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AVANT-PROPOS

En vertu de I'Art. 71(3)a de la Loi canadienne sur la protection de I'environnement (LCPE), tout projet
d'immersion en mer ou de dragage de sédiments contaminés par une (ou des) substance toxiqye doit étre
évalué afin de déterminer les impacts potentiels de ces activités sur l'environnement. Cette réglementation
régit non seulement la nature et la quantité des substances présentes, mais également leur toxicité pour la
faune benthique. Selon maints auteurs, la faune benthique est particuliérement vulnérable aux effets
néfastes causés par les activités de dragage (Ross et Munawar, 1994; Brown et Neff, 1993; USEPA, 1991;
Giesy et Hoke, 1989). Ainsi, les organismes marins peuvent étre considérés comme des instruments
analytiques qui nous permettent de déterminer les impacts environnementaux des substances présentes. 11
importe toutefois de noter que la manifestation d'un effet toxique lors de l'exécution d'un essai biologique
ne nous permet pas, selon I'état actuel de nos connaissances, de déterminer avec certitude quelle(s)
composante(s) chimique(s) est responsable de cet effet et si cet effet se produit réellement dans le milieu.
Les bioessais sont néanmoins considérés comme les meilleurs outils présentement disponibles pour

évaluer les impacts de mélanges de contaminants (Giesy et Hoke, 1989).

Des critéres intérimaires de qualité environnementale pour I'évaluation de la contamination des sédiments
ont été mis au point en 1992 par Environnement Canada. Ces critéres représentent des niveaux de gestion
des concentrations de divers produits chimiques dans les sédiments du Saint-Laurent. En vue d'appliquer
I'Art.71(3)a de la LCPE, Environnement Canada a entrepris le Programme d'immersion en mer en 1988,
Le présent document s'inscrit dans cette démarche en proposant une batterie de bioessai$ marins pour
I'évaluation de la toxicité des sédiments du Saint-Laurent. L'usage des biotests, tel que décrit ici, pourrait
fournir certaines informations sur les effets biologiques, nécessaires pour déduire les critéres de qualité
environnementale. 1] permettrait également de donner une base cohérente et scientifiquement défendable a

toute décision relative a l'utilisation des déblais de dragage dont la qualité chimique est mise en cause.
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RESUME
Le présent document présente les résultats d'une étude portant sur I'évaluation d'une batterie de 13 essais
de toxicité sublétale et deux de toxicité 1étale effectués en 1993 et 1994 sur des sédiments marins du
fleuve Saint-Laurent. Une approche de gestion de matrices sédimentaires contaminés, présentement en
développement au Centre Saint-Laurent et basée sur l'intégration de six des essais sublétaux réalisés, est
également présentée. Les résultats démontrent que les tests de toxicité conventionnels tels que le Microtox
et I'essai de fertilisation chez les oursins blancs méritent d'étre intégrés dans tout exercice de prise de
décision en ce qui concerne les actions & prendre face a des déblais de dragage dont la qualité chimique est
mise en cause. Les essais de mutagénicité, génotoxicité, ainsi que les tests indicateurs d'induction
biochimique réalisés sur les extraits organiques des sédiments ont quant & eux fournis des résultats mitigés
en raison de problémes reliés a la méthode d'extraction des substances organiques et du niveau de
développement relativement moins avancé de ces essais. Certains d'entre eux, dont le SOS Chromotest, le
test de fluctuation et 'APA méritent d'étre réévalués avec un plus grand nombre d'échantillons
sédimentaires ainsi qu'une gamme de toxicité plus large. L'indice ECOTOX constitue un outil prometteur
permettant de distinguer les aires sédimentaires sur la base de leur toxicité pour la faune benthique.

ABSTRACT
This document presents the results of a study on the evaluation of a battery of 13 sublethal and 2 lethal
toxicity tests realized in 1993 and 1994 on marine sediments from the Saint-Lawrence river. A mangement
approach, presently under development at the Saint-Lawrence Centre and based on the integration of six
of these subletah] tests, is also presented. The results show that conventional biassays such as the Microtox
and the fertilization test on sea urchins should be considered in any decision making exercice concerned
with the management measures regarding dredgind materials suspected to be contaminated. The tests on
mutagenicity and genotoxicity, as well as those measuring biochemical induction realized on the sediment
organic extracts have on the other hand produced mitigated results. This was due to problems related with
the extraction method and the relative early stage of development of most of these tests. However, tests
such as the SOS Chromotest, the fluctuation assay and the APA (alcaline precipitation assay) should be
evaluated with more sediment samples and a greater range of contamination levels. The ECOTOX index is
a promising tool that allows one to distinguish between areas of contaminated sediments based on the

toxicity results.
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Acide déoxyribonucléique

(ADN)

Adduit

Aire d'immersion (aire d'essai)

Aire de dragage (aire d'essai)

Assurance de qualité

Benthos

Benthique

Blanc de méthode

Contaminant

(produit chimique)

GLOSSAIRE

macromolécule composée de deux chaines hélicoidales (brins) qui
s'enroulent
I'un dans F'autre. Chaque chaine est une succession de phosphates et de

sucres désoxyriboses (5 carbones) auxquels sont attachés des bases

aminées.

association entre un composé toxique électrophile et des bases

nucléophiles de 'ADN résultant en une altération de ces bases.

région marine dans laquelle I'immersion d'une matrice contaminée est
permise en accord avec les termes et conditions d'un permis valide

d'immersion en mer.

région marine ol une quantité de sédiments a été excavée.

pratiques d'évaluation visant & assurer la qualité d'un produit final.

.

portion du fond d'un cours d'eau (par exemple l'interface eau-sédiment),

ou l'ensemble des organismes qui vivent dans cette protion.

utilisé pour décrire les organismes qui vivent ou sont associés au

benthos.

échantillon ayant été soumis aux mémes procédures que les échantillons
de sédiments mais qui n'est pas contaminé. Dans cette étude, il est

composé soit d'eau de dilution ou de solvant organique.

agent indésirable ou substance chimiqueprésent(e) dans les sédiments

dans l'eau.



Contrdle de qualité

Eau interstitielle

Eau d'essai (diluant)

Elutriat

Extrait organique

Matériaux de référence

certifiés

Mutagénicité

Niveau d'organisation

Phase solide

techniques et procédures utilisées pour évaluer la qualité des données

obtenues.

eau occupant les espaces entre les particules de sédiment, recueillie par
centrifugation du sédiment humide. La quantité d'eau interstitielle est

généralement exprimée en pourcentage de la masse du sédiment humide.
eau de mer recouvrant la couche de sédiment dans les bains d'essai.

solution aqueuse obtenue suite & une série de manipulations incluant
I'addition d'eau & une substance solide (par exemple sédiment, boues de
forage ou de dragage), le mélange et la centrifugation, filtration ou

décantation du surnageant.

solution obtenue par extraction en Soxhlet, aprés ajout d'un solvant an

sédiment dans le but d'en extraire les substances organiques.

sédiment marin naturel utilisé a des fins de recherche et dont la
composition

chimique et les teneurs des différents contaminants sont certifiées par le
Conseil Canadien de recherches Canada. Chaque sta;1dard (p.e. HS-1,
HS-2, CS-1) est certifié pour une classe spécifique de contaminants.

changemént dans la séquence des nuclétides d'un géne

aussi connu sous 'expression «niveau d'intégration biologique», allant du

niveau moléculaire a celui des écosytémes, voire méme de la biosphére.

sédiment résultant de la centrifugation du sédiment entier.
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Produit toxique

de référence

Sédiment de

référence

Sédiment de controle

Sédiment entier

Sorption

produit chimique étalon utilisé pour mesurer la sensibilité des
organismes
soumis a I'essai afin d'établir les limites de confiance des données de

toxicité recueillies sur une substance a expérimenter. .

échantillon, prélevé sur le terrain, de sédiment reconnu comme étant
non-

contaminé dont les propriétés (p. . granulométrie, contenu organique
total) sont trés semblables a celles des échantillons soumis a I'essai, sauf
en ce qui concerne la teneur en contaminants chimiques. Ce sédiment est
généralement prélevé prés de I'endroit ot les échantillons soumis a

I'essai ont été recueillis, mais a I'abri des sources de contamination.

sédiment propre (essentiellement non-contaminé) prélevé sur le terrain,
au méme endroit que les organismes soumis a I'essai ou préparé
artificiellement en laboratoire, et de composition physico-chimique
connue. Ce sédiment ne doit pas contenir des concentrations de
contaminants pouvant affecter les organismes soumis aux essais, ni
d'organismes pouvant causer des interférences lors de la rélisation des
bioessais. L'utilisation de sédiments de contrdle peut étre utilisé pour

.
établir I'absence de toxicité mesurable en raison des conditions de base
de l'essai (par exemple salinité, pH), pour évaluer I'état de santé des
organismes soumis aux essais ou encore pour comparer la performance

des laboratoires.
sédiment intact, utilisé pour I'exposition des amphipodes.

décrit I'accumulation de substances dissoutes dans la phase aqueuse sur
les particules, incluant les particules biologiques (Voice et Weber,
1983). Cette définition englobe I'adsorption, la formation d'un lien entre
le soluté et la surface bi-dimensionnelle d'une particule, et I'absorption,

la répartition d'un soluté a l'intérieur de la structure (tri-dimensionnel) de



SOS

Unité Toxique (UT)

la phase sorbante (Farrington et Westall, 1986).

géne SfiA responsable de la synthése des enzymes d'autoréparation de
I'ADN.

expression de la toxicité en valeur absolue. Elle est déterminée en
divisant la valeur maximale de toxicité possible par la valeur de CI50 ou

de CMEO obtenue. Elle tient compte du facteur de dilution utilisé.
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SECTION I
- INTRODUCTION -



1.1 OBJECTIFS DE L'ETUDE

Le présent document a pour objectif principal de fournir des données additionnelles a celles colligées par
Bureau et coll. (1995) sur la validation d'essais de toxicité de sédiments marins. Il vise de plus a
recommander une série de biotests écologiquement pertinents, c'est-a-dire représentatifs des conditions
dans le milieu, et convenables a I'évaluation des risques posés par les contaminants présents dans les
sédiments. Pour ce faire, des analyses physiques, chimiques et biologiques ont été effectuées en 1994-95
sur des sédiments provenant de deux sites portnaires du Golfe Saint-Laurent, soit 1) Cap-aux-Meules [Ites-
de-la-Madeleine, Québec]: site de dragage, reconnu contaminé selon une étude effectuée par la firme
Hydrotech Inc. (1990) et 2) Anse-a-Beaufils [Baie des Chaleurs, Québec]: site d'immersion relativement

non-contaming.

La batterie de biotests utilisée dans la présente étude a été sélectionnée par les gestionnaires régionaux du
programme d'immersion en mer, au cours de I'Atelier national sur le développement de directives sur le
monitoring environnemental, tenu a Ottawa en février 1993. Dans la premiére partie de 1'étude, la toxicité
sublétale des sédiments a été mesurée par le biais 1) de la réduction de luminescence chez une souche
bactérienne marine, Vibrio fischeri’, avec trois fractions sédimentaires, soit I'eau interstitielle, I'extrait
organique et la phase solide; 2) des taux de survie des amphipodes endofauniques marins, Amphiporeia
virginiana, exposés au sédiment entier; et 3) des taux de fécondation des gamétes d'oursins blancs de
Californie, Lytechinus pictus en présence d'eau interstitielle. La deuxiéme section porte sur ces tests

biologiques ainsi que sur les analyses physiques et chimiques effectuées sur les sédimerits & I'étude.

La Section HI traite de I'évaluation de la toxicité des sédiments par le biais de sept micro-bioessais
additionnels, la plupart étant présentement en cours de développement au laboratoire du Centre Saint-
Laurent. Trois d'entre eux portent sur la génotoxicité, soit le SOS chromotest, le Unu-test et le test de
précipitation alcaline de 'ADN (APA), deux sur la mutagénicité (test de fluctuation et Mutatox®) et enfin
deux sur l'utilisation de biomarqueurs moléculaires (induction du cytochrome P-450 1A et des
métallothionéines). Les indicateurs de toxicité utilisés sont des souches bactériennes pour le SOS
chromotest ainsi que le test de fluctuation et des hépatocytes de truites (Onchorhynchus mykiss) pour les
autres essais. Ces méthodes biologiques, originallement utilisées pour des échantillons aqueux, sont

évaluées quant & leur capacité a mesurer la toxicité d'échantillons sédimentaires par le biais des extraits

! anciennement connue sous le nom Photobactenium phosphoreum.
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organiques. Une bréve description des principes sur lesquels ces approches sont basées est fournie dans

cette partie du rapport.

Finalement, la Section IV présente une approche de gestion des sédiments contaminés, basée sur
l'intégration des micro-bioessais et des fractions sédimentaires considérées dans la présente étude. Cette
approche, l'indice ECOTQOX, présentement en cours de développement au Centre Saint-Laurent, est issue
du BEEP (Costan et coll., 1993) pour ['évaluation du potentiel toxique des effluents industriels. Les
principes fondamentaux de l'indice ECOTOX et son application dans la gestion des matrices sédimentaires

sont exposés dans ce dernier chapitre.
Les principaux objectifs de I'étude se résument ainsi:

> Evaluer, a l'aide de V'essai Microtox®, I'écart de toxicité entre les sédiments:
a) de dragage de Cap-aux-Meules et immergés de I'Anse-a-Beaufils (données de 1994);
b) immergés et ceux de référence pour le site de I'Anse-a-Beaufils (données de 1994);
c) de dragage et ceux de référence pour le site de Cap-aux-Meules (données de 1994); et,
d) portuaires (données de 1993) et immergés (données de 1994) de 1'Anse-a-Beaufils;

> Etudier la variabilité inter-laboratoire des résultats d'essais Microtox® obtenus pour les sédiments

immergés de 1'Anse-a-Beaufils et portuaires de Cap-aux-Meules;

-

> Evaluer les niveaux d'association entre les bioessais de toxicité présentés dans la deuxiéme section
du document;
> Déterminer les niveaux d'association entre les niveaux de contamination des stations de Cap-aux-

Meules® et les effets notés chez les organismes;

> Proposer une procédure normalisée pour les essais de SOS Chromotest sur l'extrait organique des
sédiments;

¥ Dans je cas ou une corrélation significative est détectée, l'intention des auteurs n'est pas de suggérer l'‘existence d'une relation
absolue de cause 2 effet entre les paramétres chimiques et les effets biologiques observés. La manifestation d'un effet toxique jumelé
a des concentrations de contaminants ne serait qu'une indication de !a nature des contaminants ayant pu causé cet effet
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. Comparer:

a) pour les sédiments de I'Anse-a-Beaufils
la génotoxicité (SOS chromotest) des extraits provenant des sédiments portuaires
(1993) de ceux provenant des sédiments immergés (1994); .
la cytotoxicité et 1a génotoxicité (SOS Chromotest) des extraits provenant des
sédiments imergés (1994);

b) pour les sédiments de Cap-aux-Meules
la cytotoxicité et la génotoxicité (SOS Chromotest) des extraits

Ces informations permettront ensuite de répondre aux questions suivantes:

» les bioessais proposés permettent-ils de discerner les sédiments toxiques qui nécessiteraient des

mesures de correction ou d'atténuation?

> ces tests peuvent-ils étre utilisés pour déterminer des critéres pour 1'évaluation de la qualité des

matiéres destinées & des activités de dragage ou d'immersion en mer?

> dans le cas échéant, quels seraient ces critéres?



-



SECTION II
CARACTERISATION PHYSIQUE ET CHIMIQUE DES SEDIMENTS ET
EVALUATION DE LEUR TOXICITE PAR LE BIAIS DE BIOESSAIS
CONVENTIONNELS



2.1 MATERIEL ET METHODES
2.1.1 PLAN D'ECHANTILLONNAGE

2.1.1.1 Anse-a-Beaufils (Baie des Chaleurs)

Le site de I'Anse-a-Beaufils est localisé en Gaspésie, dans la Baie des Chaleurs. Une étude historique du
site a permis de constater que d‘impbrtants travaux de dragage y sont pratiqués depuis quelques années
pour l'entretien du port et des marinas; le volume moyen de matériaux dragués entre 1983 et 1991 était
estimé & 4 205 m® par année (EC, 1993) alors qu'en 1993 il était de 3 318 m’. Aucune activité industrielle
n'a toutefois été répertoriée dans ce secteur.

L'identification des stations d'immersion utilisées en 1993 & I'extérieur du havre a guidé le processus de
sélection des stations d'échantillonage en 1994 pour le site de ' Anse-a-Beaufils. Ces stations ont été
identifiées & 'aide d'un sonar & balayage latéral. Elles offrent potentiellement le pire scénario possible en
terme§ de contamination pour ce site. Les échantillons de sédiments prélevés le 11-12 juillet 1994
proviennent de 12 stations (tableau 1): huit localisées dans I'aire d'immersion (AB31 a AB38), soit a
environ 4 kim du havre et quatre situées dans l'aire de référence sélectionnée (ABR39 8 ABR-42), dans un
rayon de 500-700 m de la zone de rejet (figure 1). Les stations de référence sont localisées dans le méme
secteur que celles de 1993. L'échantillon AB-34 a été divisé en deux réplicats (34 et 34-Dupl.).

Tableau 1. Localisation des stations échantillonnées & I'Anse-a-Beaufils.

Aire Station Latitude Longitude
-

Immersion 31 48°26.63' 64°14.82'
32 48°26.62' 64°14.81"

33 48°26.78' 64°14 87

34 4892677 64°14 83’

35 48°26.83' 64°14.95'

36 48°26.90' 64°14.80'

37 48°26.88' 64°14.59"

38 48°26.88' 64°14.63'

Référence 39 48°26.49' 64°14.39"
40 48°26.57 64°14 48’

41 48°26.58' 64°14.48'

42 48°26.61' 64°14.37




2.1.1.2 Cap-aux-Meules

Le site de Cap-aux-~Meules est situé dans l'archipel des Iles-de-la-Madeleine. Une étude entreprise par
Lavalin Environnement en 1989 a identifié Cap-aux-Meules comme étant le seul site contaminé de
l'archipel. Les sources potentielles de contamination dans ce secteur sont les rejets des eaux ysées de
l'usine de transformation de poisson et de 1a municipalité; on y retrouve également trois quais de péche et

trois ports de plaisance. Des photographies prises lors de I'échantillonnage sont présentées i I'annexe A.

Le plan d'échantillonnage a été préparé en considérant les résultats de caractérisation chimique des
sédiments effectuée en 1992 (annexe B), ainsi que les aires de dragage du projet de confinement en quai
proposé par Transports Canada (GCC) en 1994 et les aires de dragage potentiel considérées en 1992
(tableau 2). Les stations d'échantillonnage ont été réparties de fagon & obtenir une couverture des aires de
dragage proposées et a valider les gradients de concentrations obtenues lors de la caractérisation chimique
des sédiments du havre effectuée en 1992.

Le havre a été divisé en six aires réparties, selon leur statut, en trois catégories (ou blocs) telles
qu'indiquées au tableau 2 et 4 la figure 2. Le nombre de stations d'échantillonnage a été établi selon les
directives d'Environnement Canada (Environnement Canada, en publ.) en fonction du volume de déblais
de dragage anticipé pour chacune des aires et en considérant un minimum de trois stations pour chacune
d'elles. Un total de 20 stations situées a l'intérieur du havre ont été échantillonnées de fagon aléatoire; pour
fins de contrdle de qualité, trois d'entre elles ont fait 'objet d'un triple échantillonnage (2, 5, 9). De plus,
deux stations de référence, localisées dans une zone a l'extérieur du havre (figure 3) et considérées comme
étant peu perturbées par des activités de péche commerciale ou de dépot, ont été échantillonnées; I'une
d'elle a fait I'objet d'un triple échantillonnage (21).

2.1.2 COLLECTE DES SEDIMENTS ET DE L'EAU DE MER
Une benne Shipek simple, manoeuvrée a l'aide d'un treuil hydraulique, a été utilisée pour la collecte des

sédiments; la benne était rincée avec de I'eau de surface avant chaque prélévement (annexe A).

La méthodologie utilisée pour la préparation des sédiments est présentée dans la section «Protocole
d'échantillonnage» de Bureau ef coll. (1995). L'eau de mer, utilisée pour effectuer les bioessais, a été

recueillie en surface, aux stations de référence, et conservée a 4°C jusqu'a son utilisation.
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Figure 2. Répartition des stations sédimentaires du havre de Cap-aux-Meules.
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Aires d'immersion et de référence de Cap-aux-Meules.

Figure 3.

Cap-aux-MLul :

Site de dragage
Havre de Cap-aux-Meules

- W(/ y g
o
S O fledu ©
D . Havre-aux-Maisbns
47 24.00° g 47 24.00
lle du
Cap-aux-Meules Pointe|Basse

Site de référence

o)

61 52.00°

e

0 1 2
e —
Kilomeétres

(CMR)
47 22,00 //_m @° 47 22.00°
"CM-7 w
Sites d'immersion
Gros-Cap

61 47.00"

7b



Tableau 2. Localisation des stations échantillonnées a4 Cap-aux-Meules.

Aire Empilacement Station Latitude Longitude
m
le projet de confinement

(1A)

confinement face au quai 2 47°37.89.17 61°85.67.17'

en quai en éperon 2A 47°37.89.17 61°85.67.17

[1} (1B) 2B 47°37.89.50 61°85.70.50"

3 47°37.88.17 61°85.64.33'

4 47°37.85.33" 61°85.55.33'

face au quat 5 47°37.82.3% 61°85.44.67'

des pétroliers SA 47°37.81.83' 61°85.44.00'

({19 5B 47°37.83.00 61°85.41.83'

6 47°37.79.00 61°85.42.00'

6/G 47°37.79.00' 61°85.42.00"

7 47°37.73.3%' 61°85.34.67

Aire de dragage éventuel face au quai 8 47°37.93.83' 61°85.66.17

[2} des pécheurs 9 47°37.99.17 61°85 63.67'

QA) 9A 47°37.99.8% 61°85.64.50'

9B 47°37.99.83 61°85.64.50'

10 47°37.94.50' 61°85.54.33

11 47°37.98.50' 61°85.55.50'

12 47°37.95.50° 61°85.44.00'

13 47°38.04.00" 61°85.48.83'

dans le bassin 14 47°37.81.67 61°85 19.83

de virage 15 47°37.79.33" 61°85.19.17

(2B) 16 47°37.63.67 61°8529 17

Aire non visée par les face d lanve 17 47°37.87.50 61°85.40.00"

activités de dragage oceidentale 18 47°37.99.33' 61°85 33 67

3] du brise-lames 19 47°37.87.17 61°85.28.50"

(BA) 20 47°37.79.33 61°85.18.33'

Aire de référence extérieur du 21 47°36.86.33 61°76.66 67

[4] havre 21A 47°36.83.17 61°76.71.5¢'

21B 47936.78.33" 61°76.67 17

22 47°36.52.50 61°77.58.17




2.1.3 IDENTIFICATION ET CONSERVATION DES ECHANTILLONS

Toutes les informations relatives 4 la conservation et 1a préparation des sédiments sont fournies dans le
document portant sur les analyses réalisées en 1993 (Bureau ez coll., 1995). Une description des
contenants, de la quantité de sédiments et des méthodes de conservation utilisés pour chacune des analyses

est fournie a I'annexe C.

2.1.4 PREPARATION ET UTILISATION DES FRACTIONS SEDIMENTAIRES

Chaque échantillon a d'abord été homogénéisé manuellement avec une spatule enduite de téflon et réparti
en six aliquotes de 50 g et 12 de 80 g (pour un poids total de 1 200 g environ), dans des tubes coniques de
50 mL (Falcon) préalablement lavés a I'acide nitrique (10% v/v) et rincés trois fois a I'eau purifiée (Eau de
type 1 ASTM). Le lot de tubes de 50 g fut utilisé pour la réalisation des tests biologiques, alors que celui

des 80 g fut destiné aux analyses chimiques.

L'eau interstitielle a été obtenue par centrifugation (centrifugeuse IEC, modéle Centra 7, rotor IEC 216) &
vitesse moyenne (3 000 rpm, 1 700 g pendant 30 min.) des échantillons faisant partie du premier lot. Le

sounageant résultant de cette procédure correspond 4 la fraction solide-humide (solide) du sédiment.

L'extrait organique fut quant a lui obtenu a .partir du deuxiéme lot, comme suit: des échantillons de 50 g
furent préparés et envoyés au laboratoire d'analyse externe, Novamann International (Cé6te de Liesse,
Québec) pour la préparation des extraits organiques et la caractérisation chimique, organique. Chaque
échantillon de 50 g a été séché avec du sulfate de sodium anhydre; pour respecter le ratic*solvant
(dichlorométhane)-quantité de sédiments, un certain nombre d'appareils Soxhlet ont été utilisés. Les
extraits furent combinés, pour un total de 10 g. Ce volume a ensuite été ajusté 4 10 mL. Trois aliquotes de
I'extrait final ont été prélevées et placées dans des fioles. Deux blancs de méthode (blancs d'extraction) ont
été préparé afin de déceler toute contamination pouvant provenir des réactifs. Une aliquote de 4 mL ainsi
que les deux blancs ont été envoyées au laboratoire du Centre St-Laurent pour les analyses biologiques
(Microtox et SOS Chromotest). L'extrait résiduel a été divisé en deux parties égales: une partie pour les
analyses de BPC/CB/OC et I'autre, pour les HAP.

L'utilisation des trois fractions sédimentaires recueillies se définit comme suit;
(a) Eau interstitielle: - détermination du pH, de la salinité, de I'azote total Kjeldahl, de 1'azote
ammoniacal, du phosphore total et des sulfures totaux



- réalisation du Microtox et du test de fertilisation des oursins
(b) Fraction solide: - estimation du pourcentage dhumidité, de la granulométrie, du carbone

organique total, des métaux lourds

- extraction des substances organiques

- réalisation du Microtox

(c) Extrait organique: - mesure des concentrations de HAP, BPC, chlorobenzénes et pesticides

- réalisation du Microtox

2.1.5 METHODES D'ANALYSE

2.1.5.1 Propriétés physiques et composantes inorganiques, non-métalliques

Sranulométri
L'analyse granulométrique des sédiments a été effectuée selon la méthode de Duncan et LaHaie (1979) par
Féquipe de 1'Institut national de recherche sur les eaux (Burlington, Ontario). Chaque échantillon est divisé
en aliquots de 5 a 8 g, puis homogénéisé et entrainé avec de I'eaun a travers une série de tamis de

différentes tailles. Chacune des portions retenues est ensuite séchée et pesée. Par la suite, la portion la plus

fine (<63 pm) est analysée 4 l'aide d'un Sédigraphe.

