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Avant-propos 

L'assimilation de carbone-14 est mesurée à partir de l'Introduction de bicarbonate de 

sodium radioactif dans les échantillons d'élutrlats. Les différentes teneurs en bicarbonates 

déjà présentes dans les divers échantillons ont Introduit des erreurs non-quantifiées,' Les 

calculs de "Inhibition photosynthétique algale necessitent donc un facteur de correction 

par rapport aux teneurs de carbonates et bicarbonates non-radioactifs dans l'élutriat. Ce 

problème était Inconnu lOrs de l'exécution du contrat. 
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SOMMAIRE 

Cette étude vise à analyser et à interpréter 11 ensemble des 

données récoltées par la Direction des Eaux Intérieures 
dl Environnement Canada, région Québec (DEIQ), concernant la 

physi co-chi mi e et la toxi ci té dl él utri ats de sédi ments 

échantillonnés sur le tronçon Cornwall-Trois-Rivières du fleuve 

Saint-Laurent, au cours des années 1985-88. 

Les trois bioessais qui ont été utilisés pour évaluer la toxicité 
des élutriats sont le test dl inhibition de la bioluminescence chez 

la bactérie Photobacterium phosphoreum (Microtox), le test 
dlinhibition de la "photosynthèse algale chez Selenastrum 

capricornutum et le test de phénotoxicité et de toxicité au niveau 

du développement larvaire du nématode Panagrellus redivivus. Les 

relations existant entre la réponse des bioessais et la physico­
chimie des élutriats ont été établies statistiquement à 11 aide de 

corrél ati ons de Pearson et de Kendall, dl anal yses en composantes 
pri nci pal es, dl anal yses factori ell es des correspondances et de 

régressions multiples. 

La toxicité des élutriats telle que révélée par le Microtox est 

principalement expliquée par la présence simultanée de cadmium, de 

plomb, dl arseni c, de zi nc et par la coul eur apparente des 

élutriats. Cette dernière ni est vraisemblablement que le reflet 

de la présence dans les élutriats des colorants que sont les 

métaux ci-haut mentionnés. La stimulation de la bioluminescence 

est corrélée de façon positive aux variables qui se rapportent à 

11 al cal i ni té des él utri ats ai nsi qui au phosphore, au ni ckel et au 

cui vre. Les él éments rel i és à 11 al cal i ni té, tel s le manganèse et 
le magnési um Si appropri ent l es si tes dl attachement des métaux sur 

1 
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la membrane cellulaire de la bactérie alors que les carbonates 
copréci pi tent l es métaux toxi ques. LI i nhi bi ti on de la 
photosynthèse algale est exclusivement associée à llalcalinité des 

élutriats et aux variables qui Si y rapportent. Cette relation est 

fall aci euse et Si expl i que par 11 absence dans le protocol e 
expérimental dl un facteur de correction des comptes de 

scintillation pour la présence dans les élutriats de carbone non 
radioactif, assimilable par les algues. LI azote ressort comme 

principal stimulateur de la photosynthèse. Quant à la toxicité 
des élutriats envers les nématodes, elle est reliée de très près à 

la présence de mercure, et à celle du sélénium. LI azote améliore 

la condition physique de ces organismes. 

Il ne paraît pas y avoir de relation entre les réponses associées 

au Microtox et au test des nématodes qui apparaissent donc comme 
complémentaires. 

Les résultats qui concernent 11 effet de la congélation des 

sédiments sur la physico-chimie des élutriats correspondants 
indiquent que les nitrates, les nitrites et les sulfates diminuent 

en fonction de la longueur de la période de congélation, alors que 

le carbone organique dissout, le potassium et le phosphore 
augmentent. La présence accrue de ces derniers éléments dans les 
él utri ats à base de sédi ment con gel é pourrai t Si expl i quer par le 

bris de cellules animales ou végétales lors de la congélation et 
leur relâchement subséquent. Quant à 11 effet de la congélation 

sur la toxi ci té des él utri ats, il ni est pas démontré cl ai rement, 
possi bl ement en rai son du fai bl e effecti f dl él utri ats étudi és. 

Enfi n, seules les concentrati ons de cal ci um, de manganèse, de 

cadmium et de sélénium du sédiment sont corrélées à celles des 
él utri ats, ce qui Si expl i que sans doute par 11 i napti tude des 
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analyses chimiques à mesurer les formes chimiques solubles ainsi 
que par la complexité des interactions qui sévissent entre les 

divers éléments présents dans 11 eau de brassage et le sédiment. 

Pour tous les él éments chi mi ques, à 11 excepti on de 11 azote, du 

cadmiu~ des sulfates et du mercure, la concentration dans les 
élutriats est significativement supérieure à la concentration 
i ni ti all e de 11 eau de brassage. Les mani pul ati ons et 11 équi pement 

associés à la technique dl élutriation ne semblent pas altérer la 

composition physico-chimique des élutriats. 
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1. 1 NTRODUCTI ON 

1.1. Problématique 

Au cours des derni ères décenni es, la producti on et 11 uti l i sati on 

croissante de sources dl énergie et de composés chimiques, alliées 
au développement accéléré de 11 agriculture, ont contribué 

grandement à la contamination de 11 environnement aquatique. Ce 
phénomène ni a certes pas épargné le réseau hydrologique Saint­

Laurent-Grands Lacs, considéré comme 11 un des plus importants 
centres urbano-industriels au monde (Germain et Janson, 1984). 

Pendant de nombreuses années, 11 évaluation de la contamination 
envi ronnemental e Si est appuyée excl usi vement sur les résul tats 

dl anal yses chi mi ques effectuées sur 11 eau ou sur 1 e sédi ment. Il 
était pourtant clair que pout obtenir un portrait complet de 
11 état de contami naton envi ronnemental e, il fall ai t étendre 
11 étude aux composantes bi 01 ogi ques de 11 écosystème aquati que. De 

l à est née une nouvell e sci ence, 11 écotoxi col ogi e. 

Cette science pluridisciplinaire consiste à identifier les causes, 
mécanismes et 11 impact écologique dl une contamination dont nous 

commençons à peine à soupçonner 11 ampleur. Elle se fonde avant 
tout sur 11 utilisation des organismes vivants exposés aux effets 
combi nés de 11 écotoxi ci té comme outil s essenti el s de 11 éval uati on 
de 11 état de santé écosystémique. Ces organismes apparaissent en 

effet comme les mei 11 eurs i ndi cateurs dl une perturbati on 

potenti ell e ou effecti ve de 11 écosystème. Jusqu l à l a fi n des 

années soixante-dix, la science écotoxicologique se borna le plus 
souvent à établir les seuils de toxicité aigue de contaminants 

individuels à 11 aide de bioessais sur un nombre restreint 
dl organi smes aquati ques (bi oi ndi cateurs), si non uni quement sur la 
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trui te arc-en-ci el (Dafoe et gl., 1987). C'est à parti r de ce 
genre d'information qu'ont été établis les seuils de tolérance 

appliqués au Canada (CCMRE, 1987). 

Alors que cette approche s'avère encore utile, on comprît 
rapi dement qu' ell e n'étai t pas sans fai 11 e. D'une part, 

l'émergence constante et la multiplicité des substances toxiques à 

tester (environ 80 000) rendaient la tâche irréalisable en termes 

de coût, de temps et d'efforts investis. D'autre part, cette 
approche n'a jamai s fai t l'objet d'une val i dati on chez les 

organismes aquatiques qui sont réellement exposés aux produits 
toxiques. Elle fait abstraction des effets sous-léthaux et de 

phénomènes tels la diminution de croissance et du potentiel 
reproducteur des organismes exposés. Enfin, cette approche ne 

tient pas compte du cheminement et de la transformation du 
potentiel toxique des contaminants à travers les divers 

compartiments de l'écosystème aquatique. Ce cheminement sera en 

outre fortement influencé par la biodisponibilité du contaminant, 

le potentiel de bioaccumu1ation et de biodégradation des 
organismes, les caractéristiques de la chaîne alimentaire ainsi 

que le volume et le type des eaux réceptrices. La transformation 
du potentiel toxique des contaminants se fera par interactions 
avec les organismes ou d'autres contaminants ou encore selon la 

physico-chimie du milieu récepteur (Cairns, 1986; Kimerle, 1986). 

Ces observations entraînèrent donc une évolution rapide de 

l'écotoxico1ogie. Au cours des quinze dernières années tout 
particulièrement, le nombre, la diversité ainsi que la complexité 

des bioessais et bioindicateurs aquatiques se sont 
consi dérab1 ement mu1 ti pl i és (Maci orowski et gl., 1983; SOMER, 
1990). A l' heure actue 11 e, ces outi l s nous permettent d' évaluer 
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les toxicités aigue et chronique ainsi que leurs effets léthaux et 

sous-léthaux sur quatre niveaux trophiques, soit: 

les décomposeurs (bactéries); 

les producteurs (phytoplancton); 
les consommateurs primaires (zooplancton et autres); 

les consommateurs secondaires (poissons et autres), (Sergy, 
1987) . 

De façon générale, ces outils nous permettent dl évaluer 11 impact 

de la toxi ci té dl échanti 11 ons envi ronnementaux aux ni veaux 
dl organi sati on bi 01 ogi que sui vants: macromol écul ai re, cell ul ai re, 

des tissus, des organes, des systèmes dl organes, ainsi que de 
11 organisme aquatique entier et de son comportement (Sheehan et 

!"!l., 1 984) . 

LI évol uti on des outi l s bi oanal yti ques a été parti cul i èrement 
marquée par une transition passant des macrobiotests (poisson) 
vers les microbiotests utilisant des organismes unicellulaires ou 
de peti ts organi smes pl uri cell ul ai res (Levi n et !"!l., 1984). Ces 

derniers, Si avérant plus rapide, économiques et se prêtant mieux à 
11 anal yse stati sti que, devenai ent donc des outi l s idéaux pour le 

dépi stage. 

LI ensemble des macro et microbiotests a déjà été largement utilisé 

pour évaluer la toxicité caractérisant les contaminants présents 
dans l a colonne dl eau, à parti r dl échanti 11 ons dl eau brute ou 

dl extraits (Buikema et !"!l., 1982). En comparaison, peu de 

bioessais ont été développés spécifiquement pour tester la 

toxicité du sédiment (Lamberson and Swartz, 1988). Leur 

utilisation a pourtant été maintes fois recommandée, en raison du 
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réservoir toxique que constitue ce compartiment de 11 écosystème 

aquatique (Chapman, 1986; Long, 1983). 

En effet, les sédiments èontaminés peuvent abriter des communautés 
benthi ques dégradées même lorsque 11 eau qui l es recouvre est de 
bonne qualité (Laskowski-Hoke and Prater, 1984). Entre autres, 

des processus de diffusion, de perturbation physique et biologique 
peuvent engendrer le transfert de contaminants associés aux 

sédiments vers la couche dl eau adjascente (Swartz and Lee, 1980). 

Les substances toxiques associées aux sédiments peuvent donc non 

seulement être ingérées par les organismes benthiques à même le 
sédiment, mais dissoutes dans lleau interstitielle ou la colonne 

dl eau, ell es peuvent êtres assi mi l ées selon di vers processus. En 
conséquence, de nombreuses études ont porté sur les circonstances 

et les mécanismes reliés au relargage des contaminants associés 
aux sédi ments ai nsi qui à 11 impact de ce derni er sur le bi ota (Mac 

et il. 1984). 

La techni que dl él utri ati on a été développée dans le but de 

déterminer la solubilité de contaminants sujets à un relargage 
lors dl opérati ons de dragage en eau libre ou de la resuspensi on 

des sédiments suite à une perturbation physique ou biologique de 

ceux-ci (Keely and Engler, 1974; USEP~ 1977). Elle consiste à 

mélanger une quantité prédeterminée dl eau au sédiment et à en 

récupérer la phase aqueuse après centrifugation du mélange. Elle 

a été utilisée de paire avec les biotests, de façon à déterminer 

la toxicité des élutriats envers le biota. 

Pour sa part, la Direction des Eaux Intérieures (Région du Québec) 
a effectué, depuis 1984, de nombreux tests écotoxicologiques sur 

des élutriats de sédiments du Saint-Laurent. Elle a entre autres 
utilisé les tests: 
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d' inhition de la photosynthèse sur Selenastrum capricornutum; 
d'inhibition de la bioluminescence sur Photobactérium 
phosphoreum; 
de toxicité léthale et sous-léthale sur cladocères; 
de toxicité léthale sur rotifères; 
de toxicité au niveau développemental et phénotypique sur 
nématodes; 
de tératogénicité sur chironomidés; 
et de génotoxi ci té sur ~ co li . 

A l'instar de l'ensemble des agences de protection 
envi ronnemental e, 1 a o. E. 1. Q. reconnaît cl ai rement aujourd' hui que 
le contrôle de la toxicité du milieu aquatique doit inévitablement 
passer par l'intégration et l'application de techniques 
bioanalytiques et chimiques (Blaise, 1988; DECO, 1987; USEPA, 
1985). Cependant, de nombreuses questions demandent encore à être 
éclaircies avant qu'une telle approche écotoxicologique puisse 
révéler tout son potentiel. Jusqu'à présent, peu d'études ont 
porté sur la relation existant entre la toxicité révélée par un 
bioessai et les résultats d'analyses physico-chimiques effectuées 
sur des échanti 11 ons envi ronnementaux. De pl us, l' impact des 
condi ti ons d' expéri mentati on propres à chaque bi oessai ai nsi que 
des techniques de préservation des échantillons environnemnetaux 
sur la mesure de leur toxicité est encore mal connu. Il en va de 
même pour la dynamique qui caractérise l'échange de contaminants 
entre les phases particulaire et aqueuse et l'impact des 
manipulations impliquées dans les techniques de simulation de 
relargage de contaminants à partir du sédiment sur la toxicité de 
l' él utri at. 

Une meilleure compréhension de ces phénomènes est donc d'une 
importance primordiale dans l'accomplissement du mandat que s'est 
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fi xé 1 e Pl an dl Acti on Sai nt-Laurent, soi t: 11 i denti fi cati on des 
problèmes de contamination (identification des sources, des 
mécanismes dl action et des effets de substances toxiques sur 
11 écosystème aquatique du Saint-Laurent); l'évaluation de ces 
problèmes; le contrôle de la contamination et 11 évaluation des 
contrôl es. 

1.2. Les objectifs du mandat 

Les objectifs spécifiques du mandat se décrivent comme suit: 

1. Rassembler les documents existants et les données à traiter 
concernant: 1) les caractéristiques physico-chimiques des 
sédi ments, eaux de di l uti on et él utri ats ayant servi à 11 étude 
de la contamination du lac Saint-Louis (1985), du lac Saint­
Pierre (1986), du Petit Bassin Laprairie (1987) et du fleuve 
Saint-Laurent (tronçon Cornwall-Québec) (1988); 2) la toxicité 
des eaux de dilution et élutriats ci-haut mentionnés, telle 
que révélée par les biotests dl inhibition de la photosythèse 
chez 11 al gue Sel enastrum capri cornutum, dl i nhi bi ti on de la 
bioluminescence chez la bactérie Photobacterium phosphoreum et 
de toxicité au niveau développemental et phénotoxicité chez le 
nématode Panagrellus redivivus. 

2. Valider et vérifier les données chimiques et biologiques 
rassemblées en 1. et compléter les banques de données sur 
ordi nateur. 

3. Préparer et appliquer un plan dl analyse statistique des 
données afin de déterminer: 1) les relations existant entre 
les caractéristiques physico-chimiques des élutriats et leur 
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toxicité telle que révélée par différents bioessais; 2) les 
relations existant entre la toxicité des élutriats telle que 
révél ée par l es di fférents bi oessai s; 3) 11 effet de la 
congélation des élutriats sur leur toxicité et 4) 
11 enrichissement des élutriats en contaminants et substances 
nutritives provenant du sédiment. 

4. Faire 11 interprétation statistique et écotoxicologique des 

résultats obtenus en 3. 
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2. MÉTHODOLOGIE 

2.1. Constitution des matrices de données 

Les données qui ont servi aux analyses statistiques ont été 
recueillies au cours de campagnes dl échantillonnage effectuées par 
les équipes de chercheurs de la Direction des Eaux Intérieures et 
Terres dl Environnement Canada, région du Québec (Deit-Q), de 1984 
à 1988. 

Au cours de ces quatre années, des sédiments provenant de plus de 
90 sites ont été soumis à la technique dl élutriation en se servant 
de 11 eau du milieu dl où proviennent les sédiments comme milieu de 
resuspension (Champoux et ~., 1988; Lee and Plumb, 1974). En 
1985, 19 stations ont été échantillonnées dans le lac Saint­
Louis. En 1986, 14 échantillons ont été prélevés dans le delta de 
Sorel et 8 dans le lac Saint-Pierre. En 1987, 4 stations ont été 
échantillonnées dans le Petit Bassin La Prairie. Les 27 stations 
qui ont fait 11 objet dl échantillonnage en 1988 étaient réparties 
sur le tronçon Cornwall-Trois-Rivières du fleuve Saint-Laurent de 
la façon suivante: lac Des Deux Montagnes (1 station), lac Saint­
Françoi s (4 stati ons), lac Sai nt-Loui s (4 stati ons), Contrecoeur 
(2 stations), lac Saint-Pierre (3 stations), Petit Bassin La 
Prai ri e (1 stati on), ri vi ère 11 Assompti on (2 stati ons), ri vi ère 
Saint-François (2 stations) et autres rivières (7 stations) 
(Annexe 1 a). 
Les élutriats ont fait 11 objet dl analyses chimiques en plus dl être 
soumis à trois bioessais. De plus, des échantillons de sédiments 
provenant de deux des 22 stations étudiées en 1986 et de trois des 
4 stations de 1987, ont été congelés dl une à quatre semaines afin 
de véri fi er 11 effet de 1 a congél ati on sur la physi co-chi mi e des 
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élutriats et sur la réponse des bioessais. Des analyses physico­
chimiques ont été effectuées sur certains des échantillons de 
sédiments qui ont été élutriés et des eaux de brassage 
correspondantes, dans le but de comparer la composition chimique 
des sédiments à celle des élutriats ainsi que dl évaluer 
11 enrichissement en éléments chimiques qui occasionne le processus 
dl élutriation. Tous les résultats provenant des élutriats qui 
ni ont pas été congelés furent traités de façon indépendante des 
élutriats qui llont été afin dl éviter la pseudo-réplication des 
résul tats. 

2.1.1. Les bioessais 

Les troi s bi oessai s uti l i sés sont 1) le test dl i nhi bi ti on de la 
bioluminescence sur la bactérie Photobacterium phosphoreum ou 
Microtox, 2) le test dl inhibition de la photosynthèse sur 11 algue 
Selenastrum capricornutum et 3) le test de phénotoxicité et de 
toxicité au niveau du développement larvaire sur le nématode 
Panagrellus redivivus. Le test Microtox a été effectué sur les 
élutriats des quatre années concernées. Le test algal a été 
effectué sur 18 des 22 élutriats de 1986, sur les trois élutriats 
de 1987 et sur les 10 élutriats de 1988. En ce qui concerne le 
test des nématodes, il a été effectué sur les élutriats de 1985 et 
1986. 

2.1.1.1. Microtox 

Le test Microtox consiste à estimer la condition des bactéries par 
la mesure du taux dl inhibition de leur bioluminescence lorsque les 
bactéries sont soumises à différentes concentrations dl élutriats. 
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Par la suite, on effectue une régression entre les concentrations 
d' élutriats et les taux d' inhibition. A partir des résultats de 
la régression, on peut déterminer le degré de toxicité de 
l' élutriat (Microbics, 1987)(annexe 3). 

Nous avons calculé les taux d' inhibition de la bioluminescence des 
bactéries pour les élutriats de 1986, 1987 et 1988 à partir des 
valeurs de bioluminescence obtenues sur l' appareil Microtox 
(Microtox Toxicity Analyser Model 2055). Ces dernières ont été 
compilées par les chercheurs d' Environnement Canada. Les taux 
d' inhibition reliés aux élutriats de 1985 ont été fournis par 
Environnement Canada. Les données de 1985 comportent quatre 
réplicats par concentration alors que les données de 1986, 1987 et 
1988 comportent trois réplicats par concentration d'élutriat. 

Deux raisons nous ont amené à utiliser la régression pondérée par 
l' inverse de 1 a vari an ce du degré d' i nhi bi ti on de 1 a 
bioluminescence pour chaque concentration d'élutriat. La première 
Si appuie sur le fait que lorsqu' on travaille avec du matériel 
vivant, on observe souvent une très grande variabilité dans les 
résul tats. Dans ce cas, l' uti l i sati on de 1 a régressi on pondérée 
permettra de donner plus de poids aux résultats dont la variance 
pour une concentration donnée d' élutriat est plus faible. Nous 
supposons ici que, plus la variance est faible, meilleure est 
l' estimation du pourcentage d' inhibition de la bioluminescence. 
Deuxièmement, les résultats qui semblent aberrants posent toujours 
un di 1 emme. Si on él i mi ne ces résul tats, on ri sque du même coup 
d' éliminer des résultats qui sont parfaitement normaux. Par 
contre, si on 1 es conserve, on ri sque d' i ncl ure des résul tats qui 
sont le fruit d' une erreur de manipulation. La régression 
pondérée permettera d' accorder moins de poids à ces données tout 
en les conservant dans le modèle. 
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Suite à 11 analyse des diagrammes de dispersion des données, nous 
avons déci dé dl util i ser, en pl us de la régressi on li néai re, deux 
fonctions non linéaires soit la courbe semi-logarithmique 
(pourcentage dl inhibition vs log(concentration)) et la courbe du 
second degré (pourcentage dl inhibition vs concentration2

). Le 
modèle qui Si ajustera le mieux à la courbe concentration-réponse 
sera choisi et ce en fonction de deux critères. Le premier de ces 
critères est la normalité des résidus couplé à un examen visuel 
des diagrammes de dispersion de ces résidus. Si tous les points 
(résidus) sont presque parfaitement alignés sur la droite de Henry 
ou si un ou deux point Si écartent de façon très marquée, la 
distribution des résidus ne sera pas normale. LI utilisation du 
test de normalité des résidus pour vérifier la justesse du modèle 
ni est cependant pas i nfai 11 i bl e en soi. C'est pourquoi, 11 anal yse 
de la normalité des résidus couplée à un examen visuel des 
diagrammes de dispersion entre les résidus et les valeurs prédites 
donne une bonne idée de la justesse du modèle. Le second critère 
est la qualité de la relation entre les pourcentages de 
bioluminescence et les concentrations dl élutriat. Cette qualité 
de la relation est déterminée par le coefficient de détermination 
R2 qui lui est associ é. 

