour soutenir la croissance des
bactéries présentes. Les polluants faiblement solubles dans l’eau sont pré-
sents en très faible concentration dans la phase aqueuse du sol, résultant
en une trop faible concentration disponible pour la croissance des micro-
organismes (Alexander, 2000). Cependant, d’autres exemples de composés
très solubles dans l’eau peuvent persister dans les sols s’ils sont présents
en concentration trop faible (Alexander, 1973).

Outre les facteurs environnementaux, plusieurs facteurs de nature
physiologique peuvent influencer la dégradation microbienne des pol-
luants. Entre autres, la présence d’inducteurs appropriés peut grandement
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influencer la dégradation des polluants. En effet, les voies cataboliques
sont inductibles, c’est-à-dire que les enzymes catalysant la dégradation
des polluants sont exprimées en présence d’un inducteur qui est généra-
lement le substrat à dégrader ou l’un de ses métabolites. Ainsi la voie
catabolique du biphényle qui sert à dégrader les BPC à faible teneur en
chlore (voir plus bas) ne s’exprime qu’en présence de biphényle (Barriault
et Sylvestre, 1993). Les chlorobiphényles qui sont incapables d’induire cette
voie ne peuvent être dégradés qu’en présence de biphényle dans le milieu.
Un autre phénomène important qui influence la dégradation des polluants
est le co-métabolisme. Comme nous l’avons indiqué plus haut, la crois-
sance microbienne nécessite l’apport d’un substrat organique qui sert de
source de carbone et d’énergie. Il arrive que les voies cataboliques micro-
biennes puissent transformer certains analogues de leur substrat naturel
sans toutefois que cette transformation soit assez efficace pour fournir les
électrons nécessaires pour suppléer à leur besoin énergétique. Le phéno-
mène qui consiste à dégrader un substrat sans en retirer d’énergie est
appelé co-métabolisme. Il va sans dire que pour que les bactéries puissent
convertir un substrat organique par co-métabolisme, elles doivent avoir
accès à une autre source de carbone (donneur d’électrons) qui fournit
l’énergie nécessaire à leur croissance. Plusieurs polluants organiques, dont
les BPC à faible teneur en chlore et les HAP, plusieurs herbicides et
pesticides sont dégradés par co-métabolisme.

2.2. CAPACITÉ D’ADAPTATION DES MICRO-ORGANISMES
DANS UN NOUVEL ENVIRONNEMENT

La versatilité nutritionnelle des bactéries, c’est–à-dire leur capacité de
dégrader une variété considérable de composés organiques et leur capa-
cité à apprendre rapidement à dégrader de nouveaux composés organiques
est contrôlée par un ensemble de facteurs génétiques, biochimiques et éco-
logiques. Les gènes régissant la dégradation des composés organiques
présents dans la nature sont souvent localisés sur des plasmides qui sont
des éléments extrachromosomiques facilement mobilisables (transférables)
entre les bactéries (Wallace et Sayler, 1992). Par conséquent, lorsqu’un gène
nouveau, mutant, permettant la dégradation d’un nouveau composé
apparaît, celui-ci peut être transmis rapidement à plusieurs autres bactéries
appartenant à des groupes taxonomiques différents.

Un autre phénomène important dans le développement de bactéries
capables de dégrader de nouveaux composés chimiques est la capacité de
ces organismes à travailler en consortium pour effectuer la dégradation
(Liu et Suflita, 1993). Ainsi, des bactéries différentes peuvent travailler
ensemble à dégrader un composé efficacement. Par exemple, la dégra-
dation des BPC requiert deux voies cataboliques (voir plus loin). Une
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première voie transforme le BPC en chlorobenzoates correspondants
(Furukawa, 1982 ; Unterman, 1996 ; Sylvestre, 1995). Une seconde voie
minéralise les chlorobenzoates. Les bactéries aérobies dégradent un
nombre restreint de congénères BPC ; elles dégradent surtout les congé-
nères à faible teneur en chlore. Entre autres, certaines bactéries sont
capables de transformer les monochlorobiphényles en monochloroben-
zoates, mais, elles ne possèdent pas la voie catabolique des chloroben-
zoates. L’accumulation des chlorobenzoates dans le milieu de croissance
conduit à la formation de métabolites toxiques qui inhibent la dégrada-
tion des chlorobiphényles (Hernandez et al., 1991 ; Sondossi et al., 1992).
Cependant, il est possible de développer des consortiums bactériens qui
ensemble dégradent efficacement les congénères à faible teneur en chlore
autant en milieu liquide que dans les sols (Furukawa et Chakrabarty, 1982 ;
Sylvestre et Fauteux, 1982 ; Barriault et Sylvestre, 1993 ; Hickey et al., 1993).
Dans la nature, les bactéries travaillent en consortium non seulement à
l’intérieur d’une même niche écologique, mais elles peuvent travailler
ensemble entre niches écologiques très différentes. Ainsi, dans le cas des
BPC, il est reconnu que les bactéries anaérobies des sédiments aquatiques
peuvent effectuer une réaction de déshalogénation réductrice qui conduit
au remplacement des atomes de chlore par des atomes d’hydrogène. Cette
réaction a pour effet d’alléger la teneur en chlore des congénères BPC et
de les rendre plus disponibles à la dégradation par les bactéries aérobies
en surface des sédiments. Ce système a servi de modèle pour concevoir
des bioréacteurs à deux phases aérobie/anaérobie qui viseraient la dégra-
dation des mélanges de BPC à haute teneur en chlore. Malheureusement,
toutefois, la déshalogénation réductrice est un processus très lent dont les
mécanismes moléculaires sont encore inconnus (pour un examen de la
question, voir Sylvestre, 1995 ; Abramowicz, 1994 ; Suflita et Townsend,
1995 ; Abramowicz et Olson, 1995). De plus, ce processus conduit à l’ac-
cumulation de congénères non désirables comme les 3,3',4,4'- et 2,2',6,6'-
tétrachlorobiphényles ainsi que le 2,6-dichlorobiphényle, qui résistent à
la déshalogénation réductrice (Maltseva et al., 1999) ainsi qu’à la dégra-
dation par les bactéries aérobies. Il faudra encore beaucoup d’efforts de
recherche pour optimiser ce procédé. Cependant, comme on le verra plus
loin, il est possible de développer par génie génétique des oxygénases qui
peuvent dégrader ces congénères persistants. Cependant, comme on le
verra plus loin, la biologie moléculaire et le génie génétique nous offrent
des outils permettant de développer des enzymes plus efficaces, capables
de dégrader ces congénères persistants.
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3. LES POP, UNE MENACE POUR L’ENVIRONNEMENT
La persistance d’un grand nombre de polluants est causée par l’un ou
l’autre ou par un ensemble des facteurs énumérés dans les paragraphes
précédents. Dans ces cas, la persistance est limitée à un écosystème et il
est souvent possible d’y remédier en appliquant les conditions environ-
nementales appropriées. Par exemple, on exploite les micro-organismes
depuis plus de 80 ans pour traiter efficacement les eaux usées domestiques
(Watanabe et Baker, 2000 ; Eckenfelder et Musterman, 1995). Au cours des
deux dernières décennies, plusieurs procédés efficaces ont été mis au point
pour la réhabilitation de sites contaminés par des dérivés du pétrole (sols
et eaux souterraines) (Rosenberg, 1993).

Cependant, la détection de composés toxiques comme les BPC, les
HAP, les dioxines, etc. dans la biosphère et leur accumulation dans les
tissus d’organismes vivants indiquent que certains polluants ne sont pas
minéralisés efficacement dans l’environnement. Cette persistance qui se
traduit par une pollution diffuse est due à l’absence de voies cataboliques
microbiennes efficaces pour dégrader ces polluants. Du fait que ces com-
posés apparus avec l’ère industrielle soient récents, les micro-organismes
n’ont pas encore appris à les dégrader (Shannon et Unterman, 1993 ;
Edgington, 1994). Ces composés organiques persistants abrégés sous le
terme de POP représentent un problème majeur pour notre société. Le
problème est d’autant sérieux que le Conseil administratif du Programme
des Nations Unies sur l’environnement (PNUE), lors de sa 19e session en
février 1997 (décision 19/3(C)) a conclu qu’une action internationale,
incluant la conception d’un instrument global ayant force exécutoire,
s’imposait dans le but de réduire les risques sur la santé humaine et sur
l’environnement provoqués lors des émissions de douze POP ciblés. Ces
douze POP sont les BPC, les dioxines et furanes, la dieldrine, le DDT,
l’endrine, le clordane, l’hexachlorobenzène, le mirex, le toxaphène et
l’heptachlore.

Ces substances chimiques sont extrêmement stables et sont recon-
nues pour leur faculté à s’accumuler dans les tissus biologiques. De ce
fait, elles sont transportées sur de longues distances, vers des régions qui
n’ont jamais connu ni leur usage, ni leur production, et ainsi elles menacent
l’environnement à l’échelle globale (Molina et al., 1999 ; Brunstrom et
Halldin, 2000).
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3.1. PERSISTANCE DES POP
Malgré les outils moléculaires et écologiques que possèdent les bactéries
pour apprendre rapidement à dégrader de nouveaux composés, les POP
sont encore parmi nous pour longtemps. Pourquoi en est-il ainsi ? Pour
répondre à cette question, il faut comprendre les mécanismes biochimiques
par lesquels les bactéries dégradent ces composés nouveaux. Nous utili-
serons ici le modèle de la dégradation microbienne des BPC, qui a fait
l’objet de plusieurs études au cours des dernières décennies.

Une observation importante est que les enzymes bactériennes impli-
quées dans la dégradation des composés organiques du sol sont des
enzymes qui, en général, ont un large spectre de substrat, c’est-à-dire que
ces enzymes peuvent catalyser des réactions biochimiques en utilisant des
substrats autres que leur substrat naturel. À titre d’exemple, chez les bac-
téries, les chlorobiphényles sont dégradés par les enzymes de la voie res-
ponsable de la dégradation du biphényle, qui est une substance d’origine
naturelle, présente dans la nature depuis très longtemps (Sylvestre, 1995).
La première étape étant franchie, il reste au processus lent de la sélection
naturelle d’influencer la direction des mutations pour développer des
enzymes plus efficaces pour dégrader les BPC. Ce processus est cependant
très long à l’échelle humaine : il nécessite des milliers, voire des millions
d’années.

Un grand nombre de microorganismes capables de dégrader des
polluants qu’on considérait non dégradables ont été décrits au cours des
dix dernières années. Les exemples sont multiples (TNT, 2,4-D, 2,4,5-T,
PCP, etc.) (Yadav et Reddy, 1993 ; Daubaras et al., 1996 ; Eilers et al., 1999 ;
Hawari et al., 1999 ; Siciliano et Greer, 2000). Ces observations indiquent
que dans l’environnement, la pression de sélection favorise le dévelop-
pement de bactéries capables de dégrader des composés xénobiotiques
persistants. Néanmoins, la persistance dans l’environnement de certains
autres composés comme les BPC et les HAP montre l’incapacité des voies
cataboliques microbiennes actuelles de dégrader ces polluants efficace-
ment. De fait, trois facteurs majeurs interviennent dans la dégradation
d’un polluant : la biodisponibilité, la présence d’enzymes efficaces pour
transformer le polluant, la présence de tous les enzymes nécessaires pour
minéraliser le polluant afin de prévenir l’accumulation de métabolites indé-
sirables. La biodisponibilité est un facteur non négligeable à considérer
dans les processus de biorestauration des POP, car ce sont souvent des
composés hydrophobes qui ont tendance à se fixer sur la matrice envi-
ronnementale (sol, sédiments, particules en suspension dans l’eau). L’ad-
dition d’agents tensioactifs peut faciliter la dégradation des BPC (Barriault
et Sylvestre, 1993 ; Billingsley et al., 1999) autant que des HAP (Boonchan
et al., 1998). Cependant, l’addition de ces composés n’est pas suffisante
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pour permettre la dégradation des congénères les plus persistants des BPC
et HAP (Barriault et Sylvestre, 1993). La raison en est que les enzymes
utilisées par les bactéries aérobies pour dégrader ces polluants sont inca-
pables d’oxyder les congénères les plus persistants (Haddock et al., 1995 ;
Hurtubise et al., 1995).

3.2. EXEMPLE DES BPC
L’utilisation de procédés de dégradation microbienne des POP nécessitera
une intervention humaine pour d’abord accélérer le processus évolutif
conduisant au développement de voies cataboliques efficaces. Les stra-
tégies de développement de ces voies de dégradation nécessitent une
bonne compréhension des mécanismes biochimiques et génétiques
régissant ces dégradations. Pour cette raison, plusieurs études ont visé à
élucider les voies métaboliques impliquées dans la transformation micro-
bienne des POP dans la nature. Une liste exhaustive de ces études dépasse
le cadre du présent examen ; nous nous limiterons à décrire l’exemple de
la voie catabolique des BPC.

4. VOIE CATABOLIQUE DES BPC
Dans la nature, les bactéries dégradent les BPC par la voie métabolique
du biphényle. Cette voie comprend quatre étapes enzymatiques pour
transformer les BPC en chlorobenzoates correspondants. Les chloroben-
zoates sont ensuite minéralisés par une autre voie métabolique. L’identi-
fication des métabolites des BPC (Massé et al. 1989 ; Ahmad et al., 1991a ;
Ahmad et al., 1991b) ainsi que l’étude des gènes impliqués dans la dégra-
dation ont permis d’élucider la voie biochimique responsable de la dégra-
dation des BPC (figure 3.2) (Ahmad et al., 1990, Ahmad et al., 1991a ; Ahmad
et al., 1991b ; Sylvestre et al., 1996b) chez la bactérie Comamonas testosteroni
B-356, que nous avons isolée de l’environnement. La première étape de
dégradation des BPC est catalysée par la dioxygénase du biphényle qui
introduit deux atomes d’oxygène en position ortho-meta, sur le cycle
aromatique. Cette réaction conduit à la formation de 2,3-dihydro-2,3-
dihydroxybiphényle qui est ensuite réaromatisé par la 2,3-dihydro-2,3-
dihydroxybiphényle-2,3-déshydrogénase. Le catéchol qui en résulte est
ensuite oxydé par la 2,3-dihydroxybiphényle-1,2-dioxygénase qui catalyse
la fission du cycle aromatique. Le métabolite qui en résulte, l’acide
2-hydroxy-6-oxo-6-phénylhexa-2,4-diénoïque (HOPDA) est ensuite hydro-
lysé pour former l’acide benzoïque et l’acide pentanoïque. Cette voie res-
semble à celle qui est présente chez toutes les autres bactéries connues
capables de dégrader les BPC (Unterman, 1996 ; Furukawa et al., 1978 ;
Furukawa et al., 1992 ; Bedard et al., 1986 ; Sylvestre, 1995).
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Les enzymes de cette voie catabolique ont été isolées et caractérisées
afin d’identifier leurs limites cataboliques (Haddock et Gibson, 1995 ;
Haddock et al., 1995 ; Erickson et Mondello, 1992 ; Erickson et Mondello,
1993 ; Taira et al., 1992). La biologie moléculaire a fourni des outils indis-
pensables pour accélérer notre compréhension des mécanismes molécu-
laires impliqués dans la dégradation des BPC. Des études effectuées avec
des clones bactériens exprimant individuellement chacune des enzymes
de la voie catabolique ont permis de préciser la spécificité des enzymes
envers les différents congénères BPC et leurs métabolites (Furukawa et
al., 1993 ; Haddock et al., 1995 ; Haddock et al., 1993 ; Hurtubise et al. 1995 ;
Hurtubise et al., 1996 ; Barriault et al., 1998, 1999b). Ces études ont montré
que la capacité des bactéries à dégrader les différents congénères BPC varie
considérablement d’une bactérie à l’autre. Le spectre de congénères BPC
dégradés par les différentes bactéries est en grande partie déterminé par
la spécificité de la première enzyme de la voie catabolique, la dioxygénase
du biphényle (Sylvestre, 1995), mais les autres enzymes de cette voie
imposent aussi des restrictions au spectre des BPC qui peuvent être
dégradés. Pour cette raison, nous avons entrepris l’étude moléculaire des
deux premières enzymes de cette voie de dégradation. Dans ce document,
je résumerai nos connaissances actuelles des paramètres biochimiques des
quatre enzymes du tronçon catabolique requis pour la conversion de BPC
en chlorobenzoates. Je m’attardrai principalement sur les paramètres qui
influencent leur interaction avec les congénères BPC ainsi que sur les
moyens à notre disposition pour augmenter leur potentiel catabolique
envers un plus large spectre de congénères BPC. Trois souches ont servi
principalement à élucider les mécanismes moléculaires de dégradation
des BPC et à identifier les déterminants de la spécificité. Il s’agit de la
souche Burkholderia sp. LB400 (Fain et Haddock, 2001), qui est la bactérie
la plus performante connue à ce jour, de Pseudomonas pseudoalcaligenes
KF707 (Taira et al., 1992) et de Comamonas testosteroni B-356 (Ahmad et al.,
1990).

4.1 PURIFICATION ET MÉCANISMES RÉACTIONNELS
DE LA DIOXYGÉNASE DU BIPHÉNYLE

Les oxygénases sont des enzymes qui incorporent un ou deux atomes
d’oxygène à un substrat organique à partir d’oxygène moléculaire. Ces
enzymes d’importance primordiale dans le métabolisme des composés
organiques ont été reconnues tardivement au cours de l’histoire de la bio-
chimie. Tandis qu’on connaît les enzymes hydrolytiques depuis plus de
150 ans, la découverte des oxygénases remonte à moins de 50 ans. L’impor-
tance capitale de l’oxygène dans les systèmes biologique a été reconnue
dès le XVIIIe siècle. Au début du XXe siècle, les études faisant appel aux
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méthodes de mesure manométriques menées par Haldane, Bancroft et
Warburg ont montré une association entre la consommation d’oxygène et
l’activation des voies métaboliques. Cependant, les scientifiques croyaient
fermement que l’oxygène atmosphérique ne pouvait pas être incorporé
directement dans la matière organique. On croyait plutôt que l’oxygène
présent dans la matière organique provenait de réactions impliquant un
transfert d’atome d’oxygène entre molécules organiques. Ce n’est qu’au
cours des années 1950 avec les études de Hayaishi et al. (1955) et de Mason
et al. (1955) qu’il a été établi que les réactions d’oxygénation catalytique
de la matière organique sont possibles. Par spectrométrie de masse utili-
sant l’isotope 18 de l’oxygène, Hayaishi et al. (1955) ont démontré l’incor-
poration directe du 18O2 sur le noyau benzénique. Depuis lors, on a décrit
un très grand nombre de dioxygénases bactériennes présentant des
structures et mécanismes d’action variés.

La dioxygénase du biphényle est l’une des nombreuses dioxygénases
bactériennes de grande importance. Cette enzyme est particulièrement
sensible aux conditions environnementales et extrêmement difficile à
purifier par les techniques chromatographiques traditionnelles (Imbeault
et al., 2000). Pour cette raison, nous avons purifié l’enzyme par chromato-
graphie d’affinité de protéines recombinantes portant une étiquette histi-
dine (Hurtubise et al., 1995 ; Hurtubise et al., 1996). Cette technique qui
fait appel à la biologie moléculaire permet la purification des protéines en
une seule étape chromatographique, réduisant ainsi les risques d’inactiver
les protéines sensibles.

Cette étude a permis d’élucider les mécanismes de fonctionnement
de cette enzyme qui comporte trois composants enzymatiques distincts
(figure 3.2) : une réductase encodée par le gène bphG chez la souche B-
356, une ferrédoxine encodée par le gène bphF et une oxygénase encodée
par les gènes bphA et bphE. La réductase et la ferrédoxine sont deux
enzymes qui servent à transférer des électrons du cofacteur NADH vers
l’oxygénase qui est le composant interagissant directement avec le substrat
pour y introduire deux atomes d’oxygène. La réductase est une flavopro-
téine caractérisée par son spectre d’absorption typique du FAD, com-
portant des pics maximum à 375 nm et à 450 nm (Broadus et Haddock,
1998 ; Hurtubise et al., 1995). La structure tridimensionnelle de la réductase
de Pseudomonas sp. KKS102 a été résolue (Senda et al., 2000). Le pourcen-
tage d’homologie entre les composants réductase des dioxygénases du
biphényle qui ont été séquencés varie considérablement et beaucoup plus
que pour les autres composants des dioxygénases du biphényle (Sylvestre
et al., 1996b). En dépit de cette variation, la séquence des acides aminés
qui constituent le site de liaison avec le noyau nicotinamide est haute-
ment conservée (Senda et al., 2000). Il est donc problable que le mécanisme
de transfert d’électrons impliquant ces réductases est le même pour toutes
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les dioxygénases. Néamoins, ceci explique pourquoi il est possible de rem-
placer l’activité réductase requise pour faire fonctionner la dioxygénase
du biphényle de la souche B-356 par une réductase provenant de chloro-
plastes d’épinards (Hurtubise et al., 1995). D’autre part, en terme de
potentiel catalytique envers les BPC, il semble que l’influence du compo-
sant réductase sur l’activité de la dioxygénase envers les congénères les
plus persistants soit plutôt minime.

Le composant ferrédoxine est une petite protéine fer-soufre. La struc-
ture de la ferrédoxine de la dioxygénase du biphényle de Burkholderia sp.
LB400 a récemment été élucidée (Colbert et al., 2000). Contrairement au
composant réductase, la ferrédoxine est très spécifique à une oxygénase
donnée (Hurtubise et al., 1995 ; Barriault et Sylvestre, 1999b). Par consé-
quent, en terme d’ingénierie enzymatique, des modifications majeures du
composant oxygénase devront très probablement s’accompagner de modi-
fications similaires au niveau du composant ferrédoxine pour conserver
une enzyme fonctionnelle.

Bien que la réactivité de la réductase et de la ferrédoxine influence
la capacité de l’oxygénase à dégrader certains congénères BPC (Sylvestre,
1995), comme on le verra plus loin, c’est le composant oxygénase qui
détermine la spécificité de l’enzyme envers les substrats BPC.

Le composant oxygénase est constitué de deux sous-unités (� et �
codées par les gènes bphA et bphE respectivement). L’enzyme est consti-
tuée de trois sous-unités � et de trois sous-unités � qui s’associent sous
forme d’hexamère (Hurtubise et al., 1996). La structure tridimensionnelle
de la dioxygénase du biphényle n’est pas encore complètement élucidée,
mais l’enzyme a été cristallisée (Imbeault et al., 2000). En se basant sur la
structure de la dioxygénase du naphtalène (Kauppi et al., 1998), qui lui est
apparentée, l’enzyme adopterait la forme d’un champignon. Les trois sous-
unités � s’associeraient ensemble pour former la tête du champignon alors
que les trois sous-unités � formeraient le pied.

Le mécanisme par lequel les électrons sont transférés du NADH vers
le site actif du composant oxygénase n’est pas encore élucidé complè-
tement, mais l’hypothèse la plus probable est la suivante. La ferrédoxine
et la composante oxygénase sont deux protéines Fer-Soufre. Ces deux pro-
téines portent un centre Rieske constitué d’une chaîne de 17 acides aminés,
limitée à chaque extrémité par une paire de résidus cystéine-histidine qui
lieraient deux atomes de fer et de soufre selon le modèle présenté à la
figure�3.3. L’électron serait donc transféré de la composante réductase vers
le centre Rieske de la ferrédoxine, puis transmise au centre Rieske de la
composante oxygénase. Nous avons démontré que le centre Rieske de la
composante oxygénase est localisé sur la chaîne � (Hurtubise et al., 1996)
et que cette composante ne comporte pas deux, mais trois atomes de fer,
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dont deux sont liés au centre Rieske et un troisième fer mononucléaire
serait associé au centre actif (Hurtubise et al., 1996). Cet arrangement est
le même pour la dioxygénase du biphényle de la souche LB400 (Haddock
et Gibson, 1995). En se basant sur la structure de la dioxygénase du naph-
talène, il semblerait que le centre Rieske d’une sous-unité a serait associé
au fer mononucléaire de la sous-unité � adjacente. L’électron transféré de
la ferrédoxine vers le centre Rieske d’une sous-unité � de l’oxygénase serait
donc ensuite transmis au fer mononucléaire de la sous-unité � adjacente
et le fer réduit servirait à activer la molécule d’oxygène pour initier son
incorporation à la molécule de biphényle (Wolfe et al., 2001). Les méca-
nismes d’activation de la molécule d’oxygène et les mécanismes par lequels
l’enzyme interagit avec le substrat pour permettre son oxygénation en
une position déterminée restent encore à élucider.

Figure 3.3
Structure probable du centre Rieske*

* Dans cette structure, les atomes de fer et de soufre sont associés aux noyaux imidazoles
de deux molécules d’histidine et aux atomes de soufre de deux molécules de cystéine.

4.2. ACTIVITÉ ET SPÉCIFICITÉ DE LA DIOXYGÉNASE DU BIPHÉNYLE

Des études comparatives de dioxygénases du biphényle de diverses
souches bactériennes ont été réalisées en vue d’associer la spécificité envers
les congénères BPC à certaines caractéristiques structurales de l’enzyme.
Il est intéressant de constater que le spectre des congénères BPC oxygénés
par la dioxygénase de P. pseudoalcaligenes KF707 diffère considérablement
du spectre de la dioxygénase de Burkholderia sp. LB400, tandis que les gènes
qui codent ces deux enzymes sont homologues à plus de 95 % (Erickson
et Mondello, 1993). La dioxygénase du biphényle de LB400 catalyse faci-
lement l’oxygénation des congénères portant un atome de chlore en
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position ortho sur chacun des deux noyaux du biphényle (le 2,2'-
dichlorobiphényle), mais la réaction envers le 4,4'-dichlorobiphényle
(atomes de chlore en position para) est médiocre (Erickson et Mondello,
1993 ; Gibson et al., 1993) (figure 3.4). Par contre, la dioxygénase de la
souche KF707 catalyse efficacement l’oxygénation du 4,4'-dichlorobi-
phényle, mais elle est inactive envers le 2,2'-dichlorobiphényle (Erickson
et Mondello, 1993 ; Gibson et al., 1993). Une singularité de la dioxygénase
de la souche LB400 est sa capacité d’oxygéner le 2,2',5,5'-tétrachloro-
biphényle, attribuable à sa capacité de catalyser une oxygénation de ce
congénère sur les positions meta-para (Bedard et al., 1986 ; Haddock et al.,
1995) (figure 3.4). La souche LB400 est la seule souche connue capable de
catalyser cette réaction, ce qui lui confère la capacité de dégrader plusieurs
congénères BPC qu’aucune autre souche ne peut dégrader. Il s’agit des
congénères dont au moins une position meta et une position ortho sont
occupées par des atomes de chlore sur chacun des deux noyaux (figure�3.4).

Se basant sur la technique de mutagénèse dirigée, Erickson et
Mondello (1993) et Mondello et al. (1997) ainsi que Kimura et al. (1997) ont
montré dans des études indépendantes que certains résidus d’acide aminé
de la partie en C-terminale de la chaîne � avaient une grande influence
sur la spécificité de la dioxygénase envers les congénères BPC. Ainsi en
créant des mutants obtenus en changeant certains acides aminés de la
chaîne � de l’une des souches par l’acide aminé qui est retrouvé sur la
chaîne � de l’autre souche dans la position correspondante, ces auteurs
ont créé des hybrides qui avaient acquis la possibilité d’oxygéner le 2,2'-
dichlorobiphényle, le 4,4'-dichlorobiphényle et le 2,2',5,5'-tétrachloro-
biphényle. Tel que le présente la figure 3.5, quatre régions en particulier
ont été ciblées. Les régions III et IV semblent les plus influentes. La région
III serait associée à la capacité de l’enzyme à oxygéner le 4,4'-dichloro-
biphényle (Mondello et al., 1997 ; Kimura et al., 1997), la région IV serait
associée à la capacité d’oxygéner le substrat en position meta et para
(Suenaga et al., 1999).

Dans notre laboratoire, nous avons caractérisé la dioxygénase de la
souche B-356. Cette enzyme a évolué un peu différemment des deux
précédentes. L’analyse des séquences des gènes bphAEFG de la souche
B-356 montre qu’il y a une homologie génétique de l’ordre de 80 % avec
les gènes bphAEFG des souches LB400 et KF707 (Sylvestre et al., 1996b).
De plus, contrairement aux dioxygénases des souches LB400 et KF707, la
dioxygénase de la souche B-356 est incapable d’oxygéner le 2,2'-dichlo-
robiphényle et le 4,4'-dichlorobiphényle (Hurtubise et al., 1998). Elle est
cependant capable d’oxygéner le 3,3'-dichlorobiphényle plus efficacement
que les deux autres oxygénases.
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Figure 3.4
Mode d’hydroxylation et propriétés catalytiques
des dioxygénases du biphényle des souches B-356, KF707 et LB400
envers les congénères chlorobiphényles

2,2',5,5'-tétrachlorobiphényl

LB400 KF 707 B-356



La dépollution des POP 127

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

Figure 3.5
Comparaison des séquences en acides aminés des portions
C-terminales des chaînes � des dioxygénases du biphényle des souches
LB400, B-356 et KF707

Note : Seuls les acides aminés différents de ceux de la BPDO de LB400 sont indiqués
pour les BPDO de B-356 et KF707. La figure montre aussi (en caractères gras) les
régions�I, II, III, IV ciblées par Mondello et al., 1997.

Des études réalisées dans notre laboratoire ont montré que les sous-
unités � et � des dioxygénases des souches LB400 et B-356 sont interchan-
geables. L’analyse des hybrides obtenus a montré que la sous-unité �
influence la spécificité de l’enzyme envers le substrat (Hurtubise et al.,
1998). Ainsi l’hybride �B-356�LB400 se comporte comme la dioxygénase de
LB400 (tableau 3.1). Si seule la partie C-terminale de la sous-unité �
influençait la spécificité de l’enzyme, cet hybride aurait du se comporter
comme la dioxygénase de la souche B-356. De plus, nous constatons que
les séquences en acides aminés de la région III de la chaîne � de la souche
B-356 sont identiques à celles de la dioxygénase de la souche KF707, ce
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qui devrait, selon les études citées plus haut, conférer à la dioxygénase de
la souche B-356 la capacité à oxygéner le 4,4'-dichlorobiphényle. Ces cons-
tatations nous portent à conclure que l’association entre les sous-unités �
et � déterminerait la conformation de l’enzyme et que probablement, selon
la structure des sous-unités � et �, la conformation finale aurait un effet
déterminant sur la capacité du site actif à accepter certains congénères
BPC et à en rejeter d’autres. Selon cette hypothèse, il reste possible que
dans certains arrangement � et �, certains résidus d’acides aminés comme
ceux des régions III et IV pourraient influencer la spécificité de l’enzyme,
mais pour d’autres arrangements, ces mêmes régions n’auraient pas l’effet
escompté.

Tableau 3.1
Quantité de substrat consommé 5 min après le début
de la réaction enzymatique

Substrat nmol de substrat consommé/0,6 nmol enzyme

�B-356�B-356 �LB400�LB400 �B-356�LB400 �LB400�B-356
ISPBHP ISPBHP ISPBHP ISPBHP

2,2'-dichlorobiphényle < 5 50 50 30
3,3'-dichlorobiphényle 50 < 5 < 5 30
4,4,-dichlorobiphényle T T T T
2,5-dichlorobiphényle 50 60 30 < 10
2,2',5,5'-tétrachlorobiphényle – 35 40 20

Tableau tiré de Hurtubise, Barriault et Sylvestre, 1998. La réaction de dioxygénase a été
initiée par l’ajout de 100 nmol de substrat.
(–) Pas de dégradation ; T : métabolites produits à l’état de trace.

Quoi qu’il en soit, en se basant sur la structure connue de la dioxy-
génase du naphtalène (Kauppi et al., 1998 ; Parales et al., 2000b), nous
savons que la partie C-terminale de la chaîne � est directement impliquée
dans la réaction avec le substrat. En se basant sur le modèle de réaction
présenté ci-haut, où le centre Rieske d’une sous-unité � transmettrait un
électron vers le fer mononucléaire associé au centre actif de la sous-unité
� adjacente, il est très probable que la dimension et la forme de la poche
catalytique sera déterminée en partie par l’espace entre les sous-unités �
de l’hexamère formé par l’association des sous-unités �/�. Il est donc pos-
sible que les sous-unités � et � influencent la conformation du site cata-
lytique de l’enzyme. Quoiqu’il en soit, l’analyse de la structure de la
dioxygénase du naphtalène indique que le fer mononucléaire serait coor-
donné par trois acides aminés de la portion C-terminale de la chaîne �,
indiquant que cette partie de la molécule serait directement impliquée
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dans la réaction catalytique (Kauppi et al., 1998 ; Parales et al., 2000b). Il
est aussi intéressant de constater que les acides aminés de la région III de
la dioxygénase du biphényle correspondent à des acides aminés de la
dioxygénase du naphtalène qui se trouvent dans la région du site actif
(soit dans une région de l’espace près des acides aminés qui coordonnent
le fer mononucléaire) (Carredano et al., 2000).

5. INGÉNIERIE DE LA DIOXYGÉNASE DU BIPHÉNYLE
Ayant acquis un bagage de connaissances important sur le mécanisme
réactionnel de la dioxygénase du biphényle ainsi que sur les déterminants
potentiels de la spécificité et sur certains éléments structuraux de l’enzyme,
nous pouvons planifier de façon plus rationnelle l’ingénierie d’une
dioxygénase à potentiel accru de dégradation des BPC. À titre d’exemple,
nous décrirons nos travaux portant sur le développement d’une dioxy-
génase modifiée par génie génétique pour intensifier ses capacités cataly-
tiques envers les BPC.

Idéalement, les nouvelles enzymes devraient être capables d’oxy-
géner un éventail important de congénères BPC et générer pour chaque
congénère un nombre minimal de produits. C’est à dire que pour chaque
congénère l’attaque de la molécule de substrat devrait se faire sur un
nombre restreint de positions. Par exemple, la dioxygénase du biphényle
de la souche LB400 peut oxygéner le 2,2'-dichlorobiphényle selon trois
modes d’attaque. Le mode principal consiste en une attaque des atomes
de carbone 2 et 3 pour générer le 2,3-dihydroxy-2'-chlorobiphényle, causant
la perte d’un atome de chlore en position 2. Ce mode représente environ
60 à 70 % de la réaction catalytique. D’autre part, cette dioxygénase peut
aussi attaquer le 2,2'-dichlorobiphényle sur les carbones 5 et 6 pour générer
le 5,6-dihydro-5,6-dihydroxy-2,2'-dichlorobiphényle. Ce mode représente
environ 30 % de la réaction catalytique. Enfin, une petite partie (moins de
5 %) des molécules de substrats subissent une oxygénation en position 3,4
(meta-para) plutôt qu’ortho-meta pour générer du 3,4-dihydro-3,4-
dihydroxy-2,2'-dichlorobiphényle (voir la figure 3.6). On voit qu’en mul-
tipliant les modes d’attaque de la molécule de substrat, on augmente
d’autant le nombre de métabolites à dégrader. L’oxygénase idéale devrait
donc attaquer chaque congénère selon un mode d’attaque limité. De plus,
nous avons mentionné plus haut que la dioxygénase du biphényle de la
souche LB400 peut dioxygéner le 2,2',5,5'-tétrachlorobiphényle en posi-
tion meta-para, ce qui permet d’oxygéner des congénères BPC dont aucune
des positions ortho-meta adjacentes sont libres de chlore. Bien que cette
réaction permette à la dioxygénase de LB400 de dégrader un plus grand
nombre de congénères BPC que les autres dioxygénases connues, la
réaction d’oxygénation en position meta-para est moins souhaitable sur le
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plan métabolique du fait que la dioxygénase du 2,3-dihdyroxybiphényle,
la troisième enzyme de la voie du biphényle est incapable de catalyser
l’ouverture du noyau catéchol portant ses groupement hydroxyl en posi-
tion meta-para. Idéalement, la dioxygénase du biphényle devrait pouvoir
oxygéner le plus de congénères possibles en position ortho-meta. Dans ce
cas, les congénères portant des atomes de chlore sur les positions ortho-
meta devraient subir une déshalogénation concomitante à la réaction d’oxy-
génation. Une telle réaction est possible. En effet, nous avons déjà
mentionné que la dioxygénase de LB400 déshalogénise le 2,2'-dichloro-
biphényle au cours de l’oxygénation de cette molécule. Bien que le 4,4'-
dichlorobiphényle soit un mauvais substrat pour la dioxygénase de la
souche B-356, ce congénère peut quand même être métabolisé par cette
enzyme et une partie des métabolites produits résultent d’une déshalo-
génation de la molécule au cours de l’attaque par la dioxygénase (Ahmad
et al., 1991). Plus récemment, Suenaga et al. (2002) ont obtenu par ingé-
nierie génétique une nouvelle dioxygénase du biphényle capable de désha-
logéner le 3,3'-dichlorobiphényle au cours de son attaque. Ces données
démontrent la faisabilité de faire l’ingénierie d’une enzyme capable d’oxy-
géner les congénères BPC à plus forte teneur en chlore en misant sur la
modification du mode d’attaque et sur le potentiel de déshalogénation de
la molécule de substrat. C’est ce qui est le plus souhaitable à long terme,
mais à court terme, nous devons miser sur le développement d’une enzyme
capable de dégrader les congénères BPC les plus problématiques, soit ceux
qui présentent un potentiel toxique élevé ou ceux qui persistent malgré

Figure 3.6
Modes d’attaque du 2,2'-dichlorobiphényle par la dioxygénase
du biphényle de LB400
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leur faible teneur en chlore, comme c’est le cas des congénères portant
des atomes de chlore en position ortho comme le 2,6-dichlorobiphényle
ou le 2,2',6,6'-tétrachlorobiphényle.

Il existe deux approches pour modifier les capacités catalytiques
d’une enzyme : l’approche rationnelle et l’approche empirique.

L’approche rationnelle se base sur la connaissance de la structure
tridimensionnelle de la protéine et sur la modélisation des interactions
protéine/ligand pour identifier les modifications structurales qu’il est
nécessaire d’apporter à l’enzyme pour étendre son spectre d’activité envers
de nouveaux substrats. Bien que cette approche soit sans contredit d’un
très grand intérêt pour comprendre les interactions intimes entre la pro-
téine et les ligands BPC (Parales et al., 2000b ; Carredano et al., 2000), son
application nécessite une connaissance approfondie de la structure tridi-
mensionnelle de l’enzyme qu’il reste encore à élucider (Imbeault et al.,
2000). On reconnaît de plus que plusieurs tentatives de modification ration-
nelle des propriétés des enzymes ont échoué, car les effets de substitu-
tions d’acides aminés sur la structure ou la fonction de l’enzyme sont
souvent inattendus par rapport aux prédictions des modèles (Kikuchi et�al.,
1999). Pour ces raisons, nous avons investi nos efforts de recherche sur
une nouvelle approche empirique qui découle d’une application de la
technique dite de polymerase chain reaction [réaction en chaîne à la
polymérase] (PCR).

5.1. ÉVOLUTION MOLÉCULAIRE IN VITRO PAR RECOMBINAISON ALÉATOIRE

On peut répliquer un fragment d’ADN in vitro en le mettant en présence
d’une polymérase et d’amorces spécifiques qui sont de courts fragments
d’ADN homologues (oligonucléotides) situés aux extrémités du fragment
à répliquer. La température du milieu réactionnel est d’abord augmentée
à 94 oC pour dissocier les deux brins d’ADN, puis abaissée à une tempé-
rature qui permet aux amorces de se lier à l’ADN et à la polymérase d’ini-
tier la synthèse de la nouvelle chaîne d’ADN. Dans la technique de la PCR,
ce cycle de température est répété successivement un grand nombre de
fois pour synthétiser un très grand nombre de copies du fragment.
L’approche que nous avons utilisée pour faire l’ingénierie empirique des
protéines est appelée « évolution moléculaire in vitro par recombinaison
aléatoire » (DNA shuffling ou directed-in vitro evolution) (Stemmer, 1994).
Elle consiste à mimer le processus d’évolution des êtres sexués à l’échelle
moléculaire, en prenant avantage de la technique de la PCR. Selon la
théorie de l’évolution par sélection naturelle, lentement, au cours des
générations, il apparaît des mutations dont certaines sont neutres, d’autres
sont bénéfiques, d’autres sont nuisibles et d’autres enfin annulent les effets
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bénéfiques ou nuisibles des précédentes. La recombinaison génétique com-
binée à la pression de sélection servent à éliminer ou neutraliser les muta-
tions nuisibles dans les progénitures subséquentes pour ne garder que les
mutations bénéfiques et augmenter ainsi le degré d’adaptation du gène
ou de l’individu à son environnement. La technique de l’évolution molé-
culaire in vitro aléatoire reproduit à une échelle accélérée ce que la sélec-
tion naturelle réalise sur des millions d’années (Stemmer, 1994).

Cette technique consiste à scinder des fragments d’ADN portant des
gènes homologues avec une endonucléase non spécifique ; les petits frag-
ments (entre 50 et 100 pb) qui en résultent sont assemblés par la tech-
nique de la PCR pour reconstituer le gène au complet (voir la figure 3.7).
Du fait que le mélange réactionnel comprend un ensemble de fragments
de gènes homologues (qui ont donc des portions de séquences communes),
la population de gènes reconstitués est constituée de fragments hybrides
résultant d’événements de recombinaison génétique entre les différents
fragments parentaux présents dans le mélange. Cette population de nou-
veaux gènes (la progéniture) est ensuite insérée sur des plasmides vec-
teurs qui servent à transformer des bactéries. On sélectionne ensuite parmi
les bactéries réceptrices celles qui ont acquis le caractère phénotypique

Figure 3.7
Évolution moléculaire par recombinaison in vitro aléatoire
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désiré. Par exemple, nous pouvons rechercher les clones capables de
dégrader les BPC plus efficacement que les parents. Ces clones plus
performants de première génération peuvent être groupés pour recom-
mencer le processus de recombinaison in vitro et de sélection de clones
pour plusieurs autres générations, de façon à éliminer les mutations
négatives et à optimiser la fonction de la protéine. Cette approche mime
donc le processus de sélection naturelle qui permet de ne retenir que les
meilleurs individus d’une population, mais du fait que la recombinaison
se fait in vitro sur des milliards de molécules d’ADN, la vitesse d’évolu-
tion de nouveaux gènes se fait à un rythme considérablement plus élevé
que dans le processus de l’évolution par sélection naturelle.

5.2. APPLICATION DE L’ÉVOLUTION MOLÉCULAIRE IN VITRO
PAR RECOMBINAISON ALÉATOIRE À L’INGÉNIERIE
DE LA DIOXYGÉNASE DU BIPHÉNYLE

La technique de recombinaison aléatoire in vitro a été appliquée avec succès
en recombinant le gène bphA de la souche LB400 avec le gène bphA1de la
souche KF707 qui présentent un degré d’homologie génétique élevé (> 95 %)
(Taira et al., 1992 ; Erickson et Mondello, 1992). Dans ce cas, on a obtenu
des hybrides capables de dégrader à la fois le 4,4'-dichlorobiphényle et le
2,2'-dichlorobiphényle et capables de dégrader le 2,2',5,5'-tétra-
chlorobiphényle (Kumamaru et al., 1998 ; Brühlmann et Chen, 1999). Ces
études ont aussi permis de confirmer l’importance déterminante sur la
spécificité de l’enzyme de la portion C-terminale de la chaîne �. Cepen-
dant, aucune nouvelle dioxygénase capable de dégrader les congénères
les plus persistants comme les congénères coplanaires représentés par le
3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle ou les congénères comportant deux atomes
de chlore en position ortho, représentés par le 2,6-dichlorobiphényle et le
2,2',6,6'-tétrachlorobiphényle, n’a encore été décrit. Il est reconnu que les
congénères coplanaires miment structurellement les dioxines et les
furannes et sont les plus toxiques (Van den Berg et al., 1998 ; Romanov et
Hausinger, 1996). De plus, certaines études récentes semblent indiquer
que les congénères ortho seraient susceptibles d’être des modulateurs
endocriniens (Arcaro et al., 1999) et ces congénères pourraient avoir un
effet toxique sur le développement du système nerveux (Mukerjee, 1998 ;
Seegal, 1999). Comme nous l’avons souligné plus haut, les congénères ortho
sont très résistants aux dégradations aérobies et aux déshalogénations
anaérobies. Ces congénères sont donc ceux qui s’accumulent en plus
grande quantité dans les procédés mixtes aérobies/anaérobies de dégra-
dation des BPC (Maltseva et al., 1999). Dans ce contexte, il est souhaitable
que tout procédé de destruction des BPC ne serve pas à enrichir la
biosphère en congénères non désirables.
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5.3. ÉVOLUTION MOLÉCULAIRE DE FAMILLES DE GÈNES

Les congénères portant des atomes de chlore en position meta et para sont
coplanaires et les congénères portant des atomes de chlore en position
ortho prennent une conformation où les deux cycles aromatiques sont per-
pendiculaires, l’un par rapport à l’autre. Du fait que la position et le nombre
d’atomes de chlore sur le noyau biphényle influencent grandement la
structure de la molécule, il est à prévoir que la dioxygénase du biphényle
aura à subir des modifications majeures pour atteindre un niveau de
relaxation suffisante pour pouvoir catalyser l’oxygénation de substrats
aussi différents. Autrement, il faudra que la dioxygénase se spécialise envers
un groupe de congénères spécifiques, et encore là, il faudra que l’enzyme
subisse des modifications structurales majeures pour atteindre cet objectif.

Crameri et al. (1998) ont montré que l’application de la technique de
l’évolution moléculaire in vitro aléatoire à une famille de gènes homo-
logues ayant un degré d’homologie restreint facilite l’obtention d’une pro-
géniture ayant des caractères phénotypiques voulus en un moins grand
nombre de générations. Ainsi, ils ont obtenu après une seule génération
d’évolution des céphalosporinases qui conféraient une résistance à la
céphalosporine 540 fois plus élevée que la meilleure des quatre céphalo-
sporinases ayant servi de parents (Crameri et al., 1998). Dans ce cas, l’homo-
logie entre les séquences d’acides aminés des parents variait entre 82 % et
57 %. On estime que si les parents choisis au départ avaient été très sem-
blables, il aurait fallu 50 cycles (ou générations) d’évolution in vitro aléa-
toire pour atteindre ce résultat (Crameri et al., 1998). Cependant, cette
approche a ses limites. En effet, le fait d’explorer un très grand nombre de
nouvelles séquences au cours du processus évolutif qui inclut des gènes
d’homologie restreinte implique qu’un grand nombre d’individus de la
progéniture seront inactifs (Voigt et al., 2001). Une conséquence impor-
tante est qu’il faut analyser un très grand nombre d’hybrides de la progé-
niture pour faire le dépistage des individus d’intérêt. Une autre limite est
qu’au cours du procédé d’assemblage des gènes in vitro par PCR, les recom-
binaisons auront lieu principalement dans les régions de haute homologie
(Ostermeier et al., 1999). Une conséquence est que la fréquence des hybrides
qui requièrent des recombinaisons dans les régions les moins homologues
seront très faibles, impliquant la nécessité d’analyser un très grand nombre
d’hybrides pour avoir un inventaire complet des possibilités. Dans le cas
d’enzymes impliquées dans la résistance à un antibiotique, comme la
céphalosporinase, il est possible d’éliminer facilement les hybrides non
désirables de la progéniture en ajustant la concentration en antibiotique
du milieu de sélection. Cependant, dans les cas où la méthode de criblage
ne permet pas d’éliminer les hybrides non désirables, l’application du
procédé d’évolution in vitro aléatoire à des gènes d’homologie restreinte
devient très laborieuse.
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5.4. MÉTHODE DE CRIBLAGE POUR UNE DIOXYGÉNASE AMÉLIORÉE

Un protocole utilisé dans les études décrites plus haut (Kumamaru et al.,
1998 ; Brühlmann et Chen, 1999) pour le criblage de clones capables de
dégrader les BPC efficacement se base sur l’utilisation d’une réaction
couplée pour convertir le 2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle en 2-hydro-
6-oxo-6-phénylhexa-2,3-diénoate (HOPDA), qui est le composé résultant
de la fission catalytique du cycle aromatique (figure 3.2). Le HOPDA étant
un composé jaune intense, les colonies qui le produisent sont faciles à
repérer. Pour appliquer ce protocole, les bactéries recevant le gène bphA
muté expriment aussi les gènes bphEFGBC qui codent les enzymes néces-
saires pour effectuer cette conversion. Cependant, on sait que le produit
de bphC, la dioxygénase du 2,3-dihydroxybiphényle, est très spécifique et
qu’elle ne peut pas catalyser la fission des métabolites portant des grou-
pements hydroxyl en position meta/para (Barriault et al., 1998). Ainsi tous
les congénères BPC, dont le 2,2',5,5', tétrachlorobiphényle, que la
dioxygénase du biphényle attaque en position meta/para ne peuvent pas
être convertis en HOPDA. Ce blocage nous limite dans le choix des con-
génères BPC retenus pour faire le criblage des dioxygénases du biphényle
hybrides. Par contre, nous avons démontré avec des enzymes purifiées
que le produit de bphB la 2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle-2,3-déshy-
drogénase est une enzyme très relaxe qui peut s’attaquer à un très grand
nombre d’analogues du substrat, dont les métabolites portant des grou-
pements hydroxyl en position meta/para (Barriault et al., 1999 ; Vedadi et
al., 2000).

Cette observation nous a conduits à proposer un nouveau protocole
simple pour la détection de mutants capables d’oxygéner un congénère
BPC plus efficacement que le parent. Le protocole se base sur le fait que
les catéchols, dont le 2,3-dihydroxybiphényle, sont instables lorsqu’exposés
à l’air ambiant et se polymérisent pour prendre une coloration brunâtre
après quelques heures d’exposition. Pour démontrer l’applicabilité de
notre protocole, nous avons transformé une souche d’Escherichia coli avec
les plasmides compatibles pDB31[bphAE] et pQE51[bphFGB]. Le plasmide
pDB31[bphAE] permet d’exprimer le composant oxygénase portant une
chaîne histitine à l’extrémité N-terminale de la chaîne � (Barriault et
Sylvestre, 1999a) sous le contrôle du promoteur lac, inductible à l’IPTG.
Les gènes bphFGB sur le plasmide pQE51sont aussi induits par l’IPTG
(Chebrou et al., 1999). Lorsque les cellules de cette souche cultivées sur
une membrane de nylon placée à la surface d’un milieu de culture solide
sont induites à l’IPTG puis exposées à des vapeurs de biphényle, les
colonies deviennent brunâtres en moins de deux heures d’exposition
(planche 1). Les colonies d’une souche témoin portant pDB31plus pQE51
[bphFGB] et incubée dans les même conditions restent incolores après
plusieurs heures d’incubation. Nous avons fait varier plusieurs facteurs
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pour optimiser l’application de ce protocole. Des résultats reproductibles
et évidents étaient obtenus lorsque nous utilisions le protocole suivant.
Des cellules de E. coli portant pQE51[bphFGB] plus pDB31[bphAE] étaient
inoculées à la surface d’une membrane de nylon placée sur une gélose LB
(Sambrook et al., 1989) contenant les antibiotiques appropriés pour main-
tenir les plasmides. La culture était incubée 18 heures à 37 oC puis la mem-
brane portant les colonies développées était transférée sur une gélose LB
fraîche contenant 0,5 mM d’IPTG. Les colonies étaient incubées à nouveau
à 37 oC pendant 3 heures avant d’ajouter des cristaux de biphényle dans
le couvercle de la boîte de Pétri. Les cultures étaient incubées pendant 1 à
2�heures à 37 oC puis examinées visuellement pour vérifier la couleur des
colonies qui deviennent brunâtres lorsqu’exposées aux vapeurs de
biphényle.

5.5. INGÉNIERIE DE LA DIOXYGÉNASE DU BIPHÉNYLE DE LA SOUCHE
B-356 PAR RECOMBINAISON IN VITRO ALÉATOIRE

En se basant sur l’observation que les deux sous-unités, � et �, influen-
cent la spécificité de la dioxygénase (Hurtubise et al., 1998 ; Chebrou et al.,
1999), et en se basant sur le fait que la recombinaison aléatoire in vitro
entre gènes homologues d’homologie restreinte nous permette d’explo-
rer un plus grand nombre de structures moléculaires diverses, nous avons
appliqué le protocole de recombinaison aléatoire in vitro pour créer des
hybrides entre les gènes bphAE des souches LB400 et B-356. Cette appro-
che a échoué. Sur un total d’environ 7000 hybrides testés, aucun n’était
actif. De fait, comme nous l’avons mentionné plus haut, le fait d’explorer
un grand nombre de structures a pour conséquence que plusieurs des nou-
velles structures créées perdent leur fonction biologique. Ces résultats nous
ont amenés à proposer une approche nouvelle, qui se base sur le fait que
la partie C-terminale de la chaîne � a une très grande influence sur la
spécificité de l’enzyme et qu’elle renferme des résidus d’acides aminés
importants au niveau du site actif (Barriault et al., 2002).

5.6. ANALYSE D’HYBRIDES OBTENUS EN REMPLAÇANT
LA PARTIE C-TERMINALE DE LA CHAÎNE � DE LA DIOXYGÉNASE
DE LB400 PAR CELLE DE B-356

Nous avons voulu vérifier s’il est possible de remplacer des fragments de
la partie C-terminale de la dioxygénase du biphényle de la souche LB400
par ceux de la souche B-356 et vice-versa. La première étape a consisté à
repérer des sites de restriction communs dans des positions identiques
sur les gènes bphA des souches B-356 et LB400. Le site MluI se situe juste
en amont de la région I et immédiatement en aval du centre Rieske
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(figure�3.8), le site ScaI se situe en plein cœur de la région qui, par réfé-
rence à la structure de la dioxygénase du naphtalène (Caredano et al., 2000),
serait impliquée dans le maintien du fer mononucléaire. Comme il n’existe
pas de site commun à l’extrémité distale de ces gènes, nous les avons
modifiés par mutagénèse dirigée, pour y introduire un site AvrII
(figure�3.8). En utilisant ces trois sites, nous avons construit les 12 hybrides
indiqués à la figure 3.8. Ces hybrides ont été clonés dans le vecteur pDB31
ou pQE31, qui sont des vecteurs conçus pour exprimer des protéines de
fusion portant une étiquette histidine de façon à permettre leur purifi-
cation rapide par chromatographie d’affinité (Hurtubise et al., 1995 ;
Barriault et Sylvestre, 1999a). Ces hybrides ont été purifiés et caractérisés
pour déterminer leur spectre d’activité envers des congénères BPC sélec-
tionnés. Le tableau 3.2 rapporte les résultats tirés de Barriault et al. (2002).
Chaque enzyme paraissant sur ce tableau a été purifiée par chromato-
graphie d’affinité de protéine portant une étiquette Histidine. L’activité
envers le biphényle a été mesurée en évaluant la quantité de HOPDA pro-
duit à partir du biphényle dans une réaction couplée comprenant ht-BphB
et ht-BphC selon un protocole publié précédemment (Hurtubise et al.,

Tableau 3.2
Activité de dioxygénases hybrides purifiées par chromatographie d’affinité
de protéines recombinantes portant une étiquette Histidine

nmol de substrat consommé ou de métabolite produit/200 mg d’enzymeb

Enzymea BPH 2,2'CB 3,3'CB 4,4'CB 2,2',5,5'-TCB

LB400 62,5 ± 10,0 34,2 ± 8 0 4,5 ± 10 33,2 ± 8
B-356 120,8 ± 16 4,6 ± 6 18,1 ± 7,2 0 0
LACD 15,5 ± 4,6 19,0 ± 4 0 9,9 ± 2,8 12,4 ± 5,6
LB 0 ND ND ND 0
LABD 10,8 ± 3,1 9,7 ± 2,7 17,3 ± 1,3 ND T
LC 0 ND ND 0 0
LAD 95 ± 19,6 11,9 ± 5,2 14,6 ± 2 0 T
LBC 2,7 ± 0,6 0 0 12,5 ± 2,9 0
LA 101,1 ± 5,4 0 15,2 ± 2 0 0
LBCD 3,2 ± 0,7 7,3 ± 2,9 0 8,6 ± 2,6 2,8 ± 1,7

a ht-ISPBPH de LB400 et de B-356 sont exprimés à partir de gènes bphA mutants, ayant un
site AvrII aux positions 1348 et 1354 respectivement, résultant en un changement d’Arg453

et d’Arg451 par une Ser. Les autres enzymes sont des dioxygénases hybrides correspon-
dant aux constructions apparaissant à la figure 3.8.

b (ND) Non déterminé. BPH, biphényle ; 2,2’CB, 3,3’CB et 4,4’CB. 2,2'-, 3,3'- et 4,4'-
dichlorobiphényle ; 2,2',5,5’CB, 2,2',5,5'-tétrachlorobiphényle.
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Figure 3.8
Constructions d’hybrides entre la dioxygénase de la souche LB400 et celle
de la souche B-356 et leur activité envers le biphényle

Note : L’activité envers le biphényle a été mesurée en évaluant la capacité de l’enzyme
purifiée à transformer le biphényle en HOPDA (de couleur jaune) dans une réac-
tion couplée avec BphB et BphC.

bphEbphA
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1996). L’activité envers le 2,2',5,5'-tétrachlorobiphényle a été mesurée par
HPLC en évaluant la production du métabolite dihydrodiol produit selon
un protocole déjà publié (Barriault et al., 1998). Ces données sont une
moyenne de l’activité d’au moins deux préparations purifiées différentes
± la déviation standard. Elles représentent une quantité de métabolite pro-
duit (pour le biphényle et le 2,2',5,5'-tétrachlorobiphényle) ou la quantité
de substrat consommé (pour les 2,2'-, 3,3'- et 4,4'-dichlorobiphényles) 5�min
après l’initiation de la réaction contenant 200 mg d’enzyme purifiée).

Il est intéressant de constater que les hybrides où la partie C-termi-
nale de la chaîne � de la souche LB400 a été remplacée par la partie corres-
pondante de la dioxygénase de B-356 (hybrides LACD, LABD, LAD) sont
tous actifs tandis que les hybrides où la partie C-terminale de la chaîne � de
B-356 a été remplacée par la partie correspondante de la dioxygénase de
LB400 (hybrides LB, LC, LBC) sont très faiblement actifs. Des études de
caractérisation des dioxygénases par filtration moléculaire ont montré que
les deux sous-unités � et � de l’hybride LC ne peuvent pas s’assembler.
Nous n’avons pas d’explication définitive pour l’inactivité des hybrides
LB et LBC. Elle pourrait être attribuable soit à l’insolubilité des protéines
et à leur incorporation dans des corps d’inclusion, soit au fait que le centre
Rieske ne se reconstituerait pas correctement dans la cellule de E. coli.
Quoi qu’il en soit, il est intéressant de constater que la dioxygénase de la
souche LB400 semble pouvoir être plus flexible que la dioxygénase de
B-356 et peut expérimenter plusieurs variations de structure dans la
portion C-terminale sans que l’enzyme perde sa fonction. De fait, certains
hybrides ont acquis des propriétés catalytiques (dégradation du 4,4'-
dichlorobiphényle) qu’aucun des deux parents ne possédait. On peut sans
doute imputer à ce phénomène le fait que la dioxygénase de LB400 soit la
plus performante connue à ce jour.

Ces résultats nous ont amenés à suggérer de tenter d’améliorer les
capacités cataboliques de la dioxygénase de LB400 en modifiant par évo-
lution moléculaire la partie C-terminale de la chaîne � de cette enzyme.
L’avantage de cette approche est qu’on réduit le nombre total de séquences
exploratoires à analyser et qu’on augmente d’autant nos chances de trouver
des hybrides d’intérêt dans la progéniture. Nous avons appliqué le pro-
cessus de l’évolution moléculaire in vitro aléatoire sur la partie distale des
gènes bphA des souches LB400, B-356 et Rhodococcus globerulus P6 (Barriault
et al., 2002).

Les résultats sont très encourageants. En effet, déjà, les hybrides issus
de la première progéniture montrent des activités catalytiques envers des
congénères comme le 2,6-dichlorobiphényle, qu’aucune souche connue
ne peut dégrader. L’analyse des séquences des variants obtenus révèle
l’importance de la région III du domaine C-terminal de la sous-unité � de



∏
140 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

la dioxygénase. Tous les variants présentés à la figure 3.9 ont un potentiel
de dégradation des BPC plus élevé que les parents utilisés dans le procédé
d’évolution in vitro. Les variants les plus actifs, II-9 et III-52, ont hérité de
la presque totalité du gène bphA de LB400, sauf pour un court fragment
qui correspond à la région III. En se basant sur la séquence de la
dioxygénase du naphtalène pour laquelle la structure a été élucidée, les
acides aminés de la région III de BphA (correspondant à 310CSGVFKV316

de la dioxygénase du naphtalène) seraient situés au sein de la poche cata-
lytique. Ceci expliquerait leur influence sur la reconnaissance et la ligation
du substrat par l’enzyme.

Il est intéressant de souligner qu’une analyse d’alignement de
séquence BLASTP a montré que la séquence en acide aminé caractéris-
tique de la région III de BphA de B-356 et de P6 (GINTIRT) est très sem-
blable à la séquence en acides aminés de la région correspondante dans la
sous-unité � de la plupart des dioxygénases du biphényle dont la séquence
est connue (une quinzaine) ainsi que la séquence des sous-unités � des
dioxygénases du benzène, du toluène, de l’isopropylbenzène et de
l’éthylbenzène. Considérant que la dioxygénase de LB400 est la seule por-
tant la séquence TFNNIRI au niveau de la région III, il est curieux de cons-
tater que nos variants issus du procédé d’évolution moléculaire qui
présentaient les plus hauts potentiels de dégradation des BPC étaient ceux
qui, au niveau de la région III, présentaient la séquence typique des autres
oxygénases. La dioxygénase de LB400 est la plus performante des
dioxygénases d’origine naturelle. La question reste donc à savoir pour-
quoi la région III, qui est une région critique pour déterminer le potentiel
d’activité envers les BPC, a subi autant une modification au cours de l’évo-
lution chez cette dioxygénase. Une réponse possible est le fait que l’élar-
gissement du spectre d’activité envers les congénères BPC se fait aux
dépens de la spécificité de la réaction. Ainsi l’enzyme peut accepter un
plus large spectre de substrats, mais l’arrimage du substrat au site actif
de l’enzyme ne se fait pas selon une orientation optimale, conduisant à
des réactions catalytiques infructueuses. Ce phénomène, qu’on nomme
découplage, conduit à la perte d’électrons qui génère du peroxyde d’hydro-
gène dans le milieu réactionnel. Le peroxyde est un agent inhibiteur pour
les dioxygénases et, de ce fait, est indésirable dans le milieu réactionnel.
Pour démontrer ce phénomène, nous avons évalué l’activité du variant
II-9 envers le 2,2'-dichlorobiphényle lorsque la réaction est effectuée en
présence et en absence de catalase, une enzyme qui catalyse la décompo-
sition du peroxyde pour former de l’eau et de l’oxygène. L’activité était
mesurée dans une réaction couplée en présence de tous les composants
de la dioxygénase du biphényle, de la 2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle
2,3-déshydrogénase et de la 2,3-dihydroxy-1,2-dioxygénase. Dans ces con-
ditions, le substrat est converti en 2-hydroxy-6-oxo-6-phényl-2,4-diénoate,
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qui est un composé jaune intense mesurable à 434 nm. Nous avons observé
que toutes les conditions étant identiques, l’activité mesurée en présence
de catalase était trois fois plus importante qu’en l’absence de catalase.
Malgré une performance exceptionnelle de ce variant, la production de
peroxyde affecte donc de façon significative son activité envers les BPC et
pourrait causer de problèmes au niveau du métabolisme des bactéries qui
l’exprime. Nous travaillons donc présentement à rechercher des variants
qui, tout en étant exceptionnellement performants, présenteraient un ni-
veau de découplage enzymatique minimal.

6. AUTRES ENZYMES DE LA VOIE CATABOLIQUE
DU BIPHÉNYLE

6.1. LA 2,3-DIHYDRO-2,3-DIHYDROXYBIPHÉNYLE 2,3-DÉSHYDROGÉNASE

La seconde étape de la voie catabolique du biphényle est catalysée par la
2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle 2,3-déshydrogénase qui métabo-
lise le 2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle en catéchol correspondant.
L’enzyme est une flavoprotéine tétramérique (Sylvestre et al., 1996a ;
Hulsmeyer et al., 1998) qui est codée par le gène bphB.

La 2,3-dihydro-2,3-dihydroxybiphényle 2,3-déshydrogénase de la
souche LB 400 a été cristallisée et sa structure élucidée (Hulsmeyer et al.,
1998). Cette enzyme fait partie de la famille des déshydrogénase/réductase
d’alcools à courtes chaînes. Comme les autres membres de cette famille le
site actif comprend une triade d’acides aminés conservés (Ser, Tyr et Lys.).
En se basant sur la structure de BphB de LB400, il a été suggéré que la
triade catalytique de l’enzyme est composée des trois résidus conservés,
Ser142, Tyr155, et Lys159 (Vedadi et al., 2000).

Chaque résidu de la triade de BphB de B-356 a été remplacé par
mutagénèse dirigée (Vidadi et al., 2000) et s’avérèrent tous cruciaux pour
l’activité catalytique. De plus BphB de B-356 montra une préférence
marquée envers le NAD(+) par rapport au NADP(+) (Vedadi et al., 2000).
Cette préférence est attribuable à la présence d’une aspartate en position
36 de la molécule. Une caractéristique importante de cette enzyme est sa
très grande flexibilité à l’égard de sa capacité de catalyser une réaction de
déshydrogénation sur une grande variété de substrats. Cette enzyme est
capable de transformer un très grand nombre de métabolites hydroxylés
des BPC, y compris les métabolites hydroxylés sur les positions meta-para.
Cette enzyme ne présente donc pas de blocage majeur de la voie
catabolique des BPC.



La dépollution des POP 143

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

6.2. LA 2,3-DIHYDROXYBIPHÉNYLE 1,2-DIOXYGÉNASE

La troisième étape de la voie catabolique du biphényle est catalysée par la
2,3-dihydroxybiphényle 1,2-dioxygénase qui catalyse l’ouverture du cycle
aromatique selon un mode extradiol (figure 3.2). L’enzyme catalyse l’ad-
dition de deux atomes d’oxygène au noyau catéchol, provoquant la fission
du cycle aromatique. Elle transforme le 2,3-dihdyroxybiphényle en
2-hydroxy-6-oxo-6-phénylhexa-2,4-diénoate (HOPDA) (Eltis et al., 1993 ;
Furukawa et Arimura, 1987). Les dioxygénases qui catalysent l’ouverture
du cycle aromatique selon le mode extradiol comportent un centre actif
constitué d’un atome de fer (FeII) non hémique (Cerdan et al., 1994 ; Han
et al., 1995).

Cette enzyme est très sensible à l’oxygène. C’est pourquoi, pour
obtenir une préparation active, il faut effectuer les étapes de purification
en condition anoxique (Eltis et al., 1993). La 2,3-dihydroxybiphényl
1,2-dioxygénase de la souche Burkholderia sp. LB400 (Han et al., 1995) et
celle de Pseudomonas sp. KKS102 (Uragami et al., 2001) ont été cristallisées
et leur structure a été déterminée. L’enzyme est un homo-octamère.
Chaque monomère renferment deux domaines (Han et al., 1995). Chaque
domaine comprend deux copies d’un même sous-domaine constitué de
chaînes � et d’une hélice � formant la séquence ����. Cette répétition de
structure suggère que ce sous-domaine a été dupliqué à deux reprises au
cours de l’évolution (Han et al., 1995).

À ce jour nous reconnaissons deux propriétés importantes de cette
enzyme qui influencent son activité catalytique à l’égard des métabolites
hydroxylés des BPC. La première propriété est sa grande sensibilité à
l’inhibition par le 3-chlorocatéchol (Hein et al., 1998). Les mécanismes
impliqués dans cette inhibition restent encore à élucider. Jusqu’à récem-
ment, nous n’avions pas suffisamment de données pour vérifier si cette
inhibition était causée par le 3-chlorocatéchol lui-même ou par son dérivé
métabolique, le chloroformyl. Récemment, Vaillancourt et al. (2002) ont
obtenu des faits montrant que le 3-chlorocatéchol inhibe directement
l’enzyme en oxydant le fer (FeII) du site actif le transformant en fer (FeIII).

Des études antérieures effectuées avec C. testosteroni souche B-356
(Sondossi, Sylvestre et Ahmad, 1992), avec Pseudomonas stutzeri (Vrana
et al., 1996) ainsi qu’avec des populations bactériennes mixtes (Guilbeault
et al., 1994) ont contribué à démontrer l’importance de l’inhibition du
3-chlorocatéchol sur le métabolisme des BPC. Pour comprendre l’impor-
tance de cette inhibition, il faut rappeler que la voie catabolique du
biphényle convertit les congénères BPC en chlorobenzoates correspon-
dants. Ainsi, plusieurs congénères comme le 3-chlorobiphényle sont
d’abord convertis en 3-chlorobenzoate qui peut être transformé en
3-chlorocatéchol par les enzymes de la voie catabolique du benzoate, qui
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est associée à celle du biphényle. L’efficacité de transformation du
3-chlorobenzoate en 3-chlorocatéchol est très faible (Sondossi et al., 1992).
Cependant, à cause de la très grande sensibilité de la 2,3-dihydroxybi-
phényle 1,2-dioxygénase à cette inhibition, la quantité de 3-chlorocatéchol
générée au cours du processus de dégradation du 3-chlorobiphényle
est suffisante pour complètement inhiber l’enzyme (Hein et al., 1998)
(figure�3.10). Il va sans dire que la présence, dans un mélange de BPC, de
3-chlorobiphényle ou d’autres congénères qui peuvent être convertis en
3-chlorocatéchol inhibe de façon indirecte la dégradation des autres con-
génères du mélange. Heureusement, il est possible de résoudre ce
problème d’inhibition en s’assurant que les chlorobenzoates formés au
cours de la dégradation des BPC soient dégradés rapidement. Ainsi de
multiples travaux ont démontré que, par génie génétique, il est possible
d’ajouter à des bactéries capables de dégrader les BPC de nouvelles voies
capables de dégrader les chlorocatéchols de façon efficace. Dans tous ces
exemples, les bactéries modifiées obtenues étaient capables de dégrader
les BPC de façon efficace sans être affectées par l’inhibition causée par le
chlorocatéchol (Mokross et al., 1990 ; Havel et Reineke, 1993 ; Adams et al.,
1992 ; Hrywna et al., 1999).

La seconde propriété de la 2,3-dihydroxybiphényle 1,2-dioxygénase
qui affecte la dégradation des BPC est l’incapacité de cette enzyme à
catalyser l’ouverture des dihydroxybiphényles portant les groupements
hydroxyl en positions 3 et 4 (Eltis et al., 1993 ; Taira et al., 1988 ; Hein et al.,
1998). Une conséquence importante de ce constat est que les congénères
BPC qui, comme le 2,2',5,5'-tétrachlorobiphényle, sont oxygénés en
positions 3 et 4 par la dioxygénase du biphényle nécessiteront une voie
alternative pour se dégrader complètement. Heureusement, la 1,2-dihy-
droxynaphtalène 1,2-dioxygénase, qui catalyse une étape homologue à
celle de la 2,3-dihdyroxybiphényle 1,2-dioxygénase dans la voie
catabolique du naphtalène, est capable de catalyser l’ouverture du cycle
aromatique du 3,4-dihydroxybiphényle (Barriault et al., 1998). Bien que
l’ouverture du cycle aromatique du 3,4-dihydroxybiphényle par la
1,2-dihydroxynaphtalène dioxygénase soit peu efficace, il est possible de
modifier cette enzyme par génie génétique pour augmenter son potentiel
d’activité envers ce nouveau substrat. En somme, malgré que l’étape
catabolique catalysée par la 2,3-dihydroxybiphényle 1,2-dioxygénase
comporte plusieurs problèmes susceptibles de nuire à une dégradation
efficace des BPC, les données de la littérature sont plutôt optimistes quant
aux pronostics de résolution de ces problèmes par ingénierie génétique.
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6.3. HYDROLASE DU HOPDA
La dernière étape de la voie catabolique du biphényle est une réaction
d’hydrolyse catalysée par la HOPDA hydrolase. La HOPDA hydrolase
de Rhodococcus sp. RHA1 a été cristallisée (Nandhagopal et al., 2001).
L’enzyme est un octamère comportant 422 points de symétrie
(Nandhagopal et al., 2001). Le site actif est situé au sein du domaine de
liaison avec le substrat. Ce domaine comporte des régions hydrophobes
et hydrophiles (Nandhagopal et al., 2001).

Des travaux récents rapportent la caractérisation biochimique de la
HOPDA hydrolase de Burkholderia sp. LB400. De façon générale, les
chloroHOPDA portant des atomes de chlore sur le noyau phényl sont de
bons substrats pour cette enzyme (Seah et al., 2000). Cependant, les 3- et
4-chloroHOPDA sont de mauvais substrats et des inhibiteurs compétitifs
pour l’enzyme (Seah et al., 2001). Une conséquence importante de ce constat
est que plusieurs congénères BPC portant des atomes de chlore sur chaque
noyau du cycle biphényle seront convertis en chloroHOPDA qui ne
pourront pas être dégradés davantage. C’est le cas par exemple du 4,4'-
dichlorobiphényle. D’autre part, une comparaison du potentiel catalytique
de la HOPDA hydrolase de la souche LB400 avec celui de la HOPDA
hydrolase de R. globerulus P6 montre que contrairement à l’enzyme de
LB400, celle de P6 est plus spécifique envers le 9- et le 10-chloroHOPDA.
De plus la HOPDA hydrolase de P6 est plus fortement inhibée par le
4-chloroHOPDA que par le 3-chloroHOPDA tandis qu’au contraire,
la HOPDA hydrolase de LB400 est plus fortement inhibée par le
3-chloroHOPDA que par le 4-chloroHOPDA (Seah et al., 2001). Ce constat
permet d’espérer que par génie génétique, il sera possible de repérer les
domaines de l’enzyme déterminant la liaison avec les chloroHOPDA et
de moduler ces domaines pour augmenter l’efficacité de la conversion
des substrats chlorés et réduire leur effet inhibiteur.

7. APPLICATION DES ORGANISMES
MODIFIÉS GÉNÉTIQUEMENT DANS DES PROCÉDÉS
DE DÉCONTAMINATION

7.1. EXPRESSION ET FONCTIONNALITÉ DES ENZYMES MODIFIÉES

Bien que l’ingénierie d’enzymes soit essentielle pour développer des bac-
téries capables de dégrader les POP, d’autres manipulations sont aussi
nécessaires. En effet, que ce soit une dioxygénase plus performante ou
n’importe quelle des autres enzymes de la voie de dégradation, il faudra
que ces nouvelles enzymes soient rassemblées dans une souche bactérienne
où elles seront fonctionnelles. L’implantation de bactéries développées
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en laboratoire sur des sites contaminés, particulièrement des bactéries
modifiées génétiquement, nécessite un certain nombre de prémisses. En
premier lieu, il est nécessaire de s’assurer que les bactéries implantées
puissent être viables, qu’elles puissent exprimer les gènes d’intérêt et
qu’elles survivent dans leur nouveau milieu, pendant au moins le temps
nécessaire au traitement.

L’expression des enzymes dans le milieu environnant est critique
au succès d’un biotraitement. Si les enzymes ne sont pas exprimées ou si
elles sont exprimées incorrectement dans les bactéries qui les expriment,
le traitement échouera. Le choix des bactéries pour le traitement est donc
très important. Pour l’instant, c’est la bactérie E. coli qui est la plus utile
pour faire des manipulations génétiques à cause du grand nombre d’outils
moléculaires qui ont été développés et adaptés à cette bactérie. Cepen-
dant, cette bactérie est mal adaptée pour vivre dans un écosystème
environnemental comme l’eau ou le sol. De plus, nous avons des preuves
que pour des raisons encore inexpliquées, le centre Rieske de certaines
dioxygénases recombinantes n’est pas reconstituté correctement chez E.
coli tandis qu’il l’est chez Pseudomonas putida (Chebrou et al., 1999). Ce
sont les bactéries aérobies strictes comme les bactéries des genres
Pseudomonas, Aerobacter, Comamonas, Alcaligenes et quelques autres qui sont
le mieux adaptées aux procédés de biotraitement (Liu et Suflita, 1993) et
qui peuvent le mieux exprimer les protéines recombinantes. Ces bactéries
possèdent déjà plusieurs voies cataboliques pour la dégradation des com-
posés xénobiotiques. De plus, ces bactéries produisent des agents
tensioactifs qui augmentent la biodisponibilité des composés lipophiles
(Banat, 2000). Enfin ces bactéries peuvent survivre très longtemps dans
un environnement non favorable (Guerin et Boyd, 1995 ; van Veen, 1997 ;
Molina et al., 2000). Cependant, les outils moléculaires pour le génie géné-
tique (plasmides vecteurs, plasmides d’expression, systèmes de régula-
tion de gènes, etc.) sont moins développés chez ce groupe bactérien. Des
travaux sont en cours dans plusieurs laboratoires pour développer des
outils facilitant l’expression de protéines recombinantes chez ces bactéries
(Blatny et al., 1997a, 1997b ; Schweizer, 1995).

D’autre part, l’expression des gènes étant sous le contrôle de sys-
tèmes de régulation, nous savons que la voie catabolique des BPC n’est
pas induite par les BPC. Le biphényle est nécessaire dans le milieu ambiant
pour que les enzymes de la voie soient exprimées (Barriault et Sylvestre,
1993). Présentement, chez E. coli, plusieurs promoteurs sont utilisés pour
contrôler artificiellement l’expression des gènes clonés. Deux promoteurs
fréquemment utilisés sont le promoteur lac induit à l’isopropyl-�-D-
thiogalactopyranoside (IPTG) et le promoteur T7 induit par la chaleur.
Cependant ces promoteurs, autant que celui de la voie du biphényle, ne
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sont pas applicables dans des procédés de biotraitements, pour des consi-
dérations financières ou pratiques. En effet, l’IPTG est un composé labile
et très coûteux, et il ne serait certes pas souhaitable de répandre du
biphényle dans l’environnement pour induire la voie de dégradation des
BPC.

Il existe cependant des alternatives. D’une part, le système de régu-
lation des enzymes de l’opéron xyl responsable de la transformation du
xylène en benzoate a été élucidé (Kaldalu et al., 2000 ; Garmendia et
deLorenzo, 2000 ; Duetz et al., 1996 ; Kessler et al., 1994) et appliqué à la
construction de nombreux systèmes d’expression (Blatny et al., 1997a ;
Blatny et al., 1997b ; Panke et al., 1998 ; deLorenzo et al., 1993). L’effecteur
de la protéine régulatrice XylS qui se lie au promoteur Pm pour induire
l’opéron xyl est le benzoate ou le méthylbenzoate qui sont des composés
facilement dégradables et peu toxiques. Ce système de régulation serait
un candidat possible pour contrôler l’expression des enzymes modifiées,
impliquées dans la dégradation des BPC. D’autres alternatives sont aussi
envisagées. Entre autres, il a été démontré que par manipulation géné-
tique, il est possible de changer la spécificité des protéines régulatrices
envers leur effecteur (Skarfstad et al., 2000 ; Wise et Kuske, 2000 ; deLorenzo
et Pérez-Martin, 1996). Ainsi, il serait possible de changer la spécificité de
XylS pour qu’elle soit activée par une molécule naturelle, comme par
exemple une flavonoïde, qui est un métabolite de plante, plutôt que par
le benzoate. Un tel système d’expression serait moins dommageable pour
l’environnement et plus économique, puisque l’effecteur servant à induire
la voie de dégradation de polluants, comme les BPC pourrait être produit
in situ à partir de plantes semées sur le site contaminé.

7.2. SURVIE DES ORGANISMES MODIFIÉS GÉNÉTIQUEMENT

Présentement, l’utilisation d’organismes modifiés génétiquement fait
l’objet d’une législation très sévère au Canada. La loi exige qu’avant d’uti-
liser un organisme modifié génétiquement dans un procédé ouvert sur
l’environnement, comme dans le cas d’un système de traitement de sol
ou d’eau in situ, il est nécessaire de faire la démonstration que cet orga-
nisme ne se répandra pas dans l’environnement, qu’il ne causera pas de
dommage à l’écosystème dans lequel il a été implanté, et enfin qu’il
n’affectera pas la biodiversité des espèces qui se trouvent dans cet écosys-
tème. L’application d’organismes modifiés génétiquement pour les bio-
traitements in situ semble très contingentée, notamment en ce qui a trait
aux possibilités de transfert génétique horizontal (Nielsen et al., 2000) des
gènes modifiés, transfert à des organismes peu apparentés à la bactérie
implantée. Bien que nous ayons maintenant en main plusieurs outils nous
permettant de suivre le transfert des gènes modifiés entre les différents
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organismes présents dans la nature, les études en ce sens ne font que
débuter (Ripp et al., 2000 ; Layton et al., 1998 ; Thiem et al., 1994 ; Sarand et
al., 2001 ; Poelarends et al., 2000 ; Peters et al., 2000 ; Theron et Cloete, 2000 ;
Molina et al., 2000). Pour cette raison, dans un avenir prévisible, il est peu
probable que des organismes modifiés servent à des procédés de biotrai-
tement in situ. Par contre ces bactéries peuvent servir dans des procédés
de traitement en bioréacteurs clos. Ces procédés sont plus onéreux que
les procédés in situ, mais ils restent moins coûteux que les procédés chi-
miques et plus intéressants sur le plan environnemental que le simple
lavage des sites par des solvants organiques ou le transport vers des sites
d’entreposage (Doucet, 1999 ; Glass, 1999 ; Glass, 1993). Par exemple, on
estime que l’incinération coûte en moyenne 1000 $ US/m3, les procédés
de solidification/stabilisation coûtent environ 150 $ US/m3, les lavages
de sols coûtent entre 50 et 95 $ US/m3 et ces procédés conduisent à une
dégradation souvent irréversible du sol, alors que la bioréhabilitation coûte
entre 10 et 50 $ US/m3 (Doucet, 1999 ; Environmental Science Group of
the PIAS, <www.sway.com>).