Humidité .
Afin de rapporter la teneur en contaminants et la toxicité d'un échantillon sur une base séche, le
pourcentage d'humidité de chacun a été déterminé selon la méthode proposée par Environnement Canada
(1992). Deux pourcentages d'humidité furent calculés: totale et résiduelle. Le premier fut déterminé par la
firme Novamann International (Cote de Liesse, Québec) par centrifugation du sédiment entier. Pour ce qui
est du deuxiéme, il fut estimé par le laboratoire du Centre Saint-Laurent comme suit: des aliquotes
d'environ 25 g de sédiment humide (recueilli aprés centrifugation du sédiment entier) sont placées
individuellement dans des assiettes d'aluminium préalablement conditionnées et séchées & 100°C (25°C)
pendant 24 h; les assiettes sont ensuite transférées au dessicateur pendant 2 h. Les poids humides et secs

sont déterminés par gravimétrie.
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olides volatils
Cette analyse a été effectuée par I'Institut national de recherche sur les eaux selon le protocole de Clesceri
et coll. (1989). Les échantillons de sédiments sont d'abord décantés, homogénéisés et séchés au four a
105°C. Les échantillons secs sont ensuite calcinés dans un four & moufle 2 500°C pendant 2 h. Le

pourcentage de solides volatils est déterminé par gravimétrie,

Les protocoles suivis pour ces analyses sont les suivants: azote Kjeldahl total - méthodes 4500-Norg, B, C
et 4500-NH, H (Standard Methods, 1992); azote ammoniacal - méthode NAQ07555 ( Environnement
Canada, 1979); phosphore total - méthode 4500-P E et F (Standard Methods, 1992). Ces demiers furent
efectués par le laboratoire Technitrol Eco (Pointe-Claire, Québec).

Sulfures totaux
Les sulfures ont été mesurés selon la méthode avec le méthyléne bleu (Standard Methods, Méthode 4500-

S?) par le laboratoire Technitrol Eco.

rganique tot: T
La teneur en carbone organique total des sédiments® est quantifiée a l'aide d'un Déterminateur de carbone
LECO-12, & une température de 575°C pendant 250 s. Cette analyse a été effectuée par 'Institut national
de recherche sur les eaux. Les concentrations sont exprimées en pourcentage de poids sec des sédiments.

-

2.1.5.2 Caractérisation chimique

iques: - - nzénes - i
Ces analyses ont été effectuées par Novamann International sur les échantillons de Cap-aux-Meules. La
teneur en substances organiques de deux matériaux de référence certifiés (MRC: HS-2 et HS-3) a été
déterminée en duplicata. Les matériaux HS-2 sont certifiés pour l'analyse des BPC, alors que les matériaux
HS-3 le sont pour I'analyse des HAP; tous proviennent de la zone portuaire de la Nouvelle-Ecosse. Ces
matériaux ont ét¢ fournis par le Programme de standards de chimie analytique marine du Conseil national
de recherches du Canada. Les concentrations certifiées de HAP et BPC sont présentées a I'annexe D. Les

résultats sont rapportés sur base de poids sec.

'Les échantillons ont d'abord été séchés au four a 80 °C pendant un minimum de deux heures.
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L'analyse des hydrocarbones aromatiques polycycliques (HAP), chlorobenzénes (CB) et congéneres de
BPC, ainsi que des pesticides organochlorés (OC) a ét¢ réalisée en snivant la méthodologie décrite dans
Bureau ef coll. (1995). Les résultats d'analyse des hydrocarbures aromatiques polycycliques sont rapportés
en deux groupes: les HAP a faible poids moléculaire (2 et 3 noyaux benzéniques) et les HAP 4 poids

moléculaire élevé (plus de trois noyaux benzéniques).

Mercure

Les échantillons de sédiments sont d'abord digérés avec de 1'acide sulfurique (H,SO,) et de I'acide nitrique
(HNO;) a une température de 90°C. Cette étape est suivie d'une oxidation avec du permanganate de
potassium (KMnO,) et du persulfate de potassium (K,S,0y). A 1a toute fin, de I'hydroxylamine
(NH,OH:HCI) est ajouté pour neutraliser I'excés de KMnO, et de K,S,0,. Le mercure ainsi obtenu est mis
en solution sous forme organique (Hg?"). Le mercure en solution est ensuite réduit en mercure élémentaire
(Hg") par une solution de chlorure tanneux et entrainé 4 I'état gazeux, par un barbotage d'argon dans une
cellule traversée par un faisceau lumineux, correspondant 2 la raie majoritaire du mercure (A = 253.7 nm).

Les vapeurs de mercure ainsi entrainées sont détectées par absorption atornique.

Aufres M¢taux traces

L'extraction des métaux (Cu, Cd, Zn, Pb et As) est effectuée dans un premier temps par digestion acide
avec de l'eau régale (trois parties d'acide hydrochlorique (HCI) et une partie d'acide nitrique (HNO,)). Le
mélange sédiment-acide est ensuite amené a faible ébullition sur une plaque chauffante. Une deuxiéme
mise en ébullition suit I'ajout de HNO,. Pour terminer la digestion, du peroxyde d'hydrogéne (H,0,) est
ajouté au digesté et ce dernier ramené a faible ébullition. La fraction minérale (silicate et aluminicate) est
ensuite extraite du digesté par filtration. Finalement, un volume de 50 mL d'eau purifiée est ajouté au
filtrat. La détection instrumentale pour le Cu et le Zn est faite par absorption atomique a la flamme et le
Pb, Cd, et I'As par absorption atomique au four au graphite.

Les concentrations de tous les métaux analysés ont été corrigées pour la fraction particulaire fine (<63 pm)

des sédiments puisque cette derniére a tendance a réduire la biodisponibilité des éléments par sorption.
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2.1.5.3 Tests de toxicité des sédiments
Trois bioessais (Microtox®, test de survie d'un amphipode marin et test de fécondation des oursins) ont
été réalisés dans cette partie de I'étude.

Essais Microtox

Les essais Microtox ont été effectués sur trois fractions de sédiments provenant de Cap-aux Meules et de
1'Anse-a-Beaufils. De plus, des essais ont été réalisés avec un toxique de référence, le sulfate de zinc, pour
chaque nouveau lot de bactéries utilisé afin d'assurer la qualité des souches. Les périodes d'exposition de
V. fischeri furent repsectivement de 15, 5 et 5 min pour l'eau interstitielle, la phase solide et les extraits
organiques. Ces temps d'exposition ont été choisis en fonction des types de contaminants potentiellement
présents dans chacune des fractions sédimentaires. V. fischeri est plus sensible, aprés des périodes de
temps relativement longues, a la présence de composés hydrosclubles tels que les métaux bivalents, alors

que les substances liposolubles agissent plus rapidement sur la bactérie (Beckman, 1982).

Essai sur eau interstitielle (EI)

Les essais Microtox sur eau interstitielle ont été faits selon la méthode recommandée par Environnement
Canada (1992). Certaines modifications apportées au protocole pour les tests effectués au laboratoire du
Centre Saint-Laurent sont présentées a I'annexe B du rapport de 1993 (Bureau et coll., 1995). Les résultats
sont exprimés en % v/v (vol. eau interstitielle/vol. diluant).
Essai sur extraits organiques (EQ) )

La préparation des extraits pour la réalisation des essais s'est effectuée comme suit: le DCM utilisé pour
conserver les extraits est complétement évaporé sous azote et remplacé par 2 mL de diméthylsulfoxyde de
qualité spectrophotométrique (DMSO, Aldrich). Cette étape est essentielle puisque le DCM est reconnu
comme une substance mutagéne (Williams ef coll., 1982). Certains échantillons (CM-2B, CM-5B, CM-
9A2, CMR-21B}) ont nécessité un volume supérieur (3 mi) de DMSQ, en raison de la présence d'un
précipité dans la solution, Afin d'accélérer la dissolution des extraits, les échantillons sont placés dans un
bain ultrasonique pendant 20 min., 8 20°C. Le poids sec de chaque extrait est déterminé avant l'ajout du
DMSO. Un blanc de méthode (blanc d'évaporation) est également préparé et soumis aux mémes essais

biologiques que les échantillons.
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Les essais Microtox sur l'extrait organique ont été effectués selon le protocole de Microbics® (1992).
Chaque échantillon est d'abord dilué a 2% v/v avec une solution saline (2% NaCl). Pour les échantillons
de I'Anse-a-Beaufils, une série de huit 4 dix dilutions {1:2) supplémentaires a été effectuée en utilisant une
solution & 2% NaCl et 2% DMSO; en ce qui concerne les échantillons de Cap-aux-Meules, présumément
plus contaminés que ceux de I'Anse-a-Beaufils, la premiére concentration testée fut, selon le ;iegré de
toxicité, de 1% ou de 0.1% v/v. Pour ces extraits, de six a huit dilutions (1:2) en série ont été préparées.
Ainsi, toutes les concentrations testées contenaient 1% DMSO. Les résultats sont exprimés en pl d'extrait /
mL d'eau de dilution.

Essai sur phase solide (PS)

Les essais Microtox sur la phase solide des sédiments ont été effectués (en duplicata) selon le protocole
proposé par la firme Microbics (1992), en utilisant de I'eau de mer comme eau de dilution. Certaines
modifications apportées au protocole sont décrites & I'annexe C du rapport de 1993 (Bureau ef coll., 1995).
Les résultats sont donnés en pg sédiment sec/mL diluant.

Essai de toxicité aigué chez | hi
Cet essai a été réalisé selon le protocole recommandé par Environnement Canada (1992). Les organismes
soumis a I'essai (Amphiporeia virginiana) proviennent du site controle, Martinique Beach, en Nouvelle-

Ecosse. Ces derniers ont été prélevés environ une semaine aprés le prélévement des sédiments.

La veille de I'essai, chaque échantillon est homogénéisé et des aliquotes de 175 mL sont déposées dans les
récipients d'essai. L'eau d'essai (eau de mer) est ensuite ajoutée jusqu'a concurrence de 750 mL. Chaque
récipient est aéré pendant la nuit précédant le début de l'essai. Enfin, vingt amphipodes sont distribués
dans chacun des récipients et le volume est porté a 950 mL. Les organismes ont été exposés aux sédiments

de dragage, d'immersion et de référence pendant une période de dix jours.
Les résultats suivants sont fournis pour tous les échantillons soumis a I'essai: le pourcentage moyen (+

écart-type) de survie au 10° jours et le pourcentage moyen (+ écart-type) d'amphipodes retrouvés en
surface.
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Essai sur la fécondation chez les oursing

Cet essai de subléthalité a été réalisé selon la méthode recommandée par Environnement Canada (1992).
Les organismes matures utilisés (Lytechinus pictus), qui proviennent d'un fournisseur localisé en
Californie, ont été gardés dans des réservoirs au laboratoire de Dartmouth afin d'obtenir les gamétes

nécessaires aux essais.

Les gamétes sont exposées a trois concentrations d'eau interstitielle. Au terme de 'exposition, les oeufs
sont prélevés et le dénombrement d'oeufs fécondés est effectué. Le paramétre d'effet de l'essai est
l'inhibition de la fécondation, évaluée par rapport a I'échantillon de contréle.

2.1.6 ASSURANCE DE QUALITE

Afin d'obtenir des résultats d'analyse fiables et représentatifs, certains procédés d'assurance de la qualité,
tels que la réalisation d'analyses de matériaux de référence, d'étalons et d'échantillons subdivisés (tel que
AB-34), ainsi que la tenue de registres des procédures de contrdle de qualité, ont été effectués pour toutes
les analyses faites dans le cadre de cette étude. De plus, la participation d'un laboratoire externe, I'Institut
d'océanographie Bedford (Dartmouth, Nouvelle-Ecosse), pour la réalisation d'essais Microtox sur I'eau

interstitielle et la phase solide des sédiments a permis d'évaluer la variabilité inter-laboratoire.
2.1,7 TRAITEMENT DES DONNEES ET CALCUL DES RESULTATS

2.1.7.1 Essais Microtox

Les résultats Microtox sur eau interstitielle et phase solide, provenant du laboratoire du Centre St-Laurent,
sont calculés a partir d'une droite de régression simple, dans une feuille de travail élaborée sur fichier
LOTUS. Ce fichier a été élaboré par les membres du laboratoire québécois. La CI50 (aprés 15 min pour
I'eau interstitielle et 5 min pour la phase solide) a été calculée par prédiction inverse a partir de 'équation
de régression. Les données Microtox du laboratoire de Dartmouth, ainsi que les résultats d'extraits

organiques (CI50 - 5 min.), ont été calculés a partir du fichier informatique élaboré par la firme Microbics.
2.1.7.2 Essai de survie des amphipodes

Le test de Student (test ¢) a permis d'identifier les stations démontrant une toxicité significativement
différente du sédiment de contréle (p=0.05).
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2.1.7.3 Essai de fécondation chez les oursins

Le taux de fécondation, déterminé pour chaque échantillon et ce, pour trois concentrations d'eau
interstitielle (10%, 33% et 100%), a permis de calculer la concentration inhibitrice (CI,;) par rapport au
sédiment de contrdle. Le test 1 (p=0.05) a été utilisé pour comparer les concentrations d'essai !sédiments

d'essai) avec la concentration contrdle.

2.1.7.4 Associations entre les bioessais

Deux mesures d'association ont été déterminées pour les tests effectués sur les sédiments de I'Anse-a-
Beaufils et de Cap-aux-Meules, soit le niveau de concordance et le niveau de corrélation. Ces deux
mesures fournissent des informations complémentaires sur I'évaluation des niveaux d'association entre les
bioessais. En bref, le test de concordance nous indique si deux essais donnés procurent la méme
information sur la toxicité des échantillons, soit qu'ils sont toxiques ou non pour les organismes concernés.
Lorsque deux essais se révelent concordants, le test de corrélation vérifie I'hypothése que les stations,

classées selon leur niveau de toxicité, obtiennent le méme rang dans les deux tests.

La concordance a été évaluée de fagon qualitative. Un code de toxicité a d'abord été attribué a chaque
observation (il s'agit ici des échantillons de sédiments, aussi appelés stations); ces codes correspondent anx
classes de toxicité identifiées au tablean 3. L'annexe E présente les codes obtenus pour chaque station, et
ce, pour tous les essais de cytotoxicité. Ces codes sont utilisés pour fins de comparaison inter-stations
seulement. 1'analyse de concordance ne considére que la présence ou I'absence de toxicité comme
criteres. En d'autres termes, elle ne tient pas compte du niveaun de toxicité (soit +, ++ ou™+++) des
échantillons mais seulement du fait que des effets toxiques ont été observés. Ainsi, les codes ++ et +++
sont considérés comme étant équivalents au code + pour cette analyse. Les codes attribués & un échantillon
donné pour les différents bioessais auxquels il a été soumis ont été comparés. Le taux de concordance (c)

fut calculé comme suit:

somme des groupes de données en accord {soit +/+ ou o/ 0] x 100

nombre total de stations

Une concordance parfaite (100%) était accordée lorsque tous les codes donnés & chacun des échantillons

ont démontré la méme tendance d'un test a 'autre, p. ex. le sédiment de dragage # 10.
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En revanche, le niveau de corrélation entre les bioessais a été évalué a l'aide du test statistique non-
paramétrique Spearman sur les données brutes. Les données ont a priori été transformées en log 10 pour
accroitre la normalité de leur distribution. Les analyses statistiques de corrélation ont été effectuées sur
SAS (SAS Inst., 1987). Une corrélation parfaite entre deux bioessais (r = 1) était attribuée lorsque les
observations, préalablement classifiées pour chaque bioessai, avaient obtenu un rang identique pour ces

deux tests.

Tableau 3. Classes de toxicité proposées pour les résultats Microtox.

sédtl::tgttl?;:l;sée Classes de toxicité Niveau de toxicité (t:ooxadf::g
Phase solide Cly, - 5 min, (mg sec'/L)
> 74 000 non toxique o
>3700 toxicité marginale +
> 740 toxicité modérée ++
<740 toxicité élevée +++
Eau interstitielle Cls, - 15 min, (%v/v)
>50 non toxique 0
>10 toxicité marginale +
>1 toxicité modérée +—+
<l toxicité élevée 4
Extrait organique (CL, - 5 min, (uL/mL)
>10 non-toxique o
>1 toxicité marginale +
>0.1 toxicité modérée ++
<Q.1 toxicité élevée +++

La présence de concordance et de corrélation significative (p<0.001) entre deux bioessais donnés
suggererait qu'un seul de ces tests serait suffisant pour évaluer la toxicité des échantillons. En contrepartie,
I'absence d'association entre les bioessais & 'étude suggérerait que chacun apporte une information
différente quant a la toxicité des sédiments et que par conséquent, une batterie comportant tous ces essais

permettrait d'avoir une image plus compléte de leur niveau de contamination.
2.1.7.5 Comparaison des sites

Le test ¢ a été utilisé pour détecter des différences significatives entre la toxicité des sédiments de dragage,

d'immersion et ceux de référence pour les deux sites a I'étude.
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2.1.7.6 Associations entre les variables chimiques et biclogiques

Nous avons tenté d'établir un lien entre des causes possibles (présence de contaminants déterminée par les
analyses chimiques) et les effets observés (toxicité dans les bioessais) en utilisant le test de corrélation
canonique (SAS, 1988) pour les résultats de Cap-aux-Meules. Etant donné le faible niveau de toxicité des
sédiments de I'Anse-3-Beaufils et I'absence de données sur la chimie de ces échantillons (mis 4 part les

teneurs en mercure), aucune analyse de corrélation n'a été effectuée pour ce site.

Une analyse a fonction canonique discriminante (SAS, 1988) a, de plus, été utilisée afin (1) d'identifier les
variables biologiques ayant contribué le plus a la discrimination entre les aires sédimentaires de Cap-aux-
Meules et (2) de classifier ces aires selon leur niveau de toxicité. L'analyse & fonction canonique
discriminante est une technique statistique qui produit des fonctions mathématiques permettant d'établir
des différences entre les groupes définis a priori. Ces fonctions, appelées fonctions discriminantes (FDs),
sont en fait des combinaisons de variables qui sont les plus responsables des différences observées entre
les groupes. Les valeurs attribuées a ces FDs sont calculées pour chaque échantillon et sont utilisées pour

classifier les stations par groupes.

L'analyse n'a pas été réalisée pour les sédiments de I'Anse-a-Beaufils puisque leurs niveaux de toxicité sont
trés faibles et plus difficiles & discriminer les uns des autres. De plus, seuls les essais sur V. fischeri furent
inclus dans 1'analyse puisque les tests sur amphipodes et oursins n'ont été effectués qu'avec 12 échantillons.
Or les résultats des tests statistiques sont, en général, fortement influencés par des données manquantes,
particulierement lorsque celles-ci sont réparties de fagon non-uniforme dans la matrice de données. Les
stations de Cap-aux-Meules ont d'abord été regroupées en quatre groupes, selon leur niveau de toxicité
dans les essais Microtox. Ces groupes correspondent plus ou moins aux aires définies au tableau 2. Les
résultats de la classification permettent de déterminer si les réponses observées pour une station donnée
sont statistiquement plus apparentées 4 un autre groupe en termes d'effets biologiques. Les valeurs des
fonctions discriminantes ont été calculées a partir des données biologiques transformées a priori en log

(10) afin d'approcher une distribution normale.
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2.2  RESULTATS

2.2.1 CARACTERISTIQUES PHYSIQUES ET COMPOSANTES INORGANIQUES NON-METALLIQUES

Les caractéristiques physiques et composantes inorganiques non-métalliques des sédiments & 1'étude sont
présentées & l'annexe F. Mis & part le COT, les paramétres mesurés présentent des valeurs légérement
supérieures pour les échantillons de Cap-aux-Meules comparativement a I'Anse-a-Beaufils (figure 4). De plus,
a i'exception‘ du phosphore total, les sédiments de référence de I'Anse-a-Beaufils et de Cap-aux-Meules

présentent des teneurs relativement plus faibles que les sédiments portuaires ou immergés.

En ce qui concerne le pourcentage de COT des échantillons de Cap-aux-Meules, il semble légérement
augmenter & mesure que l'on se rapproche du havre (figure 5). Dans le cas des sulfures totaux, on remarque
une nette augmentation de la concentration dans l'aire 2B, qui semble se maintenir dans les autres stations plus
¢loignées du port (aire 3). Enfin, le pourcentage de particules fines (<63 pm) est relativement faible dans les

aires localisées prés du havre, plus particuliérement dans les aires 1A et 1B.

La salinité de l'eau interstitielle varie entre 30 et 32 ppm pour les sédiments du site d'immersion, soit
légérement supérieure  celle des sédiments de Cap-aux-Meules (22 a 30 ppm), a I'exception de la station 2A
qui démontre une salinité de 15 ppm seulement. L'eau de mer de surface ayant servi comme solution de
dilution pour les bioessais et provenant des aires de référence a une salinité équivalente & la majorité des
sédiments a I'étude, soit 30 ppm.

2.2.2 ANALYSES CHIMIQUES

2.2.2.1 Composés organiques
Les résultats des analyses de substances organiques effectuées sur les sédiments de I'Anse-a-Beaufils et de

Cap-aux-Meules apparaissent a 'annexe G.

Anse-3-Beaufils
Seulement deux stations de I'Anse-a-Beaufils ont fait I'objet d'analyses chimiques en 1994, soit les stations
de référence 39 et 41. Ces sédiments ont été choisis parce qu'is ont eu des effets toxiques sur les organismes

testés. Les analyses chimiques pourraient donc nous aider a tenter d'expliquer les causes de cette toxicité.
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En ce qui concerne les HAP, toutes les concentrations mesurées sont inférieures aux limites de détection.
Cependant, un cyclodiéne organochloré, I'endrine, ainst que des BPC, absents des stations de référence en
1993 (Bureau ef coll., 1995), sont présents a de faibles concentrations en 1994, dans les deux stations de

référence analysées.

-aux-M - Station;
Les analyses révelent que les échantillons de Cap-aux-Meules sont contaminés avec des HAP, BPC et
pesticides organochlorés. L'annexe H présente les concentrations des deux premiers groupes de contaminants
telles qu'obtenues en 1992 et en 1994 pour les mémes aires d'étude; il s'agit toutefois de stations différentes.

Quant aux pesticides organochlorés et chlorobenzénes, ils n'ont pas été analysés en 1992.

HAP

Les teneurs en HAP pour 1994 sont légérement supérieures a celles de 1992 pour la station localisée dans l'aire
1A (figure 6a et b); I'inverse est noté pour l'aire 1B (aire de dragage au quai en éperon). Ainsi, la station 1 de
l'aire 1A est fortement contaminée par des substances carcinogénes ou mutagénes connues, soit le
benzo(a)pyréne, le dibenzo(a,h)anthracéne et le benzo(a)anthracene (annexe G); les teneurs dépassent les SEN
(seuils d'effet néfaste) définis pour ces composés par Environnement Canada (1992). Les niveaux de
contamination des autres aires de dragage proposées sont relativement faibles et ne semblent pas avoir

augmenté de 1992 a 1994 (figure 6a et b).

Les résultats de 1994 (figures 7a et b) démontrent que les plus fortes concentrations de HAP sont retrouvées
dans les sédiments provenant de la station 1, remettant par conséquent en question le choix de cette zone
comme aire de confinement. Les stations 2, 2A, 2B et 3 ont également des teneurs importantes de HAP.
Toutefois, aucune d'entre elles ne présente des concentrations supérieures aux critéres de qualité établis pour

I''mmersion en mer (Environnement Canada, 1990).

BPC

En ce qui concerne les BPC, 'ensemble des aires examinées révélent des teneurs inférieures en 1994 (figure
6¢). En tout, dix des congénéres analysés et un Arochlor (1254) ont été détectés dans les échantillons en 1994
(figure 8a et b). La station 9A présente les concentrations les plus fortes de BPC; ceci est confirmé par la
teneur élevée en Arochlor 1254 (4 pg/g) qui dépasse le critére de qualité pour l'immersion en mer

(Environnement Canada, 1992). En somme, sept des 27 stations portuaires présentent des concentrations
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d'Arochlor 1254 supérieures a ce critére; il s'agit de stations localisées principalement dans l'aire 2A (face au

quai des pécheurs).

Pesticides

Des 20 organochlorés analysés, 11 d'entre eux présentent des teneurs supérieures aux limites de détection
(figure 9). Entre autres, on distingue des concentrations importantes de composés cyclodiéniques tels que le
chlordane, le dieldrine et I'heptachlore pour la majorité des stations localisées dans les aires visées par le projet
de confinement en quai (1A, 1B et 1C; soit les stations 1 4 7 incl.). De plus, quatre métabolites du DDT ont
été détectés dans les échantillons; de ces composés, le p,p-DDE semble présent dans la majorité des stations
et plus particuliérement 3 la station 1. Enfin, dans le cas du lindane, un isomére du BHC, la station 9A est celle

ou la teneur est la plus élevée.

-aux-Meules - Stations de réfé
Pour ce qui est des stations de référence, les teneurs en HAP de faible poids moléculaire, BPC et pesticides
‘organochlorés sont trés faibles, voir nulle pour la plupart des stations (annexe G); par ailleurs, aucun HAP de

poids moléculaire élevé n'a été détecté dans ces échantillons.

2.2.2.2 Métaux
Les résultats bruts des analyses de métaux lourds pour les sites de dragage et d'immersion sont présentés a
l'annexe G. Les concentrations de métaux corrigées pour la fraction particulaire fine (< 63 pm) des sédiments

\

sont également présentées dans cette annexe.

-3-Beaufil
Seul le mercure a été analysé pour les stations de ' Anse-a-Beaufils. Toutes les concentrations mesurées sont
inférieures au critére réglementant I'immersion des matériaux de dragage en mer (0.2 pg/g; Environnement
Canada, 1992).