2.1.1.2. Le test algal 

Le test de toxicité sur algues consiste à soumettre celles-ci à 

diverses concentrations dl un élément potentiellement toxique et à 

mesurer le taux de photosynthèse algale. Les algues sont 
mélangées à différentes concentrations dl élutriat auxquelles on a 
ajouté du carbone radioactif C14" Après un temps déterminé, on 
mesure le taux dl assimilation de carbone radioactif des algues. 
On détermine leur pourcentage de photosynthèse par rapport à celui 
dl une popul ati on-contrôl e. On cal cul e par l a sui te le pourcentage 
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dl inhibition de la photosynthèse et on effectue une régression 
entre les concentrations dl élutriats et les pourcentages dl inhi­
bition afin de déterminer le degré de toxicité de 11 élutriat 
(annexe 4). 

Nous avons calculé les pourcentages dl inhibition reliés aux 
échantillons de 1987 et 1988 à partir des comptes de scintillation 
fournis par Environnement Canada. Les pourcentages dl inhibition 

reliés aux échantillons de 1986 nous ont été fournis directement 
par Environnement Canada. Les données comportent quatre répli­
cats par concentration sauf pour 1986, année pour laquelle six 
réplicats pour le blanc (0% dl élutriat) et deux réplicats pour les 
autres concentrations ont été testés. 

Puisque le principe du test est le même que celui du Microtox, 
nous avons procédé à des régressions pondérées par 11 inverse de la 
variance du pourcentage dl inhibition de la photosynthèse pour 
chaque concentration. Nous avons également utilisé les courbes 
semi-logarithmiques et du second degré en plus de la régression 
linéaire. Cependant, la concentration a été incrémentée de un 
lors de la transformation logarithmique étant donné qui il existe 
pour ce test des concentrations de 0%. Les règles de décision 
mentionnées précédemment ont été appliquées afin de déterminer le 
meilleur modèle de régression représentant la courbe 
concentration-réponse. 

2.1.1.3. Le test des nématodes 

Ce test consiste à faire croître dans une solution contenant 10% 
de 11 échantillon aqueux à analyser, une centaine de nématodes de 
stade de développement J2. En comparant les résultats obtenus à 

ceux dl une popul ati on-contrôl e, on calcul e le taux de survi e, le 
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taux de croissance, le taux de maturation et la condition physique 
globale (fitness) de la population testée (annexe 5). 

Les résultats des analyses nous proviennent de Bioquest 
I nternati ona l, I nc. (Wi ni peg, Mani toba). 

2.1.2. Choix des variables indicatrices de toxicité 

2.1.2.1. Tests Microtox et algal 

Un des indices de toxicité relié aux élutriats qui sont soumis aux 
tests Microtox et algal est obtenu à partir du meilleur modèle de 
régression représentant 11 équation de la courbe concentration­
réponse. Plusieurs des paramètres composants cette équation 
peuvent être utilisés directement ou indirectement comme de tels 
i ndi cateurs, soi t: 1) l a pente et 11 ordonnée à 11 ori gi ne de la 
courbe, 2) l a val eur esti mée, à parti r de 11 équati on de l a courbe, 
de la réponse du test à une concentration prédéterminée dl élutriat 
(ex. pourcentage estimé de 11 inhibition de la bioluminescence des 
bactéri es à 1 a concentrati on 0,75 dl él utri at), ou, à 11 inverse, la 
valeur estimée de la concentration dl élutriat nécessaire à 

11 obtention dl une réponse prédéterminée (ex. concentration 
dl élutriat estimée nécessaire à 11 obtention dl un pourcentage 
dl inhibition de la photosynthèse algale de 0,50). 

LI indice le plus souvent utilisé en toxicologie est la 
concentration qui induit chez la polulation testée 50% de 
morta 1 i té (CL50) ou dl i nhi bi ti on métabo 1 i que spéci fi que (CI 50), par 
rapport à la population-contrôle. Dans le cadre de cette étude, 
ce paramètre ne peut être retenu. En effet, 11 élutriat de 
sédiment provenant du milieu dilué est souvent peu ou non toxique, 
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lorsqul il ne stimule pas la bioluminescence des bactéries ou la 
photosynthèse des algues. De tels échantillons ni induisent que 
très rarement 50% de mortalité chez la population testée. 

Le niveau de la réponse provoqué par une concentration 
prédéterminée de contaminant Si avère un choix intéressant comme 
indicateur de toxicité. En effet, quelque soit la concentration 
choisie, il y aura toujours une réponse associée. Cette réponse 
sera positive (ex: inhibition de la bioluminescence), nulle (ex: 
absence dl inhibition ou de stimulation de la bioluminescence) ou 
négati ve (ex: sti mul ati on de 1 a bi 01 umi nescence). La réponse 
correspondant à une concentration prédéterminée dl élutriat a donc 

été choisie comme variable indicatrice de la toxicité de ce 
derni er. La concentrati on équi val ente à 100% dl él utri at ni étant 
pas testée selon les protocoles expérimentaux standards utilisés 
par Envi ronnement Canada, nous avons choi si dl uti liser les 
réponses associées à une concentration dl élutriat de 75% dans le 
cas du test Mi crotox et à une concentrati on dl él utri at de 87% dans 

le cas du test algal, comme indicateurs de toxicité des 
échantillons, de façon à éviter toute extrapolation hasardeuse des 
résultats. Ces réponses ont été calculées à partir de 11 équation 
correspondant au meilleur modèle de régression (linéaire, semi­
logarithmique ou du second degré) représentant la courbe 
concentration-réponse associée à chaque élutriat. LI ordonnée à 

11 ori gi ne, qui représente le pourcentage dl i nhi bi ti on (de la 
bioluminescence ou de la photosynthèse) à une concentration 
dl élutriat de 0%, est à exclure puisqul à cette concentration la 
réponse devrait, en principe, être nulle. Si tel ni est pas le 
cas, on doit en conclure que le modèle de la régression manque 
dl ajustement ou qui il y a eu une erreur de manipulation lors de 

11 exécuti on du bi otest. 
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Le choix de la pente comme variable indicatrice de la toxicité est 
plus problématique. De façon courante en toxicologie, lorsque la 
toxicité dl un produit est testée envers un organisme, nous 
obtenons une courbe à 11 allure sigmoidale. Analysons trois types 
de courbe représentant les réponses associées à trois élutriats 
distincts A, B et C ayant au départ des concentrations différentes 
dl un él ément toxi que X., Xb et Xc (Fi gure 1, voi r Vol ume 2). 
Compte tenu des divers éventails de concentrations testées, nous 
obtenons pour 11 élutriat A une droite, pour 11 élutriat B une 
courbe de puissance et pour 11 élutriat C une courbe de type semi­
logarithmique. On ne peut utiliser différents types de 
transformation pour linéariser chacune des droites puisque nous 
voulons comparer les pentes et que ces dernières, après 
transformation, ni auront plus les mêmes échelles de mesure. Il 
faut donc choisir un type de courbe de référence malgré le manque 
dl ajustement qui en résultera. La courbe intermédiaire la plus 
si mpl e étant 1 a droi te, nous optons pour cell e-ci. Pour 11 él u­
triat A, nous obtenons une pente relativement faible, pour B une 
pente forte et pour C nous obtenons une pente intermédiaire. Tant 
que le point de la courbe associé à la concentration maximum 
dl élutriat testée ne dépasse pas le point dl inflexion de cette 
courbe, il y aura une forte corrélation entre la pente de la 
courbe concentration-réponse et la toxicité de 11 élutriat. Par 
contre, plus le point de la courbe associé à la concentration 
maxi mum dl él utri at testée dépasse ce poi nt dl i nfl exi on, moi ns il 
existe de relation entre les deux paramètres. En effet, la pente 
de C, qui correspond à 11 élutriat le plus toxique, se trouve 
inférieur à celle de B. Cependant, dans le cadre de notre étude, 
les concentrations dl éléments potentiellement toxiques présents 
dans des élutriats étant faibles, le point de la courbe associé à 

la concentration maximum dl élutriat testée ne dépasse jamais le 
point dl inflexion de cette courbe. Nous avons donc décidé de 
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retenir, en plus du pourcentage dl inhibition de la bioluminescence 
ou de la photosynthèse à une concentration prédéterminée 
dl élutriat, la pente de la courbe concentration-réponse estimée à 

partir dl une régression linéaire, comme indice de toxicité de 
11 él utri at. 

Après avoir choisi les indicateurs de la toxicité des élutriats, 
il faut Si assurer que ces indicateurs reflètent bien les niveaux 
de toxicité. Nous avons donc comparé à 11 aide dl un test de 
Wilcoxon-Mann-Whitney, les valeurs absolues des pentes et des 
pourcentages dl inhibition à une concentration dl élutriat 
prédéterminée provenant de régressions significatives à celles 
calculées à partir des régressions non significatives. Pour les 
fi ns de cette anal yse, un taux dl i nhi bi ti on négati f (sti mul ati on) 
a été considéré comme le reflet dl une toxicité au même titre qui un 
taux dl i nhi bi ti on posi ti f, Cl est pourquoi nous uti lisons l a val eur 
absolue des réponses. Nous considérons qui un élutriat est toxique 
lorsque la régression entre les concentrations testées de ce 
dernier et les taux dl inhibition de bioluminescence ou de 
photosynthèse correspondants est significative (P < 0,05). SI il 
existe une différence entre les indicateurs obtenus à partir des 
régressions significatives et ceux obtenus à partir des 
régressions non-significatives Cl est que les indicateurs reflètent 
clairement la toxicité des élutriats. 

2.1. 2. 2. Test des nématodes 

Pour l es fi ns de 11 anal yse stati sti que, nous ni avons retenu que 
11 indice de condition physique des nématodes comme indicateur 
quantitatif de la toxicité des élutriats envers ceux-ci, puisque 
ce paramètre exprime de façon globale 11 état de santé des 
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nématodes, suite à la contamination de leur environnement 
( Samoil off, 1990). 

2.1. 3. Données physi co-chi mi ques 

Les matrices de données concernant la physico-chimie des élutriats 
à base de sédiment frais (Annexe la, voir Volume 2) et congelés 
(Annexe 2), des sédiments et des eaux de dilution ont été 
élaborées à partir des données fournies par Environnement Canada. 

2.1. 3.1. Val i dati on des anal yses chi mi ques 

Llun des principes élémentaires en chimie des solutions est que le 
nombre dl anions doit être équivalent au nombre de cations. Nous 
avons utilisé ce principe afin de quantifier la justesse des 
résultats des analyses chimiques en comparant, pour chaque 
élutriat, la somme des anions majeurs à celle des cations majeurs. 
Une autre façon de valider les analyses chimiques est de comparer 
la conductivité spécifique, ainsi que la dureté totale, à une 
conductivité théorique et une dureté calculée. 

Nous avons utilisé un test t pour échantillons appariés afin de 
comparer: 1) la somme des anions à la somme des cations, 2) la 
conductivité théorique à la conductivité spécifique et finalement, 
3) la dureté calculée à la dureté totale. La somme des anions et 
des cations ainsi que la conductivité théorique et la dureté 
calculée ont été estimées à partir des formules suivantes 

(NAQUADAT, 1988): 

Anions = (0,01998 * Alcalinité) + (0,02082 * Sulfates) + 

(0,02821 * Chlorures) + (0,0714 * Azote) 
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Cations = (0,0499 * Calcium) + (0,0823 * Magnésium) + 
(0,0435 * Sodium) + (0,0557 * Potassium) + 
( 992, 09 / 10PH) 

Conduc. théo. = (2,98 * Calcium) + (4,35 * Magnésium)+ 
(2,21 * Sodium) + (1,88 * Potassium) + 
(0,73 * Alcalinité) + (1,67 * Sulfates)+ 
(2,15 * Chlorures) 

Dureté cale. = (2,497 * Calcium) + (4,116 * Magnésium) 

Nous avons égal ement véri fi é, par un test t, si le bi l an i oni que 
ainsi que celui de la conductivité et de la dureté sont, en 
moyenne, égale à O. Les formules utilisées pour calculer les 
bilans sont les suivantes (NAQUADAT, 1988): 

Bilan ionique = 100 * (Cations - Anions) 
(Cations + Anions) 

Bi 1. de la conduc. = 100 * (Conduc. speci. -Conduc. théo.) 
Conduc. théo. 

Bilan de la dureté = 100 * (Dureté totale - Dureté cale.) 
Dureté cal c. 

2.1.3.2. Les données manquantes ou sous le seuil de détection 

Plusieurs élutriats à base de sédiment frais comportaient des 
données manquantes quant à leur physico-chimie. CI était tout 
particulièrement le cas pour 2 échantillons de 1987 et pour 15 

échanti 11 ons de 1988 pour l esque l s l es données sur 11 ensemble des 
métaux étaient inexistantes. LI ensemble des données reliées à ces 
élutriats a donc été écarté des analyses. Plusieurs variables 
physico-chimiques reliées aux mêmes élutriats, dont les organo-
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chlorés, présentaient des valeurs inférieures aux seuils de 
détection et/ou des données manquantes. Toutes les variables 
contenant plus de 10% de données manquantes pour 11 ensemble des 
stations ont également été retirées de la matrice. En ce qui 
concerne les résultats sous le seuil de détection, nous leur avons 
attribué la demi valeur du seuil, sauf pour la variable "matières 
solides en suspensions" qui a été éliminée puisque plus de 70% des 
résultats étaient égaux ou inférieurs au seuil. la matrice finale 
(Annexe la) ne contient que trois variables comportant des données 
manquantes. Il Si agit du carbone organique dissous (4 données 
manquantes), de la dureté totale (1 donnée manquante) et du phos­
phore (5 données manquantes). la donnée manquante pour la dureté 
totale a été remplacée par la dureté calculée. Dans les cas du 
carbone et du phosphore, nous avons eu recours à la régression 
mul ti pl e avec, comme vari abl es indépendantes, 11 ensembl e des 
variables de la matrice finale pour estimer les données 
manquantes. 

2. 1. 3. 3. le pH 

le pH ni a pas été retenu dans les analyses comme variable physico­
chimique susceptible dl expliquer la réponse toxique des différents 
bioessais. Ce choix a été effectué étant donné que le pH est 
modifié au cours de 11 expérimentation pour deux des trois bio­
essais. En effet, conformément au protocole expérimental du test 
Microtox, le pH de certains échantillons a été ajusté aux environs 
de 7,0 par 11 ajout de HCl ou de NaOH. De même, pour le test des 
nématodes, on utilise une solution tampon phosphate contenant 10% 
dl él utri at. 
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2.2. Traitement statistique des données 

2.2.1. Relations entre les résultats des bioessais et la physico-chimie 
des él utri ats 

Afin de déterminer Si il existe une relation entre les résultats 
des bioessais et la composition chimique des élutriats, nous avons 
eu recours à trois types dl analyses soit la corrélation, 
11 ordination en espace réduit et la régression multiple. 

La corrélation nous permettera dl établir les relations existant 
entre les résultats des bioessais et chacune des variables 
physico-chimiques, ainsi qui entre ces dernières. Nous avons 
utilisé deux types de corrélations soit la corrélation 
paramétrique de Pearson basée sur une relation linéaire entre deux 
variables, et la corrélation non-paramétrique de Kendall calculée 
à partir du nombre de rangs dl ordre supérieur et inférieur entre 
deux séries à comparer (Legendre et Legendre 1984). 

LI ordination en espace réduit permet de représenter dans un 
système dl axes 11 ensembl e de la vari abil i té de la matri ce de 
données. Cette méthode permet dl obtenir des informations quanti­
tatives sur la valeur des projections dans le plan retenu, ainsi 
que de dégager des relations entre les descripteurs (Legendre et 
Legendre 1984). Deux méthodes dl ordination ont été utilisées: 
11 analyse en composantes principales (A.C.P.) basée sur une rota­
tion dl axes maximisant 11 explication de la variance totale et 
11 anal yse factori ell e de correspondances (A. F. C.) él aborée à 

partir de tableaux de contingence qui maximise 11 explication des 
écarts à 11 indépendance. Les deux méthodes dl ordination font 
usage dl une matrice de dispersion dont 11 interprétation ni est 
valable que si le nombre des observations qui y figurent est 
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supérieur au nombre de variables qui y sont représentées. Pour ce 
qui est du test algal, un problème se pose car le nombre des 
observations figurant sur la matrice de dispersion est inférieur 
au nombre des variables. Nous ne pouvons donc utiliser lIA.C.P. 
dans ce cas. Cependant, étant donné que 11 A. F. C. est une anal yse 
non-paramétrique - donc plus robuste que 11 A.C.P. - et que 
11 i nterprétati on se fera à 11 ai de des premi ers axes, nous 11 avons 
quand même utilisée en ne cherchant à interpréter que ces premiers 
axes. 

Finalement, nous avons effectué une regression multiple de type 
pas à pas entre la réponse de chaque bioessai et 11 ensemble des 
variables physico-chimiques. La régression permettra, dl une part, 
dl établir un modèle de prédiction des résultats des bioessais à 

partir de la composition physico-chimique des élutriats, et 
dl autre part, de mieux comprendre la complexité des interrela­
tions entre les variables physico-chimiques en examinant le 
processus de sélection des variables à chaque pas de la 
régressi on. 

2.2.2. Effet de la congél ati on 

Afin de vérifier si la congélation des sédiments avant élutri­
ation peut avoir un effet sur la toxicité des élutriats, nous 
avons utilisé une analyse de variance à mesures répétées avec 
contrastes polynomiaux (SAS, 1988; Wiener, 1971). En ce qui 
concerne 11 effet de la congél ati on des sédi ments sur la physi co­
chimie des élutriats, nous ne pouvions utiliser le même type 
dl analyse puisque 11 analyse de variance à mesures répétées ne 
tolère aucune valeur manquante. Pour pallier à ce problème, nous 
avons effectué, pour chaque variable, un test t de comparaison de 
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moyennes pour échantillons apparles (Scherrer, 1984; Sokal and 
Rohlf, 1981) entre les résultats des élutriats frais et ceux de 
chaque temps de congél ati on. Ai nsi, à 11 ai de dl un tabl eau 
récapitulatif contenant la valeur à divers temps de congélation 
des variables présentant des différences significatives, il sera 
possible dl en dégager les grandes tendances. 

2.2.3. Transfert dl éléments chimiques des sédiments aux élutriats 

Nous avons voulu vérifier la relation existant entre la physico­
chimie des élutriats et celle des sédiments ayant servi au pro­
cessus dl él utri ati on. Pour ce fai re, nous di sposons des résul tats 

dl anal yse chi mi que des sédi ments de 58 stati ons. Les anal yses 
statistiques que nous avons utilisées sont les corrélations de 

Pearson et de Kendall. 

De plus, nous voulions évaluer 11 enrichissement de 11 eau de 
di l uti on en él éments chi mi ques au cours du processus dl él utri a­
ti on. Les ci nq échanti 11 ons dl eau de brassage uti l i sés pour 
11 él utri ati on de 21 échanti 11 ons de sédi ment ont été anal ysés au 
préalable. Les résultats obtenus pour chaque variable physico­
chimique ont été comparés à ceux des élutriats par le biais du 

test t de comparaison de moyennes ainsi que du test de Wilcoxon­
Mann-Withney (Sokal and Rohlf, 1981). 

Fi nal ement, 4 échanti 11 ons dl eau de di l uti on ayant servi de bl anc 
lors du processus dl élutriation sans sédiment ont fait 11 objet 
dl anal yses physi co-chi mi ques. En comparant chaque él ément 
physico-chimique de 11 eau avant et apr~s élutriation sans sédiment 
par un test t pour échantillons appariées, il sera possible de 
véri fi er si le processus dl él utri ati on en soi a un effet sur la 
composition de cette eau de brassage. 
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3. RÉSULTATS ET DISCUSSION 

3.1. Validation des analyses chimiques 

Trois critères ont été utilisés afin de valider les résultats des 

analyses chimiques. Ces trois critères sont 1) la somme des 
anions vs la somme des cations, 2) la conductivité spécifique vs 
la conductivité théorique et 3) la dureté totale vs la dureté 

cal culée. 

Le tableau 1 (voir Volume 2) nous présente les résultats du test 
de comparaison de moyennes pour échantillons appariés. Ce test 
consiste à calculer la moyenne des différences observées entre 
chaque paire d'éléments et de vérifier si cette moyenne est nulle. 
Les résul tats i ndi quent qu' il exi ste, en moyenne, un bi ai s 
significatif (P < 0,05) entre l a conductivité spécifique et la 
conducti vi té théori que ai nsi qu'entre l a dureté total e et la 
dureté calculée. Etant donné qu'on observe uniquement une 
différence au niveau de la conductivité et de la dureté, on peut 

expliquer ces observations selon deux hypothèses: 1) il existe un 
bi ai s au ni veau de l' ensembl e des anal yses chi mi ques, 2) les 

mesures de la conductivité spécifique et de la dureté totale sont 
bi ai sées. 