Il est possible d’augmenter le niveau de sécurité des bactéries modi-
fiées génétiquement dans des bioréacteurs. En effet, des travaux récents
ont montré la faisabilité de l’usage de gènes suicides pour tuer les bac-
téries implantées dans un nouvel environnement (Jensen et al., 1993 ;
Molina et al., 1998). Les protéines de la famille HG sont de petites pro-
téines (environ 50 acides aminés) ; cette famille comprend entre autres les
protéines Gef et Hok qu’on retrouve chez toutes les bactéries (Gerdes, et
al., 1990 ; Poulsen et al., 1991). Ces protéines toxiques comportent une por-
tion N-terminale hydrophobe qui traverse la membrane cytoplasmique.
Lorsqu’elles sont surexprimées, ces protéines tuent les cellules en fragili-
sant leur membrane. La fonction exacte de ces protéines est inconnue, mais
il est suggéré qu’elles fassent partie d’un système complexe de program-
mation de la mort des cellules. Ce qui est intéressant, c’est qu’en assujet-
tissant le gène gef à un système de régulation spécifique, il est possible de
contrôler son expression et la mort des cellules implantées dans un sol
(Molina et al., 1998) ou en bioréacteur.

Avec l’avènement de la génomique et surtout de la protéomique, un
grand nombre de nouveaux gènes et de nouvelles fonctions biologiques
seront dévoilés dans les prochaines années. Parmi ceux-ci, on trouvera
certainement de nouveaux outils pour améliorer les systèmes de confi-
nement biologique des bactéries modifiées génétiquement. Cependant,
entre temps, il est évident qu’on doit respecter sévèrement les règlements
adoptés dans la plupart des pays industriels au sujet de l’usage des orga-
nismes modifiés génétiquement dans l’environnement. En effet, les risques
associés à leur usage restent à déterminer précisément. Le principal risque

http://www.sway.com
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reste que la dissémination dans l’environnement de la bactérie supplante
les autres espèces et cause ainsi des dommages à la biodiversité. L’autre
risque important est la dissémination du nouveau gène introduit dans
l’environnement et son effet sur les populations. C’est à ce niveau que la
génomique, la protéomique et les méthodes utilisant des micropuces pour
le criblage ou la détection de gènes ainsi que pour évaluer leur dissémi-
nation dans l’environnement seront d’une grande utilité. On connaît encore
très mal les mécanismes de transfert horizontal des gènes et la conséquence
de ces transferts chez les espèces. Ainsi un nouveau gène bactérien res-
ponsable de la dégradation d’un polluant comme les BPC pourrait s’il
était transféré chez une plante, causer la production de métabolites qui
auraient des effets néfastes sur la viabilité de cette plante. Dans quelques
années, nous devrions avoir une image beaucoup plus précise des méca-
nismes de transfert de gènes et des risques réels qui y sont associés. Une
connaissance de ces mécanismes nous permettra alors d’élaborer des stra-
tégies visant à prévenir le transfert des gènes nouveaux implantés dans
une niche écologique. Cependant, d’ici là, la prudence devrait être le mot
d’ordre. C’est exactement l’attitude des instances gouvernementales
actuelles.

8. CONCLUSION
Il est clair que le développement de procédés biologiques efficaces pour
la dépollution de POP nécessitera le développement d’organismes
modifiés génétiquement. À ce jour, plusieurs laboratoires ont fait des
efforts pour mieux comprendre comment évoluent les voies cataboliques
microbiennes, principales responsables du recyclage de la matière orga-
nique. Ces études sont rendues possibles grâce à l’apport des nouveaux
outils moléculaires que nous fournit la biologie moléculaire. On pense
entre autres aux techniques d’isolement et de clonage de gènes aussi bien
qu’aux techniques permettant l’expression des protéines clonées en très
grande quantité. On pense également aux techniques permettant de
générer des mutations ciblées au sein des gènes pour créer de nouvelles
protéines dont on connaît la nature exacte des modifications structurales
apportées.

Dans ce chapitre, nous avons décrit l’exemple de l’étude d’une
enzyme d’importance capitale dans le recyclage de la matière organique
et en particulier pour la dégradation des composés polluants persistants
comme les BPC et le HAP. Il s’agit de la dioxygénase, qui effectue la pre-
mière réaction d’activation de la molécule pour augmenter sa réactivité et
faciliter sa dégradation biologique. L’application d’outils moléculaires
nous a permis d’identifier certains déterminants de la spécificité de cette
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enzyme envers les congénères BPC et d’élaborer des stratégies pour aug-
menter son potentiel catabolique envers les BPC. Cette approche peut aussi
être appliquée pour l’ingénierie des autres enzymes nécessaires à la dégra-
dation des BPC dont nous avons décrit certaines caractéristiques princi-
pales. La voie est maintenant ouverte pour le développement de procédés
biologiques efficaces pour la dégradation des POP. Néamoins, l’applica-
tion de cette technologie à des procédés environnementaux nécessitera
encore plusieurs années d’efforts de recherche, d’une part pour optimaliser
le processus et, d’autre part, pour assurer l’utilisation sécuritaire des
bactéries modifiées génétiquement.
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RÉSUMÉ

Les effets toxiques induits par l’exposition chronique aux polluants environnementaux
impliquent des dérèglements physiologiques qui vont affecter les fonctions essentielles
de l’organisme, parmi lesquelles les fonctions endocriniennes et immunitaires. Les per-
turbations induites par la présence de polluants dans le milieu environnant vont affecter
le rôle que joue le système endocrinien dans le maintien de l’homéostasie et de l’intégrité
physiologique. Ces effets vont se répercuter sur la croissance, le métabolisme et sur la
reproduction, mettant ainsi en danger la survie de la population.

Parmi les polluants environnementaux, les modulateurs endocriniens tels que les
pesticides et les métaux sont aujourd’hui largement étudiés. Capables de mimer ou d’altérer
la synthèse et le métabolisme hormonal, ces toxiques affectent la réponse normale de l’orga-
nisme à un stress en affectant le rôle que joue le système endocrinien dans la coordination
des processus physiologiques et dans le maintien de l’homéostasie. Après avoir pénétré
dans l’organisme, ces polluants pourront interférer avec les processus hormonaux en agis-
sant à plusieurs niveaux d’organisation anatomique et fonctionnelle, tel l’axe hypotha-
lamus-hypophyse-interrénale.

Dans ce chapitre sont présentés différents travaux d’expositions chroniques in situ
ou d’expositions in vitro et in vivo aux métaux et aux pesticides chez les poissons et les
amphibiens, ainsi que les notions essentielles à la compréhension des mécanismes en jeu
dans la défaillance du statut hormonal. L’utilisation, ainsi que les avantages et les limita-
tions des biomarqueurs endocriniens sont également décrits. La grande sensibilité des
paramètres hormonaux constitue en effet un avantage important dans leur utilisation
comme biomarqueurs, même si l’utilisation de tels biomarqueurs ne peut se faire que par
une approche multicritères qui combine la mesure de paramètres variables avec des
paramètres déjà établis comme des biomarqueurs d’exposition.
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1. INTRODUCTION

1.1. PROBLÉMATIQUE DES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS

Des travaux récents publiés dans les principales revues scientifiques aussi
bien que dans la littérature « grand public » ont attiré notre attention sur
un phénomène nouveau, celui des perturbateurs endocriniens. Substances
d’origine anthropogénique qu’on retrouve dans l’environnement de façon
ubiquiste, les perturbateurs endocriniens, aussi appelés modulateurs endo-
criniens, ont la capacité de perturber et d’altérer de façon anormale la fonc-
tion endocrinienne des organismes vivants. La libération de tels composés
dans l’environnement ne va pas sans poser de problème, car les normes
établies et suivies actuellement ne tiennent pas compte des effets précoces
de ces substances qui ont le potentiel d’interférer avec les processus
homéostatiques et le développement, sans immédiatement diminuer la
capacité de survie. La problématique des perturbateurs endocriniens a de
ce fait créé une controverse, aussi bien dans la communauté scientifique
que dans l’industrie et les organismes législatifs (OCDE, EDSTAC) qui
doivent se prononcer sur cette question difficile et potentiellement
coûteuse, à savoir s’il y a lieu de modifier les normes.

Parmi les polluants environnementaux, les modulateurs endocriniens
tels que les pesticides (Colborn, 1995) et les métaux lourds (Hontela et
Lacroix, 2004) sont aujourd’hui largement étudiés. Bien que les propriétés
physicochimiques de ces nombreux composés capables d’affecter le sys-
tème endocrinien soient bien décrites dans la littérature, autant chez les
mammifères que chez les poissons, très peu d’études à ce jour ont permis
de mettre en évidence les mécanismes d’action de ces derniers au niveau
cellulaire. La fonction du système endocrinien peut être perturbée soit
par des effets directs sur les cellules endocrines localisées dans l’hypotha-
lamus, l’hypophyse ou au niveau de l’organe endocrinien lui-même, soit
par des effets secondaires induits via des réponses du système endocri-
nien à un état physiologique pathologique causé par l’exposition à divers
polluants (Harvey, 1996). Le système endocrinien se caractérise par : 1)�une
extrême sensibilité à des stimulus externes tels que les variations de la
température, de la photopériode, la présence d’individus de la même
espèce (mâles, femelles, juvéniles), de prédateurs ou de proies, ou des sti-
mulus internes tels que les variations des concentrations ioniques
intracellulaires, du glucose et d’autres substances qui génèrent de l’ATP,
ou des variations du pH ; 2) une activation ou une inhibition des compo-
santes du système endocrinien à de faibles concentrations en hormones
(phénomène de cascade enzymatique/signalétique dans laquelle une
hormone qui se lie à son récepteur active une chaîne d’événements cellu-
laires qui se magnifient à chaque étape ou, à l’opposé, qui induit le pro-
cessus de rétroinhibition) ; et 3) des interactions complexes au niveau
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anatomique et fonctionnel via des synergies ou des antagonismes entre
les différentes composantes du système endocrinien. Ces différentes carac-
téristiques sont essentielles et doivent être prises en compte dans l’utili-
sation des réponses du système endocrinien comme biomarqueurs
d’exposition ou d’effets et l’utilisation des réponses hormonales dans
l’évaluation de la santé des organismes exposés à des polluants dans
l’environnement (Cooper et Kavlock, 2001 ; Van Der Kraak et al., 2001).

1.2. CIBLES ENDOCRINES DES POLLUANTS ENVIRONNEMENTAUX
ET AXE HYPOTHALAMO-HYPOPHYSO-ADRÉNAL

Les polluants, une fois qu’ils ont pénétré dans l’organisme, peuvent inter-
férer avec les processus hormonaux en agissant à plusieurs niveaux d’orga-
nisation anatomique et fonctionnelle, comme l’illustre la figure 4.1. Le
système nerveux et l’hypothalamus, le centre responsable de la sécrétion
des neurohormones telles que la corticostimuline (CRH), sont des cibles
potentielles des xénobiotiques. L’interférence avec la réponse normale aux
stimulus externes et internes pourra modifier, d’une façon suboptimale,
la synthèse des neurotransmetteurs et des neurohormones. La glande
hypophyse, glande « maîtresse », qui sécrète plusieurs hormones telles que
les gonadotropines (FSH et LH), la prolactine, l’hormone de croissance, la
thyrotropine (TSH) et la mélanostimuline (MSH) ainsi que l’hormone
adrénocorticotropique (ACTH), est une autre cible des polluants. Les con-
centrations en hormones dans le milieu extracellulaire sont maintenues
d’une façon très précise pour assurer le maintien de l’homéostasie et la
stabilité du milieu intérieur de l’organisme dans un environnement externe
variable. Or, les polluants, en interférant avec la glande hypophyse et les
processus de synthèse des hormones hypophysaires, auront un effet
délétère sur les concentrations de ces mêmes hormones dans la circula-
tion sanguine. L’activité des organes dépendant des hormones tropiques
tels que l’ovaire et le testicule (sensibles à la FSH et à la LH), la thyroïde
(sensible à la TSH), ou la médullo-surrénale chez les mammifères ou les
organes homologues (sensibles à l’ACTH) chez les autres vertébrés, sera
évidemment perturbée si les concentrations en hormones deviennent trop
faibles ou trop élevées, perturbations induites par une anomalie au niveau
de l’hypophyse. De plus, les xénobiotiques peuvent aussi interférer direc-
tement au niveau des organes cibles, les rendant ainsi insensibles aux hor-
mones ou incapables d’activer une réponse normale. Ces effets au niveau
des organes cibles hormono-dépendants peuvent se manifester par des
anomalies de la synthèse de plusieurs hormones telles que les stéroïdes
sexuels (testostérone ou œstrogènes) par l’ovaire ou le testicule, les hor-
mones thyroïdiennes (thyroxine, T4 et triiodothyronine, T3) par la glande
thyroïde ou les hormones corticostéroïdes (cortisol, corticostérone) par la
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médullo-surrénale (chez les mammifères) ou le tissu adrénocortical (chez
les autres vertébrés). Finalement, des anomalies au niveau des organes
impliqués dans le métabolisme des hormones, notamment le foie et le rein,
peuvent aussi influencer les concentrations sanguines et la pharmaco-
cinétique, en modifiant la demi-vie des hormones ou la disponibilité des
protéines de transport (Brouwer et van den Berg, 1986).

Figure 4.1
Niveaux d’organisation anatomique et fonctionnelle de l’axe HHI

Les interactions au niveau du système endocrinien sont complexes
et les xénobiotiques environnementaux ne sont pas nécessairement spéci-
fiques à un système particulier. De nombreux xénobiotiques peuvent exer-
cer leurs effets simultanément sur plusieurs organes cibles, endocriniens
ou autres. Pour caractériser l’impact des polluants sur la santé des orga-
nismes exposés dans l’environnement et élucider les mécanismes d’action
cellulaire ou moléculaire, il est important d’utiliser des approches expéri-
mentales complémentaires, in vivo et in vitro, en laboratoire sous condi-
tions contrôlées et sur le terrain, et d’élaborer des hypothèses ciblées et
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vérifiables. Le chapitre qui suit présentera les approches utilisées pour
évaluer les effets des métaux et des pesticides sur un système endocri-
nien spécifique, l’axe hypothalamo-hypophyso-adrénal de poissons et
amphibiens, système qui sécrète les hormones corticostéroïdes. Le terme
« adrénal ou adrénocortical » sera utilisé dans ce chapitre, qui se veut
comparatif entre plusieurs groupes de vertébrés, pour désigner l’organe
homologue de la médullo-surrénale des mammifères. Les termes utilisés
dans la littérature classique, soit interrénale pour les poissons téléostéens et
surrénale pour les amphibiens, ont été révisés récemment (Norris, 2002) et
le terme adrénocortical est proposé pour faciliter l’approche comparative.

2. ENDOCRINOLOGIE COMPARÉE
DU TISSU ADRÉNOCORTICAL
ET HORMONES CORTICOSTÉROÏDES

2.1. ANATOMIE COMPARÉE : POISSONS TÉLÉOSTÉENS,
AMPHIBIENS ET MAMMIFÈRES

Les hormones corticostéroïdes, le cortisol chez les poissons téléostéens et
la corticostérone chez les amphibiens, sont synthétisées à partir du choles-
térol dans les cellules stéroïdogéniques situées dans le tissu adrénocortical
(interrénal), l’homologue de la médullo-surrénale des mammifères. Chez
les mammifères, vertébrés supérieurs du point de vue évolutif, les cel-
lules sont organisées dans le cortex en trois couches : la zona glomerulosa
(couche externe), qui sécrète l’aldostérone, la zona fasciculata, qui sécrète
surtout les glucocorticostéroïdes (cortisol ou corticostérone selon l’espèce),
et la zona reticularis, couche la plus interne du cortex, qui sécrète les andro-
gènes ainsi que les glucocorticostéroïdes. La médulla des mammifères,
située à l’intérieur de la glande, sécrète les catécholamines, l’adrénaline et
la noradrénaline (Bentley, 1998). L’organisation anatomique est bien dif-
férente chez les vertébrés inférieurs. Chez les poissons téléostéens tels que
la truite, la perchaude ou le brochet, les cellules stéroïdogéniques qui
sécrètent les corticostéroïdes sont dispersées dans la partie antérieure du
rein, aussi appelé le pronéphros ou le rein céphalique (head kidney). Les
îlots de ces cellules sont localisés surtout à proximité des sinus de la veine
cardinale qui draine le pronéphros. Les cellules chromaffines, homologues
des cellules de la médulla des mammifères, sont aussi présentes dans ces
îlots. La matrice du rein céphalique est constituée des cellules lymphoïdes,
très nombreuses et plus petites que les cellules stéroïdogéniques ou les
cellules chromaffines (figure 4.2). L’organisation du tissu interrénal des
amphibiens varie selon l’espèce. La grenouille africaine Xenopus laevis,
souvent utilisée dans les tests toxicologiques (p. ex., le test FETAX), pré-
sente un arrangement très similaire au poisson, avec quelques différences
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(Goulet et Hontela, 2003). Les îlots des cellules stéroïdogéniques sont dis-
persés à travers l’organe, cette fois-ci dans le rein entier et non pas seule-
ment dans le rein antérieur comme chez le poisson, avec une concentration
des îlots sur la partie ventrale du rein. D’autres espèces telles que le
ouaouaron (Rana catesbeiana), une espèce indigène du Québec, présentent
un tissu adrénal distinct, soit une bande mince constituée des cellules
stéroïdogéniques, longeant le côté ventral du rein (Goulet et Hontela, 2003).

Ces différences anatomiques doivent être considérées avant de com-
mencer tous travaux en toxicologie endocrinienne sur différentes espèces
de la faune aquatique, car leur anatomie est distincte de celle des mammi-
fères et des variations importantes entre espèces existent (Hontela, 1997 ;
Bentley, 1998).

2.2. CELLULE CORTICOSTÉROÏDOGÉNIQUE ET VOIES DE SIGNALISATION

Malgré les différences anatomiques majeures dans l’organisation du tissu
adrénal entre espèces, le fonctionnement de la cellule stéroïdogénique est
plutôt similaire chez les poissons, les amphibiens et les autres vertébrés.
Le sécrétagogue principal pour cette cellule est l’hormone adrénocor-
ticotropique (ACTH) sécrétée par l’hypophyse. La liaison de l’ACTH à
son récepteur membranaire (figure 4.3 ; Lacroix, 2002) va activer des voies
signalétiques impliquant une cascade enzymatique qui amplifie le signal
initial où l’AMP cyclique agit comme deuxième messager (Patiño et al.,
1986) et où la protéine kinase A semble activer la synthèse des hormones
stéroïdogéniques, tandis que la protéine kinase C exerce un effet inhibi-
teur (Lacroix et Hontela, 2001). Si les voies signalétiques ont été assez bien
caractérisées chez les mammifères, les connaissances chez les poissons sont
moins complètes. Le rôle des protéines G, bien caractérisées chez les mam-
mifères, reste en effet à démontrer chez les poissons. Les voies signalé-
tiques de la stéroïdogénèse adrénale ont été bien caractérisées chez les
amphibiens par l’équipe du professeur Vaudray, de l’Université de Rouen
(Cartier et al., 1999).

Le cholestérol, substrat des enzymes stéroïdogéniques localisées dans
le réticulum endoplasmique et la mitochondrie, est graduellement modifié,
tout d’abord par un clivage de sa chaîne latérale par la cytP450 scc
(figure�4.3), située dans la membrane mitochondriale. Cette première réac-
tion est régulée par la protéine StAR (Steroid Acute Regulatory protein), qui
contrôle le transfert du cholestérol de l’extérieur de la membrane
mitochondriale vers l’intérieur et dont le rôle reste à déterminer chez les
poissons. Des travaux très intéressants utilisant la biologie moléculaire
ont par ailleurs démontré dans les cellules stéroïdogéniques ovariennes
que la StAR joue un rôle important dans la régulation de la synthèse rapide
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Figure 4.2
L’organisation cellulaire du tissu interrénal chez le poisson téléostéen

ST : cellules stéroïdogéniques ; LT : tissu lymphoïde ; CC : cellules chromaffines ; V : veine.
Le panneau du bas représente le tissu adrénocortical de la perchaude en coupe histolo-
gique colorée par trichrome de Masson (X400).
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des hormones stéroïdes (Stocco, 2000). Suite au clivage de la chaîne laté-
rale du cholestérol, une série des réactions est initiée, impliquant des cyt
P450, des isomérases et des déshydrogénases, pour obtenir à partir du
cholestérol la pregnénolone, la progestérone et, finalement, le cortisol ou
la corticostérone. Ces hormones ne sont pas stockées dans la cellule mais,
étant très lipophiles, elles se diffusent à travers la membrane de la cellule
stéroïdogénique vers la circulation sanguine. Les corticostéroïdes peuvent
être transportés par des protéines de transport, telle la protéine de liaison
des glucocorticostéroïdes (GBP, Glucocorticosteroid Binding Protein). L’hor-
mone liée possède une demi-vie plus longue que l’hormone libre qui est
celle capable de se lier aux récepteurs dans les cellules cibles. La dispo-
nibilité des protéines de transport pourrait donc influencer l’activité
biologique des hormones glucocorticostéroïdes.

2.3. LES HORMONES CORTICOSTÉROÏDES ET LEURS EFFETS PHYSIOLOGIQUES

De nombreux organes possèdent des récepteurs spécifiques pour les hor-
mones corticostéroïdes. Les récepteurs pour le cortisol ont été identifiés
chez le poisson téléostéen dans les branchies, le foie, le rein, le cerveau et
l’intestin (figure 4.1). Cette omniprésence n’est pas surprenante puisque
dans ce groupe, le cortisol joue un rôle important aussi bien dans l’osmo-
régulation et le mouvement des ions à travers les surfaces osmorégulatrices
(branchies, reins, intestin), que dans la régulation du métabolisme inter-
médiaire, notamment au niveau du foie et des muscles (Mommsen et al.,
1999). La fonction de la corticostérone est similaire chez les amphibiens,
l’hormone étant importante dans l’osmorégulation et le métabolisme, ainsi
que dans la métamorphose. Notons que chez les mammifères, les
corticostéroïdes ont un rôle dans la régulation du métabolisme tandis que
l’aldostérone, une hormone minéralocorticoïde presque non détectable
chez les poissons, joue un rôle effecteur de l’osmorégulation. Chez tous
les vertébrés, les corticostéroïdes sont aussi de puissants immunosuppres-
seurs. De plus, un rôle inhibiteur dans la maturation des oocytes a été
rapporté chez les poissons (Pankhurst et Van Der Kraak, 2000). De nom-
breuses interactions avec d’autres hormones ont aussi été signalées,
particulièrement avec les hormones thyroïdiennes, l’hormone de crois-
sance et les catécholamines.

La multitude et la complexité des effets des hormones corticosté-
roïdes signifient que toute anomalie au niveau de la synthèse ou du méta-
bolisme pourrait avoir des conséquences néfastes pour la santé de
l’organisme. De plus, ces nombreuses interactions avec différents systèmes
hormonaux rendent le diagnostic de ces anomalies plus difficile, car plu-
sieurs caractéristiques physiologiques peuvent être modifiées en même
temps.
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Figure 4.3
Voies signalétiques de la synthèse du cortisol
dans la cellule stéroïdogénique

3. TRAVAUX SUR LE TERRAIN ET EFFETS
DES EXPOSITIONS CHRONIQUES CHEZ LES POISSONS

3.1. LA DÉFAILLANCE CORTISOLIQUE

L’exposition chronique aux métaux dans l’environnement, à des concen-
trations subléthales, induit une altération de la sécrétion de corticosté-
roïdes ainsi qu’une altération de la capacité de réponse à d’autres stresseurs
tels que la prédation ou le confinement (Hontela, 1998). Cette incapacité à
sécréter du cortisol, comparativement aux poissons de lacs non conta-
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minés, a été décrite chez le grand brochet (Esox lucius) exposé au Hg
(Lockhart et al., 1975), chez la perchaude (Perca flavescens) prélevée dans
différents lacs de la région minière de Rouyn-Noranda, au nord-ouest du
Québec (figure 4.4, tableau 4.1) et chez la truite brune (Salmo trutta) de la
rivière Eagle au Colorado (Norris et al., 1998). La stimulation à l’ACTH a
clairement démontré chez les perchaudes provenant de lacs contaminés
par différents métaux (Cu, Cd, Zn) un dysfonctionnement du tissu adrénal
avec une incapacité à répondre à un stress. Préalablement, des tests réa-
lisés en laboratoire, in vitro et in vivo, ont également permis de différencier
les poissons physiologiquement sains (tissu adrénocortical fonctionnel et
capacité de répondre à un stresseur) et ceux présentant un dysfonction-
nement de ce même tissu et incapables de répondre à un stress, caracté-
risés par une incapacité à sécréter du cortisol malgré une stimulation à
l’ACTH (figure 4.4, Laflamme et al., 2000). Plusieurs de nos études réalisées

Figure 4.4
Sites échantillonnés dans l’étude écotoxicologique de la perchaude Perca
flavescens dans la région minière de Rouyn-Noranda*
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sur des perchaudes provenant de lacs contaminés par des métaux lourds
ont permis d’établir une relation significative entre les teneurs tissulaires
en métaux et le niveau d’inhibition de la sécrétion de cortisol en réponse
à un stress. Notons aussi qu’une relation très significative entre la charge
tissulaire en métaux et les teneurs en métallothionéines a été démontrée
dans les reins, le foie et le tissu adrénocortical (interrénal) chez la
perchaude exposée dans le milieu naturel (Laflamme et al., 2000). Les tests
fonctionnels de stimulation avec ACTH ou le confinement physique se
sont révélés particulièrement pertinents et représentatifs du milieu naturel
où les poissons doivent non seulement se défendre contre la pollution,
mais également contre leurs prédateurs, les conspécifiques ainsi que divers
stresseurs environnementaux, chroniques ou aigus. La survie des poissons
dans leur habitat dépend donc de leur capacité à répondre à un stress via
le système endocrinien caractérisé par une élévation du niveau en cortisol.
Un dysfonctionnement de ce système pourra de ce fait avoir des consé-
quences directes sur la survie même de la population.

3.2. EFFETS DES MÉTAUX SUR LA CAPACITÉ D’OSMORÉGULATION

De nombreuses études ont permis de mettre en évidence des perturbations
de l’homéostasie ionique et des changements biochimiques au niveau plas-
matique chez des animaux exposés à des métaux, en particulier chez les
poissons téléostéens (McDonald et Wood, 1993). Parmi les dérèglements
physiologiques observés à la suite d’une exposition à des concentrations
élevées mais sublétales en métaux, la perturbation de la concentration
ionique au niveau plasmatique et urinaire, l’anémie et l’hypocalcémie sont
les plus documentés. Plusieurs de ces changements sont causés par des
dommages au niveau des branchies (planche 2) et des reins, ce qui rend ces
organes incapables de remplir leur fonction d’osmorégulation. Les ano-
malies peuvent aussi être induites, comme réponse secondaire, par une
altération de la synthèse et de la sécrétion d’hormones osmorégulatrices
clefs telles que le cortisol, les hormones thyroïdiennes (Bleau et al., 1996 ;
Hontela et al., 1996) ou la prolactine. Les travaux récents de Bury et al.
(1998) ont par ailleurs permis d’observer chez le tilapia (Oreochromis
mossambicus) une nécrose des cellules à chlorure de branchies exposées
au Cu et un effet protecteur du cortisol favorisant l’apoptose de ces mê-
mes cellules plutôt que la nécrose, peut-être par élimination des cellules
défectueuses, sans induire d’inflammation. De plus, les métaux peuvent
interférer avec le flux ionique à travers l’épithélium des cellules de
branchies ou de reins, par des processus physicochimiques agissant sur
le gradient électrochimique et sur les pompes ioniques telle la Na+/K+

ATPase. Plusieurs études récentes décrivent une diminution de l’activité
Na+/K+ ATPase au niveau des branchies de poissons téléostéens exposés



∏
174 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

sur le terrain ou en laboratoire à Pb et Cd, des métaux connus pour inter-
férer avec Ca2+ (Levesque et al., 2003). De plus, des études détaillées par le
professeur C. Wood et ses collègues sur les effets de Cu et Ag et la capa-
cité d’osmorégulation chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) ont
été publiées (McGeer et al., 2000). Si les altérations de l’équilibre osmoio-
nique induites par l’exposition aux métaux sont bien documentées aussi
bien chez les poissons que chez les mammifères, les connaissances au sujet
des effets de métaux sur la capacité d’osmorégulation chez les amphi-
biens sont très partielles. Les mécanismes de toxicité des métaux dans les
organes cibles impliqués dans l’osmorégulation sont nombreux et leur
importance relative dans l’étiologie des pathologies reste à déterminer.

Les effets des métaux sur la capacité d’osmorégulation illustrent
parfaitement les nombreuses cibles de ces derniers. Tout dépendant de la
concentration, du temps d’exposition et de la sensibilité spécifique à
chaque espèce, les métaux peuvent agir sur la morphologie et la fonction
des organes chargés de la régulation osmotique, ainsi que sur la sécrétion
d’hormones osmorégulatrices sur l’activité d’enzymes régulatrices et sur
les pompes ioniques.

3.3. EFFETS DES MÉTAUX SUR LA CROISSANCE ET LE MÉTABOLISME

La croissance est un processus complexe régulée par divers facteurs phy-
siologiques, tels que la disponibilité en nourriture et les niveaux en sub-
strats énergétiques qui sont contrôlés par différentes hormones et enzymes
et utilisés dans les processus cataboliques et anaboliques. Tous ces fac-
teurs peuvent être, directement ou indirectement, modifiés par la présence
de métaux, rendant ainsi difficile d’établir une relation mécanistique de
cause à effet, en particulier sur le terrain (Sherwood et al., 2002b).

Les effets des métaux sur la croissance ont été étudiés principale-
ment chez les poissons, exposés en laboratoire ou de façon chronique dans
l’environnement. Dans la plupart de ces travaux, une diminution de la
croissance et du facteur de condition [(poids/longueur3) � 100] a été rap-
portée (Laflamme et al., 2000 ; Levesque et al., 2002). Il est néanmoins très
difficile d’interpréter les résultats obtenus sur le terrain, car l’influence
d’autres facteurs, tels que la compétition pour la nourriture et l’exposi-
tion aux contaminants et les conséquences de cette exposition sur les pré-
dateurs, les proies et l’état physiologique de l’animal, est réelle et doit
être prise en compte dans l’interprétation des effets de la pollution sur la
population à l’étude. De nouvelles méthodes fondées sur l’utilisation des
signatures isotopiques (p. ex., le radioisotope Cs137) ont été développées
et se sont révélées utiles pour estimer l’efficacité de croissance qui repré-
sente l’efficacité à convertir la nourriture consommée en biomasse



Défaillance de la synthèse des hormones corticostéroïdes 175

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

(Sherwood et al., 2000, 2002a, 2002b). Ces nouvelles approches sont de ce
fait utiles pour mieux comprendre et élucider le lien entre exposition aux
métaux sur la fonction hormonale et métabolique, et la croissance de
poissons exposés (bioénergie et capacité de croissance).

Les effets des métaux sur le métabolisme intermédiaire ont, là encore,
été principalement étudiés chez les poissons, avec quelques études chez
d’autres groupes de vertébrés (Sjöbeck et al., 1984 ; Pratap et Wendelaar
Bonga, 1990 ; Sastry et al., 1997 ; Ricard et al., 1998 ; Levesque et al., 2002).
L’exposition aiguë aux métaux augmente les niveaux en cortisol et en glu-
cose plasmatique et diminue les réserves en glycogène hépatique, para-
mètres qui peuvent être considérés comme une adaptation dans la mesure
où ils permettent d’augmenter la disponibilité en substrats énergétiques
nécessaires pour maintenir l’homéostasie. Ces changements suggèrent
également que l’exposition aux métaux active des mécanismes homéosta-
tiques coûteux sur le plan énergétique, comme le décrit Heath (1995). Les
effets d’une exposition chronique sur le métabolisme intermédiaire sont
moins bien décrits. Des changements, suivant la saison, au niveau des
réserves hépatiques en glycogène et en triglycérides ont été signalés chez
la perchaude exposée aux Cd, Zn et Cu dans la région minière de Rouyn-
Noranda (Levesque et al., 2002). Les poissons des lacs contaminés présen-
tent une capacité réduite à restaurer leurs réserves énergétiques, en
comparaison aux poissons des sites références non contaminés, et pré-
sentent également des différences significatives dans l’activité d’enzymes
gluconéogéniques et lipolytiques clefs. De plus, la fonction thyroïdienne,
importante dans la régulation du métabolisme et de la respiration cellu-
laire, s’est révélée inhibée chez les poissons les plus contaminés par les
métaux, car leurs teneurs plasmatiques en thyroxine (T4) et en triiodothy-
ronine (T3) étaient faibles (Levesque et al., 2003) et des anomalies morpholo-
giques ont été observées au niveau des follicules thyroïdiens (planche 2).
Ces anomalies du métabolisme chez les poissons contaminés peuvent
expliquer les différences de croissance et le retard dans le développement
des gonades observées (planche 2), la croissance et le développement
gonadal étant en effet des processus coûteux du point de vue énergétique,
en particulier en milieu contaminé où la disponibilité en nourriture peut
être limitée.

4. EXPOSITIONS IN VITRO : MÉCANISMES IMPLIQUÉS
DANS LA DÉFAILLANCE CORTISOLIQUE

Les mécanismes par lesquels la fonction de sécrétion du tissu adrénal peut
être perturbée suite à une exposition chronique aux métaux ont été carac-
térisés par stimulation ex vivo à l’ACTH de l’adrénale de truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) après une exposition par l’eau au Cd pendant 1, 7,
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14 et 30 jours. Les résultats obtenus montrent une réponse à l’ACTH
maintenue, y compris chez les poissons exposés 30 jours à une plus forte
dose en Cd, soit 1 �g/L (Brodeur et al., 1998). Une exposition au Cd dans
l’eau, jusqu’à 30 jours en laboratoire, n’induit donc pas de défaillance
cortisolique, contrairement à ce qui a été observé sur le terrain suite à des
expositions réellement chroniques, pendant plusieurs années in situ. Les
travaux de Leblond et Hontela (1999) ont par contre montré qu’une expo-
sition in vitro pendant 60 min de cellules corticostéroïdogéniques au Cd,
Zn, Hg et CH3HgCl induisait une incapacité dose-dépendante à sécréter
du cortisol et ce, à des doses en métaux relativement élevées mais
n’induisant pas de mortalité cellulaire. Cette étude, complétée par des
études sur le terrain où les charges des reins céphaliques en métaux ont
pu être mesurées (tableau 4.1), a permis de définir la notion de seuil des
charges tissulaires en métaux (ou autres toxiques), valeur à partir de
laquelle la fonction du tissu adrénocortical peut être perturbée. Ce seuil,
qui peut être dépassé suite à une exposition environnementale chronique
ou dans des études in vitro où des fortes concentrations en métaux sont
utilisées en contrepartie d’un temps d’exposition court, est un élément
essentiel pour mieux comprendre les mécanismes impliqués dans la
défaillance cortisolique.

Jusque récemment, les mécanismes d’action des métaux lourds au
niveau cellulaire du système endocrinien étaient peu connus, avec seule-
ment quelques études portant sur l’identification des sites d’action de ces
substances toxiques au niveau des cellules endocrines. Plusieurs publica-
tions rapportent néanmoins une action directe des métaux sur la
stéroïdogénèse dans le tissu adrénal (Mgbonyebi et al., 1994 ; Mathias et
al., 1998 ; Leblond et Hontela, 1999) et dans les gonades (Laskey et Phelps,
1991). Des études in vitro réalisées sur des tissus stéroïdogéniques expo-
sés aux métaux ont rapporté deux types d’effets, réponse qui dépend de
l’espèce et de la nature du toxique (spéciation, dose, temps d’exposition) :
1) certains métaux semblent altérer directement la fonction de l’adrénale
et des gonades en inhibant des enzymes stéroïdogéniques spécifiques et
2)�de nombreux métaux lourds divalents tel le cadmium (Cd2+) vont
modifier les concentrations intracellulaires en Ca2+ et altérer ainsi les
processus Ca2+ qui en dépendent.

4.1. LES INTERACTIONS DES MÉTAUX AVEC LE CA2+ INTRACELLULAIRE

Le Ca2+ est essentiel à de nombreux processus biologiques. Il joue un rôle
important comme second messager dans les voies de signalisation intra-
cellulaire, dans le système endocrinien de tous les vertébrés étudiés jusqu’à
présent. Le Ca2+ est nécessaire pour que l’ACTH se fixe sur son récepteur,
première étape de la cascade enzymatique permettant la synthèse et la
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sécrétion des stéroïdes au niveau du tissu adrénal. Le cadmium (Cd2+),
métal divalent, peut agir soit en se fixant sur un site Ca2+ des membranes
plasmatiques, soit en bloquant les canaux calciques ou en induisant le
relargage du Ca2+ stocké au niveau des mitochondries ou du réticulum
endoplasmique via l’activation de récepteurs membranaires (Mathias et
al., 1998). Le Cd peut passer à travers les canaux calciques des cellules
phéochromocytaires, lignée cellulaire de mammifère à fonction neuro-
sécrétrice (Hinkle et Osborne, 1994), et altérer ainsi l’influx de Ca2+. Les
travaux réalisés sur une lignée de cellules hypophysaires par Hinkle et al.
(1987) ont par ailleurs montré que la nimodipine, un bloqueur des canaux
calciques, pouvait assurer une protection contre les effets toxiques de Cd,
ce qui indiquerait que le Cd peut entrer dans les cellules via des canaux
Ca2+ dépendants du voltage, résultat confirmé par l’utilisation d’un
agoniste des canaux Ca2+, le BAY K 8644.

Le rôle protecteur du Ca2+ contre les effets toxiques du Cd a été
démontré par Mathias et al. (1998) sur des cellules tumorales d’adrénale
de souris (cellules Y-1) en utilisant un milieu riche en calcium. Une aug-
mentation de la concentration intracellulaire en Ca2+ par le ionophore
A23187 induit une augmentation de la sécrétion, basale et après stimula-
tion, dans les cellules adrénales traitées au Cd. Ces résultats suggèrent
que le Ca2+ extracellulaire pourrait protéger la cellule des effets du Cd et
maintenir la synthèse de l’AMPc au niveau de la membrane ainsi que le
métabolisme basal du cholestérol au niveau mitochondrial. D’autre part,
des mesures par fluorescence montrent que le Cd2+, par compétition avec
le Ca2+, peut entrer dans la cellule, entrée qui sera accélérée par une sti-
mulation à l’ACTH. Ces travaux fournissent de nouvelles données sur les
cibles cellulaires potentielles du Cd au niveau des cellules endocrines.
Cependant, les effets des métaux sur les processus cellulaires impliquant
le Ca2+ chez d’autres vertébrés sont encore peu connus.

De nombreux processus cellulaires sont régulés par la calmoduline,
protéine ubiquiste capable de lier Ca2+ et de stimuler l’activité de
plusieurs cibles protéiques. Après l’activation de la stéroïdogénèse par la
Ca2+-calmoduline (Ca/CaM) dans des cellules tumorales Y-1 d’adrénale,
on a observé que le Ca2+ facilitait la liaison de l’ACTH sur son récepteur
jouant ainsi un rôle de régulation. La liaison du Ca2+ avec la CaM va activer
la CaM, qui pourra se lier ensuite à différentes enzymes telles que la
phosphorylase kinase et l’AMPc phosphodiestérase, dont les activités
seront alors modifiées. Il existe une compétition entre métaux et Ca2+ pour
de nombreux sites intracellulaires et la CaM semble être une cible poten-
tielle pour les métaux divalents. Les travaux récents effectués dans notre
laboratoire (Lacroix et al., en préparation) démontrent que les interactions
entre Cd2+ et Ca2+ dans les cellules stéroïdogéniques sont parmi les méca-
nismes de toxicité endocrinienne du cadmium chez la truite arc-en-ciel.
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En utilisant la nicardipine et l’agoniste BAY K 8644, on a démontré le rôle
protecteur du calcium in vitro. Des travaux sont en cours pour identifier
les voies d’entrée du cadmium dans les cellules stéroïdogéniques.

4.2. EFFETS DES MÉTAUX ET DES PESTICIDES
SUR LES ENZYMES STÉROÏDOGÉNIQUES

Dès 1977, Freeman et Sangalang (1977) ont démontré in vitro que certains
métaux (Cd, Hg, As) ainsi que des polluants organiques pouvaient inhiber
la synthèse des hormones stéroïdes dans le tissu adrénal et les testicules
de baleine grise (Halichoerus grypus), l’inhibition de l’activité 3b-hydro-
xystéroïde déshydrogénase par ces xénobiotiques ayant un effet direct sur
le produit final de la synthèse. Les mécanismes d’action des métaux sur la
synthèse des corticostéroïdes ont aussi été étudiés in vivo (Veltman et
Maines, 1986). Les activités d’enzymes stéroïdogéniques ont été mesurées
chez des rats traités avec Hg2+ et l’enzyme 21a-hydroxylase fut identifiée
comme une cible potentielle de ce métal. L’inhibition de cette enzyme par
Hg a également put être corrélée avec des niveaux plasmatiques en sté-
roïdes réduits. Mgbonyebi et collègues (1994) ont rapporté un effet inhi-
biteur du Cd sur la sécrétion, basale et après stimulation à l’ACTH, de
cortisol sur des cellules du cortex adrénal de rats en culture, bien que ces
résultats ne puissent pas être interprétés comme une toxicité du Cd sur
l’ensemble des paramètres de l’animal. À des concentrations plus faibles
en métaux, aucun effet sur la stéroïdogénèse après stimulation à l’ACTH
de cellules stéroïdogéniques de rat en culture n’a été observé par
Nishiyama et al. (1985). Une altération de la synthèse et de la sécrétion de
stéroïdes n’a été observée qu’avec le Pb, sécrétion pouvant être restaurée
avec du dbc-AMP (dibutiryle AMP cyclique) ; ainsi, le Pb agirait au niveau
de la membrane plasmique.

Pour mieux comprendre les mécanismes de toxicité et identifier les
sites d’action des métaux sur la production de testostérone, Laskey et
Phelps (1991) ont stimulé la production de testostérone dans des cellules
Leydig de rats en utilisant des substrats biosynthétiques et des agonistes,
tels la hCG (gonadotrophine chorionique d’humain) ou le dbc-AMP. Les
résultats montrent une inhibition dose-dépendante de la production de
testostérone après traitement avec Cd2+, Co2+, Cu2+, Hg2+, Ni2+ et Zn2+. La
production de testostérone fut restaurée dans les cellules exposées à Cd2+

,
Co2+, Ni2+ et Zn2+ lorsque stimulées avec l’hydroxycholestérol et la pregné-
nolone, deux substrats précurseurs de la testostérone. Ces résultats
montrent que ces cations peuvent agir à différents niveaux de la stéroïdo-
génèse et permettent d’identifier comme cible des métaux les étapes com-
prises entre la liaison de l’ACTH à son récepteur et les étapes précédant
la transformation enzymatique des stéroïdes au niveau mitochondrial. Les



Défaillance de la synthèse des hormones corticostéroïdes 179

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

travaux de Leblond et Hontela (1999) ont de plus démontré une inhibi-
tion dose-dépendante de la réponse à l’ACTH des cellules stéroïdogé-
niques de truite arc-en-ciel exposées à Cd2+, Hg2+, Zn2+ et au o,p'-DDD,
un pesticide organochloré. La sécrétion de cortisol après exposition aux
métaux ne pouvait être rétablie par stimulation au dbcAMP, contrairement
aux cellules exposées au pesticide.

Ces résultats font apparaître que les métaux agissent au niveau de
la voie de signalisation impliquée dans la synthèse et la sécrétion de cor-
tisol à une étape située après la formation d’AMPc alors que le o,p'-DDD
semble agir à un niveau précédant cette étape. Récemment, nous avons
rapporté (Lacroix, A., en préparation) que les effets inhibiteurs du Cd sur
la stéroïdogénèse adrénale dans les cellules de la truite et la perchaude
peuvent être renversés en substituant la pregnénolone dans le milieu
d’incubation. Ces résultats indiquent que le Cd agit en amont de l’étape
où la pregnénolone est utilisée dans la chaîne enzymatique (figure 4.3)
puisque ces étapes demeurent fonctionnelles même en présence de Cd.
L’approche basée sur la substitution des substrats spécifiques à différentes
étapes de la biosynthèse de l’hormone permet d’identifier, d’une manière
ciblée, les sites endommagés par le xénobiotique. Les effets de Cd au niveau
de la stéroïdogénèse adrénale sont similaires chez les amphibiens. Une
inhibition dose-dépendante de la capacité de synthèse de corticostérone
en réponse à la stimulation par l’ACTH et le dbcAMP a été démontrée in
vitro dans les cellules stéroïdogéniques de Xenopus laevis (Goulet et
Hontela, 2003). Le bioessai (figure 4.5) utilisé pour évaluer la toxicité
adrénale chez les amphibiens et les poissons était le même, permettant
ainsi d’obtenir des données importantes sur la sensibilité des différentes
espèces des vertébrés et le mode d’action de polluants environnementaux.
De plus, notre équipe a aussi comparé différents toxiques dans le même
modèle animal (tableau 4.2), notamment la truite arc-en-ciel, en évaluant
la toxicité des différents métaux et pesticides (Leblond et�al., 2001 ; Bisson
et Hontela, 2002), données qui pourraient servir à l’évaluation du risque
environnemental.

À l’exception de quelques études sur les poissons et les amphibiens
présentées ci-dessus, l’essentiel des études sur les mécanismes d’action
des polluants environnementaux sur les cellules endocrines ont été effec-
tuées chez les mammifères. Si les données concernant les effets physiolo-
giques des métaux sur les espèces aquatiques sont nombreuses, les
connaissances concernant les mécanismes par lesquels les xénobiotiques
environnementaux altèrent la voie de signalisation dans les cellules endo-
crines chez les vertébrés autres que mammifères sont encore pauvres. De
nouveaux outils expérimentaux basés sur une approche toxicologique en
rapport avec les caractéristiques déjà connues sur le système endocrinien
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permettront de mieux comprendre les mécanismes impliqués et d’élargir
ainsi nos connaissances dans ce domaine. L’utilisation de techniques molé-
culaires constitue également un bon outil pour identifier les sites d’action
des métaux dans la régulation de l’expression de gènes ou protéines
impliqués dans la stéroïdogénèse dans les cellules endocrines. Quelques
études récentes chez les mammifères illustrent bien cette direction de
recherche. L’équipe de D. Stocco (Walsh et al., 2000, 2001) a démontré que
l’expression et l’activité de la protéine StAR, la protéine qui contrôle le
transfert du cholestérol dans la mitochondrie (figure 4.3), une étape clef
dans la stéroïdogénèse, sont inhibées par des pesticides tels que le lindane
et le glyphosate Roundup ou N-(phosphonométhyl) glycine. La consé-
quence de l’exposition à ces pesticides est une diminution dose-dépendante
de la synthèse des stéroïdes. L’approche moléculaire a permis d’identifier

Figure 4.5
Le bioessai utilisé pour évaluer in vivo et in vitro la toxicité adrénale
chez les poissons et les amphibiens
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d’une façon ciblée le site d’action d’un polluant et de caractériser son
mécanisme d’action. On ne peut exclure dans cette étude la possibilité
que les pesticides étudiés perturbent aussi l’homéostasie du calcium
cellulaire, tel que rapporté pour les métaux, ou qu’ils agissent par d’autres
mécanismes simultanément. Des travaux futurs permettront probablement
d’établir cette possibilité d’actions cellulaires multiples pour un même
toxique.

Tableau 4.2
Sensibilité de cellules adrénocorticales de la truite aux métaux et pesticides

Produit Viabilité Sécrétion de cortisol LC50/EC50
LC50 (µM) EC50 (µM)

Atrazine >50 000 >50 000 –
CdCl2 10 800 168,0 64,29
ZnCl2 22 800 355,0 64,22
Mancozeb >5 000 207,0 24,16
Endosulfan 308 17,3 17,85
CH3HgCl 1 140 116,0 9,83
HgCl2 199 22,3 8,92
o,p'–DDD 385 130,0 2,96
Diazinon 184 109,0 1,68

5. PESTICIDES ET STRESS OXYDATIF
La toxicité de l’oxygène est un fait connu depuis longtemps. S’il est vital
pour les organismes aérobies, l’oxygène est également délétère au travers
de la formation, lors des processus métaboliques endogènes, des dérivés
extrêmement réactifs que sont les radicaux libres. Leur production est con-
trôlée par des systèmes endogènes, enzymatiques ou non. De nombreux
contaminants vont favoriser la formation de ces oxyradicaux, notamment
par l’intermédiaire des composés à potentiel redox (Otto et Moon, 1996).
Les radicaux libres sont hautement réactifs en raison de leur structure élec-
tronique instable puisqu’ils possèdent un électron non apparié ou céliba-
taire. Ces dérivés peuvent conduire dans la cellule à la peroxydation des
lipides membranaires, à l’oxydation des groupements thiols de certaines
enzymes ou coenzymes, à l’altération des acides nucléiques (adduits à
l’ADN, cancérogenèse, apoptose) (Gutteridge et Halliwell, 1990 ; Stegeman
et al., 1992).
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5.1. DÉFINITION DU STRESS OXYDATIF

Le stress oxydatif peut être défini comme un déséquilibre entre les sys-
tèmes prooxydants et antioxydants en faveur des premiers et impliquant
la production d’espèces réactives de l’oxygène (Sies, 1991). La formation
incontrôlée d’espèces réactives de l’oxygène comme l’anion superoxyde
(O2

–), le peroxyde d’hydrogène (H2O2) ou le radical hydroxyle (OH•) aura
des conséquences souvent lourdes pour l’organisme. Mais la formation
d’espèces réactives n’est pas toujours synonyme de toxicité. En effet, cer-
taines sont des intermédiaires de processus physiologiques normaux. Ce
n’est que lorsque les systèmes de défense sont dépassés et ne suffisent
plus à neutraliser la surproduction de ces espèces que la toxicité apparaît.
Un stress oxydatif pourra être induit lors de la surproduction d’espèces
réactives et/ou par suite de l’inhibition des systèmes antioxydants qui
peuvent être inactivés, soit directement, soit par défaut de synthèse. Parmi
les espèces réactives de l’oxygène, le radical hydroxyle, présenté comme
le plus toxique malgré sa faible diffusion, peut attaquer tous les types de
constituants cellulaires et engendrer diverses altérations (dégradation pro-
téique, inactivation enzymatique, lipoperoxydation, adduits à l’ADN, etc.)
(Michiels et al., 1994 ; Dringen et Hamprecht, 1997). Il résulte de la fission
homolytique de la liaison O-O du peroxyde d’hydrogène et peut aussi
être produit par les réactions de Fenton et de Haber-Weiss :

O2
– + Fe(III)  O2 + Fe(II)

Fe(II) + H2O2  Fe(III) + OH– + OH• (Fenton)

O2
– + H2O2  OH– + OH• + O2 (Haber-Weiss)

5.2. LES SYSTÈMES DE DÉFENSE ANTIOXYDANTS

Pour faire face à ces attaques, les organismes ont développé des systèmes
d’action antioxydante qui visent : 1) à éliminer les espèces réactives et les
catalyseurs de leur formation, 2) à induire la synthèse des antioxydants et
3) à augmenter l’activité des systèmes de réparation et d’élimination des
molécules endommagées. Trois types d’enzymes antioxydantes sont mis
en œuvre pour la destruction des espèces réactives de l’oxygène, comme
l’illustre la figure 4.6 :

1. Les peroxydases qui catalysent la réduction conjointe d’un hydro-
peroxyde et d’un peroxyde organique, le glutathion (GSH), suivant
la réaction :

ROOH + 2 GSH  ROH + GSSG + H2O
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Figure 4.6
Enzymes impliquées dans la défense oxydative

Le maintien d’activité peroxydase implique le recyclage NADPH-
dépendant du glutathion réduit par une glutathion réductase,
le NADPH étant produit par la voie des pentoses phosphates
(GSSG + NADPH + H+  2 GSH + NADP+)

2. Les superoxydes dismutases, métalloenzymes capables de dismuter
l’anion superoxyde en peroxyde d’hydrogène, moins réactif, suivant
la réaction :

2 O2
 – + 2 H+  H2O2 + O2

3. Les catalases, qui catalysent la réduction du peroxyde d’hydrogène
en eau et en oxygène moléculaire :

2 H2O2  O2 + 2 H2O
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Des antioxydants non enzymatiques agissant comme réducteurs ou
capteurs de radicaux vont renforcer l’action des enzymes décrites précé-
demment. Parmi les réducteurs à fonction thiol libre, le glutathion joue
un rôle très important. Le glutathion (tripeptide glutamyl-cystéinyl-
glycine) est le thiol protéique le plus abondant dans les organismes vivants.
Il est présent majoritairement à l’état réduit (GSH) dans les cellules ; une
augmentation de la forme oxydée (GSSG) traduit un stress oxydatif.
Il agit comme donneur d’électrons permettant d’éliminer les espèces
réactives comme OH• mais surtout comme substrat des glutathion
peroxydases pour la réduction des peroxydes. Les vitamines D et E parti-
cipent également à l’élimination des espèces réactives de l’oxygène et ce à
différents niveaux.

5.3. TRAVAUX EN LABORATOIRE

5.3.1. Exposition in vitro à l’endosulfan

Des études récentes ont permis d’établir un lien entre l’exposition à cer-
tains pesticides organochlorés (Endrin, Lindane, hexachlorocyclohexane
et autres) et induction de stress oxydatif dans différents tissus de mam-
mifères. Chez le poisson, les travaux de Pandey et al. (2001) ont permis de
mettre en évidence une modulation des systèmes antioxydants au niveau
hépatique suite à une exposition chronique à l’endosulfan. Des travaux
réalisés dans notre laboratoire avec l’endosulfan, composé très toxique
pour les poissons (CL50 96 h truite arc-en-ciel = 1,5µg/L), ont permis de
décrire les effets dose-dépendants de ce dernier sur la synthèse cortisolique
(Leblond et al., 2001 ; Bisson et Hontela, 2002) et de démontrer les effets
spécifiques adrénotoxiques de celui-ci.

L’exposition aiguë (60 min) à l’endosulfan de cellules corticostéroï-
dogéniques de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) a démontré une
altération des systèmes à action antioxydante (CAT, GPx et GSH) ainsi
qu’une activation de la peroxydation des lipides, comme l’illustre la
figure�4.7 (Dorval et al., 2003), résultats confirmés par l’utilisation d’acti-
vateurs ou d’inhibiteurs de ces différents systèmes (Dorval et Hontela,
2003). Sans connaître précisément encore les mécanismes d’action par les-
quels l’endosulfan inhibe la fonction du tissu adrénocortical des poissons,
ces résultats, mis en relation avec la présence en grand nombre dans ce
tissu de cytochromes P450s (Hornsby, 1989), permettent de penser que
les effets de l’endosulfan sont médiés par l’induction d’un stress oxydatif
(inhibition des enzymes du stress oxydatif) et par l’altération du cycle
cytochrome P450s à l’origine de la production d’espèces réactives de l’oxy-
gène tel que décrit par Dawson (1988). Les espèces réactives ainsi formées
pourraient agir en inhibant l’activité d’enzymes directement impliquées
dans la synthèse et la sécrétion de cortisol telle que la 11-� hydroxylase.
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De plus, les résultats obtenus ont permis de démontrer que le main-
tien du cycle redox du glutathion et, dans une moindre mesure, de l’acti-
vité de la CAT, était essentiel au maintien de la fonction des cellules
corticostéroïdogéniques exposées à l’endosulfan.

5.3.2. Travaux sur le terrain

Des travaux, toujours en cours, dans la région agricole du Québec (rivière
Yamaska) nous permettent d’utiliser l’activité des enzymes antioxydantes
(CAT, GPx), les niveaux en glutathion réduit ainsi que les niveaux de
lipoperoxydation comme des biomarqueurs sensibles d’une exposition
chronique à divers pesticides parmi lesquels l’atrazine ou le métolachlore
(Dorval et al., soumis).

Figure 4.7
Effet d’une exposition in vitro à l’endosulfan sur la sécrétion de cortisol
par les cellules corticostéroïdogéniques de la truite arc-en-ciel

La sécrétion de cortisol est indiquée par la ligne pointillée. GPx : glutathion peroxydase ;
CAT : catalase ; GSH : glutathion réduit ; LOOH : hydroxyperoxydes de lipides.
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L’objectif principal de cette étude est de vérifier l’impact sur la qualité
de l’eau et d’étudier les effets sur la physiologie des poissons retrouvés
dans la rivière de l’utilisation des pesticides dans la culture du maïs, l’une
des plus importantes en superficie au Québec, couvrant près de 17 % du
territoire cultivé. Les approches et les protocoles expérimentaux que nous
avons développés et validés dans les régions minières de l’Abitibi et les
travaux écotoxicologiques avec la perchaude seront utilisés dans cette
nouvelle problématique des pesticides avec une nouvelle espèce, le
meunier noir, Catostomus commersoni.

6. UTILISATION DES BIOMARQUEURS HORMONAUX

6.1. RECOMMANDATIONS ET PROTOCOLES
POUR L’UTILISATION SUR LE TERRAIN

Un biomarqueur est un changement mesurable au niveau moléculaire,
biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental qui révèle
l’exposition présente ou passée d’un organisme à au moins une substance
chimique à caractère polluant (Lagadic et al., 1997). Concernant la sur-
veillance de l’environnement, les biomarqueurs peuvent être utiles non
seulement pour l’évaluation de l’exposition aux toxiques présents dans le
milieu, mais aussi pour l’évaluation des effets de ces toxiques sur les orga-
nismes. Cependant, en l’état actuel des connaissances, ces biomarqueurs
ne peuvent être considérés que comme des indicateurs de la présence de
polluants dans le milieu et/ou dans les organismes, leur validation pour
prédire les effets sur les niveaux d’organisation plus élevés n’étant pas
encore vraiment établie.

La première étape de toute étude écotoxicologique, quel que soit le
biomarqueur utilisé, est la sélection de sites d’échantillonnage permettant
de mettre en évidence des relations entre les concentrations des polluants
dans les compartiments abiotiques (eau, air, sol), la charge tissulaire de
ces contaminants dans les organismes que nous évaluons et les effets sur
les paramètres mesurés (p. ex., biomarqueurs hormonaux). Plusieurs
approches peuvent être utilisées dans la sélection : 1) échantillonnage d’un
site en amont et d’un site en aval d’une source ponctuelle de pollution
(p.�ex., usine de production de pâte à papier, voir Hontela et al., 1997) ; 2)
échantillonnage des sites situés le long d’un gradient de contamination
(p. ex., Rouyn-Noranda et les lacs alentours, voir Laflamme et�al., 2000 ;
Levesque et al., 2002, 2003 ; figure 4.4) ; 3) échantillonnage des organismes
et recherche de corrélation entre charges tissulaires et paramètres physio-
logiques, une approche à utiliser avec les espèces qui se déplacent et
effectuent des migrations. Les documents gouvernementaux rendent
souvent disponibles des données importantes sur la contamination des
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écosystèmes aquatiques, données qui peuvent être utilisées dans la sélec-
tion des sites avant la campagne d’échantillonnage. Des données de chimie
analytique sur les concentrations en polluants dans l’environnement et
dans les organismes sont essentielles à toute étude écotoxicologique. Des
biomarqueurs d’exposition, telles les activités de l’AChE (acétylcholine
estérase) dans le système nerveux ou le sang des animaux exposés aux
pesticides organophosphates ou carbamates, peuvent aussi compléter la
caractérisation du profil de la contamination.

Une considération importante dans la sélection des sites à échan-
tillonner, en plus des gradients de la contamination, est la similarité des
caractéristiques physicochimiques. Il est évident que de nombreux facteurs
(p. ex., la température, la disponibilité de la nourriture, le niveau d’eau)
peuvent varier entre les sites et influencer le biomarqueur. Il est de ce fait
essentiel de choisir des sites présentant des caractéristiques physico-
chimiques semblables, excepté les niveaux de contamination, afin de
faciliter l’interprétation des variations des paramètres physiologiques
considérées comme biomarqueurs d’exposition. Les travaux avec les hor-
mones corticostéroïdes sont possibles si les facteurs tels que la saison
d’échantillonnage (p. ex., été ou automne), l’heure d’échantillonnage dans
la journée (matin ou après-midi), le statut reproducteur des poissons
(sexuellement mature ou immature) sont contrôlés. Ces exigences sont
indispensables et doivent être prises en compte pour ne pas biaiser l’inter-
prétation des résultats obtenus. Il existe en effet des variations nycthémé-
rales dans les concentrations plasmatiques de cortisol, et la température,
la photopériode et le statut de maturation sexuelle influencent la sécré-
tion de cortisol chez les poissons (Audet et Claireaux, 1992 ; Pottinger et
al., 1995 ; Hontela, 1997).

Le choix de l’espèce sentinelle échantillonnée afin d’évaluer l’état
du milieu peut être parfois difficile. Des connaissances détaillées de la
biologie de l’organisme, de son cycle reproducteur, ses cycles hormonaux,
variations nycthémérales et autres sont essentielles à une juste interpréta-
tion des résultats. La grande majorité des données physiologiques ont été
obtenues en étudiant la truite arc-en-ciel, Oncorhynchus mykiss, ou le pois-
son rouge, Carassius auratus, deux espèces souvent utilisées en laboratoire
et rarement présentes sur des sites pollués, la truite en raison de sa grande
sensibilité et le poisson rouge du fait qu’il n’est pas une espèce endémique
de l’Amérique du Nord (Scott et Crossman, 1973).

Parmi les tests fonctionnels possibles, la stimulation à l’ACTH ou le
confinement physique afin de maximiser la synthèse en hormones corti-
costéroïdes et de faciliter ainsi la détection de toute anomalie dans la
synthèse de l’hormone sont couramment utilisés.
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6.2. AVANTAGES ET LIMITATIONS

La grande sensibilité des paramètres hormonaux est un avantage impor-
tant dans leur utilisation comme biomarqueurs. Néanmoins, il existe de
nombreuses interactions entre les différents systèmes hormonaux, par-
ticulièrement en ce qui concerne les corticostéroïdes et les hormones
thyroïdiennes. De plus, les différents paramètres physiologiques de l’orga-
nisme quel qu’il soit sont soumis à des variations saisonnières, nycthémé-
rales, etc., variations qu’il faut prendre en compte et interpréter en relation
avec la biologie et l’endocrinologie fondamentale de l’organisme avant
de pouvoir interpréter les données obtenues sur le terrain.

La recherche de biomarqueurs a pour but d’évaluer les risques
d’effets à long terme, résultant de l’exposition chronique, donc prolongée,
à des polluants présents à des concentrations faibles dans l’environnement.
Si les paramètres hormonaux tels que la sécrétion de cortisol ont été définis
comme de bons biomarqueurs d’exposition en laboratoire, il est en
revanche plus difficile de les utiliser pour évaluer l’impact des polluants
dans l’environnement (contamination par plusieurs types de polluants,
niveaux d’exposition différents suivant les espèces [chaîne trophique en
particulier], mécanismes d’adaptation physiologique, écarts dans la durée
d’exposition, etc.). Par conséquent, l’utilisation de biomarqueurs hormo-
naux ne peut se faire que par une approche multi-critères qui combine la
mesure de paramètres variables (cortisol, hormones thyroïdiennes par
exemple) avec des paramètres déjà établis comme de bons biomarqueurs
d’exposition (activité de l’EROD et contamination par les hydrocarbures
aromatiques polycycliques par exemple), approche qui consiste en la
validation, indispensable, d’un ou de plusieurs biomarqueurs. Il convient
donc de mesurer un maximum de paramètres de façon à éviter tout biais
dans l’interprétation des résultats. L’utilisation de biomarqueurs, quels
qu’ils soient, impose donc beaucoup de précautions. Il est notamment
essentiel et primordial de caractériser avec précision les écosystèmes
étudiés (variation naturelle des facteurs écologiques, physicochimiques,
connaissances de la biologie de chaque espèce). Un biomarqueur, hormonal
ou non, ne peut donc en aucun cas être utilisé comme outil unique pour
détecter la présence de polluants dans l’environnement et pour décrire
les effets sur les organismes vivants. Il s’agit par conséquent d’utiliser
plusieurs biomarqueurs et situés à différents niveaux d’organisation bio-
logique (moléculaire, cellulaire, tissulaire). Néanmoins, l’utilisation de
biomarqueurs comme outil de prédiction ouvre des perspectives d’avenir
importantes pour la recherche pour les années à venir.
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7. PERSPECTIVES
Les données déjà connues et retrouvées dans la littérature sont essentielles
et utiles à l’extrapolation à d’autres espèces que les poissons et amphi-
biens déjà étudiés. Il est de plus intéressant d’utiliser ces données comme
base pour étudier d’autres systèmes contaminés par différents types de
polluants tels que les pesticides ou les hydrocarbures.

Ces études sont nécessaires afin d’améliorer les connaissances sur
les mécanismes d’action des perturbateurs endocriniens ou d’autres
toxiques pour établir des liens de cause à effet entre exposition et effets
sur la santé, définir ainsi des normes compatibles avec la santé physiolo-
gique optimale des organismes vivants dans les milieux perturbés par les
activités humaines et développer de nouvelles technologies pour réduire
les émissions dans l’eau ou l’air dans un souci de préservation et de
maintien de l’intégrité du biotope.

8. CONCLUSION
L’une des conséquences d’une démographie mondiale en pleine expan-
sion et de l’accroissement parallèle des besoins dans les domaines de la
nutrition, de la santé et du développement économique a été l’augmen-
tation remarquable de la production de l’industrie chimique (De Voogt,
1996). Plusieurs des substances utilisées dans l’industrie ou l’agriculture
se retrouvent dans l’environnement et en particulier dans les milieux aqua-
tiques, ce qui ne va pas sans poser de sérieux problèmes environne-
mentaux. L’amélioration de la connaissance des effets écotoxicologiques
de ces substances au cours de la dernière décennie a conduit à restreindre,
voire interdire, l’usage de certaines d’entre elles avec la mise en évidence
de leurs effets persistants sur l’environnement (Hargrave et al., 1992). La
recherche dans le domaine de l’écotoxicologie doit cibler les liens de cau-
salité entre l’exposition à des polluants environnementaux dans le milieu
et les effets néfastes à la santé afin d’établir des seuils sans effets pour ces
nombreuses substances chimiques utilisées par nos sociétés. La recherche
mécanistique, qui vise à élucider les mécanismes d’action au niveau des
organes et des cellules cibles, génère des données irréfutables et essentielles
pour l’évaluation du risque environnemental.

Les biomarqueurs constituent des outils intéressants pour la sur-
veillance de l’environnement ; cependant, l’interprétation des résultats doit
être faite avec précaution notamment dans l’évaluation d’une atteinte éven-
tuelle des écosystèmes. En effet, l’un des principaux problèmes qui se
posent dans l’évaluation du risque reste l’extrapolation des résultats
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obtenus sur un petit nombre d’individus à la population entière et à l’éco-
système entier étant donné les variations intra- et interspécifiques qui
existent. La plupart des études réalisées in situ montrent qu’il est difficile
de détecter des modifications d’activité métabolique ou enzymatique sur
un échantillonnage de faible effectif. Chez le poisson, des travaux précé-
dents ont en effet largement démontré l’amplitude des variations
individuelles (Roche et Bogé, 1996). Ce type d’étude fait appel, pour l’inter-
prétation des données, à des analyses statistiques plus complexes qui ne
peuvent être réalisées qu’avec des échantillonnages plus importants pour
chaque groupe d’individus. Une approche multidisciplinaire réunissant
des méthodologies propres à l’écotoxicologie, à l’endocrinologie et phy-
siologie fauniques, ainsi qu’à l’écologie et la biochimie, est essentielle pour
une estimation valable des impacts de la pollution sur la santé des orga-
nismes exposés dans l’écosystème. Les biomarqueurs hormonaux doivent
être considérés comme des outils de détection des effets sur la santé
qui nous permettront, d’une part, de prendre des décisions concernant
l’état de nos écosystèmes et, d’autre part, de nous fournir des infor-
mations précieuses sur les processus et les mécanismes physiologiques
que les espèces fauniques utilisent pour répondre aux perturbations
environnementales.
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RÉSUMÉ

Les rétinoïdes sont des composés dont la structure ressemble à celle du rétinol et qui sont
formés à partir des caroténoïdes acquis par le biais de la nourriture. Un certain nombre de
rétinoïdes, associés à « la vitamine A », sont responsables d’effets biologiques ou sont des
précurseurs de formes biologiquement actives. Puisque les animaux n’ont pas la capacité
de synthèse de novo des rétinoïdes, le stockage de fortes concentrations est une stratégie
pour pallier à des carences transitoires dues à des facteurs environnementaux ou physio-
logiques. Les rétinoïdes sont essentiels à une vaste gamme de fonctions dans l’organisme
comprenant divers aspects de la reproduction, du développement de l’embryon et de la
croissance. Une carence ou un excès en rétinoïdes ainsi que des effets sur le système de
signalisation de l’acide rétinoïque peuvent occasionner des effets néfastes pour l’organisme.

La recherche complétée à ce jour démontre que les contaminants de type hydrocar-
bures halogènes polyaromatiques et hydrocarbures aromatiques polycyliques affectent
les rétinoïdes chez plusieurs groupes d’animaux. L’effet le plus courant réside dans la
diminution des rétinoïdes stockés au niveau du foie. Cet effet est utilisé comme
biomarqueur chez les oiseaux et poissons. Une extension de cet effet, le stockage/
mobilisation de rétinoïdes dans les œufs d’oiseaux, sert également de biomarqueur. Une
relation directe de cause à effet entre les contaminants et les rétinoïdes n’a pas été établie.
Et bien que l’activité des enzymes LRAT et HER (responsables de l’assimilation des réti-
noïdes) soit affectée par des contaminants de type organochloré, l’ensemble des résultats
n’indique toujours pas de mécanisme d’action probable.

Par ailleurs, des corrélations négatives sont souvent repérées entre les concentra-
tions hépatiques de rétinoïdes et les enzymes dépendantes du système CYP450 (EROD,
AHH), ou l’induction du CYP1A. Ces corrélations sont associées à des organismes qui
subissent différents niveaux d’exposition aux substances inductrices du CYP450 ; les plus
exposés ont les plus faibles concentrations de rétinoïdes. Ces corrélations n’impliquent
pas de relation de cause à effet entre le CYP450 et le stockage de rétinoïdes. Cependant, le
système CYP450 est capable de métaboliser l’acide rétinoïque, une forme très active, par
le biais de sa liaison avec les récepteurs nucléaires RAR et RXR. Un tel changement pour-
rait amener de multiples effets dans différents types de cellules par la diminution d’un
ligand de la voie de signalisation de l’acide rétinoïque et par la production de métabolites
(p. ex., l’acide 4-oxo-rétinoïque) ayant aussi une grande affinité pour ces récepteurs.

La concentration plasmatique de rétinol, ou de déhydrorétinol pour certaines
espèces, est le résultat de plusieurs interactions homéostatiques. Les effets des substances
toxiques sur ces formes de rétinoïdes sont difficiles à interpréter, mais quelques études de
terrain démontrent des corrélations intéressantes.

Nous présentons deux projets de biosurveillance incluant les rétinoïdes qui
permettent de statuer sur leur utilisation comme biomarqueurs.
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1. INTRODUCTION
Les rétinoïdes sont des composés essentiels à plusieurs fonctions biolo-
giques de base : différenciation cellulaire, croissance, développement,
reproduction et vision. Un excès ou un manque de rétinoïdes peut entraîner
des conséquences néfastes pour un organisme et, dans certains cas, com-
promettre sa survie. Certaines formes de rétinoïdes peuvent avoir des effets
nuisibles ; par exemple, le rétinol peut être cytotoxique en endommageant
les membranes cellulaires et l’acide rétinoïque a des pouvoirs tératogènes.
En contrepartie, le rétinol est la forme de transport sanguine privilégiée
et l’acide rétinoïque est indispensable au développement embryonnaire.
Récemment, on a mis en évidence le rôle joué par les rétinoïdes dans la
migration des cellules lors de la formation du tube et de la crête neurale
(Pijnappel et al., 1993 ; Maden et al., 1998) et dans le patron des structures
embryonnaires par leur activation des gènes Hox (Marshall et al., 1996).
Les rétinoïdes sont donc des composés physiologiques essentiels et, parce
que leur concentration est critique à toutes les étapes de la vie, le système
de « signalisation rétinoïde » est équipé d’enzymes et de récepteurs spéci-
fiques, primordiaux à sa régulation.

Traditionnellement, les rétinoïdes ont fait l’objet de nombreuses
études dans le domaine de la nutrition et des revues exhaustives concer-
nant leurs fonctions et leurs propriétés ont été publiées (Goodman et
Blaner, 1984 ; Underwood, 1984 ; Blomhoff et al., 1991 ; Barua et Furr, 1998).
Utilisés dans des programmes de biosurveillance, les rétinoïdes se sont
avérés sensibles à la présence de contaminants environnementaux. Dans
les premières études de terrain impliquant des biomarqueurs et des
colonies d’oiseaux des Grands Lacs, les rétinoïdes se sont avérés efficaces
pour révéler les conditions environnementales de cet écosystème et l’état
de santé des populations d’oiseaux. Depuis, les recherches se sont étendues
à d’autres écosystèmes et à d’autres espèces animales. Combinée à une
technologie qui ne cesse de s’améliorer, la recherche sur les rétinoïdes est
en plein essor et la littérature abonde pour faire état des aspects physiolo-
giques, cellulaires et moléculaires, continuellement remis à jour.

Les pages qui vont suivre résument les principales connaissances se
rattachant aux rétinoïdes dans des conditions d’homéostasie et lors de
déséquilibres provoqués par des substances toxiques. Nous accordons une
attention particulière à l’utilisation des rétinoïdes comme biomarqueurs
tout en faisant état des recherches les plus récentes dans le domaine.
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2. BIOCHIMIE, MÉTABOLISME ET ACTION MOLÉCULAIRE

2.1. ABSORPTION, MÉTABOLISME,
STOCKAGE ET TRANSPORT DES RÉTINOÏDES MAJEURS

Les rétinoïdes sont des molécules dont la structure s’apparente au rétinol,
mieux connu sous le nom de « vitamine A ». De façon générale, les molé-
cules de rétinoïdes consistent en une chaîne de carbones dont les extré-
mités sont occupées par un cycle méthylé et un groupe fonctionnel
(figure�5.1). Les rétinoïdes peuvent être biologiquement actifs (rétinol,
acide rétinoïque) ou constituer une réserve dans différents tissus. La
réserve la plus importante se trouve au niveau du foie, où les rétinoïdes
sont estérifiés ; environ 90 % de ces esters sont sous forme de palmitate de
rétinol chez les mammifères.

Figure 5.1
Structure générale des rétinoïdes

Les rétinoïdes sont issus de précurseurs, des caroténoïdes, que la
majorité des vertébrés assimilent par le biais de la nourriture. Faute de
pouvoir synthétiser la vitamine A de novo, les animaux peuvent stocker
des quantités relativement élevées de rétinoïdes dans le foie, ce qui leur
permet de compenser les fluctuations dues à la disponibilité de la nourri-
ture. La vitamine A ainsi stockée peut être mobilisée de façon ponctuelle
pour répondre à certaines exigences physiologiques (besoins accrus pour
la formation des œufs, par exemple) ou à un apport nutritionnel inadé-
quat (diète associée à l’hivernage ou à la migration).

Selon Underwood (1984) les sources les plus importantes de
rétinoïdes pour les animaux sont les isoformes �, � et � de la carotène
ainsi que la cryptoxanthine. Les caroténoïdes sont des provitamines qui
peuvent être converties en rétinoïdes (figure 5.2). Dans la muqueuse in-
testinale, l’enzyme 15,15'-dioxygénase peut convertir le �-carotène en
rétinaldéhyde, qui est ensuite réduit en rétinol sous l’action réversible de
la rétinaldéhyde réductase. Plusieurs xanthophylles naturelles n’ont pas
la structure moléculaire nécessaire pour être scindées sous l’action de cette
enzyme et, par conséquent, ne sont pas reconnues comme des provita-
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Figure 5.2
Schéma général des interactions concernant les rétinoïdes

mines. Par exemple, la lycopène, la zéaxanthine et la lutéine, qui sont des
caroténoïdes que l’on retrouve en abondance, ne produisent pas de
rétinoïdes biologiquement actifs (Underwood, 1984). Chez le poisson, du
rétinol peut être généré à partir des caroténoïdes oxygénés comme
l’astaxanthine, la cantaxanthine et l’isozéanthine (Gross et Budowski, 1966 ;
Barua, 1978 ; Olson, 1983, 1989). En plus du rétinol et des esters de rétinol,
on retrouve également chez le poisson du déhydrorétinol et des esters
dérivés du déhydrorétinol stockés dans le foie. Ceci est dû à un métabo-
lisme spécialisé sur la lutéine, l’anhydrolutéine et possiblement d’autres
caroténoïdes. Des études nutritionnelles démontrent qu’il existe des
variations interspécifiques considérables dans les voies métaboliques de
labiosynthèse des rétinoïdes. Par exemple, chez le poisson xiphophore,
Xiphophorus variatus, les rétinoïdes de type rétinol sont les plus abondants,
tandis que les rétinoïdes de type déhydrorétinol sont prédominants chez
le guppy, Lebistes reticulates, après l’absorption de régimes riches en
�-carotène (Gross et Budowski, 1966). Goswami et Barua (1981) ont classé
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les poissons d’eau douce de l’Inde selon la dominance du rétinol ou du
déhydrorétinol dans les tissus sans être capables de spécifier si les diffé-
rences interspécifiques observées étaient dues à des caractéristiques bio-
chimiques génétiquement déterminées ou à une alimentation différente
en termes de caroténoïdes.

Lors de l’absorption par les cellules intestinales, le rétinol est esté-
rifié par les enzymes LRAT (Lécithine rétinol acyltransférase) ou ARAT
(Acyl-coenzyme A rétinol acyltransférase) et les esters ainsi formés sont
incorporés dans les chylomicrons. Ceux-ci sont transportés au foie par le
système lymphatique où ils sont stockés dans les hépatocytes et, dans une
plus grande proportion, dans les cellules étoilées. D’autres organes
peuvent également emmagasiner des rétinoïdes : les reins, les intestins et
les poumons pour ne nommer que ceux-là. Ganguly (1989) a suggéré que
le hareng, le saumon et la truite (genre et espèces non spécifiés) peuvent
stocker une plus grande quantité de vitamine A dans leurs tissus viscé-
raux, plus particulièrement dans le caecum pylorique, que dans le foie.
De la même façon, la partie antérieure de l’intestin de l’omble de fon-
taine, Salvelinus fontinalis, et de l’esturgeon jaune, Acipenser fulvescens, a
été identifiée comme étant un site de stockage du palmitate de rétinol et
du palmitate de déhydrorétinol (Ndayibagira et al., 1995).

Selon les besoins de l’organisme, les esters du rétinol peuvent être
hydrolysés par une enzyme comme la HER (hydrolase des esters du
rétinol) et atteindre les cellules cibles par le biais de la circulation san-
guine ; le rétinol est alors lié à une protéine de transport (Retinol-Binding
Protein ou RBP) pour former le complexe rétinol-RBP, lui-même lié à la
transthyrétine (TTR). Lorsqu’il atteint un site cible, le rétinol se dissocie
des protéines de transport, entre dans la cellule et se lie à une autre pro-
téine intracellulaire (Cellular Retinol-Binding Protein ou CRBP). Il peut être
transformé en rétinaldéhyde et ensuite en acide rétinoïque. qui a son
propre transporteur cytosolique (Cellular Retinoic Acid-Binding Protein ou
CRABP). La production d’acide rétinoïque intracellulaire confirme l’hypo-
thèse que la régulation de l’activité de la vitamine A est déterminée en
partie par le métabolisme de cette forme très active dans les cellules cibles
(voir les sections 2.2 et 2.3).

Pour passer de la circulation sanguine à une forme de réserve et,
inversement, être mobilisés du foie vers une distribution périphérique,
les rétinoïdes sont tour à tour hydrolysés et estérifiés. Harrison (1993) a
publié une revue des principales activités d’hydrolisation des esters de
rétinol. Des hydrolases d’esters de rétinol (HER) ont été identifiées dans
le pancréas, les poumons et les tissus oculaires, mais les activités d’hydro-
lyse dans le foie et les intestins sont davantage documentées.
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La réaction d’hydrolyse, qui consiste à couper la longue chaîne des
esters, n’est pas spécifique aux hydrolases ; in vitro, des lipases et des car-
boxylases peuvent catalyser la réaction. Des efforts ont toutefois été con-
sentis pour identifier et caractériser l’activité de la HER et à ce jour,
plusieurs hydrolases ont été répertoriées selon l’influence des sels biliaires
sur leur activité. D’autres facteurs jouent un rôle dans l’identification de
ces isoenzymes : la quantité et la nature du substrat, le tissu ou les frac-
tions cellulaires utilisés, la température, le pH et même la concentration
des protéines de transport, notamment la forme libre de CRBP (apo-CRBP).

Si le manque de spécificité caractérise l’hydrolyse des esters de
rétinol, l’estérification, en revanche, se limite à deux enzymes pour assurer
la conversion du rétinol sous forme d’esters : la LRAT et l’ARAT. Jusqu’à
maintenant, l’activité ARAT a été associée au rétinol libre alors que l’acti-
vité de la LRAT se rapporte au rétinol lié à sa protéine de transport (RBP-
CRBP). La plupart des études impliquant l’enzyme LRAT ont été effectuées
chez le rat, au niveau du foie et des intestins (Levin et al., 1987 ; Ong et al.,
1988 ; Herr et Ong, 1992). Les tests in vitro se réalisent à pH neutre ou
alcalins et l’emploi d’inhibiteurs spécifiques permet de circonscrire
l’activité de la LRAT, qui, contrairement à l’enzyme ARAT, n’est pas
dépendante d’un donneur « acyl ».

Parce que la LRAT semble impliquée dans la régulation de la vita-
mine A, plusieurs recherches lui sont consacrées. Dernièrement, cette
enzyme a été identifiée et caractérisée dans les microsomes hépatiques de
l’omble de fontaine (Ndayibagira et Spear, 1999) et dans le sac vitellin de
la caille japonaise (Boily, 2000). L’activité de la LRAT pourrait être
influencée par l’hormone thyroïdienne T3 (Matsuura et al., 1996) et par
l’expression de l’acide rétinoïque (Matsuura et Ross, 1993 ; Shimada et al.,
1997 ; Ross et�al., 1997). Certains contaminants organochlorés peuvent avoir
un impact sur les activités d’hydrolisation et d’estérification associées aux
rétinoïdes (voir la section 2.1). Des substances endogènes peuvent éga-
lement influencer le taux d’hydrolisation. Entre autres, on identifie des
substrats comme le rétinol pour l’activité de la LRAT (Randolph et Ross,
1991) et l’acide rétinoïque (formes cis et all trans) pour l’activité de la HER
(Ritter et Smith 1996). Enfin, un effet inhibiteur sur la HER a été associé
aux vitamines E et K1 (Napoli et�al., 1984 ; Napoli et Beck, 1984).