Cap-aux-Meules

Pour le site de Cap-aux-Meules, trois des métaux lourds analysés en 1994 sont présents & des concentrations
qui dépassent les critéres d'Environnement Canada (1992) pour l'immersion en mer. Il s'agit du cuivre (28
ng/g), du plomb (42pg/g) et du zinc (150 pg/g). Entre autres, les stations 2 et 5B révélent, respectivement,

des concentrations de cuivre et de zinc de prés de 10 fois supérieures aux critéres de qualité. D'une maniére
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générale, les niveaux de contamination semblent diminuer en 1994 4 mesure que l'on s'éloigne du havre (figure
10). Ceci est particuliérement vrai pour le cuivre, le cadmium et le zinc. En revanche, les sédiments de
référence présentent des concentrations de métaux de cinq a dix fois inférieures a celles retrouvées dans les

sédiments portuaires.

Si on compare les résultats de 1992 avec ceux de 1994 (figure 11), les aires étudiées semblent démontrer des

niveaux de contamination supérieurs pour la derniére année.

Figure 4. Propriétés physiques et parametres chimiques mesurés pour les sédiments de 1'Anse-a-
Beaufils et de Cap-aux-Meules. Les résultats sont présentés sous forme de moyenne * écart-~
type.
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Figure 4 (suite).
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Figure 4 (suite).
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Figure 5. Granulométrie et teneurs en carbone organique total et sulfures totaux des sédiments de Cap-
aux-Meules (données de 1994).
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Figure 6. Concentrations moyennes de HAP et de BPC dans les sédiments des aires de dragage de Cap-
aux-Meules, telles que mesurées en 1992 et en 1994,
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Figure 7. Concentrations de HAP dans les sédiments du site de dragage (données de 1994).
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Figure 7a (suite).
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b) HAP de poids moléculaire élevé
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Figure 7b (suite).
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Figure 7b (suite).
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Figure 8. Concentrations de BPC dans les sédiments de Cap-aux-Meules (données de 1994).
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Figure 8 (suite).
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Figure 8 (suite).

Concentration (ng/g sec)
igreion ol el

-
[=]

Concen
§TETE Y 8 g

—
(=]

o

(3.4

(g0 se0)

Concentra_{lon
o

o

Congénére 170

1 2A 3 9 9A-Dupl. 10 12 14 1€ 18 20
2 28 4 5A 6 8 9A 8B 1" 13 15 17 19
Stations

Congénére 180

Stations

Congénére 183

1 2A 3 5 5B 7 S SA-Dupl. 10 12 14 18 18 20
2 2B 4 5A 6 8 9A 9B 11 13 15 17 19
Stations




Figure 8 (suite).
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Figure 8 (suite),
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Figure 9. Concentrations de pesticides organochlorés dans les sédiments du site de dragage (données
de 1994).
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Figure 9 (suite).

b) Composés cyclodiéniques
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Figure 9 (suite).
¢) Dérivés de DDT
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Figure 9 (suite).
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Figure 10. Concentrations de métaux traces dans les sédiments de Cap-aux-Meules (données 1994),
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Figure 10 (suite).
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Figure 11.

Concentrations moyennes de métaux traces dans les sédiments des aires de dragage de Cap-

aux-Meules, telles que mesurées en 1992 et en 1994.
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Figure 11 (suite).
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2,23 BIOESSAIS

Tous les résultats des essais biologiques effectués aux laboratoires du Centre Saint-Laurent (Québec) et de
Dartmouth (Nouvelle-Ecosse) sont présentés & I'annexe I. Ces bioessais permettent d'évaluer les effets toxiques
de quatre phases sédimentaires différentes (sédiment entier, phase solide, eau interstitielle et extrait organique)

sur des organismes benthigues.

2.2,3.1 Contréle de qualité

Produj i I

Les résultats obtenus avec les toxiques de référence se résument comme suit. En ce qui concerne les essais
Microtox, toutes les valeurs CI50-15 min oscillent entre les limites d'avertissement déterminées au laboratoire
Saint-Laurent, soit 0.47 et 1.01 mg Zn*"/L; ces derniéres sont basées sur plus de 25 essais réalisés sur une
période de deux ans. Quant aux essais de toxicité chez les amphipodes, la CL,, aprés 96 h est estimée a 1.05
mg Cd/L pour les échantillons de I'Anse-a-Beaufils et 4 1.71 mg Cd/L pour ceux de Cap-aux-Meules; ces
valeurs correspondent & la moyenne historique pour ce test, telle qu'établie au laboratoire de Dartmouth (2.29
+1.37 mg Cd/L).

En revanche, les Cl, évaluées avec le toxique de référence lors de I'essai avec les oursins sont de 127 ug Cw/L
(pour les sédiments du site d'immersion) et 107 pg Cu/L (pour les sédiments du site de dragage). Ces valeurs
correspondent également & la moyenne historique établie au laboratoire de Dartmouth (Cly, = 103 + 62 ug
CwL). Les bornes de contrdle pour ces deux derniers essais n'ont pas encore été fixéés par I'équipe de ce
laboratoire.

ntrgl inique Beach
Ces sédiments n'ont été analysés qu'avec les amphipodes et oursins. Ces essais sont valides puisqu'ils ont
permis d'obtenir des courbes dose-réponses logiques et les taux de survie et de fécondation dépassent 80%

et 50%, respectivement.

2.2.3.2 Critéres d'évaluation de la toxicité

Les critéres utilisés pour évaluer la toxicité des sédiments lors des tests Microtox sur eau interstitielle et phase
solide proviennent du Laboratoire du Centre Saint-Laurent. Ces critéres, apparaissant au tableaun 3, sont basés
sur les résultats de tests réalisés sur prés de 100 échantillons de sédiments dans ce laboratoire. Pour ce qui est
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des tests effectués sur les extraits organiques, les critéres de toxicité sont basés sur les résultats obtenus au
cours de la présente étude; puisqu'aucun des blancs de méthode (extraction et évaporation) utilisés ne s'est
révélé toxique a la plus forte concentration testée (1% DMSO), on peut affimer que la toxicité observée dans
les échantillons de sédiments est causée par des propriétés physico-chimiques inhérentes ayx sédiments en
question. Dans le cas des essais (1) de survie chez les amphipodes et (2) de fécondation chez les oursins de
mer, les critéres sont les suivants: les sédiments sont toxiques si (1) le paramétre d'effet (taux de survie) est
au moins 20% inférieur et statistiquement différent des sédiments de contrdle et (2) le paramétre d'effet (taux
de fertilisation) est au moins 25% inférieur et statistiquement différent des sédiments de contrdle (K.-L. Doe,

comm, pers.).

2.2.3.3 Evaluation de la présence ou absence d'association entre les essais de toxicité

Une évaluation qualitative de la concordance (c) entre les essais effectués sur les échantillons des deux sites
a I'étude est présentée aux tableaux 4, 5 et 6. Les codes de toxicité des échantillons obtenus pour chague
organisme testé (V. fischeri, A. virginiana et L. pictus), apparaissent 4 l'annexe E. Les échantillons non-
toxiques sont identifiés par le code o, alors que ceux qui sont marginallement toxiques ont le code x. Quant
aux sédiments modérément toxiques, ils se distinguent par le code xx, et finalement xxx est attribué aux
échantillons de toxicité élevée. Les résultats des analyses statistiques de corrélation sont fournis ci-bas. Les
résultats des tests statistiques de corrélation sont également présentés pour les cas ou une concordance

dépassant 50% fut obtenue entre les essais.

Tel qu'indiqué a la section 2.1.7.4, I'analyse de concordance ne considére que I'absence ou la présence de
toxicité comme critéres, i.e. qu'elle ne tient pas compte du niveau de toxicité pour les échantillons qui ont

révélé des effets, que ce soit & un niveau marginal, modéré ou élevé (tableau 3).
Essais Microtox

Association entre les tests du Centre St-Laurent

Le tableau 4 indique les pourcentages de concordance obtenus entre les résultats Microtox des trois fractions
sédimentaires analysées au laboratoire du Centre Saint-Laurent. Une comparaison des données obtenues avec
les sédiments du site d'immersion révele I'absence total d'accord entre les fractions (¢ = 0 %). En d'autres
termes, aucun échantillon ne s'est révélé toxique, ou non-toxique, dans l'ensemble des trois fractions. En fait,

l'inhibition de bioluminescence n'est observée qu'avec les extraits organiques et la phase solide, et ce pour tous
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les échantillons (¢ = 100%). Il n'y a toutefois pas de corrélation entre les deux fractions pour ce site (p > 0.05).
Ce paramétre bioanalytique ne permet pas de faire une distinction significative entre les échantillons du site

d'immersion et ceux de référence, tel qu'indiqué par les résultats du test £ ( p > 0.05).

Tableau 4. Comparaison des résultats obtenus, au laboratoire québécois, pour les trois essais Microtox
(eau interstiticlle, extrait organique et phase solide) sur les sédiments de 1'Anse-a-Beaufils et
de Cap-aux-Meules.

Site Concordance (¢)
et (%) (m)
type de sédiment EO-EI EO-PS EI-PS EO-EI-PS
Anse-i-Beaufils
sédiments 0(8) 100 (B) 0(8 0(8)
d'immersion
sédiments de référence 50(4) 50 (4) 0(4) 0{4)
Cap-aux-Meules
sédiments 58 (24) 100 (24) 54 (26) 58 (24)
portuaires
sédiments de référence 50(2) 100 (2) 50(2) 50(2)

Quant aux stations du site de dragage, prés de 60% des échantillons démontrent des effets toxiques dans toutes
les fractions analysées. Ce pourcentage est notable compte tenu des voies d'exposition différentes associées
aux différentes phases sédimentaires. Il n'y a toutefois pas de corrélation entre les fractions (r gz, = 0.13, 1.
psy = 0.15, 1g0p5) = 0.38; p > 0.05); en d'autres termes, lorsque les stations sont classées selon leur niveau de
toxicité, elles n'obtiennent pas le méme rang dans les trois fractions. Quant aux autres échantilions, la majorité
(90%) révele une toxicité modérée de la phase solide et €levée pour les extraits organiques (annexe E). Selon
les résultats statistiques obtenus avec le test 1, seuls les essais réalisés sur phases solide et organique des
sédiments permettent d'établir une distinction significative entre les échantillons portuaires et ceux de référence
(p <0.05). Ceci signifie que les sédiments portuaires de Cap-aux-Meules sont signficativement plus toxiques

que ceux de référence pour V. fischeri.

La faible toxicité de l'eau interstietle pour la majorité des échantillons est probablement due 4 la présence de
particules qui agissent comme capteurs de contaminants organiques et inorganiques, plus particuliérement de
particules fines (< 63 um) qui ont une capacité de complexation supérieure aux particules plus larges

(Marquente, 1985). De plus, I'adsorption des composés organiques aux particules fines d'un sédiment est
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amplifiée en raison de leurs propriétés hydrophobes et de leur faible solubilité dans I'eau saline (Means, 1985).
Par conséquent, I'essai Microtox sur eau interstielle tend A sous-estimer la toxicité des sédiments marins aux
organismes benthiques.

Le pourcentage important de concordance noté entre les fractions solides et organiques des sédiments de Cap-
aux-Meules suggerent, qu'en présence de matrices contaminées, les essais Microtox réalisés sur ces deux
phases fournissent plus d'information sur la toxicité que les tests effectués sur I'eau interstitielle. De plus, la
fraction organique des sédiments permet d'établir des distinctions entre les stations en ce qui concerne leur
potentiel écotoxique (figures 12 et 13). A ce égard, il importe de noter que 1"expression de la CLy, pour cette
fraction, que ce soit en pL d'extrait / mL diluant ou en pg sédiment sec / mL diluant, n'affecte en rien
I'interprétation des résultats de toxicité. Par conséquent, I'expression en puL/mL sera utilisée ultéricurement
dans ce document pour fins de simplification. La forte toxicité des extraits organiques, telle que démontrée
dans la présente étude, n'est pas inusitée puisqu'elle a été rapportée par d'autres auteurs (Schiewe ef coll.,
1985).

Quant aux niveaux de toxicité appréciables des sédiments de référence de Cap-aux-Meules, ils sont
probablement dus & la présence de composés tels que le COT. Ainsi, un sédiment faible en matiére organique
démontre généralement une faible capacité d'adsorption ou d'absorption des contaminants hydrophobes et par
conséquent, augmente leur biodisponibilité dans la phase aqueuse (Stumm, 1992).
Association entre les laboratoires *

St on compare les résultats obtenus avec 1'eau interstitielle et 1a phase solide des sédiments de 1'Anse-Beaufils
(tableau 5), ils concordent parfaitement, i.e. que les deux équipes ont noté une absence de toxicité dans le
premier cas et une toxicité dans le deuxiéme pour I'ensemble des échantillons. En ce qui concerne Cap-aux-
Meules, les résultats provenant des deux laboratoires concordent a prés de 50% pour Y'eau interstitielle et
100% pour la phase solide. Par ailleurs, un nombre significatif de stations obtiennent le méme rang de toxicité
en phase solide, aux deux laboratoires, et ce pour les deux sites (site de dragage: r = 0.90, site d'immersion:

r=0.72,; p <0.05); ce n'est toutefois pas le cas avec I'eau interstitielle (p > 0.05).
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Figure 13. Toxicité des extraits organiques des sédiments provenant de Cap-aux-Meules, exprimée en
uL d'extraits/mL eau d'essai.

Station

- el ) e = a Ld A NN
N O D& O OO NN Ww O AN

.
~nmPRoeoroa$Fowowoi

§
|
i

:

I |

0,001 0,01 0,1 1 10
CI50 (uL extraits/mL)

438



Tableau 5. Concordance (% et n) entre les résultats Microtox (sur eau interstitielle et phase solide) du
Québec et ceux de Nouvelle-Ecosse.

Fraction de sédiments Concg;ga(!;;e ©
analysée
Québec -Nouvelle-Ecosse :
Eau interstitielle
Anse-a-Beaufils 100 (%)
Cap-aux-Meules 58(12)
Phase solide
Anse-3-Beaufils 100 (9)
Cap-aux-Meules 92 (12)

Test de toxicité aigué chez 4, virginiana
A T'exception de I'échantillon 10 du site de dragage, aucun des sédiments de dragage, d'immersion et de
référence ne s'est révélé toxique pour ces organismes (p > 0.05; figure 14 a,b). Par conséquent, cet essai ne

semble pas adéquat pour distinguer les niveaux de contamination des sédiments a I'étude.

Les résultats obtenus avec les oursins blancs sont présentés a la figure 15. A I'exception d'un échantillon de
référence (21) de Cap-aux-Meules, tous les sédiments analysés ont cansé une inhibition significative (p < 0.05)
de fertilité chez les oursins 4 la plus forte concentration d'eau interstitielle (100%); la forte sensibilité de ces
organismes a cette concentration ne nous permet donc pas de distinguer les secteurs présumés contaminés de
ceux qui ne le sont pas. Cependant, lorsqu'on utilise une concentration d'eau interstitielle plus faible (p.ex.
10%), il est possible d'identifier les échantillons toxiques. Les sédiments 4, 7 et 10 du site de dragage sont
significativement plus toxiques que ceux de contrdle (Martinique Beach). Toutefois, comme pour l'essai sur
amphipodes, les résultats du test 7 indiquent que ce test ne permet pas de distinguer les sites selon leur niveau
de toxicité (p > 0.05).

Association entr: 1 : icité

Les résultats présentés dans les sections précédentes nous permettent de supposer que des bioessais différents
réalisés sur les mémes échantillons de sédiments peuvent a fortiori donner des résultats dissimilaires. Le
tableau 6 présente les niveaux de concordance entre les réponses écotoxiques observées chez V. fischeri, L.

pictus et A. virginiana. Un faible niveau de concordance (¢ = 33%) est noté entre les résultats de tous les essais
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réalisés au laboratoire de Dartmouth (Microtox sur 'eau interstitielle et la phase solide, survie des amphipodes
et fécondation des oursins), et ce pour les deux sites a 'étude. La méme situation est observée lorsque les
résultats des tests réalisés au Québec sont comparés avec ceux obtenus chez les amphipodes et oursins au
laboratoire de la Nouvelle-Ecosse. Enfin, lorsque 'ensemble des essais réalisés sont considérés, le pourcentage
de concordance est presque nul (site de dragage) ou nul (site d'immersion). Un seul échantillon provenant de
Cap-aux-Meules a révélé des effets toxiques dans tous les essais auquel il a ét€ soumis; il s'agit de 1a station
10 (annexe E).

Tableau 6. Concordance (c) entre les résultats de Québec et de Nouvelle-Ecosse.
Site Concordance (%) (n)
Tests réalisés en N.E. Tests Microtox réalisés au Québec Tests réalisés en N.E, -
- Tests réalisés au Québec
Amphipode - Qursin (N.-E.)
Anse-i-Beaufils 33(9) 33(9) 0(5)
Cap-aux-Meules 16(12) 0(12) 8(12)

2.2.3.4 Classification des stations de dragage selon leur niveau de toxicité et de contamination

Une analyse & fonction canonique discriminante a été effectuée en utilisant, en premier lieu, trois variables
biologiques de prédiction en ce qui concerne l'appartenance a quatre groupes. Tel quindiqué en section
2.1.7.6, ces fonctions ne correspondent pas aux variables biologiques utilisées (essais de toxicité). Elles
représentent plutdt différentes combinaisons de paramétres biologiques de fagon a permettre la plus forte
discrimination possible entre les stations. Les variables traitées dans l'analyse sont l'inhibition de
bioluminescence (Cls,) chez V. fischeri lorsqu'exposée (a) 4 l'eau interstielle, (b) a l'extrait organique et (¢) &
la phase solide des sédiments. Les stations ont été groupées en quatre aires principales correspondant a celles
présentées au tableau 2, soit: [1] aire visée par le projet de confinement en quai; [2] aire de dragage éventuel;
[3] aire non-visée par les activités de dragage; et [4] aire de référence. Un total de 26 observations a été utilisé
pour I'analyse. Les essais sur oursins et amphipodes n'ont pas été considérés puisqu'il y avait plusieurs données

manquantes pour ces tests.
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Figure 14.

a. Anse-a-Beaufils

Résultats' des essais de toxicité aigué chez les amphipodes.

100
.
2
s 7%
*®
L L
50
Contréle 32 34 35 33 R-41
a3 34D 36 R-39
Stations
b. Cap-aux-Meules
100 I — l
* I r S
§ 75
* A
50
Contrdle 2A 7 10 14 R-22
2B s -] 13 R-21
Stations
! les bandes indiquent les bormes sui : moyenne * écart-type.

51




Figure 15. Résultats’ des essais sur la fécondation des oursins.

a. Anse-a-Beaufils

b. Cap-aux-Meules

100

50

% fertilisation

Eau interstiticlle

8 10
Stations 14 R

! Les bandes représentent les pourcentages de fertilisation obtenus avec les différentes concentrations d'eau interstitielle testées.
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Les trois fonctions résultant de l'analyse statistique semblent expliquer les différences existant entre les
groupes de stations en ce qui concerne leur toxicité pour V. fischeri (p < 0.001; Wilk's lambda = 0.244). La
fonction principale (CAN 1), qui contribue & 98% de la variation entre les aires, sépare nettement le site de
référence des stations d'essai, tel qu'indiqué a la figure 16. Ceci est particuliérement vrai pour l'aire de
confinement [1] ou la distance relative mesurée (d*) entre cette demniére et l'aire de référence [4] est la plus
élevée, soit 29.7. En fait, cette distance semble diminuer graduellement & mesure que l'on s'éloigne de l'aire
de confinement (d%, = 19.0; d*,, = 16.3). Les essais sur extrait organique et la phase solide semblent
principalement responsables de la discrimination notée entre ces groupes de stations. Ainsi, la premiére
fonction est fortement corrélée aux résultats obtenus avec ces deux phases sédimentaires (r = 0.82, r = 0.56,
respectivement). Les résultats de toxicité pour ces deux fractions, plus particuliérement pour l'extrait
organique, semblent indiquer que la toxicité diminue 1égérement & mesure que l'on s'éloigne du havre (figure
17). La distance entre les aires 2 et 3 est trés petite (d*= 0.2), tel que démontré i la figure 16, ce qui signifie

que les variables utilisées distinguent difficilement ces aires.

Figure 16. Représentation graphique des résultats de I'analyse a fonctions discriminantes & partir des
résultats Microtox. Les symboles représentent les aires identifiées ci-haut. Chaque
observation représente une station.
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Figure 17. Résultats des essais de cytotoxicité chez V. fischeri pour les quatres groupes de stations de
Cap-aux-Meules. Chaque barre représente la Cl,, logarithmigue moyenne de chaque aire.
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Les fonctions discriminantes déterminées par I'analyse nous permettent également de reclassifier certaines
stations selon l'aire ou elles devraient appartenir en tenant compte de leur toxicité chez V. fischeri. Par
exemple, les stations 2, 2A, 3 et 5A, localisées dans l'aire 1 correspondent plutdt a des stations que l'on
retrouverait dans 'aire 2. Quant aux échantillons provenant de l'aire 2, un seul présente un niveau de toxicité
correspondant plutdt & ce que 1'on retrouve dans les sédiments de l'aire 3; il s'agit de la station 15. En somme,
64% des stations localisées dans I'aire 1 sont reclassifiées comme tel sur la base des fonctions discriminantes;

pour les aires 2, 3 et 4, ces pourcentages sont de 27, 100 et 100%, respectivement.

L'analyse a fonction canonique discriminante a également été utilisée pour tenter de discerner les stations selon
leur niveau de contamination. Des tests statistiques distincts ont été réalisés pour les \données de chimie
organique et de métaux lourds. Sept variables de chimie organique et six de chimie inorganique ont fait l'objet
de l'analyse, soit: BPC totaux, HAP1, HAP2, HCB, HCH, cyclodiénes organochlorés, dérivés de DDT, cuivre,
cadmium, plomb, zinc, arsenic et mercure total. L'analyse a été effectuée en considérant la nouvelle
reclassification géographique des stations, tel que décrit antérieurement. Les résultats de chimie ont également

été transformés en logarithmes afin de respecter 'hypothése d'une distribution normale,

L'analyse a permis d'identifier quatre variables de chimie organique permettant de discriminer certaines aires
sédimentaires; il s'agit des BPC totaux, des HAP1, des HAP2, et des dérivés de DDT (p<0.005; Wilk's lambda
= 0.095). Les distances mesurées entre les différentes aires suggérent que la distinction la plus importante est
établie entre les sédiments portuaires (aires 1, 2 et 3) et ceux de référence (aire 4) (figure 18). Ceci est en

accord avec les résultats de l'analyse effectuée pour les bioessais. Cependant, une comparaison des figures 17
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et 18 indique qu'il est plus difficile de distinguer les sédiments contaminés les uns des autres sur la base de

la contamination organique que des bioessais.

Cinq des six métaux lourds visés (soit tous sauf l'arsenic), lorsque combinés, ont été identifiés comme
principalement responsables des distinctions observées entre les aires sédimentaires. Tel que noté lors de
I'analyse de discrimination a partir des composés organiques et des bioessais, la distinction la plus importante
est établie entre les sédiments portuaires et ceux de référence (figure 19). Il est toutefois impossible de

distinguer entre les sédiments portuaires les uns des autres sur la base des teneurs en métaux lourds.

Figure 18. Représentation graphique des résultats de 'analyse a fonctions discriminantes & partir des
résultats de chimie organique. Les symboles représentent les aires pré-identifiées.
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Figure 19, Représentation graphique des résultats de 'analyse a fonctions discriminantes a partir des
résultats de chimie inorganique. Les symboles représentent les aires pré-identifiées.
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2.2.3.5 Association entre les paramétres chimiques et la toxicité des sédiments

Une analyse de corrélation canonique a été effectuée entre les données biologiques (essais Microtox, oursins
et amphipodes) et les paramétres chimiques (contaminants organiques, métaux lourds et composantes
organiques et inorganiques). Les paramétres inclus dans I'analyse sont les suivants: BPC, HAP, HCB, HCH,
cylodiénes chlorés, dérivés de DDT, Cd, Cu, Pb, Zn, As, Hg, carbone organique total, solides volatiles, azote
ammoniacal, azote Kjeldahl total, phosphore total et sulfures totaux.

Afin d'accroitre la linéarité de la relation entre les variables et 1la normalité de leur distribution, des
transformations logarithmiques ont été appliquées & chacune d'elles. Les résultats statistiques semblent
démontrer I'existence d'une corrélation négative entre les concentrations de HAP de poids moléculaire élevé
et la cytotoxicité (a) de la phase solide (r = -0.51) et (b) de l'extrait organique (r = -0.47) chez V. fischeri. Une
association similaire a également été rapportée par certains auteurs (Schiewe et coll., 1985; Giesy et coll.,
1988; Tay et coll., 1992). Les valeurs négatives des coefficients de corrélation (r) signifient que des
concentrations inhibitrices relativement faibles (forte toxicité) sont corrélées avec des teneurs élevées en HAP.

Ceci semble supporter I'hypothése d'une relation de causalité.

Les BPC, quant & eux, semblent nullement ou peu associés aux résultats de toxicité obtenus avec ces fractions
sédimentaires (r = 0.13 extrait; r = -0.26 solide). De fagon similaire, aucune corrélation n'est observée entre

les teneurs en pesticides organochlorés et la cytotoxicité des sédiments chez la bactérie luminescente.

En ce qui concerne les métaux lourds, I'analyse de corrélations a été effectuée en utilisant les deux types de
données cumulées, soit les concentrations mesurées et celles corrigées en fonction de la granulométrie des
sédiments. Ces deux approches fournissent des résultats trés similaires dans la majorité des cas. Ainsi, les
concentrations non-corrigées et corrigées pour le mercure semblent fortement corrélées avec la cytotoxicité
de la phase solide (r = -0.80 et r = -0.75, respectivement) et 1égérement avec l'eau interstitielle (r = -0.56 et
r = -0.49, respectivement). Une association notable est également observée entre le zinc et le paramétre d'effet
pour les extraits organiques (T, , oy, = -0.67; I, . = -0.64), le zinc et la phase solide (r, , . = -0.66; 1, oo, =
-0.69) et finalement le plomb et la phase solide (1., = -0.60; r_ ., = -0.63). Par conséquent, contrairement
a ce que certains auteurs ont rapporté (Tay et coll., 1992; Giesy e coll., 1988; Thompson ef coll., 1980), V.
Sischeri semble étre relativement sensible aux métaux lourds présents dans les sédiments. Mis & part le
mercure, aucune association n'est notée entre la toxicité de I'eau interstitielle et les niveaux de contamination

métallique mesurés.
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Un accord important semble exister entre les teneurs en carbone organique et les résultats de toxicité Microtox
obtenus pour les extraits organiques (r=-0.87). Par conséquent, ia toxicité des échantillons de Cap-aux-Meules
chez V. fischeri, telle que mesurée par le biais de la fraction organique, est trés probablement due 2 la présence
de HAP et de carbone organique dans les sédiments. Les effets toxiques de l'eau interstitielle semblent, quant
a eux, en partie reliés aux teneurs en sulfures totaux des sédiments, comme le démontre le coefficient de
corrélation obtenu entre les deux parameétres (Tgysunees = -0-6). A titre d'illustration, les échantillons 11, 13,
16 et 19, qui ont révélé des concentrations de sulfures totaux supérieures aux autres stations (annexe F),
démontrent également une toxicité plus forte pour I'eau interstitielle (annexe I). Ce parametre chimique ne
semble toutefois pas avoir causé d'effets néfastes chez V. fischeri dans le cas de 1'échantillon 15, bien qu'il s'y

trouvait en concentration équivalente aux sédiments pré-cités (soit environ 50 mg/L).