Cependant, ce test nous renseigne sur la moyenne des différences 
mais non sur l'importance de ces différences. Pour obtenir cette 
information, nous avons calculé, pour chaque élutriat, un bilan 
ionique ainsi qu'un bilan pour la conductivité et la dureté. Le 
tableau 2 nous présente les résultats du test de comparaison de 

moyenne pour chaque bilan. Conformément aux résultats du test 
précédent, la conductivité et la dureté ont, en moyenne, un bilan 
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significativement différent de zéro. Ces différences sont, en 
moyenne, inférieures à 4% pour la conductivité et à 2% pour la 
dureté. Ai nsi, même s' il sembl e exi ster une erreur au ni veau des 
analyses chimiques, ce biais est inférieur à 4%. 

3.2. Estimation des données manquantes 

Après avoir épuré la matrice des élutriats à base de sédiment 
frais des éléments chimiques contenant un pourcentage élevé de 

données manquantes (et/ou de données sous le seuil de détection 
pour les éléments chimiques), nous avons estimé les données 
manquantes pour le carbone organique dissout, la dureté totale et 
le phosphore. La valeur manquante pour la dureté totale a été 
remplacée par la dureté calculée. Pour le carbone organique 
dissout l'équation obtenue à partir de la régression multiple est 

l a sui vante: 

Car. org. di 55. = (-1,3416 * Chlore) + 

(0,1908 * Conduc. spéci.) + 

(-0,2453 * Dureté tot.) + 

(4,1030 * Potassium) + 8,2914 

Le coefficient de corrélation multiple du modèle (R 2
) est de 

0,6627 et la probabilité associée au modèle est de 0,0001. 

Pour le phosphore, nous avons obtenu l'équation suivante: 

Phosphore = (0,0041 * Alcalinité) + (-0,0038 * Dureté tot.) + 

(0,00003 * Fer) + (0,0095 * Nickel) + 

(0,0145 * Potassium) + (-0,0068 * Sodium) + 

(0,0038 * Sulfates) + 0,0764 
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Le coefficient de corrélation multiple est de 0,9276 et la 
probabilité du modèle est de 0,0001. 

3.3. Relation entre la réponse des bioessais et la physico-chimie des 
él utri ats 

3.3.1. Le test Mi crotox 

3.3.1.1. Les variables indicatrices de la toxicité 

Les résultats des régressions entre la concentration des élutriats 

et le pourcentage dl inhibition de la bioluminescence sont 
présentés en annexe. LI annexe 6 présente les paramètres des 
régressions linéaires pour chaque station après cinq minutes 
dl exposi ti on à 11 él utri at. On obti ent 37 régressi ons 
significatives (P < 0,05) sur un total de 55 stations. Parmi ces 

37 régressions, 25 correspondent à une inhibition (pente positive) 
et 12 dénotent une stimulation (pente négative). Les paramètres 
des régressions obtenus à partir du meilleur modèle pour chaque 
stati on après ci nq mi nutes dl exposi ti on ai nsi que 11 esti mati on du 

taux dl inhibition pour une concentration de 75% dl élutriat sont 

présentés à 11 annexe 7. On obti ent des régressi ons si gni fi cati ves 

pour 39 des 55 stations. Si on prend comme référence le signe du 
pourcentage dl inhibition, on observe que 28 des 39 régressions 

significatives montrent une inhibition de la bioluminescence alors 
que Il stations montrent une stimulation. 

Les résultats des régressions linéaires pour le test microtox 
après 15 mi nutes dl exposi ti on à 11 él utri at sont présentés à 

11 annexe 8. On dénote que, sur les 16 régressi ons, 10 sont 
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significatives dont 3 avec une pente positive et 7 avec une pente 
négati ve. LI annexe 9 présente 1 es résul tats des régressi ons selon 

le meilleur modèle après une exposition de 15 minutes à 

11 élutriat. Sur les 16 stations, 10 régressions sont 

significatives et le signe de la réponse pour une concentration de 
75% dl él utri at i ndi que une i nhi bi ti on dans 4 des 10 régressi ons 

significatives et une stimulation dans les 6 autres. 

Afin de vérifier si les valeurs associées aux indicateurs de la 
toxicité réflètent bien une toxicité réelle, nous avons comparé 

les valeurs absolues des indicateurs calculées à partir des 

régressions significatives à celles calculées à partir des ré­

gressions non significatives. Etant donné que la condition 
dl homogénéité des variances ni est pas respectée, nous avons 

utilisé un test de Wilcoxon-Mann-Withney plutôt qui une analyse de 
variance. Les résultats des analyses, pour le test correspondant 

à 5 mi nutes dl exposi ti on, i ndi quent que 1 es pentes obtenues à 

partir des régressions linéaires significatives ainsi que les 

réponses estimées à partir du meilleur modèle de régression 
significative sont effectivement différentes de celles obtenues à 

partir des régressions non significatives. La probabilité est 
inférieure à 0,0001 pour 11 analyse statistique concernant les 

pentes alors qui ell e est de 0,0022 pour cell e des réponses. 
Cependant, pour ce qui est des réponses estimées et des pentes 
associ ées au test Mi crotox avec 15 mi nutes dl exposi ti on, 1 es 
résul tats du test de Wi 1 coxon-Mann-Wi thney démontrent qui il ni y a 

pas de différence entre les réponses estimées à partir des régres­
sions significatives et celles .estimées à partir des régressions 
non-si gni fi cati ves (P== 0,1158), mai s qui il y en a une en ce qui 
concerne les pentes (p== 0,0108). 
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3.3.1.2. Corrélation entre les réponses du test Microtox et la physico­
chimie des élutriats 

Les résultats des corrélations de Pearson entre MIRS (pourcentage 
d' i nhi bi ti on esti mé à parti r du mei 11 eur modèl e de régressi on pour 
une concentrati on d' él utri at de O,7S après ci nq mi nutes d' exposi­
tion) et les variables physico-chimiques des élutriats (Annexe la) 

sont schématisés à la figure 2. Les variables qui y sont 
présentées, sont celles qui ont un coefficient de corrélation si­

gnificativement différent de zéro. Elles sont classées selon la 
valeur absolue du coefficient de corrélation avec MIRS qui figure 
sous chacune d' ell e. Une accol ade représente une rel ati on si gni­
ficative entre deux variables et le coefficient de corrélation qui 
y est associé. 

De prime abord, on observe que MIRS est corrélé de façon positive 
avec le plomb, l' arseni c et la coul eur apparente. Cependant, les 
relations significatives observées entre MIRS et certaines 
vari abl es peuvent être le frui t d' une mul ti col i néari té entre les 
vari abl es physi co-chi mi ques et non pas d'une rel ati on de cause à 

effet. Prenons le cas de la coul eur apparente. Cette derni ère, 
en plus d' être corrélée à MIRS, l'est au plomb et à l' ar senic. La 
couleur apparente a des coefficients plus élevés avec le plomb et 
l' arsenic qui avec MIRS. Ainsi, la corrélation observée entre MIRS 
et la couleur apparente pourrait être une corrélation fallacieuse 
induite par les corrélations existant entre le plomb, l'arsenic et 
MI RS de même qui entre le plomb, l' arseni c et la coul eur apparente. 

Si on anal yse l es rel ati ons entre le plomb, l' arseni c et MI RS, on 
observe que le plomb et l' arsenic ont le même coefficient de 
corrél ati on avec MI RS. Même Si il exi ste une corrél ati on rel ati­
vement forte entre le plomb et l'arsenic, on peut conclure que ces 
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deux variables ont une relation directe et complémentaire avec 
MIR5 puisque la corrélation entre le plomb et 11 arsenic est 
i nféri eure à 1. Cette concl usi on Si appui e sur 1 es règl es de base 
suivante: 1) plus une variable possède un coefficient de 
corrélation élevé avec le résultat du bioessai, plus cette 
variable peut expliquer le résultat du bioessai et 2) plus une 

variable est corrélée avec une autre variable est elle-même plus 
fortement corrélée au résultat du bioessai, plus on considère la 

corrélation entre cette première variable et le résultat du 
bioessai comme fallacieuse. Ces règles de conduite sont 
introduites pour faciliter 11 interprétation des analyses 
stati st; ques, mai s e11 e ne sont en aucun cas i nfai 11; bl es. 
LI ordination en espace réduit nous permettra plus tard de mieux 
visualiser les interrelations entre les variables. 

La synthèse des résultats qui concernent les corrélations de 

Kendall avec MIR5 (Figure 3) ajoute aux variables déjà identifiées 
par les corrélations de Pearson - et dans un ordre décroissant de 
signification - llalcalinité (corrélation négative), le fer (corr. 
positive) et le magnésium (corr. négative). 

Les deux types de corrélation (Pearson et Kendall) nous suggère 
que le plomb et 11 arsenic jouent un rôle important dans 11 inhi­
bition de la bioluminescence. 

Les résultats des corrélations des variables physico-chimiques 

avec MIP5L (pente de la courbe concentration-réponse obtenue à 
parti r de 1 a régressi on 1 i néai re entre 1 es taux dl i nhi bi ti on de 1 a 
bioluminescence et les concentrations dl élutriat, après 5 minutes 
dl exposition) sont présentés à la figure 4 (corrélations de 

Pearson) et à la figure 5 (corrélations de Kendall). Les deux 
analyses font ressortir le cadmium comme variable explicative de 
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la toxi ci té alors que 11 arseni c vi ent en second lieu selon la 
méthode de Kendall et en troi si ème lieu, après le zi nc, dans l e 
cas des corrélations de Pearson. La position du zinc entre le 
cadmium et 11 arsenic peut Si expliquer, en partie, par la corré­
lation non négligeable qui existe entre le zinc et le cadmium. 

LI intérêt des résultats des corrélations de Kendall pour MIP5L est 
qui il existe très peu de multicolinéarité entre les variables 
sélectionnées. Il est donc tout à fait plausible que le cadmium, 
11 arseni c et le plomb i nhi bent la bi 01 umi nescence alors que le 
manganèse la stimule. 

Peu de variables physico-chimiques sont associées signifi­
cativement aux résultats des variables indicatrices de la toxicité 
pour le test Microtox après 15 minutes dl exposition à 11 élutriat. 
Ceci Si expl i que par le fai t que 11 effecti f des échanti 11 ons est 
plus faible. Les corrélations de Pearson et de Kendall nous 
i ndi quent qui aucune vari abl e ni est associ ée à l a réponse 
dl i nhi bi ti on (MI R15) associ ée à une concentrati on dl él utri at de 
75%. La variable qui se trouve le plus près du seuil de 
signification est, pour les corrélations de Pearson, le cuivre 
avec un coefficient de -0,4844 (P= 0,0573) et, pour les 

corrélations de Kendall, le phosphore avec un Tau de -0,3431 
(P=O, 0646). Par contre, selon l a méthode de Pearson, le cui vre 
est corrélé de façon négative avec MIP15L (pente de la courbe 
concentrati on-réponse associ ée à une exposi ti on à 11 él utri at de 15 
min.) (R= -0,5243 et P= 0,0371). Les corrélations de Kendall nous 
montrent que non seulement il existe une relation entre MIP15L et 
le cuivre (T= -0,3833 et P= 0,0384) mais également entre MIP15L et 
le nickel (T= -0,4101 et P= 0,0272). Le cuivre et le nickel sont 
dl ai 11 eurs corrél és entre eux avec un tau de 0,4538 (P= 0,0001). 
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Mentionnons p~ur terminer que MIP5L, MIR5, MIP15L et MIR15 ont, 
entre eux, des coefficients de corrélation de Pearson supérieurs à 

0,88 et des taux de Kendall supérieurs à 0,65 (Tableau 3). 

LI ensembl e des résul tats concernant les corrél ati ons entre les 
résultats du test Microtox et la physico-chimie des élutriats nous 
suggèrent que 11 arsenic, le cadmium et le plomb sont associés à 
une inhibition de la bioluminescence alors que le magnésium, ainsi 
qui un ensemble de métaux de transisition légers tels le cuivre, le 
manganèse et le nickel, semblent plutôt être associés à une 
sti mul ati on. 

3.3.1.3. LI ordi nati on en espace rédui t 

Le premier axe des ordinations en espace réduit représente le 
maximum de la variation de 11 ensemble des données pouvant être 
expliquée sur une seule dimension. Les axes subséquents repré­
sentent, à tour de rôl e, le maxi mum de vari ati on qui ni a pas déjà 
été expliquée par les axes antérieurs (variation résiduelle). 

Pour établir la relation la plus claire possible entre les 
réponses des bi oessai s et la physi co-chi mi e des él utri ats. nous 
avons donc déci dé dl anal yser pri nci pal ement les troi s premi ers 
axes, pui sque Cl est sur ces axes que lion retrouve l es rel ati ons 

les plus évidentes entre les descripteurs. Les axes subséquents 
seront analysés si besoin est. 

LI exercice qui consiste à effectuer un lien entre les descrip­

teurs (variables physico-chimiques et indicateurs de toxicité) et 
les objets (stations dl échantillonnage) ne sera pas fait ici 

puisqul il ni apporterait aucun renseignement pertinent dans le 
cadre de notre objectif principal. 
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LI anal yse en co~osantes pri nci pal es (A. c. P. ) 

Les statistiques concernant les valeurs propres de la matrice de 
corrélation nous indiquent que les trois premiers axes expliquent 

61,6% de la variance totale dont 29,0% pour le premier axe, 21,4% 
pour le deuxième et 11,2% pour le troisième. Les coefficients de 
saturation ("standardized scoring coefficients") nous indiquent 
que les variables MIRS et MIPSL contribuent principalement à la 

formation de 11 axe trois (Tableau 4). Nous allons donc nous 

concentrer sur les plans formés par cet axe en association avec 

les deux axes précédents. 

Si lion retient les variables dont la valeur absolue des 

coefficients est supérieure à 0,1 sur le troisième axe, on 
identifie, en ordre décroissant, le cadmium, le zinc et le chrome 
comme variables ayant un coefficient de corrélation positif. Pour 

ce qui est des variables ayant un coefficient de corrélation 
négati f, on i denti fi e, par ordre décroi ssant dl importance, 1 e 

carbone organique dissout, le nickel, le sélénium et le potassium. 

Une attention particulière devra donc être portée sur le position­

nement des axes-descripteurs associés à ces variables. 

En espace réduit, la corrélation entre les variables est propor­

ti onnell e à 11 angl e observé entre 1 es axes-descri pteurs et non à 

la proximité entre les extrémités des vecteurs variables (Legendre 
et Legendre 1984). Ainsi, on cherche les variables qui forment 
des angles aigus (corrélation positive) avec MIRS et MIPSL ou 

encore des angles obtus de près de 1800 (corrélation négative) 
avec MIRS et MIPSL. 

Si lion exami ne 1 a posi ti on des descri pteurs dans 1 e pl an formé 

par les axes 1 et 3 (Figure 6), on observe que les variables qui 
représentent la réponse du test Microtox, sont situées dans la 
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portion supérieure gauche du premier quadrant. Il est normal et 
souhaitable que 11 angle entre MIR5 et MIP5L soit petit. Les vari­

ables qui démontrent, dans ce plan, une corrélation positive avec 

MIR5 et MIP5L sont le cadmium et le chlore. Par contre, on 
ni observe aucune variable en opposition directe. Les variables 
les plus rapprochées dl un angle de 180° sont le carbone organique 

dissout et la conductivité spécifique. La réponse toxique serait 
donc dl autant plus forte que les valeurs de ces deux variables 

sont faibles. Mentionnons que le plomb et 11 arsenic forment avec 
MI R5 et MI P5L des angl es vari ant entre 45° et 75°. 

Dans le pl an des axes 2 et 3 (Fi gure 7), on retrouve les vari abl es 

représentant la toxicité dans la région supérieure gauche du 

premier quadrant. Les variables qui leur sont associées de façon 
positive sont le zinc et le cadmiu~ Sur ce plan, le nickel et le 
carbone organique dissout sont corrélés négativement à la 
toxicité. Les axes-descripteurs du plomb et de 11 arsenic forment 
des angl es de 50° à 70° avec ceux de MI R5 et MI P5L. 

Si on compare les résultats de 11 ~C.P. avec ceux des corré­

lations de Pearson (ces deux analyses étant de type paramétrique), 
il ni y a que le cadmium, le nickel et le zinc qui sont communs aux 

deux. QUi advi ent-i l de 11 arseni c, de la coul eur apparente et du 
plomb, qui semblaient jouer un rôle majeur dans 11 inhibition de la 

bioluminescence? Il faut dl abord mentionner qui une projection 
dl angles de corrélation dans un espace réduit ne rend pas compte 

de la totalité de la corrélation entre variables (Legendre et 
Legendre 1984). De plus, nous ni avons pas analysé le premier plan 

formé par 11 axe 1 et 2 pui sque, dans ce pl an, les axes­

descripteurs des variables MIR5 et MIP5L sont relativement courts 

(Figure 8). Un axe-descripteur près de 11 origine (axe court) 
indique que la variance observée pour cette variable ni est que 
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marginalement expliquée par ce plan, ce dernier ni exprimant qui une 
fracti on de la vari ance total e. Cependant, Cl est dans ce premi er 
pl an que lion retrouve 1 es pri nci pal es rel ati ons entre 1 es 
variables physico-chimiques concordant avec les résultats des 
corrélations de Pearson. Si les variables indicatrices de la 
toxicité ne sont pas mises en évidence dans ce plan, Cl est tout 
simplement dû au fait que la toxicité ni est pas reliée à une seule 
variable mais à un ensemble de variables et que MIRS et MIPSL ne 
peuvent se positionner dans ce plan tout en respectant les 
relations avec et entre les autres variables. Les deux variables 
indicatrices de la toxicité vont donc se positionner sur un autre 
plan qui expliquera mieux leur variance. 

Le plan qui représente le plus fidèlement les relations décrites 
par les corrélations de Pearson et de Kendall, est celui formé par 
les axes 3 et 4 (Figure 9). Sur ce plan, MIRS et MIP5L sont 
corrél és posi ti vement avec 1 e cadmi um, le zi ne, 11 arseni c et 1 a 
couleur apparente alors que le nickel, le magnésium, 11 alcali­
nité, la dureté totale, le cuivre et la conductivité spécifique 
leur sont corrélés de façon négative. 

LI analyse factorielle des correspondances (~F.C.) 

Les statistiques concernant 11 inertie principale, nous indiquent 
que les troi s premi ers axes exp1 i quent 61,1% de 11 i nerti e total e 
soit 38,8% pour le premier axe, 12,9% pour le deuxième axe et 9,4% 

pour le troisième. Les cosinus carrés entre les axes-descrip­
teurs et les axes factoriels nous indiquent que MIR5 et MIP5L sont 
en association avec le troisième axe (Tableau 5). Les variables 
qui ont un coefficient supérieur à 0,1 avec ce même axe sont, par 
ordre décroi ssant dl importance, 1 e carbone organi que di ssout, 1 e 
cadmi um, 1 e manganèse, le ni cke1, 1 e zi nc, le plomb, 1 es sul fates, 
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11 azote, le phosphore et 11 al cal i ni té. Nous allons donc exami ner 
les plans formés par 11 axe 3 et les deux premiers axes. 

On interprète les relations entre les variables de la même façon 
que dans le cas de 11 A. C. P.: pl us 11 angl e entre deux vari abl es se 
rapproche de O· ou de 180·, plus la corrélation entre ces variables 
est importante (respecti vement posi ti ve et négati ve). Le pl an 
formé par les axes 1 et 3 nous révèle que MIPSL et MIRS sont 
reliés positivement avec le sélénium, le cadmium, 11 azote, le 
zinc, les sulfates et le plomb, et négativement avec le manganèse, 
le carbone organique dissout, le nickel, le potassium, le 
phosphore et 11 alcalinité (Figure 10). Sur le deuxième plan formé 
par les axes 2 et 3 (Figure Il), on observe que les sulfates, 
11 azote, le plomb, la coul eur apparente, le chlore, le fer, le 
sélénium, le cadmium, et le cobalt sont en association positive 
avec les indicateurs de toxicité alors que le nickel, le 
phosphore, 11 al cal i ni té, l a dureté total e, le manganèse, le 
carbone organique dissout, le magnésium et la conductivité 
spécifique se trouvent en corrélation négative. On retrouve sur 
ces deux derni ers pl ans de 11 A. F. C. 11 ensemble des rel ati ons 
observées par les analyses de corrélation à 11 exception de la 
relation impliquant 11 arsenic. 

LI associ ati on entre l es deux vari abl es i ndi catri ces de la toxi ci té 
pour le test Microtox dl une part et 11 arsenic dl autre part 

apparaît dans plan formé par les axes 1 et 2 (Figure 12). Cepen­
dant, sur ce plan MIPSL et MIRS sont relativement près de 
11 ori gi ne, ce qui i ndi que que la vari ance observée pour ces deux 
variables ni est que marginalement expliquée par le plan. 

Même si les ordinations en espace réduit nous aident à mieux 
visualiser les interrelations existant entre les variables, ces 
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méthodes d'analyse ne sont pas de type probabiliste et permettent 
difficilement la distinction entre les variables qui contribuent 
réellement à la toxicité de celles qui sont le fruit de multico­
linéarité. La régression multiple de type pas à pas permettra de 
faire la lumière sur ces questions. 

3.3.1.4. La régression multiple de type pas à pas 

La régression multiple vise, entre autres, à évaluer le degré de 
dépendance entre une variable dite dépendante et un ensemble 
d'autres vari ab les qua li fi ées d' indépendantes. Comme le menti onne 
Scherrer (1984, p.690), avec ce type d'analyse, 

" ... on pourra tester si une variable indépendante a un effet 
significatif sur la variable dépendante; si 2 ou 3 variables ont 
une contri buti on addi ti ve dans l' expl i cati on de la vari ati on de la 
variable dépendante; si la relation entre une variable 
indépendante et une dépendante est masquée par l'influence d'une 
autre variable indépendante agissant de façon inverse; si un 
ensemble de variables n'est pas linéairement relié à une variable 
dépendante." 