Chez les vertébrés ovipares, le vitellus des œufs constitue un autre
site de stockage des rétinoïdes. Les oiseaux et les reptiles pondent des
œufs dits « cléidoïques », c’est-à-dire des œufs dont la coquille dure isole
l’embryon du monde extérieur et contient, dès la ponte, tous les éléments
nécessaires à son développement. Chez les oiseaux, les œufs télolécithes
sont très riches en éléments nutritifs et le jaune occupe la majeure partie
de l’œuf (Needham, 1963 ; Hamilton, 1965). Dans ce jaune se trouvent le
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�–carotène et les rétinoïdes déposés par la femelle. Dans l’œuf non incubé,
le rétinol est la forme de rétinoïde dominante, mais avec l’incubation, il
tend à diminuer, alors que dans les 10 jours précédant l’éclosion, le pal-
mitate de rétinol augmente (Parrish et al., 1951 ; Joshi et al., 1973). Parce
que les esters de rétinoïdes augmentent avec l’incubation, Joshi et al. (1973)
ont émis l’hypothèse que les esters pouvaient être synthétisés dans le sac
vitellin et transportés dans le foie de l’embryon pour y être emmagasinés.
Il se peut également que les esters soient transportés dans l’intestin et
suivent ensuite la voie de transport connue pour les mammifères : hydro-
lyse dans le lumen intestinal, ré-estérification du rétinol dans les
entérocytes et transport vers le foie par le biais des chylomicrons. Cette
dernière possibilité implique un sytème lymphatique performant. Or, chez
les oiseaux, du moins les adultes, le système lymphatique est très peu
développé (Burley et Vadehra, 1989). Et en acceptant l’idée qu’il en soit
autrement pour l’embryon, l’hypothèse émise par Joshi et al. (1973) pour-
rait expliquer l’absorption et le métabolisme des rétinoïdes lors de la der-
nière partie du développement de l’oiseau, quand le foie est suffisamment
formé pour stocker des lipides. Des études réalisées par Noble (1987) sur
l’embryon de poulet ont clairement démontré que les lipides sont absorbés
à un rythme soutenu, jusqu’à 0,1 g par jour, pendant la dernière semaine
d’incubation. Ses recherches ont par ailleurs prouvé que les lipides étaient
bel et bien estérifiés dans le sac vitellin pour être retournés dans le vitellus.
Les rétinoïdes, de nature lipophile, pourraient donc suivre un patron
similaire.

Ces différents éléments fournissent des renseignements importants
sur l’absorption et le transport des rétinoïdes pour l’embryon d’oiseau,
vers la fin de son développement. Mais le début de la vie embryonnaire,
caractérisé par une grande différenciation cellulaire, nécessite un apport
soutenu de rétinoïdes biologiquement actifs. Or, aucune contribution scien-
tifique n’a été en mesure d’éclairer la manière utilisée par le jeune embryon
d’oiseau pour s’approvisionner en rétinoïdes.

Une ou deux possibilités retiennent toutefois l’attention. Au début
de l’embryogénèse, certaines structures sphériques du vitellus appelées
granules sont utilisées pour l’obtention de certains éléments nutritifs de
base. Dans le vitellus d’œuf de la poule domestique, Gallus sp., on a pu
identifier que les granules sont constituées, entre autres, de lipides, de
lipoprotéines, de lipovitellines � et � et de lécithine. Leur structure laisse
supposer un libre accès aux différents éléments qui les constituent pour
une utilisation immédiate. Les caroténoïdes du vitellus peuvent être uti-
lisés de manière similaire et constituer, pour l’embryon, une source de
rétinol par la métabolisation du �-carotène. Avec l’incubation, le déve-
loppement du sac vitellin s’accentue et cette structure assure le lien entre
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le vitellus (source d’éléments nutritifs) et l’embryon. Fortement vascu-
larisée sur la couche externe, la couche interne est, quant à elle, circon-
volutionnée pour maximiser un contact avec le vitellus. Le sac vitellin
assure des fonctions qui seront plus tard attribuées aux organes comme
le foie, l’intestin et l’estomac, en plus d’être le lieu de synthèse de plu-
sieurs produits impliquant la présence de nombreuses enzymes, y com-
pris des enzymes inductibles : l’adénosine déaminase, l’aldrine époxydase,
l’ECOD (éthoxycoumarine-O-dééthylase) et l’EROD (éthoxyrésorufine-O-
dééthylase) (De Boeck et al., 1975 ; Henrich-Hirsch et al., 1990). Récem-
ment, des enzymes propres au système des rétinoïdes ont été caractérisées
dans le sac vitellin de la caille japonaise au sixième jour d’incubation
démontrant ainsi qu’un système de régulation des rétinoïdes est présent,
et ce, tôt dans le développement (Boily, 2000).

Ce type de recherche se rapportant à l’utilisation des rétinoïdes in
ovo remplit un double mandat. D’abord, en contribuant à l’acquisition de
connaissances dans un domaine encore obscur de l’embryologie. Ces
informations permettent, par la suite, une meilleure interprétation des
résultats obtenus lors de l’utilisation des rétinoïdes de l’œuf comme
biomarqueurs.

2.2. MÉTABOLISME DE L’ACIDE RÉTINOÏQUE ET FORMES APPARENTÉES

L’acide rétinoïque est formé à partir de rétinaldéhyde par des déhydro-
génases d’aldéhyde ou par les isoformes du cytochrome P450, les CYP1A1
et CYP1A2 (Duester, 1996). Ces oxydations sont essentiellement irréver-
sibles. Puisque les concentrations intracellulaires nécessaires au déclen-
chement des réponses biologiques sont très faibles, dans la gamme de
quelques nanomolaires, on peut imaginer une régulation très précise entre
la formation et le métabolisme de l’acide rétinoïque. Ceci peut impliquer
la protéine de liaison CRABP, la concentration de l’acide rétinoïque et des
isomérases (interconversions entre les formes all-trans, 9-cis et 13-cis) ;
toutefois, nous n’avons qu’un aperçu rudimentaire de ces interactions.

Quant au métabolisme de l’acide rétinoïque, la recherche se concentre
sur deux voies : l’hydroxylation/oxydation initiées par le système
multifonctionnel dépendant du cytochrome P450 terminal et la conjugaison
par l’UDP-glucuronyltransférase. Dans leurs publications clés, Roberts et
al. (1979 ; 1980) ont révélé que les microsomes hépatiques et intestinaux
de cobaye, incubés en présence de NADPH, d’oxygène et d’acide
rétinoïque, formaient les acides all-trans-4-hydroxy- et all-trans-4-oxo-
rétinoïque. Des inhibiteurs du cytochrome P450 empêchaient la forma-
tion de ces métabolites, tandis que les inducteurs, phénobarbital,
3-méthylcholanthrène et même le substrat, augmentaient cette activité.
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Roberts et al. (1979) ont pu démontrer que le métabolite 4-hydroxy est le
produit direct du cytochrome P450 et qu’il est ensuite transformé en acide
all-trans-4-oxo-rétinoïque en présence de NAD ou de NADP par une réac-
tion indépendante du cytochrome P450. Deux décennies plus tard, on sait
que l’hydroxylation de l’acide all-trans-rétinoïque est catalysée par cer-
taines isoformes des cytochromes P450 codés par des gènes qui se
retrouvent parmi les sous-familles suivantes : CYP1A, CYP2A, CYP2B,
CYP2C, CYP2D, CYP2E, CYP2G, CYP3A et CYP26 (Leo et al., 1989 ; Roberts
et al., 1992 ; Martini et Murray, 1993 ; Muindi et Young, 1993 ; Abu-Abed
et al., 1998 ; Nadin et Murray, 1999). De plus, l’isoforme P450RAI de la
famille CYP26 a été cloné chez le danio zébré et est le seul spécifiquement
identifié chez le poisson capable de métaboliser l’acide all-trans-rétinoïque
(White et al., 1996). Ces expériences in vitro ont démontré que le méta-
bolite principal est l’acide all-trans-4-hydroxyrétinoïque avec la formation
de quantités inférieures d’autres métabolites tels que le 14-hydroxy et le
18-hydroxy.

L’hydroxylation de l’acide all-trans-rétinoïque et l’oxydation de
l’acide all-trans-4-hydroxyrétinoïque par les microsomes hépatiques ont
été démontrées pour la truite arc-en-ciel et l’omble de fontaine (Gilbert
et�al., 1995 ; Boyer et al., 2000), tandis que seule l’hydroxylation a été décelée
dans le cas de l’esturgeon jaune (Doyon et al., 1999). Outre les poissons, le
métabolisme oxydatif de l’acide rétinoïque a été constaté chez la caille
japonaise (Bilodeau 1996), le ouaouaron, Rana catesbeiana (K. Boucher,
Université du Québec à Montréal, résultats non publiés) et plusieurs
espèces de mammifères.

L’acide all-trans-rétinoïque incubé dans une suspension microsomale
hépatique avec l’acide uridine diphosphoglucuronique est transformé en
all-trans-rétinoylglucuronide (RAG) (Lippel et Olson, 1968). Cette réac-
tion est catalysée par l’uridine diphosphoglucuronyltransférase (UDP-GT).
Cependant, les isoformes de cette enzyme responsables de la conjugaison
avec l’acide rétinoïque n’ont pas été identifiés. La formation de RAG a
aussi été démontrée dans les microsomes de l’intestin et du rein chez les
mammifères (Frolik, 1984) et dans les microsomes hépatiques de l’omble
de fontaine (Boyer et al., 2000).

2.3. INTERACTIONS AU NIVEAU DES RÉCEPTEURS NUCLÉAIRES

L’activité biologique associée à la vitamine A se produit suite aux liaisons
entre ligands et récepteurs nucléaires. Depuis l’identification des premiers
récepteurs de l’acide rétinoïque (Giguère et al., 1987 ; Petkovich et al., 1987)
ils ont été classés, selon leur homologie, comme membres de la
superfamille des récepteurs stéroïdiens-thyroïdiens (Evans, 1988). Deux
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séries de récepteurs existent : les RAR ou « récepteurs de l’acide réti-
noïque » et les RXR ou « récepteurs X des rétinoïdes ». Chaque série com-
prend plusieurs types (�, �, �), et chacun de ces types comprend plusieurs
isoformes ; au total, on compte 14 récepteurs différents (Chambon, 1996).
Les RAR lient principalement les acides all-trans et 9-cis-rétinoïque, tandis
que les RXR lient d’avantage l’acide 9-cis-rétinoïque. Cependant, une
gamme de rétinoïdes, y compris l’acide all-trans-4-oxo-rétinoïque et l’acide
all-trans-3,4-déhydrorétinoïque, démontrent la capacité de lier avec haute
affinité les récepteurs et de produire les effets typiquement associés à la
vitamine A (Beckett et Petkovich, 1999). Une fois liés par leurs ligands, les
récepteurs RAR et RXR forment les hétérodimères RAR:RXR qui peuvent
se lier à l’ADN et, plus spécifiquement, aux éléments de réponse de l’acide
rétinoïque (retinoic acid response elements ou RARE) des gènes cibles.
L’influence sur la transcription génétique peut être une activation ou une
répression : la fixation du complexe ternaire (RAR-RA-RXR) sur les RARE
en position 5' induit la transcription tandis que sa fixation sur les RARE
en position 3' la réprime. Il faut noter que la formation des homodimères
RXR:RXR est aussi possible et que les récepteurs sans ligands peuvent
lier l’ADN, mais la signification des ces interactions in vivo n’est toutefois
pas évidente.

La multiplicité d’effets biologiques, ou « effets pléotropiques », de la
vitamine A (voir section 2.4) s’explique par le grand nombre de combi-
naisons possibles entre les ligands, les isoformes de RAR et les isoformes
de RXR. La distribution des isoformes des récepteurs peut varier en
fonction du tissu et du stade de développement de l’organisme, mais les
RXR semblent bien conservés entre l’amphibien, le poisson, l’oiseau et le
mammifère (Beckett et Petkovich, 1999). Ces chercheurs ont démontré que
les fonctions mêmes des RXR sont très semblables chez le poisson et le
mammifère, ce qui suggère l’importance de la signalisation des rétinoïdes
au cours de l’évolution des vertébrés.

Le nombre d’isoformes des récepteurs et le nombre de ligands
potentiels se distinguent des hormones connues, comme l’estrogène, qui
n’a que deux récepteurs. Par contre, les interactions sont encore beaucoup
plus complexes dans le cas des rétinoïdes. Les hétérodimères peuvent se
former entre les RXR et autres récepteurs (p. ex., le récepteur de l’hor-
mone thyroïdienne, TR) avec leurs ligands respectifs (p. ex. : le triiodo-
thyronine, T3 ) (Chambon, 1996). Dans plusieurs cas, tel que celui de
l’hormone thyroïdienne, l’hétérodimère ainsi formé (9-cis-AR+RXR:TR+T3)
peut lier l’élément de réponse de l’hormone avec une plus grande affinité
que le complexe TR+T3 seul. Donc, le RXR peut coordonner l’expression
des gènes impliqués dans la signalisation de l’acide rétinoïque et celle de
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plusieurs autres facteurs (p. ex., hormones thyroïdiennes et stéroïdiennes,
vitamine D3, facteur de prolifération des peroxisomes, facteur de
croissance, cholestérol) (Chambon, 1996 ; Beckett et Petkovich, 1999).

Très peu de publications portent sur l’effet d’un contaminant
environnemental sur les récepteurs. Harmon et al. (1995) ont démontré
que le métabolite acide méthoprène, un produit de dégradation du pesti-
cide méthoprène, est capable de lier et d’activer les récepteurs mamma-
liens RXR�, �. Cependant, ces effets ont été produits aux concentrations
relativement élevées de 10–5 à 10–4 M, tandis que l’affinité de l’acide 9-cis-
rétinoïque est nettement plus forte pour les RXR à 10–8 M (Mangelsdorf et
al., 1994). Suite aux résultats de Harmon et collègues, plusieurs groupes
de recherche ont proposé que les malformations chez les amphibiens pou-
vaient s’expliquer par un tel mécanisme. Cependant, ni une gamme de
concentrations de méthoprène, ni le méthoprène irradié avec une lumière
ultraviolette afin de produire l’acide méthoprène, n’ont causé des malfor-
mations chez la grenouille léopard, Rana pipiens (Ankley et al., 1998). Des
fractions d’effluents d’usines de pâtes et papiers ainsi que le 2,3,7,8-TCDD
diminuent l’expression génétique induite par l’acide rétinoïque (Weston
et al., 1995 ; Scoff et Ankley, 2002).

2.4. ASPECTS NUTRITIONNELS DE LA VITAMINE A ET EFFETS
D’UN EXCÈS EN ACIDE RÉTINOÏQUE SUR L’EMBRYON

La vitamine A est obtenue par la nourriture sous forme de rétinoïdes et
de caroténoïdes. Les rétinoïdes, auxquels les effets biologiques de la
vitamine A sont attribués, se retrouvent uniquement dans les aliments
d’origine animale (p. ex. : foie, rein). Les caroténoïdes sont des antican-
cérigènes connus comme des antioxydants naturels diminuant les radi-
caux libres qui endommagent l’ADN (Davison et al., 1993 ; Léo et al., 1993).
Les caroténoïdes sont présents principalement dans les végétaux, mais
aussi chez certains invertébrés. Selon la voie biochimique, une molécule
de �-carotène produirait une molécule de rétinaldéhyde et ensuite du
rétinol (figure 5.2). Cependant, selon Sommer (1995), il faudrait environ six
fois plus de �-carotène pour obtenir le même effet biologique que le rétinol
parce que les caroténoïdes se transforment et s’absorbent moins bien.

Les animaux insectivores, tels que plusieurs espèces d’oiseaux,
acquièrent leur vitamine A par les caroténoïdes concentrés dans l’hémo-
lymphe et dans le tégument des insectes sous forme d’astanxanthine. Chez
les poissons planctivores et insectivores, les sources de vitamine A com-
prennent le zooplancton et certaines larves aquatiques. Les crevettes,
crabes et homards renferment de l’astaxanthine dans leurs téguments
(Moore, 1957). Grangaud et al. (1949) ont observé, à plusieurs reprises,
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des crevettes à demi digérées et complètement décolorées dans le tractus
digestif des merluches (Merluccius vulgaris) en Méditerranée. L’utilisation
de l’astanxanthine, qui est le pigment caroténoïque responsable de la
coloration des crustacés, servirait probablement à la synthèse de la vita-
mine A chez ce poisson. Christiansen et al. (1994) ont démontré que
l’astaxanthine est essentielle aux alevins de saumon de l’Atlantique, Salmo
salar, au début de leur alimentation.

Lors d’un niveau trop élevé de vitamine A dans l’organisme, des
mécanismes biochimiques s’activent pour retrouver un niveau normal. Il
y a réduction de l’absorption de vitamine A, une augmentation de son
oxydation et de son excrétion biliaire, fécale et urinaire (Olson, 1994). Par
contre, comme tout système a ses limites, des carences ou des excès
peuvent survenir. Chez l’animal, un débalancement au niveau de ces
formes, est associé à plusieurs types d’anomalies.

Les symptômes d’une déficience en vitamine A sont connus depuis
des milliers d’années. Déjà, quelque 1550 ans av. J.C., les Égyptiens trai-
taient les problèmes de cécité, associés à une carence en vitamine A, avec
des compresses d’extrait de foie de bœuf broyé sur les yeux (Wolf, 1996).
Malgré des connaissances de plus en plus précises sur les mécanismes
biochimiques et moléculaires de la vitamine A dans l’organisme, les pro-
blèmes reliés à sa déficience sont encore très nombreux à être observés
chez les humains et les animaux.

Effets d’une carence (hypovitaminose)

Les effets d’une carence en vitamine A risquent d’apparaître davantage
chez les jeunes individus qui n’ont pas eu le temps d’emmagasiner des
concentrations importantes de rétinoïdes ; un adulte auparavant bien
approvisionné en vitamine A peut survivre longtemps en mobilisant ses
réserves de rétinoïdes sans démontrer de symptômes de carence. Presque
tous les organes ou tissus peuvent être affectés par une carence en
rétinoïdes lors du développement de l’embryon. Le cerveau postérieur,
la vue, l’ouïe, plusieurs organes ou tissus dérivant de la crête neurale, les
structures crânio-faciales et pharyngiennes, la glande thyroïde et les para-
thyroïdes requièrent différentes concentrations de vitamine A lors d’une
certaine période de l’embryogenèse (Luo et al., 1996 ; Clagett-Dame et
Plum, 1997 ; Maden, 1999 ; Ross et al., 2000 ; Wendling et al., 2000). Une
augmentation de l’apoptose et une altération de la migration des cellules
de la crête neurale seraient responsables des anomalies attribuées à une
carence en vitamine A (Maden, 1999). On peut également noter que les
carences en rétinoïdes peuvent entraîner la mortalité embryonnaire, ce
qui vient masquer la manifestation de ces malformations.
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Les oiseaux ont fait l’objet de recherches détaillées sur les effets d’une
carence en vitamine A. Parmi les symptômes les plus importants on cons-
tate des effets au niveau de la vue, de la croissance osseuse, de la repro-
duction et du maintien des tissus épithéliaux (Thompson, 1976). Cet auteur
a même attribué plusieurs effets d’hypovitaminose A à des manques de
différenciation et de fonctions des cellules épithéliales comme la kérati-
nisation de l’épithélium des voies respiratoires, alimentaires et urogéni-
tales, et des glandes salines et lacrymales pour ne nommer que celles-là.
Un apport nutritionnel inadéquat en vitamine A affecte plusieurs aspects
de la reproduction chez les oiseaux, y compris des caractéristiques secon-
daires sexuelles, le poids des testicules, la spermatogenèse, la ponte des
œufs, la taille des œufs, la survie des embryons, le temps d’incubation et
l’éclosion. Un supplément d’acide rétinoïque peut contrer les effets de
carence, en général, et même les effets de la dégénérescence testiculaire
observée chez des oiseaux déficients en vitamine A (Thompson, 1976).
Quelques études par Zile et ses collaborateurs portent sur les effets d’une
carence alimentaire en vitamine A sur le développement cardiovasculaire
des cailles japonaises, Coturnix coturnix japonica, lors de l’embryogenèse.
Dans 75 % des cas, une carence cause une asymétrie cardiaque. De plus, il
est proposé que c’est la forme biologiquement active, all-trans acide
rétinoïque, qui intervient directement dans le développement cardio-
vasculaire lors des premières 22 à 28 heures de l’embryogenèse des oiseaux
(Dersch et Zile, 1993 ; Zile et al., 1998).

Peu d’études portent sur le rôle de la vitamine A chez les téléostéens.
Selon Taveekijakarn et al. (1994), une carence en vitamine A dans la diète
du cherry salmon, Oncorhynchus masou, a démontré une diminution de la
croissance, une dépigmentation cutanée, un museau tronqué, des hémor-
ragies au niveau des nageoires et une anémie sévère. Les observations
microscopiques ont révélé différentes altérations telles que la dégénération
du tissu squelettique et des fibres musculaires cardiaques, l’atrophie et la
nécrose du parenchyme hépatique. Ces effets ont diminué ou disparu suite
à l’administration d’une diète complète. De jeunes alevins qui ont été
nourris avec un régime déficient en vitamine A dès le tout début de leur
alimentation ont démontré une croissance ralentie, des débuts d’œdèmes
et des lésions cornéennes avec dégénération de la rétine. Toutefois, ces
observations n’ont pas été notées chez ceux plus âgés nourris avec la même
diète déficiente mais qui avaient préalablement bénéficié d’une nourri-
ture équilibrée (Poston et al., 1977).

Chez les mammifères, Underwood (1984) a identifié comme symp-
tômes les plus importants la susceptibilité à l’infection, la perte d’appétit,
l’élévation de la pression du fluide cérébrorachidien et la diminution du
taux de croissance. Les effets sur la reproduction des mammifères
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comprennent l’inhibition de la spermatogenèse, l’incapacité à maintenir
l’implantation, résultant en avortements ou fausses couches, la résorp-
tion du fœtus et la kératinisation vaginale accompagnée d’une suscepti-
bilité accrue à l’infection. Une carence aiguë en vitamine A est associée à
l’inhibition du cycle œstral. Chez les mammifères, un supplément d’acide
rétinoïque peut rétablir plusieurs symptômes causés par une carence en
vitamine A, à l’exception de la vue et de la reproduction.

Effets d’un excès (hypervitaminose)

Les excès de vitamine A causent des symptômes caractérisés, en général,
par la fragilité des os, des lésions cutanées, des malformations, une perte
de poids et l’inhibition de la croissance (Thompson, 1976 ; Kamm et al.,
1984).

Chez des juvéniles de truite arc-en-ciel, Oncorhynchus mykiss, les
signes de toxicité dus à une hypervitaminose A se manifestent par une
diminution de croissance, une augmentation de la mortalité, la nécrose
des nageoires ainsi qu’un foie d’une couleur jaunâtre. Suite à une diète
enrichie en vitamine A, celle-ci augmente dans le foie en même temps
qu’on y observe une diminution de la concentration de fer (Hilton, 1983).

Effets d’un excès en acide rétinoïque sur l’embryon

Au cours du développement, le système de signalisation de l’acide
rétinoïque déclenche la transcription génétique des gènes Hox responsables
du patron axial et de la polarité antéro-postérieure des membres chez les
vertébrés (Hofmann et Eichele, 1994 ; Tabin, 1995 ; Lu et al., 1999 ; Stratford
et al., 1999 ; Ross et al., 2000). Par exemple, au niveau du bourgeon des
membres, un gradient d’acide rétinoïque assure le patron des doigts. Un
excès en acide rétinoïque provoque l’absence, la duplication ou l’orienta-
tion anormale des phalanges (Eichele et al., 1985 ; Sundin et Eichele, 1992).
Le développement du patron morphologique du cerveau est aussi sous
régulation du système de signalisation de l’acide rétinoïque, et les
concentrations légèrement en excès causent des malformations crânio-
faciales. Ces effets sont produits chez les mammifères, les oiseaux, les
amphibiens et les poissons (Morris-Kay et al., 1991 ; Sive et al., 1990 ; Hill
et al., 1995 ; Tabin, 1995 ; Alexandre et al., 1996 ; Zhang et al., 1996 ;
Vandersea et al., 1998).

Le parallèle entre les symptômes de carence ou d’excès en vitamine
A et les effets constatés dans les populations fauniques contaminées par
les substances toxiques mérite une considération particulière. Un affai-
blissement du système immunitaire a été associé à la mortalité accrue dans
plusieurs populations de mammifères marins qui ont subi de fortes
expositions aux substances toxiques. De plus, la diminution du taux de
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reproduction, les malformations, la fréquence des cancers et des lésions
dermiques peuvent être associées aux déséquilibres en rétinoïdes chez les
mammifères marins (voir la section 3.2). Dans le cas des oiseaux, les effets
sur la reproduction, la mortalité des embryons et les malformations crânio-
faciales (p. ex., le bec-croisé) sont les effets majeurs constatés également
lors d’une carence (voir les sections 3 et 4.1). Chez les poissons et les amphi-
biens, les problèmes de reproduction et les malformations (surtout
l’absence ou la multiplication des nageoires et des pattes, ainsi que les
malformations crânio-faciales chez les poissons) sont semblables aux
effets caractéristiques du système de signalisation des rétinoïdes (voir les
sections 3 et 4.2).

3. DÉSÉQUILIBRES DES RÉTINOÏDES

3.1. DÉSÉQUILIBRE DES FORMES DE STOCKAGE

La capacité d’accumuler des rétinoïdes est une fonction commune de tous
les vertébrés étudiés à ce jour et les formes de rétinoïdes stockés sont rela-
tivement constantes entre différents groupes taxonomiques. Les formes
« déhydro » (p. ex., 3,4-didéhydrorétinol, souvent nommé déhydrorétinol
dans la littérature) sont fréquentes dans les organismes habitant les éco-
systèmes aquatiques ; cependant les différences interspécifiques sont
énormes. Par exemple, le foie de la barbotte brune, Ameiurus nebulosus,
contient presque la totalité de sa vitamine A en formes déhydro, tandis
que chez le meunier noir, Catostomus commersoni, et le meunier rouge,
Catostomus catostomus, les formes non déhydro prédominent. Longtemps
ignorés, peut-être à cause de leur faible représentation chez les mammi-
fères, les formes déhydro ont dernièrement été reconnues comme précur-
seurs des ligands capables de lier à haute affinitée les récepteurs nucléaires
de l’embryon avien et mammalien (Repa et al., 1996).

Typiquement, aux stades du développement les plus rudimentaires,
les sources externes telles que le vitellus chez les amphibiens, reptiles,
poissons et oiseaux, ou le sang maternel chez les mammifères fournissent
les rétinoïdes. Par exemple, chez certaines espèces de poissons et d’oiseaux,
peu de temps suivant l’éclosion, une masse importante de vitellus passe
du côté de l’embryon et les jeunes profitent ainsi de réserves accumulées
par la génération précédente. Les études chez les mammifères et les pois-
sons suggèrent que l’accumulation de rétinoïdes a tendance à continuer
pendant toute la vie d’un organisme en santé et, par conséquent, les con-
centrations augmentent en fonction de son âge. De nombreuses publica-
tions portent sur les effets de contaminants environnementaux sur le
stockage des rétinoïdes dans les organes et une compilation de ces études
est présentée au tableau 5.1.
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Tableau 5.1
Effets des contaminants sur le stockage de rétinoïdes majeurs
au niveau du foie

Effet sur
les rétinoïdes
stockés dans

Espèce Xénobiotique le foie Références

Oiseaux :

Pigeon domestique DDT ↓ Jeffries et French, 1971
Caille japonaise DDT ↓ Cecil et al., 1973
Caille japonaise BPC ↓ Cecil et al., 1973
Goéland argenté Environnement

contaminé – dioxine,
BPC, OC  ↓ Spear et al., 1986

Tourterelle à collier 3,3',4,4'-
tétrachlorobiphényle ↓ Spear et al., 1986 ; 1989

Eider à duvet 3,3',4,4'-
tétrachlorobiphényle ↓ Murk et al., 1994b

Grand cormoran Environnement
contaminé-dioxine,
furanne, BPC  Sans effet van den Berg et al., 1994

Hirondelle bicolore Environnement
contaminé – BPC, OC ↓ Bishop et al., 1999

Goéland bourgmestre Environnement Sans
contaminé – OC corrélation Henriksen et al., 2000

Poissons :

Notopterus HgCl ↑ Verma et Tonk, 1983
Touladi 3,3',4,4',5-

pentachlorobiphényle ↓ Palace et Brown, 1994
Truite arc-en-ciel 3,3',4,4',5-

pentachlorobiphényle ↓ Brown et al., 2002
Omble de fontaine 3,3',4,4'-

tétrachlorobiphényle ↓ Ndayibagira et al., 1995
Omble de fontaine 3,3',4,4'-

tétrachlorobiphényle ↓ Boyer et al., 2000
Truite arc-en-ciel 3,3',4,4'-

tétrachlorobiphényle Sans effet Gilbert et al., 1995
Ombre arctique 3,3',4,4'-

tétrachlorobiphényle Sans effet Palace et al,. 2001
Flet commun BPC Sans effet Besselink et al., 1996
Flet commun Sédiments

contaminés – BPC, HAP ↓ Besselink et al., 1998
Esturgeon jaune Furanne Sans effet Palace et al., 1996
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Tableau 5.1 (suite)
Effets des contaminants sur le stockage de rétinoïdes majeurs
au niveau du foie

Effet sur
rétinoïdes

stockés dans
Espèce Xénobiotique le foie Références

Truite arc-en-ciel Furanne ↓ Brown et al., 1998
Meunier noir Environnement

contaminé – BPC ↓ Branchaud et al., 1995
Esturgeon jaune Environnement

contaminé – BPC ↓ Doyon et al., 1998
Touladi Environnement

contaminé ↓ ↑ Palace et al., 1998a
Touladi Environnement

contaminé – Fe ↓ Payne et al., 1998
Barbotte brune Environnement Arcand-Hoy et

contaminé – HAP ↓ Metcalfe, 1999
Choque-mort Environnement

contaminé – BPC ↓ Nacci et al., 2001
Amphibiens :

Grenouille tigrée DDT ↓ Keshavan et Desmukh,
1984

Grenouille tigrée Carbaryl ↓ Keshavan et Desmukh,
1984

Mammifères :

Rat, lapin 1,2-dibenzanthracène ↓ Goerner et Goerner,
1939a,b

Rat 1,2-dibenzanthracène ↓ Bauman et al., 1941
Rat 3-méthylcholanthrène ↓ Bauman et al., 1941
Rat Benzo(a)pyrène ↓ Bauman et al., 1941
Rat DDT ↓ Phillips, 1963
Rat BPC ↓ Bitman et al., 1972
Rat Dioxine ↓ Thunberg et al., 1979
Vison d’Amérique BPC ↓ Hakansson et al., 1992 ;

Kakela et al., 1999
Vison d’Amérique Cu Sans effet Kakela et al., 1999
Loutre d’Europe BPC Relation

négative Murk et al., 1998
Rat Poissons contaminés –

BPC, dioxine, furanne ↓ Iverson et al., 1998
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3.1.1. Stockage au niveau du foie et certains organes

Oiseaux

Chez les oiseaux, les expériences de laboratoire ont démontré une dimi-
nution typique des rétinoïdes hépatiques suite à des expositions aux
organochlorés. Par exemple, Jeffries et French (1971) ont observé qu’une
exposition au DDT avait causé une diminution des niveaux de la vita-
mine A dans le foie du pigeon domestique, Columba livia. Par ailleurs, des
expositions au DDT ou l’Aroclor 1242 (un mélange de BPC) durant deux
mois, ont entraîné une diminution de la concentration de vitamine A dans
le foie de la caille japonaise (Cecil et al., 1973). Dans la même optique,
deux injections d’un BPC coplanaire, le 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle, ont
diminué les concentrations de rétinol dans le foie de la tourterelle à col-
lier, Streptopelia risoria, deux mois après la première injection, alors que le
palmitate de rétinol n’était pas affecté (Spear et al., 1986 ; 1989). Le même
congénère de BPC injecté aux oisillons d’eiders à duvet, Somateria
mollissima, a provoqué une baisse de palmitate de rétinol hépatique dix
jours suivant l’injection, sans toutefois affecter le niveau de rétinol et de
stéarate de rétinol (Murk et al., 1994b). Quand les oisillons d’eider à duvet
ont reçu une injection de Clophen A50, un mélange de BPC, dans le cadre
de cette dernière expérience sur les oisillons d’eiders à duvet, le stockage
de rétinoïdes hépatiques n’a pas été affecté. Cette expérience, qui n’a duré
que dix jours, était peut-être trop courte pour une évaluation des effets
possibles sur le stockage de rétinoïdes.

Une autre étude effectuée sur des oisillons avec des BPC a donné
des résultats similaires. Des oisillons d’hirondelle bicolore, Tachycineta
bicolor, ont été prélevés à l’âge de 16 jours sur 7 sites des Grands Lacs et
du fleuve Saint-Laurent. Parmi ces sites, deux près de Cornwall sur le
fleuve, où les plus fortes concentrations en BPC ont été détectées dans les
œufs, ont obtenu les plus faibles taux de rétinol et de palmitate de rétinol
hépatiques. Ces chercheurs ont également démontré que les faibles con-
centrations en rétinoïdes n’étaient pas reliées à l’alimentation, puisque
les niveaux de rétinol et de �-carotène dans les insectes consommés par
les oisillons étaient les plus élevés à ces sites (Bishop et al., 1999).

Des œufs de grand cormoran, Phalacrocorax carbo, provenant de deux
sites aux Pays-Bas, ont été examinés afin d’évaluer les concentrations en
rétinoïdes stockés au moment de l’éclosion. Aucune différence significa-
tive entre les sites n’a été observée pour les concentrations de rétinol ou
de palmitate de rétinol hépatique. Les résultats de ces observations sont
cohérents puisque les concentrations en substances toxiques (BPC,
dioxines, furannes) et l’activité EROD n’étaient pas différentes entre les
deux colonies (van den Berg et al., 1994). Une autre étude, cette fois en
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Norvège, n’a démontré aucune relation entre les concentrations d’organo-
chlorés hépatiques des individus, le rétinol et le palmitate de rétinol qui
ont été quantifiés dans les foies de 31 goélands bourgmestres, Larus
hyperboreus, échantillonnés sur un seul site (Henriksen et al., 2000).

Poissons

Des effets ont été démontrés au niveau des rétinoïdes hépatiques chez
différentes espèces de poissons vivant dans des sites contaminés ou
exposés en laboratoire. Verma et Tonk (1983) ont observé une hausse de
la concentration en vitamine A hépatique accompagnée d’une diminu-
tion dans les ovaires et les muscles du téléostéen d’eau douce de l’ordre
des Clupéiformes, Notopterus notopterus, exposé au chlorure de mercure
pendant quatre jours. Une diminution de la vitamine A dans le tissu mus-
culaire a aussi été constatée chez un téléostéen d’eau douce de la famille
des Ictaluridae, Heteropneustes fossilis, suite à une exposition de 30 jours
au chlorure de mercure (Gupta et Shastry, 1981).

Les résultats obtenus suite à l’exposition aux différents congénères
de BPC chez les poissons semblent relativement constants. Huit semaines
après une seule exposition de 3,3',4,4',5-pentachlorobiphényle chez le
touladi, Salvelinus namaycush, des chutes de rétinol, de déhydrorétinol et
de palmitate de rétinol hépatique ont été constatées (Palace et Brown, 1994).
Des ombles de fontaine ayant reçu une seule injection d’un congénère
coplanaire, le 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle, ont vu leur taux de croissance
affecté et leurs teneurs en palmitate de rétinol et en palmitate de déhydro-
rétinol diminuer dans l’intestin, huit semaines après l’injection (Ndayibagira
et al., 1995). Lors de cette même expérience, la concentration du palmitate
de déhydrorétinol hépatique a significativement diminué dans le groupe
exposé au BPC coplanaire (Ndayibagira et al., 1995 ; Boyer et al., 2000). Par
contre, avec le même protocole expérimental, les concentrations en
rétinoïdes hépatiques de la truite arc-en-ciel n’ont pas été affectées (Gilbert
et al., 1995). Cette observation peut s’expliquer par une différence de sensi-
bilité propre aux espèces étudiées. Chez l’omble arctique, Thymallus arcticus,
exposé au 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle, les concentrations de rétinoïdes
hépatiques n’étaient pas affectées (Palace et�al., 2001).

Une étude sur un poisson marin, le flet commun, Platichthys flesus, a
démontré que les rétinoïdes stockés ne sont pas affectés 2 et 10 jours après
l’injection de différentes doses d’un mélange de BPC (Besselink et al., 1996).
Ces auteurs ont également remarqué que l’activité d’EROD, même
significativement élevée en fonction des doses de BPC, était relativement
faible comparativement à d’autres espèces de poissons. Il est possible que
la courte durée de cette expérience ne permette pas de dépister des effets
sur le stockage des rétinoïdes. Lors d’une autre expérience avec le flet
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commun exposé pendant trois ans aux sédiments contaminés provenant
du port de Rotterdam, aux Pays-Bas, une diminution de la concentration
de rétinol hépatique ainsi qu’une hausse de l’activité d’EROD et des pro-
téines CYP1A hépatiques ont été observées comparativement à un groupe
témoin (Besselink et al., 1998). Lors de cette même étude, toujours avec le
flet commun, mais cette fois-ci exposé au lixiviat des sédiments conta-
minés (mais pas aux sédiments), les effets sur la vitamine A étaient plus
marqués : le rétinol et le palmitate de rétinol étaient en plus faibles concen-
trations. Cependant, ni l’EROD, ni la concentration de protéines CYP1A
n’ont été changées par une exposition au lixiviat.

Des composés de furannes ont été testés sur deux espèces de
poissons, des juvéniles d’esturgeon jaune et des mâles de la truite arc-en-
ciel. Aucun effet sur les rétinoïdes hépatiques n’a été remarqué pour les
esturgeons 27 jours après avoir été exposés per os au 2,3,7,8-tétrachlo-
rodibenzofurane (Palace et al., 1996). Par contre, l’activité de l’EROD avait
doublé dans le groupe d’esturgeons exposés. Des effets sur les rétinoïdes
stockés ont été constatés seulement chez les truites ayant reçu une injec-
tion de 2,3,4,7,8-pentachlorodibenzofurane (Brown et al., 1998). De façon
plus spécifique, les concentrations hépatiques de rétinol, de déhydrorétinol
et de palmitate de rétinol étaient plus faibles chez les truites mâles 10 mois
et demi après l’injection au furanne. On a également remarqué une forte
induction d’EROD.

Plusieurs recherches sur le terrain ont été effectuées sur des sites
contaminés avec différents polluants et les résultats sont très similaires à
ceux obtenus en laboratoire. Des meuniers noirs ont été échantillonnés
sur un site contaminé à proximité de Montréal et sur un site témoin situé
dans la région d’Abitibi (Branchaud et al., 1995). Les poissons provenant
du site près de Montréal avaient des concentrations hépatiques nettement
plus faibles en rétinol et en palmitate de rétinol comparativement aux
poissons témoins. Le stockage de rétinoïdes par les poissons du site de
référence augmentait significativement avec l’âge, ce qui n’était pas le cas
des poissons capturés près de Montréal. De plus, une fréquence plus élevée
de la mortalité des embryons et de la tératogenèse ainsi qu’une plus grande
induction d’EROD ont été observées chez les poissons échantillonnés près
de Montréal. Lors de cette même étude, il a été noté que le taux de malfor-
mations parmi les larves était positivement corrélé avec l’activité de
l’EROD chez les mères (Branchaud et al., 1995). Ces résultats sont compa-
rables avec ceux obtenus pour la tératogenèse, l’activité de l’EROD et les
rétinoïdes relatés pour l’esturgeon jaune (section 4.2).

Palace et al. (1998a) ont observé, lors d’une étude avec le touladi
échantillonné au lac Supérieur (moins contaminé) et au lac Ontario (le
plus contaminé des Grands Lacs), de plus fortes concentrations en



∏
218 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

déhydrorétinol hépatique chez les touladis adultes du lac Ontario. Toute-
fois, de plus faibles concentrations de rétinol et de palmitate de rétinol
ont aussi été obtenues. Ces résultats ne démontrent pas une association
entre la contamination chimique et le stockage de rétinoïdes hépatiques.
Cependant, les analyses du rein ont démontré que les touladis du lac
Ontario avaient de plus fortes concentrations en rétinol, en déhydrorétinol
et en palmitate de déhydrorétinol comparativement aux poissons du lac
Supérieur. Ces auteurs ont aussi observé une hausse du palmitate de
rétinol rénal lors d’une expérience en laboratoire (Palace et Brown, 1994)
et ils en ont déduit que la contamination augmente la résorption rénale
du rétinol (Palace et al., 1998a). Toujours chez les touladis, on a enregistré
des concentrations hépatiques de rétinol et de palmitate de rétinol nette-
ment inférieures pour des femelles adultes capturées dans un site conta-
miné par les effluents d’une mine de fer à Terre-Neuve-et-Labrador par
rapport à des femelles provenant d’un site de référence. Un lien a été établi
entre les concentrations de rétinoïdes hépatiques et une hausse d’effets
associés au stress oxydatif sur l’ADN (Payne et al., 1998).

Une autre étude, réalisée cette fois sur les Grands Lacs et avec la
barbotte brune, a démontré des concentrations de déhydrorétinol et de
palmitate de rétinol hépatiques significativement plus faibles pour les
poissons associés à deux sites contaminés par des hydrocarbures aroma-
tiques polycycliques (HAP) comparés aux sites de référence (Arcand-Hoy
et Metcalfe, 1999). De plus, la diminution des rétinoïdes à ces sites était
corrélée avec la présence de lésions hépatiques, une hausse de l’activité
de l’EROD, des augmentations de la fluorescence biliaire (indicateur de
composés semblables aux HAP) et l’apparition de lésions dermiques.

Dans le port de New Bedford au Maine, une région située sur la côte
atlantique, des femelles choque-morts, Fundulus heteroclitus, ont été cap-
turées sur deux sites contaminés par les BPC et sur un site de référence.
Les concentrations en palmitate de rétinol hépatiques étaient plus élevées
au printemps (avant la période de reproduction) qu’en automne (après la
période de reproduction) et ce, pour les trois sites (Nacci et al., 2001). Cepen-
dant, lors de l’échantillonnage printanier, le palmitate de rétinol était dé-
tecté en concentrations plus faibles aux sites contaminés comparativement
au site de référence. Cette observation était toutefois moins évidente en
automne puisqu’un seul site contaminé était différent du site de référence.

Amphibiens

Des adultes de grenouille tigrée, Rana tigrina, placés dans l’eau contenant
du DDT ou du Sevin (carbaryl) ont subi une baisse de la concentration en
vitamine A au niveau du foie après 4 jours d’exposition (Keshavan et
Desmukh, 1984).
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Mammifères

Comparativement aux autres groupes d’animaux, une littérature proli-
fique porte sur les effets de substances toxiques chez les mammifères. Nous
nous limiterons ici à quelques exemples afin de prioriser les études
pertinentes se rattachant aux espèces fauniques.

Il y a soixante ans, les recherches effectuées en laboratoire avec les
rats ont révélé que le 1,2-dibenzanthracène, le 3-méthylcholanthrène et le
benzo(a)pyrène causaient une baisse de la concentration de vitamine A
dans le foie (Goerner et Goerner, 1939a, 1939b ; Bauman et al., 1941). Lors
de l’époque de la grande production industrielle des organochlorés, on
note l’apparition des premiers articles démontrant que les contaminants
environnementaux persistants comme les DDT, BPC et TCDD provoquent
le même genre d’effet sur le stockage de rétinoïdes chez les mammifères
(Phillips, 1963 ; Bitman et al., 1972 ; Thunberg et al., 1979).

Certaines expériences supportent l’hypothèse que l’action des sub-
stances toxiques implique une situation physiologique semblable à une
carence en vitamine A. Dans le cas des animaux exposés au dibenzan-
thracène, au phénobarbital, à un mélange de BPC ou à un biphényle
halogéné coplanaire et soumis à des régimes alimentaires à faible teneur
en vitamine A, des symptômes de carence en vitamine A sont apparus
(Bauman et al., 1941 ; Backes et al., 1979 ; Darjono et al., 1983). Cependant,
des animaux ayant gardé le même régime alimentaire mais non exposés
aux contaminants n’étaient pas symptomatiques. Une autre expérience
effectuée dans cette optique porte sur la non-apparition des symptômes
chez les rats exposés à un mélange de BPC causée par un supplément
alimentaire de vitamine A (Innami et al., 1974). Ces expériences démon-
trent donc une association entre la diminution des stocks de rétinoïdes
par des contaminants et les symptômes de carence en vitamine A. Une
des différences importantes entre les cas d’intoxication et ceux de carence
nutritionelle réside dans l’épuisement des réserves hépatiques. Typique
d’une carence nutritionnelle, l’épuisement est rarement observé lorsque
l’organisme est affecté par des substances toxiques. Ce constat amène l’idée
que l’intoxication est plutôt associée aux dérangements métaboliques ou
fonctionnels de la vitamine A et, de cette façon, l’intoxication se distingue
d’une simple carence.

Une diminution importante des stocks de rétinoïdes hépatiques a
été signalée chez les visons d’Amérique femelles adultes, Mustela vison,
exposés par le biais de la nourriture à un mélange commercial de BPC, le
Clophen A50 (Hakansson et al., 1992). Un mélange de BPC non-ortho dans
des proportions égales à celles du mélange commercial a eu le même effet,
tandis que d’autres mélanges de congénères BPC spécifiques n’ont pas
affecté le stockage de rétinoïdes totaux (Hakansson et al., 1992). Une autre
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expérience chez le vison d’Amérique exposé aux BPC a démontré une
diminution des déhydrorétinoïdes au niveau du foie. Cependant, les
rétinoïdes n’ont pas été affectés (Kakela et al., 1999). Quand les visons
femelles ont subi une exposition au cuivre ou au cuivre + BPC, aucun
effet sur le stockage de rétinoïdes n’a été constaté (Kakela et al., 1999).

Chez les carcasses de loutres d’Europe, Lutra lutra, retrouvées au
Danemark et en Europe centrale, Murk et al. (1998) ont démontré des
relations négatives entre les TCDD-EQ à base de BPC analysés dans le
foie et les concentrations de rétinol et de palmitate de rétinol.

Lors d’une expérience impliquant plusieurs générations, plusieurs
groupes de rats ont été nourris de régimes équilibrés (y compris l’apport
vitaminique) et préparés à base de saumon chinook, Oncorhynchus
tshawytscha, provenant des Grands Lacs et contaminés par les BPC,
dioxines et furannes. Seul le palmitate de rétinol a été analysé au niveau
du foie. Dans le cas du régime contenant 20 % du saumon du lac Ontario,
le niveau d’exposition était le plus fort en TCDD-EQ et le palmitate de
rétinol hépatique a subi une diminution chez les rats adultes F0, chez les
rats F1 au sevrage et chez les F1 femelles adultes (Iverson et al., 1998).

3.1.2. Corrélations entre enzymes et rétinoïdes hépatiques stockés

Les expériences sur les oiseaux dévoilent une tendance, autant sur le terrain
que dans le laboratoire, quant à une baisse des rétinoïdes stockés au niveau
du foie et l’induction des enzymes de la famille CYP1A. Chez la tourte-
relle à collier ayant reçu une injection de BPC coplanaire, le rétinol hépatique
a diminué avec l’augmentation de l’activité d’hydroxylase d’hydro-
carbures arylés (AHH) (Spear et al., 1986). Dans le cas des goélands argentés
du lac Ontario, une corrélation négative entre le rétinol hépatique et l’AHH
a été démontrée (Spear et al., 1992). Des oisillons d’hirondelle bicolore ont
été échantillonnés à l’âge de 16 jours à sept sites sur les Grands Lacs et le
fleuve Saint-Laurent – le rétinol hépatique était négativement corrélé avec
l’activité de l’EROD (Bishop et al., 1999). Lors d’une étude sur les goé-
lands bourgmestres en Norvège, aucune relation n’a été identifiée entre
les enzymes CYP1A et le stockage de rétinoïdes hépatiques (Henriksen et
al., 2000).

Chez les poissons, trois articles mentionnent un rapport entre
rétinoïdes et enzymes CYP1A. Dans le cas du flet commun exposé aux
sédiments contaminés, la diminution de rétinol hépatique était associée à
une hausse de la concentration protéique en CYP1A, mais pas à l’activité
enzymatique de l’EROD (Besselink et al., 1998). Pour la barbotte brune,
échantillonnée à cinq sites sur les Grand Lacs, une corrélation négative
hautement significative a été signalée entre l’activité de l’EROD et la con-
centration de palmitate de rétinol hépatique (Arcand-Hoy et Metcalfe,
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1999). Chez des ombles arctiques femelles exposées au 3,3',4,4'-
tétrachlorobiphényle, le rétinol hépatique était positivement corrélé avec
l’activité de l’EROD (Palace et al., 2001).

Lorsque des rats ont reçu une injection de différents congénères de
BPC, la diminution de la vitamine A totale (rétinol + palmitate de rétinol)
au niveau des microsomes hépatiques a été négativement corrélée avec
les activités de l’AHH et de l’UDP-GT (Narbonne et al., 1990).

À l’origine, ce type de relation a été perçu comme une preuve que
les contaminants environnementaux peuvent diminuer les rétinoïdes hépa-
tiques, peut-être par le métabolisme des rétinoïdes associé aux enzymes
CYP1A (Spear et al., 1986). Entre-temps, les recherches ont bien démontré
que les substances toxiques peuvent intervenir à plusieurs étapes de la
voie métabolique des rétinoïdes, y compris par la modification des activités
de plusieurs cytochromes P450.

3.1.3. Réserve au niveau des œufs

Oiseaux (voir aussi la section 4.1)

Lorsqu’on a injecté à des tourterelles à collier adultes du 3,3',4,4'-
tétrachlorobiphényle, on a remarqué des retards dans la ponte des œufs
et une mortalité embryonnaire avoisinant les 43 % entre le 4e et le 7e jours
d’incubation (Spear et al., 1989). Au niveau du vitellus, les concentrations
de rétinol et de palmitate de rétinol n’ont pas changé dans les œufs pro-
duits par les femelles témoins au cours de cette « fenêtre » de mortalité.
Dans le groupe exposé, par contre, le rétinol et le palmitate de rétinol ont
diminué entre les jours trois et huit d’incubation (Spear et al., 1989).

Lorsque les œufs de grand héron ou de goéland argenté ont été pré-
levés dans le système des Grands Lacs et fleuve Saint-Laurent, les con-
centrations des rétinoïdes du vitellus ont été corrélées avec les teneurs en
substances toxiques dans les tissus (Spear et al., 1990 ; Boily et al., 1994).
Dans le cas des grands hérons, le palmitate de rétinol était corrélé négati-
vement avec les teneurs en mono-ortho-tétrachlorobiphényles et avec deux
congénères mono-ortho-pentachlorobiphényles ou leur TCDD-EQ. Chez
les goélands argentés, le ratio molaire rétinol : palmitate de rétinol dans le
vitellus était positivement corrélé avec la TCDD-EQ à base des dioxines
et furannes analysés dans les œufs, avec les concentrations en 2,3,7,8-TCDD
et avec la sommation des différents congénères de dioxines et furannes.

Dans le cadre d’une expérience sur neuf colonies de sternes
pierregarins, Sterna hirundo, en Europe, les concentrations de déhydroréti-
noïdes dans le sac vitellin à l’éclosion étaient nettement moindres dans
les colonies à contamination forte ou moyenne au mono-ortho-BPC que
dans la colonie dont le degré de contamination était le plus faible (Murk
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et al., 1996). De plus, la teneur en palmitate de rétinol dans le vitellus des
œufs échantillonnés pendant la période d’incubation était nettement plus
élevée dans la colonie à plus faible contamination comparativement aux
autres colonies.

Dans une expérience menée par Zile et al. (1997), on a nourri des
poules domestiques pendant sept semaines au moyen d’un régime
contenant de la carpe, Cyprinus carpio, provenant d’un site hautement con-
taminé des Grands Lacs. Un autre groupe de poules, servant de groupe
de référence, a reçu un régime préparé à partir des poissons non conta-
minés. Les concentrations et la quantité totale en rétinol (déhydrorétinol
+ rétinol) étaient significativement plus faibles dans les œufs pondus par
les poules contaminées. La quantité totale de palmitate de rétinol était
plus grande dans les œufs du groupe exposé, ce qui correspondait à une
diminution du ratio molaire rétinol : palmitate de rétinol.

Des résultats différents caractérisent une autre étude effectuée avec
deux groupes de cailles japonaises ; dans un groupe, les femelles ont reçu
des injections d’un BPC coplanaire (dissous dans l’huile de maïs) pen-
dant six semaines, alors que d’autres femelles composant un groupe
témoin n’ont reçu que des injections d’huile de maïs (Boily, 2000 ; Boily et
al., 2003a). Chez les femelles traitées avec le BPC, les concentrations de
rétinol dans le vitellus ont augmenté de façon significative dans les œufs
pondus, aux 5e et 6e semaines de traitement. Cependant, après six jours
d’incubation, l’effet sur le rétinol était négligeable, mais les concentrations
de palmitate de rétinol ont augmenté de façon très significative à partir
de la 3e semaine de traitement. Dans cette étude, les rétinoïdes ont été
analysés dans les trois plus gros jaunes des ovaires et à ce moment-là,
l’effet du BPC a semblé se manifester sur le rétinol, car les concentrations
étaient plus élevées chez les femelles exposées au BPC que chez les femelles
du groupe de référence.

Poissons

Un taux élevé de mortalité a été enregistré au moment où des larves de
touladi du lac Ontario ont commencé à nager dans la colonne d’eau (swim-
up stage) (Mac et Gilbertson, 1990). Ce stade larvaire coïncide avec la
résorption du sac vitellin et un transfert important des BPC contenus dans
le vitellus. Afin d’examiner l’implication du stress oxydatif et des vita-
mines antioxydantes dans ce phénomène, Palace et al. (1998b) ont pêché
le touladi d’un lac de référence et du lac Ontario. Les œufs ont été préle-
vés des femelles et les embryons ont été élevés de manière à identifier les
deux groupes : (i) les génitrices dont les œufs sont associés à un taux élevé
de mortalité au stade larvaire et (ii) les génitrices produisant des œufs
ayant peu de mortalité une fois développés au stade larvaire. La concen-
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tration totale des caroténoïdes était plus élevée dans les œufs du site de
référence que dans ceux des deux groupes du lac Ontario et cette ten-
dance (non statistiquement significative) s’est maintenue jusqu’à l’éclosion
(Palace et al., 1998b). Cependant, on n’a constaté aucune différence entre
les groupes pour la concentration du déhydrorétinol dans les œufs, les
embryons ou les larves. Chez les femelles génitrices, on n’a trouvé aucun
lien entre les rétinoïdes hépatiques et la mortalité larvaire.

Des choque-morts provenant de sites contaminés aux BPC du port
de New Bedford, Maine, ont été comparés à un site de référence. Les con-
centrations en rétinaldéhyde étaient plus faibles dans les œufs provenant
des sites contaminés (Nacci et al., 2001). Une corrélation positive a aussi
été constatée entre le rétinaldéhyde des œufs et le palmitate de rétinol
hépatique. Par ailleurs, ces chercheurs ont proposé que la population de
choque-morts du port de New Bedford se serait adaptée aux BPC au point
de démontrer une grande résistance quant aux concentrations de BPC nor-
malement létales aux premiers stades de développement (Nacci et al., 1999).
La reproduction et la survie des embryons ne semblaient pas menacées
par la contamination aux BPC dans le port de New Bedford (Nacci et al.,
1999).

Amphibiens

Des adultes femelles de deux espèces d’anoures ont été exposées par
gavage à un mélange de BPC, le Clophen A50, et les rétinoïdes ont été
analysés dans les embryons entiers provenant de ces femelles (Gutleb et
al., 1999). Aucun effet sur les rétinoïdes n’a été constaté dans le cas de la
grenouille africaine, Xenopus laevis, mais pour les embryons de la grenouille
rousse, Rana temporaria, on a observé des hausses de la teneur en rétinol et
en palmitate de rétinol dans le groupe exposé (Gutleb et al., 1999).

3.1.4. Effet des contaminants sur la HER, la LRAT, et l’ARAT

Étant donné qu’on a constaté un déséquilibre des rétinoïdes chez des orga-
nismes vivant dans des sites contaminés, il est tout à fait plausible que
des contaminants puissent affecter les activités des enzymes HER, LRAT
et ARAT et ainsi provoquer des changements dans les concentrations de
rétinoïdes.

Des contaminants de type organochloré ont été testés en laboratoire
sur ces enzymes. D’après l’ensemble des études, les contaminants de type
organochloré semblent produire une baisse de l’activité d’hydrolisation
tandis que l’influence sur l’activité de la LRAT varie davantage (tableau
5.2). Au point où en sont les recherches dans ce domaine, les résultats
obtenus avec les enzymes (augmentation ou diminution de l’activité), ne
peuvent pas toujours expliquer les concentrations de rétinoïdes mesurées
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dans les tissus. Ainsi, bien que la teneur en palmitate de rétinol augmente
dans la muqueuse intestinale de rats traités avec le TCDD, les activités de
l’ARAT et de la LRAT sont comparables à celles mesurées chez le groupe
témoin (Hanberg et al., 1998). Des constats similaires caractérisent l’étude
de Nilsson et al. (2000) menée sur le même contaminant et sur la même
espèce animale. Malgré une baisse de la teneur en esters hépatiques chez
les rats traités avec le TCDD, aucun changement n’est rapporté pour
l’activité d’hydrolyse de la HER.

Tableau 5.2
Effets des organochlorés sur l’activité de l’ARAT, de la LRAT et de la HER

Enzyme  Xénobiotique  Espèce/tissu  Effet  Références

ARAT  2,3,7,8-TCDD  Rat/reins  ↑ Jurek et al., 1990
ARAT 2,3,7,8-TCDD Rat/intestin Sans effet Hanberg, 1996
LRAT 2,3,7,8-TCDD Rat/intestin Sans effet Hanberg, 1996
LRAT  2,3,7,8-TCDD  Rat/foie  Sans effet Nilsson et al., 1996
LRAT  3,3',4,4'-TCB  Poisson/foie  Sans effet Ndayibagira et

Spear, 1999
LRAT  2,3,7,8-TCDD  Rat/rein  ↑ Nilsson et al., 2000
LRAT 3,3',4,4'-TCB Caille/sac vitellin

In vivo ↓ Boily, 2000
In vitro   Sans effet Boily et al., 2003a

LRAT 2,3,3',4,4'-PCB Caille/cas vitellin
In vitro  Sans effet Boily et al., 2003b

LRAT 2,3',4,4'-TCB Caille/cas vitellin
In vitro  ↑ Boily et al., 2003b

HER  3,3',4,4'-TCB  Rat/rein  ↑ Powers, 1987
HER  3,3',4,4'-TCB  Rat/foie  ↓ Mercier et al., 1990
HER  3,3',4,4',5,5'-HBB  Rat/foie  ↓ Jensen et al., 1987
HER  2,3,7,8-TCDD  Rat/foie  Sans effet Nilsson et al., 1996
HER 3,3',4,4'-TCB Caille/sac vitellin

In vivo ↓ Boily, 2000
In vitro ↑ Boily et al., 2003a

HER 2,3,3',4,4'-PCB Caille/sac vitellin
In vitro  ↑ Boily et al., 2003b

HER 2,3',4,4'-TCB Caille/sac vitellin
In vitro  Sans effet Boily et al., 2003b

HER  3,3',4,4'-TCB  Poisson/foie  ↓ Ndayibagira et
Spear, 1999
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Il faut donc supposer que l’action des contaminants peut se mani-
fester de façon indirecte et qu’il faudra tester d’autres paramètres qui
interviennent dans le métabolisme des rétinoïdes.

Les enzymes ARAT, LRAT et HER n’ont pas fait l’objet d’une atten-
tion particulière en ce qui a trait à d’autres espèces animales. L’activité de
la LRAT a été identifiée dans les intestins de poulets âgés de 14 jours (Goda
et al., 1993) mais aucun contaminant n’a été testé sur cette activité. Cepen-
dant, quand des femelles de cailles japonaises reçoivent par injection du
3,3',4,4'-TCB, on observe une diminution de l’activité de la HER et de la
LRAT dans le sac vitellin des embryons âgés de 6 jours (Boily, 2000 ; Boily
et al., 2003a). Dans la même étude, le congénère de BPC, injecté directement
dans l’œuf, a provoqué une augmentation de l’activité HER. Un résultat
similaire est obtenu avec l’injection du 2,3,3',4,4'-PCB tandis que le 2,3',4,4'-
TCB a plutôt entraîné une hausse de l’activité de la LRAT (Boily et al., 2003b).

En somme, les résultats de la contamination sur les activités enzy-
matiques de l’ARAT, de la LRAT et de la HER demeurent difficiles à
interpréter. Plusieurs aspects du métabolisme des rétinoïdes restent à
éclaircir et des recherches plus poussées seront nécessaires pour établir
un lien entre la contamination, les enzymes et les rétinoïdes stockés. Il est
toutefois intéressant de constater que ces activités enzymatiques sont sen-
sibles à une contamination de type organochloré. Les enzymes HER, ARAT
et LRAT sont des atouts dans la compréhension du système rétinoïde et
pourraient éventuellement contribuer, du moins en partie, à expliquer
certains déséquilibres observés au niveau du stockage.

3.1.5. Conclusions à propos du stockage de rétinoïdes

Le nombre d’expériences effectuées par des équipes de recherche indé-
pendantes, en laboratoire et sur le terrain, a démontré que le stockage de
rétinoïdes est un biomarqueur fiable chez les oiseaux et les poissons. Pour
l’ensemble des publications, se dégage une tendance vers la diminution
des rétinoïdes stockés en présence de contaminants lipophiles et persistants
(p. ex., les BPC, dioxines, furannes, pesticides organochlorés) et parfois
non persistants (p. ex., les hydrocarbures aromatiques polycycliques). Pour
d’autres catégories de polluants, tels les pesticides (non organochlorés) et
les métaux, la littérature est insuffisante pour porter un jugement sur des
effets concernant le stockage des rétinoïdes. Dans le cas des mammifères,
une littérature abondante se rapporte aux études de laboratoire. Par contre,
les études sur le terrain avec des populations de mammifères indigènes
sont des cas isolés. Le manque d’information scientifique est encore plus
évident dans le cas des amphibiens, mais les résultats en ce sens ne
devraient tarder étant donné l’intérêt pour la sauvegarde de cette classe
d’organismes et les hypothèses impliquant les rétinoïdes dans les malfor-
mations observées chez les amphibiens.
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Bien qu’il existe de nombreuses preuves scientifiques concernant les
effets des contaminants sur les rétinoïdes emmagasinés dans les tissus,
leur utilisation comme biomarqueurs est plus efficace dans le cadre
d’études multidisciplinaires impliquant plusieurs biomarqueurs. Les
études écotoxicologiques doivent prendre en considération certaines
variables, autres que l’exposition aux substances toxiques, qui risquent
d’influencer les résultats. Des expériences ont démontré une diminution
des stocks de rétinoïdes chez les mammifères et les oiseaux d’élevage
atteints d’une maladie infectieuse ou parasitaire. Dans ces cas, une éva-
luation pathologique peut être avantageuse. La quantité de caroténoïdes
et de rétinoïdes ingérée peut varier entre les sites d’échantillonnage et en
fonction de la disponibilité et de la qualité de la nourriture. Par exemple,
une seule espèce de plante peut contenir des quantités variables en
caroténoïdes entre le printemps et l’automne. Cette plante peut être
consommée en grande quantité par un organisme juvénile ayant une
certaine taille. Cependant, le choix de la nourriture peut changer quand
l’organisme atteint une taille plus importante. Puisque l’accumulation de
rétinoïdes semble continuer au fil des années, les concentrations retrouvées
chez les organismes plus grands ou plus âgés ont tendance à être plus
importantes. La planification d’une campagne d’échantillonnage doit donc
minimiser l’effet de ces variables (p. ex., sélectionner des âges/tailles spé-
cifiques) ou couvrir une gamme relativement complète de ces variables à
chaque site. Parfois, la différence entre sexes est significative et, en théorie,
le stockage de plus faibles concentrations en rétinoïdes chez la femelle
peut être attribué à l’influence de la mobilisation des stocks lors de
l’ovogenèse.

La majorité des expériences en écotoxicologie qui impliquent les
rétinoïdes utilisent un protocole d’échantillonnage destructif, entraînant
la mort des animaux lors du prélèvement des tissus. Les chercheurs doivent
explorer davantage des modes d’échantillonnage non destructifs ou ayant
un impact minimum sur les populations fauniques qu’ils souhaitent
protéger (p. ex., prélèvement sanguin et collecte d’œufs).

3.2. RÉTINOL SANGUIN

Les résultats des expériences de laboratoire sont toujours contradictoires
quant aux effets de substances toxiques sur le rétinol sanguin. Ce dernier
a été rapporté par différents groupes de recherche comme étant augmenté,
diminué, inchangé ou simplement variable chez les organismes exposés.
Même en nutrition, il est difficile d’interpréter les concentrations de rétinol
dans le sang, qui sont considérées de faible utilité quant au diagnostic
d’une carence en vitamine A (Underwood, 1984). L’utilisation du rétinol
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sanguin comme biomarqueur en écotoxicologie a déjà été qualifiée de « pré-
maturée » (Spear et Bourbonnais, 1998). Néanmoins, certaines études
récentes de terrain suggèrent que l’exposition chronique à faible niveau
chez les populations fauniques puisse être associée à une baisse de rétinol
sanguin, mais cette tendance n’est pas universelle (voir aussi la section 4).

Le rétinol sanguin peut être affecté, en présence de substances
toxiques, par la liaison d’un métabolite du 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle
avec la protéine de transport, ce qui correspond aussi à une baisse du
complexe rétinol-RBP-TTR. Brouwer et van den Berg (1986) ont proposé
que les BPC, dioxines et furannes ou leurs métabolites peuvent diminuer
le transport du rétinol dans le sang.

Un autre mécanisme implique une diminution de la teneur en TTR
dans le sang. Une forte dose de 3,3',4,4',5,5'-hexabromobiphényle peut
diminuer la consommation de nourriture et, conséquemment, provoquer
une baisse du rétinol sérique (Spear et al., 1988). Lorsqu’une dose moins
forte est utilisée, ce congénère diminue l’ingestion de nourriture pendant
1 jour seulement, ce qui correspond également à une baisse transitoire du
taux de rétinol sérique (Spear et al., 1994). De plus, une restriction alimen-
taire cause une diminition importante du rétinol et du TTR dans le groupe
exposé. Ces résultats vont dans le sens d’un effet sur la synthèse du TTR,
probablement associé à un faible apport calorifique en protéines, donc un
effet toxique indirect.

Un troisième mécanisme implique la mobilisation en masse des
stocks hépatiques de rétinoïdes. Plusieurs groupes de recherche ont trouvé
que l’intoxication par les BPC et dioxines amorce une augmentation
importante du flux de rétinol du foie vers les reins, ce qui expliquerait
une hausse du taux de rétinol dans le sang (Zile, 1992).

Oiseaux

Dans une étude de Spear et al. (1989), des tourterelles à collier ont reçu
l’injection d’un BPC coplanaire, le 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle. Compa-
rativement au groupe de référence, le taux de rétinol sérique était plus
élevé chez les mâles et les femelles exposés. Il est intéressant de noter que
ces oiseaux ont produit des œufs dont les embryons se sont développés
normalement.

Chez les eiders à duvet juvéniles ayant reçu une injection de  3,3',4,4'-
tétrachlorobiphényle, le taux de rétinol plasmatique a diminué après 1�jour,
mais a augmenté après 10 jours (Murk et al., 1994b). De plus, le taux de
rétinol plasmatique était positivement corrélé avec la teneur du congénère
de BPC dans le tissu adipeux.
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Le rétinol plasmatique des oisillons de sternes pierregarins était dif-
férent entre diverses colonies échantillonnées aux Pays-Bas, mais aucune
relation avec la contamination aux BPC n’a été établie (Murk et al., 1994a).

Dans les études de van den Berg et al. (1994) impliquant des grands
cormorans fraîchement éclos provenant de deux colonies aux Pays-Bas,
aucun effet sur le rétinol plasmatique n’a été relevé en présence de
contaminants comme les BPC, les furannes ou les dioxines.

Dans le cadre des études sur le goéland argenté et le grand héron
dans le système des Grands Lacs et du fleuve Saint-Laurent, des corréla-
tions négatives ont été obtenues entre le rétinol plasmatique et la concen-
tration de contaminants lipophiles et persistants (Grasman et al., 1996 ;
Champoux et al., 2000) (voir la section 4.1).

Le rétinol plasmatique de quinze goélands bourgmestres capturés à
un seul site en Norvège était positivement corrélé avec l’activité de l’EROD
hépatique, mais non avec les BPC analysés dans le même tissu (Henriksen
et al., 1998). Le même groupe de recherche a échantillonné dix oisillons de
cormoran huppé, Phalacrocorax aristotelis, à un seul site peu de temps après
l’éclosion et établi une corrélation positive entre le taux de rétinol
plasmatique et la teneur en BPC dans le vitellus (Murvoll et al., 1999).

Poissons

Le 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle a provoqué une baisse du taux de rétinol
plasmatique chez l’omble de fontaine et la truite arc-en-ciel (Ndayibagira
et al., 1995 ; N. Gilbert, Département des sciences biologiques, Université
du Québec à Montréal, résultats non publiés).

Chez le flet commun exposé aux sédiments contaminés ou au lixiviat
de ces sédiments, une baisse du taux de rétinol plasmatique a été rapportée
(Besselink et al., 1998). Cependant, le mélange de BPC Clophen A50 n’a
pas eu d’effet sur ce paramètre biochimique (Besselink et al., 1996).

Mammifères

La population de bélugas, Delphinapterus leucas, du fleuve Saint-Laurent
a accumulé des teneurs élevés en BPC, en DDT et en autres organochlorés
dans les tissus. Cette population est à seulement 10 % de son niveau pré-
industriel et plusieurs pathologies graves, y compris le cancer biliaire et
les infections opportunistes, ont été documentées (Martineau et al., 1987,
1988 ; DeGuise et al., 1995). Outre les pathologies, les scientifiques
soupçonnent l’immunodépression et l’altération de la reproduction. En
incorporant de la graisse contaminée de bélugas du Saint-Laurent à la
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nourriture de rats, on a détecté la présence du métabolite acide all-trans-
4-oxo-rétinoïque dans le plasma (P.A. Spear, M.J. Cloutier, S.�De Guise et
M.�Fournier, Université du Québec, résultats non publiés).

Des maladies infectieuses sont apparues dans plusieurs autres popu-
lations de mammifères marins contaminées par les organochlorés ; ces
épisodes ont été souvent associés à un taux de mortalité élevé. Parce qu’une
immunodépression peut être causée par un déséquilibre en vitamine A
(voir la section 2.4), le rétinol sanguin a fait l’objet d’études en tant que
biomarqueur. Lors d’une expérience semi-contrôlée, des phoques com-
muns femelles, Phoca vitulina, ont été exposés aux BPC par le biais de la
nourriture. Le taux de rétinol plasmatique chez les femelles gestantes et
non gestantes a chuté dans les groupes exposés (Brouwer et al., 1989). Chez
les jeunes phoques communs (avant sevrage) échantillonnés du côté Paci-
fique nord-américain, la teneur en contaminants de type BPC, dioxines et
furannes (TCDD-EQ) démontrait une corrélation positive avec le taux de
rétinol sanguin (Simms et al., 2000). Cependant, dans le cas des jeunes
éléphants de mer, Mirounga angustirostris, et phoques gris, Halichoerus
grypus, des corrélations négatives ont été obtenues entre les contaminants
organochlorés et le taux de rétinol sanguin (Jenssen et al., 1995 ; Shaw, 1998).

Chez la loutre d’Europe, gardée dans des centres de réhabilitation
en Angleterre et aux Pays-Bas et sans exposition intentionelle, les concen-
trations de rétinol plasmatique ne démontraient aucune relation avec les
TCDD-EQ à base de BPC analysés également dans le sang (Murk et al.,
1998). Dans le cas du vison d’Amérique exposé aux BPC dans la nourri-
ture, le taux de déhydrorétinol (mais pas de rétinol) était plus faible com-
paré aux témoins (Kakela et al., 1999). Lorsque les visons femelles ont subi
une exposition au cuivre ou au cuivre + BPC, le déhydrorétinol et le rétinol
plasmatique ont diminué par rapport aux témoins (Kakela et al., 1999).

3.3. EFFETS SUR LE MÉTABOLISME DE L’ACIDE RÉTINOÏQUE

Plusieurs auteurs ont signalé que l’hydroxylation in vitro de l’acide all-
trans-rétinoïque et l’oxydation subséquente (voir la section 2.2) augmentent
suite à une exposition aux HAP, aux BPC ou aux dioxines. Chez le
cobaye, le taux d’hydroxylation/oxydation de l’acide rétinoïque dans les
microsomes hépatiques était plus élevé chez les individus exposés au
3-méthylcholanthrène ou au phénobarbital (Roberts et al., 1979). Le phé-
nobarbital a eu le même effet chez le rat (Martini et Murray, 1994). Le
3,3'4,4',5,5'-hexabromobiphényle injecté aux rats augmentait l’hydro-
xylation/oxydation de l’acide rétinoïque par les microsomes du foie (Spear
et al., 1988). Fiorella et al. (1995) ont rapporté une induction de l’hydro-
xylation in vitro de l’acide rétinoïque par des microsomes du foie, du rein
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et du poumon suite à l’exposition des rats à la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-
p-dioxine. Chez les poissons, le 3,3'4,4'-tétrachlorobiphényle a provoqué
une hausse de l’hydroxylation de l’acide rétinoïque une fois injecté chez
la truite arc-en-ciel et une hausse de l’hydroxylation/oxydation au niveau
des microsomes hépatiques de l’omble de fontaine (Gilbert et al., 1995 ;
Boyer et al., 2000). Les études sur le terrain suggèrent que les contaminants
de type BPC coplanaires peuvent augmenter l’hydroxylation de l’acide
rétinoïque chez l’esturgeon jaune (voir la section 4.2).

Quant à la glucuronidation de l’acide rétinoïque par l’UDP-GT, Spear
et al. (1988) ont constaté une hausse de cette activité dans les microsomes
hépatiques de rats exposés au 3,3',4,4',5,5'-hexabromobiphényle. Dans le
cas des rats gavés de 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine, une augmen-
tation du taux de glucuronidation in vitro a été signalée au niveau du rein
et du foie (Bank et al., 1989). Chez l’omble de fontaine, le 3,3',4,4'-
tétrachlorobiphényle a augmenté la glucuronidation de l’acide rétinoïque
telle que mesurée dans des microsomes du foie (Boyer et al., 2000).

4. EXEMPLES DES RÉTINOÏDES COMME
BIOMARQUEURS DANS LE CONTEXTE D’ÉTUDES
ÉCOTOXICOLOGIQUES

4.1. PROGRAMMES DE SURVEILLANCE DES COLONIES AVIENNES
SUR LES GRANDS LACS ET LE FLEUVE SAINT-LAURENT

Les Grands Lacs

Depuis environ 30 ans, le Service canadien de la faune et son homologue
américain, le U.S. Fish and Wildlife Service, ont entrepris une bio-
surveillance formalisée par l’Accord de 1978 relatif à la qualité de l’eau dans
les Grands Lacs. Cet accord, remanié en 1989 par la Commission mixte inter-
nationale États-Unis et Canada, comprend, entre autres responsabilités
gouvernementales, « la mise au point et l’utilisation de paramètres bio-
chimiques, physiologiques et de reproduction chez la faune, le poisson et
l’être humain pour servir d’indicateurs d’effets1 ». Ceci a été conçu dans
le contexte d’un système intégral de biosurveillance afin de prévoir les
problèmes associés aux substances toxiques. En 1998, l’Accord était
toujours une priorité de la Commission mixte internationale.

1. Le terme « bioindicateur » est utilisé ici au lieu de « biomarqueur », qui n’était pas connu
à l’époque.
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Pour exercer cette biosurveillance, on a sélectionné le goéland
argenté, Larus argentatus, comme espèce sentinelle. Cette espèce occupe
un maillon trophique supérieur (principalement carnivore et piscivore) ;
elle est fidèle à son site de nidification et ne migre que rarement des Grands
Lacs en hiver. De plus, les niveaux de contamination des tissus du goé-
land argenté démontrent des variations selon les sites d’échantillonnage
(Peakall et al., 1978 ; Mineau et al., 1984). Il faut souligner qu’au plus fort
des effets exercés par la pollution environnementale, plusieurs popula-
tions d’oiseaux ont connu des baisses importantes de leur effectif de sorte
que peu d’espèces se trouvaient représentées par un nombre suffisant
d’oiseaux pour faire partie d’un programme de surveillance. Le choix
d’une espèce sentinelle s’est donc arrêté sur le goéland argenté, une espèce
relativement résistante aux contaminants et présentant des effectifs de
population suffisants, distribués sur tous les lacs.

Avec la sélection d’une espèce sentinelle, toute une panoplie de
biomarqueurs ont été testés. Parmi ces biomarqueurs, les enzymes induc-
tibles associées à l’action du cytochrome P450 ont été largement utilisées.
L’activité d’enzymes hépatiques comme AHH et EROD était plus élevée
chez les goélands argentés des Grand Lacs lorsque comparée à des oiseaux
de la même espèce de la côte atlantique (Ellenton et al., 1985 ; Boersma et
al., 1986). Ces activités accrues d’enzymes ont été associées à la présence
dominante dans la région des Grands Lacs de contaminants organochlorés :
dioxines, furannes, BPC et HAP. Des corrélations ont été établies entre la
concentration de ces molécules xénobiotiques et les activités enzymatiques
mesurées dans le foie. Les BPC coplanaires (et leurs équivalents toxiques
en TCDD) ont également été corrélés avec des malformations observées
chez la sterne caspienne, Sterna caspia, et le cormorans à aigrette,
Phalacrocorax auritus (Ludwig et al., 1996). Toute une série d’effets ont alors
été répertoriés pour l’ensemble des oiseaux des Grands Lacs sous la dési-
gnation de « GLEMEDS » (Great Lakes embryo mortality, edema, and deformity
syndrome) (Gilbertson et al., 1991). Ces données qualitatives ont permis de
faire un suivi des conséquences néfastes de la contamination des Grands
Lacs sans fournir d’indices précis sur les mécanismes à l’origine de ces
malformations, de potentiels biomarqueurs.

D’autres outils de biosurveillance ont été testés ; on a pu constater
que les porphyrines hépatiques des goélands argentés des Grands Lacs
étaient 25 à 38 fois plus élevées que chez les goélands argentés de la côte
atlantique (Fox et al., 1988). Ces résultats concernent les porphyrines
« totales », dont un grand nombre étaient fortement carboxylées, un effet
du blocage de la voie métabolique. Des effets de la contamination se sont
également manifestés sur le système immunitaire. On a pu déterminer
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une relation entre un gradient de contamination mesuré pour certains sites
des Grands Lacs et le degré d’immunosuppression chez les goélands
argentés et les sternes caspiennes rattachés à ces sites (Grasman et al., 1996).

Tous ces résultats ont constitué des étapes marquantes dans l’éta-
blissement d’un système de biosurveillance, sans toutefois démontrer de
relations de cause à effet. Le lien tangible entre la manifestation « cellu-
laire » de ces effets et le piètre succès reproducteur des oiseaux des Grands
Lacs demeurait difficile à cerner. Trois facteurs retiennent l’attention
cependant : l’amincissement des coquilles des œufs dû au DDE, les
malformations et le comportement des couples nicheurs. En effet, dans
des sites très contaminés, les oiseaux négligent la couvaison, le soin accordé
aux oisillons et la défense de leur territoire. Ces facteurs ont certainement
contribué au déclin de certaines populations d’oiseaux, et bien qu’ils tra-
hissent les effets ultimes d’une contamination environnementale grave,
la désignation de « biomarqueurs » ne saurait leur être appliquée.

Parmi les biomarqueurs pouvant avoir un impact sur la reproduc-
tion des oiseaux, il faut commenter les essais effectués sur les hormones
thyroïdiennes et les rétinoïdes. Toujours en comparant les goélands
argentés des Grands Lacs et de la côte est du Canada, on a constaté des
différences notables pour la glande thyroïde (masse plus grande pour les
goélands argentés des Grands Lacs), y compris une hyperplasie des tissus.
En 1992 et 1993, les concentrations de thyroxine plasmatique varient de
façon significative selon le site et l’année d’échantillonnage (Grasman et
al., 1996). Cependant, aucune association avec des contaminants organo-
chlorés n’a pu être démontrée. On a obtenu des résultats plus encoura-
geants avec les rétinoïdes. Les analyses ont principalement porté sur les
rétinoïdes hépatiques (rétinol et palmitate de rétinol) et l’on a pu démontrer
que des concentrations significativement plus basses de ces formes de
rétinoïdes caractérisaient les goélands argentés des Grands Lacs compa-
rativement aux oiseaux de la côte atlantique. On a également trouvé que
les concentrations de rétinoïdes hépatiques variaient entre les différents
sites échantillonnés des Grands Lacs et, surtout, que ces concentrations
étaient inversement proportionnelles à la contamination en dioxine asso-
ciée à ces sites (Spear et al., 1986). Dans le cas des goélands argentés du lac
Ontario, on a établi une corrélation négative entre le rétinol hépatique et
l’AHH (Spear et al., 1992). Cependant, la corrélation n’était évidente que
pour l’échantillonnage de 1987, quand les rétinoïdes étaient à leurs plus
faibles concentrations comparativement aux campagnes d’échantillonnage
de 1982 et 1986 pour la même colonie de goélands.

Ces résultats ont été corroborés dans des expériences contrôlées en
laboratoire dans lesquelles la tourterelle à collier a servi de modèle (Spear
et al., 1986) (voir les sections 3.1.1 et 3.1.2). Une autre étude portant sur la
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tourterelle à collier a démontré que le 3,3',4,4'-tétrachlorobiphényle pou-
vait avoir des effets néfastes sur la reproduction, ce qui correspondait aux
déséquilibres en rétinol sérique et en rétinoïdes dans le vitellus des œufs
(Spear et al., 1989) (voir les sections 3.1.3 et 3.2). Un résultat portant aussi
sur le rétinol sanguin et les contaminants a été rapporté par Grasman et
al. (1996) pour de jeunes goélands argentés des Grands Lacs. Dans cette
expérience, les concentrations plasmatiques de rétinol étaient négativement
corrélées avec l’exposition aux organochlorés (BPC et DDE) pour les cinq
sites échantillonnés. Les résultats de ces études nous amènent à consi-
dérer deux points fort importants. D’abord, les rétinoïdes semblent affec-
tés par la contamination de type organochloré. Ils peuvent donc s’avérer
des biomarqueurs intéressants. De plus, un déséquilibre des rétinoïdes
chez les oiseaux reproducteurs peut avoir un impact direct sur la repro-
duction et, conséquemment, sur le maintien des populations d’oiseaux.