Bien qu'un faible nombre d'échantillons aient ét€ soumis aux essais avec oursins, I'analyse statistique reléve
une certaine concordance entre l'inhibition de la fertilisation chez la premiére espéce et les concentrations
d'azote ammoniacal détectées dans les sédiments (1=-0.83). Par exemple, 1'échantillon provenant de la station
10 a démontré la plus forte toxicité chez L. pictus (annexe I) et la teneur en azote ammoniacal la plus élevée
parmi I'ensemble des stations du site de dragage (annexe F). A l'inverse, la station de référence 21, comportant
la plus faible concentration d'azote ammoniacal, 2 démontré une toxicité nulle lors de cet essai. Il est possible
que la présence d'azote ammoniacal en quantité importante dans le sédiment 10 ait contribué a la toxicité notée
chez 4. virginiana puisque cet échantillon est le seul & avoir causé une réduction du taux de fertilisation chez

cet organisme benthique.

2.2.3.6 Comparaison des résultats de toxicité ;: Anse-3-Beaufils - 1993 vs 1994

Les résultats des analyses biologiques effectuées sur les sédiments de I'Anse-a-Beaufils en 1993 et en 1994
sont présentés & la figure 20. Bien que les échantillons proviennent de stations différentes d'une année a l'autre,
les concentrations inhibitrices (dans le cas du Microtox et de l'essai sur les oursins) ou létales (pour les
amphipodes) sont inférieures en 1993, indiquant que ces sédiments sont plus toxiques que ceux analysés en
1994. Cette différence n'est toutefois significative (p<0.05) que pour les essais Microtox. Dans le cas des
sédiments de référence, qui selon les coordonnées proviennent du méme secteur (coordonnées du centroide -
1993: 64°14.14" ouest, 48°26.68' nord; 1994:64°14.43 ouest, 48°26.56 nord), aucune différence significative
(p> 0.05) n'est signalée entre les données de 1993 et celles de 1994 pour les essais réalisés.
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Figure 20. Comparaison des résultats de cytotoxicité obtenus sur les échantillons de 'Anse-3-Beaufils
en 1993 et en 1994,
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23 DISCUSSION

La série de tests réalisés pour I'évaluation de la qualité des sédiments marins, dont il est question dans le
présent chapitre, est fondée sur les connaissances actuelles dans le domaine de I'écotoxicologie. 1I est donc
important de reconnaitre qu'a mesure que progressera la recherche, seront découverts de meilleurs essais, de
nouveaux oganisimes expérimentaux et d'autres paramétres d'effet. Ces derniers devront étre considérés quant

a leur utilité et leur rentabilité dans un tel exercice d'évaluation.

Il est trés difficile, & partir des résultats présentés aux pages précédentes, de fournir des recommendations
précises quant aux bioessais conventionnels offrant un potentiel important pour I'évaluation de la toxicité de
sédiments marins. Un potentiel important est en fait une mesure relative qui varie d'une étude a l'autre et qui,
comme mentionné ci-dessus, change a mesure que de nouvelles méthodes sont développées. Par ailleurs, le
choix d'un bioessai peut se révéler une tiche difficile si on considere (1) qu'une multitude d'espéces peuvent
étre utilisées, (2) que la durée de I'essai auquel l'organisme est soumis peut varier considérablement et affecter
les résultats de I'essai et (3) que l'exposition peut étre fonction de la phase sédimentaire utilisée (sédiment
entier, phase solide, extrait organique ou eau interstitielle). Dans ce chapitre, trois espéces indicatrices d'effet

sublétaux ont ét€ €valuées, soit V. fischeri, A. virginiana et L. pictus.
En fait, les deux principales considérations 4 examiner avant de prendre une décision sur le choix des bioessais

a utiliser dans le cadre du Programme d'immersion en mer sont: (1) les objectifs de I'étude et (2) la

normalisation de la méthode et l'assurance de la qualité.
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L'objectif principal de cette étude était de proposer une série de bioessais permettant d'évaluer la
contamination relative des sédiments marins du Saint-Laurent et de définir des critéres pour 1'évaluation de
la qualité de ces matériaux. En ce qui concerne les approches utilisées, elles font toutes parties d'une série de
méthodes recommandées par Environnement Canada (mis a part le Microtox sur l'extrait) pour mesurer et
évaluer les effets biologiques de substances chimiques. De plus, chacune comporte une série de procédures
de contrdle de qualité qui permettent de suivre la qualité des organismes, des résultats et d'assurer la

réplicabilité et répétabilité des essais.

Avant de procéder a une discussion détaillée des résultats, il est approprié de mentionner les contraintes
importantes de I'étude. Tout d'abord, les analyses chimiques n'ont pas été effectuées pour toutes les stations.
A Il'exception de deux échantillons de référence de I'Anse-a-Beaufils (39 et 41), seuls les sédiments provenant
de Cap-aux-Meules ont fait I'objet de telles analyses. Par ailleurs, la comparaison inter-laboratoire des résultats
de toxicité ne portait que sur un nombre limité d'échantillons (10 pour le site d'immersion et 12 pour le site

de dragage), que sur un essai biologique (Microtox) et que sur deux laboratoires.

Une lacune notable provient de la perte des substances volatiles durant les procédures d'extraction des
composés organiques des sédiments et d'échange de solvants. Le DCM dans lequel les extraits étaient
conservés a été évaporé et changé pour le DMSO. Cette étape a pu occasionner la perte dhydrocarbures
aromatiques de faible poids moléculaire (tels que le naphtaléne et I'anthracéne), généralement trés volatiles.
Les pourcentages de récupération obtenus avec les ajouts dosés confirment ces pertes qui peuvent parfois étre
supérieures & 50%. De plus, les propriétés du DCM peuvent limiter ses capacités a récupérer les hydrocarbures

aromatiques de poids moléculaires élevés des échantillons.

Enfin, il est possible que le temps écoulé entre les analyses, dépassant parfois quelques mois, ait affecté les
résultats. Ce phénoméne a entre autres été observé par Dave et Nilsson (1994). Ces auteurs ont noté une
réduction de I'ordre de 50% de la toxicité des sédiments lorsque conservés a 4°C pendant plus de six mois.
Par ailleurs, la toxicité et la géochimie de sédiments contaminés provenant du port de Hamilton ont subi des
changements aprés une période d'entreposage de plus d'une semaine (Brouwer et al., 1990). De fagon générale,
il est recommandé de commencer les essais dans un délai de deux semaines (Chapman, 1988; ASTM 1991a,
1991b) et, de préférence, d'une semaine aprés le prélévement des échantillons. Dans des directives provisoires
d’Environnement Canada (1990b, c), on a prévu une durée de stockage maximale admissible de six semaines

pour la mesure de la toxicité d'échantillons de sédiments, compte tenu des difficultés pratiques inhérentes a
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un délai plus court.

Les concentrations de métaux analysés et les critéres de qualité¢ des sédiments pour les métaux sont
généralement exprimés sur base de poids sec. D'autres procédures de normalisation pour ces éléments
consistent & utiliser les teneurs en sulfures d’hydrogéne volatils, en fer et en carbone organique. Cette derniére
approche constitue la base de la théorie de partition environnementale en conditions d'équilibre
occasionellement utilisée pour les métaux (Pavlou, 1987). Enfin, une autre approche constitue 4 normaliser
en fonction de la granulométrie. Selon plusieurs auteurs (Baudo et al., 1990; Adams 1987; Neff, 1984), cette
derniére est plus appropriée pour les métaux puisque la présence de particules fines contribue de fagon
significative a la sorption et par conséquent, tend & réduire la biodisponibilité des éléments toxiques. Pour cette
raison, nous avons utilisé les résultats des analyses granulométriques pour normaliser les concentrations de
métaux lourds dans les sédiments de Cap-aux-Meules. Cette transformation des données a légérement

augmenté l'importance des métaux dans tous les échantillons.

L'ensemble des éléments analysés ont été détectés dans les échantillons de Cap-aux-Meules, soit le cuivre, le
cadmium, le plomb, le zinc, I'arsenic et le mercure. En général, les concentrations mesurées sont relativement
faibles et ne dépassent pas les critéres de qualité pour l'immersion de matiéres draguées en mer, a I'exception

des stations de dragage 2 et SB pour le cuivre et le zinc, respectivement.

Les résultats des analyses ont également signalé la présence de plusieurs substances Brganiques dans les
sédiments de Cap-aux-Meules. Les stations localisées dans l'aire 1A se caractérisent par des concentrations

de HAP importantes qui dépassent les critéres de qualité d'Environnement Canada.

Les résultats de la présente étude démontrent que les sédiments de Cap-aux-Meules sont 1égérement plus
toxiques que ceux de I'Anse-a-Beaufils pour tous les organismes testés. En effet, les sédiments du site
d'immersion ont démontré des effets toxiques sur deux espéces, comparativement 4 trois pour ceux du site de
dragage. De plus, la toxicité des sédiments du premier groupe d'échantillons n'a été observée qu'avec deux
phases sédimentaires, soit l'extrait organique et la phase solide. En revanche, toutes les fractions analysées
dans le cas de Cap-aux-Meules se sont révélées toxiques pour les organismes soumis aux essais. II est toutefois
impossible de faire des comparaisons similaires au niveau des analyses chimiques puisque le site de dragage

n'a pas fait 'objet d'une telle caractérisation ( l'exception de deux stations de référence).
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La non-concordance notée entre la majorité des essais conventionnels traités dans ce chapitre suggérent que
les organismes étudiés different quant a leur sensibilité aux sédiments marins contaminés. Dans une certaine
mesure, les résultats nous démontrent que V. fischeri est plus sensible a la toxicité des sédiments marins que
les deux autres organismes testés. Cette variation au niveau de la sensibilité est également observée chez cet
organisme lorsqu'exposé a différentes phases sédimentaires. Ainsi le degré de sensibilité de V. fischeri semble
diminuer de la fagon suivante: extrait organique et phase solide > eau interstitielle. Des résultats similaires sont
rapportés par True et Heyward (1990) et Tay ef coll. (1992). Les premiers auteurs attribuent ces différences
au partage des contaminants entre les différentes fractions. En fait, puisque l'eau interstitielle contient
principalement des composés chimiques solubles dans l'eau, 1a toxicité de cette phase indique essentiellement
la toxicité des contaminants hydrophiles présents. Selon Tay et coll. (1992), un essai réalisé sur l'extrait
organique démontre la présence (ou l'absence) d'agents adsorbés aux particules de sédiments; cependant, étant
donné que le solvant utilisé agit de fagon sélective sur les contaminants, i.e. qu'il n'extrait que les substances
organiques hydrophobes, non-volatiles, il faut interpréter les résultats avec prudence. L'essai Microtox en
phas;e solide permet, quant a lui, de déceler la présence d'une vaste gamme de substances toxiques, qu'elles
soient solubles ou insolubles dans I'eau et d'origine organique ou inorganique. En somme, la détection de
concentrations €levées de composés chimiques dans des échantillons de sédiments marins ne suffit pas pour
affirmer que cette contamination causera des effets toxiques sur les organismes benthiques. La biodisponibilité
des contaminants dépend de la position trophique d'un organisme et la toxicité dépend de la sensibilité de ces
organismes aux agents présents sous forme libre dans l'eau interstitielle ou adsorbés aux particules (Swartz
et coll., 1986). Par conséquent, les résultats obtenus appuient l'affirmation suivante, émise par plusieurs
auteurs: une batterie de biessais intégrant différentes voies d'exposition et divers niveauk trophiques donne
généralement une image plus compléte de la contamination du milieu que chacun des tests effectué de fagon
individuelle (USEPA, 1991, Giesy et Hoke, 1989; Munawar ef coll., 1989; 1IC, 1988).

Lorsque les données de toutes les stations sont colligées pour les sites portuaires et de référence de Cap-aux-
Meules, les valeurs moyennes obtenues lors des analyses chimiques et biologiques indiquent que les sédiments
portuaires sont considérablement plus contaminés que ceux de référence, si on se base sur les valeurs
moyennes obtenues (tableau 7). La seule exception provient des essais Microtox réalisés avec I'eau interstitielle

ot il ne semble y avoir aucune différence entre les deux groupes de stations.

La correspondance observée entre ces deux types de mesure suggére, a premiére vue, qu'un seul type d'analyse
p q Y

serait suffisant pour déterminer le niveau de contamination d'un sédiment donné. Cette correspondance n'est
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toutefois pas aussi évidente si on considére chacune des stations, ou méme les aires, de fagon individuelle. Par
exemple, la station 2A caractérisée par des concentrations de pesticides organochlorés relativement élevées,
a révélé des effets toxiques modérés chez V. fischeri mais aucun effet chez 4. virginiana et L. pictus. En
revanche, une station adjacente (4), pratiquement non-contaminée, a causé une réduction importante de la
fertilisation chez les oursins. Par ailleurs, la station 1, fortement contaminée par des composés organiques, ne
démontre aucune toxicité lors des essais Microtox sur l'eau interstitielle; les phases solide et organique sont
néanmoins modérément toxiques pour la souche bactérienne. De plus, la station 9 qui renferme des teneurs
élevées en BPC et Pb démontre une toxicité modérée chez V. fischeri en phases solide et organique mais aucun
effet toxique en phase interstitielle. A titre de comparaison, la station 16 qui n'est pratiquement pas
contaminée, révéle une toxicité de la phase interstitielle chez cet organisme bactérien, supérieure a tous les

autres échantillons testés en 1994,

Tableaun 7. Résumé des données obtenues & partir des analyses chimiques et biologiques sur les
échantillons du site de dragage*.
Type d'analyses Stations portuaires Stations de référence
Chimigues
métaux lourds (ng/g sec) 21847 3582
PCB (ng/g sec) 475.62 17.32
HAP (ng/g sec) 1.87 0.06
CB (ng/g sec) 0.19 ND™
pesticides org. (ug/g sec) 433 * ND
Biologiques
Microtox - EI Clg - 15 min (%v/v) 323 31
Microtox - EO Cl5,- 15 min 0.02 0.1
Microtox - PS Cl,, - 5 min (mg 26 13
Amphipodes taux de survie (%) 86.2 96.5
Qursins taux de fécondation 44.7 89.8

* Les résultats représentent, dans [e cas des analyses chimiques, les concentrations totales moyennes pour chaque catégorie de stations (calculés 4 partir
des valeurs apparaissant 4 l'annexe G) et les concentrations moyennes pour chaque groupe de stations en ce qui a traut aux analyses biologiques (valeurs
apparaissant a l'annexe I).

* non-détecté

Sion considere les aires de dragage proposées par Environnement Canada (1992), une légére diminution de
la toxicité des fractions solide et organique fut observée chez V. fischeri 4 mesure que l'on s'éloigne du havre

(figure 17). Cette tendance est également notée dans les niveaux de contamination par les HAP et les métaux
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lourds (concentrations totales) mais ne correspond pas a ce que l'on observe pour les BPC et les pesticides

organochlorés (figure 21).

En somme les résultats démontrent que les caractérisations chimiques procurent uniquement des mesures de
contamination des sédiments et la réalisation en concert d'analyses biologiques est essentiel pour évaluer leur
potentiel toxique sur la faune benthique. Les données de chimie, lorsque présentées sous forme de valeurs
moyennes pour l'ensemble des stations (tableau 7), semblent & premiére vue suffisantes pour prédire les effets
biologiques chez les organismes benthiques. Cependant, lorsque les stations sont considérées de fagon
individuelle, la correspondance entre les deux types de mesures n'est pas aussi évidente. Ceci est possiblement
di a trois facteurs: (1) la gamme restreinte de substances chimiques quantifiées en comparaison a ce qui est
possiblement présent dans les sédiments, (2) les intéractions multiples entre les contaminants, ainsi que (3)
l'impossibilité actuelle de déterminer avec certitude la biodisponibilité des contaminants sorbés aux sédiments.
Il est également important, lorsqu'on interpréte des résultats d'analyses biologiques, de prendre en
considération le fait que la toxicité observée peut étre causée par des effets synergiques, additifs ou

antagonistes des contaminants, ou encore par d'autres contaminants non-analysés.

Figure 21. Sommaire des résultats d'analyses chimiques réalisées sur les sédiments de Cap-aux-Meules. Les
résultats sont présentés sous la forme de concentrations totales moyennes' des composés pour chacune des
aires considérées.

1E3,

1E2

1E1

1E0

1E-1

1E-2

BPC totaux Pest. totaux Métaux totaux

HAP totaux

' Dans le cas des métaux lourds, les valeurs utilisées sont les concentrations corrigées pour la fraction fine des sédiments (< 63 pm).
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modérément contaminées de celles qui ne le sont pas. Il serait probablement plus adéquat pour identifier les
échantillons fortement contaminés, De plus, les tests effectués sur les trois autres fractions sédimentaires ont
donné des résultats parfois trés différents les uns des autres pour un méme échantiflon. Les phases solide et
organique sont, en général, plus toxiques que l'eau interstitielle. 11 est possible que, tel que stipulé par certains
auteurs (Greene et coll., 1992; Benton ef coll., 1995), la plus forte toxicité de la fraction solide soit causée par
(1) la perte d'un certain nombre de bactéries qui adhérent aux particules en suspension, (2) la plus grande
biodisponibilité des contaminants adsorbés aux particules pour les bactéries adhérées a ces mémes particules

et (3) l'interférence optique causée par les particules en suspension.

De plus, les résultats démontrent que l'importance relative des différentes fractions sédimentaires (eau
interstitielle, extrait organique, phase solide et sédiment entier) comme sources de contaminants varie
considérablement, dépendamment de l'organisme ou des types de composés chimiques, ou encore en raison
de certaines limitations associ€es aux méthodes analytiques. Par conséquent, il semble que chacune de ces
fractions représente, sous différentes conditions, une source importante de contamination pour les organismes
benthiques. Nous suggérons donc, dans le cadre du Programme d'immersion en mer, de considérer 'ensemble

de ces phases pour 1'élaboration d'une batterie de bioessais marins.
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SECTION III

EVALUATION DE LA TOXICITE DES SEDIMENTS PAR LE BIAIS DE
BIOMARQUEURS AU NIVEAU MOLECULAIRE



3.1  RAISONNEMENT POUR L'UTILISATION DE PARAMETRES BIOANALYTIQUES A
DES NIVEAUX INFERIEURS D'ORGANISATION BIOLOGIQUE

Depuis environ une décennie, la recherche dans le domaine de l'évaluation de la toxicité par le biais de
mesures d'activités au niveau moléculaire a rapidement évolué (Wedemeyer et McLeay, 1981; Goldstein,
1981). Le principe de base de tous ces essais est que I'ensemble des réponses biologiques observées chez les
organismes exposés a des sources de contaminants sont précédées par des changements chimiques survenant
a des niveaux d'organisation inférieurs tels que des altérations dans les fonctions enzymatiques, les membranes
cellulaires ou le matériel génétique (Thomas, 1990). En d'autres termes, les réponses moléculaires sont les
premiers indicateurs d'exposition & un agent stressant qui peuvent étre détectés chez un organisme (Stegeman
et coll., 1989). Ils offrent généralement plusieurs avantages que les essais conventionnels de toxicité aigue et
chronique ne procurent pas. A titre d'exemple, ils permettent un temps de réponse trés rapide et requidrent

généralement peu d'espace et d'équipements (Blaise et coll., 1988).

L'unité de recherche en écotoxicologie du Centre Saint-Laurent travaille présentement & la mise au point d'un
certain nombre de bioessais permettant de mesurer différentes formes de toxicité (génotoxicité, mutagénicité,
etc.) des sédiments au niveau moléculaire. Sept de ces approches sont présentées dans les paragraphes qui
suivent. Il importe de noter que la réalisation des essais décrits dans le présent chapitre implique, a priori, une
évaluation de la viabilit¢ cellulaire. Cette mesure permet de corriger les résultats de toxicité en fonction du
nombre de cellules viables, soumises a I'essai. En d'autres termes, la toxicité n'est mesurée que chez les cellules

qui ont survécu.

3.1.1 ESSAIS DE GENOTOXICITE

Les dommages a I'ADN sont des indices prometteurs pour évaluer les propriétés génotoxiques des
contaminants (Kohn, 1983). Une intéraction avec 'ADN se manifeste principalement par des altérations
structurelles de la molécule qui prennent la forme d'adduits, de bris au niveau du brin, ou de modification
chimique des bases (Shugart et coll., 1989). A cet égard, les bioessais sont de plus en plus utilisés et s'avérent
étre des outils essentiels pour la détection d'activités génotoxiques (Blaise er coll., 1988). Ces tests
correspondent généralement a l'une des trois approches suivantes: (1) détection de l'expression de génes
spécifiques, par exemple le mécanisme de réparation directe chez les bactéries soit le systéme SOS; (2)
détection des mutations dans le génome des organismes exposés; et (3) mesure directe des lésions de ' ADN.

Les trois approches sont considérées dans le cadre de la présente étude.



Selon nos connaissances, il n'existe actuellement aucun biotest standardisé permettant de mesurer le potentiel
génotoxique des sédiments. Les travaux de développement entrepris par le Centre Saint-Laurent consistent
principalement a adapter des tests de génotoxicité et de mutagénicité connus, présentement utilisés pour
l'analyse d'échantillons aqueux (effluents industriels) ou de substances pures en isolation, & des matrices
sédimentaires. Le présent chapitre porte sur cing de ces essais, soit le SOS Chromotest, le Umu-test, le test
de fluctuation, la précipitation alcaline de 'ADN (I'APA) et le Mutatox®. L'application de ces essais sur des
sédiments a donc &té effectuée a titre exploratoire pour déterminer leur potentiel comme outils de dépistage

d'agents génotoxiques dans les sédiments.

3.1.1.1 Mesure de l'induction du systéme SOS

Le Centre Saint-Laurent travaille actuellement sur 'adaptation de deux essais colorimétriques, présentement
utilisés pour mesurer directement I'induction du systéme SOS causée par des substances pures en isolation
ou des effluents industriels, a des échantillons sédimentaires. Il s'agit du SOS Chromotest et du test Umu qui

utilisent des souches bactériennes ayant subi des modifications génétiques au préalable.

S motest

Tel que décrit en annexe J, ce test est utilisé pour détecter la présence d'agents génotoxiques provoquant des
lésions de 'ADN chez E. coli PQ37. En bref, chez cette bactérie, le géne /acZ codant la p-galactosidase (-
gal) et le géne sulA ont été fusionnés par manipulation génétique (Quillardet et Hofnung, 1985). Le géne su/A
appartient au systeme SOS, un mécanisme de réparation fautive de 'ADN (Walker, 1987). Lorsque I'ADN
bactérien est agressé par un produit chimique génotoxique, le géne su/A est activé et, paYr conséquent, induit
la synthése de I'enzyme B-gal. Puisque la région lacZ normale a été retirée du génome bactérien, la production
de B-gal résulte de 1€sions au niveau de I'ADN.

Ce test procure plusieurs avantages & Y'utilisateur: 1) la survie de la souche soumise au test n'est pas requise;
2) les résultats sont obtenus dans la méme journée; et 3) l'utilisation de microplaques permet d'analyser
plusieurs échantillons & la fois dans un espace restreint. Cependant, comme d'autres bioessais, un probléme
réside dans l'interprétation des résultats du SOS chromotest. Une fagon de pallier & cette incertitude est
d'effectuer un ou quelques autres essai(s) qui permettront de confirmer ou d'infirmer ces résultats. Dans le cas
présent, nous avons utilisé trois essais, soit le Umu-test, le test de fluctuation et le Mutatox®. Ces derniers sont

décrits aux paragraphes suivants.

&7



Umu-test

Tout comme le SOS Chromotest, le Umu-test sert & dépister les substances qui déclenchent le mécanisme de
réparation SOS suite a un endommagement par celles-ct de 'ADN. Toutefois, ces-deux essais ne permettent
pas de déterminer précisément de quelle lésion il s'agit. La souche Salmonella typhimurium TA1535, I'une
des souches du test d'Ames dans laquelle on a introduit le plasmide psk1002 (Oda et coll., 1985), est utilisée
dans le test Umu. Ce plasmide porte une fusion des génes umuC et lacZ. Le géne umuC fait partie du systéme
de réparation SOS et est plus intimement lié a la réparation de 'ADN que le géne s#/A du SOS Chromotest.
Le géne lacZ est, tel que sus-mentionné, responsable de la synthése de la f-gal, enzyme qui, dans une souche
sauvage, est induite lorsque le lactose est la seule source de carbone disponible. Lorsqu'une molécule chimique
provoque une lésion a 'ADN de I'un des plasmides portés par la souche TA1535/psk1002, le systéme SOS

est déclenché, entrainant par le fait méme l'activation de la fusion umuC-lacZ et la synthése de la $-gal.

3.1.1.2 Bioessai basé sur Ia détection des mutations

Test de fluctuation

Certaines substances chimiques sont reconnues comme étant impliquées dans I'étiologie de tumeurs observées
chez les organismes soumis 4 une contamination industrielle ou urbaine (Mix, 1986). Deux essais, basés sur
l'utilisation de souches Sa/monella, sont présentement utilisés pour déterminer la présence de substances
mutagenes dans les échantillons. Il s'agit du test d'Ames et du test de fluctuation. Seul ce dernier test est
considéré dans la présente étude.