Le processus de sélection pas à pas des variables indépendantes 
s'effectue comme sui t. En premi er lieu, la vari abl e qui présente 
le coefficient de corrélation multiple (R2) le plus élevé avec la 
variable dépendante est sélectionnée. A l'étape suivante, un 
coefficient de corrélation partielle (r2) est calculé pour les 
vari abl es qui n'ont pas été i ncl uses dans le modèle. Ce 
coefficient représente la contribution directe que peut apporter 
une variable indépendante à l'explication de la variance 
résiduelle (variance de la variable dépendante qui n'est pas 
expliquée par la ou les variables qui font déjà partie du modèle). 
La variable qui a le coefficient de corrélation partielle le plus 
élevé, tout en étant significatif, entre à son tour dans 
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11 équation. Lorsqul unè troisième variable entre dans le modèle 
selon le même processus, la contribution des variables choisies 
antérieurement est réexaminée en les considérant à tour de rôle 
comme si chacune dl elle était la dernière entrée dans le modèle. 
Ainsi, la première variable qui est entrée dans 11 équation sera 
exclue de celui-ci si la contribution des deux dernières variables 
à 11 explication de la variance de la variable dépendante inclut la 
contribution apportée par la première. Ce processus de vérifi­
cation est effectué à chaque fois qui une nouvelle variable est 
sélectionnée. LI analyse se termine lorsqul il ne reste plus de 
variable possédant un coefficient de corrélation partielle signi­
fi cati f. 

Le tabl eau 6 nous présente, pour chaque pas de 11 anal yse 
concernant MIRS, les coefficients de corrélation partielle ainsi 
que la probabilité associée à chaque variable indépendante qui ne 
fait pas encore partie du modèle. Les variables candidates ayant 
au premier pas une probabilité inférieure à 0,05 sont, par ordre 
dl importance de la corrél ati on, le plomb, sui vi de très près par 
11 arseni c et la coul eur apparente. Menti onnons que le coeffi ci ent 
de corrélation multiple est égal au carré du coefficient de 
corrélation de Pearson. Le plomb est donc sélectionné et à 

11 étape sui vante, Cl est le ni ckel et le cui vre qui devi ennent les 
prochaines variables susceptibles dl entrer dans le modèle. 
LI arsenic et la couleur apparente se retrouvent ici avec une 
probabilité nettement supérieure au seuil de signification. 
Ai nsi, 11 arseni c et la coul eur apparente ni apportent aucune 
explication supplémentaire à celle du plomb. Après avoir inclus 
le ni ckel dans 11 équati on, aucune vari abl e restante ne possède de 
probabilité au dessous du seuil de 0,05. La variable qui sien 
rapproche le plus est le magnésium avec une probabilité de 0,0598. 
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Le résumé du processus de sélection de la régression multiple avec 
MIR5 ainsi que les coefficients de régression associés à chacune 
des variables indépendantes du modèle, sont présentés au tableau 
7. Le R2 du dernier pas indique le pourcentage de la variance de 
la vari abl e dépendante expl i qué par 11 équati on. Cette val eur est 
de 23,8% pour MIR5 et ce, de façon très hautement significative. 
On remarque dans ce tableau que le coefficient de régression du 
plomb est positif, ce qui suggère que cette variable inhibe la 
bioluminescence. On devait SI attendre à un tel résultat puisque 
le signe du coefficient de corrélation de Pearson est également 
positif. De son côté, le nickel qui a un coefficient négatif, 
stimule la bioluminescence. Ainsi, après avoir expliqué une 
partie de la variation de la réponse du test Microtox par le 
plomb, associ é à une i nhi bi ti on de la bi 01 umi nescence, une 
deuxième variable est considérée pour expliquer une portion de la 
variation reliée à une stimulation. Ceci ne pouvait être mis en 
évidence par les résultats des corrélations ni par ceux des ordi~ 

nations en espace réduit puisque les relations identifiées le sont 
sur des résultats exprimant 11 effet combiné des variables 
inhibitrices et stimulatrices. 

Le tableau 8 nous présente, pour chaque pas de la régression 
multiple entre MIP5L et les variables physico-chimiques, le 
processus de sélection des variables indépendantes. A la première 
étape, nous retrouvons les mêmes variables candidates au modèle 
que celles qui étaient significatives avec 11 analyse de Pearson. 
Ces variables suivent également le même ordre dl importance soit le 
cadmi um, le zi nc, sui vi es de très près par 11 arseni c, le ni ckel et 
finalement les sulfates. Le cadmium est donc sélectionné et au 
pas sui vant, le ni ckel reste si gnifi catif avec une nouvell e 
vari abl e candi date qui est le cui vre et Cl est cette derni ère qui 
entre dans le modèle. Etant donné que le signe du coefficient de 
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régression du cuivre est négatif (Tableau 9) et, qui à 11 étape 
sui vante, le coeffi ci ent de corrél ati on parti el du ni ckel ni est 
pl us si gni fi cati f, on peut affi rmer qui au deuxi ème pas, le ni ckel 
est associ é à une sti mul ati on. A 11 étape de sél ecti on sui vante, 
nous avons, par ordre décroissant des coefficients significatifs, 
la couleur apparente, le plomb, 11 arsenic, le fer et le cobalt. 
LI inhibition associée à chacun des éléments chimiques précédents 
est expliquée par la couleur apparente puisque, celle-ci choisie, 
aucune de ces variables ne reste significative à 11 étape suivante. 
Au quatrième pas, le zinc redevient significatif et entre dans le 
modèle puisque Cl est le seul candidat. A 11 étape suivante, un 
phénomène intéressant se produit. Après 11 entrée du zinc dans 
11 équation, le cadmium en est retiré et le processus de sélection 
des variables se termine au sixième pas. Le cadmium a été retiré 
du modèl e pui sque 11 expl i cati on qui apporte cette vari abl e à 

11 i nhi bi ti on de la bi 01 umi nescence Si est trouvée i nféri eure à ce 
qui expl i que 11 associ ati on de la coul eur apparente et du zi nc (1 e 
cuivre étant associé à une stimulation). LI équation finale 
expl i que, de façon très hautement si gni fi cati ve, 47,4% de la 
variance de MIP5L. 

Au premier pas de la régression multiple avec la variable dé­
pendante MIR15, aucune variable physico-chimique ne possède de 
coefficient de corrélation multiple significatif (Tableau 10). 
Etant donné que la probabilité du coefficient du cuivre est de 
0,0573, nous avons décidé dl augmenter le seuil dl acceptation à 

0,06. Après avoir forcé 11 entrée du cuivre dans le modèle, on se 
retrouve au deuxième pas avec quatre variables candidates 
significatives soit le plomb, 11 azote, la couleur apparente et le 
mercure. Au troisième pas, plus aucune variable ni a de coef­
ficient de corrélation partiel significatif. En provoquant la 
sélection du cuivre à la première étape, nous avons pu identifier 
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des variables associées à 11 inhibition de la bioluminescence. 
Nous nous retrouvons avec une équation expliquant 53,8% de la 
variance de MIR15 (Tableau Il). 

Seul le cuivre possède un coefficient significatif à la première 
étape de la régression multiple avec MIP15L, comme variable 
dépendante (Tableau 12). Après avoir inclus le cuivre dans le 
modèle, six variables deviennent candidates au deuxième pas. 
Toujours selon le même classement, ces variables sont la couleur 
apparente, le cobalt suivi de très près par le cadmium, le plomb, 
le zinc et le fer. Toutes ces variables sont associées à 

11 i nhi bi ti on de la bi 01 umi nescence pui sque le coeffi ci ent de 
régression de la couleur apparente est positif (Tableau 13) et, 
qui à 11 étape sui vante, aucune vari abl e ne contri bue 
significativement à 11 explication de la variance résiduelle. Le 
coefficient de corrélation multiple de 11 équation finale nous 
indique que 69,0% de la variance de MIP15L est expliquée par ce 
modèl e. 

La régressi on mul ti pl e nous permet dl i denti fi er la mei 11 eure 
combinaison de variables expliquant le maximum de la variance de 
la variable dépendante, tout en minimisant la redondance dans 
11 information. A partir des résultats précédents, nous pouvons 
concl ure que le cadmi um, la coul eur apparente, le plomb et le zi nc 
jouent un rôl e important dans 11 i nhi bi ti on de la bi 01 umi nescence, 
alors qui en ce qui concerne la stimulation, les variables 
déterminantes sont le cuivre et le nickel. 

Si on récapi tul e les résul tats obtenus pour 11 ensembl e des 
analyses, le cadmium serait le principal élément chimique qui 
i nhi be la bi 01 umi nescence. En ce qui concerne le plomb, le zi nc 
et 11 arseni c, l a rel ati on est moi ns évi dente. Le zi nc est corrél é 
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au cadmium et son association avec la toxicité est généralement 
moins importante que celle du cadmiun Le plomb et 11 arsenic sont 
fortement corrélés à la couleur apparente. De plus, il ni y a que 
les analyses de corrélation qui établissent un lien évident entre 

la présence dl arsenic et la toxicité. Le phénomène de stimulation 
de la bioluminescence semble être associé aux métaux de transition 

légers et, plus particulièrement, au cuivre et/ou au nickel, ces 

deux éléments étant corrélés. 

3.3.1.5. Interprétation écotoxicologique 

Les variables physico-chimiques associées significativement aux 
variables indicatrices de toxicité du test Microtox ressortent 

davantage à travers les résultats reliés à une exposition de 5 
minutes qui à travers les résultats reliés à une exposition de 15 
minutes. Ceci Si explique par 11 importance des effectifs 
dl échantillons en jeu (N = 55, exposition de 5 min; N = 16, 

exposition de 15 min). LI analyse qui suit se concentrera donc 
sur les résultats se rapportant à 11 exposition de 5 min. 

Eléments toxiques 

Le cadmium ressort comme principal inhibiteur de la 
bioluminescence chez Photobacterium phosphoreun Les principales 

sources anthropi ques de cadmi um dans 11 envi ronnement sont: 1) 1 e 
rejet de Cd dans 11 atmosphère et dans 11 eau au cours de 

11 expl oi tati on mi ni ère, par les fonderi es de zi nc, de plomb et de 

cuivre et par les industries fabriquant des alliages, des 

peintures, des acumulateurs et des matières plastiques; 2) 
11 uti li sati on agri col e de boues, dl engrai s et de pesti ci des 
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renfermant du cadmiu~ et 3) l'utilisation de combustibles 
fossiles. Une grande partie du cadmium dissout dans l'eau est 

présent sous forme du cation divalent libre ainsi que de chlorure 
et de carbonate de cadmiu~ Les facteurs de bioconcentration 

reliés au cadmium sont de l'ordre de 102-105 (CCMRE, 1987). 

La concentration moyenne de cadmium des 55 élutriats étudiés est 
de 0,37 ~g/l. Elle se situe donc parmi les concentrations 

naturelles de cadmium retrouvées en milieu aquatique, qui sont de 

l'ordre de 0,1 à 10 ~g/l. Selon Elder (1989), des concentrations 

chroniques légèrement supérieures à 1,0 ~g/l peuvent être nocives 
pour la vie aquatique. Par ailleurs, des études de De Zwart and 

Sloof (1983) démontrent que la CL 50 du cadmium sur Photobacterium 
phosphoreum est de 218 mg/l, après 15 minutes d'exposition. 

Le plomb est un constituant majeur de plus de 200 minéraux 

présents dans les roches ignées, métamorphiques et sédimentaires. 

La principale voie naturelle par laquelle le plomb est libéré dans 

l'environnement est l'altération des minerais sulfurés et en 

particulier de la galène. Les apports anthropiques de plomb 

dépassent de beaucoup ceux provenant de toutes les sources 
naturelles. L'extraction, le traitement et la fusion du plomb et 
des métaux associ és, comme le zi nc, l' arseni c, l'argent et 

l' anti moi ne, ai nsi que 1 a combusti on de combusti bl es fossi 1 es 

rejettent du plomb dans les écosystèmes aquatiques à un taux 
supéri eur au taux normal attri buabl e à l'al térati on des mi nerai s. 

Plusieurs formes de plomb se retrouvent dans le milieu aquatique. 
Ces formes sont caractérisées par les degrés d'oxydation suivants: 

0, +1, +2, et +4. Le plomb peut en outre former de nombreux 
composés avec une vaste gamme d'éléments. En milieu aquatique, 

l'espèce bivalente, Pb(II) est l'espèce ionique stable. Les 
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facteurs de bioconcentration en poids humide associés au plomb 
varient de 20 à 360 (CCMRE, 1987). 

Dans le cadre de notre étude, la concentration moyenne en plomb 

des élutriats est de 5,8 ~g/l. Elder (1989) estime que la 
concentration chronique nocive se situe autour de 50 ~g/l. Par 

ai 11 eurs, Dutka and Kwan (1981) ont démontré que la CL so du plomb 

sur Photobacterium phosphoreum est de 30 mg/l, après 15 minutes 
dl exposi ti on. 

Les minéraux contenant de 11 arsenic sont très répandus, les plus 
communs étant ceux dans lesquels 11 arsenic est combiné à du 

soufre, du fer ou du nickel. Les rejets dl arsenic dans 
11 envi ronnement provi ennent de 11 al térati on cl i mati que des roches 
arséni fères et de 11 acti vi té vol cani que. La quanti té dl arseni c 
rejetée annuellement dans 11 environnement par suite dl activités 

anthropiques, telles le traitement des minéraux sulfurés et la 

combustion du charbon, est égale à deux fois celle qui pénètre par 
suite dl altérations climatiques. Une fois rejetée dans 
11 environnement, la plus grande partie de cet élément est sorbée 
par les sols et les sédiments. En milieu aquatique, 11 arsenic 
peut prendre les degrés dl oxydation -3, +3 et +5. Il peut former 

un grand nombre de composés avec une vaste gamme dl éléments. Dans 
11 eau, l a pl us grande parti e de 11 arseni c se trouve sous forme 

soluble qui peut être coprécipitée avec les oxydes de fer et 
dl aluminium hydratés. LI As (III) et 11 AS (V) forment des liaisons 

stables avec le carbone pour donner de nombreux composés organo­
arsénicaux dont certains sont très toxiques. Les facteurs de 

bioconcentration associés à 11 arsenic en milieu aquatique sont 
général ement i nféri eurs à 103 (CCMRE, 1987). 
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La concentration moyenne des élutriats en arsenic est de 1,18 
I1g/l. Qureshi et 91. (1982) ont évalué la CL so de 11 arseni c de 

sodium sur Photobacterium phosphoreum à 35 mg/l, après 5 minutes 
dl exposi ti on. 

Enfin, les principaux minerais de zinc sont des sulfures. Dans 

les sulfures, le zinc est souvent combiné à dl autres éléments, en 

particulier le fer, le cuivre et le plomb. En solution aqueuse, 
le zinc existe principalement sous forme de cation bivalent. Le 
zinc peut aussi donner des composés et des complexes 
organozinciques aves des ligands anioniques, cationiques et 
neutres, ou avec des ligands plus complexes. Comme le zinc est un 

élément essentiel à la survie des organismes aquatiques, il est 
rapidement bioaccumulé. 

La concentration moyenne des élutriats en zinc se situe à 114,7 

119/1. Elder (1989) estime la concentration chronique nocive à la 
vie aquatique à environ 100 I1g/l. Bulich et al. (1981) ont évalué 

la CL~ du zinc sur Photobacterium phosphoreum à 2,5 mg/l, après 
exposition de 5 minutes. 

DI une façon générale, nous observons donc que les quatre éléments 

qui se sont avérés le plus souvent corrélés de façon significative 

aux indicateurs de toxicité du test Microtox, soit le cadmiu~ le 

plomb, 11 arsenic et le zinc, 1) sont présents en concentrations 
nettement inférieures à leur CL so sur Photobacterium phosphoreum et 

rarement supérieure à la concentration chronique estimée comme 
étant nocive à la vie aquatique et 2) semblent souvent intimement 
liés en milieu naturel ou parmi les rejets industriels. Les tests 
de Pearson et Kendall démontrent dl ailleurs de fortes corrélations 
entre le plomb et 11 arsenic, 11 arsenic et le cadmium et le zinc et 

le cadmi um. Dans ces con di ti ons, il est di ffi ci l e dl attri buer la 
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responsabilité de la toxicité globale des élutriats à un seul ou 
certains de ces quatre éléments. Nous pouvons plutôt assumer que 

11 effet toxique global de faibles concentrations de ces éléments 
soit le résultat et la somme dl interactions synergétiques et 
antagonistiques entre eux et dl autres éléments ou facteurs 
physico-chimiques caractérisants le milieu étudié. Bien que la 
complexité des interactions qui sévissent entre les nombreux 
éléments qui composent un mélange complexe environnmental soit 
encore très mal connue. des études de laboratoire supportent notre 
postul at. A ti tre dl exempl e. Babi ch et 510tzky (1986) menti onnent 
avoir observé des effets toxiques synergétiques sur les bactéries 
mise en présence des combinaisons suivantes de métaux lourds: 
Cd/Co, Cd/Ni, Cd/Pb et Cu/Ni. Lors de ces études la concentration 
de chaque métal faisant partie du mélange était non toxique 
lorsque testée individuellement. Par contre le zinc est reconnu 
comme étant un antagoniste métabolique du cadmium (Underwood, 
1977) . 

Pour ce qui est de la relation existant entre la couleur apparente 
des él utri ats et leur toxi ci té. tell e qui expri mée par l es tests de 

Pearson et de Kendall. elle semble être tout au moins 
partiellement fall ·acieuse. Selon le CCMRE (1987), il existe un 

lien entre la couleur de 11 eau et son contenu en plomb, fer et 
arsenic. Par conséquent, le plomb et 11 arsenic ayant été 

identifiés comme des éléments toxiques. il en ressort que toute 
toxicité risque fortement dl être corrélée à la couleur apparente 
de 11 él utri at de façon fall aci euse. Par contre. la coul eur dl un 
élutriat peut être fortement liée à son contenu en substances 
humiques (acides humiques et fulviques) (Reid and Wood. 1976). 

Ces substances contiennent une quantité importante de produits 

déri vés de la li gni ne. tel s l es phénol s et les tanni ns, qui se 
sont avérées fortement toxiques sur Photobacterium phosphoreum 
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(Ri bo and Kai ser, 1983). Par ai 11 eurs, il est cl ai r que 1 a 
couleur apparente dl un échantillon testé sur le Microtox aura pour 

conséquence dl affecter et de diminuer la mesure de bioluminescence 
des bactéries, créant une fausse impression de toxicité. A prime 
abord, il peut donc paraître difficile de discerner la part de 
toxicité réelle due à la présence de contaminants tels le plomb, 
11 arseni c, 1 e zi nc et 1 e cadmi um, de 1 a part de toxi ci té réell e 

due à la présence hypothétique de phénols et de la part de 

toxicité artificielle due à la couleur apparente des échantillons 

testés. Cependant, selon Microbics (1987), seuls des boues 
provenant de pui ts de forage et quel ques échanti 11 ons dl eau usée 
présentent une col orati on tell e qui ils nécessi tent qui une 

correction soit apportée aux mesures de bioluminescence qui sont 
effectuées lors dl une analyse de toxicité au Microtox. Par 
conséquent, nous sommes dl avis que la corrélation observée entre 
les quatre métaux précités et la toxicité des élutriats demeurent 
fortement valable, si ce ni est qui elle pourrait être renforcée par 

la présence de substances humiques. 

Eléments inhibiteurs de la toxicité 

Il est intéressant de noter que la majorité des facteurs ou des 
éléments qui se sont avérés inversement reliés à la toxicité de 
façon significative sont associés directement à la présence de 
cations bivalents dissout dans 11 élutriat, ou plus précisément à 

11 al cal i ni té et à l a dureté de 11 él utri at testé. Ces facteurs et 
él éments sont donc 11 al cal i ni té, 1 a dureté, 1 a conducti vi té, 1 e 

magnési um et 1 e manganèse. On expri me général ement 11 al cal i ni té 

et la dureté en terme de carbonate de calcium CaC03, puisque les 

carbonates sont les principaux anions à Si associer aux cations en 
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sol uti on tell es le cal ci um, le magnési um et le manganèse, pour 
ni en nommer que quelques uns. 

LI alcalinité et la dureté de 11 eau peuvent entre autres influencer 
dl une manière importante la spéciation et, par conséquent, la 
toxicité dl un grand nombre de métaux lourds (Stumm and Morgan, 
1970). Les exemples concernant le rôle inhibiteur de la dureté et 
de 11 al cal i ni té de 11 eau sur la toxi ci té des métaux lourds envers 
divers organismes, dont le microbiota, sont extrêmement nombreux 
(Babich and Slotzky, 1986). On a, par exemple, observé que les 
concentrations tissulaires de cadmium des organismes aquatiques 
diminuent à mesure que la dureté de 11 eau augmente (Kinkade and 
Erdman, 1975). Davies et il. (1976) ont démontré que la toxicité 
du plomb sur la truite arc-en-ciel est inversement reliée à la 
dureté de 11 eau et que le plomb dissout présent dans les eaux non 
alcalines est de loin la forme la plus toxique de cet élément. Ce 
phénomène Si explique du fait qui en eau alcaline les carbonates 
Si allient au plomb pour former des composés insolubles (Hem and 
Durum, 1973) dont la biodisponibilité est extrêmement diminuée 
(Rand and Petrocell i, 1985) . . De façon sembl abl e, la concentrati on 
de zinc dans 11 eau douce est minimale lorsque 11 alcalinité est 
forte (Hem, 1972). Le zinc et le nickel en solution dans les eaux 
de surface aérobies peuvent être coprécipités et sorbés par les 
oxydes de manganèse, diminuant du même coup leur toxicité (Lee, 
1975; Richter and Theiss, 1980). Le manganèse est pour sa part un 
oligo-élément essentiel pour les microorganismes. Il se peut donc 
que la présence de cet élément dans 11 élutriat ne se borne pas 
simplement à complexer les métaux, mais qui elle stimule la 
croi ssance de la popul ati on bactéri enne si cet él ément ni est pas 
présent en quantité suffisante dans le milieu original de culture 
des bactéri es. Pour sa part, le magnési um a été reconnu par de 
nombreux chercheurs comme un inhibiteur de la toxicité du nickel, 
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du cadmiu~ du zinc et du plomb sur la croissance bactérienne 
(Babich and Stotzky, 1986). 