En période de reproduction, la femelle pondeuse doit incorporer dans
les œufs en formation tous les éléments dont l’embryon aura besoin pour
connaître les meilleures chances de survie possibles. Entre autres éléments,
les rétinoïdes sont déposés dans le vitellus de l’œuf, par le biais de la cir-
culation sanguine. Non seulement les rétinoïdes doivent se retrouver en
quantité suffisante dans l’œuf, mais encore faut-il que les proportions entre
les différentes formes de rétinoïdes soient respectées pour assurer les
conditions indispensables au développement normal de l’embryon. Si un
déséquilibre des rétinoïdes est perceptible chez les oiseaux nichant dans
des sites contaminés, quelles en sont les répercussions sur les œufs pondus,
garants du maintien de l’espèce ? La recherche sur le métabolisme des
rétinoïdes in ovo s’est alors imposée comme une extension à ce qui était déjà
connu en terme de rétinoïdes chez les couples d’oiseaux reproducteurs.

Pendant la période de nidification de 1986 et de 1987, on a analysé la
concentration en rétinoïdes des œufs de goélands argentés provenant de
sept sites des Grands Lacs. Les œufs avaient été incubés entre 2 et 12 jours,
période pendant laquelle peu de changements métaboliques intervien-
nent sur les rétinoïdes. Les résultats démontrent que les concentrations
de rétinol et de palmitate de rétinol varient de façon significative entre les
sites échantillonnés (Spear et al., 1990). Le ratio molaire rétinol:palmitate
de rétinol a suivi la même tendance et des corrélations significatives ont
été démontrées avec des contaminants mesurés dans ces mêmes œufs :
2,3,7,8-TCDD (r = 0,87), sommation de PCDD et PCDF (r = 0,76) et leurs
équivalents toxiques en TCDD (r = 0,87). Ces résultats, ainsi que ceux des
expériences de laboratoire (voir la section 3.1.3), nous amènent à constater
que les déséquilibres en rétinoïdes stockés in ovo peuvent se manifester
très tôt dans le développement.
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Hormis l’avantage de considérer les rétinoïdes de l’œuf comme
biomarqueurs, la collecte des œufs évite d’avoir à supprimer des oiseaux
reproducteurs pour obtenir des tissus. De plus, l’outil de biosurveillance
représenté par l’œuf d’oiseau amène incontestablement la notion de trans-
fert de la femelle jusqu’à l’œuf et l’influence des contaminants lors de ce
transfert ; de nouvelles avenues de recherches.

Ces expériences de terrain et de laboratoire ont validé l’utilisation
des rétinoïdes comme biomarqueurs. Non seulement les rétinoïdes
peuvent trahir la contamination environnementale de type organochloré,
mais leur impact direct sur certains paramètres de la reproduction leur
donne, par rapport à d’autres biomarqueurs, un statut particulier et
avantageux dans un système de biosurveillance.

Le Saint-Laurent

L’ensemble des études réalisées dans la région des Grands Lacs ayant la
biosurveillance comme dénominateur commun s’est transposé peu à peu
vers l’est, dans les eaux du fleuve Saint-Laurent. Le Plan d’action Saint-
Laurent, Vision 2000, avait pour objectif de mettre sur pied un système de
biosurveillance pour le fleuve Saint-Laurent. Plusieurs biomarqueurs ont
été testés chez deux espèces d’oiseaux, le grand héron (Ardea herodias) et
le bihoreau gris (Nycticorax nycticorax), afin de sélectionner une espèce
sentinelle. Le choix s’est finalement porté sur le grand héron. Les colonies
de grands hérons sont distribuées tout le long du fleuve Saint-Laurent et
les effectifs de population ne démontrent aucun signe de déclin ou d’affai-
blissement. Le grand héron se situe dans les maillons supérieurs de la
chaîne trophique, ce qui en fait un sujet adéquat pour les contaminants
bioaccumulables, d’autant plus qu’il est doté d’une bonne longévité. Le
Service canadien de la faune dispose également de nombreuses données
sur l’écologie du grand héron du fleuve, ce qui constitue un avantage pour
le suivi des populations.

Plusieurs analyses biologiques ont été testées sur le grand héron :
les analyses cliniques sanguines, les rétinoïdes, les hormones thyroï-
diennes, les oxydases à fonctions mixtes et les porphyrines. Des analyses
chimiques en parallèle ont été effectuées pour les métaux lourds et les
organochlorés (Champoux et al., 2000). Parmi les biomarqueurs les plus
sensibles figurent les rétinoïdes. Des différences significatives entre les
colonies échantillonnées caractérisent le rétinol et le palmitate de rétinol
hépatiques. De plus, ces rétinoïdes sont négativement corrélés avec des
contaminants organochlorés comme les BPC, le o,p’-DDE et le mirex. Une
relation similaire a été observée pour le rétinol plasmatique des grands
hérons juvéniles.
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Les rétinoïdes et leur précurseur, le �-carotène, ont été analysés dans
des œufs de grand héron prélevés en 1991 (figure 5.3 ; Boily et al., 1994).
On remarque des différences significatives entre les colonies pour le pal-
mitate de rétinol et le ratio rétinol : palmitate de rétinol. Dans la partie
dulcicole du fleuve (six colonies), une corrélation intéressante a été établie
entre le palmitate de rétinol et les BPC mono-ortho contenus dans les œufs.
Quand des équivalences toxiques en TCDD ont été établies pour les con-
génères de BPC 105 (2,3,3',4,4'-PCB) et 118 (2,3,4,4',5), cette relation était
maintenue (r = –0,88). Les équivalences toxiques ne représentent toute-
fois qu’une partie des congénères de BPC, soit ceux dont le mécanisme
d’action s’apparente à celui de la dioxine par le biais du récepteur
cytosolique Ah. Dans cette étude impliquant les œufs de grand héron, des
corrélations ont aussi été démontrées avec d’autres congénères mono-ortho
qui ne sont pas reconnus pour induire les cytochromes P450 : le BPC 60
(2,3,4,4'-TCB), le BPC 66 (2,3',4,4'-TCB) et le BPC 74 (2,4,4',5-TCB). Enfin,
d’autres corrélations ont été trouvées impliquant des organochlorés pré-
sents dans les œufs comme le mirex (r = –0,93), le photomirex (r = –0,94)
et l’octachlorostyrène (r = –0,97).

Figure 5.3
Étude sur les colonies de grands hérons nichant
le long du fleuve Saint-Laurent
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Les niveaux de contamination trouvés dans les œufs de grand héron
du fleuve Saint-Laurent ne semblent pas affecter l’espèce outre mesure.
Le site le plus contaminé, si l’on se fie aux équivalences toxiques calculées
à partir des BPC 105 et 118 des œufs, avoisine les 62 ng/kg. Or, des études
réalisées chez le grand héron de la Colombie-Britannique relatent des pro-
blèmes de reproduction quand les valeurs d’équivalences toxiques attei-
gnent les 200 ng/kg. Il apparaît donc que le grand héron du fleuve soit,
pour le moment, à l’abri de tels aléas. Il n’en reste pas moins que le pro-
gramme de surveillance du fleuve Saint-Laurent se poursuit en échan-
tillonnant régulièrement les œufs de grand héron et en se servant des
rétinoïdes comme biomarqueurs.

Lors de tels échantillonnages sur le terrain, des précautions doivent
être prises pour sélectionner les œufs se trouvant dans la première moitié
du développement, idéalement, dans la première semaine. Après cette
période, les rétinoïdes, principalement le rétinol, sont fortement mobilisés
du jaune vers l’embryon. Les rétinoïdes mesurés dans l’œuf doivent être
statistiquement confrontés avec l’âge de l’embryon pour statuer de
l’influence du stade de développement sur les concentrations mesurées.
Dans l’étude de Boily et al. (1994) le ratio rétinol : palmitate de rétinol se
trouvait dépendant du stade de développement, très probablement à cause
du rétinol. Pour cette raison, le palmitate de rétinol, aux concentrations
indépendantes du stade de développement, s’est avéré un biomarqueur
plus sûr.

Les rétinoïdes utilisés comme biomarqueurs s’avèrent des outils de
biosurveillance intéressants. Ils sont sensibles à des contaminants
organochlorés, même si ceux-ci ne sont pas présents en fortes concentra-
tions. Des réponses peuvent être perçues au niveau du foie, du sang et
même dans les œufs des oiseaux. L’utilisation des œufs d’oiseaux comme
outil de surveillance constitue un avantage en facilitant l’échantillonnage
tout en révélant les conditions de contamination qui prévalent chez les
oiseaux reproducteurs de différents écosystèmes. Des expériences de
terrain et de laboratoire ont clairement démontré que les rétinoïdes de
l’œuf sont sensibles à des contaminants de type organochloré ; qui plus
est, cette sensibilité peut se détecter très tôt dans le développement.

Il faut cependant souligner que bien que la relation rétinoïdes-
organochlorés soit reconnue et de plus en plus utilisée dans les pro-
grammes de surveillance environnementale, les mécanismes cellulaires
qui régissent cette relation sont loin d’être identifiés. L’hypothèse la plus
vraisemblable réside dans le fait que des contaminants comme les BPC et
leurs métabolites peuvent réagir avec le système enzymatique qui pré-
vaut entre les différentes formes de rétinoïdes et provoquer des déséqui-
libres. Cette hypothèse, liée au fait que des changements peuvent survenir
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dès le début de la vie embryonnaire, a orienté des travaux de laboratoire
ayant pour modèle la caille japonaise (Boily, 2000 ; Boily et al., 2003a, 2003b).
Rétinol et palmitate de rétinol ont été dosés dans des œufs de cailles japo-
naises exposés à un BPC coplanaire et à deux congénères mono-ortho. Dans
tous les cas, des effets sur les rétinoïdes ont été observés et les œufs ont
été incubés pendant seulement 6 jours, ce qui représente environ 30 % du
développement chez cette espèce d’oiseau. Avec un embryon si peu
développé on ne peut parler de « stockage » et d’activités enzymatiques
de rétinoïdes liés au foie de l’embryon. Mais les activités de deux enzymes
importantes (LRAT et HER) ont été trouvées et caractérisées dans le sac
vitellin de l’embryon de caille japonaise. Ce système enzymatique s’est
révélé très sensible à une exposition aux BPC ; des effets sont perçus à des
doses aussi faibles que 0,2 mg/kg. Dans ces études cependant, les acti-
vités enzymatiques ne concordent pas toujours avec les concentrations de
rétinoïdes mesurées dans le vitellus. Le métabolisme des rétinoïdes in ovo
peut s’avérer bien plus complexe qu’il n’y paraît en premier lieu. Et bien
que des recherches supplémentaires seront indispensables à une meilleure
compréhension du fonctionnement des rétinoïdes, leur sensibilité face à
la contamination et leur implication dans la vie embryonnaire et la repro-
duction en font des biomarqueurs pratiquement inévitables de tout
programme de biosurveillance.

4.2. ÉTUDES SUR LES POPULATIONS D’ESTURGEON JAUNE

Au Québec, la distribution de l’esturgeon jaune s’étend du sud au nord-
ouest jusqu’à la baie James (Scott et Crossman, 1973 ; Bergeron et
Brousseau, 1982). Plusieurs expériences suggèrent qu’une seule population
existe dans le couloir central du fleuve Saint-Laurent. La comparaison des
fragments d’ADN mitochondrial générés par les endonucléases de res-
triction a démontré un génotype commun entre l’Esturgeon jaune du lac
des Deux-Montagnes, de la rivière des Outaouais et de la région de la
baie James (Guénette et al., 1993). Par contre, ce génotype n’est pas présent
chez l’esturgeon jaune du fleuve, ce qui indique un groupe de poissons
distinct. Outre la différence de génotype, des études de capture-marquage-
recapture indiquent aussi l’existence d’une population dans le couloir
central du fleuve Saint-Laurent. Des adultes ont été marqués près des
frayères autour de Montréal et ont par la suite été recapturés à différents
endroits sur le fleuve entre les lacs Saint-Louis et Saint-Pierre. Ces résultats
correspondent à un déplacement important dans le couloir central
(Dumont et al., 1987 ; Fortin et al., 1993). Même si aucune barrière phy-
sique ne se trouve entre le lac des Deux-Montagnes et le fleuve Saint-
Laurent, ces études démontrent très peu d’échange avec les esturgeons
adultes du lac des Deux-Montagnes. Les adultes et juvéniles évitent l’eau
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salée et sont rarement pêchés en aval de Gentilly. Des barrages à
Beauharnois et à Carillon limitent leur migration plus en amont. En bref,
ces études ont permis d’identifier une population d’esturgeon jaune qui
semble passer sa vie dans le secteur du fleuve le plus contaminé par des
sources de pollution domestiques, industrielles et agricoles.

En habitant un endroit relativement contaminé, les esturgeons du
Saint-Laurent risquent de subir une exposition élevée aux produits
toxiques. Cependant, plusieurs autres facteurs pourraient également favo-
riser l’accumulation des substances persistantes et lipophiles. Première-
ment, l’esturgeon est un poisson carnivore principalement benthophage,
donc en contact avec les sédiments contaminés. Deuxièmement, les
Acipenseridae sont considérés comme des poissons « gras », donc prédis-
posés à accumuler des substances lipophiles. L’esturgeon jaune atteint une
taille relativement grande et un âge avancé avant de se reproduire (p. ex.,
la médiane pour la maturité sexuelle des femelles du fleuve est 133 cm de
longueur et 26 ans ; Goyette et al., 1987). L’exposition aux contaminants
ainsi que la période potentielle d’accumulation dans les tissus, y compris
les gonades, est donc très longue avant même le premier frai. Paul et
Laliberté (1988) ont constaté que la concentration moyenne en BPC total
de 1,75 mg/g (poids humide) dans la chair de cinq individus d’une taille
> 125 cm dépassait la limite établie par Santé Canada pour la consomma-
tion humaine. Ces poissons, capturés au Lac Saint-Pierre, avaient les plus
fortes teneurs en BPC parmi les sept espèces analysées dans le cadre de la
même étude. D’autres chercheurs ont aussi observé une tendance de
l’esturgeon jaune pour l’accumulation de fortes concentrations de
substances toxiques (Lévesque et Pomerleau, 1986).

L’esturgeon jaune a donc été sélectionné comme une espèce sujette
à une forte exposition aux substances toxiques. Une série d’expériences a
été effectuée aux sites d’échantillonnage sur le fleuve en comparaison avec
des sites « de référence » loin des sources ponctuelles de contamination
en Abitibi, dans l’ouest du Québec. Les objectifs de ces expériences étaient
d’évaluer si l’esturgeon jaune du fleuve était affecté par les substances
toxiques et, plus spécifiquement, de vérifier l’hypothèse voulant que le
stockage ainsi que le métabolisme des rétinoïdes soit altérés par la conta-
mination chimique. Un bilan des résultats est présenté dans le tableau�5.3.

Un échantillonnage de plus de 120 esturgeons juvéniles a été réalisé
en août et septembre 1995 dans le cadre de la pêche commerciale au lac
Saint-Louis, sur le fleuve, et au lac Berthelot, dans la région d’Abitibi. Des
sous-échantillons d’un gramme de foie provenant de 10 poissons à chaque
site ont été récupérés afin d’obtenir une moyenne par site. Les analyses
de 43 congénères spécifiques de BPC ont été effectuées par le ministère de
l’Environnement et de la Faune du Québec, en utilisant la méthode de
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Brochu et al. (1995). La concentration totale de BPC dans le foie des estur-
geons du fleuve était de 760 ng/g (poids humide), soit 18 fois plus que la
concentration détectée dans le foie des individus du site de référence
(Doyon et al., 1999). Les BPC coplanaires Nos 77 et 126 étaient les plus
importants dans l’estimation des équivalences toxiques (TCDD-EQ) et ils
étaient 20 fois plus élevés dans le cas des esturgeons du fleuve, avec une
concentration de 2,8 pg/g (poids humide).

Tableau 5.3
Résumé des résultats1 chez la population de l’esturgeon jaune, Acipenser
fulvescens, du fleuve Saint-Laurent comparativement aux sites de référence

TCDD-EQ (à base des congénères BPC) 20 � plus
Induction d’EROD p < 0,0005
Histopathologie du foie :

Prolifération du canal biliaire p < 0,0001
Fibrose p < 0,0001
Inflammation p < 0,001
Accumulation des lipides p < 0,05
Diminution des mélanomacrophages p < 0,01

Malformations :
Nageoires – larves (6,3 %) p < 0,001
Crânio-faciales et nageoires – juvéniles et adultes (2,9 %)

Métabolisme de l’acide rétinoïque :
Augmentation du taux d’hydroxylation p < 0,0001
Corrélations négatives avec rétinoïdes hépatiques p < 0,0001

Stockage de rétinoïdes hépatiques :
Moins de rétinol et de déhydrorétinol p < 0,0001
Moins d’esters du rétinol et du déhydrorétinol p < 0,0001
Absence de corrélations positives avec l’âge

Stockage de rétinoïdes intestinaux :
Moins d’esters du rétinol et du déhydrorétinol p < 0,01

1. Compilation des résultats de Rousseaux et al. (1995) ; Ndayibagira et al. (1995) ;
Doyon et al. (1998) ; Doyon et al. (1999).

Les BPC coplanaires sont reconnus pour leur forte capacité d’induire
les CYP1A1 et 1A2. Une plus grande activité microsomale de l’EROD,
dépendant du cytochrome P4501A1, a été constatée chez l’esturgeon jaune
du fleuve comparativement aux poissons du site de référence (Rousseaux
et al., 1995). Les cytochromes P450 induits par les BPC coplanaires font
partie d’une douzaine d’isozymes qui catalysent l’hydroxylation de l’acide
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rétinoïque dans les systèmes mammaliens (Roberts et al., 1992 ; Muindi et
Young, 1993). Afin d’évaluer le métabolisme de l’acide rétinoïque chez
l’esturgeon jaune, des conditions d’essai enzymatique au niveau des
microsomes hépatiques ont été optimisées. Les essais ont ensuite été effec-
tués dans les microsomes d’une soixantaine d’esturgeons de la région
d’Abitibi. Le sexe, l’âge, la taille et le développement gonadique qui ont
été observés n’ont démontré aucun effet significatif sur le taux
d’hydroxylation (Doyon et al., 1999). Des résultats similaires ont été
observés sur une centaine d’esturgeons provenant de trois sites sur le
fleuve (lac Saint-Louis, îles de Sorel, rivière des Prairies). Cependant, le
taux d’hydroxylation de l’acide rétinoïque était significativement plus
élevé pour les esturgeons du fleuve que pour ceux du site de référence
(Doyon et al., 1999). Ces résultats concordent avec l’accumulation de BPC
coplanaires et l’induction des cytochromes P450 de la famille 1A dans le
cas des esturgeons du fleuve.

L’activité biologique de l’acide rétinoïque, des isoformes et de cer-
tains métabolites a déjà été discutée (sections 2.2 et 2.3). En théorie, un
déséquilibre métabolique de l’acide rétinoïque peut causer divers effets
sur l’organisme, y compris des anomalies lors du développement
embryonnaire. Des malformations ont été observées parmi des larves et
des juvéniles d’esturgeon jaune, de meunier noir et de mené tête-de-boule,
Pimephales promelas, capturés autour de Montréal (Drapeau, 1990 ;
Branchaud, 1993). Afin de vérifier l’hypothèse que le taux de malforma-
tion était plus élevé pour les poissons du Saint-Laurent, il a donc été
nécessaire de quantifier les malformations. Des esturgeons et des meuniers
adultes ont été prélevés près de leurs frayères à Montréal et en Abitibi.
Leurs gamètes ont été collectés et les embryons ont été gardés dans des
ruisseaux artificiels. Sous les conditions optimales de ces ruisseaux, les
facteurs environnementaux ponctuels (p. ex., température, oxygène, cou-
rant, contaminants dans l’eau, micro-organismes) étaient contrôlés et donc
considérés non influents dans le cadre de cette étude. Parmi les larves
d’esturgeons du fleuve, 6,3 % démontraient des nageoires difformes à un
taux significativement plus élevé que les larves d’Abitibi (Doyon et al.,
1999). Le taux de malformation de 1,45 % chez le meunier noir de Montréal
était significativement plus élevé que celui des meuniers noirs d’Abitibi
(Branchaud et al., 1995). Depuis 9 ans, un taux relativement constant de
2,9 % pour les malformations crânio-faciales et des nageoires a été cons-
taté (Doyon et al., 1999). De plus, des malformations tel que le rostrum
bifurqué (analogue à la fente palatine ou le bec-de-lièvre chez l’humain)
ainsi que le manque ou la multiplication des nageoires, qui sont semblables
aux effets de rétinoïdes sur le développement des membres chez les
oiseaux, amphibiens et mammifères, ont été observés.
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L’histopathologie de l’esturgeon jaune au stade adulte a révélé une
accumulation de lipides, une prolifération des cellules épithéliales au
niveau du canal biliaire, une fibrose périportale, une diminution des cel-
lules macrophages et une inflammation significativement plus élevées chez
les poissons capturés près de Montréal (Rousseaux et al., 1995). Ces obser-
vations suggèrent des effets typiquement associés aux substances hépato-
toxiques tels que les BPC. De plus, le parallèle entre les effets de rétinoïdes
et les pathologies observées par Rousseaux et collaborateurs sont simi-
laires puisque la prolifération des cellules épithéliales, la différenciation
des fibroblastes, ainsi que la diminution des cellules clés dans la réponse
immunitaire ont été associées aux déséquilibres des rétinoïdes (Gudas et
al., 1994). Il faut souligner que l’origine des malformations et des patho-
logies hépatiques n’est pas connue et que l’implication d’un déséquilibre
en acide rétinoïque associé aux contaminants environnementaux n’est
qu’une explication possible.

Lors de l’analyse des rétinoïdes majeurs chez des esturgeons adultes
ou juvéniles, la population du fleuve Saint-Laurent avait des concentra-
tions plus faibles comparativement aux esturgeons de la région d’Abitibi.
Le stockage des rétinoïdes dans la partie antérieure de l’intestin était
significativement inférieur dans le cas des esturgeons adultes du Saint-
Laurent (Ndayibagira et al., 1995). De plus, les extraits du foie des juvé-
niles ont présenté des concentrations nettement plus faibles chez les
individus du fleuve (figures 5.4 et 5.5). Le même profil a été obtenu pour
les deux sites. Le rétinol et le déhydrorétinol étaient typiquement identi-
fiés. Parmi les esters, on en retrouvait deux formés à partir du rétinol (pal-
mitate et oléate) ainsi que cinq formés du déhydrorétinol (palmitate, oléate,
linoléate, myristate et stéarate).

Les concentrations de la plupart des rétinoïdes majeurs se trouvent
positivement corrélées avec l’âge (entre 21 et 42 ans) pour les individus
de la région d’Abitibi (Doyon et al., 1998). Habituellement, un organisme
a tendance à accumuler ses réserves de rétinoïdes. Ce phénomène a
souvent été rapporté chez les mammifères et les oiseaux d’élevage.
Cependant, aucune relation avec l’âge n’a été identifiée dans les cas des
esturgeons du Saint-Laurent, ce qui indique une défaillance du stockage
de la vitamine A (section 3.1). De plus, les concentrations hépatiques de
rétinoïdes ont démontré des corrélations négatives avec l’hydroxylation
de l’acide rétinoïque (Doyon et al., 1999). En d’autres mots, les individus
qui avaient les plus faibles réserves en rétinoïdes avaient aussi les plus
forts taux d’hydroxylation de l’acide rétinoïque. Cette situation est l’inverse
de celle qui se produit chez les mammifères lors de changements alimen-
taires. Chez l’humain, la consommation d’un repas riche en rétinoïdes
augmente les métabolites oxydatifs de l’acide rétinoïque dans le plasma
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(Arnhold et al., 1996), tandis qu’un régime alimentaire faible en vitamine A
aurait l’effet de diminuer le métabolisme de l’acide rétinoïque (Napoli,
1996). Dans ce contexte, les résultats du métabolisme de l’acide rétinoïque
et du stockage des rétinoïdes chez l’esturgeon jaune s’expliquent diffici-
lement par des facteurs nutritifs. De plus, le fort taux de productivité pri-
maire et de croissance chez l’esturgeon du fleuve (Fortin et al., 1992) ne
concorde pas avec un manque de nourriture ou de vitamine A dans
l’alimentation.

Figure 5.4
Chromatogrammes par HPLC des extraits de foie d’esturgeons jaunes,
Acipenser fulvescens, provenant du fleuve Saint-Laurent
et de la région d’Abitibi
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Figure 5.5
Proportions (A) et concentrations (B) de rétinoïdes hépatiques
pour l’esturgeon jaune, Acipenser fulvescens, du fleuve Saint-Laurent
et de la région d’Abitibi (site de référence)
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5. CONCLUSION
Les dernières années ont vu se diversifier les recherches entreprises sur
les rétinoïdes. Si les études concernant la nutrition ont été maintenues
pour des raisons évidentes, l’implication des rétinoïdes pour la santé des
humains comme pour celle des animaux constitue un créneau de recherche
particulier. Pratiquement chaque forme de rétinoïde a son bataillon de
chercheurs spécialisés et les connaissances acquises dans tous les axes
alimentent le vaste réseau représenté par le système des rétinoïdes.

En tant que biomarqueurs, les rétinoïdes ont apporté une contribution
non négligeable. On a beaucoup mis l’accent sur les formes de stockage
de rétinoïdes, le rétinol et le palmitate de rétinol. Les déséquilibres de ces
rétinoïdes, mis en relation avec des contaminants environnementaux,
représentent la base de leur utilisation comme biomarqueurs. Le fait que
les contaminants organochlorés puissent altérer ces formes de stockage et
les enzymes qui leurs sont associées est une avenue qui demande à être
explorée davantage.

Les œufs des poissons, des amphibiens et des oiseaux offrent un
matériel plus qu’intéressant pour l’utilisation des rétinoïdes stockés comme
biomarqueurs. Leur utilisation se traduit par un moindre impact sur les
populations animales et l’étude du métabolisme des rétinoïdes in vivo
devrait mener à des découvertes importantes sur la régulation de ce
système au tout début de la vie embryonnaire.

Enfin les biomarqueurs sanguins à base de rétinoïdes sont les plus
prometteurs. Le prélèvement sanguin peut faire partie d’un protocole
expérimental non effractif tout en emboîtant le pas à un axe de recherche
très dynamique : l’acide rétinoïque et ses dérivés. Des méthodes d’ana-
lyse perfectionnées permettront bientôt de mesurer différentes formes de
rétinoïdes biologiquement actives dans le sang et d’avoir un portrait rela-
tivement fidèle de l’état de santé des animaux qui peuplent les écosys-
tèmes. N’est-ce pas là le but de tout programme de biosurveillance ?
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RÉSUMÉ

Les mécanismes biochimiques régissant les interactions multiples en écotoxicologie sont
encore peu connus à cause de l’énorme problème que posent le suivi simultané de plu-
sieurs biomarqueurs chimiques et biochimiques ainsi que l’interprétation des données en
fonction du métabolisme et des mécanismes biologiques de défense mis en place par l’orga-
nisme exposé. Ce chapitre présente l’approche expérimentale ainsi que les principaux
résultats obtenus lors d’une étude à long terme sur les interactions métaboliques entre le
tributylétain (TBT) et le benzo(a)pyrène (BaP) chez l’omble chevalier (Salvelinus alpinus).
Les poissons ont été exposés au BaP (3 mg/kg) et au TBT (0,3 mg/kg), soit séparément ou
simultanément, via 10 injections intrapéritonéales (une injection tous les six jours). Aux
jours 8, 32 et 56 plusieurs biomarqueurs ont été mesurés à différents niveaux de com-
plexité biologique. Les paramètres chimiques étudiés étaient la concentration biliaire de
métabolites de BaP et celle du TBT et de ses métabolites DBT et MBT, la concentration des
adduits du BaPDE avec l’albumine plasmique, la globine du sang et l’ADN du foie, et la
concentration en glutathion dans le foie. Du côté biochimique, les activités hépatiques de
l’EROD, de la GST et de la GR ont été mesurées. Au niveau tissulaire, des coupes histo-
logiques du foie ont été examinées en microscopie. Enfin, au niveau physiologique, les
indices de condition corporelle, du foie et de la rate ont été mesurés.

Les résultats de cette expérience in vivo démontrent clairement l’existence d’inter-
actions métaboliques mutuelles entre le BaP et le TBT. Le TBT peut inhiber la bioactivation
in vivo du BaP via une modulation temporelle de l’induction du P4501A par le BaP. D’autre
part, le BaP peut stimuler le métabolisme du TBT. Cet effet pourrait être dû à l’action
protectrice du BaP sur la diminution de l’activité de la GST et des niveaux du glutathion
hépatique par le TBT. Les lésions hépatiques observées chez les poissons exposés sépa-
rément au BaP ou au TBT sont en accord avec les résultats déjà rapportés pour ces deux
contaminants. Cependant, lorsque les polluants ont été administrés simultanément, les
lésions étaient moins nombreuses par rapport à celles observées chez les individus exposés
séparément à chaque polluant. De plus, on constate une forte utilisation des réserves lipi-
diques chez les poissons exposés seulement au BaP ou au TBT, alors que l’exposition
simultanée au BaP et au TBT montre une situation très comparable à celle du groupe témoin.
Enfin, aucun effet n’était observé au niveau des indices de condition. Globalement, ces
résultats soulèvent l’hypothèse d’un véritable antagonisme des deux xénobiotiques l’un
par rapport à l’autre au niveau métabolique, avec des conséquences aux niveaux cellulaire
et tissulaire.

Une nouvelle approche scientifique est proposée pour l’étude des interactions chi-
miques en toxicologie aquatique, soit la conceptualisation et la prédiction d’interactions
en se basant sur les voies métaboliques des polluants considérés et sur leur capacité à
moduler l’activité du P450, le système enzymatique clé impliqué à la fois dans la
bioactivation et la détoxification des polluants organiques. Cette approche mécanistique
repose sur l’utilisation de biomarqueurs permettant d’identifier les bases biochimiques
des interactions et peut être couplée à des marqueurs cellulaires et tissulaires qui élar-
gissent le champ de vision du chercheur et permettent d’évaluer les effets visibles des
interactions métaboliques.
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1. INTRODUCTION GÉNÉRALE
Comment aborder la question des interactions multiples en écotoxicologie ?
Le problème de la présence simultanée de plusieurs polluants dans un
milieu naturel donné et de leurs effets sur des organismes qui y vivent et
s’y reproduisent est aussi vieux que la toxicologie environnementale elle-
même. Il n’existe pas encore d’approche ou de protocole bien défini pour
étudier la toxicité des mélanges chimiques complexes et encore moins
l’écotoxicologie des eaux ou des sédiments contaminés par plusieurs
familles de xénobiotiques. Cette situation n’est pas un reflet du manque
d’intérêt de la communauté scientifique en chimie et toxicologie environ-
nementale ; elle indique plutôt les difficultés et les controverses qui
entourent ce domaine d’étude.

Au plan de l’évaluation et de la gestion environnementale, il est évi-
demment impossible de documenter toutes les interactions additives,
synergiques ou antagonistes qui agissent sur un écosystème entier ou
même sur une petite communauté biologique d’un site contaminé.
L’approche du gestionnaire consiste donc à développer une méthodologie
qui donne une vue d’ensemble du problème, le plus souvent en combi-
nant les réponses toxicologiques d’une importante batterie de biotests de
laboratoire avec des données de terrain (Yang et al., 1989). Quoique cette
approche soit utile, voire essentielle à la gestion des risques environne-
mentaux (Cassee et al., 1998), elle est peu satisfaisante au plan scientifique,
car elle n’explique rien des processus et mécanismes d’interactions mul-
tiples qui font que certaines substances agissent en synergie et d’autres
en antagonisme sur les êtres vivants. Encore fort peu d’études de cas ont
été menées sur les interactions multiples à cause de la complexité même
de ces interactions et du peu de moyens disponibles en toxicologie
environnementale. Il existe tout de même quelques travaux toxicologiques
couronnés de succès qui prouvent toute l’importance et la nécessité de
telles études pour comprendre les mécanismes chimiques et biochimiques
qui régissent ces interactions (Yang, 1994). La construction de modèles
toxicodynamiques et toxicocinétiques devrait permettre de prédire la toxi-
cité résultant d’interactions chimiques multiples chez plusieurs espèces
vivant en communauté. Quelques auteurs ont proposé des approches
intégrées pour l’analyse des interactions toxicologiques des mélanges chi-
miques qui tiennent compte des aspects mécanistiques et qui privilégient
la modélisation mathématique et la simulation par ordinateur (Mackay,
1991 ; El-Masri et al., 1997). L’examen de ces modèles nous montre qu’ils
sont encore restreints à des interactions binaires avec une seule réponse
biologique parce qu’il n’existe pas de bonnes données expérimentales pour
des systèmes à trois ou quatre composantes chimiques indépendantes et,
surtout, que ces modèles sont très dépendants d’une bonne connaissance
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des mécanismes d’action individuels des xénobiotiques étudiés, per-
mettant d’utiliser les réponses biologiques qui caractérisent le mieux les
interactions attendues. Les besoins en données expérimentales de haute
qualité pour le développement des modèles analytiques de deuxième ou
troisième génération appuient davantage la nécessité des études mécanis-
tiques poussées chez des espèces clés des écosystèmes dulcicoles et marins.

Par exemple, s’il devient nécessaire d’évaluer les effets combinés de
métaux, d’hydrocarbures aromatiques et de pesticides chlorés se trouvant
tous simultanément dans les eaux et les sédiments d’un même cours d’eau
et agissant sur quelques espèces aquatiques clés, il est essentiel de con-
naître la biodisponibilité de chacun de ces contaminants, d’une part, et
les interactions toxiques du mélange chimique, d’autre part. Une analyse
rigoureuse de ces interactions repose sur un choix judicieux d’indicateurs
d’effets toxiques à court et long termes, et ce choix se doit d’être guidé
par une connaissance approfondie des mécanismes d’interaction entre
polluants (Landis et Yu, 1995). Un mauvais choix de bioindicateurs peut
conduire à une impossibilité à conclure ou, pire, à un diagnostic erroné.

La situation se complique davantage encore quand il faut tenir
compte non seulement des effets combinés des xénobiotiques sur les orga-
nismes composant un écosystème, mais aussi des stresseurs environne-
mentaux naturels qui agissent sur un écosystème entier. Nous puisons ici
un exemple en limnologie, où des chercheurs ont déterminé le synergisme
et l’antagonisme résultant de l’application de trois stresseurs (la tempéra-
ture, l’alimentation et une substance toxique) chez Daphnia sp. en utili-
sant le taux de survie et le succès de reproduction comme indicateurs (Folt
et al., 1999). Les auteurs conclurent que les modèles classiques d’effets
additifs (Hoagland et al., 1993) ou synergiques (Pennings, 1996) ont ten-
dance à surestimer les effets combinés des stresseurs. De toute évidence,
la méconnaissance des mécanismes physiologiques et biochimiques qui
sous-tendent la réaction d’organismes déjà incommodés par la chaleur
ou la faim et exposés de surcroît à un toxique fait en sorte qu’il est actuel-
lement impossible d’établir un quelconque modèle prédictif.

1.1. L’ANTAGONISME SÉLÉNIUM/MERCURE

Avant de passer à l’objet principal de ce chapitre sur les interactions
métaboliques, il nous est apparu intéressant et important de citer le cas
de l’interaction sélénium/mercure comme exemple d’un succès collectif
pour l’élucidation d’un antagonisme qui a longtemps laissé perplexes les
chercheurs en toxicologie environnementale et qui ne pouvait en aucune
manière être traité par les modèles d’interactions multiples.
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Le cas le mieux documenté d’une interaction antagoniste entre deux
substances chimiques est très probablement celui du mercure et du sélé-
nium. Parísek et Ostádalová (1967) furent les premiers à décrire brièvement
les effets protecteurs du sélénium à la suite d’une intoxication au mercure
chez le rat. Au cours des années qui suivirent, de nombreux chercheurs
confirmèrent cette interaction inusitée non seulement chez les mammi-
fères terrestres et aquatiques (Burk et al., 1974 ; Koeman et al., 1975) mais
aussi chez certains poissons (Mackay et al., 1975), des invertébrés
(Glickstein, 1978) et une microalgue (Gotsis, 1982), laissant soupçonner la
présence d’un mécanisme mutuel et universel de détoxification. Les
observations en laboratoire chez le rat ont montré que l’administration
simultanée par injection ou par la nourriture du sélénite de sodium
(Na2SeO3) et du chlorure mercurique (HgCl2) provoquait un effet antago-
niste marqué sur la toxicité du mercure, d’une part, et entraînait une
rétention accrue et équimolaire du Hg et du Se dans le plasma sanguin,
d’autre part (Burk et al., 1974). Les travaux de terrain montrèrent que plu-
sieurs mammifères marins et certains poissons bioaccumulaient dans leur
foie du mercure et du sélénium dans un rapport molaire proche de l’unité
et qu’il existait parfois une très bonne corrélation linéaire entre la somme
des concentrations totales de Se et Hg et la longueur ou l’âge de certains
poissons (Pelletier, 1985), laissant supposer que le mécanisme responsable
de l’antagonisme devait comporter la formation d’un ou plusieurs com-
plexes du type Hg-Se-protéine et que ces complexes pouvaient être bioac-
cumulés (Martoja et Viale, 1977 ; Magos et Webb, 1980). Le mécanisme
proposé à ce moment impliquait le glutathion (GSH) dans la formation
d’un complexe réduit GSSeSG, suivi de la capture d’un cation Hg2+ et
finalement la formation d’un complexe insoluble HgSe. Cependant, la
composition exacte et la forme structurale de ce complexe restaient
inconnues.

Il a fallu plusieurs années d’efforts concertés pour percer le mysté-
rieux antagonisme Hg/Se et ce n’est que très récemment qu’un mécanisme
structural complet et crédible a été proposé pour les mammifères (Sasakura
et Suzuki, 1998 ; Shiobara et Suzuki, 1998 ; Suzuki et al., 1998 ; Gailer et al.,
2000). L’ensemble de ces travaux a montré que l’anion SeO3

2– est d’abord
capturé par un érythrocyte du sang et que le Se(IV) est réduit en Se(II) par
l’action du GSH. L’anion sélénure (Se2–) serait ensuite expulsé de la cellule
pour réagir rapidement avec le mercure présent dans le plasma sanguin,
probablement sous la forme d’un complexe avec l’albumine (Gailer et al.,
2000). Petit à petit, cette réaction se développe en capturant d’autres Se2–

et Hg2+ conduisant à la formation d’une concrétion pseudocristalline noire
où le mercure et le sélénium sont tétracoordonnés et où le GSH jouerait le
rôle de ligand externe. Cette concrétion est à son tour capable de se lier à
une sélénoprotéine P, mais on ignore le mécanisme précis de cette liaison,
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peut-être induite par les groupements libres du GSH de la concrétion et
la sélénocystéine de la protéine (Sasakura et Suzuki, 1998). Ce mécanisme
explique, d’une part, l’effet antagoniste du SeO3

2– qui forme rapidement
après réduction en Se2– une concrétion insoluble et non toxique avec le
mercure qui circule dans le plasma sanguin et, d’autre part, l’accumu-
lation des concrétions Hg/Se dans le foie et le rein des mammifères qui y
sont transportés par des protéines sanguines. À cause de la présence
ubiquiste du GSH dans les tissus biologiques, on peut raisonnablement
supposer que ce même mécanisme de protection agit pour d’autres orga-
nismes, notamment les poissons et les invertébrés marins. Cependant peu
de preuves concrètes y ont été apportées, car la seule présence simultanée
du mercure et du sélénium dans un rapport molaire proche de l’unité est
insuffisante (Pelletier, 1985).

Le cas du sélénium/mercure est tout à fait unique dans les annales
de la toxicologie environnementale, car il s’agit d’une interaction chimique
relativement simple qui n’est pas contrôlée par des mécanismes biochi-
miques et ne semble dépendre que de la présence naturelle et fortuite de
biomolécules appropriées (GSH, sélénoprotéines) dans le milieu réac-
tionnel qu’est le sang. Ni le sélénium, ni le mercure ne semblent impli-
qués dans un processus d’induction ou d’inhibition enzymatique dont
dépendrait le développement de l’antagonisme. Par opposition, on pense
maintenant que la majorité des autres interactions chimiques qui ont été
mentionnées dans la littérature scientifique fait plutôt appel aux notions
d’interactions métaboliques (Calabrese, 1991 ; Kedderis, 1997 ; Levy et al.,
2000).

1.2. INTRODUCTION AU PROBLÈME DU TBT ET DU BaP
Le cas de l’interaction métabolique entre le tributylétain (TBT) et le
benzo(a)pyrène (BaP) était inconnu avant que notre laboratoire ne décide
de s’y intéresser en 1995. L’idée d’explorer à fond les interactions poten-
tielles entre le TBT et le BaP est venue à la fois d’une problématique
environnementale aiguë et réelle et de données biochimiques, le plus
souvent in vitro, montrant que les deux contaminants pouvaient agir indi-
viduellement sur les mêmes familles enzymatiques. Au plan environne-
mental, le TBT est une molécule organométallique (figure 6.1) introduite
intentionnellement dans les milieux aquatiques comme biocide puissant
dans les peintures antisalissures utilisées pour les navires de grande taille
et certaines structures immergées. Malgré la découverte précoce des effets
dévastateurs de ce biocide sur les organismes aquatiques non ciblés dans
les ports, les marinas et le long des corridors maritimes les plus acha-
landés (Alzieu, 1996), les peintures au TBT demeurent en usage et ne seront
retirées du marché qu’à la fin de la présente décennie en vertu d’une
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entente internationale en ce sens, si le puissant lobby des fabricants de
peinture à l’étain ne parvient pas à en faire reculer l’échéance encore une
fois (voir le site <www.imo.org> pour une mise à jour de l’information).
Cette entente est une mince consolation, car le TBT et ses dérivés de dégra-
dation, le dibutylétain (DBT) et le monobutylétain (MBT), resteront
présents pour des décennies encore dans les sédiments côtiers où leur
dégradation est considérée très lente (Dowson et al., 1996). La disparition
définitive de la menace environnementale causée par les butylétains sera
encore plus lente dans les pays des hautes latitudes où le froid devient un
facteur de ralentissement supplémentaire de leur dégradation.

Figure 6.1
Structures chimiques du benzo(a)pyrène (BaP)
et du chlorure de tributylétain (TBTCl)

Source : Padrós (2001).

De son côté, le BaP (figure 6.1) est le membre le mieux connu de la
vaste famille des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), un
groupe de molécules persistantes formées par la combustion incomplète
de la matière organique vivante ou fossile. Le Bap est peu soluble dans
l’eau (4 mg/L à 25 oC), mais il est fortement liposoluble (log KOW � 6,2). Il
s’associe aux particules atmosphériques et aquatiques qui constituent alors
son principal vecteur de transfert vers la majorité des organismes terrestres
et aquatiques. De multiples travaux de laboratoire ont montré les effets
mutagènes et cancérogènes des HAP et en particulier du BaP chez divers
organismes, incluant le poisson (Varanasi et al., 1989a ; Hall et Grover,
1990). Les HAP, dont le BaP, sont évidemment présents en milieu côtier

http://www.imo.org
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en même temps que les hydrocarbures pétroliers et les butylétains, puisque
ces contaminants sont tous issus du transport maritime et de l’activité
industrielle en général.

La présence simultanée de ces contaminants en un même lieu sou-
lève immédiatement la question de leurs interactions métaboliques chez
les organismes aquatiques, puisqu’il est déjà bien établi que le principal
mécanisme à la base de multiples interactions chimiques est l’altération
du métabolisme d’un xénobiotique par la présence d’un autre xénobiotique
(Conney et Burns, 1972 ; Kedderis, 1997 ; Weaver, 2001). Le rôle premier
du métabolisme comme système de défense contre les substances étran-
gères et potentiellement dangereuses pour l’organisme est l’excrétion de
ces molécules par un processus de fonctionnalisation (réactions de phase�I)
et de conjugaison (réactions de phase II) permettant leur élimination par
la bile et l’urine chez les poissons et les mammifères, ou encore par les
exsudats chez les plantes et les invertébrés (figure 6.2). L’étude de la
métabolisation des polluants organiques joue un rôle central en toxico-
logie, car la conversion métabolique détermine non seulement le devenir
biotique du polluant, mais aussi ses effets toxiques. L’addition d’un ou
plusieurs groupes fonctionnels à une molécule (ou encore son hydrolyse
partielle) a pour premier effet d’augmenter son caractère hydrosoluble.
mais aussi et surtout de la rendre réactive à la conjugaison avec des sub-
stances endogènes polaires comme le glutathion et l’acide glucuronique.
Les métabolites résultant de ce mécanisme sont généralement peu toxiques
et facilement excrétés. Il arrive cependant que le fait de fonctionnaliser un
xénobiotique le rend « trop réactif » et capable de se lier à des macromolé-
cules biologiques et ainsi d’induire une nouvelle toxicité par un processus
appelé bioactivation. Le BaP est un cas type de la bioactivation suite au
métabolisme oxydatif induit par le cytochrome P-450.

Le cytochrome P-450 (P450) est un terme générique qui désigne une
superfamille d’hémoprotéines ayant pour fonction de catalyser le méta-
bolisme de multiples substances endogènes comme les hormones, les
vitamines, les lipides ainsi que les xénobiotiques lipophiles comme les
HAP et les biphényles polychlorés (BPC) (Stegeman et Hahn, 1994). On
sait aujourd’hui que le P450 est constitué de plusieurs isoenzymes codées
par des gènes différents et qui possèdent une spécificité relativement
étroite reliée à la structure spatiale des substrats. Ainsi, l’isoenzyme
P4501A1 métabolise les molécules ayant une structure planaire simple
comme le BaP alors que d’autres ne travaillent que sur des structures spa-
tiales complexes comme les stéroïdes (P4503A4). On sait aussi que l’acti-
vité des isoenzymes de la famille des P450 peut être modifiée par des
agents chimiques ayant des capacités d’induction ou d’inhibition.



Les interactions multiples en écotoxicologie 265

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

Figure 6.2
Schéma général du métabolisme des xénobiotiques chez le poisson

Source : Padrós (2001).

L’induction de l’isoenzyme P4501A1 et, de ce fait, l’augmentation
de l’activité catalytique associée sont un mécanisme bien documenté chez
les mammifères (Whitlock et Denison, 1995). L’inducteur, par exemple
un composé planaire comme le BaP, se lie d’abord à une protéine
cytosolique, appelée récepteur Ah (aromatic hydrocarbon), et le complexe
résultant se transporte dans le noyau pour se lier à une région spécifique
de l’ADN. Le gène CYP1A1 est alors activé et la synthèse de la protéine
P4501A1 est mise en marche. Chez le poisson, l’induction du P4501A1
semble aussi être contrôlée par le récepteur Ah (Hahn, 1998) quoique des
résultats in vivo et in vitro suggèrent que le mécanisme d’induction est moins
spécifique aux composés planaires et que les molécules non planaires
peuvent aussi induire cette isoenzyme (Foster et al., 1998 ; Sadar et al., 1996).

Par opposition, on définit un inhibiteur enzymatique comme un com-
posé capable d’abaisser la concentration de l’enzyme et/ou de diminuer
ou de bloquer la fonction catalytique associée. Les mécanismes d’inhibi-
tion des P450 sont nettement plus nombreux et complexes que l’induc-
tion, car les inhibiteurs peuvent entrer en compétition pour les sites actifs,
réduire le transport d’électrons, réduire la biosynthèse, ou encore aug-
menter la dégradation des enzymes ou de ses cofacteurs (Testa et Jenner,
1981). Parmi les composés capables d’inhiber l’activité du P450 chez le
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poisson, on note des hétérocycles comme certaines flavones, des pesti-
cides organiques comme le méthidathion et une famille d’organométaux
d’un grand intérêt pour nous, les butylétains (Stegeman et Hahn, 1994).
Les effets inhibiteurs des butylétains sur différentes isoenzymes du P450
sont connus depuis les années 1980 par des travaux in vitro sur la fraction
microsomale hépatique du rat (Rosenberg et Drummond, 1983).

1.3. HYPOTHÈSES DE TRAVAIL ET OBJECTIFS

Comme indiqué précédemment, le BaP est un inducteur du P4501A1, ce
qui signifie qu’il a la capacité d’induire son propre métabolisme et ainsi
de produire des métabolites électrophiles capables de se conjuguer au
glutathion pour une élimination rapide. Or, une petite portion de ces
métabolites peut se lier à des macromolécules cellulaires (ADN, ARN et
protéines) pour former des adduits par liaison covalente aux centres
nucléophiles (figure 6.3). Il est maintenant reconnu que la formation
d’adduits à l’ADN est la première étape de la cancérogenèse chimique
(Harris, 1992 ; Shaw et Connell, 1994) (figure 6.2). D’autre part, les tra-
vaux de Rosenberg mentionnés plus haut montrent que le TBT est capa-
ble d’interagir directement et fortement sur l’isoforme P4501A1 par la
formation d’une liaison de type substrat avec l’enzyme. Cette interaction
provoque la dégradation de l’enzyme vers une forme inactive comme le
P420. Enfin, les auteurs notent que le hème microsomal ne semble pas
être une cible pour le TBT. L’essentiel de ces observations a été confirmé
pour le P450 microsomal hépatique du poisson (Fent et Stegeman, 1991).
D’autres études plus récentes ont montré que l’action inhibitrice in vitro
du TBT sur le P450 semble un phénomène généralisé chez de nombreuses
espèces de poissons et de mollusques (Morcillo et Porte, 1997 ; Reader et
al., 1996), de crustacés (Oberdörster et al., 1998) et de mammifères marins
(Kim et al., 1998). Les études in vivo sont moins nombreuses et moins con-
cluantes à cause de multiples facteurs confondants (Fent et Stegeman, 1993 ;
Kawano et al., 1996), mais la conclusion générale semble tenir : le TBT aurait
la capacité d’inhiber le métabolisme dépendant du P4501A1 et, de ce fait,
de réduire la bioactivation du BaP. Ainsi, le TBT pourrait paradoxalement
avoir une activité anticancérogène envers le BaP et d’autres HAP.

Compte tenu de l’ensemble des connaissances disponibles sur les
interactions potentielles du couple BaP/TBT et de l’intérêt de choisir le
poisson comme modèle biologique pour ce type d’étude, nous avons
formulé les quelques objectifs suivants :

• déterminer le degré du métabolisme des deux xénobiotiques admi-
nistrés séparément ;

• déterminer les interactions métaboliques mutuelles lorsque les deux
xénobiotiques sont administrés simultanément ;
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• décrire les mécanismes biochimiques qui gouvernent ces inter-
actions ;

• évaluer l’utilité des réponses biochimiques, cellulaires et physiolo-
giques utilisées comme biomarqueurs d’exposition et/ou d’effet pour
le développement de modèles toxicocinétiques/toxicodynamiques
prédictifs.

Le présent chapitre décrit les résultats d’une expérience in vivo de
56�jours utilisant l’omble chevalier (Salvelinus alpinus) et examinant en
détail les interactions métaboliques de phases I et II et les effets toxiques
aussi bien biochimiques qu’histopathologiques. Ces données sont tirées
de la thèse de doctorat de Jaime Padrós (Padrós, 2001). Une partie des
résultats discutés ci-après ainsi que des travaux antérieurs sur la for-
mation in vivo et la détermination chromatographique des adduits à
l’albumine et à la globine ont été publiés dans la littérature scientifique
internationale (Padrós et al., 2000, 2003 ; Padrós et Pelletier, 2000, 2001).

Figure 6.3
Processus de bioactivation du BaP en un métabolite cancérogène
(+)-anti-BaPDE

Source : Padrós (2001).
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2. MATÉRIEL ET MÉTHODES

2.1. PRODUITS CHIMIQUES

Le BaP (98 % pur) et le TBT (96 % pur) ont été fournis par la firme Sigma-
Aldrich et utilisés tel que reçus. Les étalons BaP tétrols (tétrols I-1 et II-2,
purs à 99 %) provenaient du Chemical Carcinogen Repository (National
Cancer Institute, USA). L’éthoxyrésorufine et le NADPH provenaient res-
pectivement des firmes Molecular Probes et Boehringer Mannheim. Les
solvants organiques étaient de qualité HPLC et provenaient de la firme
EM Science. Tous les autres produits étaient de la plus haute pureté
disponible et ont été fournis par Sigma-Aldrich.

2.2. POISSONS

Des spécimens immatures d’omble chevalier (Salvelinus alpinus) prove-
nant d’une ferme aquacole locale ont été placés dans des cuves de 500 L
avec de l’eau en circuit ouvert, déchlorée, oxygénée et filtrée sur charbon
actif pour éliminer toute trace de composés organochlorés qui pourraient
interférer sur l’activité des P450. La température de l’eau était de 15 ± 2�°C.
La photopériode était maintenue à 12 h de jour et 12 h de nuit, les poissons
étant protégés de la lumière directe. Ils ont été acclimatés dans ces condi-
tions pendant deux semaines avant de commencer l’expérience. Les pois-
sons étaient alimentés avec des granules secs trois fois par semaine (1,5 %
du poids corporel) pendant la période d’acclimatation et pendant l’expé-
rience. Puisque l’alimentation stimule la sécrétion de bile dans l’intestin
et dilue donc le niveau de métabolites dans la bile, les poissons n’ont pas
été nourris 72 heures avant l’échantillonnage.

2.3. TRAITEMENTS

Après avoir été anesthésiés au méthanesulfonate de tricaïne (100 mg/L),
les poissons ont été exposés aux polluants par injection intrapéritonéale
(i.p.). Le protocole de contamination était le suivant : a) le groupe témoin
de poissons a reçu le véhicule seul (huile de maïs stérile) ; b) le deuxième
groupe a reçu le BaP (3 mg/kg de poisson) ; c) le troisième groupe a reçu
le TBT (0,3 mg/kg de poisson) ; et d) le quatrième groupe a reçu le BaP
(3�mg/kg) en plus du TBT (0,3 mg/kg). La dose de BaP choisie se situe
parmi les plus faibles doses i.p. utilisées dans des études réalisées avec
des poissons (Collier et Varanasi, 1991 ; Schiewe et al., 1991 ; Levine et al.,
1994 ; Willet et al., 1995). La dose de TBT utilisée est comparable aux con-
centrations mesurées dans les tissus de poissons exposés in situ au TBT
(Oshima et al., 1997 ; Senthilkumar et al., 1999). Les injections i.p. ont été
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répétées tous les six jours pendant une période de 54 jours afin de simuler
une situation naturelle où le poisson est périodiquement exposé aux
xénobiotiques. Les poissons ont été sacrifiés 48 heures après les deuxième
(jour 8), sixième (jour 32) et dixième (jour 56) injections.

2.4. PRÉLÈVEMENT DES TISSUS CIBLES

À chaque échantillonnage, les poissons (n = 6/groupe) étaient anesthésiés,
pesés et mesurés. L’échantillon de sang prélevé par ponction caudale à
l’aide de seringues héparinées (100 unités/mL dans du NaCl à 0,9 %) était
ensuite centrifugé (7,000 g pendant 3 min) afin de séparer les globules
rouges et le plasma, qui ont été conservés à –80 °C jusqu’au moment des
analyses. La bile était prélevée à l’aide d’une seringue (1 mL) en évitant
soigneusement de contaminer le foie. Elle était placée dans un pilulier
ambre et conservée à –80 °C. Le foie était pesé et rincé avec une solution
tampon afin d’éliminer toute trace de sang et de bile. Une petite section a
été prélevée pour l’histologie et le reste a ensuite été coupé en morceaux
et immédiatement placé dans de l’azote liquide puis conservé à –80 °C
pour les analyses enzymatiques subséquentes. Le rein et les pseudo-
branchies ont été également prélevés pour les analyses histopathologiques.
Les indices de condition du foie et de la rate ont été calculés d’après la
formule (poids de l’organe cible/poids corporel) � 100, alors que pour
l’indice de condition corporelle, nous avons utilisé la formule (poids
corporel/longueur)3 � 100.

2.5. PRÉPARATION DES ESSAIS ENZYMATIQUES ET DOSAGES BIOCHIMIQUES

Tous les protocoles ont été réalisés sur la glace ou en chambre froide à
4�oC. Chaque foie était homogénéisé dans une solution tampon (Tris-HCl
0,1 M, sucrose 0,25 M ; pH 7,4) ; les homogénats étaient ensuite centri-
fugés de façon différentielle afin d’obtenir la fraction microsomale. Les
microsomes étaient remis en suspension dans un tampon de reprise
(tampon d’homogénéisation contenant 20 % (v/v) de glycérol et dithio-
thréitol 1 mM) et conservés à –80 °C. L’activité de l’éthoxyrésorufine-
O-dééthylase (EROD) dans les microsomes du foie a été mesurée par
fluorométrie (Burke et Mayer, 1974). La fraction cytosolique a été obtenue
en centrifugeant les homogénats à 13,000 g pendant 30 min. Le surna-
geant a été utilisé immédiatement pour le dosage de la glutathion S-trans-
férase (Habig et al., 1974 ; avec le CDNB comme substrat), la glutathion
réductase (Carlberg et Mannervik, 1985) et le glutathion (Hissin et Hilf,
1976). Les protéines ont été quantifiées par la méthode de Bradford (1976)
en utilisant l’albumine sérique bovine comme étalon.
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2.6. ANALYSE DES MÉTABOLITES DU BaP DANS LA BILE

Les métabolites du BaP dans la bile de chaque poisson ont été quantifiés
par fluorescence, essentiellement selon la méthode de Lin et al. (1996). Briè-
vement, chaque échantillon de bile était dilué (1/20 000 v/v) dans de l’eau
nanopure et la fluorescence était ensuite enregistrée à un couple de lon-
gueurs d’onde propre au BaP (380 nm en excitation et 430 nm en émis-
sion). Les mesures étaient converties en équivalents de BaP utilisant une
courbe d’étalonnage de BaP dissous dans un mélange méthanol:eau (50:50
v/v). Les résultats ont été exprimés en µg d’équivalents de BaP par mg de
protéine biliaire, mesurée selon la méthode de Bradford (1976).

2.7. ISOLEMENT DES MACROMOLÉCULES

L’hémoglobine des érythrocytes et l’albumine (Alb) du plasma (trois pools
comprenant deux échantillons individuels de plasma par pool) ont été
obtenues selon les méthodes de Riggs (1981) et Viau et al. (1993), respecti-
vement, avec des modifications mineures (Padrós et al., 2000 ; Padrós et
Pelletier, 2001). La globine (Gb) a été séparée de l’hème par précipitation
avec de l’acétone contenant HCl 5 mM, selon la méthode d’Ascoli et al.
(1981). L’ADN du foie a été isolé selon la méthode de Gupta (1984) avec
quelques modifications mineures. La concentration d’ADN a été déter-
minée par lecture spectrophotométrique à 260 nm. Les échantillons ont
été conservés à –80 °C.

2.8. ANALYSES CHIMIQUES

Les adduits spécifiques entre le BaPDE et la Gb, l’Alb et l’ADN du foie
ont été quantifiés sous forme de BaP tétrols par HPLC/fluorescence
(Padrós et Pelletier, 2001). Le TBT ainsi que ses produits de dégradation
DBT et MBT dans la bile (deux pools correspondant à trois échantillons
individuels de bile par pool) ont été détectés et quantifiés par GC-MS (ITD)
tel que décrit précédemment (Padrós et al., 2000).

2.9. ANALYSES HISTOPATHOLOGIQUES

Trois poissons par groupe ont été examinés. Pour la microscopie optique,
de petites tranches de tissus (2-3 mm d’épaisseur) étaient fixées dans une
solution Bouin, déshydratées et montées en paraffine suivant les tech-
niques histologiques habituelles. Les sections microscopiques (5 mm)
étaient colorées à l’hématoxyline et l’éosine.
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2.10. ANALYSES STATISTIQUES

Les analyses des données ont été réalisées à l’aide du logiciel SigmaStat®.
En premier lieu, la normalité de la distribution de la population était testée
pour chacune des variables mesurées par un test de Kolmogorov-Smirnov.
Si nécessaire, les données étaient transformées (log10 ou rang). L’homogé-
néité des variances était ensuite vérifiée par le Levene Median Test. Dans
un premier temps, une analyse de variance (ANOVA) à deux facteurs (trai-
tement et temps) a été utilisée. Les résultats ont montré que pour la plu-
part des paramètres biochimiques, le facteur temps a eu un effet significatif.
Afin d’augmenter la puissance du test statistique, les données des diffé-
rents groupes ont été analysées séparément pour chaque jour d’échan-
tillonnage en utilisant un ANOVA à deux facteurs (BaP et TBT) suivi d’un
test de Student-Newman-Keuls. Dans tous les cas, le seuil de significativité
a été fixé à P < 0,05.

3. RÉSULTATS
La mortalité pendant l’expérience a été < 10 % et aucune différence n’a
été observée entre les différents traitements. Les anesthésies et les injec-
tions i.p. n’ont pas incommodé les poissons puisque nous n’avons remarqué
aucun changement évident dans leur comportement ou leur apparence,
aussi bien pour les poissons traités que pour les poissons témoins. Tout
au long de l’expérience, nous n’avons observé aucune différence entre les
traitements quant aux indices de condition corporelle, du foie ou de la
rate (données non présentées).

3.1. EFFETS INTERACTIFS DU BaP ET DU TBT SUR L’ACTIVITÉ DU P4501A
Le P4501A catalyse le métabolisme et la bioactivation du BaP. Par consé-
quent, nous avons mesuré l’activité du P4501A hépatique en mesurant
l’activité de l’EROD, laquelle est catalysée spécifiquement par le P4501A.
La figure 6.4 présente l’évolution des effets interactifs du BaP et du TBT
sur l’activité de l’EROD. Après deux injections (jour 8), le BaP seul induit
l’EROD 7,5 fois plus que le groupe témoin, alors que le TBT seul n’affecte
pas l’EROD. Cependant, la présence simultanée de BaP et de TBT atténue
significativement l’induction de l’EROD (43 %) relativement à celle
observée en présence de BaP seul. Après six injections (jour 32), on observe
le phénomène inverse, c’est-à-dire que l’EROD n’est pas affectée par la
présence de BaP seul mais qu’elle est induite 1,6 fois par le TBT seul. De
plus, cette modeste induction est augmentée de deux fois lorsque le BaP
est coprésent. Enfin, après dix injections (jour 56), le BaP seul induit
l’activité de l’EROD 2,6 fois, mais le TBT seul n’affecte pas cette activité.
Contrairement aux jours 8 et 32, la présence simultanée du TBT n’affecte
pas l’activité de l’EROD observée en présence de BaP seul.



∏
272 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

3.2. EFFETS DU TBT SUR LE MÉTABOLISME DU BaP
Les données sur l’EROD suggèrent que la présence simultanée de TBT
diminue tout d’abord, augmente ensuite et, finalement, n’affecte plus le
métabolisme du BaP après respectivement 8, 32 et 56 jours d’exposition
répétée à ces deux xénobiotiques. Dans le but de vérifier cette première
observation, nous avons quantifié les métabolites de BaP dans la bile
comme un indicateur du métabolisme global du BaP (tableau 6.1). Les
résultats montrent qu’au jour 8 la présence de TBT abaisse de 43 % la con-
centration de métabolites biliaires de BaP relativement à celle observée
en présence de BaP seul. En revanche, la présence de TBT augmente de
60 % la quantité de métabolites de BaP au jour 32. Enfin au jour 56, aucune
différence n’est observée entre les groupes ayant reçu le BaP seul ou une
combinaison TBT + BaP. Les données sur les métabolites biliaires du BaP
apparaissent donc en étroit accord avec celles de l’EROD.

Figure 6.4
Effets interactifs du BaP et du TBT sur l’activité
de l’EROD hépatique (UF/min/mg de protéine)*

* Les poissons ont été exposés soit au BaP seul (3 mg/kg), soit au TBT seul (0,3 mg/kg),
ou à une combinaison des deux composés. Les témoins ont reçu seulement l’huile de
maïs comme véhicule. Les données sont présentées comme des moyennes ± erreur type
de la moyenne (n = six poissons par traitement et par jour d’échantillonnage). Les
données d’un même jour d’échantillonnage surmontées de lettres différentes sont signifi-
cativement différentes (P < 0,05 ; ANOVA suivi d’un test de Student-Newman-Keuls).
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3.3. EFFETS DU TBT SUR LA BIOACTIVATION DU BaP
La bioactivation du BaP par le P4501A génère des métabolites du type
BaPDE qui sont capables de se lier de façon covalente à l’ADN et aux
protéines sanguines telles que l’albumine et la globine. Par conséquent,
nous avons évalué la bioactivation du BaP en mesurant la formation
d’adduits spécifiques entre le BaPDE et l’ADN du foie, l’Alb et la Gb
(tableau�6.2). Tout au long de l’expérience nous n’avons détecté que le
BaP tétrol I-1, ce qui indique la formation d’adduits exclusivement via le
(+)-anti-BaPDE (Koreeda et al., 1978). D’après les données sur l’EROD et
les métabolites biliaires du BaP, on s’attendait à ce que la présence de TBT
réduise (jour 8), augmente (jour 32) et n’affecte pas (jour 56) la formation
d’adduits entre le BaPDE et les macromolécules. Les données présentées
au tableau 6.2 montrent qu’au jour 8 la présence de TBT inhibe de 53 % la
formation d’adduits entre le (+)-anti-BaPDE et l’Alb. Au jour 32, le niveau
d’adduits entre le (+)-anti-BaPDE et l’Alb ou la Gb chez les poissons traités
avec le BaP seul est comparable au niveau de ceux traités avec le BaP et le
TBT. Par contre, les adduits à l’ADN (détectés seulement au jour 32) sont
diminués de 27 % en présence du TBT. Au jour 56, la présence de TBT
diminue les adduits à l’Alb et à la Gb de 50 et 58 %, respectivement. Par
conséquent, à l’exception du jour 8, les données sur les adduits ne sont
pas en accord avec les données sur l’EROD et les métabolites du BaP.

Tableau 6.1
Effets du TBT sur la concentration biliaire
de métabolites du BaP (µg/mg de protéine)

Nombre de jours d’exposition

Traitement 8 32 56

BaP 112,6 ± 12,7  81,5 ± 17,9 120,7 ± 15,7
BaP + TBT  64,6 ± 9,9a 130,7 ± 12,0a 121,1 ± 8,2

a Résultat significativement différent de la valeur pour le BaP au même jour d’échantillon-
nage (P < 0,05 ; ANOVA suivi d’un test de Student-Newman-Keuls). n = 6 poissons par
traitement et par jour d’échantillonnage.

Source : Padrós (2001).
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Tableau 6.2
Effets du TBT sur la formation in vivo des adduits à l’albumine (Alb),
 à la globine (Gb) et à l’ADN (pg BaP tétrol I-1/mg de macromolécule)

 Adduits (+)-anti-BaPDE

Jour Traitement Alb Gb ADNa

8 BaP 2,08 ± 0,18 (4) 0,159 ± 0,038 (4) n.d.b
BaP+TBT 0,97 ± 0,85 (4)c 0,130 ± 0,064 (4) n.d.

% d’inhibition 53 18 —
32 BaP 1,03 ± 0,60 (3) 0,155 ± 0,039 (5) 4,0

BaP+TBT 1,05 ± 0,07 (3) 0,181 ± 0,028 (6) 2,9
% d’inhibition 0 0 27

56 BaP 0,88 ± 0,13 (4) 0,461 ± 0,078 (4) n.d.
BaP+TBT 0,44 ± 0,14 (4)c 0,194 ± 0,047 (4)c n.d.

% d’inhibition 50 58 —

a Pour chaque traitement, l’ADN de 3 poissons a été regroupé (n = 2 groupes par traite-
ment). Les données représentent la moyenne de deux analyses ; la gamme de variation
des valeurs par groupe était inférieure à ±10 % de la moyenne.

b Non détecté.
c Résultat significativement inférieur au BaP seul (P < 0,05 ; ANOVA suivi d’un test de

Student-Newman-Keuls).
Source : Padrós (2001).

3.4. EFFETS INTERACTIFS DU BaP ET DU TBT
SUR LES ACTIVITÉS DE LA GST ET DE LA GR HÉPATIQUES

Une modulation de l’activité de la GST hépatique peut affecter la
détoxification des métabolites cancérogènes du type BaPDE via leur con-
jugaison avec le glutathion. C’est pourquoi nous avons également mesuré
les effets du BaP et du TBT sur l’activité de la GST (figure 6.5). La pré-
sence de BaP seul induit l’activité de la GST à 39 % au jour 8. Bien que le
TBT seul n’affecte pas l’activité de la GST, sa présence inhibe l’induction
de la GST due au BaP. Aux jours 32 et 56, le TBT seul inhibe l’activité de la
GST de 70 et 38 %, respectivement. Toutefois, la présence de BaP élimine
ces effets inhibiteurs, même si le BaP seul n’affecte pas l’activité de la GST.
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Figure 6.5
Effets interactifs du BaP et du TBT sur l’activité de la GST hépatique
(nmol/min/mg de protéine) dans le foie

Source : Padrós (2001).

La GR est une autre enzyme à considérer, car elle contrôle les niveaux
du glutathion réduit dans la cellule. À ce propos, aucun polluant (seul ou
combiné) n’a affecté l’activité de cette enzyme par rapport à celle observée
dans le groupe témoin (données non présentées) et ce, tout au long de
l’expérience.

3.5. EFFETS INTERACTIFS DU BaP ET DU TBT SUR LE GLUTATHION

La figure 6.6 montre qu’au jour 8, le BaP seul abaisse de 10 % les niveaux
du glutathion. Le TBT seul, par contre, n’affecte pas le glutathion. De plus,
sa présence n’a aucun effet sur la diminution provoquée par le BaP. Aux
jours 32 et 56, le BaP n’affecte plus le glutathion, mais le TBT réduit sa
concentration de 24 et 16 %, respectivement. Cependant, la présence de
BaP semble bien éliminer la diminution du glutathion provoquée par
le�TBT.
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Figure 6.6
Effets interactifs du BaP et du TBT sur le contenu en GSH
(nmol/g de tissu) dans le foie

Source : Padrós (2001).

3.6. EFFETS DU BaP SUR LE MÉTABOLISME DU TBT
Les analyses détaillées en GC/MS de la bile aux jours 8 et 32 montrent
que la présence de BaP n’affecte ni la concentration, ni le profil métabo-
lique du TBT (tableau 6.3). En effet, autant chez les poissons traités avec
le TBT seul ou en combinaison avec le BaP, le MBT et le DBT sont présents
en plus grande concentration que le TBT. Toutefois, au jour 56, la concen-
tration de butylétains est presque doublée en présence de BaP. De plus, la
proportion de butylétains semble aussi modifiée par la présence de BaP.
Alors que le TBT représente seulement 4 % des butylétains lorsqu’il est
administré seul, il compte pour 18 % lorsque le BaP est aussi présent.
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Tableau 6.3
Effets du BaP sur la concentration biliaire des composés butylétains
(ng Sn/g de bile)
La distribution relative des butylétains est donnée entre parenthèses.

Jour Traitement TBT DBT MBT 	BTs

8 TBT 10,2 (6,6-13,9) 22,6 (21,6-23,7) 43,5 (38,2-48,9) 76,4 (73,7-79,1)
(13 %) (30 %) (57 %) (100 %)

TBT+BaP 23,2 (19,2-27,1) 26,6 (25,8-27,4) 52,9 (49,1-56,7) 102,7 (101,7-103,6)
(23 %) (26 %) (51 %) (100 %)

32 TBT 21,8 (15,9-27,6) 84,9 (81,9-88,0) 101,1 (99,1-121,2) 216,9 (203,1-230,7)
(10 %) (39 %) (51 %) (100 %)

TBT+BaP 8,0 (2,5-13,6) 84,5 (61,4-107,7) 83,1 (75,0-91,2) 175,7 (138,9-212,4)
(5 %) (48 %) (47 %) (100 %)

56 TBT 9,7 (6,2-13,2) 102,0 (74,2-129,9) 102,2 (61,7-142,5) 214,0 (142,1-285,8)
(4 %) (48 %) (48 %) (100 %)

TBT+BaP 72,4 (29,8-115,1) 166,8 (159,7-173,9) 162,0 (148,4-175,7)
(18 %) (42 %) (40 %)

Source : Padrós (2001).

3.7. EFFETS INTERACTIFS DU BaP ET DU TBT
SUR L’HISTOPATHOLOGIE DU TISSU HÉPATIQUE

Dans les groupes exposés aux polluants, le foie montrait des lésions dès
le jour 8. Quatre types de lésions ont été observés : nécroses, foyers de
régénération, pléiomorphisme nucléaire et foyers d’altération cellulaire.
Les lésions nécrotiques et dégénératives (nécroses hépatocellulaires)
variaient en sévérité de pycnoses et foyers localisés d’hyalinisation cyto-
plasmique à des régions multifocales ou diffuses de nécrose de coagu-
lation. Des foyers de régénération hépatocellulaire étaient présents parmi
les régions nécrotiques. Un seul type de foyer d’altération cellulaire (FAC ;
une lésion prénéoplasique), le foyer éosinophile, a été détecté. Ces diffé-
rents types de lésions hépatiques étaient présents dans tous les groupes
exposés au polluants. Cependant, la fréquence de ces lésions était diffé-
rente, les lésions étant nombreuses chez les poissons exposés au BaP seul,
moyennement nombreuses chez ceux exposés au TBT seul et peu nom-
breuses chez les individus exposés simultanément au BaP et au TBT
(tableau 6.4). De plus, l’observation des coupes microscopiques montrent
des différences notables entre le foie des poissons exposés au TBT seul et
au BaP seul par rapport au groupe témoin et au groupe exposé au TBT +
BaP (figure 6.7). Les réserves lipidiques apparaissant comme des espaces
libres en gris clair sont nettement plus élevées pour le groupe témoin et le
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Figure 6.7
Coupes microscopiques (5�m) du foie de Salvelinus alpinus exposé à
6 doses successives, soit de TBT, soit de BaP, ou encore de TBT + BaP,
colorées à l’hématoxyline et à l’éosine (agrandissement 400�).

A) Groupe témoin. On observe de nombreux espaces libres en gris clair dans le cytoplasme.
Cette observation est normale pour le foie des poissons téléostéens en santé dont les réserves
lipidiques sont éliminées par les solvants organiques lors de la préparation des coupes.
B)�Groupe avec BaP seul. L’altération du tissu est mise en évidence par la réduction dras-
tique des espaces libres et l’accroissement de la densité cytoplasmique. C) Groupe avec
TBT seul. De façon similaire au groupe avec BaP seul, on y observe une croissance très
marquée de la densité du cytoplasme et la réduction des espaces occupés par les lipides.
D)�Groupe avec TBT + BaP. On remarque que la condition générale du tissu est similaire à
celle du groupe témoin, avec beaucoup d’espaces cytoplasmiques libres distribués sur
l’ensemble de la coupe.
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groupe TBT + BaP que pour les deux autres. Une quantification de ces
zones par analyse d’images (Sigma Scan Pro5®) permet de mettre en
lumière ces différences (figure 6.8). Les espaces libres sont plus de deux
fois plus importants chez le groupe témoin et le groupe exposé au TBT +
BaP et comparables entre eux.

Tableau 6.4
Nature et incidence des effets morphologiques observés dans le foie
de Salvelinus alpinus exposé à six doses de TBT, de BaP ou de TBT + BaP

 Groupe Groupe Groupe Groupe avec
témoin  avec BaP  avec TBT  TBT + BaP

Nécrose –  ++++  +++  ++

Pycnose – +++ ++ +++

Hépatocytes
tumescents – +++ ++ ++

Réponse
inflammatoire – ++++ +++ ++

Forme irrégulière
du noyau – + ++ +

Hyalinisation
cytoplasmique – +++ ++ ++

4. DISCUSSION
L’objectif principal de ce travail était d’examiner in vivo les interactions
métaboliques potentielles entre le BaP et le TBT chez des poissons exposés
de façon répétée à de faibles doses de ces polluants, doses compatibles
avec des environnements naturels contaminés mais encore tout à fait
viables pour des espèces sensibles comme les salmonidés, même si le mode
d’administration directe par injection n’était pas naturel. La pertinence
des doses choisies ainsi que l’intervalle d’exposition se sont reflétés dans
les concentrations de TBT et de métabolites de BaP mesurées dans la bile
des poissons traités. En effet, ces concentrations sont en tout point com-
parables à celles mesurées dans des poissons exposés in situ au TBT
(Senthilkumar et al., 1999) ou au BaP (Lin et al., 1996). De plus, il est
important de noter que ces concentrations augmentent avec le temps
d’exposition, démontrant ainsi que ni le TBT ni le BaP n’ont été éliminés
de l’organisme entre des injections successives.
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Figure 6.8
Distribution des aires non colorées du cytoplasme

Cette distribution est déterminée sur des coupes histologiques du foie des poissons témoins
(CC = témoin sans véhicule (huile de maïs) injecté et C = témoin avec véhicule injecté) et de
ceux exposés pendant 32 jours, soit au TBT, soit au BaP, ou encore au BaP + TBT.  Les aires
non colorées par le traitement à l’hématoxyline et l’éosine sont associées à la présence de
réserves lipidiques dans le cytoplasme.

Afin de mieux comprendre le ou les mécanismes et les effets des
interactions BaP + TBT, nous avons mesuré plusieurs biomarqueurs à dif-
férents niveaux de complexité biologique. Les principaux résultats de cette
étude peuvent se résumer en quelques points qui seront repris un à un
dans la suite de cette discussion :

• la présence du TBT inhibe la bioactivation du BaP ;
• la présence du TBT module l’induction du P4501A et inhibe l’induc-

tion de la GST provoquées par le BaP ;
• le TBT seul induit temporairement le P4501A, mais il inhibe de façon

persistante la GST et le glutathion ;
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• la présence de BaP élimine les effets inhibiteurs du TBT envers la
GST et le glutathion ;

• la présence de TBT + BaP a un effet protecteur mutuel envers leurs
effets toxiques individuels au niveau du foie ;

• le BaP stimule à la fois ou séparément le métabolisme et l’excrétion
du TBT.

4.1. INHIBITION DE LA BIOACTIVATION DU BaP PAR LE TBT
L’analyse des adduits formés spécifiquement par le (+)-anti-BaPDE
démontre qu’une exposition répétée à de faibles doses de TBT peut inhiber
la bioactivation in vivo du BaP. Bien qu’on ait observé un manque de con-
cordance entre les différents types d’adduits mesurés, il faut noter que
ces adduits ont des cinétiques de formation et d’élimination très diffé-
rentes. Par conséquent, il n’existe fort probablement aucune relation
linéaire entre leurs différentes concentrations, notamment à la suite
d’expositions répétées à de faibles doses de BaP (Meyer et Bechtold, 1996).
Ce point doit être considéré lors de l’interprétation des résultats de cette
expérience.

L’antagonisme observé semble dû en partie à une altération par le
TBT de la phase I du métabolisme du BaP via une modulation chronolo-
gique de l’activité du P4501A. En effet, après huit jours d’exposition le
TBT inhibait l’induction du P4501A due au BaP, ce qui explique l’inhibition
simultanée du métabolisme et de la bioactivation du BaP (adduits à l’Alb).
Ces résultats sont tout à fait comparables à ceux observés lors de la pre-
mière expérience in vivo utilisant une dose unique élevée (10�mg/kg) de
TBT et de BaP (Padrós et al., 2000) et une autre espèce de salmonidé
(Salvelinus fontinalis). Donc, l’effet inhibiteur du TBT ne semble pas
dépendre de la dose employée. Il est intéressant de noter qu’aucune inter-
action n’a été observée au niveau des adduits à la Gb (exposition systé-
mique). Cette observation concorde avec l’idée que l’Alb est plus
disponible que la Gb pour former des adduits avec le BaPDE, car elle est
synthétisée dans le foie tout comme le BaPDE. Il faut également noter que
l’inhibition de la bioactivation du BaP a été observée malgré l’inhibition
simultanée par le TBT de l’induction de la GST due au BaP. Nous spé-
culons que cet effet n’a pas eu de conséquences en raison de la moindre
formation de BaPDE.

À l’inverse, après 32 jours d’exposition la présence du TBT pro-
voquait une augmentation de l’induction du P4501A due au BaP. Bien
que cette potentiation était associée avec une augmentation simultanée
du métabolisme du BaP, elle n’était pourtant pas associée à une augmen-
tation de sa bioactivation (adduits aux protéines sanguines). De plus, la
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formation d’adduits à l’ADN hépatique était inhibée par la présence du
TBT. Ces résultats démontrent que la potentiation de l’induction du
P4501A provoquée par la présence du TBT a favorisé une plus grande
détoxification du BaP, même si la GST (phase II du métabolisme), la GR
ou les niveaux du glutathion hépatique n’étaient pas simultanément in-
duits. Une autre explication serait que les niveaux constitutifs de la GST
chez l’omble chevalier sont suffisants pour conjuguer une plus grande
formation de métabolites BaPDE. Enfin, puisque les adduits à l’ADN du
foie semblent avoir chez certaines espèces de poisson une demi-vie longue
(plusieurs semaines ; Varanasi et al., 1989b), leurs niveaux au jour 32 pour-
raient refléter leur formation pendant les jours précédents et ainsi, pas
nécessairement associés aux activités de l’EROD mesurées le jour�32.

En revanche, l’inhibition de la bioactivation du BaP (adduits aux
protéines sanguines) observée après 56 jours d’exposition ne peut pas être
expliquée par des effets modulateurs du TBT sur l’activité du P4501A, de
la GST, la GR ou les niveaux du glutathion hépatique. Il est clair que
d’autres processus doivent être examinés afin de mieux comprendre l’effet
inhibiteur du TBT sur la bioactivation du BaP in vivo, comme par exemple :

• les effets inhibiteurs ou inducteurs du TBT sur d’autres voies enzy-
matiques reliées respectivement à la bioactivation (l’époxyde hydro-
lase) et la détoxification (les UDP-glucuronosyltransférases et les
sulfotransférases) du BaP ;

• la capacité du TBT à diminuer l’absorption hépatique de BaP ;
• la capacité du TBT à induire l’activité des transporteurs membra-

naires P-glycoprotéines qui peuvent augmenter l’élimination du BaP
des hépatocytes ;

• les effets du TBT sur la biodistribution du BaP via les protéines
plasmatiques.