Originellement développé par Green ef coll. (1976), le test de fluctuation a par la suite été¢ optimisé par
différents chercheurs dont Gathehouse et Delow (1979), Hubbard et coll. (1984) ainsi que Venitt ef coll.
(1984). En bref, les souches Salmonella utilisées portent une mutation dans l'un des génes responsables de la
synthése d'un acide aminé essentiel, I'histidine. Cette mutation rens ces souches incapables de fabriquer
l'histidine. En présence d'un contaminant ayant des propriétés mutagénes, ces souches retrouvent leurs
séquences de bases de type sauvage suite 4 une mutation causée par réversion, les rendant ainsi aptes a

synthétiser I'histidine.
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3.1.1.3 Bioessais basés sur le bris de 'ADN

Précipitation li I'AD

Le métabolisme in vitro des contaminants, tel quexploré par le biais des tests présentés antérieurement, est
un sujet complexe et controversé puisqu'il implique que Yon fournit les systémes d'activation métabolique (S9)
aux organismes soumis a l'essai. Certains auteurs stipulent que ces sytémes microsomiques ne fournissent
qu'une approximation des événements se produisant in vivo (Le Curieux et coll., 1993; Hollaender, 1987).
D'autres organismes, tels que les poissons posseédent des sytémes intrinseques d'activation métabolique. Par
souci de se rapprocher des situations réelles, les recherches en écotoxicologie ont conduit au développement

d'essais sur des organismes supérieurs aquatiques possédant leur propre systéme de biotransformation.

La précipitation alcaline de I'ADN est une technique analytique trés sensible utilisée pour détecter et quantifier
les bris au niveau du brin d'ADN causés par la présence de composés carcinogénes. Comparativement aux
approches précitées qui sont basées sur des systeémes bactériens, la méthode APA utilise des hépatocytes de

truites (O. mykiss) comme cultures cellulaires soumises 3 l'essai.

La méthode APA offre des avantages importants comparativement & d'autres approches semblables
couramment utilisées pour quantifier les lésions de I'ADN (par exemple l'essai de déroulement de I'ADN
alcalin). Ainsi, le test de précipitation alcaline permet d'obtenir des résultats rapidement et 4 un coiit réduit,

en plus de permettre 1'analyse de plusieurs échantillons 2 la fois.

3.1.1.4 Le Mutatox®: un autre test de mutagénicité

Le test Mutatox®, développé par la firme Microbics Corp., utilise un mutant sombre de V. fischeri (M169)
(Ulitzur et coll., 1980; Ulitzur et Weiser, 1981; Ulitzur et coll., 1981). Ce test mesure la capacité de divers
agents génotoxiques a restaurer I'activité bioluminescente de la bactérie par induction de mutations. Bien que
le Mutatox® offre plusieurs avantages (i.e. procédures relativement simples, test sensible permettant de
détecter un grand nombre de contaminants génotoxiques), les mécanismes impliqués dans la restauration de
la photoluminescence demeurent indéterminés (Venitt et coll., 1986). Certains auteurs ont toutefois proposé
six processus pouvant déclencher I'émission de lumiére chez V. fischeri M169 (Adar et coll., 1992; Ulitzur

et Kuhn, 1988). Ces derniers sont présentés a I'annexe L.
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3.1.2  INDICATEURS BIOCHIMIQUES DE TOXICITE

Les phénoménes de biotransformation et d'excrétion de composés chimiques sont couramment examinés pour
indiquer une exposition a des xénobiotiques (Hamilton et Mehrle, 1986; Payne et coil., 1987). Dans le cadre
de la présente étude, deux indicateurs biochimiques sont utilisés pour évaluer la toxicité des sédiments. Il s'agit
tout d'abord de I'mduction du systéme OFM (oxydase a fonctions multiples), important dans la transformation
de substances organiques chez le poisson telles que des hydrocarbures aromatiques polycycliques (Jimenez
et Stegeman, 1990). La deuxiéme approche est basée sur l'induction d'une protéine de faible poids moléculaire,
la métallothionéine (MT), qui témoigne d'une exposition & des métaux lourds tels que le mercure, le cuivre,
le cadmium, et le zinc. Au laboratoire du Centre Saint-Laurent, ces essais sont réalisés sur des hépatocytes de
truites.

Les essais pour la mesure de la toxicité des sédiments a I'aide de cultures cellulaires de poissons offrent
beaucoup de potentiel pour les raisons suivantes: (1) plusieurs auteurs ont démontré que les tissus hépatiques
de poissons abondent en enzymes métaboliques, particuliérement celles du cytochrome P-450, ainsi qu'en MT;
(2) ces essais permettent de dépister la présence d'agents chimiques inducteurs de mécanismes biochimiques
tels que la biotransformation, chélation, etc.; (3) ils requiérent peu d'espace et fournissent des résultats trés
rapidement, soit généralement en quelques heures (Thomas, 1990); (4) certains de ces processus biochimiques,
p. e. l'induction des MT et OFM, sont spécifiques & certains types de stresseurs environnementaux et la
magnitude de la réponse est souvent reliée a la dose (Thomas et coll., 1987).
3.1.2.1 Induction du cytochrome P-450 1A *

Le cytochrome P-450 (ou simplement le P-450) référe a4 une famille d'enzymes impliquées dans la
biotransformation des composés organiques (pour une revue consulter Ortiz et Montellano, 1986). Les
réactions catalysées par ces protéines sont généralement du type oxydase a fonctions multiples ou
monooxygenase. La toxicité des substances organiques peut étre grandement modifier suite & une
transformation au niveau de la structure des molécules. En modifiant la structure chimique, les enzymes du
P-450 peuvent rendre un composé non-toxique, ou encore augmenter sa toxicité de fagon considérable. La
présence des différentes protéines P-450 permet de déterminer le type de réactions qui se produit au niveau
des cellules. Dans ce sens la mesure de l'induction du P-450 permet de déterminer le type de contaminant
organique auquel I'organisme a été exposé. Des cultures cellulaires (hépatocytes) de truites sont utilisées pour

déterminer I'induction du systéme OFM. Notre mesure se limite toutefois 4 la famille P-450 1A.
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3.1.2.2 Induction des métallothionéines

Les métallothionéines représentent une famille de protéines cytosoliques ayant une affinité particuliére avec
certains métaux lourds. Bien que ces protéines aient été identifiées dans bon nombre de tissus et d'especes
animales (Kagi, 1993) et qu'elles aient été largement étudiées, leur fonction biologique fait toujours l'objet de
maintes discussions (Cherian et Chan, 1993) . Elles semblent toutefois jouer un réle trés important dans la
régulation et la détoxification des métaux (Cherian et Nordberg, 1983). La détermination des niveaux de MT
dans le foie de poisson, le principal organe ou se produit l'induction, constitue un indice prometteur

d'exposition & des composés métalliques présents dans les sédiments.

32  MATERIEL EY METHODES
Pour tous les biotests dont il est question dans la présente section, l'extrait organique du sédiment constitue

la fraction sédimentaire soumise & l'essai.

3.2.1 SOS CHROMOTEST

Le protocole expérimental détaillé du SOS Chromotest est fourni a I'Annexe J. Les méthodes utilisées sont
essentiellement tirées d'un protocole interne d'analyse d'échantillons aqueux intitulé 7est de génotoxicité avec
la bactérie Escherichia coli PQ37 (SOS Chromotest M), Protocole pour échantillons aqueux, version 1.2,
mars 1993. Certaines modifications ont été apportées au protocole afin de pouvoir analyser des extraits
organiques de sédiments, préalablement dissous dans du DMSO. Les modifications portent principalement
sur les méthodes de dilution des échantillons et sur la disposition des échantillons dans la microplaque (annexe

N

J - Figures 1 et 2).

3.2.2 UMU-TEST

La souche S. fyphimurium TA1535/psK1002 a été gracieusement offerte par Audrey M Daniels de la USEPA.
Le test Umu a été réalisé en apportant quelques modifications au protocole du SOS Chromotest. Comme pour
le SOS Chromotest, 1a viabilité cellulaire fut mesurée par turbidité a 600 nm aprés l'incubation de deux heures.
La phosphatase alcaline est utilisée comme indicateur de viabilité. Le 2-nitrophényl-p-D-galactoside (ONPG)
a été substitué au X-gal comme substrat de la f-gal. L'hydrolyse de 'ONPG donne un produit de couleur jaune
dont l'intensité est lue a 405 nm. Afin de corriger pour l'interférence due & la couleur, des blancs de dilution
pour chacun des extraits furent intégrés aux essais. L'ensemble des autres étapes, y compris le traitement des

données et l'interprétation des résultats, sont demeurées fideles au protocole du SOS Chromotest.
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3.2.3 TESTDE FLUCTUATION

Le protocole expérimental suivi a été développé par le laboratoire du Centre Saint-Laurent (Protocole - Test
de fluctuation, Mai 1993). Les détails sont fournis & 'annexe K. Le test de fluctuation est réalisé en milieu
liquide dont le pH de départ est ajusté & 7.2. L'échantillon a tester est ajouté au milieu nutritif renfermant du
glucose, une quantité minime d'histidine ainsi qu'un indicateur de pH, le bromocrésol pourpre. Les bactéries
(souches Salmonella), issues d'une culture nocturne, sont ajoutées au milieu d'essai, puis des portions de 200
uL sont réparties dans des microplaques de 96 puits. Les microplaques sont incubées durant cing jours a 37°C.
Lorsque l'histidine est épuisée, seules les bactéries ayant subi une mutation parviennent a se diviser. Cette
division cellulaire provoque l'acidification du milieu d'essai qui passe du pourpre au jaune. Au terme de la
période d'incubation, les puits positifs, c'est-a-dire les puits jaunes, partiellement jaunes et/ou turbides, sont
comptés. Une activité mutageéne est confirmée lorsque le nombre de puits positifs dans une concentration
donnée est significativement supérieure a celui observé dans le témoin négatif (Gilbert, 1980). En raison du
faible volume d'extrait organique, un seul réplicat par échantillon a été analysé, comparativement a trois pour

les échantillons témoins.

3.2.4 MUTATOX®

Le test Mutatox, développé par la firme Microbics Corp., est une version commerciale du test de
bioluminescence (BLT) décrit par Ulitzur (1986). La firme Microbics Corp. foumit les cultures bactériennes
lyophilisées, le milieu d'essai modifié ainsi que le protocole expérimental (Mutatox® manual , version 2.20,
1993). La plus forte concentration d'extraits organiques de sédiments testée est de 10 uL d'extrait / mL de

LY

diluant (annexe L).

3.2.5 TEST DE PRECIPITATION ALCALINE DE L'ADN

Le test APA est un essai /n vivo de génotoxicité qui est basé sur l'utilisation d'hépatocytes de truites (O.
mykiss). Le protocole expérimental du test est décrit en détail dans Gagné er coll. (1995; voir annexe M). En
résumé, les hépatocytes de truites sont exposés pendant 24 h 4 15°C A une série de concentrations d'extraits
organiques. Par la suite, les cellules sont recueillies par centrifugation et les tests de viabilité cellulaire et de
génotoxicité sont réalisés. Les analyses sont effectuées par cytométrie en flux dans le cas de la viabiltié et par

fluorométrie pour I'APA.

72



3.2.6 INDUCTION DES METALLOTHIONEINES

Les niveaux de métallothionéine dans les hépatocytes de truites ont été¢ déterminés par la méthode de
saturation a I'argent, développée par Scheuhammer et Cherian (1986) et modifiée par Gagné et coll. (1990,
voir annexe M) au laboratoire du Centre Saint-Laurent. En bref, les tisssus hépatiques sont homogénéisés et
centrifugés a 4°C pendant 20 min (10 000g). Une aliquote de 200 uL de 1a fraction S ,recueillie est dénaturée
par la chaleur pendant 3 min, puis centrifugée (2 min, 10 000g) afin de retirer les protéines coagulées. Un
sous-échantillon de 50 uL du surnageant est ensuite saturé avec 50 pL d'une solution Ag" (20 mg / L) dans
un tampon glycine (500 mM, pH 8.5) et incubé pendant 5 min a la température ambiante. L'excés d'argent est
retiré par précipitation avec une solution d'hémoglobine (2%). L'argent total dans 1'échantillon est quantifié
par absorption atomique sur four au graphite. Les niveaux de MT sont déterminés en supposant que 17 mol
d'argent complexe avec 1 mol de MT (Scheuhammer et Cherian, 1986).

3.2.7 INDUCTION DU SYSTEME OFM
La méthodologie suivie a ét¢ développée par Gagné et Blaise (1995). La cytométrie en flux est utilisée pour
mesurer l'activité OFM dans les hépatocytes de truites, exposés a priori a une série de concentrations d'extraits

organiques de sédiments marins.

3.2.8 ANALYSE DES RESULTATS

Avant de procéder aux analyses statistiques décrites ci-apres, les données biologiques et chimiques ont été
transformées en logarithme (log10) afin de respecter 'hypothése de normalité de la distribution. Une analyse
de corrélation avec le test Spearman (SAS, 1987) a été effectuée afin de déterminer des cbrrélations possibles
entre les essais de génotoxicité et ies biomarqueurs (MT et OFM) utilisés pour les sédiments de Cap-aux-
Meules. Un seul test de génotoxicité, soit I'APA, a été utlisé pour cette analyse, et ce, pour les raisons
suivantes: (1) tr¢s peu d'échantillons se sont révélés toxiques lors des essais sur organismes bactériens; et (2)
il y avait trop de données manquantes pour les tests Umu et Mutatox®. De plus, aucune analyse statistique
n'a été faite pour le site de I'Anse-a-Beaufils puisque seul le test SOS Chromotest a ét¢ réalisé sur ces

échantillons.

Le test de corrélation canonique (SAS, 1988) fut utilisé afin d'évaluer I'existence d'un lien entre des causes
possibles (niveaux de contamination organique et inorganique, carbone organique total et solides volatiles)
et les effets génotoxiques (test APA) et/ou biochimiques (MT et OFM) observés avec les sédiments de Cap-

aux-Meules. L'analyse a fonction discriminante (SAS, 1988) a ensuite permis de vérifier 'existence d'une
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discrimination entre les aire‘s de dragage proposées (1, 2, 3) et 'aire de référence (4} sur la base du test APA

et des essais avec biomarqueurs (MT et OFM).

33 RESULTATS ET DISCUSSION

Les résultats des tests de génotoxicité et mutagénicité bactérienne, ainsi que les mesures de I'APA et des
activités biochimiques (MT et OFM) pour les sédiments du site de dragage sont présentés a 1'annexe N. Les
valeurs précédées du signe « > » indiquent I'absence de génotoxicité ou mutagénicité pour I'échantillon en
question. En ce qui a trait au site d'immersion, seul le SOS-Chromotest a été réalisé étant donné la trés faible
toxicité des sédiments; les données recueillies pour ces stations apparaissent a I'annexe O. Un nombre limité
d'échantillons a fait l'objet d'analyse avec Umu et Mutatox® puisque ces tests nécessitent des coiits de

réalisation importants et dans le deuxiéme cas, des périodes d'incubation relativernent longues.

Les quatre souches bactériennes utilisées permettent de mesurer deux paramétres d'effet. E. coli, V. fischeri
M169 et Salmonella typhimurium TA1535 sont utilisées pour déceler des 1ésions 4 I'ADN via une induction
du systéme SOS, alors que la souche Salmonella TA100 est congue pour la détection d'activités mutagéniques.
Bien qu'il y ait des différences importantes entre les réponses biologiques mesurées, un lien existe entre les
mécanismes impliqués (Hofnung et Quillardet, 1986). Par conséquent, une bonne corrélation peut étre
escomptée entre les différents bioessais. Il importe toutefois de noter que les essais réalisés dans cette
deuxiéme partie de I'étude ne sont pas encore au point. Il est donc possible que certains facteurs reliés aux
méthodologies employées aient modifié les résultats. Par exemple, tel que mentionné 3 la section 2.4.6, des
problémes de dissolution des extraits organiques dans le solvant utilisé ont été rencontrés. En effet, la majorité
des échantillons ont démontré une présence importante de particules en suspension ou en déposition, Il est

possible que ces particules aient causé certaines interférences lors des analyses biologiques.

3.3.1 TESTS DE GENOTOXICITE ET MUTAGENICITE

L'évaluation qualitative des réponses biologiques obtenues pour les stations de Cap-aux-Meules apparaissent
au tableau 8. Les signes «+» indiquent une réponse positive, alors que les signes «-» signifient 'absence de
substances délétéres pour 'ADN, Dans l'ensemble, le potentiel génotoxique et mutagénique des extraits
organiques est relativement faible (24%). La majorité des réponses positives ont été obtenues en présence de
la fraction S9, indiquant que les agents génotoxiques présents dans les extraits manifestent leur activité de
fagon indirecte sur les organismes testés. En d'autres termes, ces composés requiérent une activation

métabolique pour provoquer des modifications génétiques.
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Tableau 8. Comparaison des réponses qualitatives obtenues par le biais des essais de génotoxicité et
mutagénicité avec les sédiments de Cap-aux-Meules.

Génotoxicité et Mutagénicité Activité
Echantillon SOS Umu Fluctuation Mutatox® APA ~  MT MFO
-89 +S9 -S9 +89 -S9 +S9 -89 +89
Blanc 1 - - N - - - - - + _ .
Blanc 2 - - - - - - -
Témoin + +¥* +*
1 +* +* - + + + - - - - +
2 - + - - + +* +
2A - + -
2B - - + + +
3 - - - + - + + +* +
4 - ¥ - - - - +* - +
5 - + - - - - +
5A . . . . +
5B - - + - +
6 - - - - - + - - -
7 - - + - - - +* . -
8 - - - - + +
9 - - - + -
9A + - -
9A-dupl. - - - - -
9B - R +
10 - . - - + +* .
11 . - - - + - +
12 - - - - - - -
13 - - - - - +
14 - - - - + - +
15 - - - - - - + - -
16 - - - . + + .
17 - - - - * + +
18 - - - - - - -
19 - - - - - + +
20 - - - - - + -
21 - - - + -
21A - - +
21A-dupil + +
21A-dupl2 - -
21B - - - + -
22 - - - - - - -
HS2-1 - - - + - - - +
HS2-2 - - + +
HS3-1 - + + + - - + + +
HS3-2 - + + . +

* Résultat équivoque, tout pres de la limite significative

Aucune réponse positive n'a été obtenue avec les blancs et le témoin dans fes essais bactériens. L'APA a
cependant indiqué une activité génotoxique notable pour deux de ces blancs. Ceci nous permet donc de

conclure que le solvant utilisé pour la conservation des extraits organiques (DMSQO) est probablement
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responsable des effets néfastes observés sur I'ADN des hépatocytes de truites. Afin d'évaluer de fagon
adéquate le potentiel génotoxique des sédiments a I'étude par le biais du test APA, les résultats ont été

transformés en facteurs d'induction (FI) de la fagon suivante (tableau 9):

CMEQ rizan
CMEO rye

FI=

Les valeurs supérieures ou égales a 1 (> 1) indiquent une augmention appréciable de la précipitation alcaline,
alors que celles qui sont inférieures 4 1 (< 1) désignent I'absence de génotoxicité pour I'échantilion en question.
Selon cette approche, 19% des sédiments de dragage comportent des substances pouvant causer des
changement génétiques chez O. mykiss; il s'agit des stations 2, 5B, 8, 14 et 16. De plus, un sédiment de
référence (station 21A-dupl. 1) s'est également révélé positif; ce résultat est toutefois équivoque puisqu'un seul
des trois tests APA réalisés sur cet extrait a causé une réponse génotoxique. Il est possible qu'il y ait eu un
probléme au niveau des manipulations pour cet échantillon puisque les CMEQO pour tous les essais réalisés
(test APA, MT et OFM) étaient relativement faibles (0.02 pL/mL), comparativement aux deux autres réplicats
(21A et 21A-dupl.2).

Si nous ne considérons que les essais réalisés sur organismes bactériens, un pourcentage encore plus faible
de réponses positives a été obtenu (9%). Ce résultat est étonnant puisque les concentrations de substances
reconnues comme inductrices du systéme SOS et/ou mutagénes dans les sédiments n'étaient pas négligeables
(annexe G). En fait, dans une étude réalisée sur des sédiments dulcicoles, Langevin et coll. (1992) ont rapporté .
des activités génotoxiques a des concentrations de HAP et BPC généralement inférieurds a celles mesurées
dans la présente étude.

Bien qu'on ne puisse faire de comparaisons directes entre les deux études, il est possible que la génotoxicité
des sédiments de Cap-aux-Meules ait été sous-évaluée et ce, pour les raisons suivantes: (1) des intéractions
entre les différents contaminants présents dans les mélanges complexes ont pu considérablement altérer les
relations entre les réponses biologiques et les profiles chimiques; (2) des processus de volatilisation,
d'oxidation ou de biodégradation ont pu se produire iz sifu, durant les procédures d'extraction organique, ou
encore pendant l'entreposage ou les analyses. Ces processus auraient causé une perte ou une réduction de la
toxicité des contaminants (McCarthy et Black, 1988; Tessier et Campbell, 1987); et (3) la complexation des

substances génotoxiques aux particules en suspension présentes dans les extraits organiques. La présence de

! Traité = échantition sédimentaire

76



ces particules serait imputable 4 la faible dissolution des matiéres organiques dans le solvant sélectionné
(DMSO, 100% v/v).

Tableau 9. Facteur d'induction d'une réponse génotoxique (APA) ou biochimique (MT et OFM) par
rapport aux témoins'. ’

Echantillon APA MT OFM
1 1 1 100
2 100 1 10
24 1 100 1
2B 10 100 10
3 10 1 10
4 1 1 1000
5 1 1 100
5A 1 1 10
5B 1000 1 100
6 1 1 1
7 i 1 i
8 1000 1 1000
9 1 10 1
9A 10 1 1
9A-dupl. 1 1 1
9B 1 1 100
10 10 1 1
11 10 1 10
12 1 1 1
13 1 1 100
14 1000 1 1000
15 10 1 1
16 1000 1000 1 "
17 10 100 10
18 1 1 1
19 1 100 10
20 1 100 1
21 1 10 1
21A ] 1 10
21A-dupl.1 100 100 100
21A-dupl.2 1 1
21B 1 100 1
22 1 ] 1
HS2-1 1 1 10
HS2-2 0 100
HS3-1 1000 10 10
HS3-2 10 1 100

! Témon d'évaporation, contenant du DMSO 1% v/v.
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Les tests de génotoxicité et mutagénicité ont permis d'établir une nette distinction entre la station let les autres
stations de dragage. En fait, cet échantillon s'est révélé positif dans tous les essais bactériens (tableau 8). Ces
résultats suggérent la présence d'agents génotoxiques et mutagéniques, absents des autres extraits testés, ou
4 des concentrations supérieures a celles retrouvées dans les autres échantillons. Il est possible que ces agents
soient «naturels», c'est-a-dire qu'ils proviennent de la décomposition de certaines plantes qui produisent de
telles substances afin de se protéger des parasites et prédateurs. Néanmoins, les réponses obtenues pour
I'extrait de la station 1 semblent étre en accord avec la concentration de HAP totaux mesurée pour cet
échantillon (annexe N). En effet, la teneur en HAP totaux était de trois a 100 fois supérieure i celles retrouvées
dans les autres échantillons. Une activité génotoxique importante a également été notée pour I'échantillon 3.
De fagon similaire a la station de confinement proposée (1), la station 3 comportait des concentrations de HAP

relativement élevées, si on les compare a celles des autres stations.

Les réponses biologiques obtenues chez les deux souches Salmonella utilisées concordaient pour environ 50%
des stations. Mises a part quelques exceptions (stations 1 et 4), I'ensemble des échantillons d'essai identifiés
comme positifs dans les tests de fluctuation et Umu étaient négatifs avec le SOS Chromotest et le Mutatox®.
En somme, les souches Sa/monella ont démontré une sensibilité aux substances génotoxiques, légérement
supérieure a E. coli. Des résultats similaires ont été rapportés par certains auteurs (Legault et coll., 1994;
McDaniels et coll., 1990). Les discordances observées entre les tests sur bactéries peuvent étre attribuables
a: (1) des différences, entre les souches bactériennes, au niveau du métabolisme des composés chimiques et
de la robustesse du marqueur rfA; (2) la méthode utilisée pour évaluer la toxicité générale, par exemple le
dosage de la phosphatase alcaline (absorbance 2 405 nm) dans le SOS Chromotest et la turbidité (absorbance
a 600 nm) dans le test Umu; (3) des différences dans la préparation et/ou la manipulation des concentrations
de S9 et de solvants; (4) des différences an niveau du temps d'incubation (p. €. 2 h pour les essais SOS
Chromotest et Umu, comparativement 3 24 h et 5 jours pour le Mutatox® et le test de fluctuation,
respectivement) (Legault et coll., 1994); et (5) différences dans l'interprétation des résultats. La faible
association entre les essais bactériens peut également étre due a la nature des substances présentes dans les
extraits. Dans ce cas, les discordances observées entre les essais signifieraient que les essais sont
complémentaires au niveau de I'information qu'ils procurent a l'utilisateur. Par exemple, certains composés
peuvent causer une induction du systéme SOS (tests SOS Chromotest et Umu), sans toutefois démontrer de
mutagénicité (test de fluctuation. Les extraits provenant des stations 2, 4, 5 et 7 semblent avoir démontré ce
phénoméne (tableau 8). Puisque l'inhibition de la synthése de 'ADN est suffisante pour causer une induction

du systeme SOS, les substances qui ne peuvent interagir directement avec 'ADN mais qui peuvent inhiber sa
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synthése en agissant sur les enzymes impliquées dans son métabolisme sont susceptibles d'induire une réponse
SOS. Par conséquent, aucun dommage a8 'ADN ne serait détecté et les tests de mutagénicité tels que le test
de fluctuation seraient négatifs. Le phénanthréne est un exemple d'une telle substance (Quiliardet et Hofnung,
1993). Dans la méme optique, deux essais utilisés pour mesurer l'induction du systéme SOS peuvent
également fournir des informations différentes. A titre d'illustration, le test Umu semble mieux adapté que le
SOS Chromotest pour la détection de génotoxines nécessitant une activation métabolique (McDaniels et coll.,
1990). Les résultats de la présente étude semblent appuyer cette affirmation; en effet, 80% des réponses

positives obtenues lors des essais Umu I'étaient en présence de S9 uniquement.