De façon générale, il semble donc que les composants majeurs de la 
dureté et de 11 alcalinité de 11 eau, tels le Mg~ et le Ca~ entrent 

en compétition avec les cations divalents de métaux lourds afin de 

se trouver un site sur la surface cellulaire de 11 organisme, alors 

que le CO/- forme un précipité insoluble avec le métal. Selon 

Vasseur et 21. (1986), qui a étudi é 11 i nfl uence de di vers facteurs 
physico-chimiques sur la réponse du Microtox, des conditions 
alcalines entraînent aussi la complexation des ions métaliques aux 
hydroxi des, ce qui di mi nue leur bi odi sponi bi lité envers la 

bactéri e. 
Ajoutons enfin que les eaux alcalines sont généralement moins 

colorées, ce qui est confirmé par les tests de Pearson et de 
Kendall et qui renforce 11 oppositi on al cal i ni té-i nhi biti on de 

toxicité/couleur apparente-toxicité. 

Le contenu des él utri ats en carbone organi que di ssout Si est 
également avéré être significativement associé à une diminution de 

leur toxicité. De nombreuses études ont démontré que la plupart 

des métaux lourds sont fréquemment liés ou coprécipités aux 

composés organiques solubles ou particulaires du milieu. Ils sont 
alors généralement moins toxiques envers le microbiota que leur 

l orsqul ils sont présents sous forme dl ions 1; bres (Babi ch and 

Slotzky, 1983; Brown et 21., 1984). La formation de complexes 
peut en effet modifier radicalement la solubilité des métaux et 

par conséquent leur toxicité. La stabilité des complexes humates­
métaux augmente à mesure qui augmente le PH, et diminue à mesure 
qui augmente l a force i on; que du mi lieu (Shapi ro, 1964). Pl us 

précisément, il est prouvé que les acides humiques réduisent la 
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toxicité du cuivre envers (. coli et la toxicité du plomb et du 

mercure envers divers microorganismes. 

Eléments stimulateurs de la bioluminescence 

Comme il a déjà été mentionné, lorsqulon se réfère au signe du 

pourcentage dl inhibition de la bioluminescence associé à une 
dilution de 0,75 % de 11 élutriat, on observe que 12 des 55 

élutriats testés pour une période de 5 minutes et 7 des 13 
élutriats testés pour une période de 15 minutes ont induit une 
stimulation de la bioluminescence des bactéries. Ces chiffres 
sont en accord avec des études similaires effectuées par Kaiser et 

~. (1988). Ce phénomène est fréquent en ce qui concerne les 
échanti 11 ons envi ronnementaux et il ni i ndi que pas nécessai rement 

une absence de substances toxiques, puisque la toxicité peut être 
partiellement ou totalement masquée par la présence de composés 

qui sti mul ent 1 e métabol i sme bactéri en (Krebs, 1983). 

La stimulation du métabolisme bactérien peut être induite par 
divers types dl éléments. LI explication la plus logique est que 

des éléments nutritifs présents dans 11 élutriat permettent à 
11 organi sme de croître pl us rapi dement que dans son mi 1 i eu de 

culture original, Cl est -à-dire dans le milieu de culture où 

baigne la population-contrôle. Les résultats de nos analyses 

démontrent dans certains cas que le phosphore et le potassium, qui 
constituent des éléments nutritifs, sont négativement corrélés à 

la toxicité des élutriats. En ce qui concerne le phosphore, 
Vasseur et Q.i. (1986) démontre de pl us qui il peut compl exer le 

zinc et le cadmium et en diminuer leur toxicité sur Photobacterium 
phosphoreu~ Par contre, 11 azote est positivement corrélé à la 

toxicité des élutriats, mais de façon peu convaincante. 
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Mentionnons à cet effet que Morosî and Cenci (1979) ont démontré 
que la toxicité du cadmium envers la communauté bactériologique de 
boues activées augmentait en présence dl azote. DI ailleurs, en 
général, 11 azote ni est pas un élément nutritif limitant. 

La seconde explication de la stimulation du métabolisme bactérien 
par les substances chimiques réside dans le fait que de très 
nombreuses substances, qui inhibent les processus biologiques 
lorsque elles sont présentes en forte concentration ont la 
propriété de stimuler ces mêmes processus à des concentrations 
plus faibles. Le nom dl "Hormesis" est donné à cet effet 
stimulateur. Cet effet a été associé à la gamme presque complète 
des métaux lourds, dont le ni ckel, sur la croi ssance de cul tures 
bactéri ennes (Stebbi ng, 1982). A 11 heure actuell e, 11 expl i cati on 

l a pl us répandue et acceptée concernant 11 effet" Hormesi s" rési de 
dans le fait que confronté à une agression toxique de faible 
envergure, 11 organi sme, en voul ant neutral i ser l es effets de 
11 agression, réagira en activant de façon disproportionnée ses 

mécanismes régulateurs de la biosynthèse. Une telle réponse 
apparaît non-spécifique et surviendra quelle que soit la cause 
ori gi nal e de 11 i nhi bi ti on métabol i que chez 11 organi sme. 

Dans le cadre de notre étude, nous seri ons tenté dl expl i quer la 
corrélation négative qui existe entre les concentrations de nickel 

et de cui vre des él utri ats et la toxi ci té de ces derni ers, en 
foncti on de 11 effet" Hormesi s". Il est cependant di ffi cil e 

dl adhérer pleinement à cette hypothèse, compte tenu du fait que 
même si les concentrations des élutriats en nickel et en cuivre 

étaient faibles, la présence simultanée de divers autres éléments 
toxi ques même en fai bl e concentrati on dans 11 él utri at aurai t 
probablement pour résultat dl engendrer une toxicité envers les 

bactéries. Il serait donc intéressant de vérifier si de façon 
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générale les élutriats contenant du cuivre et/ou du nickel ne sont 
pas exempts de tout autre métal. Nous devons aussi noter que mis 
à part les régressions multiples de type pas à pas, les différents 
tests statistiques démontrent 11 existence de corrélations 
positives et significatives entre les concentrations de nickel, de 
cuivre, de phosphate et de potassium des élutriats. Dans ces 
conditions, 11 association nickel et/ou cuivre-stimulation de 
bioluminescence ne pourrait être qui une illusion provoquée par la 
colinéarité existant entre dl une part les deux métaux et dl autre 
part les deux éléments nutritifs à qui serait réellement attribué 
11 effet sti mul ateur. Enfi n, une derni ère expl i cati on concernant 
11 association nickel et/ou cuivre-stimulation voudrait que ces 
deux métaux agissent comme antagonistes de la toxicité des autres 
métaux présents dans les élutriats envers Photobacterium 
phosphoreum. Ce sujet ni est cependant pas documenté. 

Biais introduits par les protocoles expérimentaux 

Il est clair que la toxicité des élutriats est le reflet global du 
réseau extrêmement complexe dl interactions qui ont lieu entre les 
diverses et nombreuses composantes qui caractérisent ces 
élutriats. Le niveau actuel de compréhension de ces interactions 
est dl ai 11 eurs très limité. Il ni en demeure pas moi ns que pour 

comprendre les mécanismes de la toxicité environnementale, il est 
important de se doter dl outils de mesure qui reflètent de la façon 

la plus fidèle la réalité du milieu. 

A cet égard, la mesure que nous faisons des concentrations 
chimiques présentes dans le milieu pose certains problèmes. Les 
concentrations de métaux présents dans 11 eau sont fréquemment 
mesurées par absorption atomique, ce qui inclut toutes les 
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configurations du métal. De telles mesures ne sont pas 
nécessairement reliées aux réponses observées lors de tests 
biologiques. En effet, comme il a été mentionné plus haut, la 
toxicité dl un métal variera énormément en fonction de 11 espèce ou 
la forme sous laquelle il sera présent. Il peut être justifié de 
croire que toutes les formes dl un métal doivent être considérées 
lors dl une évaluation de la toxicité, puisque des formes non 
toxiques peuvent devenir toxiques, selon les conditions du milieu. 
Cependant, à tout le moins en ce qui concerne certains métaux, les 
connaissances sont maintenant suffisantes pour que les mesures 
chimiques se fassent sur les formes actives. Par exemple, des 
études de Brungs et ~. (1976) sur la toxicité du cuivre ont 
démontré que la mortalité des ménés têtes-de-boule vivant dans 
certai ns cours dl eau de 11 Ohi 0 étai t uni quement rel i ée à la 
concentrati on de cui vre di ssout dans 11 eau. Par conséquent, il 
serai t certes uti l e de consi dérer 11 uti l i sati on de techni ques à 

base dl él ectrodes sensi bl es aux i ons ou de l a pol arographi e à 

impulsions différentielles qui mesure les formes labiles (Chau and 
Lum-Shue-Chan, 1974; McCrady and Chapman, 1979), afin dl ajuster 
nos mesures aux formes réellement toxiques. 

Par ailleurs, selon Daniels et ~. (1989), la technique 
dl él utri ati on des sédi ments par barbottage à ai r compri mé ni est 
pas la plus appropriée pour simuler les conditions réelles de 
resuspensi on des sédi ments en mi lieu aquati que. En effet, la 
technique semble transformer les cations ca~ et Mg~ en oxides 

insolubles et en carbonates, ce qui interférera assurément avec la 
toxicité de 11 élutriat. Après avoir comparé diverses techniques 
dl él utri ati on, 11 auteur concl ue que la techni que de la bascul e 
rotative (rotary tumbling) ressort comme la plus réaliste. 
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Quant au test Microtox proprement dit, de nombreux auteurs dont 
Qureshi et 21. (1984) recommandent que lion éval ue la toxi ci té des 
métaux au pH propre de 11 échantillon de façon à préserver 
11 i ntégri té et la stabi lité de ce derni er. On connai t, en effet, 
11 influence que peut avoir le pH sur la spéciation et la 
précipitation des métaux. Dans le cadre de notre étude. il ne 
semble pas, cependant, que 11 ajustement occasionnel et 
relativement modéré du pH des élutriats, tel que requis par le 
protocole standard du test Microtox, ait entraîné une 
transformation importante des espèces métalliques. par rapport à 

leur état original dans llélutriat. La salinité et tout 
parti cul i èrement le contenu de 11 échanti 11 on en ions chlorures 
capables de complexer certains cations, dont le cadmium, peuvent 
réduire la toxicité envers les organismes aquatiques (Vasseur et 
21., 1986). Kl apow and Lewi s (1979) con cl uent cependant que 
11 i nfl uence de la sal i ni té sur la toxi ci té ne peut être consi dérée 
comme un facteur important susceptible dl expliquer la variation 
des résul tats dl un bi oessai. Il ni est donc pas évi dent que le 
milieu salin dans lequel baignent les bactéries lors du test 
Microtox puisse interférer avec la toxicité réelle dl un 
échanti 11 on dl eau douce. Enfi n, les avi s sont partagés quant il 
Si agi t dl i denti fi er l a péri ode i déa le dl exposi ti on des bactéri es à 

un mélange complexe de métaux. Après avoir fait la revue de la 
littérature scientifique reliée à 11 utilisation du Microtox, 
E. V. S. Consul tants (1989) recommandent une péri ode dl exposi ti on de 
15 minutes. Cependant, Ankley et 21. (1989) et Ribo and Kaiser 
(1987) rapportent avoir obtenu des résultats similaires en ce qui 
a trait à la toxicité de sédiments marins et de nombreuses 
substances pures après des périodes dl exposition variant de 5 à 30 
minutes. Pour sa part, Vasseur et 21. (1986) rapportent que les 
ECso du zinc et du cadmium se stabilisent uniquement après 30 
minutes dl exposition. En ce qui concerne notre étude. il ressort 
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que les valeurs moyennes des deux indicateurs de toxicité reliés 
au Microtox sur 11 ensemble des élutriats ne varient pas de façon 
significative en fonction du temps dl exposition des bactéries. 

3.3.2. Le test dl inhibition de la photosynthèse 

3.3.2.1. Les variables indicatrices de la toxicité 

Les résultats des régressions entre les concentrations des 
él utri at et l es pourcentages dl i nhi bi ti on de l a photosynthèse sont 
présentés en annexe. LI annexe 12 présente l es paramètres des 
régressions linéaires pour chacune des stations échantillonnées. 
On obtient 20 régressions significatives (P < 0,05) sur un total 
de 28. Parmi ces 20 régressions, 14 correspondent à une 
inhibition (pente positive) et 6 à une stimulation (pente 
négati ve) de l a photosynthèse. Les paramètres associ és au mei 1-
leur modèle de régression pour chaque station ainsi que 
11 esti mati on du taux dl i nhi bi ti on de l a photosynthèse 
correspondant à une concentration de 87% dl élutriat sont présentés 
à 11 annexe 13. On obtient des régressions significatives pour 20 
des 28 stati ons. En prenant comme référence le si gne du taux 
dl inhibition de la photosynthèse, on observe que 14 des 20 
régressions significatives montrent une inhibition de la 
photosynthèse alors que 6 stations montrent une stimulation. 

Afin de vérifier si les indicateurs de la toxicité associés aux 
régressions significatives réflètent une toxicité réelle, nous 
avons comparé leurs valeurs absolues à celles des indicateurs de 
toxicité associés aux régressions non significatives. Etant donné 
que la condition dl homogénéité des variances ni est pas respectée, 
nous avons uti l i sé un test de Wi l coxon-Mann-Wi thney pl utôt qui une 
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analyse de variance. Les résultats des analyses indiquent que les 
pentes des courbes concentration-réponse associées à des 
régressions significatives ainsi que les réponses estimées à 

partir des régressions significatives sont effectivement 
différentes de celles qui se rapportent aux régressions non 
significatives (la probabilité est de 0,0001 pour le test 
concernant les pentes et de O,OOBB pour celui des réponses). 

3.3.2.2. Corrél ati on entre l es réponses du test dl i nhi bi ti on de la 
photosynthèse et la physico-chimie des élutriats 

Les résultats des corrélations de Pearson, entre les indicateurs 
de toxicité et les éléments physico-chimiques des élutri ats 
(Annexe 14) nous indiquent que 11 alcalinité est la seule variable 
qui soit reliée de façon significative avec C14PL (pente des 
courbes concentration-réponse calculée à partir dl une régression 
linéaire entre les concentrations des élutriats et les 
pourcentages dl inhibition de la photosynthèse) et C14RB7 
(pourcentage dl i nhi bi ti on de l a photosynthèse esti mé à parti r du 
meilleur modèle de régression pour une concentration de B7% 
dl élutriat). Cette corrélation étant positive, 11 alcalinité 
serait donc responsable de 11 inhibition de la photosynthèse alors 
qui aucune variable ni expliquerait le phénomène de stimulation. 

Par contre, les résultats des corrélations de Kendall nous 
montrent qu l il existe également dl autres variables susceptibles 
dl expl i quer les résul tats du bi otest. La fi gure 13 présente, de 
façon schématique, les variables qui sont corrélées 
significativement avec C14PL selon l es tau de Kendall (Annexe 15). 
On y retrouve, par ordre décroissant dl importance des coeffi-
ci ents de corrél ati on, 11 al cal i ni té, le magnési um, la conducti vi té 
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spéci fi que, l a dureté total e, le sodi um et l a cal ci um. Les 
accolades qui représentent les liaisons significatives entre les 

variables, nous indiquent que toutes ces variables sont 
interreliées entre elles. De plus, les coefficients de 

corrélation avec C14PL (présentés sous chacune des variables) sont 
tous du même ordre de grandeur et sont, en général, moins 

importants que ceux qui existent entre les variables physico-
chi mi ques. On se retrouve i ci avec un probl ème de 

multicolinéarité plus aigu que celui observé dans les résultats du 

test Microtox. Si on analyse, selon le même principe, les tau de 

Kendall significatifs obtenus entre C14R87 et les variables 
physico-chimiques (Figure 14), nous observons que l'azote vient 
s'ajouter aux variables de 11 analyse précédente comme stimulateur 

de la photosynthèse et que l'ordre de ces dernières a été modifié. 
A 11 exception de l'azote, nous retrouvons ici le même problème de 
multicolinéarité entre les variables et les liens unissant chacune 

d'elles à C14R87 sont également inférieurs à ceux unissant les 
variables entre elles. 

3.3.2.3. LI ordi nati on en espace rédui t 

Comme il a été menti onné dans la méthodol ogi e, nous allons nous 
limiter à une analyse factorielle des correspondances pour le test 

algal étant donné que le nombre de descripteurs est supérieur au 
nombre de stations. De plus, nous n'analyserons que les trois 

premiers axes de la matrice de dispersion des données. 

LI analyse factorielle des correspondances 

Les statistiques se rapportant à l'inertie principale indiquent 
que 62,4% de l' i nerti e total e est expl i quée par les troi s premi ers 
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axes soit 33,6% pour le premier axe, 18,9% pour le second et 10,1 % 
pour le troisième. Selon les cosinus carrés entre les axes­
descripteurs et les axes principaux, C14PL et C14R87 sont 
principalement associés au deuxième axe (Tableau 14). Une 
attention particulière sera donc portée sur les plans formés par 
cet axe en association avec les deux autres. Les variables dont 
le coefficient est suppérieur à 0,15 avec 11 axe 2 sont, par ordre 
décroissant dl importance le mercure, le chrome, le manganèse, la 

couleur apparente, le cuivre, le potassium, le nickel, le fer, le 
plomb et le carbone organique dissout. Ainsi, aucune des 
variables corrélées avec C14PL et C14R87 selon les tau de Kendall, 
ne se retrouvent parmi ces variables. On peut donc appréhender 
qulil sera difficile de faire le parallèle entre les résultats de 
ces deux types dl analyse. 

Le plan formé par les axes 1 et 2 montre que les deux variables 

indicatrices de la toxicité sont corrélées (Figure 15). 
Cependant, C14R87 est si tuée près de 11 ori gi ne, ce qui i ndi que que 

la variance de cette variable ni est que marginalement expliquée 
par ce plan contrairement à C14PL qui a un axe-descripteur beau­
coup plus long. On remarque également que ces deux variables sont 
positionnées entre deux groupes dl éléments physico-chimiques. Du 

côté correspondant au quatrième quadrant, on retrouve cinq des six 
variables des corrélations de Kendall soit, par ordre décroissant 
dl importance le sodi um, 11 al cal i ni té, le cal ci um, l a dureté to­
tale et le magnésiu~ Du côté correspondant au troisième 

quadrant, nous avons le chrome, le manganèse, le nickel et le cui­
vre. Ce résul tat sembl e i ndi quer que le pourcentage dl i nhi bi ti on 

de la photosynthèse ni est pas relié uniquement à une ou plusieurs 
variables du premier groupe mais également à une ou plusieurs 
variables du deuxième groupe. En ce qui concerne les axes-
descri pteurs de 11 azote, du potassi um, de 11 arseni c, du carbone 
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organique dissout, de la couleur apparente, du plomb, du fer et 
des sulfates, ils forment des angles de près de 1800 avec C14PL et 

C14R87. 

La figure 16 représente le plan formé par le deuxième et le 
troisième axe. Comme dans le plan précédent, les deux variables 

indicatrices de la toxicité sont corrélées et l'axe-descripteur de 
C14R87 est très court. Etant donné qu'un axe-descripteur court 
indique que la variable qui lui est associée participe de façon 
marginale au positionnement de l'ensemble des autres axes-descrip­
teurs, il est donc pl us intéressant d'anal yser les résul tats en 
fonction de C14PL plutôt qu'en fonction de C14R87. Sur ce plan, 
le cui vre, l' al cal i ni té et le manganèse sont les pri nci pal es va­
riables qui sont liées positivement avec la pente des courbes 

concentration-réponse. Les variables qui lui sont corrélées néga­
tivement sont le chlore, le cobalt et le cadmium, en plus des 
éléments déjà identifiés dans le plan précédent à l'exception du 
carbone organique dissout. 

Sur le plan formé par les axes 1 et 3 (Figure 17), l'estimation de 
la réponse du taux d'inhibition de la photosynthèse pour une 
concentrati on d' él utri at de 87% se retrouve à l' ori gi ne alors que 
C14PL est corrél é de façon négati ve avec le cadmi um, l' arseni c, le 
cobalt, la couleur apparente, le fer, l'azote, le plomb, le potas­

sium, le chrome et le zinc. Les variables qui sont positivement 
associées à C14PL sont le mercure, le sélénium, l'alcalinité et à 

un degré moindre le carbone organique dissout et la conductivité 
spéci fi que. 

L'alcalinité semble effectivement être un élément déterminant dans 
l'explication des résultats de toxicité puisque cette variable est 
corrélée de façon positive avec C14PL dans les trois plans 
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analysés. D'autres variables telles que le cuivre et le manganèse 
semblent également influer sur la toxicité des élutriats. En ce 
qui concerne le phénomène de stimulation de la photosynthèse, il 

ni est pas possible de l'attribuer à un ou deux éléments physico­
chimiques en particulier. Ce résultat peut s'expliquer, d'une 
part, par le problème de mu1tico1inéarité existant entre les 
variables, et d'autre part, par le fait que nos analyses sont 
basées sur un indice de toxicité qui représente le résultat final 
des phénomènes d'inhibition et de stimulation. La régression mul­
tiple de type pas à pas nous permettera probablement d'éclaircir 

ce poi nt. 

3.3.2.4. Régression multiple de type pas à pas 

Le tabl eau 15 nous présente, pour chaque pas de l'anal yse 
concernant C14PL, les coefficients de corrélation partielle ainsi 
que la probabilité associée à chaque variable indépendante qui ne 
fait pas encore partie du modèle. 