Nos résultats soulignent l’importance de tester des interactions in
vivo entre des HAP précancérogènes comme le BaP et d’autres polluants
au-delà de l’activité du P4501A, car une augmentation de l’induction du
P4501A ne s’accompagne pas nécessairement d’une plus grande bioac-
tivation du BaP. En fait, puisque le P4501A est simultanément respon-
sable de la bioactivation et de la détoxification du BaP, il est impossible
de prédire les conséquences toxicologiques d’une augmentation de
l’induction du P4501A. Il faut toutefois noter que le TBT seul a inhibé
l’activité de la GST hépatique ainsi que les niveaux du glutathion du foie.
De plus, après huit jours d’exposition le TBT a également inhibé l’induc-
tion de la GST due au BaP. Puisque les activités enzymatiques constitu-
tives des phases I et II du métabolisme varient fortement entre les
différentes espèces de poissons, il serait important d’examiner les effets
interactifs du TBT sur la bioactivation du BaP chez d’autres poissons,
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notamment ceux qui semblent particulièrement sensibles aux effets can-
cérogènes des HAP comme la sole anglaise (Parophrys vetulus ; Schiewe
et�al., 1991).

4.2. POTENTIATION DU MÉTABOLISME ET/OU
DE L’EXCRÉTION DU TBT PAR LE BaP

Tel qu’observé dans notre première étude in vivo à court terme de 48 h
(Padrós et al., 2000), la présence de BaP a stimulé le métabolisme du TBT.
Cependant, cette interaction n’a été observée qu’après 56 jours d’expo-
sition, ce qui semble dû à la plus faible concentration de BaP utilisée dans
la présente étude. L’augmentation du métabolisme du TBT en présence
du BaP pourrait être expliquée d’une part, par une interaction entre ces
deux polluants au niveau de la phase II du métabolisme du TBT. En effet,
nous avons observé que les poissons exposés simultanément au TBT et au
BaP ne montraient ni inhibition de l’activité de la GST, ni diminution des
niveaux du glutathion hépatique, comme c’était le cas pour les poissons
exposés au TBT seul. Donc, la présence de BaP permettrait la détoxification
du TBT par une conjugaison plus importante des métabolites DBT et MBT
avec le glutathion.

D’autre part, puisque le P450 est responsable du métabolisme du
TBT, il nous paraît raisonnable de spéculer que le BaP pourrait également
altérer la phase I du métabolisme du TBT, en induisant une isoenzyme du
P450 impliquée dans le métabolisme du TBT. Malheureusement, on ignore
encore quelle ou quelles isoenzymes du P450 catalysent le métabolisme
du TBT. Nos résultats démontrent toutefois que l’isoforme P4501A n’est
pas impliquée de façon importante dans le métabolisme du TBT. En effet,
la plus grande induction du P4501A provoquée par la présence simul-
tanée du TBT au jour 32 ne s’est pas accompagnée d’une stimulation
concomitante du métabolisme du TBT. De plus, dans notre expérience
in�vivo antérieure (Padrós et al., 2000), le TBT a inhibé complètement
l’induction du P4501A due au BaP, mais celui-ci a quand même stimulé le
métabolisme du TBT. Ces deux observations laissent à penser que le BaP
aurait induit une isoenzyme autre que le P4501A qui serait impliquée dans
le métabolisme du TBT.

Un examen de la littérature nous porte à croire que le P4503A pourrait
jouer un rôle majeur dans le métabolisme du TBT. En effet, des études
chez des mammifères ont montré que le P4503A4 peut métaboliser le BaP
et aussi être activé par le BaP (Shou et al., 1994a). On a récemment démon-
tré l’existence d’un gène P4503A chez le poisson (Fundulus heteroclitus)
(Celander et Stegeman, 1997). De plus, la truite arc-en-ciel possède un
P450 (P4503A27 ou LMC5) dont la structure et l’activité catalytique sont
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étroitement reliées au P4503A4 des humains (Miranda et al., 1991). Enfin,
on sait que le P4503A possède un large site actif lui permettant de se lier à
des composés globulaires (Lewis et al., 1998), comme le TBT, et capable
même d’accepter deux substrats simultanément (Shou et al., 1994b).
D’autres études in vitro et in vivo seront nécessaires afin de vérifier : a) si
le P4503A chez le poisson est responsable de la métabolisation du TBT et
b) si le P4503A peut être induit par le BaP, toujours chez le poisson.

Enfin, nous ne pouvons pas écarter complètement la possibilité que
des processus autres que le métabolisme de phase I ou II, comme par
exemple une modulation de l’excrétion biliaire (Donohoe et al., 1998), soient
en partie responsables de la plus grande concentration de butylétains dans
la bile des poissons traités par l’injection simultanée de BaP et de TBT.
Quels que soient le ou les mécanismes à la base de cette interaction anta-
goniste, il est probable que les conséquences toxicologiques soient béné-
fiques, car le DBT et le MBT sont généralement considérés moins toxiques
que le TBT. Comme nous l’avons vu à la section 4.5, les analyses histolo-
giques semblent bien confirmer cette hypothèse.

4.3. EFFET MODULATEUR DU TBT SUR L’ACTIVITÉ DU P4501A
Tous les travaux antérieurs in vitro sur des microsomes hépatiques ou des
lignées cellulaires bien spécifiques ont conduit leurs auteurs à considérer
le TBT comme un inhibiteur de la teneur en P450 et de ses activités cataly-
tiques associées. Or, pendant notre expérience in vivo, l’effet inhibiteur
du TBT sur l’activité du P4501A n’a jamais été observé. Cette absence
d’effets inhibiteurs du TBT envers plusieurs activités catalytiques dépen-
dantes du P450 (EROD, AHH, ECOD) a toutefois déjà été rapportée dans
toutes les études in vivo réalisées jusqu’à présent, autant chez des mam-
mifères que chez des poissons (voir Padrós et al., 2000 et travaux cités).

Au contraire d’une inhibition, nous avons observé que l’exposition
répétée à de faibles doses de TBT peut induire l’activité du P4501A, con-
firmant ainsi des résultats obtenus récemment chez une autre espèce de
poisson, Ictalurus punctatus (Rice et Roszell, 1998). Par ailleurs, des travaux
chez le crabe Callinectes sapidus montrent qu’une exposition de 16 jours au
TBT via la nourriture induit une protéine ayant une réactivité croisée avec
l’anticorps P4503A du poisson Stenotomus chrysops (Oberdörster et al.,
1998). Cette induction est associée à une plus grande hydroxylation de la
testostérone à la position 6�, une activité enzymatique catalysée par le
P4503A chez les vertébrés. Donc, l’ensemble de ces résultats démontre
que le TBT à des doses réalistes d’un point de vue environnemental ne
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doit plus être considéré comme un inhibiteur in vivo de l’activité cataly-
tique du P450, mais plutôt comme un inducteur potentiel de l’activité du
P4501A et d’autres isoenzymes du P450.

Le ou les mécanismes à la base de cette induction restent cependant
obscurs. L’induction du P4501A est un mécanisme contrôlé par le récep-
teur Ah. Or, le TBT ne possède pas la structure plane typique des ligands
du récepteur Ah mais une structure de type pyramidal (figure 6.1) qui
devrait difficilement trouver sa place sur un récepteur planaire. Cepen-
dant, il a été récemment rapporté qu’une exposition chronique au
2,2',4,4',5,5'-hexachlorobiphényl, un BPC de structure globulaire, peut
induire le P4501A ARNm, la protéine et les activités associées de l’EROD
et de l’AHH chez Oncorhynchus mykiss (Da Costa et Curtis, 1995 ; Foster
et�al., 1998). Au niveau post-transcriptionnel, le TBT pourrait former un
complexe avec la protéine P4501A qui pourrait stabiliser la dégradation
de l’enzyme et ainsi prolonger sa durée de vie. Un tel mécanisme est à la
base de l’induction du P4501A2 par l’isosafrole chez le rat (Voorman et
Aust, 1988).

Nous observons également que le TBT a la capacité de moduler
l’induction du P4501A due à la présence du BaP. Cet effet semble dépendre
du temps d’exposition au TBT. En effet, alors que, chez les poissons ayant
reçu deux faibles doses de TBT, l’induction du P4501A était inhibée, après
six injections le TBT a augmenté l’induction du P4501A. Des résultats in
vivo similaires ont été notés chez la souris et chez une autre espèce de
poisson (Ictalurus punctatus) exposée de façon répétée à de faibles doses
de TBT et de BPC-126 (DeLong et Rice, 1997 ; Rice et Roszell, 1998). Une
modulation de l’induction du P4501A a aussi été observée in vitro. Le TBT
a augmenté l’induction de l’EROD due au BPC-126 chez des lignées de
cellules hépatomes de rat (H4IIE ; Kannan et al., 1998), mais inhibé
l’induction de l’EROD due au 3-méthylcholanthrène chez des lignées de
cellules hépatomes de poisson (PLHC-1 ; Brüschweiler et al., 1996).

À l’heure actuelle, nous ne pouvons que soumettre quelques hypo-
thèses pour expliquer les effets inhibiteurs ou stimulateurs du TBT envers
l’induction du P4501A. D’une part, l’inhibition de l’induction du P4501A
pourrait avoir pour cause : a) la compétition entre le BaP et le TBT pour le
site actif du P4501A ; b) la dégradation directe de la protéine P4501A par
le TBT ; ou encore c) la compétition entre le BaP et le TBT pour la liaison
avec le récepteur Ah. D’autre part, l’augmentation (potentiation ou
synergisme) de l’induction du P4501A pourrait s’expliquer par : a) l’induc-
tion du récepteur Ah ; b) la régulation post-transcriptionnelle du P4501A
(p. ex., la stabilisation de l’enzyme) ; c) la sécrétion de glucocorticoïdes
endogènes (p. ex.., le cortisol) ; ou d) la modulation des protéines kinases.
On ne dispose pas des données nécessaires pour départager ces diverses
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hypothèses mécanistiques, mais les cultures primaires d’hépatocytes fraî-
chement isolés et les lignées de cellules hépatomes de poisson telles que
la PLHC-1 seraient d’excellents modèles in vitro permettant de clarifier le
mode d’action du TBT quant à l’induction du P4501A.

4.4. DIMINUTION DE L’ACTIVITÉ DE LA GST ET DU GLUTATHION
ET EFFET PROTECTEUR DU BaP

À notre connaissance, les effets inhibiteurs du TBT sur l’activité hépa-
tique basale et l’induction de la GST ainsi que sur la concentration du
glutathion du foie n’ont été préalablement examinés dans une expérience
in vivo sur aucune espèce animale. À la différence de l’effet inducteur tran-
sitoire du TBT sur l’activité du P4501A, ces effets inhibiteurs semblent
persistants, car ils étaient toujours détectés après presque deux mois
d’exposition au TBT. En ce qui concerne la GST, nos résultats corroborent
des études in vitro montrant une puissante inhibition de l’activité GST
hépatique par le TBT chez le rat (Henry et Byington, 1976) et le poisson
(Al-Ghais et Ali, 1999). De plus, il a été montré que l’inhibition est du
type compétitif lorsqu’on utilise le DCNB comme substrat pour la GST
(Henry et Byington, 1976), ce qui indique que le TBT agit au niveau du
site actif de l’enzyme. Ce résultat suggère que l’inhibition de l’induction
de la GST due à la présence du BaP observée au jour 8 est provoquée par
une compétition entre le BaP et le TBT pour le site actif de la GST.

L’inhibition des niveaux du glutathion hépatique par le TBT con-
corde avec l’observation que le TBT induit une diminution importante et
rapide des thiols libres intracellulaires, notamment le glutathion, chez des
hépatocytes isolés de truite arc-en-ciel (Reader et al., 1993). Toutefois, la
déplétion du glutathion par le TBT contraste clairement avec l’effet sti-
mulateur provoqué par d’autres polluants aquatiques. En effet, les
poissons exposés en laboratoire à des métaux lourds, des hydrocarbures,
des pesticides, des effluents d’usines de pâte à papier ou des extraits
organiques, provenant de sédiments contaminés ou exposés sur le terrain
à des mélanges complexes de contaminants, montrent dans tous les cas
une augmentation du taux de glutathion hépatique (voir Nishimoto et al.,
1995 et travaux cités).

Plusieurs mécanismes peuvent expliquer la diminution du taux de
glutathion hépatique par le TBT. Premièrement, cet effet pourrait être dû
à un taux plus élevé d’utilisation du glutathion via des réactions cataly-
sées par la GST ou la glutathion peroxydase. Cependant, nos données
montrent que l’activité de la GST était simultanément inhibée par le TBT,
ce qui élimine cette possibilité. Bien que l’activité de la glutathion
peroxydase n’ait pas été mesurée dans notre étude, on sait que d’autres
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triorganoétains tels que le triéthylétain et le triphénylétain n’affectent pas
cette enzyme chez le rat. Deuxièmement, le TBT aurait pu diminuer la
synthèse ou la régénération du glutathion, des processus catalysés res-
pectivement par la �-glutamylcystéine et la glutathion réductase. Bien que
la synthèse du glutathion n’ait pas été examinée, la glutathion réductase
n’a jamais été inhibée par le TBT au cours de cette expérience. Enfin, la
diminution du taux de glutathion pourrait être due à une oxydation directe
par les ions TBT. Toutefois, l’interaction du TBT avec certains thiols cellu-
laires reste mal comprise, certaines études indiquant une faible affinité
pour les thiols alors que d’autres rapportent une affinité importante. Par
conséquent, d’autres études sont nécessaires afin de déterminer a) si le
TBT peut former des complexes avec le glutathion ; et b) si le TBT peut
inhiber la �-glutamylcystéine et/ou induire la glutathion peroxydase.

Un autre résultat inédit de ce travail est la découverte de l’antago-
nisme du BaP sur les effets inhibiteurs du TBT sur l’activité de la GST et le
glutathion hépatique. Puisque le BaP se conjugue au glutathion via la GST,
nous proposons l’hypothèse d’une compétition entre le BaP et le TBT pour
le site actif de la GST et pour le groupe thiol du glutathion. Quel que soit
le mécanisme de ces interactions antagonistes, ces résultats pourraient
avoir des conséquences toxicologiques importantes. En effet, il est connu
qu’une diminution du taux de glutathion dans la cellule est typiquement
associée à une augmentation subséquente de la toxicité (Castell et al., 1997).
Le BaP pourrait donc protéger le foie des effets toxiques du TBT. Les
analyses histologiques vont dans le sens de cette hypothèse (voir la
section�4.5).

Enfin, il est important de préciser qu’on ne peut pas écarter la possi-
bilité que le DBT soit aussi en partie responsable des différents effets bio-
chimiques observés, puisqu’il était présent tout au long de cette expérience
et qu’il est généralement présent dans les milieux contaminés par le TBT.
En effet, le DBT peut inhiber dans des conditions in vitro le P4501A au
niveau de la protéine et de l’activité de l’EROD qui y est associée, quoique
à des concentrations beaucoup plus élevées que pour le TBT (Brüschweiler
et al., 1996). Ceci serait dû à la lipophilicité moindre du DBT par rapport
au TBT. À notre connaissance, les effets du DBT sur d’autres enzymes et
cofacteurs métaboliques n’ont pas été étudiés jusqu’à présent. Étant donné
que le DBT est généralement présent en plus grande proportion que le
TBT dans le foie, il serait important de réaliser d’autres expériences in
vivo afin de tester les effets inhibiteurs potentiels du DBT sur les enzymes
de phase I et de phase II.
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4.5. PROTECTION MUTUELLE ENTRE LE BaP ET LE TBT
AU NIVEAU TISSULAIRE HÉPATIQUE

Les lésions hépatiques observées chez les poissons exposés séparément
au BaP ou au TBT concordent avec celles décrites dans la littérature (voir
p. ex. Schiewe et al., 1991 ; Schwaiger et al., 1992). Cependant, lorsque les
polluants ont été administrés simultanément, les lésions étaient moins
nombreuses par rapport à celles observées chez les individus exposés sépa-
rément à chaque polluant. D’après les analyses biochimiques, l’effet pro-
tecteur du TBT envers le BaP semble dû en partie à l’inhibition de la
bioactivation du BaP par le TBT, conduisant à une moindre formation de
métabolites toxiques. D’autre part, l’effet protecteur du BaP envers le TBT
pourrait être lié à la plus grande concentration du glutathion dans le foie
des poissons co-injectés avec le BaP, qui posséderait ainsi un caractère
cytoprotecteur. Ces résultats sont très intéressants, car ils indiquent que
les interactions au niveau biochimique semblent avoir également des con-
séquences à des niveaux de complexité biologique plus élevés, c’est-à-
dire au niveau tissulaire.

En appui à cette idée, on constate une forte utilisation des réserves
lipidiques chez les poissons exposés seulement au BaP ou au TBT alors
que l’exposition simultanée au BaP et au TBT montre une situation très
comparable à celle du groupe témoin. L’hypothèse est ici d’un véritable
antagonisme des deux xénobiotiques l’un par rapport à l’autre aux niveaux
tissulaire et cellulaire. Un métabolisme élevé de la cellule semble néces-
saire pour sa défense contre l’agression de l’un et l’autre des toxiques mais
leur présence simultanée montre une préservation des réserves lipidiques
laissant supposer que leur utilisation n’a pas été requise. Il est à noter que
cet antagonisme ne devient évident qu’après 32 jours d’exposition (six
doses), ce qui nous semble compatible avec de nombreuses observations
de terrain où la présence simultanée et à long terme de plusieurs toxiques
ne semblent pas incommoder les habitats d’un écosystème contaminé.
D’autres résultats morphologiques obtenus sur les reins et les pseudo-
branchies ainsi qu’une discussion plus approfondie des données de micro-
scopie optique et électronique sont proposés dans Oliveira Ribeiro et al.
(2004).

5. CONCLUSIONS
Les résultats de cette expérience in vivo ont démontré l’existence d’inter-
actions métaboliques mutuelles entre le BaP et le TBT, deux polluants aqua-
tiques d’une importance environnementale majeure. D’une part, les
données confirment notre hypothèse selon laquelle le TBT peut inhiber la
bioactivation in vivo du BaP. En utilisant une approche mécanistique basée
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sur l’utilisation d’une série de biomarqueurs biochimiques, nous avons
montré que cette interaction est due, au moins en partie, à une altération
par le TBT du métabolisme de phase I du BaP via une modulation tempo-
relle de l’induction du P4501A. D’autre part, le BaP semble stimuler le
métabolisme du TBT. Cet effet pourrait être dû à l’effet protecteur du BaP
vis-à-vis la diminution de l’activité de la GST et du taux de glutathion
hépatique par le TBT et/ou à l’induction par le BaP d’une ou des isoenzymes
du P450 autres que le P4501A (p. ex., le P4503A) impliquées dans le méta-
bolisme du TBT. Globalement, ces résultats soulignent l’importance des
études sur les interactions chimiques entre polluants aquatiques et des
études in vivo à long terme utilisant de faibles doses de polluants, plus
pertinentes sur le plan environnemental que les travaux in vitro à fortes
doses.

Ces résultats ont une importance particulière dans le contexte de
l’étude des interactions entre polluants aquatiques. De façon générale,
l’approche utilisée pour tester les interactions potentielles entre deux ou
plusieurs polluants aquatiques reste encore essentiellement empirique,
basée sur des évaluations rétrospectives de leurs interactions. Nos résultats
suggèrent qu’il est toutefois possible de conceptualiser et de prédire les
interactions métaboliques in vivo entre certains polluants aquatiques si
l’on connaît les voies métaboliques ainsi que la capacité des polluants sélec-
tionnés à moduler, soit in vitro, soit in vivo, des enzymes métaboliques
clés telles que le P450. L’utilisation combinée de la chromatographie liquide
couplée à la spectrométrie de masse (LC/MS/MS), de lecteurs de micro-
plaques à multi-puits (96 et 384 puits) ainsi que de plusieurs essais bio-
chimiques utilisant des hépatocytes en culture permettrait, par exemple,
le passage au crible rapide d’interactions métaboliques entre plusieurs
combinaisons de polluants aquatiques (Janiszewski et al., 2001 ; Vakharia
et al., 2001). Cette approche permettrait d’aborder la problématique des
interactions entre polluants aquatiques d’une façon proactive plutôt que
rétroactive d’une part en fournissant des hypothèses mécanistiques qui
devraient ensuite être testées in vivo et, d’autre part, en facilitant la sélection
de polluants prioritaires pour des études additionnelles. En revanche, le
TBT illustre un autre cas de figure : puisque nous ignorons présentement
quelle ou quelles isoenzymes sont responsables du métabolisme du TBT,
il n’est possible ni d’expliquer ni de prédire les effets potentiels d’autres
polluants sur le métabolisme du TBT.

Nos résultats illustrent également l’utilité de l’approche des biomar-
queurs biochimiques pour l’étude d’interactions métaboliques potentielles
entre un HAP modèle comme le BaP et d’autres polluants aquatiques.
À ce propos, il faut noter que les interactions entre polluants aquatiques
sont généralement examinées en mesurant un seul paramètre biologique
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sous-létal à la fois, le plus souvent l’activité du P4501A dans le cas du BaP
ou des BPC, ou même des effets létaux dans le cas d’autres polluants (p.�ex.,
les métaux). De ce fait, ce type d’études ne fournit guère d’information
sur le ou les mécanismes à la base des effets interactifs. Par contre,
l’approche des biomarqueurs biochimiques utilisée dans ce travail permet
non seulement d’identifier certaines étapes du processus métabolique qui
sont modifiées par la présence des xénobiotiques, mais aussi de mieux
cerner le ou les mécanismes biochimiques impliqués dans l’interaction.
Cette approche est couramment utilisée dans les études biomédicales sur
la chimioprévention du cancer par le BaP chez les mammifères, mais à
notre connaissance elle n’a jamais été utilisée auparavant pour tester des
interactions métaboliques entre polluants aquatiques chez le poisson. Con-
trairement aux biomarqueurs biochimiques, les biomarqueurs physiolo-
giques tels que les indices organosomatiques ne semblent pas convenir à
l’étude des interactions chimiques, car ils sont insensibles à de faibles doses
de polluants. La croissance pourrait être plus sensible, mais elle est sou-
mise à tellement de facteurs environnementaux qu’elle devient inutilisa-
ble en milieu naturel.

Les implications toxicologiques et environnementales des inter-
actions métaboliques observées dans ce travail pourraient être importantes,
notamment en raison de la présence simultanée de ces polluants dans plu-
sieurs milieux aquatiques. L’inhibition de la bioactivation du BaP par le
TBT suggère que le TBT pourrait paradoxalement réduire le risque
hépatocancérogène chez le poisson des composés précancérogènes comme
les HAP. L’inhibition de la formation de BaPDE en présence de TBT
pourrait aussi diminuer la toxicité du BaP, tel que le laissent supposer les
données histopathologiques. D’autre part, la stimulation du métabolisme
du TBT par le BaP, ainsi que l’effet protecteur du BaP vis-à-vis l’inhibition
de la GST et du glutathion par le TBT, pourraient diminuer les effets toxi-
ques du TBT. Les résultats histopathologiques semblent également
appuyer cette hypothèse. D’un point de vue environnemental, les inter-
actions métaboliques observées dans ce travail pourraient être également
importantes pour l’utilisation de biomarqueurs biochimiques dans les
études de biosurveillance. En effet, plusieurs des réponses biochimiques
mesurées dans nos expériences sont largement utilisées comme biomar-
queurs d’exposition aux HAP présents dans les sédiments de zones
polluées, notamment l’activité de l’EROD et les métabolites de BaP dans la
bile (Stein et al., 1992, 1995). L’inhibition ou l’induction de ces biomar-
queurs par le TBT pourrait respectivement mener à une sous-estimation
ou à une surestimation du niveau d’exposition réel des poissons aux HAP.
Par conséquent, l’utilisation et l’interprétation de ces biomarqueurs dans
les études de terrain devraient être marquées de prudence dans les milieux
aquatiques où on soupçonne une contamination par le TBT.
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En somme, nos résultats nous permettent de proposer une nouvelle
approche scientifique pour l’étude des interactions chimiques en toxico-
logie aquatique, soit la conceptualisation et la prédiction logique d’inter-
actions en se basant sur les voies métaboliques des polluants à l’étude et
sur leur capacité à moduler l’activité du P450, le système enzymatique clé
impliqué à la fois dans la bioactivation et la détoxification des polluants
organiques. Cette approche mécanistique repose sur l’utilisation de
biomarqueurs biochimiques permettant d’identifier les bases biochimiques
des interactions et peut être couplée à des marqueurs cellulaires et tissu-
laires qui élargissent le champ de vision du chercheur et permettent de
confirmer les effets visibles des interactions métaboliques.

6. PERSPECTIVES SUR LES INTERACTIONS MULTIPLES
EN ÉCOTOXICOLOGIE

Quelles orientations prendront les travaux sur les interactions multiples
en écotoxicologie au cours des prochaines années ? S’il s’agit d’interactions
chimiques ou biochimiques simples comme celle du mercure et du sélé-
nium, les outils modernes de la chimie analytique comme la résonance
magnétique nucléaire (RMN) de haute résolution, la diffraction des rayons�X
et la spectrométrie de masse, maintenant appliquée aux protéines et aux
complexes organométalliques de grande taille, permettront d’identifier
formellement les molécules résultant de ces interactions ainsi que leurs
intermédiaires de réaction. Au plan toxicologique, les interactions chi-
miques vraies peuvent être abordées par des expériences de co-exposition
in vitro sur des cellules ou des composantes cellulaires afin de déterminer
les effets antagonistes ou synergiques résultant de l’action d’un composé
sur l’autre. Pour ce type d’interactions, les réactifs et les produits de la
réaction ne sont pas modifiés significativement par le réceptacle biolo-
gique dans lequel la réaction se produit. Il est possible de prédire cer-
taines interactions chimiques à partir des données physicochimiques et
cinétiques disponibles. La difficulté restera certainement de reconnaître
la présence d’une interaction chimique parce que le milieu physiologique
peut fournir certains réactifs ou stabiliser certains intermédiaires réac-
tionnels qui sont inconnus de l’investigateur. Le milieu physiologique
pourrait aussi modifier les produits de la réaction pour faciliter leur
élimination, par exemple la conjugaison post-réactionnelle d’un complexe
pour faciliter une élimination par l’urine, la bile ou les exsudats.

S’il s’agit d’interactions métaboliques du type de celle décrite dans
ce chapitre entre le TBT et le BaP, la voie principale de développement
nous semble indiquée à la fois par les travaux classiques en toxicocinétique
et en métabolisme enzymatique et par les développements les plus récents
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en analyse chimique des matrices organiques complexes. Les approches
et les techniques nous viennent du monde biomédical et particulièrement
de la pharmaceutique, où l’étude du métabolisme des médicaments et des
xénobiotiques, au sens plus large, est devenue un élément clé dans la mise
au point de nouvelles molécules ayant des effets thérapeutiques (Ekins et
al., 2000). En effet, l’utilisation simultanée de plusieurs médicaments pour
combattre une même maladie est devenue une approche courante et néces-
saire. Les outils développés ou en développement pour les études des
interactions médicamenteuses (Li, 1997) pourront être adaptés et appli-
qués aux interactions métaboliques en écotoxicologie. Par exemple, le rôle
des cytochromes P450 dans les interactions métaboliques a été à peine
effleuré dans notre étude ; or, cette super famille d’enzymes est présente
chez la majorité des espèces aquatiques et semble au centre d’une multi-
tude d’interactions que l’on comprend assez bien chez les mammifères et
les humains, mais qui demeurent inconnues chez les poissons, les crusta-
cés ou les mollusques. Une stratégie de criblage des interactions métabo-
liques potentielles entre différentes paires de composés utilisant des tests
in vitro sur des microsomes hépatiques serait facile à importer des labora-
toires pharmaceutiques et à appliquer à l’écotoxicologie (White, 2000 ;
Rodrigues et Lin, 2001).

Comme nous l’avons montré dans ce chapitre, non seulement faut-
il maîtriser et améliorer les techniques biochimiques et analytiques déjà
connues, mais il faut aussi faire une place importante à la toxicocinétique,
c’est-à-dire prendre en compte les facteurs « temps » et « vitesse de réac-
tion ». La cinétique est au cœur des réactions enzymatiques les plus simples
et seul une approche in vivo à moyen ou long terme peut valider ou infirmer
des observations obtenues sur des microsomes ou des cellules en culture.
L’évolution la plus souhaitée sera sans doute la mise au point de tech-
niques non invasives permettant d’exposer des organismes à des doses
réalistes de xénobiotiques n’ayant pas d’effets toxiques aigus et d’en
examiner les interactions métaboliques sans devoir sacrifier les animaux
et en se rapprochant au mieux des conditions naturelles.

Une autre approche déjà bien développée dans le secteur pharma-
ceutique est l’analyse détaillée des métabolites réactionnels qui rensei-
gnent sur les voies métaboliques empruntées et, indirectement, sur les
inhibitions et stimulations provoquées par l’interaction métabolique
étudiée. En ce sens, les développements récents de la chromatographie
liquide avec détection en spectrométrie de masse (LC/MS) ouvre des
horizons insoupçonnés jusqu’à récemment (Snyder, 2000). Ainsi, il est
devenu possible de séparer et d’identifier les métabolites d’une réaction
très spécifique induite par l’exposition de quelques nanogrammes d’une
molécule donnée à un ou deux milligrammes d’une fraction microsomale
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extraite d’un foie humain ou de l’hépatopancréas d’un escargot si on y
travaille en écotoxicologie. L’application des techniques MSn permet de
bombarder à l’intérieur de plusieurs cycles successifs des fragments de
métabolites et d’obtenir de précieuses informations sur leur poids molé-
culaire et leur conformation structurale (voir par exemple Blount et al.,
2000). Une analyse encore plus fine par RMN, si nécessaire, pourrait con-
duire à l’identification complète des métabolites recherchés et surtout à
une compréhension des mécanismes interactifs étudiés.
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RÉSUMÉ

Les interactions entre les cellules représentent un élément clé au sein de tous les orga-
nismes pluricellulaires. Ces interactions sont médiées par des molécules exprimées à la
surface des cellules. Les intégrines et les sélectines sont des molécules d’adhérence
exprimées à la surface des cellules du système immunitaire. Elles exercent un rôle essen-
tiel dans l’élaboration d’une réponse immunitaire optimale, tant au niveau de la différen-
ciation des cellules immunitaires qu’en ce qui concerne la réponse aux pathogènes au sens
large. Plusieurs études tendent à mettre en évidence certains effets spécifiques des
contaminants de l’environnement sur l’expression des intégrines et des sélectines et les
conséquences physiologiques potentielles au sein de processus tels que l’inflammation,
les allergies, la résistance aux pathogènes et le développement de cancers. D’autre part,
certaines pathologies, dont l’origine ne semble pas liée à l’exposition aux contaminants,
s’accompagnent de modifications de l’expression de ces molécules d’adhésion cellulaire.
Dans ce cas, ces modifications peuvent servir tant à mettre en évidence la maladie qu’à en
évaluer la gravité. L’expression des intégrines et des sélectines peut donc être considérée
comme un biomarqueur potentiel de l’altération de certaines fonctions immunitaires
susceptibles d’occasionner des perturbations de l’état de santé des organismes.

Les jonctions lacunaires permettent la communication intercellulaire directe dans
les cellules épithéliales. Elles sont formées de protéines transmembranaires appelées
connexines (Cx). La perte de communication entre cellules voisines, qui semble impor-
tante suite à des stress toxiques, est associée à une diversité de pathologies. Les jonctions
lacunaires ont plusieurs fonctions. Elles permettent le passage de médiateurs, la conduction
d’un influx électrique, le transport de nutriments, la propagation d’une réponse à un sti-
mulus hormonal, la régulation du développement embryonnaire et l’élimination de cer-
tains métabolites. La toxicité de certains contaminants environnementaux et en particulier
l’induction de tumeurs s’explique au moins partiellement par un dérèglement de la com-
munication intercellulaire via les jonctions lacunaires. Des contaminants tels que les hydro-
carbures aromatiques polycycliques, le phénobarbital, certains organochlorés et certains
métaux sont capables de diminuer ou d’inhiber la communication intercellulaire. Dans
certains cas, cette inhibition est irréversible. L’inhibition de la communication intercellulaire
dépend de la dose et de la durée de l’exposition.

Les jonctions d’adhésion cellulaire sont essentielles à l’adhésion des cellules et sont
également impliquées dans la signalisation intracellulaire qui permet la différenciation et
l’établissement de la polarité cellulaire. Les protéines constituantes des jonctions d’adhé-
sion (cadhérines) sont également vitales dans la mise en place des jonctions serrées et
lacunaires. Les travaux effectués sur la voie de signalisation des cadhérines et la régula-
tion des jonctions adhérentes ont ouvert de nouvelles voies de recherche pour le traitement
de certains cancers. Très peu d’études portent sur les effets des contaminants environ-
nementaux sur les jonctions d’adhésion cellulaire. Le cadmium provoque une baisse
importante de certaines cadhérines, ce qui contribue à la diminution de la cohésion
cellulaire au sein d’un tissu.
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1. INTRODUCTION
Les interactions cellulaires sont essentielles pour réguler la prolifération,
la différenciation et la polarité des cellules, la reconnaissance cellule-cellule
et la communication intercellulaire. Elles permettent également la for-
mation de barrières cellulaires qui empêchent la pénétration des cellules
immunitaires au sein de certains tissus en formant un environnement pro-
pice au fonctionnement ou à la maturation des cellules (figure 7.1). Une
perturbation des interactions cellule-cellule peut donc avoir des consé-
quences importantes sur le développement et le fonctionnement de tous
les systèmes physiologiques. Au cours des dernières années, différentes
études ont mis en évidence que les interactions intercellulaires représentent
une cible importante des xénobiotiques. Il est donc essentiel de regarder
les effets des contaminants environnementaux sur les interactions cellu-
laires afin de mieux comprendre les mécanismes de toxicité au niveau
cellulaire. Les protéines d’adhésion cellulaire et les protéines jonctionelles
sont présentes dans tous les épithélia ainsi que sur les cellules immuni-
taires. L’objectif de ce chapitre est de mettre en évidence les différentes
interactions cellule-cellule et les effets toxiques résultant d’une exposition
aux contaminants environnementaux. Puisque ces interactions sont
essentielles au fonctionnement de divers systèmes physiologiques, tout
en étant impliquées dans différentes pathologies, chacune des sections
traitera principalement du système immunitaire, du foie et du système
reproducteur masculin.

2. INTÉGRINES ET SÉLECTINES
La réponse immunitaire implique de nombreuses interactions entre les
cellules immunitaires ainsi que des interactions entre ces cellules et
d’autres types cellulaires, tels les cellules endothéliales. Dans cette section,
nous envisagerons les interactions entre les cellules du système immuni-
taire et les cellules endothéliales faisant intervenir essentiellement deux
des principales familles de molécules d’adhérence intercellulaire et de
signalisation du système immunitaire : les sélectines et les intégrines.

2.1.  LES SÉLECTINES

Les sélectines sont des lectines spécifiques de certains glycoconjugués. Il
existe trois types de sélectines : la sélectine-E, la sélectine-L et la sélectine-
P, présentes sur différents types de cellules, mais également sous forme
soluble dans le sérum.
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Figure 7.1
Représentation schématique des interactions intercellulaires

Les différents types de jonctions sont mentionnés et les protéines transmembranaires pour
chacune des jonctions sont indiquées entre parenthèses.

La sélectine-E (également nommée CD62E, ELAM-1 ou LECAM-2)
est exprimée sur les cellules endothéliales dans les sites d’inflammation
après activation par l’interleukine-1� (IL-1�), le Tumor Necrosis Factor-�
(TNF�), l’interféron � ou le lipopolysaccharide (LPS). Elle se lie à certaines
glycoprotéines des neutrophiles, des monocytes et de quelques lympho-
cytes T CD4+ mémoire.

La sélectine-L (également nommée CD62L, MEL-14, LAM-1,
LECAM-1 ou leu-8) est une lectine dépendante du calcium qui est exprimée
sur tous les leucocytes. C’est la seule sélectine exprimée à la surface des
lymphocytes. Elle intervient dans l’adhérence des leucocytes à l’endothé-
lium et plus particulièrement dans celle des lymphocytes à l’endothélium
des veinules post-capillaires. La sélectine-L est essentielle à la translo-
calisation des lymphocytes.

La sélectine-P (également nommée CD62P, LECAM-3 ou GMP140)
est exprimée sur les plaquettes, les cellules endothéliales et les méga-
caryocytes. Elle est transloquée à la membrane après stimulation par la

Jonction serrée (claudines, occludine)

Jonction adhérente (cadhérines)

Jonction lacunaire (connexines)

Desmosome (cadhérines)

Hémidesmosome (intégrines)

Lame Basal
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thrombine, l’histamine, les peroxydes ou les esters de phorbol. Elle
interagit avec plusieurs molécules à la surface des leucocytes et notamment
avec le CD25 des monocytes, des neutrophiles et des lymphocytes CD4+
épidermotropes.

2.2. INTÉGRINES

Les intégrines sont des glycoprotéines membranaires hétérodimériques
(� et �). La partie N-terminal de la chaîne � contient 3 à 4 sites de fixation
des cations bivalents (Ca2+ et Mg2+). Les intégrines ont la particularité de
se lier aux membres de la superfamille des immunoglobulines tels que
Intercellular Adhesion Molecule-1 (ICAM-1), -2 et -3 ainsi que Vascular
Adhesion Molecule-1 (VCAM-1), mais elles se lient également à un grand
nombre de protéines de la matrice extracellulaire. La plupart des intégrines
ont la capacité de se fixer à plusieurs ligands. La liaison est dépendante
des cations et nécessite les deux sous-unités � et �. Elle entraîne la
phosphorylation de la région intracytoplasmique de la sous-unité �. Il
existe 3 classes d’intégrines selon le type de leur chaîne �.

Les intégrines �1 ou Very Late Antigen (VLA) se caratérisent par
leur chaîne commune CD29. Ces intégrines participent à l’adhérence des
lymphocytes activés aux protéines de la matrice extracellulaire.

Les intégrines �2, caractérisées par une chaîne CD18 associée à l’une
des 3 chaînes � CD11a, CD11b ou CD11c, sont essentielles à l’adhérence
des cellules immunitaires entre elles et avec les cellules endothéliales.

Les intégrines �3, caractérisées par leur chaîne CD61, sont plus par-
ticulièrement impliquées dans les interactions des plaquettes et des neutro-
philes dans les foyers inflammatoires ou les sites de lésions vasculaires.

Notre connaissance du rôle et de l’importance des molécules d’adhé-
rence intercellulaire provient pour beaucoup de l’étude des syndromes
de déficience d’adhérence des leucocytes (DAL) dans lesquels une ou
plusieurs molécules d’adhésion sont déficientes. La génération de souris
transgéniques dont un gène spécifique a été altéré afin d’en supprimer
l’expression s’inspire directement de cette ligne de pensée. L’étude des
syndromes DAL ainsi que des souris transgéniques déficientes pour dif-
férentes molécules d’adhérence intercellulaire ont démontré les rôles de
ces molécules dans : (1) la translocalisation des cellules en un site particu-
lier, qu’il s’agisse d’un site d’inflammation ou de maturation tels que les
ganglions lymphatiques, (2) la transmission de signaux de l’environnement
extracellulaire vers le cytoplasme via l’activation de cascades signalétiques
menant aux réponses fonctionnelles spécifiques, (3) la maturation des lym-
phocytes B et T, (4) l’agrégation des plaquettes et la cicatrisation, (5) le
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développement de métastases cancéreuses, (6) la résistance aux infections
bactériennes et (7) le phénomène de rejet de greffe (pour un examen de la
question, voir notamment Crockett-Torabi, 1998 ; Cines et al., 1998 ; Etzioni
et al., 1999).

Les molécules d’adhérence intercellulaire ont donc un rôle essentiel
dans l’élaboration de la réponse immunitaire, dépassant largement le cadre
des processus d’inflammation. Dans le cadre de cet ouvrage, nous n’abor-
derons que certaines de leurs fonctions envisagées en l’occurrence pour
leur potentiel de biomarqueur.

Chez les mammifères, la translocalisation des cellules immunitaires
de leur site de production (organes lymphoïdes primaires) vers leur site
de maturation (organes lymphoïdes secondaires) constitue une étape
essentielle du fonctionnement de la réponse immunitaire. Plusieurs études
tendent à démontrer le rôle déterminant de l’expression différentielle des
molécules d’adhérence dans la migration spécifique des lymphocytes
« naïfs » et des cellules « mémoires » (Picker, 1994 ; Mackay et al., 1992 ;
Gerberick et al., 1997). Il a été démontré que les lymphocytes T inactivés
contiennent un pourcentage important de cellules exprimant beaucoup
de sélectine-L et peu de CD44, une autre famille de molécules d’adhésion
intercellulaire. Par contre, les lymphocytes T activés comprennent un
important pourcentage de cellules exprimant peu de sélectine-L et
beaucoup de CD44 (McHeyzer-Williams et Davis, 1995).

L’activation des granulocytes (neutrophiles – éosinophiles – baso-
philes) s’accompagne d’une augmentation de l’expression de CD11b, l’une
des chaînes � des intégrines de la classe �2, ainsi que d’une diminution
de la sélectine-L (Spoelstra et al., 1998b ; Taylor et al., 2000). Par consé-
quent, les niveaux relatifs d’expression des différentes molécules d’adhé-
rence intercellulaire peuvent être considérés comme un biomarqueur de
l’état d’activation ou du niveau de maturation des leucocytes. De cet état
dépend la fonction des leucocytes et l’efficacité de la réponse immunitaire.

À l’exception de leur migration au sein de différents organes lym-
phoïdes au cours de leur maturation, la réponse inflammatoire constitue
le processus le plus important nécessitant la migration des cellules immu-
nitaires en un site donné. Le processus d’inflammation implique la
migration des leucocytes vers le site d’inflammation, leur adhérence au
niveau de ce site et leur migration au sein du tissu. Lors d’une réponse
inflammatoire, l’expression différentielle des différentes molécules
d’adhérence intercellulaire contribue au recrutement sélectif des diffé-
rentes sous-populations de leucocytes sur le site d’inflammation. Les souris
déficientes en sélectine-L présentent une altération du recrutement des
leucocytes sur le site inflammatoire (Tedder et al., 1995). La sélectine-E est
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responsable de l’adhésion des neutrophiles, des éosinophiles, des
cellules T ainsi que des monocytes alors que l’ICAM-1, exprimée à la sur-
face des cellules endothéliales, est le ligand pour CD11a/CD18 (intégrine
la classe �2) exprimé sur les neutrophiles, les lymphocytes et les mono-
cytes. La VCAM-1, également exprimée à la surface des cellules endothé-
liales, est le ligand des intégrines �1 exprimées sur les lymphocytes,
monocytes et éosinophiles. Il s’agit d’un processus dynamique et séquen-
tiel. Les sélectines sont responsables du « premier contact » éventuellement
transitoire entre les leucocytes et les cellules endothéliales. Ensuite, un
contact plus « serré » est assuré par les intégrines (Roitt et al., 1994). La
figure 7.2 illustre brièvement ce processus ainsi que l’expression des
principales molécules d’adhérence intercellulaire à la surface des cellules
immunitaires et endothéliales.

Figure 7.2
Principales molécules d’adhérence intercellulaire et leur implication
dans le processus séquentiel de migration cellulaire

Les fractions circulantes solubles dans le plasma sont identifiées par leur nom directement
suivi de « c ».
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Il existe différents types de réaction inflammatoire, contrôlée par
plusieurs groupes de médiateurs, dont les cytokines. Le contrôle de ces
médiateurs sur la cascade inflammatoire s’exerce en premier lieu sur le
stade initial du processus : l’adhésion des leucocytes aux cellules endo-
théliales via les molécules d’adhérence intercellulaire. D’une manière
générale, les cytokines proinflammatoires tels le TNF-� et l’IL-1 vont
augmenter l’expression de ces molécules sur les leucocytes et les cellules
endothéliales.

De l’importance démontrée des sélectines et des intégrines, nous
pouvons déduire que toute modulation de leur synthèse ou de leur
localisation pourrait entraîner d’importantes conséquences au niveau du
système immunitaire, qu’il s’agisse de la maturation des leukocytes ou
des réactions inflammatoires. À l’heure actuelle, il existe peu d’études
concernant les effets directs des xénobiotiques sur les sélectines et
intégrines. Cependant, de nombreux xénobiotiques ont un potentiel pro-
inflammatoire démontré (Schook et Laskin, 1994).

Les molécules d’adhésion interviennent lors de réactions inflam-
matoires provoquées par une hypersensibilité de type I ou allergie qui
peut, en outre, se manifester par l’asthme ou l’allergie respiratoire. Par
exemple, l’expression de l’ICAM-1 et de la sélectine-E est plus importante
chez les patients atteints d’asthme (Bentley et al., 1994 ; Holgate et al., 1995).
Le processus inflammatoire lié à l’asthme induit une migration des
granulocytes éosinophiles vers les voies respiratoires où ils deviennent
activés. Cette activation des granulocytes éosinophiles s’accompagne d’une
augmentation de l’expression de CD11b ainsi qu’une réduction de
sélectine-L (Spoelstra et al., 1998a).

Plusieurs études ont démontré l’influence de facteurs environne-
mentaux lors du développement de l’asthme (Steerenberg et al., 1999).
L’exemple de la pollution de l’air illustre parfaitement la complexité des
situations auxquelles nous devons faire face en toxicologie de l’environ-
nement.

L’inflammation des poumons causée par les polluants de l’air
atmosphérique constitue un des problèmes majeurs des grands centres
urbains. Comme c’est souvent le cas en toxicologie environnementale, bien
que plusieurs études épidémiologiques tendent à démontrer le lien entre
le niveau de pollution de l’air et l’occurrence de certaines pathologies
pulmonaires et cardiovasculaires, il est difficile d’établir un lien direct
découlant de l’identification d’un mécanisme d’action précis. Plusieurs
études ont cependant démontré les effets de certains polluants de l’air sur
les sélectines ainsi que sur les intégrines.
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Les enfants vivant dans la partie sud-ouest de la ville de Mexico se
plaignent de divers symptômes : sécrétion importante de mucus nasal,
obstruction nasale intermittente, quinte de toux durant la journée, sai-
gnement de nez et douleurs au niveau de la poitrine. Trente-sept des
38�enfants examinés présentaient une atrophie de la muqueuse nasale et
tous les enfants présentaient une cytologie anormale de la cavité nasale
(Calderon-Garciduenas et al., 1995). Le nombre de cellules polymorpho-
nuclées (PMN) dans la cavité nasale de ces enfants était plus élevé que
chez les enfants vivant dans un port de la côte du Pacifique. Les PMN de
la cavité nasale des enfants de la ville de Mexico présentaient également
une plus grande expression de CD11b. On soupçonne l’ozone, le polluant
de cette partie de la ville de Mexico, d’être le principal responsable de ces
effets (Calderon-Garciduenas et al., 1995).

On sait qu’une exposition à l’ozone produit une augmentation des
cellules polymorphonucléées PMN dans les voies respiratoires. Cette aug-
mentation s’accompagne de modulations de l’expression des molécules
d’adhésion cellulaire à la surface des leucocytes et des cellules endothé-
liales des voies respiratoires (Krishna et al., 1997 ; Hoffer et al., 1999 ; Bhalla
et Gupta, 2000).

Toutefois, on ne peut exclure les effets d’autres polluants tels que,
par exemple, les gaz d’échappement. Une exposition à court terme au gaz
d’échappement des moteurs diesel provoque une augmentation des
neutrophiles, des mastocytes ainsi que des cellules T CD4+ et CD8+
parallèlement à une augmentation de l’ICAM-1 et de la VCAM-1 à la sur-
face des cellules endothéliales au niveau des bronches chez l’humain (Salvi
et�al., 1999). Ce gaz d’échappement contient notamment de très petites
particules. Or, l’exposition in vitro aux particules d’air urbain provoque
une diminution de l’expression de CD11b et de CD29 des macrophages
alvéolaires et des monocytes du sang périphérique chez l’humain.
L’expression de CD11c est également réduite chez les macrophages, mais
elle n’est pas modulée chez les monocytes. Parallèlement, la capacité de
phagocytose de ces cellules a été altérée suite à l’exposition aux particules
urbaines ce qui indique que ces particules pourraient être responsables
d’une diminution de la capacité du système immunitaire à éliminer les
pathogènes aux sites d’entrée privilégiés que constitutent les poumons
(Becker et Soukup, 1998).

La fumée de cigarette, un autre polluant majeur de l’air ambiant,
produit une inflammation des voies respiratoires chez tous les fumeurs,
ce qui se traduit par une modulation des sélectines et des intégrines aux
sites inflammatoires (Gonzalez et al., 1996).
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Les phénomènes d’allergie ne se limitent pas aux allergies respira-
toires. L’épiderme peut également être le site d’une réaction inflamma-
toire résultant d’un phénomène allergique. L’eczéma atopique est une
manifestation allergique extrêmement répandue chez les enfants en bas
âge. Plusieurs études ont démontré que le niveau de sélectine-E circulante
(sélectine-Ec) présente dans le plasma constitue un indicateur de l’inflam-
mation épidermique pouvant être corrélé à la gravité de l’inflammation
(Laan et al., 1998 ; Wolkerstorfer et al., 1998).

Gerberick et al. (1997, 1999) ont démontré que le pourcentage de lym-
phocytes T présentant un phénotype « activé » (exprimant peu de sélectine-
L et beaucoup de CD44, voir plus haut) augmentait dans les ganglions
lymphatiques de souris lors d’une exposition dermique à différents aller-
gènes. Cependant, une exposition de même type à un irritant n’affecte
pas le nombre relatif de ces cellules. Ces résultats pourraient conduire à
l’utilisation de ces deux molécules d’adhésion cellulaire en tant que bio-
marqueurs dans le but d’identifier le type de réponse induite suite à
l’exposition à un xénobiotique.

La fumée de cigarette, dont nous avons brièvement parlé précé-
demment dans le contexte de la pollution atmosphérique, est également
classée parmi les premiers facteurs de risque d’artériosclérose. L’adhé-
rence des monocytes du sang à l’endothélium, suivi de leur migration à
l’intérieur du tissu endothélial et de la formation de macrophages riches
en lipides, sont les étapes initiales du développement de l’artériosclérose.
Il a été démontré que la fraction particulaire de la fumée de cigarette aug-
mente fortement l’adhérence des monocytes aux cellules endothéliales.
Parallèlement, les auteurs ont constaté une augmentation de l’expression
du ligand à CD11b à la surface des monocytes ainsi que de l’expression
de l’ICAM-1 et de l’ELAM-1 à la surface des cellules épithéliales. L’aug-
mentation de l’adhésion des monocytes est inhibée par la présence d’anti-
corps monoclonaux contre CD11b ou ICAM-1 et ELAM-1, illustrant par
le fait même le rôle de ces molécules. La nicotine et le sulfate de cadmium,
pourtant deux constituants importants de la fraction particulaire de la
fumée de cigarette, n’ont d’effet ni sur l’expression de CD11b ni sur
l’adhérence des monocytes sur les cellules endothéliales, qu’ils soient pré-
sents séparément ou de manière combinée. Il est intéressant de noter que
bien que la fraction particulaire de la fumée de cigarette augmente
l’adhérence des monocytes du sang périphérique, aucun effet n’a pu être
observé avec les lignées cellulaires de monocytes que sont THP-1, HL-60
et U937 (Kalra et al., 1994). Les résultats obtenus par Shen et al. (1996)
démontrent qu’une exposition in vitro à un condensé de fumée de cigarette
induit l’expression de plusieurs molécules d’adhésion cellulaire telles
l’ICAM-1, la VCAM-1 et la sélectine-E sur les cellules endothéliales de la
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veine ombilicale humaine. L’augmentation de l’expression de ces
molécules est associée à une augmentation de la liaison du facteur de
transcription NF-
B à la séquence consensus aux molécules d’adhésion
cellulaire.

Le cadmium (Cd) est un contaminant environnemental largement
répandu et extrêmement toxique. La fumée de cigarette constitue l’une
des principales voies d’exposition. La contamination par la chaîne alimen-
taire représente l’autre voie majeure d’exposition. Il a été démontré qu’une
exposition aiguë provoque des œdèmes pulmonaires ainsi que de graves
lésions du foie (Dudley et al., 1982 ; Friberg et al., 1986). Les effets du Cd
au niveau du foie peuvent être mis en relation avec une inflammation du
tissu. En effet, le tissu endommagé est souvent infiltré de cellules inflam-
matoires, essentiellement les neutrophiles (Hoffmann et al., 1975 ; Dudley
et al., 1982 ; Theocharis et al., 1991). L’expression de plusieurs gènes d’acute-
phase proteins ou des cytokines proinflammatoires telles que le TNF-� a
également été démontrée (Yiangou et al., 1991 ; Kayama et al., 1995).
Cependant, la relation entre Cd, hépatotoxicité et inflammation est quelque
peu ambiguë. Dans une récente étude, des souris transgéniques qui
surexpriment l’IL-8 humaine ont été soumises à une exposition aiguë au
Cd. La surexpression de l’IL-8 entraîne une absence de gradient de cette
cytokine qui conduit le neutrophile sur le site d’inflammation ainsi qu’une
sous-expression de la sélectine-L. Il en résulte une altération importante
de la capacité des neutrophiles à migrer vers le site d’inflammation et à
s’y fixer. Les résultats de cette étude démontrent que la toxicité du Cd est
plus importante chez les souris transgéniques bien qu’une hépatotoxicité
marquée soit présente chez les deux types de souris. Il apparaît donc que
dans ce cas, l’établissement d’une réaction inflammatoire ou tout au moins
une migration des neutrophiles dans le foie soit profitable à l’animal et
limite la toxicité du métal. Les auteurs avancent l’hypothèse selon laquelle
les neutrophiles présents sur le site d’inflammation pourraient phagocyter
les hépatocytes nécrosés ou les enzymes libérées suite à la mort des cellules
résultant d’un effet direct du Cd (Horiguchi et al., 2000). Il faut cependant
mentionner que les souris transgéniques présentaient un profil de syn-
thèse des métallothionéines dans le foie très différent des souris témoins.
Les métallothionéines sont reconnues pour jouer un rôle essentiel dans la
modulation des effets toxiques des métaux et tout spécialement du Cd.
Un rôle important de cette différence de la cinétique d’induction des
métallothionéines sur le meilleur taux de survie des souris témoins n’est
pas à exclure.

Le Cd ainsi que le nickel (Ni) se sont également avérés susceptibles
de stimuler l’adhérence des PMN du sang périphérique humain via une
modulation des intégrines �2. Contrairement au phénomène d’adhérence
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spontannée qui dépend fortement du calcium intracellulaire, la stimula-
tion de l’adhérence des PMN par le Ni ou le Cd dépend fortement du
calcium extracellulaire (Hernandez et Macia, 1996).

Signalons également le cas d’une pathologie liée à l’inflammation
des vaisseaux sanguins et dont la cause, ou tout au moins l’une des causes
probables, pourrait être en relation avec une contamination de l’environ-
nement. La maladie du « pied noir » est une maladie chronique des
vaisseaux sanguins périphériques. Elle est endémique à certaines régions
de l’île de Taiwan. Un lien a pu être établi entre la contamination de l’eau
de boisson par les acides humiques et l’occurrence de la maladie. Récem-
ment, il a été démontré que les acides humiques inhibent la synthèse de
l’ICAM-1, de la VCAM-1 ainsi que de la sélectine-E dans des cellules endo-
théliales humaines stimulées par le lipopolysaccharide (LPS). Cette inhi-
bition semble être le résultat d’une réduction de l’activation de NF-
B, un
facteur de transcription extrêmement important lors de l’initiation du
processus inflammatoire (Gau et al., 2000).

La migration des leucocytes sur le site inflammatoire est un phéno-
mène physiologique qui fait partie intégrante de la réponse immunitaire.
Toutefois, certaines pathologies sont liées à la migration inappropriée de
leucocytes au sein de certains tissus. Par exemple, l’infiltration des leuco-
cytes au sein du système nerveux central (SNC) est associée à plusieurs
pathologies cérébrales. Dans le cas de la sclérose en plaques, le passage
des lymphocytes T activés dans le SNC constitue une étape-clé dans le
déclenchement de la réponse auto-immune responsable des lésions
démyélinisantes (Hartung et al., 1995). Un taux élevé d’IL-1 accompagne
généralement ces pathologies. Il a été démontré que l’IL-1 pouvait induire
l’expression de la VCAM-1 et de l’ICAM-1 à la surface d’une lignée cellu-
laire d’astrocytes humains (Moynagh et al., 1994). La surexpression de ces
molécules d’adhérence intercellulaire pourrait favoriser la migration
inopportune des lymphocytes.

Le monoxyde de carbone (CO) est un autre polluant environnemental
d’importance, mais également un produit métabolique ayant des effets
physiologiques (Cobb et Etzel, 1991 ; Verma et al., 1993). L’hypoxie et la
formation de carboxyhémoglobine constituent l’une des causes de toxi-
cité les plus reconnues du CO. Cependant, ce mécanisme de toxicité
n’explique pas les effets neurotoxiques. Les études menées sur le rat ont
permis de démontrer que l’augmentation du nombres de leucocytes dans
les capillaires cérébraux était liée au stress oxidatif cérébral à l’origine des
effets neurotoxiques de l’exposition au CO. L’inhibition de l’adhérence
des leucocytes suite à un traitement avec un anticorps monoclonal dirigé
contre le monomère CD18 des intégrines �2 supprime le stress oxidatif et
les effets toxiques du CO sur les neurones (Thom, 1993 ; Thom et al., 1994).
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Le potentiel carcinogénique de nombreux xénobiotiques a été
démontré ; il fait encore actuellement l’objet de nombreuses recherches
visant à déterminer l’importance relative des causes environnementales
liées au développement de cancer. De nombreux cas de cancers chez
l’humain ont une origine épithéliale et la mort résulte souvent de la dissé-
mination des cellules tumorales vers d’autres organes sains via le sys-
tème sanguin ou lymphatique. Ces cellules tumorales vont envahir
l’épithélium sain et y développer une tumeur maligne secondaire ou
métastase. Plusieurs études démontrent l’implication des molécules
d’adhérence intercellulaire quant à l’adhérence des cellules tumorales aux
cellules épithéliales ainsi qu’au développement de métastases (Araki et
al., 1997 ; Kim et al., 1998). Plusieurs molécules d’adhérence intercellulaire
ont également un rôle essentiel dans le processus d’angiogénèse. Or,
l’angiogénèse constitue un processus crucial pour le développement d’une
tumeur qui édifie ainsi son propre réseau d’irrigation sanguin. La décou-
verte de fraction soluble de certaines des molécules d’adhésion intercel-
lulaire circulantes dans le sérum a ouvert la porte à leur utilisation en tant
que biomarqueurs. Plusieurs études ont démontré une altération des
niveaux de sélectine-Ec chez les patients atteints de cancer. Des concen-
trations élevées en sélectine-Ec ont été mesurées chez les patientes atteintes
de cancer du sein ou des ovaires (Banks et al., 1993 ; Hebbar et al., 1998).
Par contre, les patients atteints de myélome ou de néphrocarcinome ont
des niveaux réduits de sélectine-Ec (Banks et al., 1993 ; Dosquet et al., 1997),
alors que les niveaux mesurés chez les malades souffrant d’un cancer de
l’estomac ou du rectum ne diffèrent pas des valeurs normales (Velikova
et al., 1998 ; Benekli et al., 1998).

Des niveaux élevés d’ICAM-1, de VCAM-1 et de sélectine-Ec ont
également été mesurés chez les personnes atteintes de diverses pathologies
hépatiques. L’augmentation de l’expression de ces molécules peut être
corrélée avec le développement de la maladie et l’activation de processus
immunologiques (Volpes et al., 1990 ; Volpes et al., 1992 ; Lim et al., 1995 ;
Adams et al., 1992 ; Soresi et al., 1997). Les concentrations de sélectine-Ec
sont significativement supérieures chez les personnes atteintes d’hépatite
chronique ainsi que de cirrhose du foie de type A. Toutefois les niveaux
diminuent lorsque la cirrhose évolue vers un type C (classification de
Child). La corrélation entre les niveaux de sélectine-Ec et plusieurs para-
mètres de cytolyse et de fibrose ainsi qu’avec les niveaux de TNF� tendent
à démontrer que des niveaux élevés de sélectine-Ec sont reliés au degré
de nécrose, de fibrose et d’inflammation du foie (Cervello et al., 2000).
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Mentionnons également que des niveaux élevés de sélectine-Ec ont
été associés à certaines pathologies inflammatoires tels que, par exemple,
le diabète sucré de type I, le lupus érythémateux systémique et la
sclérodermie (Gearing et al., 1992 ; Newman et al., 1993 ; Gearing et
Newman, 1993).

La thalidomide, tristement célèbre, a suscité l’intérêt des chercheurs
issus de nombreuses disciplines depuis sa mise en cause dans les malfor-
mations des membres suite à la prise de médicaments dont elle était l’agent
actif. Bien que de nombreuses études aient été publiées à son sujet, le
mécanisme d’action de la thalidomide est encore loin d’être complètement
élucidé. Toutefois, plusieurs de ces études ont démontré un effet impor-
tant de cette molécule sur l’expression des molécules d’adhérence inter-
cellulaire et tout spécialement sur les intégrines (Neubert et al., 1993 ;
Nogueira et al., 1994 ; Neubert et al., 1992). Un des mécanismes d’action
proposé implique une modulation de la transcription des gènes des sous-
unités �V et �3 des intégrines via une inhibition de la production du facteur
de croissance semblable à l’insuline (insulin-like growth factor 1 ou IGF-1)
et du facteur de croissance fibroblastique (fibroblast growth factor 2 ou
FGF-2) qui stimulent la transcription des gènes de �V et �3. L’intégrine
résultant de l’assemblage de ces deux sous-unités stimule à son tour
l’angiogénèse nécessaire à la croissance et au développement des membres
(Stephens, 1997 ; Stephens et al., 2000).

Il apparaît donc clairement que les sélectines et les intégrines exercent
des rôles essentiels au sein du système immunitaire et en ce qui concerne
le développement de cancers et la croissance normale de l’individu. Une
modification de l’expression de ces protéines à la surface des cellules
endothéliales et immunitaires engendre des conséquences qui dépassent
largement le cadre de la réponse immunitaire. L’effet de plusieurs pol-
luants environnementaux sur l’expression des molécules d’adhérence
intercellulaire a été démontré et le rôle de ces protéines lors des premières
étapes du processus inflammatoire les place parmi les biomarqueurs
potentiels des réactions inflammatoires suscitées par l’exposition à un
xénobiotique. Cependant, vont–elles être le vecteur par lequel le xéno-
biotique exercera son effet ou seront-elles la conséquence de la cascade
inflammatoire engendrée (en amont) par le ou les xénobiotiques ?

Cette question, qui peut s’appliquer à plusieurs biomarqueurs, reste
encore à élucider dans de nombreux cas. Des études telles que celles de
Gerberick et al. (1997, 1999) démontrent par ailleurs la possibilité d’uti-
liser les molécules d’adhérence intercellulaire afin de déterminer si le
xénobiotique se comporte comme un allergène ou un irritant. La poursuite
des recherches concernant ces molécules devrait dès lors permettre non
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seulement de raffiner leur utilisation en tant que biomarqueurs de l’expo-
sition à certains types de xénobiotiques, mais encore d’en comprendre le
mode d’action et d’en prévoir les effets.

3. JONCTIONS LACUNAIRES
ET COMMUNICATION INTERCELLULAIRE

Dans le cas de nombreux contaminants, l’exposition chronique d’un orga-
nisme à de faibles doses engendre des désordres physiologiques non létaux
à court terme. Ces effets peuvent se manifester de différentes façons au
niveau cellulaire et moléculaire. En général, l’une des premières réponses
cellulaires à être observée est la perte d’association ou de communication
d’une cellule avec les autres cellules avoisinantes. Cette perte de commu-
nication semble particulièrement importante dans le développement de
certaines tumeurs et pourrait être reliée au fait que des messages inhibi-
teurs de croissance ou des messages suicides venant d’une cellule saine
ne peuvent être transmis à une cellule qui démontre des signes de
dérégulation. La communication intercellulaire directe entre les cellules
avoisinantes se fait via les jonctions lacunaires (gap junctional intercellular
communication ou GJIC) qui permettent de joindre les cytoplasmes des cel-
lules via un pore intercellulaire.

3.1. CONNEXINES ET JONCTIONS LACUNAIRES

Il est bien établi que le cancer trouve son origine dans un déséquilibre de
l’homéostasie. Or, cet équilibre est maintenu et contrôlé par la propagation
de messagers à l’intérieur des cellules (communication intracellulaire), à
l’extérieur des cellules (communication extracellulaire) et entre les cellules
(communication intercellulaire). Ces trois types de communication cellu-
laire assurent le contrôle de la prolifération, de la différenciation, de l’adap-
tation et de l’apoptose dans un tissu sain. Bien qu’il existe une grande
variété de types de cancers pouvant affecter un même tissu, certaines carac-
téristiques se retrouvent associées à presque toutes les tumeurs. Si l’on
examine ces caractéristiques, il est alors possible d’associer la formation
et la promotion de tumeurs à un dysfonctionnement de la communication
intercellulaire via les jonctions lacunaires. Une revue détaillée de cette
approche a été publiée par Trosko et Ruch (1998). Ces auteurs postulent
même qu’un accroissement de la communication intercellulaire pourrait
bénéficier au traitement de certains cancers.
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La communication intercellulaire se fait par le biais des jonctions
lacunaires. Ces jonctions sont formées de canaux transmembranaires
reliant le cytoplasme de deux cellules voisines. Les canaux entre les cel-
lules sont formés de deux semi-canaux ou connexons, eux-mêmes formés
par la juxtaposition de six protéines appelées connexines (figure 7.3). Les
connexines (Cx) forment une famille de protéines transmembranaires. Le
diamètre du pore entre deux cellules varie avec le type de Cx formant la
jonction et peut aller de 1,5 à 2 nm. Ceci permet le passage de petits solutés
d’une cellule à l’autre (<1 kD). Lors de la formation des jonctions lacu-
naires, les canaux forment un agglomérat souvent appelé « plaque
jonctionnelle » qui est constitué d’un grand nombre de jonctions (de 100 à
1000). La taille de la plaque jonctionnelle peut varier selon le type de cellule
et le tissu, et peut atteindre 15 mm.

Figure 7.3
Représentation schématique d’une plaque jonctionnelle

À ce jour, 15 Cx ont été identifiées et clonées chez les mammifères
(tableaux 7.1 et 7.2). Bien que leur poids moléculaire varie sensiblement,
la structure de la portion transmembranaire des connexines qui forme la
jonction est bien conservée. Elles possèdent toutes (Yeager et Nicholson,
1996 ; Bennett et al., 1994) quatre régions transmembranaires et deux ter-
minaisons (amino et carboxyl) intracellulaires (figure 7.4). La troisième
portion transmembranaire de la molécule (à partir du NH2 terminal) est
particulièrement riche en acides aminés polaires (hydrophiles) et tapisse
le canal entre les deux cellules (Yamasaki et al., 1993).
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Tableau 7.1
Liste des connexines identifiées à ce jour chez les mammifères

Connexine Source Tissu Références

Cx26 Rongeur, Foie, glande mammaire, Lautermann et al., 1998 ; Lee
humain intestin, pancréas, et Rhee, 1998 ; Monaghan

épididyme, cochlée et al., 1996 ; Pozzi et al., 1995 ;
Kuraoka et al., 1993 ; Lee et al.,
1992 ; Dufresne et al., 2001

Cx30 Rongeur Cerveau, peau, cochlée Nagy et al., 1999 ; Dahl et al.,
(souris) 1996 ; Lautermann et al.,

1999 ; Goliger et Paul, 1994
Cx30.3 Rongeur Rein, peau Tucker et Barajas, 1994

Hennemann et al., 1992a
Cx31 Rongeur Rein, peau, placenta Tucker et Barajas, 1994
Cx31.1 Rongeur Peau, épithélium Budunova et al., 1996 ;

Goliger et Paul, 1994 ;
Hennemann et al., 1992a

Cx32 Rongeur, Glande mammaire, foie, Munari-Silem, 1996 ; Pozzi et
humain système nerveux, al., 1995 ; Krutovskikh et al.,

pancréas, thyroïde, 1995 ; Zhang et Nicholson,
rein, épididyme 1994, 1989 ; Kuraoka et al.,

1993 ; Green et al., 1996 ;
Dufresne et al., 2001

Cx33 Rongeur Testicule Haefliger et al., 1992
Cx36 Rongeur, Œil, système nerveux Al Ubaidi et al., 2000 ;

humain central Belluardo et al., 1999
Cx37 Rongeur, Cœur, endothélium, Haefliger et al., 2000 ; Chang

humain estomac, testicule, et al., 1996 ; Goliger et Paul,
ovaire, peau, poumon 1994 ; Reed et al., 1993 ;

Willecke et al, 1991
Cx40 Rongeur, Cœur, endothélium, Becker et al., 1998 ;

oiseau, muscles lisses, poumon Groenewegen et al, 1998 ;
humain Little et al., 1995

Cx43 Rongeur, Cœur, endothélium, œil, Cyr et al, 1996 ; Monaghan et
oiseau, cellules immunitaires, al., 1996 ; Munari-Silem,
humain épididyme, glande 1996 ; Pozzi et al., 1995 ;

mammaire, ovaire, Goliger et Paul, 1994 ;
utérus, pancréas, Butterweck et al., 1994
thyroïde, peau

Cx45 Rongeur, Cerveau (embryonnaire), Davis et al., 1995 ; Butterweck
humain cœur, intestin, rein, et al., 1994 ; Hennemann et al.,

poumon, peau 1992b ; Willecke et al., 1991
Cx46 Rongeur Cœur, rein, œil Hopperstad et al., 2000 ; Davis

et al., 1995 ; Rup et al., 1993
Cx50 Rongeur, Cœur, œil Hopperstad et al., 2000 ;

humain Zampighi et al., 1999 ;
White et al., 1992

Cx57 Rongeur Peau, cœur, rein, Manthey et al., 1999
testicule, ovaire, intestin
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Tableau 7.2
Liste des connexines identifiées à ce jour chez les vertébrés aquatiques

Connexine Source Tissu Références

Cx27.5 Poisson Rétine Dermietzel et al., 2000
Cx30 Amphibien Embryon Levin et Mercola, 2000 ;

Meijer et al., 2000
Cx32 Poisson, Cœur, ovaire Kilarski et al., 1998 ; Wang

amphibien et Peracchia, 1996
Cx32.2 Poisson Ovaire Yoshizaki et al., 1994
Cx32.7 Poisson Ovaire Yoshizaki et al., 1994
Cx34.7 Poisson Intestin O’Brien et al., 1998
Cx35 Poisson, Rétine, cerveau, White et al., 1999 ; O’Brien

amphibien ovocyte et al., 1998, 1996
Cx38 Amphibien Ovocyte Wang et Peracchia, 1996
Cx41 Amphibien Ovaire Yoshizaki et Patiño, 1995 ;

Reed et al., 1993
Cx43 Poisson, Rétine, ovaire Dermietzel et al., 2000 ;

amphibien Janssen-Bienhold et al., 1998
Cx43.3 Poisson, Rétine, Wagner et al., 1998
(DACX43) amphibien
Cx44.1 Poisson Rétine Dermietzel et al., 2000
Cx50 Amphibien Ovocyte Zampighi et al., 1999
Cx55.5 Poisson Rétine Dermietzel et al., 2000

Les connexons peuvent être homomériques ou hétéromériques. De
plus, le canal lui-même peut être formé de connexons identiques
(homotypique) ou différents (hétérotypique) (Falk, 2000 ; Goodenough et
al., 1996). Ces variations de structure affectent la porosité de la jonction
lacunaire et permettent de contrôler les substances pouvant diffuser d’une
cellule à l’autre. La régulation de ces différents types de jonction lacu-
naire n’est pas encore bien établie.

L’un des rôles les plus important des jonctions lacunaires est de per-
mettre le passage de médiateurs, tel l’AMPc, d’une cellule à l’autre afin
de coordonner les activités cellulaires au niveau tissulaire. Cette fonction
assure non seulement l’homéostasie d’un tissu, mais permet également la
réaction synchrone et rapide de nombreuses cellules à l’intérieur d’un tissu.
À l’inverse, la faible taille des canaux permet l’exclusion des macromo-
lécules telles que l’ARN, les récepteurs enzymatiques, les protéines et les
polysaccharides, assurant ainsi l’intégrité fonctionnelle de chaque cellule.
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Figure 7.4
Représentation schématique de l’insertion d’une connexine au sein
de la membrane plasmique

La variation de poids moléculaire entre les connexines résulte de différences de taille au
niveau de la boucle intracellulaire et au niveau du carboxy terminal.

D’autres fonctions essentielles ont été attribuées aux jonctions lacu-
naires (Krutovskikh et Yamasaki, 1997 ; Holder et al., 1993) : a) la con-
duction d’influx électriques dans les cellules excitables, facilitant ainsi une
contraction coordonnée ; b) le transport de nutriments dans les tissus non
vascularisés ; c) la propagation d’une réponse à un stimulus hormonal
par l’intermédiaire de seconds messagers ; d) la régulation du développe-
ment embryonnaire ; e) l’aide à l’élimination de certains métabolites par
diffusion vers le système vasculaire.

Afin de mieux comprendre certains mécanismes associés à l’inhi-
bition de la communication intercellulaire lors de la discussion à venir, il
est nécessaire d’aborder brièvement les aspects de la formation, de la
régulation et de la dégradation des jonctions lacunaires. La connaissance
actuelle sur la formation des jonctions lacunaires est presque exclusivement
basée sur l’étude de la formation de jonctions composées de Cx43. Après
traduction de l’ARN messager, la protéine est importée dans le réticulum
endoplasmique. De là, la protéine est transférée dans l’appareil de Golgi,
où l’hexamérisation et la formation des connexons ont lieu. Les connexons
sont ensuite transportés jusqu’à la membrane plasmique par vésicule. Les
mécanismes contrôlant l’insertion des connexons dans la membrane plas-
mique ainsi que l’appariement des connexons de deux cellules voisines
sont encore inconnus. Une fois en place, les connexons se regroupent pour
former des plaques de plusieurs centaines de jonctions. Il n’est pas encore

Cytoplasme

Membrane plasmique

Espace extracellulaire

Carboxy terminal

N2 terminal
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clairement établi si les canaux s’ouvrent avant ou après la formation des
plaques jonctionnelles. Lors de la mise en place de la jonction lacunaire,
la Cx43 est phosphorylée. L’état de phosphorylation de la protéine affecte
la perméabilité de la jonction. La formation des jonctions lacunaires est
également intimement liée à la présence de protéines d’adhésion. En effet,
il a été démontré que les cadhérines sont indispensables à l’établissement
des jonctions lacunaires (Jongen et al., 1991). De par cette association, le
calcium joue un rôle important dans la phase finale de la mise en place
des jonctions lacunaires.

Contrairement à ce qui a longtemps été admis, les jonctions lacu-
naires ne sont pas des structures durables. En effet, la demi-vie des Cx est
très courte (de 1,5 à 3,5 h), ce qui implique un rythme de synthèse et de
dégradation très élevé et un remplacement quasi permanent des jonctions
afin de maintenir la communication entre les cellules (Windoffer et al.,
2000). Ce dynamisme confère aux cellules une certaine plasticité et leur
permet de réguler rapidement la communication intercellulaire en
augmentant ou en diminuant le nombre de jonctions lacunaires.

On a proposé plusieurs mécanismes de dégradation des jonctions
lacunaires qui semblent Cx-spécifiques et peuvent varier d’un tissu à
l’autre. Il semble probable que plusieurs voies de dégradation soient dis-
ponibles au sein d’une même cellule. Le premier pas de la dégradation
des jonctions lacunaires semble être une invagination dynamique de la
membrane conduisant à la formation de vésicules tubulaires contenant
les jonctions (Windoffer et al., 2000). Dans le cas de connexons formés de
Cx43 par exemple, la jonction est « internalisée » et peut être dégradée
dans les lysosomes (Guan et Ruch, 1996) ou les protéosomes, après ubiqui-
nation (Laing et al., 1997 ; Laing et Beyer, 1995), en réponse à des facteurs
physiologiques et/ou environnementaux. L’importance relative de ces
deux voies de dégradation semble être spécifique du tissu (Trosko et Ruch,
1998). Certains travaux semblent indiquer que c’est la jonction tout entière
(2 connexons) qui est internalisée par l’une des deux cellules (Laird, 1996 ;
Larsen et al., 1979). Une étude récente sur la dynamique de la formation et
de la dégradation des jonctions formées de Cx32 (Windoffer et al., 2000)
laisse supposer que le recyclage rapide des éléments composant la jonc-
tion se ferait par l’intermédiaire de microvésicules très mobiles capables
de transporter les éléments vers les sites de biosynthèse et de dégradation.
Une autre voie de dégradation semble associée à des protéases dépen-
dantes du calcium. La Cx32 (Elvira et al., 1994) et la Cx50 (Lin et al., 1997)
par exemple peuvent être dégradées par des calpains.

La porosité des jonctions lacunaires est contrôlée principalement par
le niveau de phosphorylation des Cx, ce qui a pour conséquence de
modifier la structure tertiaire de la protéine et ainsi de moduler la taille
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du canal entre les cellules (Brink, 1996). D’autres facteurs tels que le pH,
la concentration de calcium, les radicaux libres et la différence de poten-
tiel transmembranaire peuvent également affecter la porosité de la jonction.

L’induction par des contaminants de la perte de GJIC peut être le
résultat de l’inhibition d’un ou plusieurs des mécanismes régulatoires
décrits précédemment (Trosko et al., 1998). Et comme nous l’avons déjà
mentionné, la perte de communication intercellulaire peut favoriser la
promotion de tumeurs. Peu de travaux ont été effectués sur l’étude des
effets des contaminants environnementaux sur la GJIC, et aucun à notre
connaissance chez des espèces sauvages. La section qui va suivre résume
l’état des connaissances actuelles sur les effets des contaminants orga-
niques, des organochlorés et des métaux sur la GJIC.

3.2. EFFETS DES XÉNOBIOTIQUES

3.2.1. Hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)

Les contaminants organiques aromatiques sont des molécules qui, de par
leur faible solubilité et leur affinité pour les lipides, ont tendance à se
déposer et à se concentrer dans les tissus biologiques riches en lipides. De
nombreux travaux ont démontré que plusieurs de ces molécules, en par-
ticulier les HAP, peuvent promouvoir des tumeurs in vivo et in vitro. De
plus, ces composés organiques sont aujourd’hui présents dans pratique-
ment tous les biotopes. Les connaissances des effets des HAP sur la GJIC
sont principalement le fruit des travaux d’Upham et collaborateurs sur
des lignées de cellules épithéliales de foie, le foie étant l’organe dans lequel
on retrouve les concentrations de HAP les plus élevées et le centre de la
métabolisation la plus active de ces contaminants. Ces auteurs se sont inté-
ressés à l’inhibition différentielle de la GJIC par plusieurs HAP de struc-
ture différente. Malheureusement, ils n’ont pas mesuré les niveaux
d’expression des ARNm ou des Cx ; il est donc difficile d’établir le méca-
nisme par lequel ces molécules agissent sur la GJIC. D’une manière géné-
rale, les HAP de plus petit poids moléculaire (3 cycles) ont un pouvoir
inhibiteur plus grand, en partie à cause d’une plus grande solubilité
(Upham et al., 1994). Il semble également que la structure isomérique des
molécules soit un facteur déterminant pour l’inhibition de la GJIC. En effet,
les HAP dont la structure comporte une substitution formant une bay-like
region sont capables d’inhiber la GJIC (Rummel et al., 1999 ; Weis et al.,
1998, Upham et al., 1998, 1996), alors que les mêmes concentrations d’iso-
mères à structure linéaire et planaire n’ont pas d’effet détectable in vitro
sur la GJIC (Rummel et al., 1999 ; Upham et al., 1996). De plus, certains
composés non substitués (de faible poids moléculaire), tel le naphtalène,
se sont avérés cytotoxiques (Weis et al., 1998) et ont engendré des
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dommages membranaires pouvant être à l’origine de la perte de GJIC
observée. Des expériences réalisées récemment ont montré qu’une expo-
sition in vivo à la �-naphthoflavone à raison de 2 %, 1 %, et 0 % de la ration
alimentaire pendant 6 semaines entraîne une réduction de Cx32 dans le
foie qui coïncide avec une induction des CYP1A1 et 2 (Shoda et al., 2000).

L’inhibition de la GJIC par les HAP est rapide ; elle varie de 30 s à
5�min suivant le composé (Weis et al., 1998) et, dans la plupart des cas,
elle est réversible après 1 h de dépuration (Upham et al., 1996 ; 1994). Il est
intéressant de noter que les produits de dégradation par ozonation de
plusieurs HAP particulièrement cancérigènes (le pyrène, le benzo(a)
pyrène, le fluoranthène) se sont avérés capables d’inhiber la GJIC in vitro
(Upham et al., 1994). Cette technique de traitement des effluents utilisée
pour la dégradation par oxydation de molécules organiques ne semble donc
pas éliminer les risques d’exposition à des composés promoteurs de tumeurs.

3.2.2. Phénobarbital (PB)

Le PB est reconnu comme un promoteur de tumeurs dans le foie et, de ce
fait, la plupart des études sur les effets du PB ont été conduites sur le foie
ou des lignées cellulaires de cellules hépatiques. Les premières mentions
de l’effet du PB sur la communication intercellulaire remontent à plus de
10 ans (Fitzgerald et al., 1989 ; Ruch et Klaunig, 1988). Depuis, toutes les
études ont montré une réduction dramatique reliée à la dose de la com-
munication intercellulaire par le PB pouvant atteindre, suivant la dose,
50 % in vivo (Kolaja et al., 2000a ; Ito et al., 1998 ; Krutovskikh et al., 1995) et
70 % in vitro (Ren et Ruch, 1996 ; Leibolt et Schwarz, 1993 ; Ruch et al.,
1987). De plus, Ren et al. (1998) ont montré que le PB a une action spéci-
fique à la cellule et inhibe la GJIC dans les hépatocytes et non dans les
cellules épithéliales de foie.