Les résultats sur la génotoxicité des sédiments marins suggérent que le test APA est le plus sensible des essais
réalisés, suivi du test de fluctuation, du Umu-test, du SOS Chromotest et enfin du Mutatox®. La sensibilité
apparemment plus importante du test de précipitation alcaline, par rapport aux essais sur bactéries, est fort
probablement attribuable & deux principaux facteurs: (1) l'efficacité moindre du systéme d'activation
métabolique (microsomes de rat, S9) utilisés dans les essais bactériens, et (2) la plus grande diversité des types
de métabolisation qui ont lieu dans le test APA (biotransformation par le tissus hépatique des truites). En fait,
tel que reconnu par un certain nombre d'auteurs, les systémes d'activation métabolique généralement utilisés
dans les essais in vitro ne permettent jamais de reproduire parfaitement la vaste diversité et la durée de la
métabolisation qui survient dans les tissus ou dans les organismes entiers (Le Curieux et coll.,, 1993;
Hollaender, 1987).

Par ailleurs, des facteurs reliés aux procédures de laboratoire peuvent également étre responsables de la plus
forte sensibilité du test APA comparativement aux autres tests dans la présente étude. Entre autres, les
échantillons ont ét¢ analysés en triplicats dans 'APA, alors que dans le test de fluctuation, un seul réplicat par
échantillon fut analysé. Ensuite, les concentrations testées dans ce dernier test (0.16 a 2.5 xL / mL) furent
basées sur les résultats de toxicité lors du Microtox avec les extraits organiques. Ces concentrations
correspondent plus ou moins avec celles utilisées lors de I'APA (0.002 & 2 uL / mL), bien que l'exposition
s'effectue a des niveaux d'intégrité biologique différents: dans le premier cas il s'agit d'un organisme bactérien
entier (Salmonella) dépourvu d'un systéeme métabolique de biotransformation, alors que dans le deuxiéme il
s'agit de cellules hépatiques qui sont pourvues d'un tel systéme. Par conséquent, les concentrations minimes
testées sont plus susceptibles d'avoir un effet dans le test APA, compte tenu de l'exposition directe des cellules
cibles provoquée dans cet essai. Enfin, les seuils de toxicité sont déterminés différemment dans ces deux essais

étant donné les conditions d'analyses différentes. Dans le cas du test de fluctuation, les tests de viabilité
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cellulaire et de mutagénicité se font dans le méme bain d'essai. Ceci comporte un désavantage notable puisque
lorsqu'un extrait se révéle toxique mais non mutagéne, la CMEQ est fixée a une valeur plus grande que la
concentration sans effet observé (CSEQ) pour la viabilité cellulaire. Par conséquent, il est difficile d'évaluer
adéquatement le potentiel mutagénique d'un extrait lorsque le test de viabilité cellulaire se révéle positif  une
faible concentration testée. En revanche, dans 'APA, les tests de viabilité cellulaire et de génotoxicité se font
dans deux bains d'essai différents. De cette fagon, la cytotoxicité ne peut masquer la détection d'activités

génotoxiques. Le seuil de toxicité se calcule comme suit dans 'APA:

ST = (CMEO x CSEO)"?

Nonobstant ces facteurs importants, le test de fluctuation offre un potentiel important pour évaluer le potentiel
mutagénique des sédiments contaminés. Certains auteurs, notamment Legault et coll. (1993), ont démontré
la plus forte sensibilité de ce test comparativement au SOS Chromotest et Mutatox dans le cas de substances
pures en isolation. Certains ajustements a la méthode sont toutefois requis afin de pouvoir Yutiliser sur des
¢chantillons de sédiments. Il est évident qu'aucun test ne permet d'évaluer tous les types de dommages
possibles causés par les contaminants (Hollaender, 1987). Ceci est particuliérement pertinent lorsqu'il s'agit
de mélanges complexes, tels que retrouvés dans le milieu. I s'avére donc avantageux d'utiliser une gamme
d'essais, et non pas un seul, pour évaluer le potentiel génotoxique et mutagénique des mélanges complexes

sur une variété d'organismes aquatiques.

Enfin, en ce qui concerne le potentiel cytotoxique des sédiments, certains phénomeénes intéressants ont été
notés (tableau 10). Aucune réponse positive n'a été détectée chez V. fischeri (Mutatox®). 11 est probable que
les concentrations d'extraits organiques testées n'étaient pas suffisamment élevées pour causer une réponse

biologique.

En fait, le choix des concentrations fut basé sur les résultats Microtox obtenus avec la fraction organique des
sédiments. La plus forte concentration analysée était de 0,4 pL dextrait / mL de milieu d'essai,
comparativement a 2,5 nL/mL pour le test de fluctuation et & 10 uL/mL pour le SOS Chromotest et le Umu-
test.
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Tableau 10. Comparaison des réponses cytotoxiques qualitatives obtenues par le biais des essais de
génotoxicité avec les sédiments de Cap-aux-Meules.

Cytotoxicité
Echantillon SOS Unit Fluctuation Mutatox®
-S9 +89 -S9 +S9 -S9 +89 -So +89
Blanc 1 - +* - - - - - -
Blanc 2 - +* - -
Témoin - - - - - - - -
1 + + + + +* - - -
2 + + + -
2A
2B + +
3 + + +* +* + -
4 + + + + + -
5 + + + -
SA - -
5B + +
6 + + + +* + -
7 + + + + + -
8 + + - -
9 + .
9A
9A-dupl. + +
9B
10 + + + -
11 + + + -
12 + + + .
13 + + + -
14 + + + .
15 + + + - . -
16 + + + .
17 + + + -
18 + + + - *
19 + + + -
20 + + + -
21 . -
21A
21A-dupll
21A-dupl2
21B +%* -
22 +* - +¥ .
HS2-1 + + - . .
HS2-2 +
HS3-1 + - +¥ - . R
HS3-2 + -

* Résultat équivoque, tout prés de la limite significative

En revanche, la majorité des extraits provenant des stations portuaires se sont révélés (cyto)toxiques pour E.
coli et les souches Salmonella, en absence de S9. Ce test semble donc aussi approprié que le Microtox pour

détecter des effets cytotoxiques sur des organismes bactériens. L'activation métabolique des substances
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présentes dans les échantillons a causé une réduction de la (cyto)toxicité pour I'ensemble des souches
bactériennes testées (annexe M). Ceci est possiblement attribuable a des processus de détoxification ou 4 la
complexation de certaines substances toxiques (fort probablement des métaux) aux protéines du S9 (Legault
et coll., 1995). Cette réduction était particuliérement notable avec la souche Salmonelia TA100. Des
différences, entre les souches, au niveau des mécanismes de réponse biologique face aux lésions de 'ADN
peuvent expliquer ce phénoméne. En fait, la souche TA100 se différencie de la souche TA135 (utilisée dans
le Umu-test) ainsi que des autres bactéries utilisées par la présence d'un plasmide (pKM101) qui augmente
la résistance a la (cyto)toxicité de plusieurs mutagenes, aux dépends d'une sensibilité accrue 4 la mutagénése
{Kenyon, 1983).

3.3.1.1 Comparaisons inter-sites

Comparativement aux stations échantilllonnés & l'intérieur du port en 1993 (Bureau ef coll.., 1995), les
sédiments provenant de l'aire d'immersion AB-5 n'ont révélé aucune génotoxicité toxicité en 1994, bien qu'un
seul test n'a été réalisé (SOS Chromotest. Les effets génotoxiques les plus importants en 1993 ont été notés

avec les stations 2 et 6 (et son réplicat, 1'échantillon 11) de l'aire de dragage.

3.3.1.2 Cytotoxicité vs génotoxicité

De fagon générale, les analyses biologiques réalisées dans la présente étude suggerent que les sédiments
immergés a l'Anse-a-Beaufils ne sont ni cytotoxiques (section 2), ni génotoxiques pour la faune
endobenthique. En fait, les seuls effets toxiques observés résultaient d'une exposition bactérienne (test
Microtox) a des concentrations trés élevées de contaminants (extrait organique), non-représentatives des

concentrations retrouvées dans le milieu.

-aux-Meules: air
Bien que certains sédiments de Cap-aux-Meules ont causé des effets cytotoxiques importants chez V. fischeri
(section 2), un trés faible pourcentage (9%) ont révélé des effets génotoxiques sur des organismes bactériens.
Les stations de l'aire de confinement (1) semblent principalement responsables de la toxicité observée dans

ces essais.
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3.3.2 MARQUEURS BIOCHIMIQUES

Tel que le démontrent les résultats qualitatifs (tableau 9), I'exposition des cultures cellulaires aux extraits
organiques des sédiments a causé une induction des OFM dans prés de 50% des cas (17 échantillons sur 35).
Des inductions importantes ont été obtenues avec des échantillons provenant de deux des trois aires de dragage
proposées, soit les Aires 1 (station 1) et 2 (stations 8 et 14). En revanche, les sédiments de I'Aire 3 (loin du
havre, comparativement aux aires 1 et 2) et du site de référence (mis & part I'échantillon 21 A-dupl.1) n'ont

causé aucune réponse inquiétante (< 0.2 uL/mL) en ¢e qui concerne ce systéme enzymatique (annexe Q).

L'existence d'une association possible entre les résultats des tests APA et OFM fut suspectée et évaluée pour
la raison suivante: plusieurs hydrocarbures polycycliques aromatiques tels que le benzo(a)pyréne, détecté dans
certains échantillons du site de dragage, requiérent une oxidation métabolique par le cytochrome P450-Al
pour exercer une action génotoxique ou cytotoxique. Dans certains cas, cette activation transforme les
composés en électrophiles qui peuvent former des complexes avec des protéines, particuliérement 'ADN
(Gagné et Blaise, 1995). 11 est donc possible que cette complexation cause des lésions génétiques chez

Forganisme exposé.

Le taux de concordance entre I'essai APA et I'induction des OFM fut calculé comme suit:

somme des paires de données en accord, soit +/+ ou -/

c= x 100

nombre total de paires
Un faible pourcentage (¢c=30%) des échantillons qui se sont révélés positifs lors du test APA ont également

causé une réponse au niveau des OFM.

En ce qui concerne les MT, des résultats surprenants ont été obtenus. L'exposition des cellules hépatiques de
poissons aux extraits organiques des sédiments a causé une induction des MT dans 31% (10 échantillons sur
32) des cas, suggérant la présence de composés métalliques dans les extraits. La majorité de ces inductions
furent observées avec les sédiments de l'aire 3, soit les stations allant de 17 a 20 (tableau 9). Tel que mentionné
a la section 3.1.2, il est reconnu que les MT sont principalement induites par des métaux traces comme le
mercure, le cadmium et le zinc. Or, en raison des propriétés inhérentes au solvant utilisé pour I'extraction des
substances organiques, les extraits ne devraient pas contenir de métaux lourds, du moins sous forme d'ions
libres. Cependant, il est possible que I'induction des MT observée soit attribuable a la présence de composés
organométalliques, tels que les organoétains, dans la fraction organique des sédiments & I'étude. Les composés
organoétains, tels que le tributyltin (TBT) et le triphenyltin (TPT), non-manufacturés au Canada mais
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largement utilisés comme agents biocides dans les peintures, sont parfois retrouvés en quantités importantes
dans les sédiments (Dowson ef coll., 1993; Becker et Bringezu, 1992). Ces composés se dégradent
généralement trés lentement dans les systémes aquatiques, s'accumulent dans les organismes et les sédiments
et peuvent causer des effets toxiques a des concentrations aussi faibles que quelques ng/L (Becker et Bringezu,
1992). Une analyse chimique des extraits organiques, telle que recommandée a la section 2.4.6, aurait permis
de confirmer/infirmer la présence de complexes métalliques dans cette fraction sédimentaire. A notre
connaissance, aucune étude n'a évalué les effets que pourraient avoir les organoétains sur les MT. Les effets
mutagéniques de ces composés (Hamasaki ef coll., 1993), ainsi que leur action sur les systémes enzymatiques
hépatiques des truites (0. mykiss), par exemple le cytochrome P-450 sont toutefois connus (Fent et Bucheli,
1994).

3.3.3 ANALYSES DE CONCORDANCE ENTRE LES ANALYSES BIOLOGIQUES ET CHIMIQUES

Les données de viabilité cellulaire obtenues par le biais du test APA semblent fortement corrélées (r = 0.85)
avec les résultats du test sur les MT. En revanche, la corrélation entre ce premier paramétre et les deux autres
mesures obtenues sur cultures cellulaires, soit la précipitation alcaline de 'ADN (génotoxicité) et I'induction
des OFM, est relativement plus faible (r = 0.49 dans les cas de 'APA et r = 0.48 pour les OFM). Ceci laisse
supposer que la cytoxicité observée est due a la présence de composés organométalliques dans les extraits.
L'absence de cormrélation canonique entre les mesures biologiques (viabilité cellulaire, APA, OFM et MT) et
la plupart des données chimiques (HAP, BPC et pesticides) appuie cette affirmation (Tableau 11). La situation
est toutefois différente dans le cas des chlorobenzénes détectés dans les extraits; ainsi, les concentrations
mesurées sont fortement corrélées avec les CMEO pour l'induction des OFM (# = -0'63; Tableau 11). La
valeur négative du coefficient r indique que des CMEQ d'extraits organiques relativement faibles (dénotant
une toxicité importante) sont corrélées avec des teneurs élevées en chlorobenzeéne. Toutefois, a notre

connaissance, le potentiel d'induction des OFM par des chlorobenzénes n'est pas connu.

L'analyse a fonction discriminante effectuée a partir des essais réalisés sur cultures cellulaires de truites n'a
établi aucune distinction (1) entre les aires de dragages proposées par Environnement Canada (soit 1,2 et 3 -
voir Tableau 2), et (2) entre ces derniéres et la zone de référence (p>0.1; Wilks' Lambda=0.50). Par
conséquent, bien que ces mesures biologiques aient démontré un taux de réponses positives supérieur aux tests
de génotoxicité sur organismes bactériens (SOS Chromotest, Mutatox®, Umu et test de fluctuation),
démontrant ainst la plus grande sensibilité des cellules hépatiques de truites a la présence de contaminants,

ils ne permettent pas de distinguer des aires sédimentaires de niveaux de contamination différents. Cependant,



il est possible que des sédiments caractérisés par des niveaux de contamination supérieurs & ceux de Cap-aux-

Meules se distinguent plus facilement de matrices faiblement contaminées sur la base de ces tests.

Tableau 11. Corrélations entre les réponses biologiques obtenues avec les cultures cellulaires de truites (O.

mykiss) et les mesures chimiques des sédiments de Cap-aux-Meules.

Paramsétres Viabilité APA OFM MT
chimiques/biologiques cellulaire
HAP - type 1 -0.01 0.14 -0.25 0.01
HAP - type 2 0.05 0.22 -0.21 0.08
HAP totaux 0.04 0.2 -0.21 0.05
BPC totaux 0.42 02 0.21 0.27
CB! -0.21 -0.1 -0.63 -0.03
Pesticides 0.11 0.17 -0.1 -0.11
| Chlorobenzénes

En résumé, il est impossible, a la lumicre des résultats obtenus sur le potentiel génotoxique et biochimique
des sédiments marins, de tirer des conclusions irrévoquables sur I'applicabilité des essais considérés ici pour
I'évaluation de la toxicité de sédiments marins. Tel que mentionné au début du présent chapitre, certains de
ces tests, par exemple I'APA, linduction des MT et l'induction des OFM, sont encore au stade de
développement au Laboratoire du Centre Saint-Laurent. De plus, les protocoles des essais de génotoxicité et
de mutagénicité tels que le SOS Chromotest et le test de fluctuation ne sont pas escore adaptés a des
échantillons sédimentaires. Aucune étude, & notre connaissance n'a porté sur la répétabilité de ces tests
lorsqu'effectués sur des extraits organiques de sédiments. Ils mériteraient donc de faire V'objet de telles
évaluations avant d'étre considérés dans une approche de gestion de sédiments contaminés. En fait, les
problemes rencontrés lors de la réalisation de ces essais étaient principalement attribuables 3 la matrice
utilisée, soit la fraction organique des sédiments. Par conséquent, la méthode d'extraction des substances
organiques, essentielle pour la réalisation de ces tests biologiques, demande certaines modifications afin de

conserver, dans la limite du possible, la composition physico-chimique «originale» des échantillons.

85






SECTION IV

EVALUATION DU POTENTIEL ECOTOXIQUE DES
SEDIMENTS MARINS VIA L'INDICE ECOTOX

\



4.1 CONTEXTE

Le programme d'Immersion en mer d'Environnement Canada, tel que mentionné dans la premiére partie du
rapport, a pour but d'assister les promoteurs et gestionnaires responsables de la réalisation ou de 1'évaluation
des projets de dragage dans le Saint-Laurent. La batterie de bioessais et I'approche pour I'établissement de
critéres de qualité proposées dans le présent document s'inscrit dans cette démarche en offrant aux intervenants
et organismes impliqués une base cohérente et scientifiquement défendable pour la prise de décision face a

l'utilisation de déblais de dragage contaminés.

Jusqu'a présent, les critéres de qualité des sédiments utilisés pour cette prise de décision au Canada sont basés
sur (1) les concentrations chimiques de contaminants mesurées pour différents sites et (2) des données sur la
coexistence de 'endofaune benthique (EC et MEF, 1992). Ainst, selon cette approche, lorsque la concentration
de toutes les substances prioritaires (exprimées en poids sec) se situe au premier niveau (SSE) ou en-dessous
de celui-ci, I'environnement est jugé sécuritaire pour les organismes benthiques et exempt de pollution.
Lorsque la concentration de ces substances se situe & égalité ou en-dessous du niveau 2 (SEM), les sédiments
peuvent avoir des effets toxiques minimaux sur la faune benthique. En dernier lieu, lorsque la concentration
d'un contaminant trouvé dans les sédiments excede le seuil d'effets mineurs (SEM), des effets toxiques
significatifs sur les organismes benthiques sont appréhendés. La réalisation de biotests standardisés est alors

requise.

Bien qu'elle offre une certaine base scientifique pour la prise de décision et qu'elle soit économiquement
avantageuse, cette approche comporte toutefois des limitations importantes. Entres autres, I'évaluation de la
toxicité des sédiments ne tient compte que d'une portion des substances potentiellement présentes dans la
matrice et considére chacun de ces composés de fagon individuelle. En d'autres termes, 1'évaluation ne porte
pas sur la toxicité du sédiment dans son ensemble et par conséquent, ne considére pas les intéractions
potentielles entre les composés chimiques présents et entre ces demiers et le sédiment (Chapman et coll.,
1987). De plus, une variété de propriétés physico-chimiques des sédiments marins et des agents chimiques
peuvent influencer la biodisponibilté des agents chimiques. Pensons notamment a la granulométrie et a la
teneur en carbone organique du sédiment, deux aspects qui ont été abordés dans la deuxiéme section du
présent document. En revanche, une vaste gamme de réactions chimiques, biotiques ou abiotiques, peuvent
survenir et modifier la structure d'un composé ainsi que les associations entre les contaminants et les
différentes phases sédimentaires. Une révision de ces réactions est fournie entres autres par Brown et Neff

(1993). Enfin, les analyses biologiques ne sont considérées qu'en dernier recours, c'est-a-dire lorsque les
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concentrations chimiques dépassent le SEM.

Une autre méthode utilisée notamment aux Etats-Unis pour évaluer le potentiel toxique des sédiments marins
est l'approche tripartite (constituée de trois niveaux d"investigation), recommandée par I'Agence Américaine
de Protection Environnementale (U.S.E.P.A. and Department of the Army, 1991). Cette méthode s'appuie sur
les correspondances entre trois types de mesure: I'analyse chimique des sédiments, les essais de toxicité et les
effets biologiques in situ (structure des communautés benthiques) (Chapman, 1989). Un désavantage majeur
de cette approche est que les différents types d'analyses ne sont pas faits concurremment mais plutdt dans un
ordre prédéterminé. De plus, la réalisation de bioessais n'est pas jugée nécessaire dans tous les cas. Ainsi,
lorsque l'information chimique est jugée suffisante pour la prise de décision, aucune analyse supplémentaire
n'est requse. Or, tel que discuté au paragraphe précédent, les facteurs physico-chimiques et biologiques
pouvant potentiellement altérer la biodisponibilité des ces composés et par conséquent, la toxicité du sédiment,

ne sont pas considérés.

Compte tenu des limitations inhérentes aux approches existantes, 'équipe du laboratoire du Centre Saint-
Laurent travaille présentement au développement d'un indice d'effets écotoxiques des sédiments, I'indice
ECOTOX, qui permet d'intégrer les différents effets biologiques mesurés dans une valeur unique. Cet outil
de gestion des sédiments découle du BEEP (Baréme d'effets écotoxiques potentiels), également développé
par I'équipe du Centre Saint-Laurent pour comparer le potentiel toxique des effluents industriels. A l'encontre
des approches citées aux paragraphes précédents, l'indice ECOTOX se base uniquement sur les essais
biologiques. Ceci ne signifie pas, toutefois, l'exclusion des données chimiques de l'analyse. Au contraire,
I'information que procure les analyses chimiques est jugée complémentaire & celle fournie par les bioessais
et sert a appuyer les résultats biologiques obtenus ou & déterminer les causes probables des effets observés.
Pour ce faire, nous recommandons la réalisation des analyses chimiques de fagon concurrente avec les

bioessais afin de minimiser les écarts entre les deux types de données.

La présente section expose les grandes lignes de I'approche proposée. Elle débute par une bréve discussion
des raisons ayant conduit au développement de l'indice et de la stratégie utilisée pour I'évaluation
écotoxicologique des sédiments a I'étude. Dans un deuxiéme temps, une révision des aspects fondamentaux
(phases sédimentaires, types de bioessais, niveaux de toxicité, organismes cibles, parameétres d'effet, unités
de mesure) et des calculs mathématiques sur lesquels repose l'indice est fournie. Enfin, les auteurs démontrent

l'application de cet outil pour 1'établissement de niveaux de référence pouvant faciliter la prise de décision
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quant aux activités de dragage ou d'immersion de sédiments marins. L'ensemble des données recueillies en
1993 et en 1994 est utilisé pour le calcul de I'indice ECOTOX.

42  PROBLEMATIQUE ET STRATEGIE D'EVALUATION ECOTOXICOLOGIQUE DES
SEDIMENTS MARINS
Un certain nombre de questions sont soulevées lors de I'évaluation ou de la comparaison du potentiel toxique
d'échantillons sédimentaires. Par exemple, quel test et quel phase sédimentaire devrait-on considérer?
Comment peut-on comparer la toxicité de deux sédiments donnés lorsque des effets sont observés a des
niveaux d'organisation biologique différents (organisme entier, cellulaire, génétique et biochimique), a des
niveaux trophiques différents (décomposeurs, producteurs, consommateurs), ou encore, dans des fractions
sédimentaires différentes (eau interstitielle, phase solide, extraits organiques)? Est-ce qu'un sédiment exergant
une toxicité élevée a un seul niveau trophique devrait étre considéré comme moins inquiétant qu'un autre
démontrant une légere toxicité mais & plusieurs niveaux? Devrait-on accorder autant d'importance aux effets
mesurés au niveau moléculaire (par exemple génotoxicité et induction de protéines) qu'a ceux détectés au
niveau cellulaire ou de 'organisme entier? Et enfin, comment comparer des résultats qui sont exprimés sous
différentes formes (ppm, pL / mL, % v/v)? 1] est évident que ces questions nécessitent le développement d'une
approche empirique jumelé a un jugement de valeur pour permettre I'établissement de critéres de qualité et
la prise de décision. L'indice ECOTOX permet de répondre a l'ensemble de ces questions en intégrant les
données biologiques par phase sédimentaire d'intérét dans une seule valeur. Cet indice peut alors étre utilisé
pour établir différents niveaux d'effets (toxicité nulle, marginale, modérée et élevée) ou encore pour comparer

[S

deux sédiments ou deux fractions sédimentaires différentes.

La stratégie utilisée pour évaluer le potentiel écotoxicologique des sédiments marins comporte cing étapes
principales: (1) la sélection des compartiments ou fractions sédimentaires d'intérét; (2) Ia sélection des
bioessats; (3) I'uniformisation des données bioanalytiques; (4) la détermination de ‘niveaux de toxicité relatifs;
et (5) l'intégration des données par compartiment (ou phase) dans l'indice ECOTOX. Ces étapes sont décrites

dans les sections qui suivent.

4.3 ASPECTS FONDAMENTAUX DE L'INDICE ECOTOX
L'indice repose essentiellement sur l'utilisation de biotests pour évaluer la toxicité potentielle d'un mélange
complexe de produits chimiques présents dans un sédiment donné. Les bioessais permettent d'intégrer

I'ensemble des phénomenes physico-chimiques et biologiques (additivité, synergisme ou antagonisme entre
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les contaminants, intéractions entre le sédiment et les composés chimiques) qui influencent la biodisponibilité

et par conséquent, la toxicité d'un sédiment.

4.3.1 FRACTIONS SEDIMENTAIRES ANALYSEES ,

L'un des points les plus importants & considérer lors de I'évaluation de la toxicité d'un sédiment est sans aucun
doute le choix des phases sédimentaires & analyser. Dans le cadre de la présente approche, un sédiment type
est considéré comme une matrice hétérogéne composée de trois phases, séparables par certains procédés
physiques et/ou chimiques. Ces phases sont: (1) I'eau interstitielle, (2) la fraction solide-humide (ci-aprés
dénommée solide) et (3) la fraction organique (extraits organiques). La centrifugation du sédiment entier
permet de séparer les deux premiéres fractions comme suit: le surnageant qui constitue la phase aqueuse (ean
interstitielle centrifugeable ou variable x) et le sousnageant qui correspond a la fraction solide du sédiment.
Il est donc appropri¢ d'affirmer que ces deux phases sont complémentaires et qu'ils fournissent des
informations différentes en ce qui a trait au potentiel toxique des sédiments. Il est possible que les extraits
organiques, qui proviennent également du sédiment entier, fournissent peu d'informations supplémentaires
aux deux phases sus-dénommées; la fraction organique est toutefois considérée comme une phase distincte
pour les besoins de simplicité de I'analyse. Certains auteurs considérent également I'élutriat comme une

quatriéme fraction sédimentaire (p. e. Burton, 1991), mais celle-ci n'est pas utilisée dans la présente étude.

Apres extraction de l'eau interstitielle, la dessication (pendant 24h & 100°C + 5°C) de la fraction solide du
sédiment permet également d'obtenir deux sous-fractions, soit le sédiment sec (variable z) et I'eau résiduelle
(eau interstitielle non-centrifugeable ou variable y) (figure 22). Le poids de ces sous-fractions est utilisé dans
le calcul de l'indice ECOTOX (voir section 4.3).