Comme nous l'avons déjà observé avec les corrélations de Pearson, 
l~ - seul~ variabl~candidate qui possède, au premier pas, une 

probabi 1 i té i nféri eure à 0,05 est l ' al cal i ni té. Au deuxi ème pas, 
aucune variable ne possède de probabilité au-dessous du seuil de 

signification. La variable qui s'en rapproche le plus est le 
nickel avec une probabilité de 0,1055. Ainsi, aucune variable ne 
peut apporter plus d'explication aux résultats de C14PL que celle 
déjà apportée par l'al cal i ni té. Le résumé du processus de sél ec­
tion ainsi que les coefficients de la régression sont présentés au 
tableau 16. Le coefficient de corrélation multiple (R 2

) indique 

que le modèle explique 17,3% de la variance de C14PL. 

61 



G.R.E.B.E. 

Le résultat de la régression pour C14R87 est analogue à celui de 
C14PL. Les coefficients de corrélation partielle des variables 

indépendantes et leur probabilité pour chaque pas de 11 analyse 
sont présentés au tableau 17. Au premier pas, 11 alcalinité est la 
seule variable candidate avec une probabilité inférieure au seuil 
de signification alors qui au deuxième pas, aucune variable physi­
co-chimique ne répond au critère de sélection. Le coefficient de 
corrélation multiple (Tableau 18) indique que 17,4% de la va­
riance de C14R87 est expliquée par le modèle. 

Selon les résultats des analyses paramétriques (corrélations de 
Pearson et régression multiple), la toxicité des élutriats ne peut 
être associé qui à leur alcalinité. Selon les résultats des 
analyses non-paramétriques (tau de Kendall et A.F.C.), on peut 
effectuer un lien entre la toxicité et dl autres variables physico­
chimiques que 11 alcalinité, soit. Par contre, il est très 
difficile dl identifier le ou les éléments vraiment responsables de 
11 i nhi bi ti on de l a photosynthèse étant donné que les corrél ati ons 
de Kendall montrent qui il existe une multicolinéarité importante 
entre les variables susceptibles dl expliquer ce phénomène. En ce 

qui concerne la stimulation, les résultats des régressions entre 
les concentrati ons des él utri ats et l es taux dl i nhi bi ti on mon­
trent clairement qui un tel phénomène existe effectivement. Les 
résultats des analyses paramétriques ni ont pu mettre en relief ne 
serai t-ce qui une seul e vari abl e associ ée à la sti mul ati on. Par 
contre, 1 es corrél ati ons de Kendall montrent qui il exi ste un lien 
négatif entre C14R87 et 11 azote et que ce dernier élément ni est 
corrélé avec aucune des autres variables qui sont associées 
significativement avec C14R87. Mentionnons également que la 
corrélation de Kendall existant entre 11 azote et C14PL est très 

près du seuil de signification avec une probabilité de 0,0683 et 
un tau de -0,2229. De plus, 11 azote est associé positivement et 
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de façon significative, avec la couleur apparente (T= 0,3844), le 

cobalt (T= 0,3356), le fer (T= 0,3397) et le plomb (T= 0,3320) et 
il possède certaine affinité avec le cadmium (T= 0,2511, P=0,0919) 

et le potassium (T= 0,2426, P=O,0745). Ceci peut expliquer le 
fait qui on retrouve toujours ce groupe dl éléments opposé à C14PL 
sur les plans de 11 A. F. C. 

3.3.2.5. Interprétation écotoxicologique 

LI état actuel de nos connaissances en toxicologie aquatique 
démontre que de façon général e 11 i nhi bi ti on et la sti mul ati on de 
la photosynthèse chez 11 algue sont respectivement associés aux 
mêmes facteurs physi co-chi mi ques qui gouvernent 11 i nhi bi ti on et la 

stimulation de la bioluminescence chez la bactérie. 

Cependant, les résultats des analyses statistiques présentés ci­

haut sont de toute autre nature. En effet, 11 al cal i ni té et les 

vari abl es qui lui sont associ ées tell es la conducti vi té, la 
dureté, le magnési um, le sodi um, le cal ci um et le manganèse 

ressortent clairement comme les principaux éléments qui sont 
reliés à la toxicité des élutriats. Des résultats similaires 

avaient été obtenus par Champoux et ~. (1988). Ceux-ci avaient 
entre autres relevé 11 alcalinité, la dureté et le calcium comme 

facteurs inhibiteurs de la photosynthèse. Pourtant, tel que 
décrit plus haut, de nombreuses études démontrent clairement que 

11 al cal i ni té rédui t la toxi ci té des métaux lourds envers les 

organismes aquatiques. Plus particulièrement, le calcium réduit 

la toxicité du cadmium envers Chlorella pyrenoidosa (Gipps and 
Coler, 1982) et comme le magnésium, il réduit la toxicité du zinc 

et du mercure envers Chlorella vulgaris (Rai et ~., 1981). La 
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dureté réduit la toxicité du zinc envers Chlorella pyrinoidosa 
(Chapman and Dunlop, 1981). 

Nous observons que la mesure de 11 inhibition de la photosynthèse 

chez Selenastrum capricornutu~ telle que stipulé par le protocole 
dl Environnement Canada, est basée uniquement sur la quantité de 

bicarbonate radioactif qui est assimilée par la population algale 
lors de 11 exposi ti on à 11 él utri at. Cette mesure ne ti ent donc pas 
compte de toute autre forme de carbone non radioactif et présent 
dans 11 élutriat qui serait également assimilé par la population 
algale lors du processus photosynthétique. Vollenweider (1974) 
démontre pourtant qulen de telles conditions, le carbone assimilé 
par 11 algue lors du processus photosynthétique se compose tout 
autant de carbone radioactif que du carbone non radioactif 

di sponi bl e: 

C assimilé = (C 14 assimil é/C14 disponible) * C12 disponible * 1.06 

Par conséquent, le carbone radioactif assimilé par la population 
al gal e ni est pas représentati f de l a total i té du carbone qui ell e 

assimile lors du processus photosynthétique. Plus il y aura de 
carbone non radioactif disponible dans llélutriat, moins il y 
aura, toute proportion gardée, de carbone radioactif assimilé, ce 
qui donnera 11 impression d'une fausse toxicité. LI alcalinité de 

11 élutriat étant fortement régie par les carbonates qui y sont 

présents (Stumm and Morgan, 1981). plus elle sera forte, plus 
11 él utri at sera consi déré comme toxi que, et ce de façon 
fallacieuse. Nous postulons donc que la relation que nos tets 
statistiques ont fait ressortir entre 11 alcalinité de 11 élutriat 
et sa toxicité est fallacieuse, tout comme les pourcentages 
dl inhibition de la photosynthèse tels que calculés selon le 
protocole dl Environnement Canada. Nous recommandons que les 
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mesures de désintégrations par minute associées à chaque élutriat 
soient corrigées en fonction de la présence dans chaque élutriat 
du carbone non radioactif disponible et assimilable par la 
population algale lors du processus photosynthétique. 

Nous observons aussi que les pourcentages dl inhibition de la 

photosynthèse algale sont exprimés en fonction de la globalité de 
la population algale qui a été testée. Pourtant, il se peut que 
lors dl un test, la bi omasse des di verses popul ati ons al gal es qui 
sont mises en présence de différentes dilutions de 11 élutriat 

testé varie de façon significative en fonction de différences 
entre les stades de croissance de chaque population ou de la 
toxicité des diverses dilutions de llélutriat, par exemple. De 
telles différences de biomasse peuvent souvent fausser les 

résultats (Jensen, 1984). Nous recommandons donc que les mesures 
du pourcentage dl i nhi bi ti on de l a photosynthèse al gal e soi ent 

standardisées par unité de biomasse algale. 

Les observations qui précèdent indiquent clairement que les 
pourcentages dl inhibition de la photosynthèse sur lesquels se sont 

basés nos tests stati sti ques sont bi ai sés. LI ampl eur de ce bi ai s 
et 11 impact qui il peut avoir sur les résultats de nos tests 

statistiques sont certes fonction de la variabilité qui 
caractérise 11 alcalinité des divers élutriats et la biomasse des 

diverses populations dl algue qui ont été utilisées pour tester les 
diverses dilutions dl un même élutriat. Cette variabilité reste à 

être évaluée. Il demeure donc diffiçile dans de telles conditions 
dl accorder quelque valeur que ce soit aux résultats de nos tests 

statistiques, mais il nous apparaît cependant important de 
poursui vre notre di scussi on sur 11 état des conn ai ssances en ce qui 
concerne 11 impact de divers éléments chimiques sur la 
photosynthèse algale. 
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Les métaux lourds, tel qu'il ressort de notre analyse, sont tous 
associés à une stimulation de la photosynthèse, à l'exception du 

nickel et du cuivre. Ces résultats vont à l ' encontre des études 
qui ont été menées jusqu'à présent dans ce domaine et sont tout à 
fait opposés aux résultats obtenus avec le test Microtox. En 
effet, les métaux pénètrent la membrane cellulaire de l'algue 
principalement par absorbtion passive, bien que dans certains cas 
cette absorbtion puisse être active. Gaechter (1976) a observé 
que les taux d'inhibition de la photosynthèse d'assemblages 
naturels de phytoplancton décroît de plus en plus selon que le 
plomb, 1 e zi ne, 1 e cadmi um, 1 e cui vre et 1 e mercure est présent 
dans leur environnement, mais que tous ces éléments sont 
assurément des inhibiteurs de la photosynthèse, lorsque présents 
au-dessus d'une certai ne concentrati on. Cette i nhi bi ti on pourrai t 
être causée par l' habilité que possèdent plusieurs de ces métaux à 

retarder le flux des électrons lors des réactions de transfert 
d' él ectrons qui ont lieu à l' i ntéri eur des chl oropl astes (Bazzaz 
and Govindjee, 1974). Les concentrations moyennes, en pg/l, des 
élutriats pour ce qui est de chaque métal pris individuellement se 
situent sous ou légèrement au-dessus des niveaux acceptables de 
qual i té de l'eau recommandés pour 1 es Grands Lacs: Cd, 0.3 (pg/l 
dans 1 es él utri ats) vs 0.2 (pg/l comme ni veau acceptabl e); As, 1. 4 

vs 50; Cu, 9.4 vs 5; Pb, 7.9 vs 25; Ni, 8.4 vs 25; Se, 0.4 vs 10 

et Zn, 16.2 vs 30). A l' excepti on du cui vre, lorsque testés 
i ndi vi duell ement à de tell es concentrati ons, ces métaux ne sont 
aucunement toxiques envers la croissance, la reproduction ou 
l' acti vi té enzymati que des al gues, cependant lorsque présents 
ensemble ils le deviennent fortement (Wong et ~., 1982). 

De façon générale, les effets interactifs des métaux envers 

l' al gue sont mal connus (Munawar, 1988). Hutchi nson and Stokes 
rapportent des effets antagonistes entre le cadmium et le selenium 
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sur Chlorella ill. Bartlett et 91. (1974) rapportent 
quI i ndi vi duell ement, le cui vre, le zi nc ou le cadmi um i nhi be 

complètement la croissance de Selenastrum capricornutum. mais que 
la combinaison du cuivre et du cadmium résulte en une moindre 
i nhi bi ti on de la croi ssance, suggérant un effet moi ns quI addi ti f. 
Leland and Kuwabara (1985) mentionnent aussi que la combinaison 
cuivre-zinc est synergétique sur Amphidinium carteri alors quI elle 

est antagoni ste sur Thal assi osi ra pseudomona. Quoi quI il en soi t, 

il est clair que les mécanismes impliqués dans la toxicité de 
mél anges de métaux lourds sont extrêmement compl exes et quI ils 

restent à découvrir. 

Les conclusions qui ressortent de nos analyses statistiques 
SI avérent suffi samment conformes aux données de la littérature en 

ce qui a trai t à troi s él éments ou groupes dl él éments, soi t le 
cuivre, les sulfates et le carbone organique dissout. En effet, 
le cuivre, comme il a été dit précédemment, est identifié comme 

toxique. Steeman Nielsen and Wium-Andersen (1970) ont démontré 

quI il i nhi be l a photosynthèse al gal e à des concentrati ons aussi 

faibles que 1-2 ~g/l de cuivre total. DI après Cedeno-Maldonado 
(1973). qui ont étudié 11 effet de 11 ion cuprique sur Chlorella 

~., ce dernier agirait tout particulièrement au niveau des 

réacti ons oxydati ves du photosystème II. Quant aux sul fates, 
Hendricks (1978) a démontré quI ils réduisent la toxicité du zinc 
envers 11 activité photosynthétique de Selenastrum capricornutum. 
Nous avons déjà démontré plus haut que le carbone organique 

dissout a la propriété de coprécipiter les métaux lourds et par 
conséquent de diminuer leur toxicité. LI humus réduit la toxicité 

du cadmium envers la croissance de Selenastrum capricornutum 
(Gjessi ng, 1981) et la toxi ci té du cui vre envers Chl orell a ill. 

(Toledo et 91., 1980). 
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Quant à 11 azote et au potassium qui sont négativement corrélés à 

11 i nhi bi ti on de 1 a photosynthèse. il est 1 ogi que de croi re que 
cel a Si expl i que par 1 e fai t qui ils consti tuent des él éments 
nutritifs stimulant la croissance de la population algale. 
Cependant. 11 ajout de 1 ml de mi 1 i eu de cul ture PAAP di x foi s 
concentré à chaque réplicat testé permet selon Champoux et ~. 
(1988) dl éliminer le risque de stimulation causé par 
11 enri chi ssement des él utri ats par 1 es él éments nutri ti fs libérés 
par les sédiments. Ce principe Si applique dl ailleurs à tous les 
micro et macro-éléments nécessaires à la croissance des algues, 
dont 1 e zi nc. 1 e cobalt et 1 e fer. Par conséquent. 1 a corrél ati on 
posi ti ve qui exi ste entre 11 azote et le potassi um dl une part et la 
stimulation de la photosynthèse algale dl autre part. si elle était 
maintenue après avoir effectué les corrections ci-haut suggérées, 
ne saurait être due aux propriétés nutritives de ces éléments. 
Les expériences menées par Munawar et ~. (1988). ont dl ailleurs 
clairement démontré que 11 addition de diverses concentrations 
dl azote et de phosphore à des mélanges de métaux lourds ne 

modi fi ai t pas 1 a toxi ci té de ces derni ers envers 11 acti vi té 
photosynthétique dl assemblages naturels de phytoplancton mises en 
culture dans un milieu PAAP. 

3.3.3. Le test des nématodes 

3.3.3.1. LI i ndi ce de toxi ci té 

Le test de toxicité des élutriats sur les nématodes a été effectué 
par Bioquest International Inc. (Winipeg. Manitoba) et les 
résultats concernant 11 indice de condition physique des nématodes 
sont présentés à 11 annexe 16. La moyenne de 11 i ndi ce de la 

condition physique pour 11 ensemble des élutriats est de 96,7 % 

avec un écart-type de 8.9 ~ 
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3.3.3.2. Corrélation entre la condition physique des nématodes et la 
physico-chimie des élutriats 

Les résultats des corrélations de Pearson qui se sont avérées 

significatives entre la condition physique des nématodes et les 
variables physico-chimiques des élutriats ainsi que des 

corrélations significatives entre ces dernières, sont résumés à la 
figure 18 et à l'annexe 17. Toute variable physico-chimique qui 
est corrélée de façon positive avec la condition physique des 
nématodes indique que cette dernière est améliorée par la présence 
de l' él ément concerné, alors qu'une rel ati on négati ve si gni fi e que 
la condition physique des nématodes est diminuée par la présence 
de l' él ément. Les vari abl es qui ont un lien si gni fi cati f avec 
l' i ndi ce de condi ti on physi que sont, par ordre décroi ssant 

d'importance, le mercure, le sélénium, le nickel, le phosphore, la 
couleur apparente et le carbone organique dissout. On remarque 

également que ces associations sont toutes négatives, que le 
mercure possède un coefficient qui est, en valeur absolue, plus 
d'une fois et demi supérieur à celui des autres variables, que le 
mercure est la seule variable qui ne soit pas corrélée avec les 

autres variables physico-chimiques, et que les liens existant 
entre ces dernières sont, en général, plus importants que ceux qui 
existent entre elles et l'indice de toxicité. 

Selon les résultats des corrélations de Kendall (Annexe 18), 
l'azote est la seule variable qui soit associée à la condition 
physi que des nématodes de façon posi ti ve. Ai nsi, l es deux types 
de corrélation nous fournissent des résultats différents mais non 
contradictoires. La première analyse identifie le mercure comme 
él ément i nhi bi teur et i ndi que qu'il exi ste au moi ns une autre 
variable également responsable de la toxicité. La seconde analyse 
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associe l'azote à une amélioration de la condition physique des 
nématodes. 

3.3.3.3. L' ordi nati on en espace rédui t 

LI anal yse en coq>osantes pri nci pal es (A. C. P.) 

Les statistiques concernant les valeurs propres de la matrice de 
corrélation nous indiquent que les trois premiers axes expliquent 
66,6% de la variance totale dont 36,4% pour le premier axe, 20,2% 
pour le second et 10,0% pour le troisième. 

Les coefficients de saturation indiquent que, parmi les trois 
premiers axes, l'indice de la condition physique des nématodes 
contribue principalement à la formation du troisième (Tableau 19). 
Cependant, l'indice de toxicité est nettement plus fortement 
corrél é avec l'axe 4. Mal gré 1 e fait que ce derni er n' expl i que 

que 6,7% de la variance totale, nous allons analyser les plans 
formés par la combinaison de cet axe avec les axes précédants en 
accordant plus d'importance aux interprétations qui seront 
effectuées sur le plan formé par les axes 3 et 4. 

Les variables physico-chimiques qui ont un coefficient de satu­
ration supérieur à 0,15 avec le quatrième axe sont, par ordre 
décroissant d'importance, l'azote, le manganèse et le potassiu~ 
Les variables qui y sont corrélées négativement sont le mercure et 
les sulfates. Une attention particulière devra être portée à la 
position des axes-descripteurs associés à ces variables. 

Le plan formé par les axes 1 et 4 est présenté à la figure 19. 
Les variables dont les axes-descripteurs possèdent les angles les 
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plus aigus avec celui de la réponse des nématodes sont la conduc­
tivité spécifique et le magnésiu~ Par contre, les axes-descrip­

teurs du chrome et du mercure sont ceux qui ont des angles les 
pl us près de 1800 avec cel ui de 11 i ndi ce de toxi ci té. 

La position des axes-descripteurs sur le plan formé des axes 2 et 
4 nous montre que 11 amél i orati on de la con di ti on physi que des 
nématodes est associée au manganèse et à 11 azote alors que sa 

dégradation est liée principalement au mercure et aux sulfates 

(Fi gure 20). 

Enfin, sur le plan correspondant aux troisième et quatrième axes 
(Figure 21), la réponse des nématodes est corrélée positivement au 
manganèse, à 11 azote et au sodium alors que le mercure est la 

seule variable importante qui y soit liée de façon négative. 

Les résultats de 11 A.C.P. nous présentent le mercure comme le 

principal facteur responsable de la dégradation de la condition 
physique des nématodes, alors que le manganèse et 11 azote semblent 
i ndui re une amél i orati on de cette derni ère. Menti onnons que, 
selon les corrélations de Pearson et de Kendall, il ni y a pas 
dl associ ati on si gni fi cati ve entre 11 azote et le manganèse. 

LI analyse factorielle des correspondances (kF.C.) 

Les statistique concernant 11 inertie principale indiquent que les 
trois premiers axes expliquent respectivement 42,4%, 16,7% et 7,2% 
de 11 i nerti e total e. 
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L'indice de toxicité est, selon les cosinus carrés entre les axes­
descripteurs et les axes principaux, principalement associé au 

quatrième axe (Tableau 20). Nous allons donc analyser les plans 
formés par chacun des axes précédents avec l'axe 4. Une atten­
tion particulière sera portée à l'interprétation du plan formé par 
les axes 2 et 4, puisque le deuxième axe possède le coefficient le 

plus élevé parmi les trois premiers axes. 

Les éléments physico-chimiques qui ont un cosinus carré supérieur 

à 0,1 avec 1 e quatri ème axe sont, dans l'ordre habi tuel, le 

chlore, le potassium, le manganèse, l'azote et le sélénium. 
L' établ i ssement des rel ati ons entre l a réponse des nématodes et la 
physico-chimie des élutriats se fera principalement avec ces der­
ni ers. 

A la figure 22 qui représente le plan formé par les axes 1 et 4, 
on retrouve l' i ndi ce de toxi ci té à proxi mi té de l' ori gi ne ce qui 

indique que sa variance n'est pas bien représentée sur ce plan. 

On observe également que le sélénium, le cuivre et le potassium 
sont les principales variables liées à une dégradation de la 

condition physique des nématodes et qu'il n' y a pas de variable 

qui soit clairement associée de façon positive à une amélioration 
de cette dernière. Les variables qui ont les angles les plus 
aigus sont l'azote et le magnésium. 

Le plan formé du deuxième et du quatrième axe n'est pas re­

présentati f de la vari an ce de l' i ndi ce de toxi ci té (Fi gure 23). 
Cependant, on peut observer que l'azote et le manganèse présentent 

une corrélation positive avec ce dernier alors que le potassium, 
le sélénium, le sodium, le chlore et le nickel démontrent une 

association négative. 
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Pour terminer 11 analyse des rêsultats de 11 ~F.C., mentionnons que 
sur le pl an formê des axes 3 et 4 (Fi gure 24), 11 azote est 11 une 

des pri nci pal es vari abl es qui soi ent li êes posi ti vement à 11 i ndi ce 
de toxicitê. Une dêgradation de la condition physique des 
nêmatodes est associêe, sur ce plan, à la prêsence du chlore, des 
sul fates, du potassi um ai nsi qui à cell e du ni ckel. 