La réduction de la GJIC semble résulter de la combinaison de plu-
sieurs effets qui varient avec la dose et la durée du traitement : 1) réduc-
tion (faible) de la concentration de protéine Cx32 ; 2) localisation
cytoplasmique aberrante de la protéine Cx32 ; 3) réduction du nombre de
jonctions lacunaires (Ito et al., 1998 ; Krutovskikh et al., 1995) ; et 4) stress
oxydatif (Guppy et al., 1994 ; Leibold et Schwarz, 1993 ; Scholz et al., 1990 ;
Ruch et Klaunig, 1986). Dans tous les cas, les niveaux d’expression des
ARNm des Cx exprimées dans le foie (Cx32, Cx26 et Cx43) n’ont pas été
affectées par le PB.

Le mécanisme principal lié à la diminution de GJIC semble un stress
oxydatif puisque la présence d’antioxydants permet d’empêcher l’inhi-
bition de la communication. Plusieurs antioxydants ont donné des résultats
similaires : traitement à la superoxide dismutase, la N,N’-diphényl-1,4-
phénylénédiamine, la vitamine E (Leibold et Schwarz, 1993 ; Ruch et
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Klaunig, 1986) et la glutathione (Guppy et al., 1994). Cependant, une partie
des résultats semblent contradictoires. En effet, la plupart des études sug-
gèrent que le stress oxydatif provient des produits de la dégradation du
PB via les cytochromes P450 (Klaunig et Ruch, 1990 ; Guppy et al., 1994 ;
Neveu et al., 1994c ; Ren et al., 1998) puisque la présence d’un inhibiteur
spécifique des cytochromes P450 (SKF-525A) prévient l’inhibition de la
GJIC par le PB. Au contraire, Leibold et Schwarz (1993) précisent qu’il
semble peu probable que les cytochromes P450 soient à l’origine des radi-
caux oxydatifs, puisque la GJIC est inhibée après seulement 5�minutes
d’exposition au PB (période trop courte pour induire une activité P450-
dépendante). Si c’est le cas, les cytochromes P450 pourraient jouer un rôle
autre que la production de radicaux oxidatifs dans la modulation de l’effet
du PB sur la GJIC. L’origine du stress oxydatif responsable de l’inhibition
de la GJIC ne semble donc pas encore bien établie.

Finalement, deux points intéressants ressortent de la littérature.
D’une part, les effets du PB sur la communication intercellulaire in vitro
sont réversibles au bout de 24 heures si le PB est retiré du milieu de cul-
ture (Ren et Ruch, 1996 ; Leibold et Schwarz, 1993). D’autre part, la répéti-
tion de l’exposition des hépatocytes au PB permet le « conditionnement »
des cellules, ce qui les rend réfractaires aux effets du PB (Ruch et Klaunig,
1988). De la même manière, chez des rats traités pendant 28 jours à une
faible dose (0,1 % m/v dans l’eau), l’exposition des hépatocytes au PB in
vitro n’entraîne aucune modification de la GJIC (Guppy et al., 1994).

3.2.3. Organochlorés

Les effets des composés organochlorés sur les jonctions lacunaires ont été
de loin les mieux étudiés de tous les contaminants promoteurs de tumeurs
rassemblés ici. Les organochlorés sont un groupe de composés organiques
dont un ou plusieurs atomes d’hydrogène ont été substitués par un atome
de chlore. Cette classe de molécules regroupe de nombreux composés uti-
lisés comme insecticides tels que le lindane et le DDT ainsi que des rejets
industriels comme les biphényles polychlorés (BPC) et les dioxines. Ces
composés sont particulièrement stables et persistants dans l’environ-
nement. Le foie est le principal organe cible de ces contaminants ; c’est
pourquoi l’effet des organochlorés a été étudié dans le foie et dans des
lignées cellulaires d’hépatocytes. Il semble que tous les résultats publiés
indiquent que les organochlorés inhibent la GJIC à des doses plus ou moins
fortes. Dans certains cas cette inhibition est réversible après une période
de latence ; dans d’autres, 30 minutes d’exposition suffisent à inhiber la
GJIC sans aucun signe de récupération après 24 heures (dans des lignées
cellulaires). Il ressort que ces agents promoteurs de tumeurs affectent la
GJIC en modulant les processus traductionnels et post-traductionnels
plutôt que la transcription des Cx.
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DDT et lindane

De tous les insecticides, c’est le DDT (1,1,1-trichloro-2,2-bis(p-chloro-
phényl)éthane) qui a reçu le plus d’attention. Bien que ce composé soit
particulièrement toxique et carcinogène, il demeure en utilisation dans
des cas extrêmes pour empêcher la pullulation cyclique de certains insectes.

Tous les articles publiés à ce jour montrent que le DDT inhibe la
GJIC en fonction de la dose aussi bien in vitro qu’in vivo, quel que soit le
type cellulaire ou le protocole utilisé.

In vivo, des doses variant de 5 à 50 mg/kg/jour administrées ora-
lement entraînent une réduction de 40 à 60 % de la GJIC chez le rat
(Kurtovskikh et al., 1995 ; Tateno et al., 1994). La réduction de la GJIC est
significative après une semaine de traitement et elle se maintient si le trai-
tement est prolongé jusqu’à 5 semaines (Kurtovskikh et al., 1995). Cepen-
dant, dans le cas d’un traitement de 50 mg/kg/jour prolongé jusqu’à
6�semaines, Tateno et al. (1994) montrent que la GJIC s’est rétablie. Ces
études montrent que les niveaux d’ARNm des Cx32, Cx26 et Cx43 ne sont
guère affectés dans le foie, à l’exception de la Cx26 dont le niveau d’ARNm
augmente après 5 semaines de traitement à 50 mg/kg/jour. Par contre, le
marquage immunohistochimique des protéines semble diminuer
nettement avec le temps, aussi bien pour la Cx32 que la Cx26.

In vitro, l’inhibition de la GJIC par le DDT est fonction de la dose et
de la durée (deGraaf et al., 2000 ; Ren et al., 1998 ; Guan et Ruch, 1996 ;
Kang et al., 1996 ; Ruch et al., 1994 ; Leibold et Schwarz ; 1993 ; Aylsworth
et al., 1989 ; Tsushimoto et al., 1983). Des doses de 1 a 30 �M sur une période
variant de quelques minutes à 8 heures entraînent une inhibition de la
communication variant de 10 % à 70 %. Ces effets sont partiellement réver-
sibles après 12 heures et totalement réversibles après 24 heures de
dépuration (Kang et al., 1996).

Plusieurs mécanismes semblent en cause dans la réduction de com-
munication intercellulaire. Tout d’abord, il est intéressant de noter
que le DDT ne semble pas ou très peu affecter le niveau d’expression des
ARNm des Cx43, Cx32 ou Cx26 (Guan et Ruch, 1996 ; Kang et al., 1996 ;
Ruch et al., 1994). En revanche, à forte dose, les niveaux de protéines (Cx32)
diminuent (deGraaf et al., 2000). Plusieurs publications rapportent que le
DDT entraîne une disparition des plaques jonctionnelles qui s’accompagne
d’une diminution de la concentration de Cx43 phosphorylée (Guan et
Ruch, 1996 ; Ruch et al., 1994 ; Ren et al., 1998). Ces travaux suggèrent que
les jonctions formées de Cx43 phosphorylée seraient internalisées et
dégradées dans les lysosomes (Guan et Ruch, 1996). D’autres auteurs font
état d’effets au niveau du trafficking cellulaire des protéines (Kang et al.,
1996 ; Tateno et al., 1994) ou de l’altération du niveau de Ca2+ intracellulaire
(Ren et al., 1998).
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Tout comme le DDT, le lindane (�-hexachlorocyclohexane) est un
insecticide dont l’utilisation est prohibée, reconnu comme promoteur de
tumeurs dans le foie. En fait, les effets et les mécanismes d’action du
lindane sont similaires à ceux du DDT. Le lindane est un puissant inhi-
biteur réversible de la GJIC (Guan et al., 1995 ; Guan et Ruch, 1996 ; Leibold
et Schwarz, 1993 ; Tsushimoto et al., 1983). Les travaux de Guan et al. (1995)
démontrent que les effets du lindane (50 mM) varient avec la durée de
l’exposition. Après 10-30 minutes d’exposition : inhibition presque totale
de la GJIC, mais pas d’effet sur le nombre de jonctions, ni sur l’ARNm ou
la protéine Cx43 ; après 1-4 heures d’exposition : inhibition de la GJIC,
perte des jonctions lacunaires, diminution de la Cx43 phosphorylée ; pas
d’effet sur l’ARNm. Après 1-14 jours : réduction de la GJIC, réduction de
la protéine et de l’ARNm (Cx43), réduction non spécifique de la
transcription du gène codant pour la Cx43.

La perte de plaque jonctionnelle, donc de GJIC, semble être associée
à l’endocytose des jonctions et à la dégradation des Cx43 phosphorylées
(Cx43-P2) dans les lysosomes (Guan et Ruch, 1996). En effet, la disparition
des plaques jonctionnelles coïncide avec l’apparition d’un marquage de
Cx43 cytoplasmique. Ce marquage finit par disparaître après 4 heures de
traitement. De plus, la concentration de Cx43-P2 diminue en parallèle,
sans que les niveaux de Cx43 non phosphorylée n’augmentent. Finale-
ment, la colchicine et la chloroquine préviennent la diminution de Cx43-
P2 et la disparition du marquage cytoplasmique de Cx43, ce qui semble
confirmer que les connexons sont internalisés et dégradés dans les lyso-
somes. Leibold et Schwarz (1993) sont d’avis que l’inhibition de la GJIC
par le lindane s’opère par le biais du stress oxydatif, puisque l’utilisation
de vitamine E comme antioxydant empêche la perte de communication
intercellulaire.

Il semble donc que ces deux pesticides agissent sur les Cx au niveau
post-traductionnel, en augmentant l’endocytose des jonctions et la
dégradation des Cx formant les connexons.

Hexachlorobenzène (HCB)

L’HCB est un organochloré qui induit la formation de tumeurs hépatiques
chez le rat femelle, mais pas chez le mâle. Ce dimorphisme sexuel se
manifeste aussi au niveau de la porphyrie, qui est induite uniquement chez
la femelle. L’HCB est un cancérigène épigénétique, c’est-à-dire qu’il ne cause
pas de mutation à l’ADN mais peut changer l’expression génétique dans le
foie. En effet, une exposition à court terme au HCB (5 jours) suffit à causer
une augmentation de la susceptibilité des femelles à l’induction de tumeurs
au dinitrosamine (DEN) 95 jours plus tard, même quand la teneur en HCB
n’est plus mesurable (Krishnan et al., 1991).
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Nos travaux ont démontré que l’HCB cause une diminution à long
terme de la Cx26 et de la Cx32 dans le foie. Cette diminution est causée
seulement chez les rats femelles et pourrait être une des causes respon-
sables pour le dimorphisme sexuel de l’HCB dans l’induction de tumeurs
(Plante et al., 2002).

Autres organochlorés et pesticides

Les effets du pentachlorophénol (PCP) sur la GJIC ont été étudiés par Sai
et collaborateurs (1998, 2000). Dans des cultures de cellules épithéliales
de foie de rat, le PCP diminue la GJIC de façon dose dépendante après
4�heures de traitement (Sai et al., 1998). Cette réduction est suivie d’un
rétablissement de la GJIC après 6-8 heures de traitement, puis d’une nou-
velle phase d’inhibition après 16-24 heures de traitement. Cette inhibition
de la communication est réversible et la GJIC retourne à son niveau normal
après 2-4 heures de dépuration. L’inhibition de la GJIC s’explique en partie
par la diminution de la concentration de Cx43. Cependant, la localisation
membranaire de la Cx43 et le niveau de phosphorylation de la protéine
ne sont pas affectés après 24 heures de traitement au PCP.

In vivo, des doses de PCP de 300 ppm et 600 ppm ajoutées à la nour-
riture de souris mâles (B6C3F1) pendant deux semaines provoquent une
inhibition en fonction de la dose de la GJIC dans les hépatocytes. Ce phé-
nomène est associé à une réduction du nombre de jonctions lacunaires
formées de Cx32 au niveau de la membrane plasmatique et à un accrois-
sement de la prolifération cellulaire (Sai et al., 2000). Comme c’est le cas
pour d’autres composés organochlorés, le mécanisme d’action semble
également passer par l’intermédiaire d’un stress oxydatif, puisque des
antioxydants sont capables de prévenir partiellement l’inhibition de la GJIC
par le PCP (Sai et al., 2000 ; Sai-Kato et al., 1995a,b).

Les congénères de BPC et de dioxines sont des promoteurs de
tumeurs au travers de différents mécanismes biochimiques. Cette famille
de molécules est grande et en général seuls quelques congénères repré-
sentatifs sont étudiés. Tous les travaux rassemblés ici montrent que les
BPC et les dioxines inhibent la GJIC de façon dépendante de la dose et
réversible. Les congénères BPC153 et BPC118 inhibent complètement la
GJIC dans des cellules épithéliales de foie de rat après une heure de trai-
tement (Wärngård et al., 1996), alors que seule une inhibition partielle est
obtenue après un traitement prolongé (pouvant atteindre 48 heures) avec
le PCB126 (Wärngård et al., 1996) et la 2,3,7,8-dichlorodibenzo-p-dioxine
(TCDD) (Wärngård et al., 1996 ; Ruch et al. 1990). Dans tous les cas, la com-
munication intercellulaire était rétablie après 24 heures. De même,
l’Aroclor 1254 diminue la GJIC en fonction de la dose à des concentra-
tions non cytotoxiques dans des hépatocytes, augmente la prolifération
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parenchymateuse et inhibe l’apoptose hépatique à la concentration de
100�ppm (Kolaja et al., 2000). Kang et al. (1996) ont montré que la réduc-
tion de GJIC par les congénères de BPC, le toxaphène et la dieldrine peut
atteindre 50 %. De plus, il semble que les effets inhibiteurs de certains de
ces contaminants soient additifs (Kang et al., 1996). Le mode d’action des
BPC et des dioxines sur la GJIC n’est pas encore bien établi. La TCDD et le
BPC126 semblent diminuer la concentration de Cx32 dans le foie faible-
ment à la dose de 10�ppm et pratiquement complètement à la dose de
100�ppm (Bager et al., 1996). En revanche, il ne semble pas y avoir d’effet
des BPC sur les niveaux de Cx43 et seule une déphosphorylation de la
protéine était apparente (Wärngård et al., 1996). Dans le cas de ces deux
Cx, le niveau d’ARNm n’était pas affecté par le traitement. De plus, la
distribution de ces deux protéines devient cytoplasmique au sein des
tumeurs après traitement. La modulation de ces Cx par les BPC se fait
donc au niveau post-transcriptionnel.

D’autres organochlorés tels que l’endosulfan, le chlordane et
l’heptachlor inhibent la GJIC en fonction de la dose (50-200 �M) (Ruch et
al., 1990). De plus, l’utilisation de SKF-525A (inhibiteur de P450) ne permet
pas de rétablir la communication intercellulaire, donc le mode d’action
de ces contaminants est indépendant des cytochromes P450. Nomata et
al. (1996) montrent également que l’heptachlor inhibe la GJIC à des doses
non cytotoxiques (10 mg/ml) dans des cellules épithéliales de glande
mammaire humaine après 1 heure de traitement. Dans ce cas particulier,
il est à noter que la GJIC n’a pas été rétablie après 24 h de dépuration.
Aucune récupération n’est observée après 24 h avec un traitement à
1 �g/ml. Le niveau d’ARNm Cx43 ne semble pas affecté par le traite-
ment ; par contre, la Cx43 est significativement hypophosphorylée par
rapport au contrôle. De plus, l’analyse immunohistochimique indique une
perte de Cx43 au niveau de la membrane. L’effet de l’heptachlor sur la
Cx43 est donc post-traductionnel et proviendrait soit d’un changement
au niveau du trafficking, soit de l’internalisation et du catabolisme des
jonctions.

3.2.4. Métaux

Peu de travaux rapportent les effets des métaux sur la GJIC, bien que
plusieurs métaux exercent leur toxicité en entrant en compétition avec le
calcium. C’est le cas en particulier pour le Cd. Le Cd est un contaminant
dont la présence dans l’environnement est associée au développement
industriel. En outre, la fumée de cigarette est la plus importante source
d’exposition au Cd chez l’humain. Aujourd’hui encore, peu de traitements
contre le Cd sont efficaces.
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Les reins et le foie sont les organes cibles où le Cd va s’accumuler
préférentiellement. Dans ces organes, le Cd induit la nécrose, l’apoptose
et la prolifération cellulaire. Il semble donc raisonnable de penser qu’il
affecte la GJIC. Les travaux in vivo de Jeong et al. (2000) montrent que
chez des souris traitées par injection (IP) de Cd (5-60 �M/kg), la GJIC est
significativement inhibée. De plus, une réduction de l’expression des Cx32
et Cx26 est induite aussi bien par la dose de 30 �M/kg de Cd (après 48 h)
que par les doses de 5-60 �M/kg de Cd (après 9 h). Le traitement au Cd
produit également un dérèglement et une perte de l’actine du cytosquelette
hépatique.

In vitro, l’exposition de cellules au Cd induit un accroissement de la
phosphorylation de la Cx43 et une diminution du niveau de Cx32 (Fang
et al., 2001). L’accroissement de la phosphorylation de la Cx43 pourrait
changer la conformation stérique de la protéine et être la cause d’une
réduction de la GJIC à travers les jonctions formées de Cx43. Si les cellules
sont exposées au Cd durant le stade de la promotion ou de la transforma-
tion, elles expriment de hauts niveaux de Cx43 et de Cx32. Cependant, la
Cx43 est distribuée principalement dans la région périnucléaire et non dans
la membrane plasmatique et serait donc probablement non fonctionnelle.

Bien que l’exposition à l’amiante soit reconnue comme une cause de
cancer, une seule publication à notre connaissance rapporte l’étude de la
GJIC associée à ces tumeurs. Dans des lignées cellulaires de mésothéliomes
humains associés à l’amiantose, Linnainmaa et al. (1993) ont constaté que
la GJIC était particulièrement faible par rapport au niveau mesuré dans
des lignées primaires de cellules mésothéliales. Cette réduction de la GJIC
ne semble pas être le résultat d’une diminution du niveau d’expression
de l’ARNm ou de la protéine Cx43. Ces auteurs ont également montré
que dans des cultures cellulaires hétérologues de cellules tumorales et de
cellules mésothéliales primaires, 80-90 % des jonctions entre les deux types
de cellules étaient fonctionnelles. L’exposition de ces cultures hétérolo-
gues à l’amiante n’a pas modifié la GJIC. Le travail de Linnainmaa et al.
(1993) démontre que la déficience de la GJIC est commune à la plupart
des cellules de mésothéliomes humains et que cette déficience est perma-
nente. Cependant, le mécanisme de genèse des mésothéliomes par
l’amiante demeure inconnu.

Le plomb (Pb) et le mercure (Hg) sont des métaux qui interfèrent
avec de nombreuses fonctions cellulaires. Certains dérivés tels que le
méthylmercure (MeHg) et le chlorure de méthylmercure sont génotoxiques
et conduisent à la formation d’ADN adduit. Une approche intéressante
pour étudier l’effet de ces métaux sur la GJIC consiste à mesurer la diffé-
rence de potentiel entre deux cellules, de part et d’autre des jonctions
lacunaires (Schirrmacher et al., 1998).
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Schirrmacher et collaborateurs (1998) ont utilisé des cultures de cel-
lules ostéoblastiques pour analyser les effets d’expositions intracellulaires
(i) et extracellulaires (e) au Pb, au Hg et au MeHg en suivant les varia-
tions du Ca2+ intracellulaire. Les concentrations suivantes ont été utili-
sées : Pb(i) : 25 �M ; Hg(i), Pb(e) et Hg(e) : 5 �M ; MeHg(e) : 1-10 �M. Des
résultats, il ressort que le Pb(i et e) et le Hg(e) ne semblent pas avoir d’effet
sur la communication intercellulaire proprement dite, alors que le Hg(i)
et le MeHg(e) diminuent le couplage électrique de 79,5 % et de 62,4 % res-
pectivement en moins de 15 minutes. Dans le cas des deux métaux, l’aug-
mentation du niveau de Ca2+ intracellulaire modifie le couplage électrique
entre les cellules, ce qui affecte la jonction lacunaire.

4. JONCTIONS D’ADHÉSION CELLULAIRE
Non seulement les jonctions adhérentes sont essentielles à l’adhésion entre
les cellules, mais elles sont également impliquées dans la signalisation
intracellulaire, qui permet la différenciation et l’établissement de la pola-
rité des cellules. Les jonctions adhérentes font également partie du pro-
cessus de régulation des jonctions serrées. Une modification des niveaux
de ces protéines a été démontrée lors de la formation de tumeurs cancé-
reuses, de déficiences rénales et de pathologies telles que la maladie de
Crohn (Hollander, 1988). Les effets des contaminants environnementaux
sur ces protéines peuvent donc avoir des conséquences importantes pour
la santé.

4.1. CADHÉRINES

Les jonctions d’adhérence sont formées par une vaste famille de protéines
dépendantes du calcium que l’on nomme cadhérines. Il existe plus de cin-
quante cadhérines différentes. Ces protéines sont responsables de
l’adhésion intercellulaire homotypique entre les cellules adjacentes. Les
cadhérines sont des glycoprotéines transmembranaires de simple passage
ancré au cytosquelette de la cellule par les caténines (Takeichi, 1991 ; Holton
et al., 1990 ; Fujimoto, 1997). La séquence primaire des cadhérines clas-
siques (figure 7.3) contient différents domaines. La région extracellulaire
est composée de cinq ectodomaines, dont le site de reconnaissance et de
liaison (EC-1 ; figure 7.5). Ce domaine contient un motif de séquences
d’acides aminés HAV qui est essentiel à la liaison. Les acides aminés qui
entourent la HAV sont responsables de la reconnaissance homotypique.
Chaque ectodomaine contient un site de liaison calcique essentiel à la fonc-
tion d’adhérence des cadhérines. La région cytoplasmique des cadhérines
contient des domaines d’interaction avec les caténines qui, elles, sont
impliquées dans la liaison au cytosquelette et dans l’activation des voies
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de signalisation de la jonction d’adhérence. Le complexe cadhérine-
caténine est requis pour l’adhésion cadhérine-cadhérine (Guger et
Gumbiner, 1995 ; Yap et al., 1998). En plus des caténines, différentes études
ont démontré que la ZO-1 (zona occludens-1) peut aussi interagir avec le
complexe cytoplasmique cadhérine-caténine. Le rôle précis de cette pro-
téine, normalement impliquée dans le complexe des jonctions serrées, reste
à établir dans la jonction d’adhérence.

4.2. VOIE DE SIGNALISATION DES CADHÉRINES

La liaison entre les caténines et les cadhérines est non seulement impor-
tante pour ancrer les cadhérines au cytosquelette, mais aussi à des fins de
signalisation intracellulaire (Takeichi, 1991, Steinberg et McNutt, 1999 ;
Gumbiner, 2000). La structure et la séquence des caténines � et � ont un
niveau élevé d’homologie avec la famille de protéines « Armadillo » qui
sont impliquées dans une voie de signalisation intracellulaire chez la dro-
sophile (Peifer et al., 1994). Cette observation a mené à la suggestion que
les caténines étaient elles aussi des protéines de signalisation.

Il existe énormément d’intérêt scientifique pour les voies de signali-
sation des cadhérines. La régulation de ces protéines pourrait représenter
d’importantes avenues pour le développement de nouvelles thérapies pour
combattre le cancer. Les tyrosines kinases telles que c-Yes, c-Src et c-Lyn
ont toutes été identifiées dans la jonction adhérente (Owens et al., 2000).
Une augmentation dans la phosphorylation de la tyrosine dans des cellules
transfectées avec Src ou Ras est associée à une perte d’adhésion cellulaire
(Owens et al., 2000), tandis que des inhibiteurs de la tyrosine phosphatase
peuvent augmenter l’adhésion intercellulaire. La régulation des cadhé-
rines, directement ou indirectement, est un facteur important qui contribue
à la régulation des jonctions adhérentes. Certaines GTPases (Rac, Rho et
Cdc42) ont aussi été impliquées dans la régulation des jonctions intercel-
lulaires impliquant les cadhérines (Kaibuchi et al., 1999). Le rôle précis de
ces protéines reste toutefois à démontrer clairement, mais il semble
impliqué dans l’assemblage et le démontage de la jonction d’adhérence
(Gumbiner, 2000).

Il a été récemment démontré que la �-caténine peut réguler direc-
tement l’expression des gènes. Cette régulation implique la voie de signa-
lisation Wnt qui a été identifiée chez plusieurs espèces. Le joueur principal
de la cascade Wnt est la �-caténine. Les protéines Wnt sont une vaste
famille de protéines riches en cystéines qui jouent un rôle important dans
les processus de développement cellulaire. La cascade de signalisation
Wnt implique plusieurs protéines qui sont induites par l’interaction entre
la protéine extracellulaire Wnt et son récepteur membranaire frizzle (frz ;
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Figure 7.5
Représentation schématique du complexe cadhérine-caténine
dans une cellule épithéliale

La liaison entre des cadhérines de différentes cellules s’établit au niveau de l’ectodomaine
EC-1. Les sites de liaison calcique (cercles gris) sont présents dans chaque ectodomaine.
La région cytoplasmique de la cadhérine interagit avec les caténines (�, � et p120ctn).
L’�-caténine se lie à l’�-actinine et à la vinculine qui, elles, interagissent avec le cytosquelette
de la cellule, ainsi qu’avec la �-caténine qui est impliquée dans les voies de signalisation
des cadhérines.
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figure 7.6). Le complexe Wnt-frz active la protéine cytosolique Dvl,
l’homologue chez les mammifères de la protéine dishevel (Dsh) de la dro-
sophile. Dvl inhibe ensuite la glycogène kinase-3�-synthétase (GSK-3�).
La GSK-3� est elle-même liée à la �-caténine et à la protéine APC
(adenomatous polyposis coli tumor suppressor). Quand la GSK-3� est active,
la �-caténine est phosphorylée et dégradée par la voie d’ubiquinanone.
Toutefois, quand la GSK-3� est inhibée par la Dvl, la �-caténine demeure
non phosphorylée et peut pénétrer le noyau cellulaire où elle induit
l’expression du facteur de transcription TCF/LEF (Thorpe et al., 2000). Le
complexe �-caténine-LEF peut réguler l’expression de c-Myc, c-jun,
Fra-1, et de la cycline D-1(Ben-Ze’ev, 1999 ; Tetsu et McCormick, 1999 ;
Kikuchi, 2000). Le rôle du complexe cadhérine-caténine dans la cascade
de signalisation Wnt n’est pas encore bien défini.

4.3. RÉGULATION DE LA JONCTION ADHÉRENTE

La régulation de la jonction adhérente, et en particulier les cadhérines, est
particulièrement importante pour le développement et la maturation cel-
lulaire. L’expression de cadhérine spécifique n’est pas exclusive à un tissu ;
toutefois, c’est l’expression spatiotemporelle des cadhérines qui est impor-
tante afin de définir la morphogenèse d’un tissu particulier (Edelman,
1993). Durant la différenciation tissulaire, les cellules vont passer de
l’expression d’une cadhérine à une autre afin de former de nouveaux con-
tacts cellulaires. Ceci permet la différenciation cellulaire à l’intérieur d’un
épithélium défini. Cette caractéristique des molécules d’adhésion cellu-
laire nous permet de conclure que leur expression est régulée par des fac-
teurs autocrines ou paracrines qui permettent la coordination cellulaire
de l’expression de différentes cadhérines durant le processus de
maturation et de différenciation.

Le système reproducteur mâle représente un modèle expérimental
de choix afin de comprendre la régulation des molécules d’adhésion.
Durant la spermatogenèse dans le testicule, les cellules germinales sont
soumises à plusieurs changements de forme et d’association au cours de
leur migration vers la lumière des canaux séminifères. De plus, l’épidi-
dyme, où les spermatozoïdes effectuent leur maturation, est fortement
influencé par les androgènes. Il est donc possible d’étudier la régulation
hormonale des molécules d’adhésion cellulaire. Il est également impor-
tant de noter que la formation d’une barrière cellulaire dans le testicule et
l’épididyme est essentielle à la spermatogenèse et à la maturation des sper-
matozoïdes, ce qui témoigne de l’importance des jonctions adhérentes dans
la formation de cellules germinales matures et fonctionnelles.
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Figure 7.6
Représentation schématique de la voie de signalisation Wnt

Une des protéines Wnt se lie à son récepteur frizzle qui active la Dvl. Si la Dvl est activée, la
�-caténine (�-cat) est stabilisée et elle peut agir comme facteur de transcription et activer
des gènes tels que LEF/TCF. Si la protéine frizzle et la Dvl ne sont pas activées, la �-cat est
dégradée par la voie des ubiquinones.

Dans l’épididyme, au moins trois différentes cadhérines sont
exprimées : la cadhérine épithéliale (E-Cad), la cadhérine placentaire
(P-Cad) et la cadhérine rénale (K-Cad) (Cyr et Robaire, 1991 ; Cyr et al.,
1992 ; Amini et Cyr, travaux non publiés). Les niveaux d’ARNm de la
P-Cad dans l’épididyme sont fortement exprimés au cours de la première
semaine après la naissance, tandis que les niveaux d’E-Cad sont faibles
après la naissance, mais augmentent jusqu’à la puberté (Cyr et al., 1993,
1995 ; Levy et Robaire, 1999).

Les résultats de notre laboratoire ont permis d’établir que l’expres-
sion de l’E-Cad dans l’épididyme est régulée par les androgènes (Cyr et
al., 1992). Toutefois, il est clair que d’autres facteurs endocriniens contri-
buent à la régulation de l’E-Cad. En effet, les études de développement
indiquent une importante augmentation dans les niveaux d’ARNm de
l’E-Cad au moment de la formation de la barrière hémato-épididymaire,
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quand les niveaux d’androgènes circulants ne sont pas détectables (Cyr et
al., 1993). De plus, nous avons récemment démontré que les hormones
thyroïdiennes peuvent aussi réguler les niveaux d’ARNm de l’E-Cad chez
les jeunes rongeurs (St-Pierre et al., 2003). Chez les rongeurs vieillissants,
les niveaux de l’E-Cad baissent dans le corps de l’épididyme, ce qui
s’accompagne d’une perte de la compétence de la barrière hémato-
épididymaire (Levy et Robaire, 1999).

Il est maintenant bien établi qu’il existe une relation directe entre la
formation et le maintien des jonctions serrées et des jonctions d’adhérence
(Denker et Nigam, 1998). Le rôle précis, toutefois, reste encore à établir
plus clairement. À l’aide de modèles cellulaires, on a démontré que l’inter-
action cadhérine-cadhérine précède la formation des jonctions serrées. De
plus, il semble que l’activation de messagers intracellulaires qui résulte
de la liaison entre cadhérines soit responsable de la phosphorylation et
de la mobilisation des protéines cytoplasmiques impliquées dans la for-
mation de la jonction serrée. Ces protéines, telles que les ZO, forment un
complexe avec les protéines transmembranaires de la jonction serrée, soit
l’occludine et les claudines (Tsukita, 2001 ; Gregory et al., 2001).

Dans l’épididyme, nous avons démontré une relation entre les
niveaux d’ARNm de l’E-Cad et la formation de la barrière hémato-
épididymaire (Cyr et al., 1993). De plus, nos études indiquent que la pro-
téine de signalisation ZO-1 que l’on retrouve habituellement dans la
jonction serrée est aussi associée à la �-caténine durant la formation de la
barrière hémato-épididymaire, ce qui démontre une interaction directe
entre ces deux protéines de signalisation durant la formation de la jonction
serrée (DeBellefeuille et Cyr, 2001 ; Cyr , 2001).

La jonction d’adhérence représente donc une structure importante
qui module les interactions entre les cellules avoisinantes. De plus, elle
est aussi essentielle à la formation de jonctions serrées ainsi qu’au main-
tien de l’intégrité de l’épithélium. Il est donc facile de comprendre qu’une
atteinte aux cadhérines et aux jonctions adhérentes peut avoir des consé-
quences importantes sur les divers épithéliums. Très peu d’études portant
sur les effets des contaminants environnementaux ont été réalisées sur les
cadhérines ou sur les composants des jonctions serrées. Ce manque d’infor-
mation, toutefois, ne doit pas être interprété comme un manque d’effets ;
c’est plutôt que peu d’études se sont penchées sur les effets de toxicité
associés à ces protéines.
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4.4. EFFETS DU CADMIUM

Le Cd exerce plusieurs effets toxiques sur différents tissus. Néanmoins, il
demeure difficile de cerner un mécanisme précis de toxicité. Ceci indique
que le Cd doit agir sur différentes voies métaboliques et biochimiques au
sein de la cellule. Plusieurs effets de toxicité reliés au Cd semblent
impliquer une augmentation de la perméabilité des tissus épithéliaux et
endothéliaux. Dans les testicules, par exemple, le Cd provoque une aug-
mentation de la perméabilité des capillaires, causant ainsi des hémorragies.
In vitro, le Cd peut stimuler la séparation des cellules. De plus, dans les
cellules rénales du chien (MDCK), le Cd cause une baisse des jonctions
serrées entre les cellules. Dans ces cas, les effets du Cd semblent reliés à
des effets au niveau de l’adhésion cellulaire et des cadhérines en particu-
lier. Des études in vitro sur des cellules rénales d’origine porcine
démontrent que le Cd cause une baisse importante dans les niveaux de
l’E-cadhérine (Duizer et al., 1999 ; Prozaliak et Niewhuis, 1991 ; Prozaliak,
2000). Il a été démontré que cet effet intervient au niveau de la liaison du
calcium sur les ectodomaines de l’E-cadhérine, où le Cd peut se lier sur
les sites de liaisons du calcium (Prozaliak et Lamar, 1996). Ce mécanisme
d’action pourrait expliquer plusieurs effets de toxicité du Cd et en parti-
culier son impact dans l’induction du cancer. L’E-Cad est considérée
comme une protéine antimétastatique, c’est-à-dire que les cellules cancé-
reuses arrêtent de produire de l’E-Cad afin de migrer d’une tumeur vers
des sites secondaires. Une inhibition des interactions cadhérine-cadhérine
pourrait avoir des conséquences importantes au niveau des métastases
cancéreuses et de leur invasion de sites secondaires.

Même si le Cd agit au niveau des cadhérines, il ne faut pas exclure la
possibilité que le cadmium pourrait aussi agir à d’autres niveaux afin de
déréguler les interactions cellule-cellule. Dans les cellules de Sertoli, le
Cd induit une baisse des niveaux d’occludine et des jonctions serrées sans
avoir d’effets au niveau de l’E-Cad. Ceci n’exclut pas la possibilité que,
dans ces cellules, le Cd agisse sur d’autres cadhérines ou sur d’autres
protéines impliquées dans les interactions cellule-cellule.

5. CONCLUSIONS
Les interactions cellulaires demeurent la base de la formation et du fonc-
tionnement épithéliaux. Une dérégulation de ces interactions peuvent avoir
des conséquences importantes sur la santé des individus. Même s’il existe
très peu d’information sur les effets des contaminants environnementaux
et des interactions cellule-cellule, nous constatons de plus en plus que ses
structures essentielles représentent une cible des xénobiotiques. En fait,
nous ne faisons que commencer à comprendre les conséquences associées
à une perte de ces interactions.
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RÉSUMÉ

Ce chapitre se veut une illustration des principaux travaux réalisés en écotoxicologie dans
notre laboratoire. Loin de nous la prétention de faire un tour complet des biomarqueurs
disponibles internationalement. Il y a d’excellents ouvrages qui ont réussi avec brio cet
objectif (Lagadic et al., 1998). Plutôt, nous avons mis l’emphase sur les signaux cellulaires
et moléculaires développés et validés dans nos laboratoires ces dernières années. Fidèles
à l’approche multiparamétrique utile lors des études sur le terrain et aussi pour bien
détecter l’ampleur des effets des contaminants ou tout simplement pour aider à l’inter-
prétation des réponses obtenues, nous présentons dans ce chapitre des indications de
signaux moléculaires et cellulaires qui s’apparient bien et s’utilisent avec succès chez les
bivalves marins et estuariens.

Le premier ensemble de biomarqueurs comprend, au niveau moléculaire, la mesure
du stress oxydant occasionné par la surproduction de radicaux libres de l’oxygène, en
réponse aux stress du milieu, dont la présence de contaminants. Les mesures des activités
catalasiques et des glutathione-S-transférases sont utiles pour estimer avec précision les
effets des variations des facteurs du milieu (température, hydrodynamisme, concentra-
tions en phytoplancton lorsque ces conditions sont limitantes) et constituent un signal
précoce de perturbations plus importantes, telles les diminutions de réserves énergétiques
et, conséquemment, du processus de reproduction des bivalves. Les réponses molécu-
laires reliées aux processus oxydants sont corrélées aux réponses cellulaires conduisant à
la déstabilisation de la membrane lysosomale, lesquelles peuvent être indicatrices de dom-
mages physiologiques plus fonctionnels, telle une cytophagie par protéolyse, et d’une uti-
lisation rapide des réserves énergétiques pour contrer les effets chroniques d’un stress.
Pour estimer des dommages potentiels au niveau de la population, des études de la crois-
sance des individus et de paramètres fonctionnels reliés à la reproduction sont essentiels
pour en déterminer la signification physiologique. Les mesures du potentiel de croissance,
intégrant les mesures d’excrétion d’azote, de respiration et d’assimilation ont été utilisées
avec succès sur le terrain pour estimer la performance physiologique d’individus à diffé-
rentes positions en zone intertidale et aussi en mésocosmes, lors d’une exposition de
bivalves à du pétrole et à un coagulant à base de silicone.

La reproduction étant un facteur clé de la performance des populations, nous avons
ces dernières années tenu compte que de nombreux polluants ont une influence marquée
sur la reproduction par le biais de leurs effets sur le niveau des réserves énergétiques ou
grâce à la modulation endocrinienne. Nous avons étudié plus particulièrement la
gamétogenèse, qui comprend la stéroïdogenèse et la vitellogenèse et qui est un processus
clé de la reproduction pouvant être la cible de contaminants.

L’activité de l’aspartate transcarbamylase (ATCase) s’est avérée un bon indice de
l’activité gonadique lors de la reproduction, signal moléculaire que nous avons utilisé en
parallèle avec les relevés histologiques de stades de maturation sexuelle, les mesures de
protéines apparentées à la vitelline et les niveaux d’hormones stéroïdes dans la gonade.
Ces marqueurs se sont montrés sensibles aux organoétains tant en milieu naturel qu’en
laboratoire, d’où leur potentiel évident pour les années à venir.

À l’heure actuelle, les perspectives de recherche s’orientent vers le développement
systématique d’anticorps anti-vitellogénine chez les invertébrés marins pour des dosages
rapides par ELISA, voire vers la recherche d’un anticorps universel. Quelles sont les hor-
mones stéroïdiennes clés dans le processus de maturation sexuelle chez la moule bleue et
la mye commune ? Quels sont les sites d’action des perturbateurs endocriniens ? Autant
de questions auxquelles nous tenterons de répondre dans les prochaines années…
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1. INTRODUCTION
Les vingt dernières années ont vu le développement de différents outils
pour estimer les dommages physiologiques et écologiques des conta-
minants dans un écosystème. Il s’agissait d’adapter en premier lieu les
outils toxicologiques disponibles en santé humaine pour les rendre com-
patibles à la réalité environnementale. Toutefois le défi était grand : comme
l’Homo sapiens ne constitue qu’une espèce, on peut considérer que l’orga-
nisme humain est un écosystème en soi. Les progrès de la médecine font
en sorte que l’on connaît bien chez l’humain les réponses enzymatiques
et les variations des molécules plasmatiques suite à des dysfonctionne-
ments physiologiques. Toutefois, les milieux terrestres et aquatiques sont
constitués de milliers d’espèces dont la physiologie et la variabilité des
réponses en fonction des facteurs du milieu restent encore à découvrir.
Les recherches sur les conséquences environnementales de la présence de
polluants se sont donc dirigées vers l’étude des effets de polluants précis,
reconnus pour être dommageables pour la santé humaine, et sur des
espèces dont on connaissait l’importance écologique et/ou commerciale.
Néanmoins, l’adéquation entre les résultats obtenus en laboratoire et les
effets observés in situ n’était pas celle escomptée. Les chercheurs en sont
donc venus à établir des critères de choix d’espèces pour réaliser des
études qui permettront de rendre compte d’effets de polluants en milieu
naturel, dont les écosystèmes aquatiques. Parmi ces critères, mentionnons
la sédentarité, sinon la mobilité restreinte de l’animal dans son habitat,
ainsi que la représentativité écologique de l’espèce dans la chaîne alimen-
taire. Mentionnons, pour les milieux estuariens et marins qui nous inté-
ressent, les travaux de Couillard et Nellis (1999) et de Kirchhoff et al. (1999)
qui montrent la pertinence d’utiliser un poisson, le choquemort (Fundulus
heteroclitus) tandis que les travaux de Pelletier (St-Jean et al., 1999 ; Bouchard
et al., 1999) et de Pellerin (Gauthier-Clerc et al., 2002 ; Siah et al., 2002 ;
Pellerin-Massicotte, 1997 ; Pellerin-Massicotte, 1995) privilégient les
bivalves comme modèle biologique. En outre, il devenait impératif de con-
naître les réponses physiologiques de base de ces espèces sentinelles afin
de mieux comprendre la variabilité des réponses des biomarqueurs et,
ainsi, d’interpréter adéquatement les données d’études écotoxicologiques.

La compréhension des mécanismes d’adaptation physiologique,
explicatifs de la variabilité spatiale de la croissance et de la reproduction
de bivalves marins présents en milieu estuarien froid, s’est donc avérée
un champ de recherche pertinent, autant pour estimer les impacts réels
de perturbateurs anthropiques que pour estimer la qualité du milieu aqua-
tique ou marin en vue de l’exploitation d’espèces comestibles et d’impor-
tance économique. L’hypothèse de départ de ces programmes de recherche
était, qu’en plus des facteurs de densité, de compétition et de prédation
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déjà étudiés en écologie marine, les facteurs abiotiques comme le temps
d’émersion, la concentration en oxygène, la disponibilité des substances
nutritives ainsi que la présence de contaminants pouvaient contribuer aux
variations des réponses.

1.1. LES BIOMARQUEURS

L’intégrité des populations et des communautés exposées à des stress
naturels et chimiques peut être évaluée, une fois les réponses de base bien
maîtrisées, entre autres, par la mesure de molécules telles les enzymes de
détoxication et les macromolécules impliquées dans le métabolisme
énergétique ou par la mesure fonctionnelles comme la phagocytose et la
maturation sexuelle. Ces marqueurs de stress sont des signaux cellulaires
à l’échelle moléculaire, biochimique ou physiologique dont les carac-
téristiques structurales ou fonctionnelles peuvent être rapidement modi-
fiées à la suite de contraintes environnementales ou de l’exposition à des
polluants. Ils sont des indicateurs précoces de l’atteinte des individus et
peuvent être prédictifs d’une altération des populations, voire d’un dys-
fonctionnement des communautés. Parmi les systèmes métaboliques pou-
vant fournir une signalisation cellulaire, ceux que nous avons utilisés avec
succès sont reliés aux processus oxydants et aux systèmes affectés par les
perturbateurs endocriniens telles la maturation sexuelle et les teneurs en
hormones impliquées dans ce processus.

2. SIGNAUX CELLULAIRES ET MOLÉCULAIRES
DE STRESS PHYSIOLOGIQUE

2.1. LES PROCESSUS OXYDANTS

Les cellules des êtres aérobies, en état d’oxydoréduction normal, ont une
concentration basale en radicaux libres de l’oxygène. On appelle stress
oxydant une augmentation de radicaux libres de l’oxygène qui provoque
des dommages cellulaires irréversibles, telles la peroxydation des lipides
ou la dénaturation oxydante des acides aminés et des bases azotées (Regoli,
2000). La peroxydation des lipides constitués d’acides gras polyinsaturés
entraîne une désorganisation des structures membranaires. Les protéines
qui y sont imbriquées n’y sont plus fonctionnelles et on observe la libéra-
tion de pentane et d’aldéhydes qui, à fortes concentrations, s’avèrent
toxiques pour la cellule. La dénaturation oxydante des acides aminés
conduit à une déstabilisation des structures secondaires et tertiaires des
protéines, ainsi qu’à l’inactivation des enzymes. La modification des bases
azotées par les radicaux libres de l’oxygène provoque, quant à elle, un
arrêt ou une aberration de l’expression du message génétique dans la
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cellule. Dans la majorité des cas, l’augmentation de la teneur cellulaire en
radicaux libres de l’oxygène provient d’une production exagérée que les
systèmes antioxydants ne sont pas capables de faire diminuer. Au niveau
des organes, si ces radicaux libres de l’oxygène sont formés en forte quan-
tité, les dommages cellulaires vont conduire à une nécrose des tissus ; par
contre, si les radicaux libres de l’oxygène sont générés de façon continue,
mais à des concentrations modérément plus élevées que la concentration
basale, il sera plus probable d’assister à une cancérisation des tissus ou à
un vieillissement prématuré (Cossu et al., 1997).

En fait, une altération définitive des structures cellulaires peut se
produire s’il existe un déficit dans les systèmes de protection cellulaire
vis-à-vis les oxydants. Les mécanismes de résistance, importants pour
évaluer le degré de tolérance des organismes aux stress naturels ou anthro-
piques, vont neutraliser les espèces électrophiles et les radicaux libres
oxygénés et peuvent se classer en deux groupes :

• les molécules qui ont la propriété de fixer et de détruire les espèces
électrophiles et radicalaires, tels le glutathion (GSH), la vitamine�E,
l’acide ascorbique, le �-carotène, les oses simples (surtout le glucose)
et l’interféron � (Cossu et al., 1997) ;

• les enzymes qui ont la capacité de transformer les radicaux libres
oxygénés et qui se retrouvent entre autres dans le foie chez les mam-
mifères ou dans la glande digestive chez les invertébrés (SOD,
catalases, peroxydases) (Cossu et al., 1997).

La production anormale d’espèces réactives de l’oxygène (ERO)
entraîne des effets délétères qui s’observent principalement dans les
conditions suivantes en milieu marin :

• en période d’anoxie lors de l’émersion en zone intertidale (Pellerin-
Massicotte, 1997) ;

• en présence de molécules toxiques, alors que les systèmes enzyma-
tiques de détoxication (cytochromes P450, b5 et la NADPH-cytochrome
c réductase) initient la chaîne de peroxydation dans la portion lipi-
dique des membranes et génèrent des espèces réactives de l’oxygène
qui attaquent les acides gras insaturés, avec production finale de
malonyldialdéhyde (MDA) (Pellerin-Massicotte, 1997 ; Regoli, 2000).

Une relation a été établie chez les mammifères entre la formation
d’ERO et les cassures chromosomiques, le métabolisme de l’oxygène et
l’incidence du cancer ainsi que dans le processus de vieillissement (Ji et
al., 1990 ; Finkel et Holbrook, 2000). Chez les bivalves, une même dépen-
dance a été établie par Ribera et al. en 1989. Totter (1980) met également
l’accent sur l’importance des molécules antioxydantes dans le processus
de sélection des populations qui auront une meilleure longévité. Les
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polluants lipophiliques, pour leur part, perturberaient les lipides mem-
branaires. Le mercure, le nickel et l’étain exerceraient leur toxicité par la
peroxydation des lipides en relation avec les dommages cellulaires qui en
résulteraient ; le glutathion (GSH) et la vitamine E protégeraient les cel-
lules hépatiques du rat des effets toxiques du mercure. Même si les rela-
tions entre stress oxydant et micropolluants sont moins bien connues chez
les organismes aquatiques, l’on sait maintenant que l’exposition du
pétoncle de l’Antarctique au cuivre et au mercure affaiblit ses défenses
antioxydantes (catalase et glutathion), effets qui sont corrélés aux dom-
mages observés au niveau des membranes lysosomales (Regoli et al., 1998).

2.1.1. Exemples de stress oxydant en milieu marin

Chez les invertébrés, des études chez la moule méditerranéenne, Mytilus
galloprovincialis, montrent la présence de la malondialdéhyde (MDA) dans
la glande digestive, les branchies et le manteau et des concentrations
importantes de glutathion dans le manteau. Il n’y aurait pas chez cette
espèce de différences selon le sexe dans la distribution des molécules de
défense. Les travaux de Viarengo et al. (1991) chez Mytilus edulis L.
indiquent nettement que les processus de peroxydation des lipides sont
plus importants chez les moules plus âgées, le GSH et la vitamine E étant
présents en concentrations moins grandes chez les moules plus âgées. Chez
le pétoncle antarctique transplanté d’un site sain vers un lieu proche des
décharges d’une station d’observation en Antarctique, malgré le peu de
différences dans la stabilité de la membrane lysosomale, l’exposition aux
effluents domestiques a entraîné des diminutions importantes des activités
catalasiques et des glutathione-S-transférases (Regoli et al., 1998). Ceci
indique sans conteste une perte des propriétés antioxydantes du pétoncle,
contrairement à d’autres résultats qui démontraient la capacité de moules
à capter le surplus de production des espèces réactives de l’oxygène, par
une augmentation de l’activité catalasique (Pellerin-Massicotte, 1997). Ces
résultats sur le pétoncle viennent renforcer nos observations sur la perte
de la capacité immunitaire des bivalves en réponse à une exposition aux
métaux (Sauvé et al., 2002) et réaffirment bien la nécessité d’une approche
multiparamétrique pour estimer avec justesse les effets toxiques des
contaminants en milieu naturel. Ces effets peuvent être durables et mettre
en danger la survie de l’organisme, voire de la population. C’est pour-
quoi nous avons toujours préconisé une telle approche multiparamétrique,
en accord avec cette nouvelle tendance des années 1990 (Lagadic et al.,
1998 ; Depledge, 1994), qui vise justement à départager et à préciser les
facteurs de dysfonctionnement chez les organismes aquatiques exposés
aux contaminants et aux fluctuations des facteurs du milieu. Aux diffé-
rents paramètres biochimiques et physiologiques choisis, les données de
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croissance et de variations des mesures pondérales viennent en appui pour
estimer le risque pour les populations à l’étude. Chaque biomarqueur doit
être validé en milieu naturel et ses réponses basales bien comprises pour
une interprétation juste. C’est dans ce sens que nous nous sommes posé
la question suivante :

Les processus oxydants, en plus d’être induits par la présence de
polluants, sont-ils amplifiés par les facteurs naturels comme la période
d’immersion, la température, la salinité ?

Quelques éléments de réponse à cette question ont été trouvés par
notre équipe lors d’une étude en mésocosmes (planches 3, 4 et 5). Celle-ci
avait pour objectif d’établir l’effet des variations des paramètres physico-
chimiques sur la production de radicaux libres et sur la performance
physiologique d’invertébrés marins. Un suivi des facteurs du milieu en
mésocosmes nous a montré une augmentation du seston et des pigments
totaux à la fin juillet 1993, ainsi que des variations des concentrations en
nitrates et en phosphate similaires à celles retrouvées en milieu naturel,
montrant ainsi la pertinence de l’utilisation d’un tel dispositif expérimental.

2.1.2. Observations interspécifiques

Les observations interspécifiques nous renseignent bien sur la capacité
d’acclimatation aux stress naturels. Comme Regoli et al. (1998) l’ont montré
chez le pétoncle antarctique, Adamussium colbecki, les variations tempo-
relles des activités catalasiques et des glutathione-S-transférases sont
sensibles aux variations des concentrations en phytoplancton lorsque ces
conditions sont limitantes et, conséquemment, au processus d’alimentation
des bivalves.

De plus, chez la moule bleue, même si nous avions démontré anté-
rieurement qu’en milieu naturel les processus oxydants sont induits par
des températures plus froides (Pellerin-Massicotte, 1997), les températures
chaudes estivales et les variations de salinité tout au long de l’exposition
en mésocosmes n’ont pas induit de production de radicaux libres. Toute-
fois, chez Nereis virens, les processus oxydants ont été induits soit par une
surcharge en matière organique dans les bacs, soit, plus vraisemblable-
ment, par une augmentation de température associée à une baisse de sali-
nité dans les mésocosmes au jour 196 (figure 8.1). Chez Mya arenaria, on
observe une corrélation significative entre la réponse de la catalase et les
changements de salinité et de température, autant en milieu naturel qu’en
mésocosmes (figure 8.2).



∏
356 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

Figure 8.1
Suivi des processus oxydants chez Mya arenaria via l’activité catalasique

Des activités accrues ont été induites soit par une surcharge en matière organique dans les
bacs, soit, plus vraisemblablement, par une augmentation de température associée à une
baisse de salinité dans les mésocosmes au jour 196.

2.2. LA DÉSTABILISATION DE LA MEMBRANE LYSOSOMALE 
La déstabilisation de la membrane lysosomale est un bel exemple d’un
signal cellulaire d’un stress, bien corrélé avec le stress oxydatif (Regoli
et�al., 1998), comme nous l’avions souligné ci-dessus. Les lysosomes sont
des organelles cellulaires responsables d’un nombre considérable de fonc-
tions digestives. À raison de plusieurs centaines par cellule, ils se pré-
sentent sous la forme de vésicules membraneuses contenant un stock
d’enzymes hydrolytiques diverses, impliquées dans des processus de
digestion de constituants intra- et extracellulaires ou celle de micro-
organismes préalablement phagocytés. La barrière de perméabilité repré-
sentée par la membrane lysosomale est suffisante pour empêcher ces
enzymes de s’échapper dans la cellule et d’y provoquer des altérations
du cytoplasme. Par la diversité de leurs interventions, les lysosomes sont
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à même d’entrer en contact avec de nombreux contaminants de l’environ-
nement, métaux et xénobiotiques organiques. L’accumulation de telles
substances dans les cellules et leur prise en charge par les lysosomes peut
s’accompagner de dégradations de la structure de ces organites, notam-
ment de la membrane, qui perd alors ses caractéristiques d’étanchéité.
L’évaluation de ce type de perturbation subcellulaire s’est donc révélée
un indice extrêmement sensible de la condition de la cellule. La désta-
bilisation de la membrane des lysosomes est liée de manière quantitative
au degré de stress résultant des dégradations du cytoplasme par les
enzymes lysosomales aussi bien qu’au degré d’altérations pathologiques
générales qui en résulte.

Figure 8.2
Suivi des processus oxydants chez Mya arenaria autant en milieu naturel
que transplantés dans les mésocosmes

On note la correspondance de l’induction de l’activité catalasique aux jours 183 et 185 pour
les myes placées dans les deux systèmes. Au jour 189, les myes indigènes ont dû subir un
stress dû à la période d’émersion, possiblement une augmentation de température du sédi-
ment, ce qui n’était pas possible en mésocosmes. La correspondance est parfaite aux jours
suivants lorsque les myes retrouvent un niveau de base de la catalase.
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2.2.1. Réponses de la membrane lysosomale aux paramètres du milieu

La déstabilisation de la membrane lysosomale, indicatrice de stress, est
plus grande chez Mytilus edulis (L.), mais plus constante chez Mya arenaria,
et est corrélée avec le temps d’exposition à l’air lors du cycle des marées,
durant lequel le contenu protéique de la glande digestive décroît en

Figure 8.3
Exemple de réponses du potentiel de croissance (scope for growth)
chez Mya arenaria et Mytilus edulis

On peut y voir les valeurs négatives du potentiel de croissance, valeurs conformes à celles
retrouvées antérieurement chez des bivalves estuariens. On y retrouve aussi des effets
négatifs du pétrole et du silicone utilisé comme coagulant du pétrole, agissant principa-
lement sur l’excrétion d’azote, une des composantes du potentiel de croissance.

Mytilus edulis L.

Mya arenaria

Témoin Silicone Pétrole Silicone
et pétrole
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période d’émersion alors que l’on observe une augmentation de la désta-
bilisation de la membrane lysosomale. Il y a alors une activité accrue des
enzymes lysosomales qui sont alors libérées dans le cytoplasme et il en
résulte une cytophagie par protéolyse (Tremblay et Pellerin-Massicotte,
1995).

2.2.2. Réponses de la membrane lysosomale aux stress anthropiques

L’addition d’un facteur anthropique comme la présence de pollution in
situ augmente ce signal cellulaire (Köhler, 1991 ; pour un examen complet
de la question, voir Pellerin-Massicotte et Tremblay, 1997). L’émersion
des animaux n’affecte cependant pas les indices biochimiques de crois-
sance dans l’échelle de temps du cycle des marées. De plus, lors d’une
étude de transfert de moules et de myes d’un site sain vers un site pollué
dans l’estuaire maritime du Saint-Laurent, une déstabilisation plus grande
de la membrane lysosomale a été observée en milieu contaminé (Pellerin-
Massicotte et al., 1993).

2.3. LA CROISSANCE : UN SIGNAL PHYSIOLOGIQUE,
INTÉGRATEUR DES DYSFONCTIONNEMENTS

Les études écotoxicologiques n’auront de valeur que si on réussit à estimer
le risque pour les populations exposées, d’où l’utilité de combiner des
études de croissance qui viendront nous renseigner sur le bien-être phy-
siologique des bivalves et satisfaire les conditions d’une approche
multiparamétrique. Les variations de croissance observées en milieu con-
taminé constituent un signal d’effets potentiellement délétères, précurseurs
d’effets létaux. On peut cependant se demander quel poids ont les para-
mètres du milieu sur les variations observées de la croissance et du
potentiel de croissance (scope for growth), avant de se servir de ces mesures
comme biomarqueur d’effets des contaminants.

2.3.1. Les paramètres du milieu : exemples de leur influence

Les périodes d’immersion et d’émersion étant cruciales pour le cycle
d’alimentation de Mya arenaria, l’on pourrait s’attendre à ce que le poten-
tiel de croissance des bivalves varie en fonction de la position en zone
intertidale. En effet, les observations in situ en milieu peu contaminé (voir
la planche 6) montrent, pour un même âge, des variations de taille impor-
tantes entre les niveaux de haute et basse mer en zone littorale. Le potentiel
de croissance de Mya arenaria est cependant similaire pour des individus
présents aux étages inférieurs et supérieurs de la zone intertidale
(Bourassa, 1990). Aucune différence significative n’a pu être démontrée
entre les deux groupes pour la consommation d’O2, l’assimilation et
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l’excrétion. Cependant, le groupe de l’étage supérieur, de plus petite taille,
semble présenter une stratégie opportuniste en maintenant des taux de
filtration supérieurs et des concentrations plus élevées en hydrates de
carbone. Les études de Sobral et Widdows (1997) viennent confirmer la
sensibilité du potentiel de croissance (scope for growth) aux températures
variables du milieu : les températures élevées diminuent ce potentiel chez
la palourde croisée d’Europe (Ruditapes decussatus).

Ces variations spatiotemporelles nous interpellent et nous ont
conduits à préciser l’ampleur de la variabilité de la croissance à une petite
échelle spatiale, qui pourrait expliquer la variabilité à l’échelle moyenne.
Ainsi, l’impact à court terme de divers facteurs écologiques sur la crois-
sance, comme le temps d’émersion et la quantité de substances nutritives
disponibles, a été évalué par des indices biochimiques de croissance tels
les rapports ARN:ADN, protéines:ADN et protéines:ARN, chez le bivalve
Mya arenaria (Mayrand et al., 1994). Les résultats montrent que ni l’âge ni
la taille n’influencent les indices biochimiques étudiés, du moins chez les
individus adultes. Cependant, une importante variabilité spatiale des
indices a été notée à une échelle de l’ordre de 6 m2 et de 100 m2, selon les
tissus. Une variabilité temporelle marquée a aussi été relevée, mais les
indices sont relativement indépendants des variations journalières de
température. Les indices de l’hépatopancréas et du muscle adducteur
augmentent rapidement en réponse aux variations journalières de la
disponibilité de nourriture dans la colonne d’eau et le sédiment.

2.3.2. Le potentiel de croissance

Le potentiel de croissance est reconnu depuis plusieurs années pour sa
sensibilité aux contaminants (Widdows et al., 1995). Les paramètres phy-
siologiques intégrateurs comme la filtration, l’assimilation, la respiration
et l’excrétion, calculés en indice de croissance, nous ont également montré
leur sensibilité après une exposition à des algues contaminées à 100 ng
TBT l–1 d’eau de mer à tous les 2 jours pendant 3 mois et également aux
hydrocarbures (figure 8.3). Les études se sont déroulées en mésocosmes
avec, comme organismes sentinelles, Mytilus edulis L. et Mya arenaria. Le
potentiel de croissance est diminué en présence de TBT chez les deux
espèces et la bioaccumulation est plus importante chez Mya arenaria
(figure�8.4). L’ensemble de ces résultats montre la plasticité phénotypique
de ces organismes benthiques et l’opportunisme qu’ils démontrent face
aux conditions changeantes d’un milieu intertidal. Ces potentialités sont
à considérer lors des études écotoxicologiques en milieu saumâtre compte
tenu que ce biomarqueur a montré sa fiabilité en étant intégré à la panoplie
de biomarqueurs du réseau BioMar de l’Union européenne en milieu
naturel (Widdows et al., 1995, 1996) et en laboratoire (Widdows et al., 1982 ;
Widdows, 1985).
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3. SIGNALISATION CELLULAIRE DE LA REPRODUCTION
ET DE SES DYSFONCTIONNEMENTS

La reproduction est reconnue comme un élément essentiel pour le main-
tien de l’équilibre des communautés dans les écosystèmes. Cependant,
de nombreux polluants ont une influence marquée sur la reproduction
autant sur le niveau des réserves énergétiques, comme les hydrates de
carbone chez les bivalves (Mathieu, 1994 ; Pellerin-Massicotte et al., 1993),
que sur la modulation endocrinienne (Blaise et al., 1999). Plusieurs pro-
cessus clés de la reproduction (Tavera-Mendoza et al., 2002 ; Wade et al.,
2002) peuvent être la cible de contaminants qui viendront modifier les
actions des hormones et la physiologie de la reproduction (Gagné et al.,
2002). Mentionnons la gamétogenèse, qui comprend la stéroïdogenèse et
la vitellogenèse. Les interactions sont complexes et multiples entre ces
processus et les molécules clés qui constituent chaque étape de la régu-
lation du cycle reproducteur chez les mollusques bivalves.

Figure 8.4
Exposition de Mya arenaria et de Mytilus edulis à du TBT
via du phytoplancton contaminé

Dans cette étude en mésocosmes, on note la plus grande bioaccumulation de TBT chez Mya
arenaria.
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3.1. LA GAMÉTOGENÈSE

La gamétogenèse chez les mollusques bivalves comprend, comme chez
tous les métazoaires actuels, une ovogenèse et une spermatogenèse dont
le déroulement est bien connu. La moule et la mye sont itéropares (plu-
sieurs périodes de reproduction possibles la même année et sur plusieurs
années) avec des épisodes de croissance de la gonade, de rupture, de
résorption et de recroissance. Il n’y a pas de dimorphisme sexuel autre
que pour la structure de la gonade, ni d’intersexualité, d’hermaphrodisme
ou de changement de sexe, même si des cas isolés ont été rapportés (Ropes,
1982). Plusieurs facteurs environnementaux sont reconnus comme induc-
teurs de la ponte chez les bivalves : mentionnons la température, la
photopériode, la salinité et l’alimentation, mais aucun de ces facteurs n’agit
aussi puissamment que la température (Giese et Pearse, 1974).

3.1.1. Le développement des ovocytes

Le développement des ovocytes se fait en mode alimentaire grâce à
l’apport de lipides, protéines, glucides et autres molécules véhiculées par
l’hémolymphe et chez les deux sexes, on retrouve la présence de cellules
nourricières adjacentes qui prennent part aux processus de phagocytose
et de résorption des ovocytes. Au cours de la gamétogenèse chez Mytilus
edulis, la dégradation du glycogène est soit assurée par la voie de la phos-
phorolysase directe impliquant la glycogène phosphorylase et la phospho-
glucomutase, soit par la voie de l’hydrolyse du glycogène suivie d’une
phosphorylation du glucose et qui met en jeu les enzymes amyloglu-
cosidase et hexokinase (Zaba, 1981). En milieu aquatique, l’étude des
enzymes a un intérêt pratique, celui de servir à évaluer l’état de santé des
organismes (Pellerin-Massicotte, 1995), en vérifiant l’intégrité des voies
métaboliques.

3.2. L’ENZYME ASPARTATE TRANSCARBAMYLASE

Un certain nombre de travaux ont montré qu’une synthèse accrue d’acides
nucléiques (ADN et ARN) accompagne la transformation et la multipli-
cation des cellules de la lignée germinale en gamètes au cours de la matu-
ration sexuelle chez les mollusques (Motavkine et Varaskine, 1989). Les
nucléotides pyrimidiques constituent avec les purines les unités fonda-
mentales des acides nucléiques aussi bien chez les procaryotes que chez
les eucaryotes (Jones, 1980). L’uridine monophosphate (UMP) est le pré-
curseur des pyrimidines et sa synthèse fait intervenir six enzymes dont
l’aspartate transcarbamylase (ATCase EC 2.1.3.2). Au cours de la réaction
catalysée par l’ATCase, le groupe amine nucléophile d’un des substrats,
en occurrence l’aspartate, attaque le groupement carbonyle du carbamyl-
phosphate, qui est l’autre substrat de cette enzyme, en déplaçant le
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phosphate pour aboutir à la formation du carbamylaspartate. L’ATCase
est de loin l’enzyme la plus étudiée des six enzymes impliquées dans la
biosynthèse des pyrimidines.

3.2.1. Utilisation de l’ATCase

L’activité de l’aspartate transcarbamylase (EC 2.1.3.2) constitue une mesure
de la dynamique d’un processus en croissance rapide (Bergeron et Alayse-
Danet, 1981 ; voir revue de Mathieu, 1985). Bergeron et Alayse-Danet (1981)
ont démontré la corrélation entre l’activité ATCasique et les variations du
rapport gonado-somatique chez Pecten maximus. L’activité de l’ATCase
est un bon indice de l’activité gonadique lors de la reproduction chez
Mytilus edulis (Mathieu et al., 1982). Les pics de l’activité de l’enzyme chez
Sepia officinalis sont corrélés aux divisions des spermatocytes et des cellules
folliculaires au cours de la vitellogenèse (Koueta et Boucaud-Camou, 1992).

L’activité de l’ATCase, utilisée comme indice biochimique de la pro-
ductivité du zooplancton (Biegala et Harris, 1999), augmente de façon
hautement significative avec le rapport ARN/ADN lors de la maturation
sexuelle (Biegala et al., 1999). Quelques travaux réalisés en laboratoire ont
été consacrés à la mesure de la croissance à court terme des mollusques, à
l’aide de la mesure de l’activité de l’ATCase. Ainsi, chez Sepia officinalis,
Koueta et al. (1998) ont montré que l’activité ATCasique semble un bon
indice de croissance au cours des premiers stades de croissance active chez
des individus juvéniles. Ces auteurs ont noté que l’activité de cette trans-
férase corrélée à la concentration des ADN et ARN était influencée par la
disponibilité de l’aliment. Chez les juvéniles Crassostrea gigas, l’utilisation
de cette enzyme a permis de montrer des différences dans l’activité liées à
la quantité d’aliments ingérés ou au régime alimentaire. Les résultats de
cette étude ont mis en évidence une régulation à court terme de l’activité
de cette enzyme (Erickson et Selivonchick, 1987).

La mesure de l’activité de l’ATCase est aussi un bon indice biochi-
mique de la productivité du zooplancton (Biegala et Harris, 1999) et aug-
menterait de façon hautement significative avec le rapport ARN:ADN lors
de la maturation sexuelle (Biegala et al., 1999).

3.3. RÉGULATION DE LA GAMÉTOGENÈSE

Une régulation neurohormonale de la gamétogenèse a été observée chez
tous les invertébrés avec des degrés divers de complexité, allant de l’action
directe des neurosécrétions sur les gamètes (Cœlentérés) vers l’implica-
tion de cellules dont les sécrétions, souvent des hormones stéroïdes, sont
des intermédiaires de l’influence des neurohormones (échinodermes,
bivalves) (Motavkine et Varaskine, 1989). Le système neurosécréteur chez



∏
364 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

les bivalves est assez évolué et est localisé dans des centres nerveux
différents. Le contrôle de la gamétogenèse s’exerce principalement sur les
cellules germinales par l’intermédiaire de gonadotrophines produites
essentiellement par les ganglions cérébroïdes (Mathieu, 1991), tandis que
la sérotonine (Kadai et Koide, 1989), de pair avec les prostaglandines
(Deridovitch et Reunova, 1993), aurait un rôle majeur à jouer dans la rup-
ture de la vésicule germinative. La décharge neurosécrétoire à courte
échelle temporelle est activée par des changements brusques de tempéra-
ture et par un choc osmotique via des décharges de médiateurs chimiques
comme l’acétylcholine et la 5-hydroxytryptamine. Il existe également un
cycle annuel de l’activité neurosécrétrice des cellules « A1 » qui se super-
pose au cycle gonadique. Bien que de nombreux stéroïdes et stérols aient
été identifiés chez les mollusques bivalves, leur rôle physiologique reste
encore à démontrer (Lubet et Mathieu, 1990).

3.4. LA STÉROÏDOGENÈSE

Les premières étapes de la biosynthèse des hormones stéroïdes sont simi-
laires dans toutes les cellules stéroïdogènes, comme les cellules de Leydig
pour la synthèse de la testostérone et les cellules ovariennes pour les
œstrogènes et progestagènes. Dans les cellules des mammifères, la stéroï-
dogenèse est sous contrôle neuroendocrinien, faisant intervenir les hor-
mones produites par l’antéhypophyse et dont la sécrétion est régulée par
les gonadolibérines hypothalamiques (Gasnier, 1999). Cette fine régula-
tion, bien étudiée chez les mammifères, se traduit chez les cellules
stéroïdogènes par une stimulation de la séquestration du cholestérol dans
la mitochondrie. Les molécules de cholestérol utilisées comme substrat
pour la stéroïdogenèse sexuelle peuvent provenir de différentes sources
dont la principale est l’endocytose de l’ester de cholestérol à l’intérieur
des cellules stéroïdogènes via les apolipoprotéines (Benahmed et al., 1981).
Le cholestérol libre membranaire (Porpaczy et al., 1997) et la synthèse de
novo du cholestérol à partir de l’acétyl CoA (Benahmed et al., 1981) parti-
cipent eux aussi pour leur part (25 % pour la synthèse de novo) comme
source de cholestérol pour les besoins stéroïdogènes de la cellule. Ainsi
présent dans la cellule, le cholestérol est stocké sous forme estérifiée dans
des gouttelettes lipidiques jusqu’à utilisation. Après stimulation par les
hormones de l’antéhypophyse, l’ester de cholestérol est mobilisé à partir
des gouttelettes lipidiques sous forme libre vers les mitochondries où il
sera converti en prégnenolone. Les étapes de la stéroïdogenèse sont cata-
lysées par plusieurs enzymes appartenant à la famille des cytochromes
P450scc (side-chain cleavage).
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Les cytochromes P450 stéroïdogéniques (C27scc, C21scc, 21-, 17�-, 11�-
hydroxylase et aromatase) sont des protéines avec un groupement hème
et la protoporphyrine comme cofacteur. La réaction typique catalysée par
le cytochrome P450 est l’hydroxylation des substrats lipophiles en pré-
sence du nicotinamide adénine dinucléotide phosphate (NADPH) et d’une
molécule d’oxygène. Les travaux de Privalle et al. (1983) ont établi que la
formation de la prégnenolone à partir du cholestérol constituait l’étape
limitant la stéroïdogenèse. L’action des hormones trophiques intervient
sur la disponibilité du cholestérol pour le cytochrome P450 C27scc en
facilitant le transport du cholestérol à travers l’espace aqueux intermem-
branaire (Jefcoate et al., 1986). Le rôle de la translocation intermitochon-
driale du cholestérol a été attribué à la protéine StAR (Steroidogenic Acute
Regulatory) (Clark et al., 1994 ; Stocco, 2000). Il existe deux voies de forma-
tion des androgènes et œstrogènes à partir du prégnenolone : une voie
delta 5 où la fonction 3� est un hydroxyle, alors que cette fonction est une
cétone dans la voie delta 4. La 3�-hydroxystéroïde déshydrogénase-
isomérase (3�-HSD) catalyse la conversion des stéroïdes de la voie delta 5
vers la voie delta 4 en réalisant une déshydrogénation en 3� et une isomé-
risation de la double liaison des stéroïdes en C19 et en C21. La formation
des androgènes fait intervenir la 17�-hydroxystéroïde déshydrogénase-
isomérase (17�-HSD) qui permet la réduction de l’androstènedione en tes-
tostérone. Ainsi synthétisée par la 17�-HSD, la testostérone peut ensuite
être métabolisée en œstradiol par le cytochrome P450 aromatase.

3.4.1. Relations entre la disponibilité des réserves énergétiques et la régulation
endocrinienne de la maturation des gonades

Mori (1969) fut l’un des premiers à montrer que la gonade des invertébrés
est l’organe cible des hormones stéroïdes tout en démontrant le lien direct
entre l’utilisation du glycogène et la maturation de la gonade. Il a éga-
lement démontré que des réserves insuffisantes d’hydrates de carbone
entraînent l’inhibition de la synthèse des hormones sexuelles chez
Crassostrea gigas, ce qui trouble les mécanismes reproducteurs. La présence
de progestérone, d’androgènes et de prostaglandine a aussi été observée
dans les gonades et les reins de plusieurs bivalves dont Mytilus edulis (L.)
(De Longcamp et al., 1974 ; Reis-Henriques et al., 1990). La progestérone
s’élève en période de ponte en même temps que le 17�-œstradiol et
l’estrone, supportant l’hypothèse qu’elles sont impliquées dans la régula-
tion de la maturation sexuelle. De plus, les œstrogènes faciliteraient la
synthèse des métallothionéines durant le cycle reproducteur facilitant ainsi
l’accumulation du Cd et du Cu (Reis-Henriques et Coimbra, 1990), une
hypothèse qui n’a pas été exploitée à date et qui constituerait une belle
perspective de recherche pour l’avenir.
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3.4.2. Le rôle physiologique des stéroïdes chez les mollusques bivalves

Très peu d’études ont été effectuées pour préciser le rôle physiologique des
stéroïdes chez les mollusques. Cependant, Mytilus sp. est l’une des espèces
dont les mécanismes de la stéroïdogenèse ont été élucidés, tout au moins
en partie. De Longcamp et al., (1974) ont mis en évidence la présence de la
3�-HSD/�5 isomérase, de la C17-20 lyase, de la 17�-HSD et de la 5�-réductase,
enzymes intervenant dans la synthèse de la progestérone, de la testosté-
rone et du 17�-œstradiol. Quelques endroits clés où ces enzymes sont
impliquées dans la biosynthèse des stéroïdes pourraient être aussi des
sites de perturbations suite à l’exposition à des xénostéroïdes. C’est une
belle perspective de recherche que cette identification des sites explicatifs
des phénomènes de changement de sexe au niveau des enzymes clés de
la stéroïdogenèse.

Les acteurs intervenant dans la stéroïdogenèse chez Mytilus edulis
sont apparentés à ceux des vertébrés : la progestérone (Siah et al., 2002), la
testostérone et le 17�-œstradiol similaires aux vertébrés ont été détectés
par GC-MS chez Mytilus edulis (Reis-Henriques et al., 1990). L’hypothèse
du contrôle de la maturité sexuelle chez M. edulis a été vérifiée par les
études de Reis-Henriques et al. (1990). Ces auteurs ont observé des pics
de la progestérone reliés aux périodes de forte activité de développement
des gamètes. Ces résultats laissent présager un rôle de la progestérone
dans la régulation du cycle reproducteur chez cette espèce.

3.5. RÔLE DE LA VITELLOGÉNINE ET DES PROTÉINES ASSOCIÉES

3.5.1. La vitellogenèse chez les invertébrés

Chez les invertébrés et en particulier les invertébrés marins appartenant
au phylum des arthropodes, des échinodermes ou des mollusques, les
lipoprotéines sont présentes dans l’hémolymphe ou le liquide cœlomique,
les ovaires ou la gonade de même que dans les œufs. Les voies de syn-
thèse et de transfert de la vitellogénine ou de protéines apparentées sont
toutefois difficiles à décrire, car les études n’ont pas systématiquement
été réalisées en parallèle dans la gonade, l’hémolymphe et l’hépatopancréas
d’un même organisme. Seule la caractérisation de chacune des lipopro-
téines de tous les tissus permettrait de décrire le ou les lieux de synthèse
de la vitellogénine, alors précurseur de lipovitellines (LVn) ou de vitel-
lines (Vn) dans la gonade. La synthèse de vitellines au sein de la gonade,
également appelée autosynthèse, a été démontrée chez de nombreux crus-
tacés tels Balanus amphitrite (Shimizu et al., 1996), les crevettes (Yano et
Chienzei, 1987 ; Tom et al., 1987) et le crabe (Lee et Watson, 1995). La
vitellogénine a été retrouvée également dans l’hémolymphe de Penaeus
monodon femelles (Longyant et al., 1999) et en quantité accrue durant la
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vitellogenèse chez Macrobrachium rosenbergii (Chang et Shih, 1995). Cette
présence dans l’hémolymphe de protéines femelles précurseurs de
lipovitellines laisse présager d’une synthèse extraovarienne. Une hétéro-
synthèse ou synthèse extraovarienne est également envisagée d’après
l’activité endocytotique des ovocytes ou encore la caractérisation de pro-
téines membranaires liant spécifiquement la vitellogénine chez certains
crustacés (Jugan et Van Herp, 1989). Pour les échinodermes, la caractéri-
sation de la vitellogenèse est différente. Chez l’étoile de mer Asterias rubens
(L.) l’hétérosynthèse est responsable de la synthèse de vitellogénine au
sein du cœlum pylorique et la vitellogénine est ensuite transportée dans
l’ovaire via les cœlémocytes (Voogt et al., 1985). Chez l’oursin, l’ARN
messager de vitellogénine a également été rapporté dans les intestins, les
gonades mâles et femelles, ce qui démontre non seulement une véritable
synthèse extraovarienne, mais aussi l’absence d’une spécificité reliée au
sexe, même si l’accumulation de vitellogénine reste effective dans la cavité
cœlomique de femelles durant la vitellogenèse (Shyu et al., 1986). Chez
les mollusques bivalves la mise en évidence de vitelline est récente et la
vitellogenèse est encore mal décrite. Une protéine apparentée aux vitel-
lines a pu être localisée dans l’hémolymphe de femelles et dans la gonade
de Crassostrea gigas (Suzuki et al., 1992 ; Li et al., 1998) de même que chez
Patinopecten yessœnsis (Osada et al., 1992). Ces observations privilégient
l’hypothèse d’un processus d’autosynthèse de la gonade chez les mollus-
ques, renforcée par l’immunolocalisation de la vitelline dans la gonade
de Mercenaria mercenaria exclusive aux ovocytes durant la gamétogenèse
(Lee et al., 1994). Une hétérosynthèse reste malgré tout à envisager par
l’activité d’endocytose des ovocytes chez Crassostrea gigas (Eckelbarger et
Davis, 1996) et chez Mytilus edulis (Pipe, 1987) ainsi que par la présence
de protéines apparentées à la vitellogénine dans l’hémolymphe de Mya
arenaria durant la gamétogenèse (Blaise et al., 1999). Tout comme chez les
vertébrés ovipares, de nombreuses hormones et neurohormones sont
impliquées dans la reproduction chez les invertébrés (Voogt et al., 1985 ;
Lubet et Mathieu, 1990 ; Longyant et al., 1999) parmi lesquelles certains
œstrogènes comme le 17�-œstradiol (Matsumoto et al., 1997 ; Schœnmakers
et al., 1981). Il a d’ailleurs été démontré que 17�-œstradiol était capable
d’induire in vivo le processus vitellogénique et notamment la synthèse de
protéines apparentées aux vitellines chez Asteria rubens (Schoenmakers et
al., 1981), Crassostrea gigas (Li et al., 1998) et Mya arenaria (Blaise et al., 1999).

4. LES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS

4.1. PROBLÉMATIQUE GÉNÉRALE DES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS

Dès le début des années 1990, il a été démontré que de nombreux
contaminants étaient capables de moduler le système endocrinien chez la
faune sauvage comme chez l’humain (Colborn et Clement, 1992 ; Crain et
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Guillette, 1997). Cette problématique s’est mise en place suite aux obser-
vations de liens de cause à effet entre la présence d’organochlorés et des
dysfonctionnements de la reproduction chez la faune sauvage, tels les
alligators, oiseaux et mammifères, les espèces les plus touchées étant les
piscivores, tel que montré dans le tableau 8.1. Les systèmes affectés
touchent autant la croissance de la gonade que les teneurs en hormones.

Parmi ces perturbateurs endocriniens figurent les pesticides orga-
nochlorés (DDT et ses métabolites), l’atrazine, le chlordane, le chlordecone,
la dieldrine, le lindane et le métoxychlore ainsi que les herbicides et les
fongicides, les biphényles polychlorés (BPC), les hydrocarbures aroma-
tiques polycycliques (HAP), les dioxines et les dibenzofuranes, les
alkylphénols, les phtalates, les organoétains, les œstrogènes naturels et
synthétiques (Tyler et al., 1998) et également certains métaux comme le
cadmium et le plomb (Lee et Noone, 1995 ; Olsson et al., 1995).

Tableau 8.1
Récapitulatif des effets observés sur différentes espèces
exposées aux perturbateurs endocriniens

Perturbateurs
Espèces Effets observés endocriniens Références

Meunier noir ↓ diamètre gonade Effluents des Munkittrick et al.,
↓ testostérone industries de pâte 1994
↓ 17�-œstradiol et papier

Perches ↓ diamètre gonade HAP, BPC, Hontela et al.,
métaux 1995

Alligator ↓ testostérone Toxaphène, Guillette et al.,
↓ 17�-œstradiol dieldrine, BPC 1994
↓ follicules

polyovulaires
↓ ovocytes

polynucléaires
Béluga ↓ activité folliculaire DDT, Mirex, PCP Beland et al., 1992
Balanus ↓ protéines de 4-NP Billinghurst et al.,
amphitrite type vitelline 2000
Mya arenaria ↓ protéines de 4-NP Blaise et al., 1999

type vitelline
↓ délai de maturation

sexuelle

Certains de ces produits se sont avérés des compétiteurs pour les
récepteurs des hormones stéroïdes sexuelles et venir modifier l’homéo-
tasie endocrinienne. Tout comme l’action toxique d’autres contaminants,
les perturbateurs endocriniens exercent leur action maximale sur des
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animaux en développement, particulièrement lorsque l’exposition est réa-
lisée aux stades embryonnaires. Des signaux cellulaires simples comme
les concentrations plasmatiques d’œstradiol et de testostérone ont permis
d’établir chez des vertébrés les ratios entre les genres des populations
exposées (Matter et al., 1998).