Bien que la toxicité de certains types de contaminants puisse étre détectée par plus d'une phase (p. €. des
agents hydrophobes adsorbés aux particules pourraient se retrouvés autant dans la fraction solide que dans les
extraits), chaque fraction de sédiment est spécifique a certaines classes de contaminants (figure 23). Par
conséquent, les résultats des essais réalisés sur les différentes fractions peuvent étre, en partie, considérés
comme complémentaires les uns aux autres. Ces phases représentent, de plus, différentes voies d'exposition
possibles pour les organismes benthiques, soit (1) contact ou ingestion d'eau interstitielle, (2) contact ou
ingestion de particules sédimentaires (organique et inorganique). Les contributions relatives de chacune d'elles
3 la bioaccumulation des contaminants sont peu connues mais semblent dépendre du type de sédiment, du

groupe de produits chimiques concerné et de I'organisme étudié. Quant a la fraction organique, I'exposition
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a diverses concentrations d'extrait organique lors d'essais de toxicité est de beaucoup supérieure a celle
présumée en conditions naturelles. De plus, la procédure d'extraction utilisée dans la présente étude est
spécifique aux composés organiques neutres et non-ioniques (tels que les hydrocarbures aromatiques et
chlorés). Par conséquent, il est peu probable que I'utilisation des extraits représente fidélement la composition
chimique du sédiment analysé et les voies d'exposition réelles. Néanmoins, ils permettent d'évaluer
spécifiquement la présence (ou l'absence) de telles substances dans les échantillons, ainsi que les effets

possibles sur les organismes benthiques.

Figure 22. Sous-fractions sédimentaires considérées dans le calcul de l'indice.

Eau interstitielle
non-

Sédiment sec

@

Eau interstitielle centrifugeable
x)

En ce qui concerne la composition chimique de la matrice sédimentaire, une vaste gamme d'agents chimiques
peut étre détectée dans les échantillons. Ceux-ci inclus les métaux lourds, les composés organométalliques
ainsi que les substances organiques non-polaires et polaires. Les paragraphes suivants tentent de déterminer
la distribution possible de ces classes de contaminants dans les trois phases sédimentaires analysées, en se

basant sur les propriétés physico-chimiques des composés.

Dans le cas des métaux lourds, une fraction importante des composés présents dans les sédiments est
fortement sorbée aux particules. Les analyses d'extraction séquentielle ont été largement utilisées pour
déterminer la distribution des métaux lourds dans les différentes phases sédimentaires. De fagon générale, de
trois a six fractions sont définies dans ces analyses, notamment les carbonates, les métaux associés a la fraction
organique et les formes oxydées. Les associations dominantes varient selon les métaux. Par exemple le cuivre
et le mercure ont une affinité importante pour la sorption aux phases organiques des sédiments oxydés, alors

que l'arsenic, le cadmium, le plomb et le zinc sont préférentiellement sorbés aux oxydes de fer et de
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manganése (Brown et Neff, 1993). Les métaux lourds peuvent également se retrouvés dans I'ean interstitielle,

sous forme d'ions libres ou associés a des ligands organiques ou inorganiques (Jenne et Zachara, 1984).

Figure 23. Exposition des organismes benthiques aux contaminants présents a l'interface eau-sédiment.

Copntaminants associés & la matidre organique J ( Contaminants dissous dans la colonne d'eau

-
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T

Contaminants associés aux Contaminants associlés Contaminants dissous
particules de sédiments A la matiere organigue dans l'eau interstitielle

1l existe trés peu d'informations sur le comportement des organométalliques tels que les organoétains dans le
milieu aquatique et les données disponibles concernent essentiellement les triorganoétains (TBT). Les
sédiments semblent jouer un role important dans le stockage du TBT et ce produit a une'affinité particuliére
pour les vases, les argiles et les sables. La forme chimique du TBT en eau de mer est encore mal connue mais
certains auteurs estiment que trois formes sont générallement en équilibre, soit les chlorures, les hydroxydes
et les carbonates (Laughlin et coll., 1986). Dans I'eau de mer, le TBT se trouverait essentiellement a 1'état
dissous, les quantités adsorbées aux particules augmentant en fonction de la salinité. La présence de
groupements organiques sur un élément organique a pour conséquence d'accroitre le caractere lipophile de la

molécule.

La solubilité d'un composé organique dans un milieu polaire tel que l'eau de mer est, en grande partie,
déterminée par la capacité du produit & interagir de fagon €lectrochimique avec 1'eau par la formation de liens
hydrogéne ou par des intéractions ion-dipole (Olsen ef coll., 1982). Les composés organiques non-polaires

neutres, tels que les HAP, BPC et pesticides organochlorés, de par leur faible affinité pour la phase aqueuse,
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ont générallement une forte affinité pour les particules ou la surface des sédiments (Olsen et coll., 1982). Ils
ont également une forte affininté pour les phases organiques faiblement solubles dans I'eau. Par conséquent,
ces composés tendent & se répartir et & sorber aux phases organiques disponibles, par exemple les tissus
biologiques, le revétement organique des particules sédimentaires ou encore les particules organiques

(substances humiques et détritus organiques) (Karickoff et coll., 1979).

Les composés organiques non-polaires et ioniques, par exemple les phénols, amines et acides carboxyliques
sont principalement hydrophobes, mais possédent un ou plusieurs groupes fonctionnels ionizables. Ces
composés n'ont pas été analysés dans le cadre de la présente étude mais ceci n'exclut pas la possibilité qu'ils
soient présents dans les sédiments. La répartition des ces substances dans un échantillon sédimentaire est trés
difficile a déterminée puisqu'elle dépend de I'état ionique du composé qui a son tour, dépend du pH du milieu
ambiant (Brown et Neff, 1993).

Certains composés organiques polaires et ioniques, tels que les surfactants retrouvés dans les détergents,
portent une charge positive ou négative permanente en plus de la portion hydrophobe de la molécule. A de
faible concentrations en milieu aqueux, les polymeres tendent & sorber trés fortement et de fagon irréversible
aux particules sédimentaires (Podoll et coll., 1987). Cette sorption irréversible est due, en grande partie, & un
phénomeéne d'adsorption multi-segmentaire. En d'autres termes, plusieurs segments de la molécule forment
des liens avec la surface sorbante. Dés que ces segments sont adsorbés, il est statistiquement improbable que
tous les segments se désorbe de fagon simultanée, causant la libération du polymére en solution. Tout comme

les composés non-polaires, la présence de ces contaminants dans les sédiments n'a pas éfé évaluée.

A la lumiére de ces informations, il est possible d'avancer que (1) les tests sur I'eau interstitielle nous indiquent
la présence ou l'absence de certaines formes de métaux lourds et de substances hydrophiles susceptibles de
se diffuser dans la colonne d'eau ; (2) la phase solide est applicable principalement aux substances ayant une
capacité d'adsorption pour les sédiments; ceci inclut potentiellement I'ensemble des classes définies ci-dessus;
et (3) les extraits organiques renferment des composés hydrophobes, non-volatiles (en raison de I'évaporation
du DCM), (ab)adsorbés aux sédiments, tels que les substances organiques non-polaires (hydrocarbures

aromatiques ou chlorés) et les dérivés organiques de métaux (composés organométalliques).
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4.3.2
Treize essais de toxicité sublétale et deux de toxicité létale ont été réalisés dans le cadre de cette étude (tableau
12). Ces tests couvrent une variété d'organismes et mesurent une gamme de paramétres d'effets. Les

organismes soumis aux essais représentent différentes catégories taxinomiques, allant des bactéries aux

SELECTION DES BIOESSAIS

poissons, ainsi que divers groupes trophiques, soit des décomposeurs aux omnivores.

Tableau 12. Bioessais utilisés en 1993 et 1994 pour I'évaluation écotoxicologique des sédiments marins.
Organisme  Espéce Niveau Essa Niveau de Paramétre Paramétre Unité de Année
trophique toxicité d'effet de mesure mesure
Bactérie Vibrio fischeri décomposeur  Microtox sublétalité inhibition de Cly, % viv, ppm, 93-94
aigué luminescence ul/mL
Bactérie V. fischeri M169 décomposeur  Mutatox sublétalité génotoxicité et  CMEQ, pL/0.2 mL 94
chronique cytotoxicité CSEO
Bactérie Escherichia coli décomposeur  Toxi- sublétalité induction CMEOQ, % viv 93
Chromotest  chronique biochimique CSEO
Bactérie E. coli PQ37 décomposeur  SOS sublétalité génotoxicité ¢ CMEO, uL/0.2 mL 93-94
Chromotest  chronique cytotoxicité CSEO
Bactérie Salmonella décomposeur  test Umu sublétalité génotoxicité ¢ CMEO, ul/0.2 mL 94
typhimurium chronique cytotoxicité CSEO
Bactérie S. typhimurium décomposeur  testde sublétalité mutagénicité e¢  CMEOQ, uL/0.2 mL 94
TA100 fluctuation  chronique cytotoxicité CSEO
Oursin Lytechinus pictus herbivore essai de sublétalité inhibitiondela CMEO,CSE % 93-94
fertilisation  chronique fécondation 0, Cl,s
Amphipode  Rhepoxynius omnivore essai de 1éthalité mortalité CL,, % 93
abronius survie aigue
Amphipode  Amphiporeia omnivore essai de iétalité aigu€  mortalité CL,, % 93-94
virginiana survie
Poisson Oncorhynchus omnivore APA sublétalité génotoxicité CMEQ, uL/0.2 mL 93-94
mykiss chronique CSEO
Poisson O. mykiss omnivore NTA sublétalité génoloxicité CMEQ, pL/0.2 mL 93
chronique CSEO .
Poisson O. mykiss omnivore viabilité sublétalité cytotoxicité CMEO, pL/0.2 mL 93-94
celluaire chronique CSEO
Poisson Q. mykiss omnivore rhodamine  sublétalité cytotoxicité CMEO, uL/02 mL 93
123 chronique CSEO
Poisson O. mykiss omnivore OFM sublétalité induction CMEOQ, pl/0.2 mL 93-94
_ chronique biochimique CSEO
Poisson Q. mykiss omnivore MT sublétalité induction CMEQ, wL/0.2 mL 93-94
chronique biochimique CSEO

Le but visé ici par l'utilisation d'une batterie de tests comportant plusieurs catégories d'organismes n'est pas
de comparer les réponses observées entre ces cat;égories mais plutét d'augmenter potentiellement les chances
de détecter des effets toxiques. Ceci est dii au fait que chaque groupe taxinomique démontre une vulnérabilité
particuliére a certains types de contaminants. Il importe de mentionner 4 nouveau qu'aucune espéce végétale
n'a été analysée au cours de la présente étude. Bien que les plantes aient un contact limité avec les sédiments,
il serait important de les inclure dans 1'évaluation écotoxicologique de telles matrices puisqu'elles représentent

un ¢lément essentiel de cet écosystéme. De plus, elles different grandement des espéces animales au niveau
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de leur métabolisme et sensibilité aux produits chimiques.

Le type d'effet mesuré, plus particuliérement le niveau d'organisation qu'il représente, est un autre aspect
important d'une batterie de tests biologiques. Dans le cas présent, il varie du nivea}l biochimique
(enzymatique), par exemple les tests d'induction de la MT et des OFM, au niveau de l'organisme, tel que
représenté par les essais de survie (amphipodes) et de fertilisation (oursins). En revanche, les essais Microtox
et Toxi-Chromotest (utilisé en 1993 seulement) fournissent des informations au niveau cellulaire, alors que
le SOS Chromotest, le Mutatox, le test Umu, I'essai de fluctuation et 'APA portent sur I'aspect génétique de
l'organisme. Le principe important, tel qu'énoncé par différents auteurs, est que le déplacement vers des
niveaux inférieurs d'organisation biologique permet de découvrir les causes ou les mécanismes du phénoméne
observé par exemple au niveau de I'organisme entier, alors qu'une ascension vers des niveaux supérieurs aide

a découvrir les conséquences d'un phénomeéne observé a un niveaun inférieur (p. e., au niveau génétique).

Afin de couvrir le plus d'échelons d'organisation biologique possibles, nous avons conservé l'ensemble des
essais présentés au tableau 12, a I'exception du SOS Chromotest (génotoxicité), du Mutatox, du test Umu et
du test de fluctuation. Ces derniers n'ont pas été considérés dans l'analyse en raison de l'absence d'effets
observés et du faible nombre d'échantillons de sédiments analysés. En somme, un essai de toxicité fut réalisé
sur le sédiment en entier, deux sur l'eau interstitielle, deux (seulement un en 1994) sur la fraction solide et cinq

sur les extraits organiques (tableau 13).

Par ailleurs, comme mentionné en troisiéme section du présent rapport, les essais sur hépatocytes de truites
sont présentement en stade de développement au laboratoire du Centre Saint-Laurent, soit les tests de viabilité
cellulaire et d'intégrité mitochondriale, 'APA, le NTA, ainsi que les essais biochimiques (MT et OFM). De
plus, I'effet mesuré chez les amphipodes offre peu d'information pertinente a I'évaluation écotoxicologique
des sédiments a I'étude puisque les tests sont effectués a une seule dose, soit 100% du sédiment entier. Pour
cette raison, l'indice est calculé de deux fagons, tel que décrit ultérieurement: (1) T (total): intégration de
I'ensemble des onze essais apparaissant au tableau 13 et (2) S (simplifié): exclusion des sept essais sus-

mentionnés.



Tableau 13. Bioessais réalisés sur les différentes fractions sédimentaires en 1993 et 1994 et considérés
dans le calcul de Vindice ECOTOX.

Tests biologiques Eau interstitielle Fraction solide Extraits organiques
Oursin X

Microtox X X X
Tozxi-Chromotest* X

SOS Chromotest {cytotoxicité) X
Intégrité mitochondriale X
Viabilité cellulaire X
Intégrité mitochodriale* X
APA X
NTA X
OFM X
MT** X

* réalisé en 1993 seulement ** réalisé en 1994 seulement

4.3.3 UNIFORMISATION DES DONNEES ANALYTIQUES
Tel que démontré au tableau 12, les unités de mesure utilisés pour chacun des essais varient considérablement.
L'un des principes fondamentaux de 'approche proposée est de simplifier I'ensemble des données biologiques

de fagon a faciliter l'interprétation et la prise de décision. Cet exercice s'effectue en six étapes principales:

(a) détermination de la valeur correspondant 8 100% v/v (ou p/v) pour chacun des paramétres
de mesure et transformation des données en unités toxiques sublétaux (LfTs) par bain d'essai,

(b) calcul de la masse de poids sec de sédiment (z) associé au bain d'essai;

(c) expression des données en termes de UTs / g sec;

(d) détermination des limites de détection (LDet) de chacun des bioessais en UTs / g sédiment

sec;
(e) établissement des seuils et niveaux de toxicité absolue pour chacun des bioessais; et
®) estimation des facteurs d'accroissement de toxicité par rapport aux limites de détection (Fac)

ainsi que des seuils et niveaux de toxicité relative pour l'indice ECOTOX-S.

4.3.3.1 Transformation en UTs
Le concept des unités toxiques est trés utilisé en écotoxicologie pour I'expression de la toxicité en valeur

absolue. Elle est déterminée en divisant la valeur de 100% v/v (ou p/v) par la concentration correspondant au
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paramétre de mesure mesuré. Le 100% v/v ou p/v est déterminé différemment, dépendamment des unités de

mesure utilisés:

(a) dans le cas ou les résultats de toxicité sont déja exprimés en % (tel que le Microtox sur eau
interstitielle, le test d'oursins et le Toxi-chromotest), le 100%v/v (p/v) prend la valeur de 100,

(b) dans le cas ot les résultats de toxicité sont exprimés en ppm (comme le Microtox sur phase solide),
le 100% p/v équivaut 4 1 x 10°; et

() enfin, lorsque les résultats sont exprimés en ul / mL, deux solutions se présentent: (1) transformer
les résultats en % et les traiter comme au point (a), ou (2) considérer le 100% v/v comme étant
équivalent au volume maximal du bain d'essai. Dans la présente étude, nous avons opté pour la
deuxiéme solution. Ainsi, dans le cas du Microtox sur extraits organiques le 100% prend la valeur de
1 (volurne = 1 mL), alors que pour les tests en microplaques (essais décrits dans la Section III), il est

équivaut a 0.2 (volume = 0.2 mL).

Par exemple, dans le cas des tests Microtox, le calcul des UTs se fait comme suit:

Eau interstitielle: UTs = 100/ Cl, (%v/v)
Extraits organiques UTs= 1/ClLy(uL/mL)
Phase solide UTs= 1x 10°/Cly, (ppm)

4.3.3.2 Calcul du paramétre 2

La deuxiéme étape consiste i déterminer la masse de sédiment sec (z) associée au bain U'essai. Les résultats
de cette transformation apparaissent 4 I'annexe Q. La variable z est évaluée a partir des pourcentages
d'humidité totale (équivalent au volume total d'eau interstitielle recueillie par centrifugation) et résiduelle
(équivalent a la différence entre le poids de sédiment humide avant et aprés dessication) de chacun des

échantillons (annexe R). Les formules mathématiques utilisées pour arriver 4 ce calcul sont les suivantes:

100-b
() W \ .
b ou: a = % humidité totale
b = % humidité résiduelle
W= constante .
y =  poids d'eau interstitielle non-
100 -a centrifugeable
() Y = e z =  masse (g) de sédiment sec
aw +a- 100 associe a 1 Ig 'eau interstitielle
centrifugeable(x)
3) z= Wy
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Notamment dans le cas de 1'échantillon SJ1 provenant de Black Point (analysé en 1993), les pourcentages
dhumidité totale -a- et résiduelle -b- sont de 37.2 et 22.7%, respectivement (annexe R); la masse de sédiment

sec associée a 1g d'eau interstitielle centrifugeable -x- est donc de 3.34g (puisque w =3.41 et y = 0.98).

En ce qui concemne les essais réalisés sur extrait organique, une autre variable -c- doit étre utilisée afin de tenir
compte du facteur de dilution utilisé, Cette variable représente la masse de sédiment entier associée an volume
de diluant utilisé, soit 0.2 mL. Tel qu'indiqué a la formule 4, le calcul du ¢ se base en partie sur le poids de
sédiment utilisé pour l'extraction; en 1993, il était de 20 g, comparativement & 50 g en 1994.

m.v, oi: m=  poids de sédiment entier utilis¢
@ c= v——m———as y= volume de diluant utilisé
v, v,=  volume du bain d'essai

Il en résulte que la masse de sédiment entier associée a 0.2 mL de diluant est de 0.4 g [so0it (20 g. 0.2 mL)/
10 mL] pour les échantillons analysés en 1993 et de 1 g [soit (50 g . 0.2 mL) / 10 mL] pour ceux testés en
1994. Le poids de sédiment sec (2) associé a la valeur ¢ est ensuite calculé en utilisant le rapport z / p', ol p

représente le poids de I'ensemble des sous-fractions sédimentaires utilisées pour obtenir l'extrait.

4.3.3.3 Expression de la toxicité en UTs / g sec

La toxicité des échantillons de sédiments se calcule comme ceci:

) UTs / bain d'essai
5) Toxicité =

z/p.(v,ouch)

4.3.3.4 Détermination de la LDet

Les troisiéme et quatriéme étapes du processus d'uniformisation permettent, quant a elles, de réduire les écarts
entre les données récoltées a l'aide de chacun des bioessais. L'estimation de ia LDet se base sur la
détermination des valeurs moyennes de y -y- et z -2 - obtenues en 1993 (n = 20) et en 1994 (n=43); ces

moyennes sont de 0.9 et 2.5 g, respectivement, pour la premicre année et de 1.1 et 3.2, respectivement , pour

'Le poids total (g) de sédiment associé au banc d'essai (p) correspond 2 I'ensemble ou 2 certaines des fractions x, 3 et Zdéfinies
précédemment. Le rapport 2/ p est utilisé afin de rapporter tous les résultats en termes de poids sec Par exemple, dans le cas des
essais réalisés sur l'eau interstitielle, 1a fraction sédimentaire utilisée correspond 4 !a variable x. Or, tel que démontré a 'Annexe 1, x fut
attribué une valeur standard de 1 afin de pouvoir déterminer la valeur Z correspondante Par conséquent, pour les essais Microtox sur
eau interstitielle et le test sur oursins, |a variable p équivaut a 1. Pour les essais réalisés sur la phase solide, fa fraction sédimentaire
utiisée correspond au sousnageant obtenu aprés centrifugation (soit s + 2). Dans le cas des tests sur extraits organiques, le sédiment
entier fut utilisé; par conséquent, p=x +¢ + 7

¥ Pour ies tests sur eau interstitielle et phase solide le volume du bain d'essai est utilisé pour fe calcul, alors que pour les extraits
organigues, If importe de calculer la valeur du parameétre ¢. Dans le cas des essais Microtox, (e volume du bain d'essai (%) est toujours
de 1 mL Pour (e test sur oursin, it est de 10 mL.
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la deuxiéme année [voir annexe R]. L'évaluation de la toxicité (UTs) minimale possible -LDet’ pour chacun
des bioessais s'effectue en utilisant la formule 6. Tel qu'indiqué, la détermination des UTs se base sur la

concentration maximale possible du paramétre de mesure utilisé:

100%
(CMEQ ou CIS0O max) . (z/p} . (v,0ouc)

(6) LDet =
Des examples de caculs sont fournis & l'annexe S.

4.3.3.5 Définition des seuils et niveaux de toxicité absolue pour chacun des paramétres bioanalytiques
Dés lors que le niveau minimal de toxicité (UT/g sec) est déterminé pour chacun des tests concemnés, il est
possible de relativiser la toxicité des échantillons en établissant un certain nombre de niveaux. Tout comme
pour l'analyse des résultats de toxicité bruts (voir tableau 3), quatre niveaux de toxicité sont fixés dans la
présente approche, soit nulle, marginale, modérée et élevée. Ces niveaux sont délimités par I'établissement de

trois seuils de toxicité, soit nulle, marginale et élevée.

Lorsque la valeur du paramétre de mesure pour un échantilion donné correspond a la LDet, la toxicité du
sédiment en question est considérée nulle pour l'organisme concerné. Ceci est le cas notamment pour
I'ensemble des sédiments de Black Point soumis au Microtox sur eau interstitielle (Bureau et coll,, 1995).

Lorsque la valeur du paramétre de mesure pour un échantillon donné se situe au-dela de la limite de détection
et en-dega ou au seuil de toxicité marginal, la toxicité du sédiment en question est considérée comme

marginale pour l'organisme concerné.

Lorsque la valeur du paramétre de mesure pour un échantillon donné se situe entre les seuils de toxicité
marginal et élevé, la toxicité du sédiment en question est considérée comme marginale pour I'organisme

concerné,

Enfin, lorsque la valeur du paramétre de mesure pour un échantillon donné est égale ou dépasse le seuil de

toxicité élevé, la toxicité du sédiment en question est considérée comme élevée pour l'organisme concemé.

3 Etant donné que tes paramétres de mesure utilisés originallement (Cl,,, CMEQ) démontrent une relation inverse avec les UTs, la
toxicité minimale possible, lorsqu'exprimée en UT, équivaut a la valeur maximale du paramétre de mesure utilisé (CL,, CMEOQ).
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Pour ce qui est des trois seuils de toxicité (nulle, marginale et élevée), ils sont d'abord exprimés selon les

unités de mesure utilisés pour chaque test (annexe U) puis transformés en UTs / g sec comme suit:

) Nulle (Stn) = voir formule 6

(100 / seuil marginal' en %)
z/p .{v;ouc)

i\

8) Marginale (STm)

i\

(100 / senil modéré?)

z/p.(v,0ouc)

(9)  Elevé (St)

Les résultats de ces calculs sont présentés au tableau 14.

Tableaun 14. Seuils de toxicité (exprimés en UT/g sédiment sec) déterminés pour chaque bioessai

considéré,
Fraction Essais / Seuils de Toxicité (ST) Nulle Marginale Elevée
sédimentaire (STny (STm) (STé)
Eau interstitielle Fertilisation des oursins <0.04 0.31 3.13
Microtox <04 31 31.3
Phase solide Microtox <14 134 1340
Toxi-Chromotest <14 13.4 1340
Extrait organique Microtox <200 1656 16560
SOS (cyttoxicité -S9 et +S9) <250 1656 16560
Viabilité des hépatocytes <2500 16563 165630
Intégrité mitochondriale <2500 16563 . 165630
(Rh123)
APA <2500 16563 165630
NTA <2500 16563 165630
MT <2500 16363 165630
OFM <2500 16563 165630

4.3.3.6 Détermination des Fac et des seuils de toxicité relative

En dernier lieu, pour chacun des bioessais, les seuils de toxicité nulle, marginale et élevée sont rapportés en

Fac par rapport au niveau de toxicité nulle:

(10) Fac - nulle = STn/STn =1
(11) Fac - marginale = STm/STn

"Vair annexe U pour les seuils de toxicité nutle, marginal et élevée (exprimés en % viv, ppm, ou yL/mL) pour chacun des essais
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12) Fac - élevée = STé / Stn

Par example, dans le cas de l'essai de fertilisation des oursins, le Fac-marginal est de 8 (0.31/0.04), alors que
le Fac-élevé est de 78 ( 3.13 / 0.04). Le tableau 15 indique les seuils de toxicité, en termes de Fac, pour chacun
des bioessais inclus dans I'indice ECOTOX. Ainsi, en termes relatifs, un Fac situé entre 1 et 8 représenterait,
pour le test sur oursins, une toxicité marginale, alors qu‘un Fac situé entre 8 et 78 pourrait étre considéré dans
la gamme de toxicit¢é modérée. En revanche, un Fac supérieur ou égal a (2) 78 pour le méme essai

représenterait un potentiel toxique élevé pour l'organisme concerné.