Un survol des rêsultats de cette analyse nous permet de constater 

que le potassium est nêgativement corrêlê à 11 indice de toxicitê 
sur les trois plans analysês alors que le chlore et le sêlênium le 

sont sur deux de ces plans. En ce qui concerne les associations 
positives, 11 azote et, à un degrê moindre, le manganèse semblent 

induire une amêlioration de la condition physique. 

3.3.3.4. Rêgressi on multi pl e 

Au tableau 21, on peut suivre le processus de sêlection des 
vari abl es i ndêpendantes pour chaque pas de 11 anal yse de rêgres­
sion multiple entre la condition physique des nêmatodes et la 

composi ti on physi co-chi mi que des êl utri ats. On y prêsente, pour 
chaque pas de 11 analyse, les coefficients de corrêlation partielle 

ainsi que leur probabilitê pour chaque variable indêpendante. 

Au premier pas, les variables qui ont un coefficient de pro­
babilitê infêrieur au seuil de signification sont, par ordre 

dêcroi ssant dl importance des coeffi ci ents, le mercure, le 

sêl êni um, le ni ckel, le phosphate, la coul eur apparente et le 

carbone organique dissout. 

Après avoir introduit le mercure dans le modèle, le coefficient de 
corrêl ati on parti ell e de 11 azote de vi ent si gni fi cati f et les 

73 



G.R.E.B.E.--------------------

coefficients des variables précédentes demeurent toujours si­
gnificatifs. LI absence de colinéarité entre le mercure et cha­
cune des variables significatives du premer pas nous est confir­
mée par le fait que ces variables restent significatives au second 
pas après la sél ecti on du mercure. LI ordre dl importance des coef­

ficients ni est cependant plus le même. Le coefficient le plus 

élevé est celui du phosphore suivi par celui du carbone organique 
di ssout, de 11 azote, de la coul eur apparente, du sél éni um et enfi n 

du ni ckel. 

LI introduction du phosphore dans le modèle a pour conséquence, 
qui au troi si ème pas, toutes les vari ab l es à 11 excepti on de 11 azote 
possèdent des coefficients de corrélation partielle avec des 
probabi lités supéri eures à 0,05. Ceci confi rme égal ement qu i il 

existe une multicolinéarité entre ces variables et que ces 
dernières ni apportent rien de plus que le phosphore à 11 explica­

tion de la réponse des nématodes. Mentionnons que le coefficient 
de régression du phosphore, comme celui du mercure, est négatif 

(Tableau 22), ce qui indique que ces éléments sont associés à une 
dégradati on de la condi ti on physi que des nématodes. LI azote, 

étant la seule variable à avoir une probabilité inférieure au 
seuil de signification, entre dans le modèle. On observe au 

tableau 22 que le signe du coefficient de régression de 11 azote 
est positif indiquant que 11 azote est associé à une augmentation 

du « fi tnesSll des nématodes. Au quatri ème pas, aucune vari ab le 

candidate ne possède de coefficient de corrélation partielle 

si gni fi cati f. 

Selon les résultats de la régression multiple, les éléments 
physico-chimiques responsables dl une diminution de la condition 
physique des nématodes sont le mercure et le phosphore, alors que 
11 azote est associ é à une sti mul ati on. Le coeffi ci ent de 
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corrél ati on mul ti pl e R2 du derni er pas i ndi que que 66,3% de la 

vari ance de l' i ndi ce de toxi ci té est expl i quée par le modèl e avec 

une probabil i té de 0,0001. 

Si on récapitul e l es résultats pour l' ensembl e des anal yses, les 

troi s anal yses paramétri ques (corrél ati ons de Pearson, A. C. P. et 

régression multiple) identifient le mercure comme principal 

élément chimique associé à une diminution de la condition physique 

des nématodes. Le phosphore (corr. de Pearson et régression 

multiple) et/ou le sélénium (corr. de Pearson et A.F.C.) semblent 

égal ement jouer un rôl e dans l' expl i cati on de la toxi ci té. Par 

contre, quatre anal yses sur ci nq i denti fi ent cl ai rement l'azote 

comme variable responsable d'une amélioration de la condition 

physique. Mentionnons également que les ordinations en espace 

rédui t (A. C. P et A. F. C.) montrent qu' il exi ste un lien posi ti f 

entre le manganèse et l a l' i ndi ce de toxi ci té, alors que l es deux 

types de corrélation (Pearson et Kendall) ni indiquent aucune 

relation sign i ficative ent r e le manganèse et l'azote. 

3.3.3.5. Interprétation écotoxicologique 

Le mercure ressort donc comme le principal élément qui soit 

associé à la toxicité des élutriats envers Panagrellus redivivus. 

Les quatre cinquièmes de la quantité annuelle de mercure qui 

pénètre dans l' écosystème à l' échell e global e sont d' ori gi ne 

naturelle. Ce mercure provient de nombreux types de roches et de 

l ' acti vi té vol cani que. Les 20 % de mercure d' ori gi ne anthropi que 

sont principalement produits par l'électrolyse industrielle des 

chlorures alcalins ainsi que par l'industrie de la peinture et des 

pâtes et papi er. 
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Dans le milieu aquatique, le mercure peut avoir trois degrés 
dl oxydation correspondants aux états métallique, mercureux et 
mercurique. LI espèce chimique formée dépend du pH, du potentiel 
dl oxydoréduction et du type de ligands présents (USEPA, 1979). Le 
mercure peut former plusieurs espèces dl ions complexes dont 
certai ns ont une sol ubi 1 i té appréci abl e dans 11 eau alors que 

dl autres sont très peu sol ubl es. Dans 1 es eaux naturell es 
contenant des micro et des macrosolutés susceptibles de servir de 
1 i gands au mercure, ce sont 1 es ions mercuri ques qui prédomi nent 
(Ramamoorthy and Massulski, 1979). Ces ions mercuriques peuvent 
être alkylés en composés comme le monométhyl et le diméthyl de 
mercure, par 11 action de microorganismes (Mc Neely et ~., 1980). 
Les espèces monométhylées et diméthylées ont une affinité marquée 

pour les tissus biotiques et sont rapidement absorbées par les 
organismes (Jensen and Jernelov, 1969). 

Des études de Samoiloff et ~. (1980) démontrent clairement que 
parmi 30 substances pures, dont 7 composés métalliques, testées 
pour leur toxicité envers le nématode Panagrellus redivivus, les 
composés à base de mercure, soit le chlorure mercurique et le 

méthyl de mercure, inhibent le plus fortement le développement des 
larves de 2i ème, 3i ème et 4i ème mue. La pl us peti te concentrati on 
de méthyl de mercure testée, soit 2.15 {1g/l, inhibe le 
développement de 19 % des larves de 2ième mue, de 62 % des larves 
de 3i ème mue et de 49 % des 1 arves de 4i ème mue. Ces résul tats 
nous laisse croire qui il est tout à fait possible que les 

concentrations de mercure total retrouvées dans les élutriats, 
dont la moyenne est de 0.16 {1g/l ± 0.25, puissent avoir elles 
aussi un effet toxique sur les larves de nématode. 

Afin de Si assurer que le mercure ne ressort pas davantage comme 

variable associée à la toxicité des élutriats lorsque ceux-ci sont 
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testés sur Panagrellus redivivus tout simplement parce que cet 
élément est présent en plus grande quantité et/ou que sa variance 
est plus grande dans le groupe des élutriats qui ont été testés 
sur le nématode par rapport aux groupes dl élutriats testés sur 
11 algue ou la bactérie, nous avons comparé les concentrations 
moyennes de mercure total des trois groupes dl élutriat, ainsi que 

leur écart-type. Il Si avère que les concentrations moyennes ainsi 
que leur écart-type sont semblables pour les trois groupes 
dl él utri ats, soi t: 0.16 I1g/1 ± 0.25 pour le groupe dl él utri ats 

testés sur le nématode, 0.16 I1g/1 ± 0.10 pour le groupe des 
élutriats testés sur 11 algue et 0.14 I1g/1 ± 0.22 pour le groupe 
dl élutriats testés sur la bactérie. Nous serions donc tentés de 

croire que panagrellus redivivus est beaucoup plus sensible au 
mercure que Selenastrum capricornutum ou Photobacterium 
phosphoreum. 

Parmi les nombreuses autres variables qui sont ressorties de 
11 analyse statistique comme étant positivement corrélées à la 

toxicité des élutriats envers le nématode, nous retenons 
principalement le séléniu~ Les études de Samoiloff (1980) 
démontrent que 11 oxi de de sel éni um, bi en que moi ns toxi que que les 
composés à base de mercure, inhibe le développement des larves de 
nématode à une concentrati on de 10-8 mol/l. Quant à 11 oxi de de 
ni ckel, il apparaît comme moi ns toxi que que 11 oxi de de sél éni um et 

peut même avoir un effet stimulant sur le développement des larves 
de 4ième mue. Il est diffiçile de croire que le phosphore soit 
toxi que pour le nématode. Cet él ément fai t dl ai 11 eurs parti e du 
milieu nutritif dans lequel baignent les nématodes lors du test et 

comme tout élément nutritif, il stimulera la croissance des 
nématodes (Gregor and Munawar, 1989; Samoiloff, 1984). Le 
corrél ati on entre le phosphore et le ni ckel dl une part et 11 i ndi ce 
de toxi ci té dl autre part serai t donc fausse et ell e pourrai t être 
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la conséquence de la colinéarité qui existe entre ces deux 
contaminants et le séléniu~ 

Enfin, 11 azote et le manganèse étant des éléments essentiels au 
mai nti en de 1 a vi e en général, il ni est pas surprenant qui ils 
soient associés à une stimulation du développement larvaire. Tel 

que mentionné plus haut, le cation manganèse pourrait aussi se 
lier aux métaux et en diminuer ainsi leur toxicité envers le 
nématode. 

3.4. Relation entre la réponse des divers biotests 

Des corrélations de Pearson et de Kendall ont été effectuées entre 
les indicateurs de toxicité des différents biotests (Tableaux 23 
et 24) . Les deux types de corrélation montrent qui il existe une 

association très forte entre MIRS et MIPSL ainsi qui entre C14R87 

etC14PL. Ces résultat s indi quen t que la pente de la régres si on 
linéaire entre la concentration dl élutriat et le pourcentage 
dl inhibition de la bioluminescence ou de la photosynthèse est un 
indicateur de toxicité très similaire à celui de la réponse 
estimée à une concentration dl élutriat prédéterminée. Cette 

association entre les indicateurs de toxicité MIRS et MIPSL reliés 
au Microtox, de même qui entre les indicateurs de toxicité C14R87 
et C14PL rel i és au test dl i nhi bi ti on de 1 a photosynthèse, 
Si explique facilement. En effet. de façon générale plus un 

él utri at sera concentré, pl us il sera toxi que. Graphi quement, 1 a 
rel ati on entre 1 es di fférentes concentrati ons de 11 él utri at et 1 a 

toxicité qui elles engendrent sera représentée par une courbe de 
pente posi ti ve, passant par 11 ordonné à 11 ori gi ne. De même. toute 

inhibition de bioluminescence ou de photosynthèse associée à des 
concentrati ons respecti ves dl él utri at de 0.75 et 0,87 sera 
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positive et ce de façon proportionnelle à la valeur de la pente 
ci-haut mentionnée. DI autre part, la relation entre les 

concentrati ons dl un él utri at ayant pour effet de sti mul er la 

bi 01 umi nescence ou l a photosynthèse et le pourcentage dl i nhi bi ti on 

de ces dernières sera graphiquement représentée par une courbe de 
pente négative, passant par 11 ordonné à 11 origine. Dans ce cas le 

pourcentage dl inhibition de la bioluminescence ou de la 
photosynthèse associé à des concentrations respectives dl élutriat 

de 0,75 et 0,87 sera négatif et ce de façon proportionnelle à la 
pente. Seuls quelques élutriats ayant la propriété de stimuler la 

bioluminescence ou la photosynthèse à faibles concentrations et 
dl inhiber ces dernières à plus fortes concentrations pourront 
engendrer une pente de valeur non proportionnelle et de signe 
opposé à la valeur et/ou au signe du pourcentage dl inhibition de 

la bioluminescence ou de la photosynthèse associé respectivement à 

des concentrati ons dl él utri at de 0,75 ou 0,87. 

Les corrél ati ons de Kendall nous i ndi quent qui il exi ste une 

relation inverse entre C14PL et les réponses du test Microtox et 
les corrélations de Pearson le confirment. Cette relation inverse 

Si explique sans doute partiellement par le fait que 11 alcalinité 
et les autres variables qui y sont associées sont dl une part 

corrélées à la stimulation de la bioluminescence chez 
Photobacterium phosphoreum, alors qui elles sont fallacieusement 

corrélées à la toxicité des élutriat envers Selenastrum 
capri cornutum. Bi en que cette rel ati on inverse i ndi que qui un 

élutriat identifié comme inhibiteur de la photosynthèse par la 
pente de la régression linéaire, stimule la bioluminescence et 
vice versa, on ne peut affirmer que les éléments chimiques 
associés à une stimulation ou une inhibition de la photosynthèse 
i ndui sent, respecti vement, une i nhi bi ti on ou une sti mul ati on de la 

bioluminescence. En effet, on peut aussi expliquer la relation 
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inverse qui existe entre les réponses de ces deux biotests par la 
multicolinéarité qui existe entre les éléments chimiques. Pre­
nons 11 exemple du plomb et de 11 azote (Figure 25). Le plomb est 

associé à une inhibition de la bioluminescence alors que 11 azote 

sti mul e l a photosynthèse. Selon les corrél ati ons de Pearson et de 
Kendall, il existe un lien positif entre la concentration du plomb 

dans les élutriats et celle de 11 azote. Ainsi, un élutriat 
contenant beaucoup dl azote est également riche en plomb. Cet 

él utri at, par l a présence dl azote, provoque une sti mul ati on de la 
photosynthèse alors que le plomb inhibe la bioluminescence. Le 

résultat final de cette colinéarité est donc une association 
négative entre ces deux biotests. 

Nous ni avons relevé aucune étude comparative portant sur la 

toxi ci té dl échanti 11 ons envi ronnementaux tell e que révél ée par le 
test Microtox et le test dl inhibition de la photosynthèse algale, 

dans la litérature. Cependant, Dutka (1988) et Dutka et ~.(1989) 
ni ont pas i ncl us le Mi crotox dans leur batteri e de bi otests, 

puisqu l entre autre ce test ni apportait aucune information 
suppl émentai re sur la toxi ci té dl échanti Tl ons envi ronnementaux à 

celle qui avaient déjà été obtenue à 11 aide du test de mesure de 

11 ATP algal. Dans ce cas particulier, les échantillons qui se 

sont révélés toxiques sur le Microtox 11 avaient été également sur 

le test algal. Cependant, ce dernier slétait révélé sensible à un 

pl us grand nombre dl échanti 11 ons que le test Mi crotox. Bi en que 
Champoux et ~. (1988) observent une corrélation significative 
entre les indicateurs de toxicité du Microtox et du test algal sur 

des élutriats de sédiment du lac Saint-Louis prélevés en 1984, 
cette corrél ati on ni est pl us si gni fi cati ve en ce qui concerne les 
élutriats de sédiment prélevés en 1985. De plus, lors de ces deux 

campagnes dl échanti 11 on nage, le Mi crotox Si est avéré apte à 

80 



G.R.E.B.E. 

détecter la toxicité dl un plus grand nombre dl échantillons que le 

test al gal. 

Il ne semble pas y avoir de relation entre 11 indice de la 
condition physique des nématodes et les autres indicateurs de 
toxicité, qui ils soient associés au Microtox ou au test 
dl inhibition de la photosynthèse algale. Cette absence de 
relation semble tout particulièrement Si expliquer par les diverses 
sensibilités qui caractérisent dl une part Photobacterium 
phosphoreum dont la réponse est reliée davantage à la présence du 
cadmi um, du zi nc et du plomb, et dl autre part panagrell us 
redivivus qui répond fortement au mercure. Par contre, 11 étude de 
Gregor and Munawar (1989) sur la toxicité des sédiments du lac 
Diefenbaker (Saskatchewan) démontre que de façon générale les 
résultats obtenus avec le test des nématodes sont comparables à 
ceux obtenus avec le test dl i nhi bi ti on de l a photosynthèse al gal e. 
Ces résultats ne sont cependant basés que sur trois échantillons 
dont la fraction testée diffère dl un bioessai à 11 autre. 

DI une mani ère génera le, il nous apparai t que 11 habi lité dl un 

bi oessai à détecter la toxi ci té dl un échanti 11 on envi ronnementa l 
est fortement foncti on de la sensi bi lité de 11 organi sme-ci bl e du 
bioessai comme des contaminants qui sont présents dans cet 
échantillon. Comme la sensibilité dl un organisme vis-à-vis dl un 
contami nant parti cul i er vari e dl une espèce à 11 autre et que la 
composition chimique des échantillons environnementaux varie tout 
autant, les résultats de divers bioessais concernant la toxicité 
dl un même ensembl e dl échanti 11 ons ne seront corrél és que lorsque 
la sensibilité des organisme-cibles en présence vis-à-vis de 
11 ensemble des mélanges de contaminants présents dans les 
échantillons testés sera semblable. 
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3.5. Effet de la congélation 

Pl usi eurs échanti 11 ons dl eau et de sédi ment ont été congel és pen­
dant une période variant dl une ~ quatre semaines, afin dl évaluer 

11 impact que peut avoi r la congél ati on sur la composi ti on chi mi que 
et, par le fait même, sur la toxi ci té des él utri ats. 

3.5.1. La composi ti on chi mi que des él utri ats 

LI annexe 2 présente les résul tats des anal yses physi co-chi mi ques 
fai tes soi t sur des échanti 11 ons dl eau con gel ée (eau de brassage 

brute et fi l trée servant au processus dl él utri ati on et blancs 
dl él utri at), ou sur des él utri ats de sédi ments qui ont été con­
gelés. Les analyses physico-chimiques ont été effectuées à chaque 
semaine pendant toute la période de congélation des échantillons. 

LI anal yse stati sti que que nous avons uti l i sée est une comparai son 

de moyennes pour échantillons appariés, comparant pour chacune des 
variables physico-chimiques la valeur moyenne associée aux 

échantillons frais à la valeur moyenne associée aux échantillons 
congelés, et ce pour diverses périodes de congélation. Les 
résultats des analyses sont présentés à 11 annexe 19. Le tableau 

25 fournit les résultats pour les variables physico-chimiques qui 
présentent une di fférence si gni fi cati ve entre 11 échanti 11 on frai s 

et celui dl au moins une des périodes de congélation. On y 

retrouve, pour chaque él ément et péri ode de congél ati on, la 

moyenne des différences entre les échantillons congélés et frais 

ainsi que la probabilité que cette moyenne des différences soit 
nulle. Une valeur positive et significative indique que les 

concentrati ons des échanti 11 ons con gel és sont, en moyenne, 
supéri eures ~ cell es des échanti 11 ons frai s. Menti onnons qui il 
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aurait été préférable de ne pas regrouper les résultats des 
élutriats avec ceux des échantillons dl eau pour les analyses 
statistiques mais, étant donné le nombre important dl analyses 
physico-chimiques manquantes ainsi que le faible effectif des 
élutriats, nous avons décidé de les traiter ensemble. 

Les résultats nous indiquent que les échantillons frais contien­
nent plus dl azote et de sulphates que les échantillons congelés et 
que ces différences sont Si accentuent avec la longueur de la 
période de congélation. Par contre, les concentrations de carbone 
organique dissout, de phosphore et de potassium sont plus 
importantes dans les échantillons congelés. Le carbone organique 
dissout ainsi que le potassium ne montrent aucune tendance ni à la 
hausse ni à la baisse. Pour le phosphore, les moyennes des 
différences correspondant à une semaine et deux semaines de 
congélation sont plus élevées que celles obtenues après trois et 
quatre semaines de congélation. Cependant, les probabilités asso­
ciées à ces moyennes nous indiquent que les différences entre les 
échantillons frais et congelés, en ce qui concerne le phosphore, 
sont de plus en plus significatives à mesure que le temps de 
congélation augmente. En ce qui concerne les chlorures, il semble 
y avoir une augmentation importante de leur concentration après 
une semaine de congélation. Par contre, cette tendance est 
progressivement renversée de sorte qu i après quatre semaines de 
congélation, les échantillons congelés contiennent moins de 
chlorures que les échantillons frais. Mentionnons, cependant, que 
les moyennes des différences associées aux chlorures et au 
potassium ne sont significativement différentes de zéro que pour 
une seule des quatre périodes de congélation. Si on applique la 
méthode de Dunnett (SAS, 1988), qui consiste à ajuster les 
probabilités de façon à tenir compte du fait qui on effectue de 
nombreuses comparaisons de moyennes entre des échantillons qui ont 
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subi une série de traitements d'une part et un seul et même con­
trôle d' autre part, il ni y a plus aucune moyenne significativement 

différente de zéro. 

Malgré le fait que, selon les probabilités corrigées par la mé­
thode de Dunnett, il ni y ait plus aucune moyenne des différences 

qui soit différente de zéro, les résultats suggèrent que la 
congélation des échantillons pourrait avoir une influence sur leur 
composi ti on physi co-chi mi que et ce, pour deux rai sons: 1) les 
moyennes des différences observées pour chacun des éléments sont, 
à l' exception de celles des chlorures, soit toujours positives ou 
soit toujours négatives et 2) les différences entre les échan-
ti 11 ons frai s et con gel és, concernant les concentrati ons d' azote, 
de phosphore et de sulfates, sont de plus en plus évidentes à 

mesure que la période de congélation augmente. 