4.2. LE CAS DES XÉNO-ŒSTROGÈNES DANS L’ENVIRONNEMENT

4.2.1. Identification et mode d’action

Les xéno-œstrogènes, aussi appelés exo-œstrogènes ou œstrogènes
environnementaux, sont des composés présents dans l’environnement et
capables de se substituer aux œstrogènes, en particulier au 17�-œstradiol,
ou d’interférer avec son métabolisme. Trois modes d’action peuvent carac-
tériser leurs propriétés œstrogéniques : former une liaison directe avec le
récepteur-œstrogénique (ER) et l’activer, se lier à d’autres récepteurs
nucléaires qui interagissent avec le domaine de l’ADN sensible aux œstro-
gènes (ERE : estrogen responsive element) ou encore perturber d’autres
signaux de transduction impliqués dans l’émission du signal hormonal
du 17�-œstradiol (Mc Lachlan et Arnold, 1996 ; Gillesby et Zacharewski,
1998). Une interaction avec le récepteur aryl hydrolase (Ahr) capable de
moduler l’activité du cytochrome P450, lui-même impliqué dans le métabo-
lisme du 17�-œstradiol, est un exemple de perturbation engendrée par les
xéno-œstrogènes avec un signal de transduction (Gillesby et Zacharewski,
1998 ; Navas et Segner, 1998). Les propriétés œstrogéniques de
contaminants peuvent être détectées grâce à des tests élaborés en labora-
toire sur des cellules humaines ou des bactéries avec respectivement le
test E-Screen, qui s’appuie sur la prolifération de cellules cancéreuses
(MCF-7, CEF) (White et al., 1994), ou les tests qui utilisent des gènes rap-
porteurs placés derrière l’élément ERE qui, après activation, entraîne leur
transduction avec le gène lac-Z et la production de �-galactosidase
(McLachlan et Arnold, 1996 ; Routledge et Sumpter, 1996).

De nombreux composés naturels et chimiques sont désormais
reconnus comme étant des xéno-œstrogènes (Gillesby et Zacharewski,
1998). Leurs structures chimiques peuvent être très différentes, mais cer-
taines études tentent de prévoir leur réactivité avec le récepteur ER en
fonction de leurs caractéristiques structurales plus ou moins proches de
celles du 17�-œstradiol avec son groupement phénolique (Duax et Griffin,
1985 ; Bradbury et al., 1996 ; Tong et al., 1997).

4.2.2. Présence en milieu aquatique

Les principaux xéno-œstrogènes décrits dans l’environnement aquatique
sont le 17�-œstradiol et l’éthinylœstradiol, des résidus de pilules
contraceptives, des phyto-œstrogènes, des organochlorés, des biphényles
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polychlorés et certains alkylphénols (Tyler et al., 1998). Leur transfert dans
les cours d’eau, les estuaires et les zones côtières a principalement lieu
via les effluents industriels et urbains. Les alkylphénols (AP) sont très lar-
gement utilisés comme surfactants non ioniques et ils présentent une
activité œstrogénique tout comme leurs produits de dégradation (nonyl-
phénol [NP], nonylphénolpolyéthoxylates [NPxEO], octylphénol [OP])
dont la présence dans le milieu est favorisée par le traitement biologique
des effluents (Jobling et Sumpter, 1993 ; Routledge et Sumpter, 1996). Bien
que l’œstrogénicité des xéno-œstrogènes soit de 1000 à 10 000 fois moins
effective que celle du 17�-œstradiol (White et al., 1994 ; Nimrod et Benson,
1996), certaines concentrations rapportées dans l’eau à proximité de rejets
peuvent être proches de concentrations déterminées expérimentalement
pour induire un effet œstrogénique (Blackburn et al., 1999). Les concen-
trations rapportées dans l’eau aux États-Unis ou en Europe sont de l’ordre
du 0,038 à 46 µg/L et jusqu’à plus de 2000 µg/L dans des effluents (Bennie
et al., 1997 ; Lye et al., 1999 ; Blackburn et al., 1999). De plus, leur hydro-
phobicité facilite leur persistance dans la matrice sédimentaire sur laquelle
ils s’adsorbent (Bennie et al., 1997 ; Blackburn et al., 1999 ; Lye et al., 1999 ;
Bennett et Metcalfe, 2000). Cette persistance représente alors un risque
d’exposition permanent car la bioaccumulation des AP démontrée en labo-
ratoire chez des organismes marins comme la moule ou la crevette
(McLeese et al., 1981 ; Ekelund et al., 1990) a été confirmée in situ chez les
poissons de zones estuariennes (Blackburn et al., 1999 ; Lye et al., 1999) et
les bivalves d’eau douce (Bennett et Metcalfe, 2000).

4.3. UTILISATION DE LA VITELLOGÉNINE COMME SIGNAL D’EXPOSITION

Chez les vertébrés ovipares et les mollusques, l’induction par le 17�-
œstradiol, de la synthèse de vitellogénine ou de protéines apparentées
reflète l’intérêt potentiel de ce type de protéines dans le cas d’exposition
des organismes à des composés œstrogéniques naturels ou synthétiques.
L’induction de la synthèse de vitellogénine a ainsi permis de démontrer
l’œstrogénicité de nombreux composés par comparaison avec l’effet d’une
exposition au 17�-œstradiol. L’interaction avec le récepteur nucléaire spé-
cifique aux œstrogènes de certains alkylphénols, BPC ou même du
o,p’DDT, du o,p’DDE ou encore du lindane, a d’ailleurs été clairement
démontrée chez des poissons mâles Oncorhyncus mykiss (White et al., 1994 ;
Flouriot et al., 1995 ; Donohoe et Curtis, 1996). L’exposition in vivo ou in
vitro à des effluents industriels ou de stations d’épuration reconnus pour
être des vecteurs de ces xéno-œstrogènes montre clairement une relation
de type dose/effet avec la synthèse de vitellogénine chez la truite arc-en-
ciel (Purdom et al., 1994 ; Sumpter et Jobling, 1995 ; Gagné et Blaise, 1998 ;
Hansen et al., 1998 ; Harries et al., 1999), la carpe (Folmar et al., 1996) et la
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plie (Allen et al., 1999). La dilution expérimentale de 75 % d’un effluent
est parfois même nécessaire pour que ses propriétés œstrogéniques ne
soient plus détectables (Harries et al., 1999). La présence de vitellogénine
dans le plasma de mâles permet alors de définir in situ l’intensité de l’expo-
sition des organismes à des xéno-œstrogènes pour différents sites (Sumpter
et Jobling, 1995 ; Harries et al., 1997) et les concentrations en vitellogénine
chez des mâles exposés in situ peuvent être supérieures à celles d’orga-
nismes témoins d’un facteur 4 à 6 et supérieures aux concentrations
observées chez les femelles matures (Allen et al., 1999). Toutes ces études
ainsi qu’une bonne connaissance du processus vitellogénique chez les
vertébrés ovipares ont conduit à un consensus pour reconnaître la vitello-
génine comme biomarqueur d’exposition aux xéno-œstrogènes chez les
poissons (Sherry et al., 1999 ; Kime et al., 1999 ; Nicolas, 1999) de même que
chez la grenouille (Palmer et al., 1998). Les efforts méthodologiques s’orien-
tent désormais vers l’utilisation systématique d’anticorps anti-vitellogénine
pour des dosages rapides par ELISA (Denslow et al., 1999), voire vers la
recherche d’un anticorps universel (Heppell et al., 1995).

De récentes études laissent cependant présager l’intérêt de certains
invertébrés comme le mollusque bivalve Mya arenaria (Blaise et al., 1999)
ou le crustacé Balanus amphitrite (Billinghurst et al., 2000) en tant que can-
didats pour l’estimation de l’exposition d’après les résultats obtenus lors
de l’induction de la synthèse de protéines apparentées à la vitellogénine
après exposition in vivo au nonylphénol. Dans cette perspective, une con-
naissance approfondie de la vitellogenèse s’avère cependant nécessaire
pour chaque espèce afin de définir les limites d’utilisation in situ de la
vitellogénine comme biomarqueur d’exposition aux xéno-œstrogènes. La
description d’une synthèse naturelle spécifique au sexe et au tissu des
protéines apparentées à la vitellogénine ainsi que des variations saison-
nières de leur synthèse reste à faire.

4.4. AUTRES EFFETS ASSOCIÉS À L’EXPOSITION AUX XÉNO-ŒSTROGÈNES

De nombreuses perturbations peuvent apparaître chez des organismes
exposés in vivo aux œstrogènes naturels ou aux alkylphénols. La majeure
partie des études disponibles concernent une nouvelle fois les poissons
chez qui ces composés (EE2, NP, NP1EC, NP2EC, OP) affectent la crois-
sance (Ashfield et al., 1998 ; Drèze et al., 2000), la reproduction avec
notamment une baisse de l’indice ovosomatique (Ashfield et al., 1998 ;
Scholz et Gutzeit, 2000), voire la fécondité chez les femelles (Kramer et al.,
1998 ; Nimrod et Benson, 1996 ; Schold et Gutzeit, 2000). La différenciation
sexuelle peut également être perturbée avec l’apparition de caractères
sexuels secondaires femelles chez les mâles (Drèze et al., 2000) allant même
jusqu’à l’apparition du phénomène d’intersexe qui caractérise la présence
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d’ovocytes dans les gonades mâles de juvéniles (Gray et Metcalfe, 1997).
En Grande-Bretagne, ce phénomène d’intersexe a déjà été observé in situ
en aval de rejets de stations d’épuration (Jobling et al., 1996) ou dans des
zones côtières, alors que les indices hépatosomatiques élevés étaient
corrélés avec la présence de vitellogénine dans le plasma chez les orga-
nismes atteints (Allen et al., 1999). Il est à noter que des déformations de
coquilles de larves d’huître Crassostrea gigas de même qu’un retard dans
leur développement sont apparus après exposition au 4-NP ou au 17�-
œstradiol (Nice et al., 2000). L’interférence de ces deux composés avec le
métabolisme du calcium des larves de même qu’avec le développement
reste cependant à définir pour être véritablement reconnue comme la
conséquence d’une perturbation endocrinienne et non pas d’une action
toxique (Nice et al., 2000). Servos (1999) a répertorié de très nombreuses
études de toxicité (CL50, CE50, LOEL, NOEL, génotoxicité, mutagénicité)
des alkylphénols et des alkylphénols polyéthoxylates. Cette toxicité croît
lorsque la longueur de la chaîne des éthoxylates diminue puisque la
liposolubilité des composés est alors plus importante (Servos, 1999).
D’autres effets métaboliques semblables à ceux du 17�-œstradiol et
mesurés par calorespirométrie ont été observés chez Elliptio complanata :
stimulation du métabolisme pour de faibles concentrations, puis inhibition
des concentrations plus importantes (Cheney et al., 1997 ; Levine et Cheney,
2000). La taille variable des alkyphénols polyéthoxylates pourrait expli-
quer les variations de toxicité ; certaines molécules plus petites seraient
capables de traverser les membranes tissulaires (Levine et Cheney, 2000).

4.5. LES ANTI-ŒSTROGÈNES

Les TCDD (2,3,7,8-tétrachlorodibenzodioxine) et les hydrocarbures aryl
halogénés, produits de combustion ou sous-produits industriels, ainsi que
les dioxines dibenzopolychlorées (PCDD) et les dibenzofuranes (PCDF)
sont des résidus chimiques reconnus et identifiés dans tous les comparti-
ments des écosystèmes. Compte tenu de la vaste gamme des fonctions
physiologiques et cellulaires des œstrogènes, les anti-œstrogènes peuvent
moduler ou bloquer plusieurs processus de la reproduction et du déve-
loppement. Les plus susceptibles de l’être sont :

• la reproduction, puisque les œstrogènes jouent un rôle majeur dans
les rétroactions entre les neurohormones et les hormones gonadiques.
La vitellogenèse et la croissance de la gonade pourront donc être
affectés ;

• le développement et la différenciation sexuelle, les stéroïdes régu-
lant la différentiation sexuelle et la maturation sexuelle (Sumpter et
Jobling, 1995).
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5. SIGNALISATION CELLULAIRE
EN MILIEU MARIN : RÉSULTATS RÉCENTS

5.1. VARIATION DE LA MATURATION SEXUELLE CHEZ
MYA ARENARIA DANS LE FJORD DU SAGUENAY (QUÉBEC) :
EXPOSITION À DES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS ?

Le fjord du Saguenay est situé sur la rive nord de l’estuaire du Saint-
Laurent, près de 250 km en aval de Québec. La contamination du fjord est
diffuse et multiple, par les métaux (Hg, Pb, Zn, Cu) et les HAP, dont les
concentrations dans le sédiment diminuent de l’amont vers l’aval (Barbeau
et al., 1981 ; Martel et al., 1986). Mya arenaria est très bien représentée le
long du fjord de par sa grande tolérance pour de faibles salinités. Une
première étude réalisée en 1996 avait mis à jour une immunodéficience
chez les myes échantillonnées dans la partie amont du fjord (baie Éternité :
BE) par rapport au site de référence (anse Saint-Étienne : ASE) situé en
aval (Blaise et al., 1996 ; Ginet, 1996). Les organismes présentaient en effet
des réserves énergétiques plus faibles dans la glande digestive par rap-
port aux témoins, de même qu’une plus faible viabilité hémocytaire alors
que la réponse immunologique était au contraire stimulée. Les conditions
environnementales des deux sites BE et ASE étant comparables, le gra-
dient de contamination des sédiments du fjord est alors apparu comme
potentiellement responsable des effets observés chez les myes du site BE,
localisé le plus en amont du fjord. Nous avons alors entrepris une
deuxième campagne d’échantillonnage de mai à octobre 1997 afin de con-
firmer les différences intersites révélées en 1996. Nos objectifs ont été de
dresser sur une période de 7 mois un diagnostic de la condition physiolo-
gique des myes par l’étude des variations des réserves énergétiques (gly-
cogène, lipides, protéines) dans la gonade et le manteau, et décrire la
maturation des gonades. Les réserves énergétiques peuvent en effet mettre
en évidence des effets sublétaux liés au stress engendré par une exposi-
tion à des contaminants (Rajaleckshmi et Mohandras, 1993 ; Lagadic et al.,
1994). La mobilisation des réserves énergétiques de même que leur recons-
titution présentant toutefois des variations saisonnières fortement liées à
la gamétogenèse chez les bivalves (Ruiz et al., 1992), le suivi de la
gamétogenèse nous permettrait de discriminer l’effet d’un stress lié à
l’exposition des organismes aux conditions propres au site de l’effet d’une
implication des réserves énergétiques pour la maturation des gamètes
(Sokolowski et al., 1999).

5.1.1. Relations entre les réserves énergétiques et la maturation des gamètes

Les résultats les plus probants de cette étude concernent la variation des
réserves en glycogène de la gonade et le développement des gamètes.
Comme le montre la figure 8.5, la maturation sexuelle des myes se déroule
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au début de l’été aux deux sites d’échantillonnage avec des stades « mûrs »
et des stades de « ponte » en juin et juillet au site de l’anse Saint-Étienne
(ASE) et en juillet au site de la baie Éternité (BE). La maturation sexuelle
présente cependant un retard de un mois pour les myes de BE et ce retard
est concomitant avec l’observation de concentrations en glycogène de la
gonade significativement plus élevées à ce site par rapport au site ASE
(figure 8.6). La simultanéité de ces observations est cohérente dans l’hypo-
thèse d’un retard de la remobilisation des réserves énergétiques de la
gonade pour la gamétogenèse. Le glycogène est en effet une source de
réserve majeure chez les bivalves durant la vitellogenèse et les variations
saisonnières des concentrations en glycogène le montrent bien de mai à
octobre, avec des concentrations les plus faibles durant le développement

Figure 8.5
Profil des variations de la maturation sexuelle de Mya arenaria
dans le fjord du Saguenay
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des gamètes, puis une reconstitution des réserves à l’automne. Ce retard
dans la vitellogenèse des myes du site BE a également été détecté avec le
suivi saisonnier de la concentration en phosphore labile en milieu alcalin
(ALP) déterminée dans l’hémolymphe des myes. Ce dosage des ALP
permet en effet de déterminer indirectement des concentrations en pro-
téines apparentées à la vitellogénine (Christensen et al., 1999). Blaise et al.
(1999) ont alors montré que la concentration en ALP était significativement
inférieure dans l’hémolymphe des myes de BE au mois de mai par rapport
aux myes échantillonnées le même mois au site ASE (figure 8.7). Chez les
bivalves, de nombreux stéroïdes et neurohormones sont impliqués dans
les mécanismes de remobilisation des réserves énergétiques (Mathieu,
1994). Il est à noter que chez Crassostrea gigas, le profil des concentrations
en 17�-œstradiol montre une augmentation de celles-ci durant la gaméto-
genèse et que l’augmentation du diamètre des ovocytes et de la concen-
tration en vitelline de la gonade sont induites par le 17�-œstradiol

Figure 8.6
Profil saisonnier des variations des concentrations en glycogène
de Mya arenaria dans le fjord du Saguenay

Les valeurs représentent les concentrations moyennes ± SD. Un astérisque (*) montre une
variation mensuelle significative par rapport au mois précédent (p < 0,05).
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(Matsumoto et al., 1997 ; Li et al., 1998). D’autre part, Blaise et al. (1999) ont
également montré chez Mya arenaria une induction de la synthèse de
protéines apparentées à la vitellogénine par le 17�-œstradiol, ce qui
démontre une certaine induction de la vitellogenèse par le 17�-œstradiol,

Figure 8.7
Profil des variations des concentrations en protéines apparentées aux
vitellines dans l’hémolymphe de Mya arenaria dans le fjord du Saguenay

Les concentrations en protéines apparentées aux vitellines sont estimées par dosage indirect
des phosphates labiles en milieu alcalin qui leur sont associés. Les valeurs représentent les
concentrations moyennes ± SD. Un astérisque (*) montre une variation mensuelle signifi-
cative par rapport au mois précédent (p < 0,05).
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même si d’autres signaux de nature neurohormonale pourraient contrôler
l’action du stéroïde durant la gamétogenèse. Une perturbation de la
vitellogenèse résultant d’une non-remobilisation du glycogène chez les
myes échantillonnées au site BE du fjord du Saguenay pourrait alors être
le résultat d’une exposition des myes à un perturbateur endocrinien.

5.2. EFFETS DU TRIBUTYLÉTAIN SUR LA REPRODUCTION DES MOLLUSQUES

Le cas du tributylétain (TBT) sur la population des mollusques marins est
l’exemple typique d’un effet perturbateur sur la reproduction. Les
organoétains et en particulier le tributylétain sont utilisés dans une diver-
sité de produits industriels incluant les peintures antisalissures, les pesti-
cides agricoles et les préservatifs de matériaux (Alzieu, 1991). Le TBT cause
une diminution de la population des gastéropodes (Bryan et Gibbs, 1986)
dont le potentiel reproducteur a subi des déficiences au contact de ce con-
taminant (Gibbs et al., 1988). Les effets sur la reproduction et la croissance
des huîtres reliés au TBT (Alzieu, 1991) ont conduit, en 1989, les autorités
de l’Union européenne à prohiber l’utilisation du TBT sur les coques des
bateaux dont la longueur est inférieure à 25 mètres (Morcillo et Porte, 1997).
Malgré ces restrictions, la présence du TBT a été détectée dans
l’environnement des zones côtières (Saint-Louis et al., 1997). À de faibles
concentrations en TBT (1 ng/l d’eau), il apparaît chez les femelles Nucella
lapillus (gastéropode marin) une imposition du sexe mâle connue sous le
nom d’effet « implosex » (Matthiessen et Gibbs, 1998). Au niveau molécu-
laire, plusieurs études convergent vers l’implication du TBT sur le niveau
des hormones stéroïdiennes (Bettin et al., 1996 ; Spooner et al., 1991 ; Ronis
et Masson, 1996 ; Morcillo et al., 1998 ; Morcillo et Porte, 1997, 2000). Ces
études montrent que le TBT entraîne une augmentation du niveau de la
testostérone et une diminution du niveau de la progestérone et du 17�-
œstradiol (Spooner et al., 1991). Néanmoins, d’après les résultats de Bettin
et al. (1996) sur l’effet inhibiteur de l’aromatase par le TBT, cette inhibi-
tion n’explique pas la totalité des mécanismes par lesquels le TBT induit
l’effet « imposex » chez les gastéropodes, ce qui laisse supposer que ce
contaminant puisse intervenir sur d’autres voies de la stéroïdogenèse. Par
exemple, l’administration de [14C] testostérone radioactif à Littorina littorea
est très faiblement éliminée (Ronis et Masson, 1996). Ces résultats suppo-
seraient que le TBT entraîne une augmentation du niveau de la testosté-
rone par inhibition des mécanismes qui interviennent sur son élimination
(Ronis et Masson, 1996).

Chez le mollusque bivalve Ruditapes decussata, l’activité de la NADH
réductase, enzyme clé dans le fonctionnement du système cytochrome
P450 à fonction mixte, a subi 17 % d’inhibition après exposition des cellules
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microsomales à 50�M en TBT (Morcillo et Porte, 1997). Les résultats des
expériences réalisées sur des cultures cellulaires montrent une diminu-
tion du niveau des métabolites issus de la dégradation de la testostérone
(Morcillo et Porte, 1997), alors qu’aucune variation du niveau de l’œstradiol
n’a été observée. Par contre, le niveau de l’œstradiol diminue chez les
bivalves exposés au laboratoire à différentes concentrations en TBT et la
métabolisation de la testostérone ne semble pas affectée chez ces organismes
(Morcillo et Porte, 1997). D’autre part, la transplantation de R. decussata
dans une marina soumise à une contamination en TBT provoque un désé-
quilibre hormonal qui se traduit par une augmentation de la testostérone
de 33 % et une diminution de l’œstradiol de cinq fois par rapport au con-
trôle (Morcillo et Porte, 2000). Malgré la controverse avec les observations
in vitro, ces résultats semblent confirmer les travaux de contamination au
laboratoire. Néanmoins, les auteurs soulignent l’importance des facteurs
environnementaux et/ou d’autres composés xénobiotiques qui pourraient
affecter le niveau des hormones sexuelles. Ainsi, il est nécessaire d’étudier
la variation du niveau des hormones sexuelles et d’élucider leurs rôles au
cours du cycle reproducteur chez les bivalves.

6. RÔLE DE LA PROGESTÉRONE DANS LA MATURATION
SEXUELLE : RÉSULTATS RÉCENTS

Dans le but de pouvoir prévenir et contrer les conséquences écologiques
que peuvent induire les perturbateurs endocriniens chez ces espèces à la
base du réseau trophique, il est nécessaire de valider des biomarqueurs
capables, d’une part, de mettre en évidence l’exposition des animaux aux
xénobiotiques et, d’autre part, de comprendre leurs effets sur les fonc-
tions endocriniennes de l’organisme.

La reproduction, qui permet la pérennité de l’espèce, repose sur des
mécanismes physiologiques régulés par les hormones sexuelles. Les prin-
cipales études sur la synthèse des hormones stéroïdiennes et l’importance
de leur rôle dans la reproduction ont été réalisées chez les vertébrés. Or,
ce groupe représente moins de 5 % de la totalité des espèces animales
(Barnes, 1968). Les hormones stéroïdiennes semblent bien conservées au
cours de l’évolution, malgré quelques différences constatées chez quelques
espèces de protostomes tels les crustacés, par exemple, qui utilisent des
ecdystéroïdes comme régulateurs des processus de la reproduction
(Charniaux-Cotton, 1985).

En se basant sur les effets des perturbateurs endocriniens chez les
vertébrés (Guillette et al., 2000) et sur la conservation de la structure
moléculaire des stéroïdes au cours de l’évolution, notre étude s’intéresse :
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• à la variation saisonnière de la progestérone au cours du cycle
reproducteur chez Mya arenaria d’un site de référence ;

• à la comparaison du niveau de cette hormone avec celui des orga-
nismes d’un site soumis à une contamination d’origine anthropique
tout en considérant la variation saisonnière.

Mya arenaria a été échantillonné à l’anse à l’Orignal (Parc provincial
du Bic, Québec, Canada), considéré comme site de référence, et à Rimouski-
Est (site contaminé), du mois de juillet à novembre 1998. Les individus
d’une taille moyenne de 6,8 ± 1,3 cm ont été disséqués et pesés.

Pour mettre en évidence les différentes phases de développement
de la gonade, nous avons procédé à des coupes histologiques sur la gonade
et utilisé une technique de coloration pour déterminer les différents stades
du cycle reproducteur au niveau de chaque mye (Gauthier-Clerc et al.,
1998). Le tissu est fixé dans une solution de Bouin avant de subir une
succession de déshydratations dans des bains d’éthanol. L’inclusion est
réalisée dans du métacrylate (JB-4 Embedding Kit). Des coupes de 3 �m
ont été effectuées à l’aide d’un ultramicrotome de type Reichert-Jung 2050.
Les coupes sont ensuite colorées au bleu de méthylène et à la fuchsine
basique. L’observation des coupes a été effectuée sous microscope
(Olympus BX50) au grossissement 250.

Le niveau de la progestérone dans la gonade a été quantifié par la
technique ELISA (Enzyme Linked ImmunoSorbent Assay) en utilisant un kit
de Cayman Chemical (Progesterone Enzyme Immunoassay Kit). Les lec-
tures ont été faites grâce à un lecteur de microplaque (Molecular Devices
Vmax Kinetic Microplate Reader).

Les études histologiques, représentatives de l’état reproducteur des
myes, relatent une forte activité gamétogénique au cours de la saison d’été
(juillet-septembre) chez les myes de l’anse à l’Orignal. Au mois d’août
50 % des myes mâles échantillonnées sont au stade mature et 83 % en
septembre (figure 8.8). Chez la femelle, en août, 44 % ont effectué la ponte
et 70 % sont au stade passé en septembre. En octobre et novembre, on
assiste à un redémarrage de la gamétogenèse qui se traduit par des stades
de développement sexuel aussi bien chez les mâles que les femelles
(figure�8.10). La période de maturation sexuelle est liée à une consom-
mation en lipides gonadiques. Une partie de ces lipides pourrait être
mobilisée comme précurseur à la synthèse de la progestérone. Au cours
de notre étude, nous avons démontré la présence de la progestérone appa-
rentée à celle des vertébrés par LC-MS dans la gonade chez Mya arenaria.
Ainsi, nous avons utilisé la technique ELISA, qui fait intervenir des anti-
corps spécifiques à la progestérone. Nous observons un pic de la pro-
gestérone dans la gonade des myes de l’anse à l’Orignal au cours du mois
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de septembre (5ng/g gonade, figure 8.9). Cette période est caractérisée
par une forte activité gamétogénique qui se traduit par des stades de
maturité sexuelle chez le mâle et des stades de ponte chez la femelle
(figure�8.8). D’autre part, le profil de la progestérone est similaire pour
les deux sexes (figure 8.9). Ceci laisse supposer que la progestérone joue

Figure 8.8
Fréquence des différents stades de maturation sexuelle chez Mya arenaria

Comparaison entre un site de référence (anse à l’Orignal) et un site portuaire (Rimouski-Est).
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le même rôle chez la femelle et le mâle. Comparativement à nos résultats,
la progestérone a été détectée chez les deux sexes de Mytilus edulis par
Reis-Henriques et al. (1990). Le niveau de la progestérone (4ng/g gonade)
retrouvé chez M. edulis est similaire à nos résultats (5ng/g gonade) ainsi
que le pic de la progestérone qui a lieu au cours de la forte activité gaméto-
génique (Reis-Henriques et Coimbra, 1990). Comme Reis-Henriques et
Coimbra (1990), nous croyons donc que la progestérone intervient dans
la maturation sexuelle des myes comme régulateur hormonal. Néanmoins,
les différences de maturation sexuelle observées entre les deux sexes ne
peuvent s’expliquer par les niveaux de la progestérone. L’étude des hor-
mones androgéniques (testostérone) et œstrogéniques (17�-œstradiol) est
nécessaire pour expliquer ces différences intersexes.

Figure 8.9
Profil de la progestérone chez Mya arenaria

Mâle (cercle) ; femelle (triangle) ; anse à l’Orignal (trait plein) ; Rimouski-Est (pointillé). Les
valeurs représentent les concentrations moyennes ± SE. a est significativement différent de
b (p < 0,05).
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Chez les myes de Rimouski-Est, les résultats histologiques nous
montrent que les gonades n’ont pas atteint leur maturité sexuelle au cours
de notre période d’échantillonnage (figure 8.8). Au cours de la saison d’été
(juillet-septembre), les gonades mâles et femelles sont au stade passé et
indifférencié alors qu’on assiste à un développement des cellules germi-
nales mâles et femelles en octobre (100 % et 57,4 % respectivement) et en
novembre (figure 8.8). Le développement des cellules germinales sem-
blerait stimulé par la progestérone puisqu’on observe un pic de la pro-
gestérone au mois d’octobre (figure 8.9) dans la gonade des myes de
Rimouski-Est. D’autre part, le niveau de la progestérone mesuré chez les
myes de Rimouski-Est est huit fois inférieur à celui de l’anse à l’Orignal
(figure 8.9). Ainsi, nous pouvons supposer que la faible activité
gamétogénique observée à partir des études histologiques chez les orga-
nismes de Rimouski-Est semble liée aux faibles concentrations en
progestérone mesurées dans la gonade de ces myes.

La première étape de la production des hormones stréroïdiennes
concerne la conversion du cholestérol en prégnenolone grâce au cyto-
chrome P450 C27scc. À son tour, la prégnenolone est ensuite utilisée comme
précurseur par la 3�-HSD pour la synthèse de la progestérone. Les per-
turbateurs endocriniens peuvent affecter la stéroïdogenèse en diminuant
la disponibilité du cholestérol au cytochrome P450scc dans la mitochon-
drie et/ou en réduisant l’activité de cette enzyme (Crain et al., 1999). Cette
étape joue un rôle clé dans la production de la progestérone dans les
gonades. Par exemple, la dioxine inhibe la stéroïdogenèse chez le rat en
empêchant la mobilisation du cholestérol au cytochrome P450, donc en
réduisant la synthèse des hormones sexuelles (Moore et al., 1991). Les
xénobiotiques peuvent exercer leur effet directement sur l’activité des
enzymes de la stéroïdogénèse et entraîner une diminution du niveau des
hormones sexuelles (Kapur et al., 1978). Singh et Singh (1992) ont observé
une diminution du niveau de la 17�-hydroxyprogestérone, de la testosté-
rone et du 17�-œstradiol à la suite d’une contamination des poissons-chats
d’eau douce (Heteropneustes fossilis) aux pesticides organophosphorés
(malathion) et organochlorés (�-BHC). Ces composés inhiberaient proba-
blement l’activité de l’aromatase ou entraveraient la sécrétion des
gonadotrophines qui stimulent la stéroïdogenèse (Singh et Singh, 1992).

D’autre part, les effets des contaminants sur le niveau des hormones
sexuelles peuvent avoir lieu de manière indirecte par stimulation des
systèmes de détoxification tels que l’activité des oxygénases à fonction
mixte (MFO). Des études réalisées sur l’impact des effluents d’usine de
pâte kraft blanchie (BKME) sur la population de poissons benthiques
meuniers noirs du lac Supérieur (Catostomus commersoni) ont montré une
diminution du niveau de la 17�,20�-dihydroxyprogestérone chez les deux
sexes (Munkittrick et al., 1992). Dans cette étude, les organismes présen-
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tent une forte activité des MFO qui, outre leur action de conjugaison et
d’élimination des xénobiotiques, sont capables de métaboliser les hor-
mones stéroïdiennes (Waxman, 1996). Une autre espèce de meunier
(Catostomus catostomus) et les corégones (Coregonus clupeaformis) de la baie
Jackfish exposés aux BKME présentent les mêmes effets, mais à des am-
plitudes différentes (Munkittrick et al., 1992). Ces résultats suggèrent que
l’activité des isoenzymes du système MFO serait augmentée en présence
de contaminants issus des BKME, ce qui entraînerait une diminution du
niveau des hormones stéroïdiennes (McMaster et al., 1991). Dans le même
sens, plusieurs autres études ont montré le lien entre l’augmentation de
l’activité du système des MFO et la diminution du niveau des hormones
stéroïdiennes suite à une exposition aux BPC et aux HAP (Sivarajah et al.,
1978 ; Spies et al., 1988).

Le site de Rimouski-Est, situé à proximité du port de Rimouski, est
propice à une forte contamination, notamment en tributylétain (TBT). Les
études de Saint-Louis et al. (1997) ont montré la présence du TBT dans les
sédiments et les moules échantillonnés à proximité de ce port. Le méca-
nisme d’action du TBT au niveau hormonal n’est pas totalement élucidé,
mais il semblerait intervenir comme inhibiteur de l’activité des cyto-
chromes P450. Cependant, les études de Morcillo et Porte chez Ruditapes
decussata (Morcillo et Porte, 1997, 2000 ; Morcillo et al., 1998) montrent que
l’action du TBT sur le système cytochrome P450 n’est pas dirigée sur une
isoenzyme spécifique du système.

Cette étude met en relief, pour la première fois chez Mya arenaria, le
rôle de régulateur hormonal de la progestérone sur son cycle reproducteur
et, d’autre part, la caractérisation d’un site contaminé par une approche
endocrinologique. Nos résultats montrent que le niveau de la progesté-
rone chez les myes de Rimouski-Est est très faible comparativement aux
myes de l’anse à l’Orignal. Cependant, il reste à élucider quels sont les
facteurs qui interviennent dans cette perturbation et par quel mécanisme ils
agissent. Ainsi, pour mieux comprendre l’action des perturbateurs endo-
criniens sur le niveau des hormones sexuelles, il est nécessaire d’effectuer
des études en milieu contrôlé pour pouvoir discriminer entre l’effet du
ou des contaminants et celui des facteurs environnementaux naturels.

7. EFFETS DES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS
SUR L’ENZYME ASPARTATE TRANSCARBAMYLASE

7.1. CAS DU TRIBUTYLÉTAIN (TBT)
L’effet du tributylétain (TBT) sur l’aspartate transcarbamylase n’a pas
encore été démontré. Cependant, il est connu que le TBT et ses sous-
produits de dégradation peuvent se lier aux ligands cellulaires des sites
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actifs des protéines enzymatiques. La toxicité cellulaire du TBT se mani-
festerait par l’interaction de ce xénobiotique avec les groupes thiol (SH)
des protéines à pouvoir catalytique, c’est-à-dire les enzymes (Tseng et
Cooney, 1995).

7.1.1. Résultats récents sur l’ATCase chez Mya arenaria

Nous avons entrepris de caractériser l’ATCase gonadique et d’évaluer
l’action du TBT sur l’activité de cette enzyme chez le mollusque bivalve
Mya arenaria.

L’activité de l’ATCase est mesurée qualitativement avec la méthode
colorimétrique (Le Maire et al., 1990), technique basée sur la quantification
des composés uréiques (Prescott et Jones, 1969). Ainsi, 15 individus de
taille de 73,44 ± 9,74 mm ont été prélevés au mois d’août 1999 dans la
zone intertidale de l’anse à l’Orignal, située dans le Parc provincial du Bic
et considérée comme peu contaminée, sur la rive sud de l’estuaire mari-
time du Saint-Laurent (48° 21’ N ; 68° 47’ W). Les résultats (Etchian et
Pellerin, 2003) ont démontré que l’entreposage des échantillons de gonade
à –80 °C réduit l’altération de l’enzyme comparativement aux échantillons
entreposés à –20 °C. Nos résultats ont aussi démontré que l’ATCase
gonadique de Mya arenaria avait un pH optimum de 9,2 et une tempéra-
ture optimale et 37 °C. Un dosage de cette enzyme nécessite une durée
d’incubation de 60 minutes, une concentration en enzyme variant entre 1
et 2 mg/ml de protéines, et enfin 10 mM en aspartate et en carbamylphos-
phate. Des solvants comme le DMSO et le DMF ont un effet stimulateur
de l’activité de l’ATCase ; par contre, aucun effet n’est décelé avec l’étha-
nol. L’inhibition de l’activité de cette enzyme par les métaux comme le
sulfate de cuivre et le para-hydroxymercuribenzoate (PHMB) est en accord
avec la présence de groupements SH au sein de l’enzyme démontrée chez
certains mollusques comme Mytilus edulis (Mathieu, 1985) et Sepia officinalis
(Koueta et al., 1987).

Afin de mettre en évidence l’effet du TBT sur l’activité de cette
enzyme, nous avons aussi échantillonné des myes au niveau du site de
l’anse à l’Orignal en septembre 1999. Les individus ont été maintenus dans
4 aquariums à la Station aquicole de l’ISMER de Pointe-au-Père à raison
de 24 individus par aquarium. Après plusieurs jours d’acclimatation, les
animaux sont contaminés avec du TBT via le muscle adducteur. Les con-
centrations de TBT utilisées sont respectivement de 10, 25 et 50 �M (Fent
et Stegeman, 1993) ; on utilise l’éthanol comme solvant et la dose est de
1�l/g masse totale humide. L’expérience a duré 48�heures avec un échan-
tillonnage de 6 individus toutes les 24 heures après injection. Les indivi-
dus sont ensuite disséqués et les échantillons de gonade sont prélevés et
entreposés à –80 °C en attendant le dosage de l’ATCase.
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Nos résultats ont démontré un effet inhibiteur du TBT sur l’activité
de l’ATCase gonadique de Mya arenaria via une contamination du muscle
adducteur (figure 8.10). Cet effet perturbateur de l’activité de l’enzyme
est plus prononcé 48 heures après l’injection de concentrations plus élevées
en TBT.

Les mécanismes d’action des métaux sur l’activité des enzymes sont
rapportés dans la littérature (Viarengo, 1989 ; White et al., 1999). La per-
turbation de l’activité des enzymes est due à un blocage des groupements
fonctionnels des chaînes protéiques. Les chaînes protéiques de certaines
enzymes sont coordonnées par un métal, comme c’est le cas pour l’ATCase
(Le Maire et al., 1990). Ainsi, la substitution de ce métal par un autre pro-
voque un changement de la conformation de l’enzyme et est une des causes
de la perte de son activité catalytique. Cette modification de la conforma-
tion de l’enzyme est souvent attribuée à une libération du métal stabili-
sant la conformation de la molécule protéique, qui disjoint l’enzyme en
sous-unités régulatrices et catalytiques. À cause de la forte affinité des

Figure 8.10
Influence du TBT sur l’activité de l’ATCase gonadique de Mya arenaria
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groupements thiols pour les métaux, 10 000 fois plus importante que pour
les autres ligands cellulaires (Viarengo, 1989), l’inhibition de l’ATCase par
le TBT pourrait donc être attribuée à la présence de groupements SH
localisés sur le site actif de cette enzyme.

7.1.2. Les acquis

L’aspartate transcarbamylase (ATCase) est une enzyme qui joue un rôle
important au cours des divisons cellulaires. Or, il est connu que l’activité
de l’ATCase augmente de façon simultanée avec l’activité des enzymes
comme la phosphatase alcaline, l’aldolase désoxyribophosphate, la thy-
midine kinase et l’ADN polymérase au cours des divisions cellulaires. Or
l’activité de l’ATCase associée aux mitoses (Koueta et Boucaud-Camou,
1991) est intimement corrélée à la maturation sexuelle chez Mytilus edulis
(Mathieu et al., 1982) et Sepia officinalis (Koueta et Boucaud-Camou, 1992).
La modification de l’activité de cette enzyme par le TBT pourrait entraîner
une perturbation du cycle de la reproduction chez ces invertébrés.

D’après les travaux de Koueta et Boucaud-Camou (1992), l’activité
ATCase est sous un contrôle hormonal via un facteur localisé au niveau
de la glande optique chez la seiche Sepia officinalis. Récemment, Pazos et
Mathieu (1999) ont détecté dans les gonades de la moule des hormones
stimulant la synthèse de l’ADN de la gonade, suggérant ainsi une action
hormonale par l’intermédiaire des neuropeptides sur la maturation
sexuelle (Motavkine et Varaskine, 1989). Des recherches devraient être
entreprises afin de préciser si une perturbation de l’activité de l’ATCase
par un perturbateur endocrinien comme le TBT n’était pas due à un
dysfonctionnement hormonal contrôlant l’activité de cette enzyme.

Avant de proposer une perturbation de l’activité de l’ATCase comme
signal cellulaire de stress attribué à la présence de TBT en milieu marin,
une étude à long terme de l’effet de ce xénobiotique sur l’activité de
l’ATCase doit être envisagée. Dans le cadre de notre étude, une mesure
quantitative de cette enzyme est la bienvenue. Il s’agirait de tester une
autre technique, soit la technique ELISA.

8. PERSPECTIVES

8.1. L’INTÉGRATION DE SIGNAUX MOLÉCULAIRES ET CELLULAIRES

Nous pouvons suggérer maintenant un premier ensemble de biomar-
queurs au niveau moléculaire, comme la mesure du stress oxydant occa-
sionné par la surproduction de radicaux libres de l’oxygène, en réponse
aux stress du milieu, dont la présence de contaminants. Une nouvelle
tendance émerge actuellement pour suggérer l’utilisation des différentes
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capacités de défense antioxydantes comme signal intégrateur chez les
bivalves (TOSC : total oxyradical scavenging capacity, développé par Regoli,
2000). De plus, les mesures des activités catalasiques et des glutathione-
S-transférases seront utiles pour estimer avec exactitude les effets des
variations des facteurs du milieu (température, hydrodynamisme, con-
centrations en phytoplancton lorsque ces conditions sont limitantes), et
constituent un signal précoce de perturbations plus importantes, telles
les diminutions de réserves énergétiques et, conséquemment, du processus
de reproduction des bivalves. Les réponses moléculaires reliées aux pro-
cessus oxydants peuvent être corrélées aux réponses cellulaires condui-
sant à la déstabilisation de la membrane lysosomale, lesquelles peuvent
être indicatrices de dommages physiologiques plus fonctionnels, tels une
cytophagie par protéolyse, et une utilisation rapide des réserves énergé-
tiques pour contrer les effets chroniques d’un stress. Pour estimer des dom-
mages potentiels au niveau de la population, des études de la croissance
des individus et de paramètres fonctionnels reliés à la reproduction
s’avèrent essentielles pour en déterminer la signification physiologique.

8.2. UTILISATION DE MYA ARENARIA COMME ORGANISME SENTINELLE
DANS LE CAS D’EXPOSITION À DES XÉNO-ŒSTROGÈNES

Les relations entre l’activité œstrogénique chez les bivalves et l’induction
de la vitellogenèse par le 17�-œstradiol nous permettent de penser que
les myes seraient exposées à des contaminants anti-œstrogéniques dans
la partie amont du fjord du Saguenay (Gauthier-Clerc et al., 2002). Des
effets anti-œstrogéniques impliquant le potentiel reproducteur d’une
espèce ont déjà été décrits in situ chez le meunier noir exposé aux effluents
d’usine de pâtes et papiers (Munkittrick et al., 1994). L’induction du
cytochrome P450 était alors la cause d’un dérèglement de la stéroïdogénèse
et des processus contrôlés par les stéroïdes. Chez Mya arenaria, l’impli-
cation des stéroïdes sur la maturation sexuelle semble effective, d’après
la variation des concentrations en progestérone décrite dans la gonade
par Siah et al. (2002). De plus, il est reconnu que la perturbation de l’acti-
vité du cytochrome P450 chez de nombreux mollusques exposés au TBT
engendre un dysfonctionnement de la stéroïdogénèse responsable de l’effet
« imposex » (Oberdörster et Cheek, 2001). Les myes de la partie amont du
fjord étant soumises à une contamination diffuse mais toujours actuelles
aux HAP (White et al., 1998) et à des métaux, notamment le Cd (Desbos,
1999), la perturbation de la vitellogenèse en 1997 pourrait résulter de
l’exposition à des contaminants anti-œstrogéniques tels que le Cd (Thomas,
1988).
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Des dosages de protéines apparentées aux vitellines entrepris dans
notre laboratoire avec un anticorps anti-vitelline de pétoncle décrivent la
présence d’un précurseur de la vitelline dont les concentrations varient
avec le degré de maturité des gamètes. Ce précurseur ne semble pas
présent naturellement dans la gonade des mâles ni même après une
exposition in vivo à différentes concentrations de 17�-œstradiol. Un cer-
tain manque de spécificité des anticorps anti-vitelline de pétoncle rap-
pelle cependant la difficulté d’un dosage par ELISA inter-espèce et de plus
amples investigations devront encore porter leurs fruits pour valider l’uti-
lisation des protéines apparentées aux vitellines chez Mya arenaria comme
biomarqueur d’exposition à des perturbateurs endocriniens de même que
pour décrire ses limites d’utilisation sur le terrain. À l’heure actuelle, les
efforts méthodologiques s’orientent d’ailleurs vers l’utilisation systéma-
tique d’anticorps antivitellogénine chez les organismes ovipares pour des
dosages rapides par ELISA (Denslow et al., 1999), voire vers la recherche
d’un anticorps universel (Heppell et al., 1995).

9. CONCLUSION
L’état d’avancement des travaux entrepris dans notre laboratoire démontre
l’importance d’une meilleure compréhension des processus et des méca-
nismes de régulation de la stéroïdogénèse et de la vitellogénèse chez les
bivalves marins. Nous avons maintenant démontré la présence de pro-
gestérone dans la gonade de myes et, tout récemment, de testostérone. La
caractérisation de ces deux hormones par LC-MS montre l’homologie de
structure avec les hormones de vertébrés. Par contre, leur rôle et la modu-
lation de leurs actions sur la maturation sexuelle est loin d’être clair. Les
stéroïdes semblent participer au contrôle de la maturation sexuelle avec
une importance qui fut souvent sous-estimée chez les mollusques, jusqu’à
l’observation de l’effet « imposex » chez les gastéropodes. Plusieurs tra-
vaux dans les années 1990 ont relaté l’importance des amines telles la séro-
tonine et la dopamine pour le contrôle de la ponte chez les invertébrés
marins. D’autres amines et peptides sont situés dans les ganglions ner-
veux et la question reste ouverte quant à leur rôle comme modulateur de
la synthèse, voire de la sécrétion des stéroïdes sexuels. Les protéines appa-
rentées aux vitellines sont-elles la cible des amines, en assurent-elles la
régulation ? Même si cette question reste encore sans réponse, il nous
semble que les vitellines peuvent présenter un potentiel comme biomar-
queur d’exposition à des xéno-œstrogènes. Différents travaux ont
démontré leur inductibilité par le 17�-œstradiol et le nonylphénol de même
que leur capacité de discriminer deux sites d’échantillonnage dans le
Saguenay (Blaise et al., 1999), tout en corroborant l’évaluation de la matu-
ration sexuelle des myes avec l’histologie (Gauthier-Clerc et al., 2002).
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La présence de contaminants à potentiel endocrine en milieu marin
interpelle autant nos connaissances fondamentales sur la reproduction
d’espèces constantes des écosystèmes côtiers marins que les connaissances
des mécanismes d’actions de ces contaminants sur les systèmes enzyma-
tiques, la gamétogenèse et la capacité de résistance au stress. Toutefois,
avant de maîtriser tous ces mécanismes et effets des contaminations, l’uti-
lisation de plusieurs mesures physiologiques et/ou biochimiques s’avère
une position de repli de choix pour estimer les dommages cellulaires et
moléculaires. L’utilisation des mesures de l’activité de l’ATCase associée
aux profils hormonaux et de maturation sexuelle est donc requise
actuellement, tout au moins pour identifier les dysfonctionnements de la
reproduction.
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RÉSUMÉ
L’immunotoxicologie est une discipline récente et l’analyse des atteintes immunologiques
induites par une exposition chimique ne fait que commencer. Généralement, les effets
immunotoxiques des xénobiotiques sont classés comme les atteintes à l’immunité humo-
rale, à l’immunité cellulaire et à la réponse non spécifique ayant pour conséquences l’immu-
nodépression, l’immunostimulation, l’hypersensibilité et l’autoimmunité. Dans le présent
chapitre nous concentrerons notre attention sur les invertébrés et les amphibiens et les
indices d’immunotoxicité qui s’y rattachent.

Malgré que le système immunitaire des invertébrés ne semble pas aussi complexe
que celui des vertébrés, ils possèdent une immunité naturelle efficace comprenant des
éléments cellulaires et humoraux. À cause de la grande diversité de ces organismes, il est
trop tôt actuellement pour pouvoir conceptualiser et uniformiser un schéma de réponse
immunitaire des invertébrés en rassemblant des observations faites à partir de différents
phylums.

En ce qui concerne les méthodes de détection des différentes réponses immuni-
taires, les tests couramment utilisés avec les espèces classiques comme les rongeurs peuvent
être adaptés relativement facilement aux invertébrés et en particulier aux vers de terre et
aux mollusques bivalves. Les biomarqueurs immunologiques utilisés chez ces espèces sont :
le compte et la caractérisation des leucocytes, la détermination de l’activité des lysozy-
mes, la phagocytose et la production de dérivés oxygénés. Les biomarqueurs utilisés chez
les vers seulement sont : le potentiel de différenciation des nouveaux cœlomocytes, la for-
mation de rosettes et l’activité des cellules NK. En combinant le fait que la phagocytose
est une réponse sensible face aux xénobiotiques de l’environnement avec le rôle critique
qu’elle joue dans l’élaboration de plusieurs réponses immunitaires, ceci en fait actuelle-
ment un bioindicateur de choix chez les invertébrés. Il n’en demeure pas moins que les
autres réponses semblent avoir beaucoup de potentiel, sauf qu’il est encore trop tôt pour
conclure sur leur sensibilité.

Les amphibiens possèdent une immunité naturelle efficace ainsi qu’une bonne
réponse immunitaire acquise, bien qu’elle soit moins rapide et moins spécifique que celle
des mammifères. Bien que les têtards aient un système immunitaire compétent capable
de les protéger d’éventuels pathogènes, il est moins développé que chez les grenouilles
adultes. Lors de la métamorphose, les têtards acquièrent plusieurs antigènes adultes suite
à l’apparition de nouvelles structures et fonctions. Afin d’éviter une réponse auto-immune
contre ces antigènes, le système immunitaire des têtards est supprimé lorsqu’ils arrivent à
la métamorphose, ce qui peut rendre les animaux plus sensibles à différents pathogènes.
Dans des conditions normales, le système immunitaire des animaux serait capable de les
protéger pendant cette période. Cependant, il est possible que la perte de lymphocytes
soit accentuée dans de mauvaises conditions environnementales, ce qui augmente la
sensibilité à différentes maladies.

Les résultats des différentes études immunotoxicologiques faites sur des amphi-
biens démontrent clairement que ce groupe d’animaux peut être affecté par différents
polluants environnementaux. Il est important de poursuivre ces recherches puisque les
amphibiens peuvent être des organismes bioindicateurs représentant la santé globale de
l’environnement. De plus, ces études pourraient nous aider à comprendre comment les
polluants peuvent entraîner la disparition de certaines espèces.
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1. CONSIDÉRATIONS GÉNÉRALES

1.1. INTRODUCTION

Le système immunitaire utilise ses mécanismes effecteurs, développés au
cours de l’évolution par interactions hôtes-agents infectieux, contre tous
les agents pathogènes potentiels : les virus et autres micro-organismes,
les parasites et les cellules néoplasiques (Roitt et al., 1993). Par conséquent,
plusieurs bio-indicateurs de la réponse immunitaire peuvent être
communs à tous les vertébrés (Kouassi et al., 2001 ; Fournier et al., 1999).
D’autre part, il est connu que divers médicaments, substances chimiques
et polluants industriels, appelés généralement xénobiotiques, peuvent
affecter les fonctions immunitaires (Brousseau et al., 1997 ; Fournier et al.,
2000a ; 2000b). Cependant, il ne suffit pas qu’une exposition chimique
s’accompagne d’altérations immunologiques pour que le xénobiotique en
cause soit immunotoxique dans les conditions naturelles d’exposition dans
l’environnement. En effet, des questions de doses, de voies d’exposition
et d’ampleur des effets potentiels entrent en jeu. Les effets doivent être
suffisamment importants pour se traduire en pathologies immédiates ou
retardées. Les effets immunotoxiques des substances chimiques sont
étudiés dans une sous-discipline du domaine de la toxicologie :
l’immunotoxicologie. Cette discipline est récente et l’analyse des atteintes
immunologiques induites par une exposition chimique ne fait que
commencer.

De nombreuses revues récentes ont fait le bilan des diverses mani-
festations d’immunotoxicité chez l’humain ou l’animal de laboratoire
(Kouassi et al., 2003). Pour les animaux de la faune, un ouvrage récem-
ment publié en toxicologie marine fait la synthèse des travaux portant sur
les phoques et les bélugas (Vos et al., 2002). Dans le présent chapitre, nous
concentrerons donc notre attention sur les autres espèces fauniques, en
particulier les invertébrés et les amphibiens, et les indices d’immuno-
toxicité qui s’y rattachent.

1.2. DIVERSITÉ DES EFFETS IMMUNOTOXIQUES

Les effets immunotoxiques des xénobiotiques, chez les vertébrés supé-
rieurs, sont signalés au niveau d’organes incluant la moëlle osseuse, le
thymus, la rate et les ganglions lymphatiques, et au niveau des cellules.
On sait que les xénobiotiques suppriment le fonctionnement des diffé-
rentes sous-populations de lymphocytes T et B ou des cellules ayant des
fonctions immunes diverses, comme les macrophages et les monocytes.
Généralement, ces effets immunotoxiques sont classés comme les atteintes
à l’immunité humorale, à l’immunité cellulaire et à la réponse non spéci-
fique (Kouassi et al., 2003 ; Fournier et al., 2000a ; Brousseau et al., 1997).
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Les conséquences classiques d’actions toxiques sur le système immuni-
taire peuvent prendre des formes variées comme l’immunodépression,
l’immunostimulation, l’hypersensibilité et l’auto-immunité. Il est impor-
tant de noter à ce niveau que les phénomènes d’hypersensibilité et d’auto-
immunité ont principalement été caractérisés chez l’humain ou par
l’emploi de modèles de laboratoires tels que la souris ou le rat. Ces
phénomènes, n’ayant pratiquement pas été documentés pour la faune, ne
seront donc pas retenus pour les besoins de ce chapitre.

L’immunodépression chimique est généralement mise en évidence
par une baisse de la résistance aux infections microbiennes, virales et para-
sitaires. L’épidémie d’origine virale qui a décimé plus des deux tiers des
phoques de la mer du Nord à la fin du siècle dernier s’explique probable-
ment par le fort degré de pollution chimique des eaux marines (Revillard,
1994). Il est relativement facile d’identifier une immunodépression aiguë
par l’histologie des organes lymphoïdes, l’analyse des sous-populations
lymphocytaires et des tests in vitro de fonctionnement des cellules immuno-
compétentes. Par contre, l’immunodépression à long terme entraîne une
incidence accrue de certains cancers. Parmi les polluants chimiques de
l’environnement, les biphényles polybromés (BPB), les biphényles poly-
chlorés (BPC), les dioxines, les furannes, les substances alkylantes et les
insecticides organochlorés sont cités comme étant des xénobiotiques
immunodépressifs (Voccia et al., 1999). Les métaux lourds (mercure, cad-
mium, plomb, etc.) sont également considérés immunodépressifs/
immunotoxiques (Omara et al., 1998 ; Zelikoff et al., 1998). Ces xénobio-
tiques provoquent généralement une baisse de la résistance aux infections
bactériennes et virales. Cependant, il est recommandé de procéder à plu-
sieurs tests de résistance de l’hôte à différents pathogènes à cause de la
complexité des composantes de la réponse antivirale et antibactérienne.

L’immunostimulation se caractérise généralement par l’induction
d’une réponse qualitativement anormale. Certains agents chimiques
peuvent avoir un potentiel stimulateur et servir d’agents modificateurs
des réponses biologiques. Les propriétés immunostimulantes des inter-
férons, des interleukines, du levamisole et des dérivés du dithiocarbamate
sont relativement bien connues (Holcombe et al., 2001 ; Haller, 2001). De
plus, certains médicaments capables de raccourcir la durée de la maladie,
comme l’isoprinosine, le muramyl dipeptide, l’azimexon, le bestatin, le
tuftsin et les pyrimidinoles, sont de puissants immunostimulants (Hadden,
1987). Cependant, les effets bénéfiques de ces agents sont souvent contre-
balancés par des effets secondaires indésirables tels que l’induction d’auto-
immunité (Krzystyniak et al., 1992 ; 1994 ; Kimber, 2002). Les conséquences
toxiques d’une immunostimulation sont toutefois encore peu définies. Plus
spécifiquement, pour les xénobiotiques environnementaux, certains
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métaux semblent dotés du potentiel de stimuler des fonctions immuni-
taires pour des expositions à faibles doses. C’est notamment le cas du
mercure (Bernier et al., 1995).

1.3. PROCÉDURES D’ÉVALUATION TOXICOLOGIQUE
ET PRÉVISION D’IMMUNOTOXICITÉ

Les études de toxicologie de routine, exposant des animaux de labora-
toire à différentes doses et selon des protocoles d’exposition variés, per-
mettent de révéler un certain nombre d’effets sur le système immunitaire
(Kociba et al., 1982). Des observations telles qu’une diminution de poids
ou une modification histologique des organes lymphoïdes, ou encore un
changement au niveau des cellules sanguines représentent toutes de bons
éléments de base pour soupçonner une immunotoxicité potentielle. Tou-
tefois, en écotoxicologie, la démarche est tout à fait différente. En effet,
depuis plusieurs années, nous avons pu observer des épidémies ou encore
des pandémies qui ont amené des milliers de cas de mortalité chez des
dizaines d’espèces d’animaux sauvages. Ce n’est qu’après plusieurs années
de recherche que nous nous sommes rendu compte que beaucoup de ces
animaux avaient été soumis à un stress toxicologique. Comme conséquence
à ce stress, nous avons pu conclure, à partir de plusieurs des cohortes
restantes, que le système immunitaire de ces animaux avait été suffi-
samment perturber pour les empêcher de se défendre efficacement contre
des infections opportunistes.

1.4. PRINCIPES D’UNE EXPLORATION IMMUNOTOXICOLOGIQUE

Le nouvel intérêt accordé à l’immunotoxicologie a fait en sorte qu’il y a
eu beaucoup de travail effectué afin de normaliser les approches et d’har-
moniser les méthodologies. La valeur prédictive des tests immunologiques
en a d’ailleurs beaucoup bénéficié (Luster et al., 1992 ; 1993 ; 1994). En
écotoxicologie, l’approche classique consiste tout d’abord à explorer in
vitro les effets potentiellement immunotoxiques de xénobiotiques sur les
cellules lymphoïdes de l’espèce faunique d’intérêt. Les xénobiotiques
peuvent être considérés seul ou en mélange. Les tests classiques sont en
général une mesure de la cytotoxicité en parallèle avec l’activité phagocy-
taire, la prolifération des lymphocytes ou encore la flambée oxydative.
Cette approche nous permet d’identifier les xénobiotiques qui ont la
capacité de moduler le système immunitaire, dans l’espèce cible, et
d’établir un éventail de concentrations pour lesquelles le xénobiotique est
immunotoxique sans être cytotoxique. Cette information importante se
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répercute dans les études avec les animaux. En effet, lors d’études in vivo,
nous nous devons toujours d’étudier l’immunotoxicité potentielle des
xénobiotiques en dehors d’un contexte de toxicité systémique.

La deuxième étape consiste à exposer des animaux de l’espèce
faunique d’intérêt à des expositions contrôlées, en laboratoire. Nous
devons utiliser un protocole d’exposition qui imite le plus possible les
conditions d’exposition réelle dans l’environnement de cette espèce. Encore
une fois, les xénobiotiques peuvent être considérés seuls ou en mélange.
Nous devons aussi utiliser plusieurs concentrations (généralement 3) du
ou des xénobiotiques à l’étude, afin de générer des courbes dose-réponse.
Ces courbes représentent un élément clé lors de la sélection du ou des
biomarqueurs que nous voulons utiliser dans les études sur le terrain.
Les tests les plus souvent sélectionnés par ces études sont l’activité des
cellules NK en combinaison avec l’analyse de sous-populations cellulaires
par phénotypage, la synthèse des anticorps mesurée par la technique des
plages de lyse ou encore la phagocytose (Luster et al., 1992 ; Fournier et
al., 2000a, 2000b ; US Food and Drug Administration, 2001). De plus, selon
l’état des connaissances sur le ou les xénobiotiques à l’étude, d’autres tests
peuvent être très pertinents, notamment la mesure de certaines cytokines
dont celles qui sont impliquées dans les processus d’inflammation
(IL-1, TNF-a, IFNg).

1.5. ÉVALUATION DU RISQUE EN IMMUNOTOXICOLOGIE

L’immunotoxicologie étant un domaine de recherche relativement nou-
veau, les chercheurs ne disposent pas d’un aussi grand volume d’infor-
mations qu’en toxicologie. Néanmoins, depuis une dizaine d’années, de
nombreux travaux ont porté sur l’analyse du risque en immunotoxicologie.
Les premières études de l’évaluation du risque ont été faites par Luster et
al. (1994). Cette équipe avait proposé d’utiliser une batterie de tests pour
faire le criblage de composés potentiellement immunotoxiques. La banque
de données générée avec une cinquantaine de composés a par la suite
permis d’identifier les outils immunologiques qui pourraient donner la
meilleure valeur prédictive du risque. L’étape suivante est actuellement
en progrès. Il s’agit d’études d’immunotoxicité détaillées qui doivent
fournir des informations sur les relations dose-effet et dose-réponse afin
de constituer la base de la détermination de la dose sans effet néfaste
observé (no observable adverse effect level ; NOAEL). La détermination de la
NOAEL est compliquée par les différentes sensibilités des tests
d’immunotoxicité (Luster et al., 1994). Quand ces données seront dispo-
nibles pour un grand nombre de xénobiotiques, le défi en écotoxicologie
sera alors d’effectuer des analyses sur le terrain ou d’appliquer des modèles



Biomarqueurs immunologiques appliqués à l’écotoxicologie 407

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

mathématiques qui fourniront les données sur les concentrations environ-
nementales du xénobiotique en cause et, par conséquent, les estimations
sur l’exposition et la charge corporelle des espèces fauniques. Il serait aussi
souhaitable d’utiliser des modèles basés sur les voies d’exposition, de
pénétration, de métabolisation et d’élimination spécifiques de l’espèce
faunique à l’étude.

2. IMMUNOTOXICOLOGIE DES INVERTÉBRÉS

2.1. INTRODUCTION

Les invertébrés, tout comme les vertébrés, sont continuellement exposés
à des antigènes. Malgré le fait que leur système immunitaire ne semble
pas, du moins selon les données actuelles, aussi complexe que celui des
vertébrés, il n’en demeure pas moins qu’ils sont dotés de mécanismes de
défense leur permettant de maintenir leur homéostasie. Les immuno-
globulines et les réponses de l’immunité acquise caractéristiques des ver-
tébrés font défaut aux invertébrés, mais ils possèdent cependant une
immunité naturelle efficace comprenant des éléments cellulaires et
humoraux.

La première ligne de défense des invertébrés contre des organismes
potentiellement envahissants a fréquemment lieu au niveau du tégument
ou de l’intestin et implique différentes protéines cytotoxiques et peptides
antimicrobiens synthétisés par les cellules de l’épiderme et transportés
au site de la blessure (Ashida et Brey, 1995). Les organismes étrangers qui
traversent la barrière du tégument ou qui passent à travers la paroi
intestinale rencontrent des cellules sanguines réactives (hémocytes ou
cœlomocytes) et une variété de molécules cytotoxiques spécifiques et non
spécifiques (Nappi et Ottaviani, 2000).

Les défenses cellulaires sont un point important de la protection des
invertébrés et comprennent la réparation des blessures, la coagulation,
l’agglutination, l’opsonisation, l’inflammation, la phagocytose, l’encapsu-
lation et la production d’intermédiaires réactifs d’oxygène (ROI) et d’azote
(RNI) cytotoxiques, ainsi que leurs enzymes associées (Cooper et al., 2002 ;
Beschin et al., 2001 ; Nappi et Ottaviani, 2000). Des formes de cytotoxicité
efficaces sont présentes chez les éponges, les cœlentérés, les sipunculides,
les annélides, les mollusques, les arthropodes, les échinodermes et les
protochordés (Quesada et al., 1996 ; Hubert et al., 1997 ; Sheu et al., 1998 ;
Smith et al., 1999). Les réponses cellulaires prédominantes chez les insectes
sont la phagocytose et l’encapsulation. Cette dernière est dirigée contre
les organismes eucaryotes et implique la participation de plusieurs
hémocytes dans une sorte de phagocytose en commun qui séquestre les
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parasites à l’intérieur de plusieurs couches cellulaires. Chez les insectes
et les arthropodes, les composantes cellulaires de la capsule sont
typiquement mélanisés (Nappi et Ottaviani, 2000).

Quant aux réponses humorales des invertébrés, elles comprennent
toute une gamme de facteurs antimicrobiens (Beschin et al., 2001 ; Nappi et
Ottaviani, 2000), comme les lysozymes, les protéases, les agglutinines, les
peptides antimicrobiens, des composés lytiques et les métabolites de l’acti-
vation de la cascade de la prophénoloxydase (Cooper et al., 2002 ; Beschin et
al., 2001). Malgré le fait que l’immunologie des invertébrés représente un
domaine de recherche important, il n’en demeure pas moins qu’à cause de
la grande diversité de ces organismes, il est trop tôt actuellement pour pou-
voir conceptualiser et uniformiser un schéma de réponse immunitaire en
rassemblant des observations faites à partir de différents phylums.

2.2. RÉPONSES IMMUNITAIRES NON SPÉCIFIQUES

2.2.1. La phagocytose

La phagocytose est le mécanisme de défense prédominant chez les inver-
tébrés (Beck et al., 1993). Classiquement, la phagocytose peut être décrite
comme étant un mécanisme qui permet à certains types de cellules de
capter et de détruire des corps étrangers. Chez les acœlomates, la phago-
cytose est effectuée par des cellules mobiles, les amibocytes ; tandis que
chez les cœlomates il existe des phagocytes dans le sang (les hémocytes)
et dans la cavité cœlomique « les cœlomocytes ».

Chez les vertébrés, la phagocytose se divise en quatre étapes princi-
pales qui sont : la chémotaxie, l’adhérence, l’ingestion et la digestion. Qu’en
est-il chez les invertébrés ? En ce qui concerne la chémotaxie, très peu
d’informations sont disponibles à propos de cette fonction. Les travaux
de Schneeweiss et Renwrantz (1993) ont démontré que les hémocytes de
la moule Mytilus edulis possèdent la capacité de migrer dans une chambre
de Boyden sous l’influence de certains lipopolysaccharides. Cependant,
en constatant la nature du système circulatoire de ces organismes, nous
pouvons facilement comprendre pourquoi cette fonction ne semble pas
très importante. En effet, le système circulatoire de certains invertébrés
comme celui des arthropodes n’est pas clos. Le sang provenant des artères
est donc libéré directement dans les cavités périviscérales dans lesquelles
baignent les divers organes. Conséquemment, les phagocytes peuvent très
facilement entrer en contact avec les antigènes.

En ce qui concerne maintenant la reconnaissance et l’adhérence, des
travaux ont démontré chez les invertébrés la présence d’une variété de
molécules jouant le rôle d’opsonines en se fixant sur le matériel à éliminer,
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le rendant ainsi plus vulnérable face à l’action des phagocytes. Un sys-
tème du complément primitif ainsi que des analogues du facteur C3 du
complément des vertébrés ont été identifiés chez l’oursin de mer (Smith,
2002 ; Smith et al., 2001), des tuniciers (Sekine et al., 2001 ; Nonaka et Azumi,
1999 ; Nonaka et al., 1999), des mollusques bivalves comme par exemple
l’huître (Hardy et al., 1977), la moule (Renwrantz et Stahmer, 1983) et la
palourde (Yang et Yoshino, 1990), ainsi que chez des gastéropodes comme
les escargots (Sminia et al., 1979). D’autres opsonines ont été identifiées
comme des lectines chez les tuniciers (Pearce et al., 2001 ; Ballarin et al.,
1999) et les bivalves (Yang et Yoshino, 1990), des produits du système
d’activation de la prophénoloxydase chez les crustacés (Cerenius et al.,
1994 ; Thornqvist et al., 1994) et des analogues de l’interleukine-1 chez les
échinodermes et les tuniciers (Beck et al., 1993).

Des expériences faites avec des vers de terre (Lumbricus terrestris,
Eisenia foetida) montrent que la phagocytose de particules inertes par des
cœlomocytes est augmentée si les billes sont préalablement incubées dans
le liquide cœlomique (Bilej et al., 1990a). Plusieurs de ces opsonines ont
été identifiées comme le CCF-1 et les fétidines chez les vers de terre (revue
dans Beschin et al., 2001 ; Cooper et al., 2002 ; Nappi et Ottoviani, 2000).
Cependant, le rôle de ces opsonines dans la phagocytose n’est toujours
pas totalement élucidé (Bayne et Fryer, 1994).

L’ingestion des antigènes se fait d’une manière similaire aux ver-
tébrés, c’est-à-dire que la cellule phagocyte entoure l’antigène de pseudo-
podes et l’internalise dans un phagosome. Les phagocytes des invertébrés
possèdent des lysosomes qui, fusionnés avec les phagosomes, relarguent
leur contenu enzymatique qui amorce la dégradation (McKerrow et al.,
1985 ; Kroschinski et Renwrantz, 1988). De plus, la production de
peroxydes via la flambée oxydative a été démontrée chez plusieurs orga-
nismes, dont les limnées (Dikkeboom et al., 1988) et les crevettes (Song et
Hsieh, 1994). Certains produits de la digestion peuvent servir d’éléments
nutritifs, tel que démontré chez les éponges (van der Vyner, 1981) et les
mollusques (Cheng, 1977) et migrer vers un site de la cellule où ils devien-
dront métaboliquement inactifs ou pourront être relargués dans le milieu
extérieur (Bayne, 1990).

2.2.2. L’activité des cellules NK

Les cellules tueuses naturelles (NK) peuvent être définies comme étant
des cellules qui possèdent la capacité d’induire la lyse de certains types
de cellules cibles, et ce, sans l’intervention des antigènes d’histocompati-
bilité ni d’anticorps. De plus, la rapidité et l’amplitude de la réponse des
cellules NK contre les cellules cibles n’augmente pas à la suite d’exposi-
tion subséquente. Il n’y a donc pas de phénomène de mémoire immu-
nologique chez ces cellules. Malgré le fait que les cellules NK classiques
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que l’on retrouve chez les mammifères ne sont pas présentes chez les inver-
tébrés, une activité similaire à celle-ci a été démontrée chez plusieurs de ces
espèces. En effet, une forme primitive d’activité cytotoxique spontanée a
été démontrée chez des escargots d’eau douce (Franceschi et al., 1991), des
écrevisses (Söderhäll et al., 1985) et des vers (Porchet-Hennere, 1992 ; Cooper
et�al., 1995).

2.3. RÉPONSES IMMUNITAIRES SPÉCIFIQUES

2.3.1. Réponse à médiation cellulaire

Une des premières manifestations de réponses immunitaires spécifiques
chez les invertébrés a été observée par Bancroft (1903), en étudiant des
colonies de tuniciers à partir desquelles il a décrit des réactions de fusion
et de rejet d’individus envers la colonie, qui s’apparentent beaucoup à la
reconnaissance allogénique des vertébrés. Aujourd’hui nous connaissons,
du moins chez ces organismes, les bases moléculaires qui déterminent
l’alloantigénicité. En effet, les règles d’histocompatibilité sont orchestrées
par un seul locus à allèles multiples (Raftos et Briscoe, 1990). Consé-
quemment, pour qu’un individu soit accepté dans la colonie, il doit pos-
séder le même phénotype. Plusieurs autres manifestations d’immunité
cellulaire, quelque peu différentes de celle décrite pour les tuniciers, ont
été observées à partir d’autres phylums, où on a observé une incompati-
bilité allogénique très rapide, déclenchant une réponse presque immé-
diate. Des expériences faites avec une éponge (Microcina prolifera) dans
lesquelles deux morceaux provenant de deux individus étaient juxtapo-
sés et maintenus ensembles, montrent que dès que les deux pièces semblent
se fusionner, une réaction de reconnaissance allogénique commence à se
manifester et ce, deux à trois heures seulement après le début de l’expé-
rience. Des cellules d’un type particulier s’accumulent rapidement tout
au long de la zone de contact et subséquemment, une barrière de colla-
gène apparaît au niveau de cette zone, séparant ainsi les deux individus
(Humphreys et Reinherz, 1994).

Des expériences de greffe classiquement utilisées chez les vertébrés
afin d’étudier l’immunité cellulaire ont aussi été réalisées avec des inver-
tébrés. L’ensemble des résultats démontre que des allogreffes et/ou des
xénogreffes sont aussi rejetées. Les données macroscopiques et microsco-
piques décrivent un phénomène de destruction cellulaire très similaire à
celui observé chez les vertébrés, quoique plus lent. Ce type d’expérience
a été fait entre autres avec des étoiles de mer (Karp et Hildemann, 1976),
des anémones de mer (Bigger, 1980 ; Lubbock, 1980), des insectes (Thomas
et Ratcliffe, 1982 ; Lackie, 1983 ; Karp, 1990) et des vers de terre (Cooper,
1968 ; 1969). Des expériences ont démontré que le transfert adoptif d’une
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mémoire immunologique pouvait être effectué entre autres chez les
porifères (Hildeman et al., 1979), les cnidaires (Salter-Cid et Bigger, 1991),
les némertes (Langlet et Bierne, 1984), les échinodermes (Smith et
Davidson, 1992 ; Smith et al., 1992), les annélides (Cooper, 1994) et la
coquerelle (Karp et al., 1994).

2.3.2. Réponse à médiation humorale

Des travaux de Schluter et collaborateurs (1994), en utilisant un Western
blot, démontrent que l’hémolymphe des tuniciers (Pyura hausteria, Boltenia
ovipera) contient une protéine de 30 kDa qui est reconnue par un anti-
corps de lapin dirigé spécifiquement contre les IgM du requin des
Galapagos. Une approche semblable a été adoptée par Eyambe (1993), qui
a ainsi identifié, à partir du liquide cœlomique de Lumbricus terrestris, des
molécules reconnues par des anticorps dirigés contre des IgG et des IgA
humaines. De plus, il avait été démontré antérieurement à ces travaux
que des vers pouvaient produire des agglutinines, soit d’une façon
naturelle ou induite par une immunisation (Bilej et al., 1990).

2.3.3. Les cytokines

Chez les vertébrés, les cytokines sont des substances relarguées par des
cellules activées et qui sont très importantes dans la régulation des
réponses immunitaires. Chez les invertébrés, plusieurs de ces cytokines
ont déjà été caractérisées. Nous pouvons citer entre autre l’interleukine-1,
le TNF, l’interleukine-6 et le TGF-� qui ont été identifiés chez plusieurs
espèces (Beschin et al., 2001). Chez le ver de terre, un nombre croissant de
cytokines sont identifiées. On retrouve les fétidines, les lumbricines, le
CCF-1 et les lysénines, pour n’en nommer que quelques-unes (revue dans
Beschin et al., 2001 ; Cooper et al., 2002 ; Nappi et Ottoviani, 2000).

2.4. LES BIOMARQUEURS IMMUNOLOGIQUES CHEZ LES INVERTÉBRÉS

2.4.1. Les marqueurs immunologiques chez les annélides oligochètes

Les vers de terre jouent un rôle écologique essentiel dans le maintien de
la qualité et du développement du profil du sol. Ils ont un effet sur les
propriétés physicochimiques, sur l’amélioration de la structure et sur
l’agrégation des sols (Edwards et Shipitalo, 1998), et ils augmentent les
processus microbiens et le cycle des nutriments (Lavelle et al., 1998). Lors
d’études écotoxicologiques, les protocoles standards utilisant des vers de
terre sont fréquemment retenus (Fitzpatrick et al., 1990 ; Reinecke, 1992 ;
Furst et al., 1993 ; Callahan et al., 1994). Les vers de terre peuvent accu-
muler une quantité significative de métal dans les tissus sans effets
apparents sur leur survie. Ceci suggère des effets potentiels sublétaux dus
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à l’exposition chronique via une hausse de la charge corporelle (Sauvé et
al., 2002). Comme les réponses du système immunitaire de ces derniers
sont mieux connues que celles d’autres invertébrés, des efforts considé-
rables ont déjà été faits afin d’adapter le protocole d’immunotoxicologie
par étapes proposé par Luster et collaborateurs (1988) aux vers de terre
(Venables et al., 1992 ; Goven et al., 1994b). Aussi, il est important de noter
que les groupes antivivisectionnistes sont moins réfractaires à l’utilisa-
tion des vers de terre qu’à celle des espèces courantes d’animaux de labo-
ratoire. Enfin, les vers de terre demandent peu d’entretien et sont peu
coûteux. Ces caractéristiques ainsi que les contributions écologiques
majeures de ces organismes en font un bon modèle pour la recherche de
biomarqueurs en immunotoxicologie.

Les effets de plusieurs contaminants environnementaux sur le sys-
tème immunitaire des vers de terre ont été étudiés essentiellement sur
deux espèces, soit Eisenia foetida et Lumbricus terrestris. Deux approches
complémentaires ont été utilisées, les tests in vitro sur les cœlomocytes
isolés et les tests in vivo sur les vers entiers. La collecte de cœlemocytes de
vers de terre par des méthodes d’extrusion (Eyambe et al., 1991) présente
un avantage de plus pour l’utilisation de ce modèle. En effet, les vers de
terre récupèrent aisément de l’extrusion et une seconde extrusion de cel-
lules sur les mêmes vers un mois plus tard donne une quantité de cellules
semblable à la première extrusion (Sauvé et al., 2002a). De plus, la sim-
plicité relative de l’extrusion de cellules par ultrasons permet son
application à de très petits vers (Sauvé et al., 2002a).

Les biomarqueurs immunologiques chez les vers de terre sont :
• le compte et la caractérisation des cœlomocytes et le potentiel de

différenciation des nouveaux cœlomocytes (Eyambe et al., 1991 ;
Goven et�al., 1993 ; 1994b) ;

• la détermination de l’activité des lysozymes dans le liquide
cœlomique (Goven et al., 1993 ; 1994b) ;

• la phagocytose (Eyambe, 1991 ; Fitzpatrick et al., 1992 ; Goven et al.,
1994a) ;

• la production de dérivés oxygénés (Chen et al., 1991 ; Goven et al.,
1994a) ;

• la formation de rosettes avec des lectines agglutinantes (Rodriguez-
Grau et�al., 1989).

• l’activité des cellules NK (Cooper et al., 1999 ; Suzuki et al., 1995).

Les cœlomocytes sont une population hétérogène pouvant être
catégorisée en différentes sous-populations selon leur coloration respec-
tive (Eyambe et al., 1991 ; Goven et al., 1994), selon leur capacité phagocy-
taire (Bilej et al., 1990a) ou selon leurs différences morphologiques
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(Jamieson, 1992). Deux sous-populations cellulaires différentes sont iden-
tifiables par cytométrie de flux (Fugère et al., 1996). Les cellules de type I
sont de petits cœlomocytes d’environ 12 �m comprenant 60 % de la popu-
lation, tandis que les cellules de types II sont de plus gros cœlomocytes
d’environ 23��m comprenant 40 % de la population (Fugère et al., 1996).
Des expériences supplémentaires sont requises afin d’établir une corré-
lation entre les types cellulaires distincts par cytométrie de flux et les carac-
téristiques morphologiques connues des cœlomocytes. Les populations
cellulaires des vers sont spécifiques à l’espèce. Sauvé et al. (2002a) ont
démontré par cytométrie de flux chez quatre espèces de vers que les dis-
tributions cellulaires différaient et que l’importance relative des différents
groupes cellulaires variait énormément entre espèces.

La toxicité de plusieurs métaux (MoCl4, NiCl2, AgNO3, CdCl2, CuCl2,
HgCl2, CH3HgCl, ZnCl2 et PbCl2) induit des changements drastiques dans
le patron de la distribution cellulaire tel qu’observé par cytométrie de flux
chez les espèces Eisenia foetida, Lumbricus terrestris, Tubifex tubifex et
Aporrectodea turgida (Sauvé et al., 2002a). De plus, une incubation de
18�heures des cœlomocytes à des doses de 10–7 à 10–4 M de HgCl2 et de
CH3HgCl modifie le ratio des deux sous-populations cellulaires repérables
par cytométrie de flux, sans toutefois modifier l’activité phagocytaire
relative de chacune des sous-populations. Par conséquent, il semblerait
qu’une portion des cœlomocytes de type II ayant une phagocytose faible
ou absente soit plus sensible à la cytotoxicité induite par le mercure (Fugère
et al., 1996). Une exposition in vivo du polychète Eurythoe complanata à des
concentrations sublétales de cuivre a fait varier les paramètres cytolo-
giques, la viabilité cellulaire et les comptes différentiels des cœlomocytes
(Nusetti et al., 1998). Des changements qualitatifs et quantitatifs ont aussi
été mesurés chez des cœlomocytes de vers de terre exposés à un mélange
de BPC ou d’Aroclor 1254 (Goven et al., 1993 ; 1994b ; Burch et al., 1999).

Comparée aux bioessais létaux ou aigus, la mesure de la phagocy-
tose par cytométrie de flux chez les invertébrés représente un biomarqueur
sensible permettant d’évaluer les effets des métaux lourds à des concen-
trations sublétales. En effet, la phagocytose des cœlomocytes suite à une
exposition aux métaux lourds est généralement altérée avant la mort
cellulaire (tableau 9.1). Une exception notable est le cas de T. tubifex où la
réponse de la phagocytose en fonction de la dose de CH3HgCl est presque
identique à la viabilité cellulaire (Sauvé et al., 2002a). La sensibilité
moyenne de la phagocytose des cœlomocytes de vers aux métaux lourds
peut être classée selon l’ordre suivant d’après l’étude de Sauvé et al.
(2002a) : MoCl4 < NiCl2 < AgNO3 ~ CdCl2 ~ CuCl2 << HgCl2 < CH3HgCl.
Le ZnCl2 et le PbCl2 n’ont pas démontré une toxicité constante parmi les
espèces étudiées. Une diminution de la phagocytose des cœlomocytes de
vers exposés au mercure, au cadmium ou au zinc a aussi été notée par
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Fugère et al. (1996). Les recherches sur l’effet des BPC menées par
Fitzpatrick et al. (1992) et Ville et al. (1995) ont permis d’observer une
réduction de l’activité phagocytaire. Plusieurs métaux diminuent la pro-
duction de dérivés oxygénés (Chen et al., 1991 ; Goven et al., 1994a) lors
d’expositions in vivo. Par exemple, le cuivre interfère avec une cascade
enzymatique des cœlomocytes menant à la production de superoyide, res-
ponsable de la mort des micro-organismes phagocytés (Chen et al., 1991).