De façon générale, il est difficile de tirer quelque conclusion 
sérieuse que ce soit concernant l' impact de la congélation des 
échantillons de sédiment sur la composition physico-chimique des 
él utri ats correspondants. Cette di ffi cul té Si expl i que, d'une 

part, du fai t que l' effecti f des échanti 11 ons étudi és est 
extrêmement faible et d' autre part parce que les résultats des 
différentes analyses statistiques ne sont pas constants entre eux 
et à travers les diverses périodes de congélation. 

La réduction progressive du contenu en azote, c' est-à-dire en 
nitrites et nitrates dissouts, des élutriats suite à la 
congél ati on des sédi ments pourrai t Si expl i quer par une conversi on 

des nitrites et nitrates en ammonium lors de la période de 
congél ati on. Lee et i!l. (1975) ont observé qui après une péri ode 
de congélation prolongée, les sédiments relarguaient davantage 
d' ammoni um lors d' une él utri ati on que l orsqu ' ils sont frai s. Par 
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contre, Jones and Lee (1978) ne rapportent aucun effet consistant 
de la congélation des sédiments avant leur élutriation sur le 
relarguage de substances azotées. Quant à l'augmentation du 
contenu des élutriats en carbone organique dissout et en phosphore 
total suite à la congélation des sédiments, il se pourrait qu'elle 
soit le résultat d'un fractionnement mécanique du carbone 
organique et du phosphore particulaire initiallement présents dans 
le sédiment frais ou du bris de cellules végétales ou animales par 
les cristaux de glace, avec libération subséquente de carbone et 
de phosphore préalablement non disponible à l' élutriat. A titre 

informatif, Lee et ~. (1975) ont observé une augmentation du 
contenu des élutriats en orthophosphate après congélation des 

sédi ments, sans en donner d' expl i cati on. En ce qui concerne les 
chlorures, les sulfates et le potassium, l'irrégularité avec 
laquelle les résultats significatifs des analyses statistiques 
ressortent après diverses périodes de congélation ne permet pas de 
porter quel que jugement que ce soi t concernant l'effet de la 
congél ati on sur ces él éments. Enfi n, l es études de Jones and Lee 
(1978) ne démontrent aucun effet consistant de la congélation des 
sédiments avant élutriation sur le contenu en métaux lourds des 
élutriats, ce qui confirmé par nos analyses. 

3.5.2. La toxicité des élutriats 

Deux bioessais ont été effectués sur des élutriats provenant de 
sédiments qui ont été congelés, soit le test Microtox et le test 
d' i nhi bi ti on de 1 a photosynthèse al gal e. Pour l es fi ns de 
l'anal yse stati sti que, 1 es mêmes i ndi cateurs de toxi ci té 
qu'auparavant ont été uti l i sés. Afi n de détermi ner si la toxi­

cité des élutriats est influencée par la congélation des sédi­
ments, nous avons uti l i sé une anal yse de vari ance à mesures 
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répétées avec contrastes sur les sédi ments frai s ai nsi qu'avec 
contrastes polynomiaux. Ces analyses permettent, d'une part, de 

déterminer s'il existe une différence significative entre la 
toxicité des élutriats à base de sédiment frais et la toxicité des 
élutriats associés aux diverses périodes de congélation de 
sédi ment et, d'autre part, d' établ i r s' il exi ste une tendance 

temporelle dans les différences observées entre les périodes de 
congél ati on. 

3.5.2.1. Le test Mi crotox 

En 1986 et en 1987, des sédiments provenant respectivement de 2 et 
3 stati ons d' échanti 11 onnage ont été con gel és pendant di fférentes 
péri odes de temps, pui s él utri és. La val eur des i ndi cateurs de 
toxicité MIP5L et MIRS associés aux élutriats provenant de 

sédiment frais et congelé sont présentés respectivement aux 
annexes 20 et 21. Selon le pri nci pe qu'une régressi on si gni-
fi cati ve i ndi que que l' él utri at est toxi que, on remarque qu'au 
temps 0 tous les élutriats induisent une inhibition de la biolumi­

nescence (pentes et réponses positives). 

Les sédiments des stations échantillonnées en 1986 ayant été 
congelés pour une période maximale de deux semaines alors que ceux 
de 1987 l'ont été pour une période maximale de quatre semaines et 
l'analyse de variance à mesures répétées ne tolérant aucune donnée 
manquante, nous avons dupliqué les analyses pour chaque variable 
indicatrice de la toxicité. Un premier groupe d'analyses a été 
effectué sur l'ensemble des résultats concernant les deux 
premières semaines de congélation alors que le deuxième groupe 

comprends uniquement les données de 1987 (1 à 4 semaines de 
congél ati on). 
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Le tableau 26 présente tout dl abord, pour MIRS, les résultats de 
11 analyse avec contraste sur les résultats des élutriats frais, en 
ce qui concerne le premier groupe dl analyses. On observe qui il 

existe une différence significative entre les pourcentages 
dl inhibition estimés à partir des élutriats à base de sédiment 
frais (temps 0) et les pourcentages reliés aux élutriats provenant 
de sédiment ayant été congelé pendant deux semaines (temps 2). 

Les moyennes observées pour chaque temps de congélation indiquent 
que la toxicité augmente avec le temps de congélation (Tableau 
27). Cette tendance à la hausse est confirmée par 11 analyse avec 
contrastes polynomiaux qui indique que cette tendance correspond à 

une équation du premier degré (Tableau 28). Par contre, si on 
effectue les analyses en considérant uniquement les données de 
1987, on ne retrouve plus cette différence ainsi que cette 
tendance (Tableaux 26 et 28), même si les moyennes associées aux 

différentes périodes de congélation semblent le confirmer (Tableau 
29) . 

Les moyennes de MIPSL, pour les données de 1986 et 1987, semblent 
indiquer, compte tenu des écarts types, qui il y a une hausse de 
toxicité avec le temps de congélation (Tableau 27). Cette 
observation ni est pas confirmée par les résultats des analyses de 
variance à mesures répétées avec contrastes au temps 0 (Tableau 
30) et avec contrastes polynomiaux (Tableau 31). Si on considère 
11 ensemble des données de 1987, les moyennes de MIPSL pour chaque 

période de congélation, semblent également démontrer une 
augmentation de la toxicité dans le temps (Tableau 29). Les 
résultats des analyses avec contrastes entre le temps 0 et chaque 
péri ode de congél ati on i ndi quent qui il exi ste une di fférence 

significative entre la toxicité des élutriats à base de sédiment 
frais et de ceux qui proviennent de sédiment congelé sur 
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11 ensembl e de l a péri ode de quatre semai nes (Tabl eau 30). 
Cependant, les analyses de variance avec contrastes polynomiaux 
ni indiquent aucune tendance en fonction du temps (Tableau 31). 

De façon générale donc, 11 ensemble des résultats ni établit pas 
clairement Si il Y a augmentation de la toxicité avec le temps de 

congél ati on. 

3.5.2.2. Le test dl inhibition de la photosynthèse 

Le test dl inhibition de la photosynthèse algale a été effectué sur 

les élutriats des sédiments frais et congelés provenant des 3 
stati ons dl échanti 11 onnage de 1987. Les val eurs des pentes C14PL 
obtenues à partir des régressions linéaires entre les concentra­
ti ons dl él utri at et l es pourcentages dl i nhi bi ti on de la 

photosynthèse, ai nsi que l es pourcentages dl i nhi bi ti on de 1 a 
photosynthèse C14R87 associ és à une concentrati on dl él utri at de 87 
% et estimés à partir du meilleur modèle de régression sont 
présentés respectivement aux annexes 22 et 23. Toujours selon le 
pri nci pe qui une régressi on si gni fi cati ve i ndi que une réponse 
toxique, on remarque, dl après les valeurs de C14PL au temps 0, que 
deux des trois élutriats de départ sont toxiques et induisent une 
inhibition de la photosynthèse (pente positive), alors que selon 

C14R87 les trois élutriats induisent une inhibition significative. 
Menti onnons que les résul tats de la stati on BLA16, au temps 4, 

semblent tout à fait aberrants. Nous avons donc effectué les 
analyses avec et sans les données de la dernière période de 
congélation et nous arrivons aux mêmes conclusions. 

Les moyennes de C14R87 et de C14PL pour chaque temps de 
congélation ne semblent indiquer, compte tenu des écarts types, 
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ancune variation temporelle de la toxicité (Tableau 29). Les 
tableaux 32 et 33 présentent, respectivement pour C14R87 et C14PL, 
les résultats de 11 analyse de variance à mesures répétées avec 
contraste entre le temps 0 et chaque temps de congélation. On 
ni observe effectivement, pour ces deux indicateurs de toxicité, 
aucune différence significative entre les pourcentages 
dl inhibition de la photosynthèse estimés au temps 0 et ceux des 
autres temps. Les analyses avec contrastes polynomiaux 
confirment, dans les deux cas, qui il ni y a aucune tendance 
temporelle significative en ce qui concerne les pourcentages 
dl i nhi bi ti on (Tabl eaux 34 et 35). 

De façon générale, 11 ensemble des résultats concernant 11 effet de 
la congélation des sédiments sur le test dl inhibition de la 

photosynthèse ne révèle donc aucune influence de la congélation 
sur la toxicité des élutriats. Globalement nos résultats ne nous 

permettent pas de porter de jugement défi nif quant à 11 effet de la 
congélation des sédiments sur la physico-chimie et la toxicité des 
él utri ats qui en découl ent. Ceci Si expl i que en parti e par 1 a 
fai bl esse de 11 effecti f des données sur 1 equel sont basées nos 
analyses statistiques. Il est donc recommandé de répéter 
11 expéri ence avec un effecti f dl échanti 11 ons pl us important, ce 

qui donnera plus de poids à la validité des conclusions qui en 
seront ti rées. 

Mentionnons cependant que dl autres études ont démontré que la 

congélation des échantillons environnementaux peut avoir un effet, 
bien que non consistant, sur leur toxicité (Lee and Plumb, 1974; 

Lee and Jones, 1982; Di 11 on, 1983). Swartz et Q.i. (1985) et Jones 
and Lee (1978) recommandent dl ailleurs que les sédiments devant 

être soumis à un test de toxicité soient gardés à 4°C de façon à 

minimiser toute activité chimique et biologique. 
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3.6. Rel ati ons entre la physi co-chi mi e des eaux de di l uti on. des 

sédiments et des élutriats 

3.6.1. Relation entre la physico-chimie des sédiments et des élutriats 

Dans le but de vérifier Si il existe un lien entre la composition 

physi co-chi mi que des él utri ats et cell e des sédi ments, nous avons 
effectué des corrélations de Pearson et de Kendall entre les 
concentrations chimiques caractérisant dans les sédiments et les 
élutriats correspondants. 

Les corrél ati ons de Pearson i ndi quent qui il ni exi ste une rel ati on 
posi ti ve et si gni fi cati ve qui au ni veau des concentrati ons de 
cal ci um, de manganèse et de sél éni um (Tabl eau 36). En ce qui con­

cerne les corrélations de Kendall, elles établissent un lien 
positif et significatif entre les sédiments et les élutriats au 
niveau des concentrations du cadmium et du calcium alors que 
celles du plomb et du sélénium sont près du seuil de 
si gni fi cati on. 

De façon générale, les résultats des corrélations démontrent donc 
qui il - exi ste très peu de rel ati on entre 1 a chi mi e des sédi ments et 
cell e des él utri ats. De nombreuses études ont démontré qui il 

existe peu ou pas de corrélation entre le contenu chimique des 
sédiments et le relarguage dl éléments chimiques à partir de ceux-
1 à, lors du processus dl él utri ati on (Lee et gl .• 1975; Lee and 
Jones, 1978; Munawar et gl .• 1983). Par conséquent, il est 
difficile de prédire le contenu physico-chimique dlun élutriat à 

partir des teneurs du sédiment correspondant ainsi que la 
disponibilité des éléments présents dans ce dernier envers les 
organi smes vi vants dans l a colonne dl eau (Mudroch and Sandi 1 ands, 
1979). 

90 



G.R.E.B.E. 

Ces observations s'expliquent d'une part du fait que les teneurs 
totales mesurées dans le sédiment ne réflètent pas les différentes 
formes chimiques sous lesquelles les métaux lourds et éléments 
majeurs se retrouvent, sachant que seules certaines de ces formes 

passeront à l' él utri at, en foncti on de leur coeffi ci ent de 
partition ou de leur solubilité. D'autre part, il semble que, 

lors de l' élutriation, le relarguage de nombreux éléments 
chimiques est fonction des caractéristiques physico-chimiques de 
l'eau qui sert au brassage (Lee and Jones, 1978). Par conséquent, 
il n'est pas surprenant de constater que le résultats concernant 
la corrélation existant entre la concentration d'un élément 
chi mi que dans l' él utri at et dans le sédi ment vari ent grandement 

d'une étude à l'autre. 

Soul i gnons aussi que dans toutes l es études fai tes jusqu'à ce 
jour, les teneurs de l'eau de brassage en contaminants n'ont pas 
été soustrai tes des teneurs chi mi ques de l' él utri at, lors de 
l' établ i ssement d'une tell e corrél ati on. Cette omi ssi on rend 
d'emblée la corrélation fallacieuse, car de cette manière nous ne 
comparons plus les teneurs du sédiment à la quantité d'éléments 
chimiques relargués, mais plutôt les teneurs du sédiment à 
l' ensembl e des él éments chi mi ques rel argués et des teneurs 

i ni ti al es de l'eau de brassage. Nous recommandons donc qu'à 
l'avenir toute étude de ce type s'applique à soustraire les 
teneurs de l'eau de brassage des teneurs chi mi ques de l' él utri at, 
bien que nous ne saurions affirmer que les échanges eau de 
brassage-sédiment-élutriat se limitent à de simples additions ou 
soustractions d'éléments chimiques. 
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3.6.2. Relation entre la physico-chimie des eaux de brassage et des 
él utri ats 

Etant donné qui il existe très peu de corrélation entre les élé­

ments chimiques des sédiments et ceux des élutriats, nous avons 
cherché à connaître le niveau dl enrichissement des élutriats par 
rapport aux eaux de brassage et à savoir si cet enrichissement 
était significatif. Pour répondre à ces questions nous avons, 
dans un premier temps, comparé les concentrations de chaque 
élément physico-chimique présent dans les eaux de brassage aux 

concentrations de ces mêmes éléments dans les élutriats 
correspondants, par un test t de comparaison de moyennes (analyse 
paramétrique) ainsi qui un test de Wilcoxon-Mann-Withney (analyse 
non-paramétrique). Dans un deuxième temps, nous avons calculé, 

pour chaque élément, un pourcentage dl enrichissement moyen à 
11 ai de de la formul e sui vante: 

% dl enri chi ssement moyen = 100 * (A - B) / B 

où A = moyenne des concentrations dans les élutriats et 
B = moyenne des concentrations dans les eaux de brassage. 

Le tabl eau 37 présente, pour chaque él ément physi co-chi mi que, les 
concentrations moyennes dans les eaux de brassage, les concentra­

tions moyennes dans les élutriats correspondants, les pourcentages 
dl enri chi ssement moyen ai nsi que les résul tats des anal yses 

statistiques. Nous avons effectué deux types dl analyse 
statistique pour la raison suivante. Comme nous 11 avons déjà 

mentionné, une analyse paramétrique est, en général, beaucoup plus 
sensible pour détecter une différence qui une analyse non­

paramétri que. Cependant, 11 une des condi ti ons dl appl i cati on du 
test t de comparaison de moyennes est 11 homogénéité des variances. 
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Si on ne respecte pas cette condition, il est possible de corriger 
le calcul des probabilités en fonction de cette violation mais ce 
test devient rapidement moins sensible qui un test non-

paramétri que. 

Les résul tats des anal yses stati sti ques montrent pour 11 ensembl e 

des éléments chimiques une différence hautement significative 
(P <0,001) entre les concentrations des eaux de brassage et celles 
des élutriats. Les éléments qui ont un pourcentage 
dl enrichissement supérieur à 1000 sont, par ordre décroissant 

dl i mporatnce, le fer, le manganèse, le phosphore, le plomb et la 
couleur apparente alors que ceux qui ont un pourcentage supérieur 

à 100 sont, dans le même ordre, le cui vre, le carbone organi que 
dissout, le cobalt, le zinc, le chrome, le nickel, 11 arsenic, le 

potassi um et le sél éni um. Les él éments pour l es quel s ni 11 une ni 
11 autre des anal yses ni i ndi quent de di fférence si gni fi cati ve sont 

11 azote, le cadmi um, l es sul fates et le mercure. Les pourcentages 
dl enri chi ssement moyen i ndi quent qui il y a un appauvri ssement pour 

certaines variables soit llalcalinité, le calcium, la conductivité 
spécifique, la dureté totale et le magnésium. 

De façon générale, 11 ensemble des études similaires décrites dans 

la littérature relatent aussi un enrichissement des élutriats par 
rapport aux eaux de brassage servant à 11 élutriation pour ce qui 

est de l a pl upart des él éments chi mi ques, à 11 excepti on de ceux 

qui sont liés à 11 al cal i ni té. Les résul tats de notre étude 

confirment que le manganèse figure parmi les éléments dont le 
pourcentage dl enrichissement (5944,7%) est le plus élévé (Lee et 

~., 1975; Brannon, 1978; Munawar et ~., 1983). Par contre, la 
teneur des élutriats en mercure, qui est pourtant facilement 

mobi l i sé en mi lieu aqueux (De Groot et ~., 1971), ni apparai t pas 
supérieure à la teneur des eaux de brassage. Cela pourrait 
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Si expliquer par une présence importante de mercure méthylé 
i nsol ubl e dans 1 e sédi ment. Quant aux ni trates et aux ni tri tes 

pour lesquels les élutriats et eaux de brassage faisant partie de 
notre étude ont été anal ysés, il est di ffi ci 1 e dl expl i quer 
pourquoi ils ne sont pas rel argués vers 11 él utri at si ce ni est que 
ces composés solubles sont peu présents dans le sédiment, ce que 
nous ne pouvons savoir car ce dernier a été analysé pour son 
contenu en azote total. Mentionnons que plusieurs études 
rapportent que 11 ammoniaque est libéré en quantité significative 
dans 11 él utri at, en condi ti on aérobi e (Lee et gl., 1975; Lee and 

Jones, 1978; Munawar et gl., 1983). Contrairement à Lee (1975) 
qui indique que la teneur en phosphore des élutriats ne change pas 

significativement par rapport aux concentrations présentes dans 
11 eau de brassage et à Munawar et gl. (1983) qui notent un 
appauvrissement des élutriats en phosphore par rapport à 11 eau de 
brassage, nos résultats, en accord avec Sly (1977) et Champoux et 

gl. (1986), indiquent un fort enrichissement de cet élément. 
LI enrichissement des élutriats en potassium pourrait provenir des 

argiles de type illite composant les sédiments fins du fleuve 
Sait-Laurent. En effet, lorsque ces argiles sont mises en contact 
avec de 11 eau, 1 es i ons compensateurs K di sposés sur 1 es faces 
externes des feuillets peuvent se séparer et passer en solution, 
tandis que ct' autres cations sont fixés par 11 illite (Caillère et 

Hénin, 1963). Enfin, les niveaux élévés de couleur apparente et 
de carbone organi que di ssout des él utri ats par rapport à 11 eau de 
brassage sont attribués à la présence dans les élutriats de 
composés organiques tels les acides humiques et fulviques, 
provenant des sédiments. 

Il est intéressant de noter que les analyses de corrélation entre 

la toxicité et la physico-chimie des élutriats nous avaient permis 
dl i denti fi er 11 azote comme un des él éments associ és à la 
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sti mul ati on de l a photosynthèse al gal e et à 11 amél i orati on de la 
condition physique des nématodes et le cadmium et le mercure comme 

él éments associ és respecti vement à 11 i nhi bi ti on de la 
bioluminescence des bactéries et à la dégradation de la condition 
physique des nématodes. Les résultats des analyses actuelles ne 
démontrant cependant aucun enrichissement des élutriats en ce qui 
concerne ces troi s él éments, il ressort que Cl est 11 azote, le 
cadmium et le mercure contenus dans 11 eau de brassage et non dans 
le sédiment qui seraient à 11 origine de ces phénomènes. 

La réduction de 11 alcalinité, de la dureté, de la conductivité et 
du contenu en calcium, magnésium et sodium des élutriats par 
rapport à 11 eau de brassage a été également observée par Champoux 
et §l. (1986). Ce phénomène Si explique par le remplacement des 
ions métal l i ques présents aux si tes dl attachement des parti cul es 
des sédi ments par l es cati ons de sel s présentes dans 11 eau de 

brassage (Fèirstner and Wi ttman, 1981). 

Mentionnons pour terminer que 11 enrichissement et 
11 appauvrissement des élutriats par rapport à 11 eau de brassage 

sont des phénomènes complexes qui dépendent fortement des formes 
chimiques sous lesquelles les éléments sont présents dans le 
sédi ment et 11 eau de brassage et des i nteracti ons qui prévalent 
entre 11 ensembl e des él éments des phases aqueuses et parti cul ai res 
lors de 11 él utri ati on. 
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3.7. Impact de la technique dl élutriation sur la physico-chimie des 
élutriats 

Afi n de véri fi er si les mani pul ati ons et 11 équi pement qui sont 
associés à la technique dl élutriation occasionnent une une 
altération de la physico-chimie des élutriats, on a soumis quatre 

échantillons dl eau de brassage aux diverses étapes du processus 
dl él utri ati on sans ajout de sédi ment. Nous avons uti l i sé une 

analyse de comparaison de moyennes pour échantillons appariés afin 

de comparer la physico-chimie de ces eaux de brassage avant et 

aprés le traitement. Les résultats sont présentés au tableau 38. 
Ceux-ci ni i ndi quent aucune di fférence si gni fi cati ve. Bi en que 

cette conclusion ne soit basée que sur 11 analyse de quatre 
échanti 11 ons, il ne sembl e donc pas y avoi r dl interférence due à 

la technique en soi. 
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