Tableau 9.1
Concentrations inhibant de 50 % la phagocytose effectuée
par des hémocytes de myes (Mya arenaria) et des cœlomocytes de vers
(Lumbricus terrestris) exposés à divers métaux

CI 50 (10–5M)

Métal Myes Vers

CH3HgCl 0,25 0,03
HgCl2 3,9 1,8

AgNO3 7,0 –
CdCl2 8,5 3,0
ZnCl2 11,5 10

Il est intéressant de noter que, tel que démontré chez plusieurs autres
espèces (Flipo et al., 1992 ; Fournier et al., 1992 ; Voccia et al., 1994), la pha-
gocytose chez les vers de terre semble être affectée lors d’expositions in
vivo et in vitro à des xénobiotiques. Ce paramètre s’est révélé 200 fois plus
sensible que la viabilité des cœlomocytes chez des vers exposés in vitro à
l’Aroclor 1254 (Burch et al., 1999). Ceci est en accord avec des études por-
tant sur l’exposition in vivo des vers de terre à l’Aroclor 1254 qui ont
démontré que la phagocytose est un biomarqueur plus stable et plus sen-
sible que la viabilité des cœlomocytes (Goven et al., 1994b). Étant donné la
sensibilité de ce biomarqueur immunologique et son rôle critique dans le
développement de multiples réponses immunes, la mesure de l’activité
phagocytaire semble un paramètre de choix chez ces organismes lors
d’évaluations immunotoxicologiques.

Nusetti et al. (1999) ont démontré que l’activité des lysozymes du
fluide cœlomique d’Amynthas hawayanus était doublement supérieure suite
à une exposition au cuivre, alors que la phagocytose était diminuée. Des
résultats similaires ont été obtenus chez d’autres espèces de vers exposés
aux BPC (Ville et al., 1992 ; 1995). Une exposition sublétale aux BPC a
diminué la phagocytose tout en augmentant l’activité antibactérienne.
Cette hausse dans l’activité des lysozymes pourrait représenter une
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réponse immunitaire compensatoire pour faciliter la survie lorsque des
stress chimiques inhibent les réponses immunitaires cellulaires (Nusetti
et al., 1999). Par contre, une exposition au cuivre (Goven et al., 1993 ; 1994b)
ainsi qu’une exposition au carbaryl (Ville et al., 1997) ont provoqué une
diminution de l’activité des lysozymes chez les vers de terre dans d’autres
études.

L’Aroclor 1254 inhibe également l’activité des cellules tueuses chez
les cœlomocytes (Suzuki et al., 1995).

L’exposition de vers au BPC à des concentrations non létales et à
des niveaux mesurés chez les vertébrés vivant dans un environnement
naturel inhibe la formation de rosettes avec des lectines agglutinantes
(Fitzpatrick et al., 1990). Une contamination au cuivre caractérisée par une
augmentation du double de la concentration de ce métal dans les tissus a
aussi fortement diminué la formation de rosettes (Nusetti et al., 1998).

La sensibilité des vers varie selon les espèces et même ces variations
sont chimiquement spécifiques ; ainsi, l’espèce la plus sensible à un con-
taminant donné peut se révéler très résistante à un autre contaminant
(Sauvé et al., 2002a). L’espèce Eisenia foetida tend à être favorisée dans les
tests écotoxicologiques du sol à cause de la grande facilité à cultiver cette
espèce en laboratoire. En comparant différentes espèces de vers, Edwards
et Coulson (1992) ont remarqué qu’E. foetida était l’espèce la plus résis-
tante pour plusieurs produits chimiques et bioessais, tandis qu’Aporrectodea
caliginosa (ou un autre Ap. spp) était l’espèce la plus sensible. Cependant,
des contradictions ont été relevées et pas une espèce en particulier n’a
démontré un ordre constant de sensibilité aux toxiques. Dans l’étude de
Sauvé et al. (2002a), aucune espèce n’est de façon constante toujours la
plus ou la moins sensible. Cependant, Aporrectodea turgida et Tubifex tubifex
semblent démontrer occasionnellement une plus grande excentricité (avec
des sensibilités beaucoup plus fortes ou beaucoup plus faibles). L’utilisa-
tion d’un facteur de sécurité de 10 pour extrapoler à d’autres espèces des
résultats obtenus à partir des espèces communément utilisées E. foetida et
L. terrestris nous semble recommandée et certainement pas excessive.

2.4.2. Biomarqueurs immunologiques chez les mollusques bivalves

Un nombre croissant de données proviennent d’expérimentations utili-
sant les bivalves comme modèle. Les adultes bivalves sont capables
d’accumuler dans leurs tissus des concentrations de métaux supérieures
de plusieurs ordres de grandeur aux concentrations retrouvées dans l’eau
et dans les sédiments (Philips, 1995). Les bivalves étant des organismes se
nourrissant par filtration, la plupart des seuils de toxicité observés sont
similaires ou inférieurs aux niveaux de métaux reportés dans des régions
contaminées.
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Chez ces organismes, les hémocytes circulant dans l’hémolymphe
représentent la composante principale du système immunitaire. Il existe
plusieurs types d’hémocytes identifiés par leur taille ou leurs colorations
respectives. Ceux-ci représentent une population morphologiquement
hétérogène constituée d’au moins deux sous-populations tel que déter-
miné par caractérisation enzymatique et morphologique chez la palourde
Chamelea gallina (Pampanin et al., 2002) et chez l’huître Crassostrea virginica
(Bachere et al., 1988). Les granulocytes représentent entre 80 et 85 % des
hémocytes ; sont de petites cellules granulaires avec un petit noyau. Quant
aux hyalinocytes, ils sont agranulaires, avec un noyau central entouré par
peu de cytoplasme (Pampanin et al., 2002). Deux sous-populations
d’hémocytes sont repérables par cytométrie de flux chez plusieurs autres
espèces de bivalves (Brousseau et al., 2000 ; Fournier et al., 2001). La pre-
mière sous-population représente environ 85 % des hémocytes. Elle se com-
pose de cellules morphologiquement semblables en termes de taille et de
complexité qui correspondent probablement aux granulocytes. La seconde
représente une sous-population hétérogène correspondant probablement
aux hyalinocytes (Brousseau et al., 2000 ; Fournier et al., 2001) (figure 9.1).
En effet, les hyalinocytes sont relativement hétérogènes en termes de taille,
ayant des diamètres variant de 4 à 17 �m (Bachere et al., 1988).

Une évaluation parallèle du compte leucocytaire et du phénotypage
a été considérée comme étant un bon indicateur pour des immunotoxiques
potentiels (Luster et al., 1992 ; 1993). En effet, une augmentation du nombre
d’hémocytes a été notée suite à une exposition in vivo à un stress ther-
mique (Renwrantz, 1990), à un pathogène (Anderson et al., 1992 ; Oubella
et al., 1993) ou à des xénobiotiques (Renwrantz, 1990 ; Anderson et al., 1992 ;
Coles et al., 1994). Cependant, les études de Suresh et Mohandas (1990)
témoignent du phénomène inverse. Le nombre d’hémocytes circulant
diminuerait suite à une exposition à des concentrations élevées de
contaminants. Ces niveaux de contaminants ne sont, par contre, pas ren-
contrés dans l’environnement. Sami et al. (1992) ont aussi démontré que
le pourcentage et la taille relative des petits hémocytes de l’huître
Crassostrea virginica pouvaient être modulés par une exposition in situ aux
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP). Nous croyons que le
profil des hémocytes par cytométrie de flux a un bon potentiel pour être
utilisé comme biomarqueur efficace d’exposition.

Chez les cœlomates métazoaires comme les mollusques, les hémo-
cytes représentent la première ligne de défense. Ces cellules sont capa-
bles d’exécuter plusieurs fonctions immunes comme la phagocytose
(Lopez et al., 1997 ; Beaven et Paynter, 1999) et la cytotoxicité par le biais
de la production d’intermédiaires de réactifs d’oxygène (Anderson et al.,
1992 ; Pipe, 1992).
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Figure 9.1
Diagramme de points de la dispersion en taille (FSC) et en complexité (SSC)
d’une population d’hémocytes de myes (Mya arenaria)

Il a été observé que des expositions du mollusque bivalve (Mercenaria
mercenaria) au phénol réduisaient l’activité phagocytaire des hémocytes
(Fries et Tripp, 1980) quoique des expositions à long terme au benzo(a)
pyrène, au pentachlorophénol et à l’hexachlorobenzène stimuleraient fai-
blement la phagocytose (Anderson, 2001). Bouchard et al. (1999) ainsi que
l’équipe du Dr Fournier (tableau 9.2) ont démontré que la phagocytose
diminuait avec des doses croissantes de tributylétain (TBT) et dedibutyl-
étain (DBT). La toxicité du butylétain sur les hémocytes des quatre espèces
Mytilus edulis, Mya arenaria, Spisula polynima et Mactromeris polynyma était
la suivante : MBT < TBT < DBT. La comparaison de la sensibilité relative
des espèces a démontré que la moule bleue (Mytilus edulis) était plus tolé-
rante que les autres espèces étudiées aux composés de butylétain .

Des recherches effectuées sur la phagocytose de plusieurs espèces
de bivalves marins et d’eau douce ont démontré pour les hémocytes de
toutes les espèces étudiées une courbe classique de la toxicité in vitro du
mercure : 1) absence de cytotoxicité et stimulation de la phagocytose ;
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2)�absence de cytotoxicité et phagocytose normale ; 3) cytotoxicité due au
métal relativement faible et inhibition dramatique de la phagocytose ;
4)�cytotoxicité relativement élevée accompagnée d’une inhibition drasti-
que de la phagocytose (Sauvé et al., 2002b ; Brousseau et al., 2000). Il sem-
blerait que le cadmium et le zinc auraient, comme le mercure organique
et inorganique, le potentiel d’induire une stimulation de la phagocytose
chez certaines espèces de bivalves (Sauvé et al., 2002b ; Brousseau et al.,
2000). La stimulation de la phagocytose à de basses concentrations de
métaux a déjà été observée chez des rongeurs, reptiles, oiseaux, poissons,
bovins, baleines et primates (Dieter et al., 1983 ; Voccia et al., 1994 ; De
Guise et al., 1996). Cependant, aucune stimulation de la phagocytose n’a
été observée chez la palourde (Mya arenaria) exposée in vivo à de faibles
doses des deux formes de mercure (Fournier et al., 2001).

Tableau 9.2
Concentrations inhibant de 50 % la phagocytose effectuée par des
hémocytes de myes (Mya arenaria), de moules bleues (Mytilus edulis)
et de mactres (Spisula polynima) exposés à divers composés de butylétain

CI 50 (10–5M)

Substance Mye Moule Mactre

MBT n.d. 100 n.d.
DBT 0,08 5,00 0,23
TBT 0,45 5,00 0,38

Il est très intéressant de noter que la toxicité in vitro du MeHgCl et
du HgCl2 est très similaire pour certaines espèces (C. siliqua, M. truncata,
E. complanata et D. polymorpha) (Sauvé et al., 2002b). Le mercure organique
est beaucoup plus toxique que la forme inorganique pour plusieurs espèces
sauvages (Fournier et al., 2000b), incluant les bivalves (Brousseau et al.,
2000). Par exemple, une étude exposant Mya arenaria à différentes con-
centrations de mercure in vivo a démontré que des doses de 10–6 M de
HgCl2 n’induisaient aucune différence dans la viabilité cellulaire avant le
28e jour d’exposition, tandis que le CH3HgCl s’est révélé cytotoxique à
10–6 M à partir du 14e jour d’exposition (Fournier et al., 2001). De plus, la
phagocytose a été diminuée de façon significative seulement après 28 jours
d’exposition à 10–6 M de HgCl2, alors qu’une suppression de la phago-
cytose a été induite par le méthylmercure à 10–6 M après sept jours
d’exposition. L’expérience a dû être arrêtée au jour 21 car les organismes
démontraient des signes évidents de maladie. Des résultats démontrent
clairement une prépondérance de la bioaccumulation du CH3HgCl vs le
HgCl2 (Watras et Bloom, 1992 ; Inza et al., 1997). La comparaison des seuils
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de toxicité in vitro du mercure organique et inorganique suggère que cer-
taines espèces de bivalves pourraient métaboliser ou assimiler le mercure
par différents processus et conséquemment ne pas démontrer la même
réponse ou sensibilité relative pour chaque forme de mercure (Sauvé et�al.,
2002b).

Les concentrations requises pour obtenir 50 % et 10 % d’inhibition
(CI50 et CI10) sont de bons indicateurs des concentrations dans
l’hémolymphe représentant un risque potentiel pour les bivalves (Sauvé
et al., 2002b). Des travaux subséquents sont requis pour déterminer si la
sensibilité exceptionnelle au méthylmercure in vitro (tableau 9.1), démon-
trée par la très faible valeur du CI chez des hémocytes d’une dizaine
d’espèces de bivalves, peut être reliée à la maturation cellulaire, à la spé-
cialisation fonctionnelle et/ou à d’autres caractéristiques (Sauvé et al.,
2002b ; Brousseau et al., 2000). Les valeurs des IC ont varié de presque de
deux ordres de grandeur entre ces différentes espèces (Sauvé et al., 2002b).
Cette variation ne peut être attribuable aux différents milieux dont pro-
viennent les espèces, soit l’environnement marin ou d’eau douce. En effet,
les deux espèces d’eau douce étudiées représentaient parfois l’espèce la
plus et la moins sensible à un métal donné. Par exemple, E. complanata est
une des espèces étudiées les moins sensibles au méthylmercure, tandis
que D. polymorpha est une des plus sensibles. Aussi, la sensibilité des
hémocytes aux différents métaux varie considérablement. Par exemple,
la sensibilité moyenne pour les bivalves peut être classée en toxicité crois-
sante selon : ZnCl2 < CdCl2 < AgNO3 < HgCl2 << CH3HgCl. Ceci met
l’emphase sur le besoin d’utiliser des organismes appropriés et pertinents
dans l’évaluation du risque écotoxicologique et prône la prudence lors
d’utilisation d’espèces de remplacement (Sauvé et al., 2002b).

Des comparaisons des effets in vitro et in vivo de HgCl2, CH3HgCl et
CdCl2 sur les fonctions des hémocytes ont été effectuées dans notre labo-
ratoire (Fournier et al., en préparation). Les courbes dose-réponse in vitro
et in vivo étaient similaires, mais les valeurs des CI de la phagocytose dif-
féraient de plusieurs ordres de grandeur. Toutefois, les ratios des CI in
vivo/in vitro obtenus pour chaque métal étaient presque identiques,
laissant supposer que le modèle d’exposition in vitro est représentatif de
l’exposition in vivo.

Le contenu en lipides et en protéines des glandes digestives a été
mesuré chez des palourdes (Mya arenaria) exposées in vivo à différentes
concentrations de mercure organique et inorganique. Aucune différence
dans le contenu des lipides et des protéines n’a été notée pour les diffé-
rents traitements sauf pour les animaux morts exposés aux plus fortes
concentrations (Fournier et al., 2001). Le fait qu’aucun effet significatif sur
la condition physiologique et sur les réserves emmagasinées dans les
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glandes digestives et dans le manteau n’ait été observé alors que la pha-
gocytose était diminuée indique que les paramètres immunologiques telle
la phagocytose pourraient être annonciateurs d’un effet délétère suite à
une exposition in vivo à différents composés de mercure.

La production de dérivés oxygénés (principalement des radicaux
superoxydes) par les hémocytes joue un rôle important dans la destruc-
tion d’agents étrangers chez les invertébrés (Adema et al., 1991). L’exposi-
tion d’invertébrés à des concentrations élevées de métaux lourds inhibe
cette production (Anderson et al., 1992). Cependant, à des concentrations
mesurées dans l’environnement il n’y aurait pas d’effet sur ce paramètre
(Anderson et al., 1992 ; Coles et al., 1995). Il est intéressant de noter qu’une
exposition à des concentrations élevées de fluorenthène stimulerait la pro-
duction de radicaux superoxydes chez la moule bleue (Coles et al., 1994).
Ces résultats inverses peuvent être dus à une interaction spécifique entre
le contaminant impliqué (un métal ou un composé organique) et le patron
de production de dérivés oxygénés, ou encore aux mécanismes de défenses
induits contre le stress oxydatif (Pipe et Coles, 1995).

Plusieurs contaminants ou produits chimiques affectent le relargage
et l’activité des enzymes lysosomales. Les résultats obtenus varient en fonc-
tion du type d’enzyme et du niveau d’exposition considéré. Le stress
toxique subi par l’organisme suite à une exposition peut conduire dans
plusieurs cas à une augmentation du relargage et de l’activité de certaines
enzymes et/ou réduire ces activités pour d’autres (Pickwell et Steinert,
1984 ; Cheng et Dougherty, 1989).

Pipe et Cole (1995) ont tenté d’établir une corrélation entre la réponse
de différents biomarqueurs immunologiques et la présence de plusieurs
contaminants chez les moules méditerranéennes (Mytilus galloprovincialis)
vivant dans différentes sections de la lagune de Venise. Les biomarqueurs
retenus sont : le compte des différents hémocytes, la phagocytose, le niveau
d’enzymes lysosomales et la production de dérivés oxygénés. Les
contaminants mesurés incluent dix métaux et trois formes de molécules
organochlorées dont des BPC. Tous les paramètres mesurés présentent
des fluctuations saisonnières. Dans plusieurs cas, une corrélation a été
observée entre la réponse immunologique des différents biomarqueurs et
la concentration de contaminants mesurée dans les tissus des moules. De
plus, les hémocytes éosinophiles semblent plus abondants à de faibles
concentrations de métaux alors que le nombre total d’hémocytes circulants
augmente fréquemment aux sites fortement contaminés. Une tendance à
l’inhibition de l’activité phagocytaire a été observée chez des mollusques
exposés à des concentrations élevées de métaux, un phénomène égale-
ment rencontré lors d’expositions aux HAP. Une corrélation entre la pro-
duction de dérivés oxygénés et de faibles concentrations de contaminants
organiques a également été notée.
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Plusieurs résultats indiquent clairement que des facteurs autres que
le niveau de contamination, particulièrement les saisons, modulent les
fonctions du système immunitaire chez les organismes vivant dans un
milieu naturel. Cette situation complique d’autant plus l’interprétation
des résultats.

2.5. CONCLUSION

En nous basant sur les données de la littérature évoquées jusqu’à présent,
nous pouvons dire que l’information disponible sur l’immunologie des
invertébrés est difficile à intégrer afin d’en extraire un schéma global de
réponse immunitaire, à cause de la très grande diversité de ces organismes.
En second lieu, nous pouvons affirmer qu’en ce qui concerne les méthodes
de détection des différentes réponses immunitaires, les tests couramment
utilisés avec les espèces classiques, comme les rongeurs, peuvent être
adaptés relativement facilement aux invertébrés et en particulier aux vers
de terre et aux mollusques bivalves. Finalement, malgré le fait que peu de
travaux concernant les bio-indicateurs d’immunotoxicité chez les inver-
tébrés ont été publiés, il est intéressant de constater que la phagocytose,
chez les vers de terre du moins, semble beaucoup moins efficace suite à
des expositions in vivo et/ou in vitro à plusieurs xénobiotiques, comme
c’est le cas chez beaucoup d’autres espèces (Flipo et al., 1992 ; Fournier et
al., 1992 ; Voccia et al., 1994). En combinant le fait que la phagocytose se
révèle une réponse sensible face aux xénobiotiques de l’environnement
avec le rôle critique que joue cette fonction dans l’élaboration de plusieurs
réponses immunitaires, ceci en fait actuellement un bio-indicateur de choix
chez les invertébrés. Il n’en demeure pas moins que les autres réponses
semblent avoir beaucoup de potentiel, sauf qu’il est encore trop tôt pour
conclure sur leur sensibilité, étant donné le peu d’information disponible
sur chacune d’elles.

3. IMMUNOTOXICOLOGIE DES AMPHIBIENS

3.1. INTRODUCTION

Les amphibiens sont considérés comme les premiers vertébrés à avoir
effectué la transition d’une vie aquatique à une vie terrestre. Le système
immunitaire est un des systèmes ayant évolué pendant cette transition.
En effet, les mammifères et les amphibiens ont des systèmes d’immuno-
régulation qui leur sont propres même s’ils sont relativement proches dans
l’arbre phylogénétique. La majorité des études portant sur le système
immunitaire des amphibiens ont été effectuées avec l’espèce Xenopus laevis.
Les éléments décrits dans la section suivante résumeront les connaissances
actuelles propre à cette espèce.
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3.2. LA STRUCTURE DU SYSTÈME IMMUNITAIRE

3.2.1. Le thymus et les lymphocytes T

Le rôle principal du thymus est de produire des lymphocytes T. Toutefois
chez les têtards, les lymphocytes T sont fabriqués dans d’autres organes
lymphoïdes pour ensuite migrer vers le thymus et le coloniser. En effet,
les cellules souches lymphocytaires sont produites dans un îlot ventral et
dans la plaque dorsale du mésoderme. Pour le moment, il est encore diffi-
cile de comprendre les fonctions exactes des cellules produites dans ces
organes lymphoïdes. Elles sont probablement une population de cellules
transitoires migrant vers le thymus et se différenciant ensuite en cellules
accessoires ou en thymocytes (Du Pasquier et al., 1989).

Tout comme chez les mammifères, il existe deux types de lympho-
cytes T chez les Anoures : les CD4, qui activent d’autres cellules via leur
récepteur T, et les CD8, qui tuent les cellules infectées par des virus. Tou-
tefois, il existe des différences entre les lymphocytes T de grenouilles
adultes et ceux de têtards. Premièrement, les lymphocytes T de têtards ne
possèdent pas de complexes d’histocompatibilités majeurs de classe II
(CMH-II) à leur surface, contrairement à ceux des grenouilles adultes. Ce
n’est qu’après la métamorphose que le thymus est repeuplé avec une
deuxième vague de lymphocytes possédant des CMH-II (Rollins-Smith,
1998). Deuxièmement, les lymphocytes de têtards ne fabriquent pas l’équi-
valent de l’interleukine-2 retrouvée chez les mammifères (Rollins-Smith,
1998). Cette molécule est surtout importante dans le développement d’une
réponse immunitaire acquise, ce qui laisserait suggérer que les têtards ne
sont pas capables de bâtir une réponse immunitaire acquise aussi efficace
que celle des grenouilles adultes.

3.2.2. La rate et les lymphocytes B

Chez les grenouilles, la rate possède à la fois des caractéristiques d’organes
lymphoïdes primaires et secondaires (Manning, 1991). Elle assure l’acti-
vation des lymphocytes et d’hématopoïèse pour les lymphocytes, les gra-
nulocytes et les érythrocytes (Manning, 1991). Toutefois, les lymphocytes
n’y prolifèrent pas en agglomérations serrées comme dans les centres ger-
minaux des mammifères (Manning, 1991). Il est donc probable que la
sélection des lymphocytes B, possédant des immunoglobulines de haute
affinité, ne se fait pas aussi facilement que chez les mammifères possédant
des centres germinaux (voir ci-après).
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3.2.3. Autres organes lymphoïdes

Il existe certains organes lymphoïdes chez les grenouilles qui ne sont pas
présents chez les mammifères. Ces organes peuvent être des sites d’héma-
topoïèse ou d’activation des lymphocytes. En effet, il existe des nodules
lymphoïdes dans les intestins des Anoures adultes. Ces nodules sont très
riches en lymphocytes B et en plasmocytes produisant les anticorps IgM
et IgX (Du Pasquier et al., 1989). De plus, le foie semble jouer un rôle très
important dans la production des lymphocytes B et dans la séquestration
des antigènes (Hansen et Zapata, 1998 ; Du Pasquier et al., 1989).

3.3. L’IMMUNITÉ INNÉE

La réponse immunitaire innée procure à l’organisme une protection rapide
et non spécifique. La capacité de fabriquer des peptides antimicrobiens
est une des composantes de cette réponse immunitaire (Mor et al., 1991).
Le mécanisme d’action de ces molécules n’a toutefois pas été bien étudié.
Nous savons seulement que les amphibiens ont la capacité, après la méta-
morphose, de fabriquer de petits peptides antimicrobiens, comme les
magainines, à la surface de leur peau et dans leur voie gastrointestinale
(Mor et al., 1991). Ces peptides sont utilisés comme une des premières
barrières de résistance contre différents pathogènes retrouvés dans
l’environnement (Mor et al., 1991).

Tout comme les autres vertébrés, les amphibiens possèdent des
cellules phagocytaires (macrophages et neutrophiles), capables d’ingérer
des pathogènes (Carey et al., 1999). Ils possèdent aussi un système du com-
plément pouvant attaquer des bactéries indirectement, via l’activation de
la voie alternative, ou directement avec l’action des anticorps via la voie
classique (Carey et al., 1999).

Les cellules NK sont une autre composante importante de la réponse
immunitaire innée. Ces cellules reconnaissent et tuent les cellules cancé-
reuses et celles infectées par des virus et des pathogènes intracellulaires.
Elles reconnaissent plus spécifiquement les cellules déficientes dans la
présentation des CMH-I à leur surface. Les cellules NK semblent n’appa-
raître qu’après la métamorphose chez les Anoures (Robert et Cohen, 1998).
L’absence de ces cellules chez les têtards n’est pas surprenante puisque
les molécules de CMH-I ne sont présentes que chez les grenouilles adultes.
En effet, si les NK étaient présentes chez les animaux ne possédant pas de
CMH-I, les têtards pourraient subir une réponse auto-immune (Horton et
al., 1998). Ainsi, même si les têtards ont une forme de résistance aux
tumeurs, l’absence de cellules NK les rend probablement beaucoup plus
sensibles à différents types de cancers et d’infections virales que les
grenouilles adultes (Horton et al., 1998).
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3.4. L’IMMUNITÉ ACQUISE

La réponse immunitaire acquise apparaît quelque temps après la détec-
tion d’antigènes étrangers. Elle est hautement spécifique pour un patho-
gène en particulier et permet la formation de cellules mémoires, capables
de reconnaître rapidement l’antigène auquel le corps avait été préalable-
ment exposé. Les amphibiens possèdent une bonne réponse immunitaire
acquise, bien qu’elle soit moins rapide et moins spécifique que celle
observée chez les mammifères.

3.4.1. Le complexe majeur d’histocompatibilité

Les molécules du complexe majeur d’histocompatibilité sont présentes
sur les cellules présentatrices d’antigènes et sont très importantes dans
l’activation des lymphocytes T. Les CMH-I présentent les antigènes aux
cellules CD8 alors que les CMH-II présentent les antigènes aux cellules
CD4. La distribution des CMH-I et II change lors de la métamorphose
(Kaufman et al., 1990). En effet, chez les têtards les CMH-II sont présents
sur les cellules du stroma, les lymphocytes B, les macrophages et certaines
cellules de la peau. Après la métamorphose, ils apparaissent sur les
thymocytes et les lymphocytes T (Kaufman et al., 1990). Quant aux CMH-I,
ils sont absents lors du stade larvaire et apparaissent à la surface de la
plupart des cellules après la métamorphose (Kaufman et al., 1990). Puisque
ces molécules sont absentes chez les têtards, il est peu probable que les
lymphocytes T cytotoxiques (CD8), spécifiques aux CMH-I, soient présents
chez ces animaux. On ne comprend pas encore très bien pourquoi les
têtards ne possèdent pas de CMH-I. Certains croient qu’elles sont absentes
chez les têtards parce que le nombre de lymphocytes présents est trop
petit, alors que d’autres postulent que l’absence de ces molécules empê-
cherait la destruction de cellules adultes, étrangères aux lymphocytes
larvaires, lors de la métamorphose (Du Pasquier et al., 1998).

3.4.2. Les immunoglobulines

Les grenouilles possèdent seulement trois types d’immunoglobulines :
IgM, IgY et IgX (Rollins-Smith, 1998). Les IgM sont présents à de fortes
concentrations dans le plasma et sont les premiers anticorps fabriqués lors
d’une réponse immunitaire (Du Pasquier et al., 1998). Ils sont nombreux
mais ont peu d’affinités. Les IgY, quant à eux, sont l’équivalent des IgG
retrouvés chez les mammifères (Du Pasquier et al., 1998). Ils constituent la
deuxième vague d’anticorps fabriqués, ont beaucoup d’affinités pour leurs
antigènes et sont impliqués dans les réponses immunitaires acquises (Du
Pasquier et al., 1998). Finalement, on retrouve les IgX sur les lymphocytes B
présents dans les voies gastrointestinales (Du Pasquier et al., 1998). Leur
rôle n’est pas encore très bien compris, mais ils correspondent probable-
ment aux IgA retrouvés dans les muqueuses des mammifères.
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3.4.3. La diversité des anticorps dans la réponse humorale

Chez les amphibiens, la réponse humorale est moins efficace que celle
qu’on observe chez les mammifères. Les anticorps fabriqués suite à une
exposition à différents antigènes semblent avoir moins d’affinités que les
anticorps de mammifères (Hsu, 1998). De plus, cette affinité ne semble
pas augmenter avec le temps ou lors d’une seconde exposition au même
antigène (Mor et al., 1991). Le répertoire d’anticorps des amphibiens sem-
ble donc moins diversifié que celui des mammifères. Toutefois, la diver-
sité des anticorps créée par la recombinaison des régions V, D, J et C des
gènes d’immunoglobulines est aussi efficace que chez les mammifères
(Mor et al., 1991). De plus, les amphibiens possèdent les enzymes de
recombinaison RAG (recombination activating genes enzymes) et transférase-
terminale ou TdT (terminal deoxynucleotidyl transferase), contribuant à la
diversité des anticorps (Flajnik, 1996). Le manque de diversité des anti-
corps et d’efficacité de la réponse humorale n’est donc pas dû au manque
d’hypermutations et de recombinaisons. Il semble plutôt qu’une mauvaise
sélection des anticorps ayant une haute affinité soit l’explication de ce
phénomène (Hsu, 1998). Chez les mammifères, la sélection des anticorps
de haute affinité est effectuée dans les centres germinaux. Cependant, les
Anoures ne possèdent pas ces structures particulières. Il est donc probable
qu’il n’existe pas de région spécifique chez les Anoures pour effectuer
une telle sélection. Ainsi, même si des anticorps de haute affinité sont créés,
ils ne peuvent pas être adéquatement sélectionnés pour ensuite proliférer
et développer une défense humorale efficace (Hsu, 1998).

3.5. LA TOLÉRANCE

La tolérance est l’absence de réponse contre un antigène. La tolérance aux
antigènes du soi est une caractéristique essentielle du système immuni-
taire ; lorsque la tolérance est perdue, le système immunitaire peut détruire
l’organisme. Le processus de tolérance est bien contrôlé chez les Anoures.
Avant la métamorphose, le système immunitaire des têtards est très tolé-
rant. Il est d’ailleurs assez facile d’effectuer des greffes chez les têtards
sans conséquences désastreuses, puisque le système immunitaire des
têtards ne peut pas faire la différence entre les CMH du soi et du non-soi
lorsque ceux-ci sont très peu différents (Du Pasquier et al., 1998). Toute-
fois après la métamorphose, lorsque la deuxième vague de lymphocytes T
envahit le thymus, une tolérance beaucoup plus efficace se développe (Du
Pasquier et al., 1998). Le système immunitaire est alors capable de recon-
naître spécifiquement les antigènes du soi et du non-soi afin de mettre en
place une réponse immunitaire efficace.
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3.6. LES CHANGEMENTS DANS LE SYSTÈME IMMUNITAIRE
LORS DE LA MÉTAMORPHOSE

Pour survivre de façon autonome dans un environnement aquatique, les
têtards doivent accélérer le développement de chacun de leurs organes
afin qu’ils soient fonctionnels le plus rapidement possible (Flajnik et al.,
1987). La rapidité, privilégiée au détriment de la complexité, fait en sorte
que certains organes et systèmes ne se développent pas complètement
(Flajnik et al., 1987). Le système immunitaire est un de ces systèmes. En
effet, bien que les têtards aient un système immunitaire compétent capable
de les protéger contre d’éventuels pathogènes (Rollins-Smith, 1998), il est
moins développé que chez les grenouilles adultes.

Contrairement à l’embryogenèse, la métamorphose implique la perte
et le remplacement subséquent de différents organes et fonctions. Lors de
cette période, les têtards acquièrent donc plusieurs antigènes adultes suite
à l’apparition de nouvelles structures (Just et al., 1977 ; Morris, 1987 ; Ellison
et al., 1985 ; Wahli et al., 1981). Toutefois, leur système immunitaire ne
reconnaît pas ces antigènes comme faisant partie du soi. Il serait donc
théoriquement possible qu’une réponse auto-immune contre ces antigènes
se développe. Afin d’éviter une telle réponse, le développement du sys-
tème immunitaire des Anoures se produit en deux étapes (Rollins-Smith,
1998). Lorsque les têtards arrivent à la métamorphose, leur système
immunitaire est supprimé afin d’empêcher une réponse auto-immune
contre les nouveaux antigènes adultes. En fait, le nombre de lymphocytes
dans la rate, le thymus et le foie diminue d’environ 40 % lors de la
métamorphose (Rollins-Smith, 1998). Cette baisse semble causée par une
augmentation dans l’organisme de la concentration d’hormones cortico-
stéroïdes, induisant l’apoptose (Rollins-Smith, 1998). Suite à cette perte
de lymphocytes T, le thymus est ensuite recolonisé par une seconde vague
de lymphocytes qui, cette fois, persistent et sont tolérants aux antigènes
adultes (Rollins-Smith, 1998).

3.7. SENSIBILITÉ DES AMPHIBIENS À DIFFÉRENTS PATHOGÈNES
LORS DE LA MÉTAMORPHOSE

Le système immunitaire des Anoures se réorganise donc complètement
lors de la métamorphose. Il y a une perte importante de lymphocytes ainsi
que l’apparition de plusieurs nouvelles cellules et structures. La perte tem-
poraire de lymphocytes pendant cette période peut rendre les animaux
plus sensibles à différents pathogènes. Dans des conditions normales, le
système immunitaire des animaux serait capable de les protéger pendant
cette période et il est possible que la perte de lymphocytes soit accentuée
dans de mauvaises conditions environnementales. Dans un tel cas, les
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animaux deviendraient plus sensibles à différentes maladies. Il est donc
important d’étudier l’effet de différents stress environnementaux sur le
système immunitaire des amphibiens pendant cette période critique de
leur existence.

3.8. EFFETS TOXIQUES DES PRODUITS CHIMIQUES
SUR LE SYSTÈME IMMUNITAIRE DES AMPHIBIENS

Plusieurs disparitions locales d’amphibiens ont été associées à différents
types d’infections par des pathogènes opportunistes (Worthylake et
Hovingh, 1989 ; Carey, 1993 ; Cunningham et al., 1996 ; Berger et al., 1998 ;
Carey, 2000). Une suppression directe ou indirecte du système immuni-
taire par des contaminants environnementaux pourrait expliquer en partie
ce phénomène. Certains polluants pourraient empêcher les amphibiens
de développer une réponse immunitaire adéquate contre différents
pathogènes, en supprimant leur système immunitaire. Il est déjà connu
que certains agents stressants, comme les rayons ultraviolets (Kiesecker
et al., 1995 ; 2001) et le froid (Cooper et al., 1992 ; Maniero et Carey, 1997),
peuvent causer une telle immunodépression. Toutefois, les effets immuno-
toxiques des pesticides à des concentrations retrouvées dans l’environne-
ment ne sont pas encore très bien connus. En effet, la majorité des études
immunotoxicologiques ont été faites avec d’autres types d’animaux comme
les rongeurs (Sharma et Reddy, 1987) ou les poissons (Karen et al., 1996 ;
O’Halloran et al., 1996). Seulement quelques études ont été effectuées afin
d’essayer de déterminer les effets des contaminants environnementaux
sur le système immunitaire des amphibiens.

Certaines études ont déjà démontré que les pesticides organochlorés
ont la capacité d’inhiber, chez les mammifères, la chémotaxie des
neutrophiles (Hermanoswicz et Kassman, 1984) ainsi que certaines fonc-
tions immunitaires des macrophages et des lymphocytes en culture (WHO,
1986). Les effets de ces polluants sur le système immunitaire des amphi-
biens n’ont pas encore été étudiés en détail. Cependant, Gromysz-
Kalkowaska et Szubartowska (1993) ont démontré qu’un pesticide
appartenant aux organochlorés, le tetrachlorinfos, avait la propriété de
moduler la concentration de leucocytes dans le sang des amphibiens. Des
grenouilles Rana temporaria exposées à des concentrations de 12,5 mg/kg
et plus subissaient une baisse importante du nombre de lymphocytes et
de basophiles, ainsi qu’une hausse du nombre de neutrophiles. On ne com-
prend pas très bien le mécanisme par lequel ce pesticide abaisse les ni-
veaux de certains leucocytes. Il est possible qu’il attaque les cellules
directement, en lysant leurs membranes, ou indirectement, en induisant
la sécrétion d’hormones corticostéroïdes, qui elles-mêmes pourraient
activer des nucléases plasmatiques (Gromysz-Kalkowaska et Szubartowska,
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1993). Le mécanisme par lequel cet organochloré pourrait accroître le
nombre de neutrophiles est toutefois plus clair. Il a été observé chez des
grenouilles provenant de sites contaminés que cette augmentation s’ac-
compagnait souvent de l’apparition d’un grand nombre de neutrophiles
immatures (Chernyskova et Starostin, 1994). Il est donc fortement pro-
bable que ce pesticide, ainsi que d’autres, a la propriété de perturber le
cycle de différenciation des neutrophiles et même d’endommager les cel-
lules souches (Chernyskova et Starostin, 1994). Ceci impliquerait alors que
le nombre de neutrophiles dans le sang serait plus élevé, mais que ces
cellules seraient moins matures et moins efficaces contre les pathogènes.

Lorsque les lymphocytes, les éosinophiles et les neutrophiles sont
affectés, il y a une augmentation des risques d’infection par différents
parasites, bactéries ou même virus. Sharon et al.  (1999) ont démontré qu’un
autre pesticide faisant partie de la classe des organophosphorés, le
malathion, avait la propriété de diminuer la résistance de certains cra-
pauds à une bactérie, Aeromonas hydrophila, responsable de la maladie des
jambes rouges. Cette maladie a été la cause d’une importante mortalité
chez les amphibiens. Le groupe de Sharon a exposé les animaux à deux
concentrations de pesticides et leur a par la suite injecté la bactérie. Cette
équipe a constaté que les animaux exposés aux pesticides (forte et faible
dose) mouraient plus facilement et développaient plus souvent les signes
cliniques de la maladie, comme l’hépatomégalie, que les animaux non
exposés. De plus, la bactérie ne pouvait être isolée que chez les animaux
exposés (Sharon et al., 1999). Il semble donc que l’exposition aux pesti-
cides a affecté le système immunitaire de ces animaux et les a rendus ainsi
plus sensibles à une infection par un pathogène.

Les métaux lourds sont aussi des polluants retrouvés fréquemment
dans l’environnement et susceptibles de diminuer la qualité des écosys-
tèmes aquatiques. Le mercure est considéré comme un des polluants les
plus toxiques à travers le monde. Il peut causer différents troubles au
niveau du développement et du système nerveux chez plusieurs espèces
d’animaux. Les effets délétères de ce contaminant sur le système immu-
nitaire des amphibiens n’ont pas encore été beaucoup étudiés. Jelason et
al. (1997) ont démontré que le mercure pouvait moduler les niveaux
d’expression de l’interleukine-1b (IL-1b), une cytokine activant plusieurs
réponses immunitaires. Cette molécule est aussi présente dans le système
nerveux lors du développement embryonnaire des amphibiens et des
mammifères. Il a été observé que chez les embryons de Xenopus laevis il y
avait une diminution des niveaux d’IL-1b dans les ganglions crâniens,
suite à une exposition au méthylmercure. Il est possible que le méthyl-
mercure diminue l’expression de cette molécule en empêchant la synthèse
des protéines. Il est aussi probable que ce métal affecte la physiologie des
membranes cellulaires et empêche ainsi le transport de l’IL-1b dans les
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cellules des ganglions (Jelaso et al., 1997). Dans un cas comme dans l’autre,
la diminution des niveaux d’IL-1b peut avoir d’importantes répercussions
sur le développement d’une réponse immunitaire adéquate et ainsi rendre
les animaux plus sensibles aux pathogènes de l’environnement.

Tout comme le méthylmercure, le cadmium est un métal lourd pou-
vant moduler la réponse immunitaire. À de faibles concentrations, le
cadmium semble avoir des propriétés immunostimulantes chez les têtards :
il a la propriété d’accroître spontanément le nombre de lymphocytes B
(Zettergren et al., 1991). De plus, ce métal semble augmenter la réponse
humorale des têtards. En effet, il a été observé que les animaux exposés
au cadmium et sensibilisés par la suite avec des érythrocytes de mouton
avaient un taux plus élevé d’anticorps contre les antigènes d’érythrocytes
de mouton (Zettergren et al., 1991). La raison pour laquelle le cadmium a
la propriété de stimuler le système immunitaire est encore peu comprise.
Il est possible que ce métal soit capturé et associé à une protéine semblable
aux métallothionéines des mammifères.

Les résultats des différentes études immunotoxicologiques faites sur
des amphibiens démontrent clairement que ce groupe d’animaux peut
être affecté par différents polluants environnementaux. Il est important
de poursuivre ces recherches puisque les amphibiens peuvent être des
organismes bio-indicateurs représentant la santé globale de l’environnement.

3.9. EFFETS IMMUNOTOXIQUES D’UN MÉLANGE
DE PESTICIDES SUR LES GRENOUILLES

Les résultats des études de laboratoire décrites dans la section précédente
peuvent être difficiles à corréler avec ce qui se produit dans l’environ-
nement. En effet, les contaminants ont majoritairement été testés indivi-
duellement et non en mélange. Le laboratoire du Dr M. Fournier
(INRS–Institut Armand-Frappier, Québec, Canada) a donc vérifié si l’effet
d’un mélange de pesticides (atrazine, métribuzine, endosulfane, lindane,
dieldrine, aldicarb) retrouvé dans l’environnement pouvait avoir un effet
sur le système immunitaire de deux espèces de grenouilles : Rana pipiens
et Xenopus laevis.

Lors de cette étude, cette équipe a noté une différence de sensibilité
entre les systèmes immunitaires des deux espèces étudiées. En effet, les
Rana pipiens semblent moins sensibles aux pesticides étudiés que les
Xenopus laevis. Deux hypothèses peuvent être émises pour tenter d’expli-
quer ces différences, mais les causes exactes demeurent incomprises. La
première hypothèse est que les grenouilles R. pipiens n’ont été exposées
aux pesticides que 16 heures par jour comparativement aux 24 heures
d’exposition auxquelles les X. leavis étaient soumises. La deuxième
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hypothèse est, étant donné que l’espèce R. pipiens est indigène, qu’il est
possible que les grenouilles aient développé une certaine tolérance aux
pesticides à la suite d’expositions répétées dans l’environnement. Des
études plus approfondies seraient toutefois requises afin de déterminer si
les R. pipiens sont vraiment moins sensibles aux pesticides que les X. laevis.

Les résultats obtenus démontrent que certains pesticides utilisés en
agriculture peuvent avoir un effet immunosuppresseur sur le système
immunitaire des grenouilles. En effet, à des concentrations élevées, les
pesticides avaient un effet sur le nombre de cellules présentes dans cer-
tains organes lymphoïdes, comme la rate. Pour le moment, nous ne savons
pas si les pesticides influencent la production de ces cellules ou s’ils les
tuent une fois qu’elles ont été fabriquées. Cette diminution du nombres
de cellules dans la rate pourrait éventuellement mener à une réduction
de l’efficacité du système immunitaire, ce qui rendrait les animaux plus
sensibles à différents pathogènes. Le thème récurrent des épidémies chez
les amphibiens pourrait donc s’expliquer en partie par le fait que le système
immunitaire des animaux est affecté par la pollution.

Les résultats démontrent également dans les deux cas que les pesti-
cides peuvent diminuer des compétences immunitaires de base comme la
phagocytose et la prolifération des lymphocytes. Ces deux réponses sont
très importantes lors d’une défense immunitaire et leur inhibition ou leur
ralentissement peuvent avoir de graves conséquences. En effet, si les pha-
gocytes ne sont pas capables d’ingérer des pathogènes, la destruction des
corps étrangers ne pourra pas avoir lieu. Les pathogènes seront donc
capables de se propager dans l’organisme, causant ainsi une septicémie.
De plus, une diminution de la phagocytose réduira la présentation d’anti-
gènes étrangers aux lymphocytes. Ceux-ci ne pourront pas être activés
adéquatement et rapidement, ce qui ralentira le développement de la
réponse immunitaire acquise. D’autre part, une suppression de la prolifé-
ration des lymphocytes empêchera leur division suite à un contact avec
un antigène spécifique. Ainsi, l’expansion clonale ne pourra pas avoir lieu,
et le nombre de lymphocytes se différenciant en cellules effectrices ne sera
pas suffisant pour combattre l’infection de façon efficace. Donc, la dimi-
nution de ces deux réponses suite à une exposition à des pesticides aura
comme conséquence finale de rendre les animaux plus sensibles à des
infections par des pathogènes retrouvés dans l’environnement. Ce fait a
été démontré par Gendron et al. (2003), qui ont observé chez des Rana
pipiens exposées au même mélange de pesticides une augmentation de la
virulence du ver pulmonaire Rhabdias ranae, illustrée par par une altéra-
tion des caractéristiques du cycle de vie et de la dynamique d’infection de
ce parasite. Taylor et al. (1999) ont obtenu des résultats similaires avec des
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crapauds (Bufo woodhousi) exposés à des doses sub-létales de malathion
avant d’être infectés par la bactérie Aeromonas hydrophila, qui cause la
maladie des jambes rouges chez les amphibiens.

Ces recherches démontrent à quel point il est important d’étudier
les effets de la pollution environnementale sur le système immunitaire
afin d’être en mesure de comprendre comment les polluants peuvent
entraîner la disparition de certaines espèces. En effet, nos résultats indi-
quent que les pesticides peuvent accroître indirectement la sensibilité des
amphibiens à différents pathogènes, en supprimant leur système immu-
nitaire. Il est donc clair que la relation entre les polluants et le système
immunitaire doit être étudiée plus en détail si nous voulons comprendre
l’impact des pratiques agricoles sur les écosystèmes aquatiques.

4. DISCUSSION ET PERSPECTIVES
Malgré la diversité des groupes, il y a un certain nombre d’analogies entre
les systèmes immunitaires des animaux, tant vertébrés qu’invertébrés. En
fonction de l’espèce ou du groupe considéré, les biomarqueurs immuno-
logiques permettent de révéler les effets nuisibles liés aux expositions chro-
niques. Tout comme d’autres biomarqueurs, ils détectent les effets
d’expositions simultanées à une multitude de contaminants. Cependant,
comme il est impossible d’identifier le contaminant responsable de l’effet
observé, il n’y a donc pas de réponse immune spécifique à un contami-
nant qui a été déterminé lors d’exposition mixte (en laboratoire ou dans
l’environnement).

Les réponses immunologiques peuvent varier beaucoup. Des effets
d’immunodépression ou d’immunostimulation peuvent être mesurés lors
d’un essai ou d’essais différents. Les réponses sont souvent dépendantes
du contaminant et des concentrations testées (faibles ou élevées). Par
exemple, un contaminant peut stimuler la phagocytose à de faibles con-
centrations et l’inhiber aux concentrations élevées. Les réponses varient
également selon les voies et le temps d’exposition, les saisons, l’âge et le
sexe des animaux, le protocole utilisé, le stress des organismes, la com-
plexité du système immunitaire en fonction des espèces étudiées, etc.
(Brousseau et al., 1998 ; Koller et Exon, 1985 ; Weeks et al., 1992). Il apparaît
donc important de bien standardiser les protocoles expérimentaux à l’aide
de toxiques de référence si possible. Une attention particulière doit être
portée aux sources de stress (capture, transport, collecte des échan-
tillons, etc.) afin d’éviter d’induire des changements dans la réponse
immunitaire chez les organismes manipulés ou les échantillons (tissus,
cellules, etc.) utilisés pour les essais immunologiques. Une approche uti-
lisant plusieurs biomarqueurs immunologiques devrait être privilégiée.



∏
432 Écotoxicologie moléculaire

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

De plus, des méthodes de prélèvement non invasif sont préférables afin
de diminuer le stress de l’intervention. L’emploi de biomarqueurs tels que
les comptes et la caractérisation cellulaires, l’histologie, l’activité des
cellules tueuses (NK), la phagocytose, sont quelques exemples figurant
parmi plusieurs essais immunologiques qui permettent un diagnostic
rapide des dysfonctionnements du système immunitaire. D’autres
biomarqueurs tels que l’hypersensibilité retardée, l’activité des lympho-
cytes T, etc., sont plus précis pour mesurer les mécanismes impliqués dans
la réponse immunitaire (Weeks et al., 1992). Ces derniers cependant,
semblent être sous-utilisés pour observer les effets des contaminants
environnementaux. À plus long terme, la sensibilité aux pathogènes des
organismes exposés aux contaminants devrait être intégrée à l’approche
expérimentale. Les pathogènes utilisés dans cette approche devraient pré-
senter une spécificité en fonction de l’espèce étudiée. Par ailleurs, il est
souhaitable d’avoir des contaminants de référence produisant une réponse
positive (immunodépression) pour chaque classe d’organisme.

L’utilisation de biomarqueurs immunologiques non spécifiques
semble a priori plus prometteuse pour les application in situ. En effet, les
biomarqueurs de l’immunité spécifique, quoique plus sensibles, ne sont
pas bien adaptés aux imprévus rencontrés lors d’études sur le terrain. Par
exemple, l’exposition d’une espèce à un antigène spécifique requiert un
travail d’au moins une semaine avant qu’on puisse mesurer l’effet sur
l’immunité spécifique.

Il y a un urgent besoin de développer des biomarqueurs pour évaluer
les effets de la contamination sur l’environnement marin. Dans une pers-
pective de conservation des mammifères marins, il est d’une importance
critique de bien connaître les effets de la contamination de leur environ-
nement. La possibilité que des contaminants soient immunosuppressifs,
tel qu’observé chez les phoques par De Swart et al. (1994), démontre
l’importance d’étendre les recherches dans ce domaine afin de mieux pro-
téger la santé des mammifères marins. L’évaluation des effets potentiels
des contaminants sur le système immunitaire des mammifères marins,
soit directement, soit par des expositions in vitro, devrait être une priorité
lors de l’établissement des programmes de surveillance de la santé de
l’écosystème aquatique.
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5. CONCLUSION
Le système immunitaire est une cible principale de plusieurs contaminants
environnementaux. Les tissus, les cellules et les composantes du système
immunitaire ont une sensibilité élevée pour beaucoup de substances
toxiques par rapport à d’autres systèmes physiologiques. Conséquemment,
choisir les paramètres immunologiques comme marqueurs de toxicité est
très prometteur. Biens connus et relativement faciles à mesurer chez les
organismes en laboratoire, ces biomarqueurs pourraient être validés pour
des études in situ. Des études récentes menées sur les invertébrés et les
vertébrés ont démontré l’intérêt de favoriser une approche utilisant des
marqueurs multiples puisqu’il a déjà été observé que certains facteurs,
autres que les contaminants environnementaux, pouvaient moduler la
réponse immunitaire rendant ainsi l’interprétation plus complexe
(Brousseau et al., 1999a ; Fournier et al., 2000a). Les probabilités de certi-
fier les liens entre ces biomarqueurs et les effets écotoxicologiques observés
semblent très faibles, même si un certain nombre de données indique une
corrélation entre plusieurs effets de modulations des paramètres du sys-
tème immunitaire et les contaminants environnementaux. De plus, des
découvertes récentes ont démontré l’implication des modulateurs endo-
criniens dans l’établissement d’une plus grande sensibilité immuno-
logique. Il apparaît donc important et nécessaire d’intégrer une approche
de suivi écotoxicologique.
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Additivisme ou toxicité additive : Cas où la toxicité d’un mélange de composés
chimiques est simplement égale à la somme des effets individuels de chacun
des composés présents dans le mélange.

Adduit : Métabolite électrophile lié de façon covalente à un centre nucléophile
d’une macromolécule biologique comme une protéine ou l’ADN.

Anoxie : Diminution de la quantité d’oxygène dissous dans le milieu.

Antagonisme : Cas où la toxicité d’un mélange de composés chimiques est
moindre que celle qu’elle aurait dû être par la simple addition des toxicités
des composés individuels présents dans le mélange.

Bioaccumulation : Rétention nette d’un contaminant au cours du temps.

Bioactivation : Métabolisation ou biotransformation d’un composé inactif en un
ou plusieurs métabolites électrophiles très réactifs et capables de former
des adduits.

Biodisponibilité : Proportion du contaminant présent dans l’environnement sous
une ou plusieurs formes assimilables par un organisme.

Biomarqueur : 1. Changement avant-coureur d’effet néfaste détectable dans un
organisme suite à une exposition aux substances toxiques. 2. Changement
(souvent de type biochimique) qui indique une exposition aux substances
toxiques sans nécessairement être associé à un effet néfaste. 3. Réactions
biologiques d’organismes exposés à des polluants et dont la mesure permet
d’évaluer la toxicité du ou des polluants en question.

Bioréacteur : Enceinte dans laquelle est pratiquée la fermentation aérobie des
boues et ordures ménagères en vue de les transformer en compost
biologiquement sain.

Cadhérine : Protéine transmembranaire impliquée dans l’adhésion cellulaire.

Catalase : Une des principales enzymes cytosoliques capables de détruire le
peroxyde d’hydrogène et qui permet la régénération de l’oxygène et de l’eau.

Caténine : Protéine cytoplasmique impliquée dans les jonctions adhérentes et la
signalisation intracellulaire.

GLOSSAIRE
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CE50 : Concentration efficace à 50 %. Concentration d’un polluant qui cause un
effet toxique donné chez 50 % des individus exposés après un temps
d’exposition normalisé, par exemple 24 heures.

Cellule étoilée : Cellule hépatique en forme d’étoile, site connu de dépôt des
lipides.

Cellule NK : Cellule qui possède la capacité d’induire la lyse spontanée de cer-
tains types de cellules cibles. Ces cellules sont importantes dans l’immu-
nité naturelle contre les virus et autres pathogènes intracellulaires ainsi que
dans la cytotoxicité à médiation cellulaire dépendante d’anticorps (ADCC).

Chimiotaxie : Réaction de locomotion orientée et obligatoire d’organismes
mobiles, déclenchée et entretenue par une substance chimique diffusant dans
le milieu.

Chylomicron : Complexe de lipoprotéines formé au niveau de l’intestin et trans-
porté dans le système lymphatique et dans le sang. Élément important dans
l’absorption et le métabolisme des lipoprotéines.

CI50 : Concentration d’inhibition à 50 %. Concentration d’un toxique qui, après
un temps donné d’action, provoque une inhibition d’activité (motrice ou
autre) chez 50 % des individus faisant l’objet du bioessai.

CL50 : Concentration létale à 50 %. Concentration d’un polluant toxique dans l’air
ou l’eau provoquant 50 % de mortalité dans une population exposée à ce
dernier.

Connexine : Protéine qui forme la connexion de la jonction lacunaire.

Crête neurale : Cellules embryonnaires d’origine ectodermique qui apparaissent
au moment de la formation du tube neural (neurulation). Certaines cellules
de la crête neurale forment des ganglions associés au tube neural et d’autres
entreprennent des migrations afin de former plusieurs structures de
l’embryon.

Cytochrome P-450 : Terme générique désignant les membres d’une vaste famille
d’hémoprotéines qui catalysent le métabolisme oxydatif des substrats
lipophiles en métabolites plus polaires.

Cytokine : Protéine produite et relarguée par des cellules activées et modifiant le
comportement d’autres cellules. Les cytokines sont très importantes dans
la régulation des réponses immunitaires.

Cytométrie de flux : Méthode utilisant un appareil permettant la caractérisation
de cellules individuelles. Les cellules passent une à une dans un flux croisant
un rayon laser. La lumière émise ou réfléchie par les cellules détermine la
taille, la granulosité ainsi que la fluorescence émise par des produits ingérés
ou couplés à la cellule.

Cytotoxicité : Toxicité ayant pour effet la mort cellulaire.

Débordement cellulaire (spillover) : Tendance d’un métal, une fois bioaccumulé
et présent dans le cytosol, à se lier à des biomolécules inappropriées,
provoquant des effets délétères.

Défaillance cortisolique : Diminution de la capacité de sécréter les hormones cor-
ticostéroïdes (cortisol chez les poissons téléostéens, corticostérone chez les
amphibiens) en réponse à des stresseurs physiques ou chimiques.
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Détoxification : Terme générique pour désigner le résultat de la mise en fonction
de divers mécanismes, dont la métabolisation, ayant pour but de réduire
l’activité toxique de xénobiotiques dans un organisme.

ELISA : Terme anglais provenant de enzyme-linked immunosorbent assay. Il s’agit
d’un procédé (immuno-absorption enzymatique) qui permet de doser les
antigènes (corps considérés comme étrangers par l’organisme) et les anti-
corps grâce à l’utilisation d’un marqueur enzymatique (molécule dont la
détection permet d’identifier ces éléments).

Équivalences toxiques : Expression de la toxicité combinée d’un mélange de sub-
stances ayant en commun un mode d’action semblable. De façon indivi-
duelle, on compare les substances à une valeur « étalon » pour obtenir un
facteur relatif de toxicité, puis on calcule la somme des toxicités du mélange.

Espèce indicatrice : Espèce biologique qui indique le niveau de pollution par son
absence ou son abondance.

Espèce sentinelle : Espèce relativement tolérante aux polluants. Les espèces sen-
tinelles intègrent le signal de pollution dans l’espace et dans le temps d’une
manière quantifiable ; elles présentent généralement des concentrations tis-
sulaires de contaminants reflétant les concentrations ambiantes.

Espèces réactives de l’oxygène : Espèces chimiques dérivées comme le peroxyde
d’hydrogène (H2O2) ou le nitroperoxyde (ONOOH) qui ne sont pas des
radicaux, mais sont aussi réactives et peuvent être des précurseurs de
radicaux. Désigne souvent l’ensemble des radicaux libres et de leurs
précurseurs.

Flambée oxydative : Processus pour lequel des lysosomes fusionnent avec les
phagosomes et relarguent leur contenu enzymatique (peroxyde), ce qui
amorce la dégradation de l’élément étranger.

Gène hybride : Gène résultant du croisement entre des gènes homologues généti-
quement différents.

Gènes homologues : Gènes codant pour une protéine ayant une même fonction
physiologique.

Génie génétique : Terme général désignant l’ensemble des méthodes et des
techniques comportant une intervention directe sur les unités de base du
matériel génétique d’une cellule ou d’un organisme, ou l’utilisation de
fragments de ces unités comme matériau d’étude ou d’application.

Génomique : Discipline scientifique qui a pour objet d’inventorier l’ensemble des
gènes d’un organisme vivant et d’en étudier les fonctions.

Hépatocytes : Cellules du parenchyme hépatique les plus abondantes dans le foie.

Homéostasie : Capacité d’un organisme à réguler la concentration cellulaire
(cytosolique) d’un élément à l’intérieur d’une gamme relativement étroite.

Immunoglobuline : Famille de protéines plasmatiques à laquelle appartiennent
toutes les molécules d’anticorps.

Inducteur enzymatique : Composé capable d’augmenter l’activité catalytique
d’une enzyme.

Induction biologique : Activation d’un phénomène se produisant avec un certain
retard relativement à l’agent déclencheur de celui-ci.
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Inhibiteur enzymatique : Composé capable de diminuer la concentration de l’en-
zyme et/ou de diminuer ou bloquer la fonction catalytique associée à cette
enzyme. L’inhibiteur peut être de type réversible, compétitif, allostérique
ou mixte.

Interféron � : Molécule produite lors d’une infection virale et qui a des propriétés
antioxydantes. La cellule infectée par des virus fabrique des interférons de
type alpha et bêta qui agissent sur les cellules voisines pour les rendre plus
résistantes à l’infection virale.

Ligand : Molécule inorganique ou organique, « L », qui se lie à un cation en solution
Mz+, par une liaison de coordination, formant un complexe métallique MLn.

Lysosomes : Les lysosomes, par leur diversité d’action, entrent en contact avec
de nombreux contaminants de l’environnement, métaux et xénobiotiques
organiques. L’accumulation de telles substances dans les cellules et leur
prise en charge par les lysosomes peut s’accompagner de la dégradation de
la structure de ces organites, notamment de la membrane qui perd alors ses
caractéristiques d’étanchéité.

Malonyldialdéhyde (MDA) : Substance issue de l’oxydation des graisses poly-
insaturées, résultant d’un stress oxydatif et indiquant le niveau des dégâts
provoqués par les radicaux libres.

Métabolisme : Ensemble de réactions séquentielles, catalysées par plusieurs
enzymes, qui permettent la transformation d’un xénobiotique organique
lipophile en un ou plusieurs composés (métabolites) hydrosolubles facile-
ment excrétables de l’organisme. Le terme biotransformation est utilisé
comme un synonyme de métabolisme.

Métaux essentiels/non essentiels : Les métaux traces essentiels tels que le cuivre
(Cu), le fer (Fe) et le zinc (Zn) sont des micro-nutriments essentiels à la vie
et dont l’absence se traduit par un dérèglement d’une fonction de l’orga-
nisme qui ne peut être restaurée que par l’ajout du métal en question. Les
métaux non essentiels, tels le cadmium (Cd), le mercure (Hg) et le plomb
(Pb), n’ont aucune fonction biologique connue (c’est-à-dire que ces métaux
n’interviennent dans aucun processus métabolique).

Métaux traces : Terme utilisé pour décrire tout élément métallique présent dans
l’environnement à de faibles concentrations (généralement <1 partie par
million) comparativement à d’autres éléments majeurs tels que le sodium
(Na), le calcium (Ca) et le magnésium (Mg). Dans un sens plus général, ce
terme peut également englober les éléments métalloïdes comme l’arsenic
(As) et le sélénium (Se). Le terme « métaux lourds » renvoie à une termi-
nologie plus ancienne, mais il est souvent employé comme synonyme de
« métaux traces ».

Microorganismes prototrophiques : Microorganismes qui tirent leur énergie de
réactions d’oxydation de la matière organique.

Micropuce : Pièce de petite dimension constituée de verre, de silicium ou de po-
lymère sur laquelle sont imprégnées des sondes d’ADN dans le but de créer
un microréseau.

Microréseau : Arrangement ordonné, sur un support miniaturisé de verre, de
silicium ou de polymère, de centaines ou de milliers de sondes molécu-
laires dont la séquence nucléotidique est connue et dont la fonction est de
reconnaître, dans un mélange, leurs séquences nucléotidiques complé-
mentaires.



Glossaire 449

© 2004 – Presses de l’Université du Québec
Édifice Le Delta I, 2875, boul. Laurier, bureau 450, Sainte-Foy, Québec  G1V 2M2 • Tél. : (418) 657-4399 – www.puq.ca

Tiré de : Écotoxicologie moléculaire, Émilien Pelletier, Peter Campbell et Francine Denizeau (dir.), ISBN 2-7605-1258-4 • D1258N
Tous droits de reproduction, de traduction et d’adaptation réservés

Microsomes : Vésicules formées du réticulum endoplasmique lors du fraction-
nement cellulaire.

Nécrose : Terme employé en morphologie pour désigner les différentes variétés
de modifications macroscopiques ou histologiques qui résultent de la mort
d’une cellule ou d’un tissu.

Opsonisation : Mécanisme fixant des molécules sur le matériel à éliminer, modi-
fiant ainsi la surface d’un pathogène ou d’une autre particule, ce qui le rend
plus vulnérable à l’action des phagocytes.

Ovogénèse : Production des ovules ou oocytes. Processus typiquement caractérisé
par le dépôt du vitellus et d’autres couches nutritives ainsi que par des
divisions méotiques.

Peroxydases : Système d’enzymes cytosoliques capables de détruire le peroxyde
d’hydrogène. Ces enzymes, dont font partie les glutathions peroxydase à
cofacteur sélénium, constituent le système majeur de protection, car elles
détruisent non seulement le H2O2 mais aussi les peroxydes organiques
toxiques formés par oxydation des acides gras ou du cholestérol.

Peroxydation des lipides : Les lipides des organismes vivants sont sensibles à
l’oxydation, surtout ceux formés d’acides gras polyinsaturés dans les mem-
branes cellulaires. Les formes les plus réactives de l’oxygène peuvent ini-
tier directement la peroxydation lipidique et endommager les membranes
cellulaires.

Perturbateurs endocriniens : Substances d’origine anthropique ayant la capacité
de perturber ou d’altérer la fonction endocrinienne des organismes et de
causer des anomalies physiologiques au niveau de la reproduction et du
développement.

Phagocytose : Mécanisme qui permet à certains types de cellules de capturer et
de détruire des corps étrangers. La cellule phagocyte entoure l’antigène de
pseudopodes et l’internalise dans un phagosome.

Plasmide : Petite molécule d’ADN extrachromosomique circulaire double brin,
capable de se répliquer indépendamment et portant des caractères géné-
tiques non essentiels à la cellule hôte.

Potentiation : Cas où la toxicité d’un composé chimique augmente en présence
d’un autre composé chimique n’ayant pas de propriétés toxiques.

Pression de sélection : Variation de fréquence d’un allèle dans une population
en l’espace d’une génération sous le seul effet de la sélection (généralement
naturelle).

Prise en charge (uptake) : Assimilation d’un métal ou d’une molécule organique
impliquant un transport transmembranaire.

Protéomique : Discipline regroupant les activités de recherche destinées à ras-
sembler l’information complète sur l’expression des protéines des orga-
nismes dont le génome a été identifié.

Radicaux libres : Atomes ou molécules dont une orbitale externe contient un élec-
tron non apparié. Ils sont chimiquement hyperactifs et capables d’extraire
un électron des molécules voisines pour combler la vacance de leur orbi-
tale. Ils induisent des dommages et des lésions sur l’ADN, les protéines
cellulaires essentielles et les lipides membranaires et peuvent initier des
réactions en cascade telle la peroxydation des lipidiques.
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Réaction de polymérisation en chaîne (PCR) : Procédé d’amplification enzyma-
tique in vitro d’une séquence d’ADN définie.

Recombinaison génétique : Assemblage de séquences d’ADN non contiguës pour
former des hybrides.

Recombinaison moléculaire aléatoire in vitro (DNA shuffling) : Procédé faisant
appel à la technique de la PCR pour recombiner des gènes homologues in
vitro.

Sac vitellin : Structure membranaire qui fait le lien entre l’embryon et le vitellus.
Considéré comme le site principal du transfert des nutriments et des
produits du métabolisme.

Sélectine : Lectine extracellulaire impliquée dans l’adhésion cellulaire.

Spéciation : Répartition d’un élément ou d’un métal parmi différentes formes phy-
siques ou chimiques.

Stress oxydatif : Déséquilibre entre les systèmes prooxydants et antioxydants en
faveur de la formation des espèces réactives de l’oxygène.

Superoxyde dismutase (SOD) : Enzyme qui catalyse une réaction de dismutation
entre deux radicaux superoxydes pour produire du peroxyde d’hydrogène
et de l’oxygène moléculaire triplet.

Synergisme : Cas où la toxicité d’un mélange de composés chimiques est plus
grande que celle qu’elle aurait dû être par la simple addition des toxicités
des composés individuels présents dans le mélange.

Tératogénèse : Événement embryonnaire anormal qui affecte la structure, le fonc-
tionnement ou le comportement de l’embryon.

Tests fonctionnels en toxicologie endocrinienne : Stimulation par des agents
(p. ex., ACTH, dbcAMP) qui induisent la production maximale de l’hor-
mone in vivo ou in vitro afin d’estimer la capacité fonctionnelle de l’organe
ou de la cellule endocrine exposée ou non à des polluants (en laboratoire,
ou sur un site contaminé ou de référence).

Toxicologie endocrinienne : Science qui traite des effets toxiques ciblant le système
endocrinien et les processus hormonodépendants.

Transport accidentel : Assimilation d’un métal par transport facilité, via un trans-
porteur qui sert normalement à transporter un autre élément (essentiel).

Transport facilité : Transport transmembranaire impliquant des transporteurs
protéiques intégrés à la membrane.

Vitellus : Substance déposée dans l’œuf, riche en lipides et en protéines. Source
essentielle de nutriments pour l’embryon.

Xénobiotique : Substance étrangère au milieu naturel ou à l’organisme possé-
dant des propriétés toxiques même à faible dose.

Zona occludens-1 : Protéine cytoplasmique impliquée dans la formation des
jonctions serrées et dans la signalisation intracellulaire.
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A
Acipenser fulvescens 239
ACTH 164, 167, 180
Adduits

analyse 270
formation 273

Adhérence intercellulaire 307
Albumine 270, 274
AMP cyclique 167, 179, 179, 180
Amphibiens

immunotoxicologie 421
stockage des rétinoïdes 218
système immunitaire 427-429
tissu adrénocortical 166, 179, 180

Antagonisme
BaP/TBT 288, 291
sélénimun/mercure, 260-262

Anti-oestrogènes 372
Approche écotoxicologique intégrée

70-72
Approche multiparamétrique et hié-

rarchique 67, 70
ARAT 202-203, 223-225
Ardea herodias 234
Aspartate transcarbamylase 363

B
BaPDE 267
Benzo(a)pyrène (BaP)

activité EROD 271
bioactivation 267, 281-283
effet protecteur 286-288
métabolites 270, 273

I N D E X

structure 263
trétrols 268

Bioactivation 281-283
Biomarqueurs

métallothionéines (MT) 64-66, 70,
72, 73, 77, 100

biochimiques des hépatocytes 269,
289

définitions 53, 66, 352
hormonaux 186-188
utilisant les rétinoïdes 230-243

Biomarqueurs d’exposition 73, 74, 76,
79, 82, 99

Biomarqueurs d’effets toxiques 73, 77,
78, 83, 85, 89, 100

Biosurveillance 230
Biphényles polychlorés (BPC)

dioxygénase du biphényle 121
effets sur le rétinol  227, 228
voie catabolique des BPC 122

Bivalves 64, 66, 71
biomarqueurs immunologiques

415-419
réponses intracellulaires 72
réponses des populations 72
variables démographiques des

populations 86-88
BLM (modèle du ligand biotique) 21-

33
BPC (voir biphényles polychlorés)
Branchies 173
Burkholderia 120, 123, 124, 143, 146
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C
Cadhérines

voie de signalisation 330
complexe cadhérine-vaténine 331
structure 329

Cadmium (Cd) 11, 13, 16-19, 26, 32-34,
42, 52, 65, 70, 335
Cd-HTM (haut poids moléculaire)

64, 72, 78-80, 92, 94, 100
Cd-FPM (faible poids moléculaire)

64, 71, 78-80, 82, 94, 100
Cd-MT (métallothionéine) 64, 71,

78-80, 94
effets sur le calcium cellulaire 177
effets sur les cadhérines 335
effets sur les cytokines 311, 327
interactions avec les MT 40, 73-76,

173
méthodes de mesure 80
relation dose-réponse 72, 74, 172,

173
Calcium 24, 27, 28, 35, 176
Canaux calciques 177
Cancer 315
Caroténoïdes (voir rétinoïdes)
Catalase 185, 353, 356
Catéchol 119, 130, 135, 142, 143
Cellules NK 409
Cellules chromaffine 166
Centre Rieske (structure) 124
Chaoborus sp. 74
Chlorobenzoate 112, 116, 119, 120, 143
Cholestérol 167, 170
Cœlomocytes 412
Comamonas testosteroni 119
Co-métabolisme 115
Communication intercellulaire 315
Composés xénobiotiques (voir

xénobiotiques)
métabolisme 113

Connexines 315-318
Connexons 318-321
Corticostéroïdes 164
Corticostérone 164
Cortisol

sécrétion 164, 185
Croissance 174
Cuivre (Cu) 11, 13, 16-19, 26, 32-34, 35,

42
régulation 47, 48

Cytochromes
isoforme P4501A1 264, 271, 284-286

isoforme P4503A 283
isoforme P450RAI 206
stéroïdogéniques 169, 365

Cytokines 411
Cytotoxicité 417

D
DAL 305
DDT (trichloro-bis(p-chloroéthane)

324
Débordement cellulaire 40, 53, 68, 72,

73, 79
Défense cellulaire 182
Dérivés oxygénés 182, 412
Delphinapterus leucas 228
Déshalogénation réductrice 116
Déshydrogénase du

dihydroxybiphényle 119
Dibutylétain (DBT) 276-277, 287
Dioxygénases du biphényle

dihydroxybiphényle 119, 143-145
évolution moléculaire 133
ingénierie moléculaire 129-131
purification 120-124
séquences en acides aminés 127

Dynamique des populations 64, 85, 96

E
Écotoxicologie

définition 1, 7
interactions multiples 291-293

Effets toxiques 66, 67, 70, 72, 73, 94, 99
Effets confondants 64, 67, 70-74, 97,

99, 100
facteurs environnementaux 95, 187

Endosulfan 184-186
Enzymes stéroïdogéniques 178
Epididyme 333, 334
EROD 205, 269
Esox lucius 171
Essais enzymatiques (méthodes) 183
Évolution moléculaire in vitro

application à l’ingénierie molécu-
laire 133

définition 131-133
familles de gènes 134

F
Fécondité cumulée 64, 72, 85, 92, 100
Ferrédoxine 123
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G
Gamétogenèse 362-364
Gènes suicides 149
Glande thyroïde 164, 175
Globine

méthode d’extraction 270
adduits 274

Glutathion 182, 185, 275, 276, 287
Glutathion S-transférase (GST) 274-

275, 286
Glutathion peroxydase (GSP) 64, 72,

73, 79, 80, 82, 183, 185
Glutathion réductase (GSR) 64, 72, 73,

79, 80, 82, 183
Grands lacs canadiens 230
Glycogène 375

H
Hémocytes 416
HER 202, 203, 223-225, 237
Hexachlorobenzene (HCB) 325
Hexagenia limbata 74
Histopathologie 278

tissu hépatique 277-279
Homéostasie

des métaux 11, 38, 47, 52
HOPDA hydrolase 146
Hormones

cellule corticostéroïdogénique 170
corticostéroïdes 166, 169
thyroïdiennes 164

Hydrocarbures aromatiques polycy-
cliques (HAP)
benzo(a)pyrène 263
effets sur les fonctions lacunaires

321
Hypervitaminose 211
Hypophyse 164
Hypothalamus 164
Hypovitaminose 209-211

I
ICAM 305, 309
Immunité acquise 424
Immunité innée 423
Immunodépression 404
Immunoglobulines 424
Immunostimulation 404
Immunotoxicologie

évaluation du risque 406
Induction enzymatique 265
Inflammation 406

Inhibition enzymatique 265
Intégrines

définition 305
mécanismes d’action 307

Interactions métaboliques 258, 262-
266, 272-274, 276, 289-291

Interleukine 404
Invertébrés aquatiques 66, 70, 74, 94,

96
Invertébrés benthiques 73, 96

J
Jonctions adhérentes 332-334
Jonctions lacunaires 316, 315-321

L
Larus argentatus 231
L-FPM 77
L-HPM 77
Ligands cytosoliques 37-40
Lindane (hexachlorocyclohexane) 325
LRAT 202, 203, 223-225, 237
Lymphocytes 422

M
Malondialdéhyde (MDA) 64, 73, 73,

79, 80, 354
Mammifères

stockage des rétinoïdes 219-220
Membrane lysosomale 356-357
Mercure (Hg) 11, 13, 16-19, 34, 42, 52

interaction avec le sélénium 261
interactions avec les connexines

328
Métallothionéines (MT) 64, 70, 71, 74,

77, 82, 99, 100
biochimie et structure 41
biomarqueur d’exposition au cad-

mium 74, 173
fonctions 45-50
induction chez les mammifères 44-

45
structure 41-43
tolérance aux métaux 50

Métaux
biodisponibilité 32-33
classification 13, 51
complexation 28, 36
détoxification 37-39, 49
effets toxiques 34-37, 69, 174-176,

180, 181, 327-329, 413-415
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interactions membranaires 21, 23
prise en charge 19-33, 51
spéciation aqueuse 16-19, 39
spéciation intracellulaire 53

Méthylmercure 11, 329
Microorganismes

adaptabilité à l’environnement 115,
116

MIL (modèle de l’ion libre) 21-25
MOD (matière organique dissoute) 29,

32
Modulation 433
Mya arenaria 355, 358, 374-377, 380,

381, 387
Mytilus sp 354, 358

N
Nickel (Ni) 11, 13, 26, 34, 312

O
Oestradiol 369, 370
Oiseaux

biomarqueurs 230-237
rôle des rétinoïdes 203-205
stockage des rétinoïdes 215, 221,

222
Oligocètes

marqueurs immunologiques 411-
415

vers de terre 412
Oncorhyncus mykiss 175, 184, 370
Organismes modifiés génétiquement

(OGM)
application en décontamination

146-148
utilisation in situ 148-150

Osmorégulation (capacité) 165, 173

P
P450 (voir cytochromes)
Paramètres de croissance 64, 72, 85, 89
Pentachlorophénol (PCP) 326
Perca flavescens 171-172
Peroxydation lipidique 64, 182, 185,

352
Perturbateurs endocriniens

définition 163, 164
effets 368

Pesticides 180, 181
Phagocytose 408
Phénobarbital 322-323

Phénotypage 406
Phoca vitulina 229
Phytoplancton 25
Plaque jonctionnelle 316
Plomb (Pb) 11, 13, 26, 34-35, 51-52, 328
Poissons

biomarqueurs 370-372
stockage des rétinoïdes 216-218

POP (polluants organiques persis-
tants)
comparaison avec les métaux 11, 13
définition et composition 117
effets sur les amphibiens 429-431
effets sur les oligochètes 415
effets sur les jonctions lacunaires

323, 326
mécanismes réactionnelles de dé-

gradation 111-115
persistance 118

Potentiation 283, 284
Potentiel de croissance 358, 360
Prégnenolone 170, 382
Processus oxydants 183, 352-356
Progestérone 378-383
Prolifération des lymphocytes 405
Protection mutuelle 288
Pyganodon grandis 64, 71, 73, 74, 76-79,

82, 83, 94, 96

R
RAG 206
RAR 207
Ratio P/B 64, 72, 85, 89, 92, 100
Récepteur Ah 265, 285
Recombinaison in vitro aléatoire 136-

142
Relations dose-réponse 72, 74, 83, 99
Réductase de la dioxygénase du

biphényle 121
Répartition subcellulaire 15, 37-40, 100
Réponse non spécifique 403
Réponses des populations 64, 70, 72
Reproduction 333
Rétinoïdes 198, 199

acide rétinoïque205, 206
carence en vitamine A 209
effets des contaminants 213, 214
effets sur l’embryon 208, 211, 212
stockage 215-220
structure générale 200
synthèse et réactivité 201-205
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Rétinol
hépatique 221
sanguin 226-229

Risques écotoxicologiques 70, 73, 100

S
Saguenay (fjord) 373-374
Saint-Laurent (fleuve) 234-237
Salmo trutta 171
Salvelinus alpinus 268, 269, 279
Sélectines

définition 304
mécanisme d’action 307

Sélénium/mercure
antagonisme 260
structure du complexe 261

Signalisation Wnt 333
Spéciation 16-19, 39, 40, 51
Spéciation intracellulaire 71, 78, 82, 83,

92
StAR 167, 170
Stéroïdogénèse 178, 364-366
Stress oxydatif 36, 37, 49, 64, 72, 100

165, 181-185, 354
action antioxydante 182-184
définition 182

Substances humiques 17, 30

T
TBT (voir tributylétain)
Testicule 164
Tétrols (voir BaPDE)
Thalidomide 314
Tissu adrénal 164, 166, 168
Tissu interrénal 164, 166, 168
TNF-x 406
Tolérance 425

Toxicité
mécanismes pour les métaux 34-36

Transfert horizontal 150
Transport facilité

métaux 30, 51
Transport passif

métaux 31
Tributylétain (TBT)

bioaccumulation chez les bivalves
383

effets sur l’ATCase 384-386
effets sur la phagocytose 418
effets sur les mollusques 377-378
effets sur la bioactivation du BaP

281
excrétion 283
métabolite 277
structure 263

V
VCAM 307
Vitamine A (voir rétinoïdes)
Vitellogénèse 366

X
Xénobiotiques

biodisponibilité dans les sols et
sédiments 113,114

définition générale 113
métabolisme microbien 111-116
métabolisme 265

Xéno-œstrogènes 369-372

Z
Zinc (Zn) 11, 13, 16-19, 26, 35, 42, 51

complexe MT 45
régulation 48
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l’Institut national de la recherche scientifique où il fait carrière depuis. Ses
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Colonies induites de E. coli pDB31 [bphAE]/pQE51 [bphFGB] et de
E. coli pDB31/pQE51 [bphFGB] exposées aux vapeurs de biphényle

Planche 1

E. coli pDB31/pQE51 [bphFGB]

E. coli pDB31 [bphAE]/pQE51 [bphFGB]
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Planche 2

Des modifications de la structure des branchies (1- lamelles secondaires épaissies), de la
thyroïde (2- épithélium du follicule thyroïdien mince et follicule endommagé), du tissu
adrénocotical (4- noyaux plus petits), ainsi que des oocytes (3) moins matures ont été
observées chez les poissons contaminés par les métaux.
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Planche 3

Planche 4

Vue d’un mésocosme et du dispositif de descente d’un bac contenant
les sédiments et les organismes exposés

Exemple de dispositif expérimental utilisé en écotoxicologie

Cette figure illustre la mise en place de Mya arenaria, Mytilus edulis et Nereis virens dans des
bacs de polyéthylène avant le suivi des réponses associées aux processus oxydants et les
variations des paramètres physicochimiques du milieu. Les analyses de la catalase, de la
malondialdéhyde et des réserves énergétiques ont été réalisées selon les protocoles déjà
décrits par Pellerin-Massicotte (1994).
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Vue générale des mésocosmes servant à l’exposition des organismes
aux substances contaminantes

Planche 5

Planche 6

Variations de taille de Mya arenaria
Des observations in situ en milieu peu contaminé montrent, pour un même âge de Mya
arenaria, des variations de taille importantes entre les niveaux de haute et de basse mer en
zone littorale.
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