Tableau 15. Seuils de toxicité relative (Fac) déterminés pour chaque bioessai considéré.
Fraction sédimentaire Essais / Seuils de Toxicité Nulle Marginale Elevée
(ST) (STn) {STm) (STé)
Eau interstitielle Fertilisation des oursins 1 8 78
Microtox 1 8 78
Phase solide Microtox (phase solide) 1 10 96
Toxi-Chromotest 1 10! 96
Extrait organique Microtox 1 8 83
SOS (cytotoxicité -S9 et +59) 1 7 66
Viabilité des hépatocytes 1 7 66
Intégrité mitochondriale 1 7 66
(Rh123)
APA 1 7 66
NTA 1 7 66
MT 1 7 66
OFM 1 7 66

Il est facile de constater que les résultats apparaissant & I'annexe Q varient grandement entre les échantillons
a l'intérieur d'un méme essai. L'essai Microtox sur extraits organiques (1994), par example, donne des valeurs
variant de 14 a 1980 UT/g sédiment sec. En contrepartie, lorsque ces données sont exprimées par rapport au
seutl mesurable du critere d'effet (Fac), elles varient entre 1 et 846 (annexe U), réduisant ainsi I'écart de moitié

et uniformisant I'expression des résultats entre les divers parametres de mesure.

! Dans le cas du Tox-Ch tast, les Fac -modéré et -élevé ont 66 multiplié par un facteur de 10 afin d’obtenir une marge plus grande entre les différents niveaux.
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4.4 CALCUL DE L'INDICE ECOTOX

A partir des données récoltées en 1993 et 1994 sur l'évaluation écotoxique des sédiments marins, un indice
de toxicité intégrant I'ensemble des phases sédimentaires est estimé. L'indice ECOTOX ou la Toximesure se
calcule sur la base de I'empreinte toxique fractionnelle (E7F) ou le produit de la toxicité moyenne de chacun
des bioessais utilisés pour une fraction sédimentaire donnée par le coeficient » exprimant l'effet plurispécifique
de la toxicité. Le calcul du coefficient » suit celut utilisé dans la formule BEEP pour les effluents industriels.
La Toximesure est en fait la somme des E7F pour chacun des échantillons. Deux types d'indices ECOTOX

ont été calculé afin de tenir compte du niveau de développement des essais réalisés et par conséquent, de la

justesse des résultats:
(a) IE-T Indice intégrant I'ensemble des 11 essais présentés au tableau 13; et ’
(b) IE-S Indice simplifié intégrant le test sur oursins, le Microtox (sur les trois phases
sédimentaires), le Toxi-Chromotest et le SOS Chromotest (test de viabilité cellulaire
sans le §9).

Le tableau présenté en annexe U fournit les données nécessaires pour calculer les indices. Les formules

suivantes sont utilisées:

(13) ETF,= xI +x2 +xj ou: i= phase sédimentaire
------ e . 1 Jj= nombre de tests réalisés .
3 n= effet plunispécifique de la toxicité
x=  résultat du test exprimé en Fac
n=  nombre de tésts s'étant révélés
toxiques
n.10 a . .
(1) n= e - = nombre de biotests réalisés
N N a= somme des Fac pour la phase
sonsidérée
(15)  Toximesure, = X (ETF) k= échantillon

L'annexe V expose les Toximesures calculées pour chacun des sédiments a 1'étude.

A partir de ces calculs, quatre niveaux de toxicité relative (exprimés en termes de ETF) sont déterminés pour

chacune des fractions sédimentaires analysées (tableau 16). Cependant, afin de simplifier 'analyse, nous avons
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opté pour un seuil de toxicité arbitraire', unique pour I'ensemble des phases sédimentaires analysées. Ainsi,
une toxicité marginale correspondrait a un ETF situé entre 1 et 90, une toxicité modérée serait située dans

I'intervalle de 90 a 900 et une toxicité élevée serait supérieure a 900.

Tableau 16. Niveaux de toxicité relative calculés et retenus pour chaque phase sédimentaire considérée.
Ces niveaux sont exprimés en ETF.

EMPREINTE TOXIQUE ppjerate CalCulés

Fraction sédimentaire .
Nulle Marginale Modérée Elevée
(STn) (STm) (S8Tr) (STé)
Eau interstiticlle 0 1277 78 - 780 > 781
Phase solide 0 1-95 96 - 959 > 960
Extraits organiques 0 1-68 69 -~ 685 > 686
Niveaux de toxicité retenus 0 1-90 91-900 z 900

4.5 ANALYSES STATISTIQUES

Des analyses a fonction canonique discriminante ont été réalisées afin de déterminer si, sur la base des ETF
et de la Toximesure calculées, il est possible d'établir des distinctions entre les différents sites, ou groupes de
stations, a I'étude. Ces sites sont: (a) Black Point, (b) aire de dragage de 1'Anse-a-Beaufils, (c)Cap-aux-Meules,
(d) aire d'immersion de I'Anse-a-Beaufils, et (¢) site de référence. Le site de référence intégre en fait 'ensemble
des aires de référence analysées; ces derniéres sont traitées ensemble afin de faciliter I'analyse et d'augmenter

le nombre d'observations pour ce groupe de stations.

De plus, des tests de corrélation Spearman ont été faits pour déterminer I'existence d'associations entre les
paramétres d'analyse chimique (organique et inorganique) et les indices ECOTOX. Sept paramétres de chimie
organique et six de chimie inorganique ont fait I'objet de l'analyse: carbone organique total, arochlor 1254,
chlorobenzenes totaux, HAP de type 1, HAP de type 2, HAP totaux, pesticides totaux, cuivre, cadmium,

plomb, zinc, arsenic, et mercure total.

Enfin, dans le but de déterminer si I'indice ECOTOX méne aux mémes conclusions que les données de toxicité
brutes en ce qui conceme la distinction entre les stations d'un méme site, I'analyse a fonction canonique

discriminante fut effectuée sur les ETF et Toximesures calculées pour les sédiments de Cap-aux-Meules et

' Ces niveaux ne sont utifisés qu'a des fins de comparaison et seront sujets 4 des modifications lorsque plus de données seont
disponibles. Tel quindiqué au début de la présente section, Iapproche décrite ici est présentement en phase de développement au
Centre saint-Laurent; il importe donc de Futitiser avec réserve
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Figure 24 - DONNEES 1993 et 1994
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Figure 25 - DONNEES 1993 et 1994
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Figure 26. Représentation graphique des résultats de I'analyse a fonctions canoniques discriminantes 4
partir des valeurs ETF pour chacune des fractions sédimentaires considérées et de la
Toximesure. Les symboles représentent les aires identifiées ci-dessous.
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Tableau 17.  Distances relatives (d?) entre chaque aire, telles que définies par l'analyse a fonction
canonique discriminante, .
De I'Aire* 1 2 3 4 5
1 - 6 2 1 1
2 6 - 11 10 6
3 2 1 : 0 3
4 I 10 0 - 3
H 1 6 3 3 -

¢ Voir légende de la figure 26 pour identification des aires,

Les essais réalisés sur la phase solide et I'eau interstitielle sont principalement responsables de cette distinction,

comme le démontrent les coefficients de corrélation élevés obtenus entre la fonction CANI1 et les valeurs ETF

pour ces deux fractions sédimentaires (r = 0.95, r = 0.70, phase solide et eau interstitielle respectivement). La

fonction principale est également fortement corrélée avec la Toximesure (r = 0.90). Par conséquent, la

Toximesure semble étre une variable adéquate pour différencier la majorité des stations étudiées.
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La deuxieme fonction (CAN2), principalement attribuable aux ETF obtenus pour les extraits organiques (r=
= 0.87), explique quant a elle 25% de la variation entre les aires sédimentaire. Cette fonction permet de
distinguer clairement les stations de référence des autres stations a I'étude (figure 26). En ce qui concerne les
stations de Cap-aux-Meules, leur position & proximité de l'origine a la figure 26 semble indiquer que les deux
fonctions (CAN1 et CAN2), et par conséquent les trois fractions sédimentaires, sont nécessaires pour les
distinguer des autres groupes, particuliérement des aires de référence et de l'aire de dragage de I'Anse-a-
Beaufils.

Les fonctions nous permettent également de déterminer si, sur la base des ETF et Toximesures obtenues, les
stations correspondent bien a l'aire a laquelle elles appartiennent. Ceci est rendu possible grice a une procédure
de reclassification des stations selon l'aire représentative de leur niveau de toxicité. Par exemple, aprés
reclassification, 83% des stations de Black Point sont reclassifiées dans ce groupe, suggérant que la majorité
de ces stations démontrent une toxicité similaire et différente de celles provenant des autres aires. En revanche,
ce pourcentage est de 75% pour l'aire de dragage de I'Anse-a-Beaufils, indiquant également le niveau de
toxicité particulier de ces stations. Quant aux stations de Cap-aux-Meules, 61% des stations sont reclassifiées
dans cette aire aprés analyse et le 39% résiduel est reclassifié¢ dans l'aire d'immersion de I'Anse-a-Beaufils,

suggérant une similitude dansla toxicité de ces deux groupes de stations.

Enfin pour les MRC, il semble y avoir discordance entre les résultats de 1993 et 1994 (figure 27). Ces
sédiments démontrent une toxicité supérieure en 1994, bien qu'ils proviennent des mémes échantillons de
départ. Comme il sera démontré au point 4.5.3, ce désaccord est particuliérement évident pour ia phase
organique. Les deux facteurs suivants peuvent en étre la cause: (a) l'eau de dilution utilisée, soit I'eau de mer
en 1993 et une solution de NaCi 3.5% en 1994 et/oun (b) le poids initial de sédiment entier ayant servi a
I'extraction des substances organiques, soit 20 g en 1993 et 50 g en 1994.

En résumé, ces résultats indiquent que la Toximesure constitue un outil efficace permettant de distinguer
différentes aires sédimentaires sur la base de données de toxicité. Les trois fractions utilisées permettent
également de discerner les aires selon leur niveau de toxicité mais ce, de fagon différente. Ainsi, l'eau
interstitielle et la fraction solide permettent de discriminer les aires ayant démontré une toxicité élevée (dans
ce cas-ci il s'agit de l'aire de dragage de I'Anse-a-Beaufils) des autres groupes de stations. En revanche, la

fraction organique permet de mettre en évidence les aires faiblement contaminées (dans ce cas-ci il s'agit des
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sédiments de référence) des autres ayant démontré une toxicité plus élevée. Par conséquent, les trois phases

sédimentaires sont essentielles pour détecter des différences inter-stations.

La disparité notée entre les informations fournies par l'extrait organique et celles provenant de I'eau
interstitielle et la fraction solide, est probablement due au fait que les tests sur I'extrait n'ont pas été réalisés
pour toutes les aires a I'étude. En fait, le Microtox n'a été fait que sur les échantillons analysés en 1994, soit
ceux provenant des aires d'immersion de I'Anse-a-Beaufils et de dragage Cap-aux-Meules, en plus des aires
de référence associées & ces sites. En ce qui concerne le SOS Chromotest (test de viabilité cellulaire sans le

§9), il n'a pas été réalisé sur les sédiments situés a l'intérieur du port de I'Anse-a-Beaufils.

4.6.2 EVALUATION PAR SITE

Afin d'identifier les stations responsables des écarts notés entre les sites au point précédent, chaque aire ou
site est considéré (e) de fagon individuelle. Les figures 28 a 30 illustrent les ETF et Toximesures calculées
pour chacune des stations sédimentaires provenant des sites a 'étude. Les données ayant servi & la production

des ces graphiques sont présentées a I'annexe V.

4.6.2.1 Black Point
Les sédiments de Black Point ont démontré les plus faibles niveaux de toxicité, apré les aires de référence,
au cours de la présente étude. La Toximesure pour ces stations varie entre 0 et 568 (figure 28), ce qui est

inférieur au seuil de toxicité élevé défini par l'approche de I'indice ECOTOX.

4.6.2.2 Anse-a-Beaufils

Tel qu'indiqué précédemment, l'aire de dragage démontre une toxicité nettement supérieure a celle de l'aire
d'immersion (figure 29). A titre d'illustration, les sédiments d'essai de l'aire située a I'intérieur du port démontre
une toximesure moyenne de 1417, comparativement a 200 pour l'aire AB-5. Si on ne considére que les stations
provenant de l'aire de dragage, certaines d'entre elles se démarquent nettement des autres. C'est le cas par
exemple de la station 6 qui a démontré une toxicité élevée chez les L. pictus et V. fischeri lorsqu'exposés a
l'eau interstiticlle. 1l est possible que la forte teneur en azote (ammoniacal et total Kjeldahl) de cette station

soit responsable de cette distinction (voir données de Bureau et coll., 1995).

4.6.2.3 Cap-aux-Meules

A l'exception des stations de référence, la majorité des stations de Cap-aux-Meules, et plus particuli¢rement
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Figure 27 - MATERIAUX DE REFERENCE
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Figure 28 - BLACK POINT
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Figure 29 - ANSE A BEAUFILS
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Figure 30 - CAP AUX MEULES
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celles de I'Aire 1, ont démontré une Toximesure élevée (= 900), telle que définie par l'indice ECOTOX (figure
30). Tel quiindiqué précédemment, les extraits organiques semblent principalement responsables de cette forte

toxicité.

L'analyse a fonction canonique discriminante a été utilisée pour confirmer l'existence de différences
significatives entre les aires de Cap-aux-Meules et identifier la nature de ces différences. Par opposition a
I'analyse statistique effectuée a la section 2.2.3.4, qui portait sur les résultats bruts des tests Microtox pour ce
site (sur les trois phases sédimentaires), 'analyse exposée ici porte sur les ETF et Toximesures calculées (IE-S)
a partir de l'ensemble des bioessais réalisés sur les trois fractions. Le groupement des stations est identique
a celui présenté a la section 2.2.3.4, soit: [1] aire visée par le projet de confinement en quai; [2] aire de dragage

éventuel; [3] aire non-visée par les activités de dragage; et [4] aire de référence.

La fonction canonique principale résultant de l'analyse semblent expliquer les écarts entre les quatre groupes
de stations en ce qui concerne leur niveau de toxicité tel qu'exprimé en ETF et en Toximesure (p < 0.05;
Wilk's Lambda = 0.39). Cette fonction, CAN1, explique 58% de la variation inter-groupes et, comme c'était
le cas pour l'analyse sur les données brutes (voir section 2.2.3.4), elle sépare nettement les stations de
références des stations de dragage (figure 31). De plus, I'analyse appuie l'affirmation émise précédemment
concernant l'aire de confinement (Aire 1). Les tests réalisés sur la phase solide sont principalement
responsables de cet écart; la forte corrélation entre les ETF calculés pour cette phase et la fonction CAN1 (r
=0.93, p <0.001) supporte cette affirmation. La Toximesure et les ETF pour l'extrait organique viennent en
deuxi¢me position avec des coefficients de corrélation avec la fonction principale de 0.76 et 0.67 (p < 0.05),
respectivement. En revanche, les tests sur eau interstitielle ne permettent pas dans le cas de Cap-aux-Meules

d'établir des distinctions entre les groupes de stations (r = 0.06, p > 0.05).

4.6.3 EVALUATION PAR PHASE SEDIMENTAIRE

Afin de compléter l'analyse basée sur l'utilisation de l'indice ECOTOX, une évaluation de chaque site par
phase sédimentaire a été effectuée. Les conclusions de cette évaluation correpondent a celles tirées aux points
4.6.1 et 4.6.2. Les figures 32, 33 et 34 exposent les résultats de Yanalyse pour les phases sédimentaires
suivantes: eau interstitielle, fraction solide et extrait organique, respectivement. Les données concernant les
matériaux de référence certifiés (HS-2 et HS-3) n'apparaissent pas a la figure 32 puisqu'aucune analyse n'a pu

étre effectuce sur 'eau interstitielie de ces sédiments.
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4.6.3.1 Eau interstitielle

Mis & part les stations située a l'intérieur du port de I'Anse-a-Beaufils, aucune aire sédimentaire ne dépasse le
seuil de toxicité élevée établi au point 4.4, soit 900 (figure 32). Certains sédiments provenant de l'Aire 2 de
Cap-aux-Meules démontre toutefois une toxicité s'approchant de ce seuil; selon I'annexe V, il s'agirait de la
station 16 (ETF = 563).

Figure 31. Représentation graphique des résultats de 'analyse a fonctions canoniques discriminantes a
partir des ETF et Toximesures calculées pour les stations de Cap-aux-Meules.
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4,6.3.2 Fraction solide

Selon les résultats présentés 2 la figure 33, aucune aire d'essai ne dépasse le seuil de toxicité élevé. Une station
localisée a l'intérieur du port de I'Anse-a-Beaufils démontre néanmoins une toxicité non-négligeable,
supérieure a 900; il s'agit du sédiment AB-5 (ETF = 996). Les tests réalisés sur cette phase permettent de

discerner la toxicité élevée des MRC, comparativement a celle des sédiments de dragage ou d'immersion.

4,6.3.3 Extrait organique

En ce qui concerne l'extrait organique, deux graphiques sont présentés: (a) indice ECOTOX total, IE-T, qui
inclut I'ensemble des essais réalisés sur cette phase; et (b) indice ECOTOX simplifié, IE-S, qui n'inclut que
deux tests pour cette phase, soit le SOS Chromotest (viabilité sans le §9) et le Microtox. Lorsque I'ensemble

des tests sont considérés (figure 34a), il est tres difficile de distinguer les niveaux de toxicité entre les sites ou
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les aires étudiées. Ils sont tous inférieurs ou légérement supérieurs au seuil de toxicité marginal (90). La station

2B située dans I'Aire 1 de Cap-aux-Meules dépasse toutefois le seuil de toxicité élevée (500).

Parcontre, si seulement les résultats du SOS Chromotest (viabilité -S9) et Microtox sont inclus dans I'analyse,
les différences entre les sites sont plus évidentes (figure 34b). Certains sédiments de l'aire 1 de Cap-aux-
Meules semblent méme étre plus toxiques que les MRC. Quant aux aires 2 et 3 du site de dragage, elles se
comparent aux sédiments de référence certifiés.

En somme, il semble que la portée de la phase organique est réduite lorsque les tests de génotoxicité et ceux
en développement au laboratoire du Centre Saint-Laurent sont considérés. Dans la plupart des cas ces tests
n'ont pas réussi a détecter des effets, Le IE-S semble donc plus approprié pour établir des distinctions entre

les aires sédimentaires a I'étude sur la base de leur toxicité.

4.6.4 EVALUATION PAR NIVEAUX DE CONTAMINATION

L'analyse basée sur les données de chimie organique indique que les 5 sites identifiées au point 4.5 différent
significativement les unes des autres sur la base des teneurs en composés organiques (Wilk's Lambda = 0.31,
p < 0.001). Deux paramétres chimiques sont principalement responsables des écarts notés entre les sites: le
carbone organique total et les pesticides totaux, Ces composés démontrent une corrélation significative avec
la fonction principale CAN1 (r = 0.66 et r = 0.35, respectivement; p < 0.01). L'aire de dragage de I'Anse-a-
Beaufils différe significativement du site de Black Point et des sites de référence sur la base des ces
parametres.

En ce qui a trait aux paramétres de chimie inorganique, il semble également y avoir des distinctions
significatives entre les sites, notamment entre Cap-aux-Meules et (a) Black Point et (b)l'aire située a l'intérieur
du port de I'Anse-a-Beaufils (Wilk'sLambda = 0.11, p < 0.0001); ces écarts sont mis en évidence a la figure

35. Les teneurs en arsenic, plomb et cadmium sont responsables des différences observées (p < 0.01).

4.6.5 ASSOCIATION ENTRE NIVEAUX DE CONTAMINATION ET INDICES ECOTOX

Une analyse de corrélation avec le test non-paramétrique Spearman & été effectuée pour déterminer l'existence
ou l'absence d'association entre les paramétres de toxicité (ETF pour chaque phase et Toximesure) et les
parametres de chimie organique et inorganique. Les paramétres de chimie sont les mémes que ceux utilisés

a la section 4.6.4,

117



Figure 32 - DONNEES 1993 et 1994
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Figure 33 - DONNEES 1993 et 1994
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Figure 34a - DONNEES 1993 et 1994
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Figure 34b - DONNEES 1993 et 1994
PHASE - EXTRAIT ORGANIQUE
| INDICE ECOTOX (S)

SITES 1993-94

s

" MRC 1

MRC 2
BLACK POINT 1993 —
Immersion X

Référence

ANSE A BEAUFILS

Port 1993
Immmersion 1994

Référence

CAP AUX MEULES 1994

h Alre 1
Aire 2
Aire 3

Rérérence

i i |

SUBLETALITE / PHASE
~— Seuil Tox. élevée
—%— Secuil Tox. modérée

<> Valeur minimale

X  valeur maximale
EXTRAIT ORGANIQUE

-

. 0 500

TOXICITE: 90 38 900 modérée; >900 élevée

1000

1500 2000 2500 3000

120b

Toxicité relative

3500 4000 4500

5000



Figure 35. Résultats de 'analyse a fonctions canoniques discriminantes sur les paramétres inorganiques
et les indices ECOTOX calculés pour les sites & I'étude.
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4 - Anse-a-Beaufils, immersion 5 - Aires de référence (Black Point, Anse-a-Beaufils, Cap-aux-Meuies

1l ne semble exister aucune corrélation entre les teneurs en composés organiques et les ETF calculés pour Feau
inerstitielle (p > 0.01). En revanche, les ETF sur phase solide et l'extrait, ainsi que.la Toximesure sont
fortement corrélés avec les données sur le carbone organique total (r = 0.56, r = 0.48, et r = 0.64,
respectivement; p < 0.0005). Les ETF pour I'extrait sont, de plus, fortement associés aux concentrations en
arochlor 1254 (r = 0.53; p < 0.0005), en HAP de poids moléculaire élevé (r = 0.49; p < 0.0005) et en HAP
totaux ( r = 0.45; p <0.0005).

En ce qui conceme les métaux lourds, une seule association significative est notée; il s'agit du zinc. Ce métal
est fortement corrélé avec la Toximesure et les ETF pour les extraits organiques (r = 0.51 et r = 0.58,
respectivement; p < 0.0005). L'association entre un métal et la fraction organique est théoriquement
contradictoire puisque la méthode d'extraction organique utilisée est présumément spécifique a certaines
classes de composés organiques seulement. Cependant, la présence de particules en suspension dans les
extraits et les résultats des tests de corrélation laissent croire que certains composés organométalliques

contenant entres autres du zinc soient également extraits avec des solvants organiques tels que le DCM.
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En résumé, ces résultats de corrélation semblent appuyer les conclusions tirées avec les analyses a fonctions
canoniques discriminantes effectuées sur les parametres de chimie organique et les indices ECOTOX (voir
4.6.4). Ainsi, les teneurs en carbone organique total sont principalement responsables des écarts de toxicité
observés entre les aires et leur toxicité semble plutot associée avec les fractions solides et organiques des
sédiments. Il ne faut toutefois pas négliger le fait que d'autres classes de composés chimiques, p. e. les HAP,
arochlor et pesticides, fortement associés a la fraction organique, peuvent également étre responsables des

différences observées dans les niveaux de toxicité, bien que leur importance soit moindre que celle du COT.

Dans le cas des métaux lourds, bien qu'il y ait une association importante entre les teneursde zinc et la toxicité
des extraits organiques, ce parametre chimique n'a pas permis de détecter des différences de toxicité entre les
sites étudiés comme c'était le cas avec I arsenic, le plomb et le cadmium. Nonobstant le fait les concentrations
des ces derniers n'ont pas été déterminées dans 1'eau interstitielle et la fraction solide, il est fort probable qu'ils
soient surtout associés a ces phases puisque les écarts de toxicité (selon les indices ECOTOX) entre les sites

étaient plus importants pour celles-ci que pour l'extrait.

En conclusion, un indice biologique tel que la Toximesure, qui intégre les données de toxicité pour I'ensemble
des trois phases sédimentaires et pour I'ensemble des contaminants présents, semble étre un outil adéquat pour
détecter des différences entre les sites. En revanche, une caractérisation chimique, qui considére chacune des
classes de composés de fagon individuelle, ne peut traiter I'ensemble des intéractions possibles entre ces
substances et celles non-analysées, et par conséquent peut conduire a de fausses cohclusions en ce qui
conceme les effets possibles de la contamination. Ces deux approches sont toutefois complémentaires
puisqu'elles fournissent des informations différentes a I'analyste. L'indice ECOTOX permet de comparer les
aires sédimentaires selon leur niveaun de toxicité et par conséquent, d'établir un ordre de priorité en ce qui
concerne la gestion des matrices contaminées. Dans le cas présent, il s'agit en premier lieu de l'aire de dragage
de I'Ansc-a-Beaufils et, en deuxiéme lieu, du site de Cap-aux-Meules, particulierement de laire de
confinement [1]. La seconde approche permet quant & elle d'identifier les groupes de substances
potentiellement responsables des effets observés et par conséquent, de déterminer les sources possibles de
contamination dans le but de les limiter le plus possible. Il importe donc de considérer ces deux approches

dans tout exercice d'évaluation de la toxicité et de gestion de matrices sédimentaires contaminées.
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SECTION V

RECOMMANDATIONS, RESUME ET CONCLUSION



5.1 RECOMMANDATIONS

L'évaluation de la qualité des sédiments marins nous a permis d'identifier certaines lacunes associées aux
procédures d'échantillonnage et d'analyses chimiques et biologiques utilisées. Des recommandations sont
émises a ces égards dans les paragraphes qui suivent. L'utilisation d'autres approches biologiques est

également conseillé pour évaluer la toxicité des sédiments a des niveaux d'organisation inférieurs.

5.1.1 PLANIFICATION DU PROJET D'ETUDE

L'un des critéres essentiels au bon déroulement d'un projet de recherche tel que celui-ci porte sur une
F'organisation et la planification de tous les aspects qui constituent 'étude en question. La stipulation des
objectifs de recherche, est probablement I'aspect le plus important et le premier a étre considéré par le
gestionnaire du projet. Ces objectifs dotvent étre énoncés de fagon claire et précise et revisés par un
groupe d'expert afin de vérifier leur pertinence dans le cadre des besoins identifiés a priori. De plus, la
formulation et la nature de ces objectifs ne doivent pas changer en cours de route. Il est également
important que les méthodes suggérées pour répondre 4 ces objectifs soient clairement identifiées en tenant

compte des budgets alloué, du personnel disponible et du temps requis pour réaliser les analyses.

RECOMMANDATION 1  Enoncer les objectifs de fagon claire et précise dans le cadre de discussions
regroupant I'ensemble des personnes impliquées directement ou indirectement
dans le projet, ainsi que des experts travaillant sur des projets similaires. L'étude
devrait étre coordonnée par une seule personne et le déroulement de I'étude

devrait étre suivi de trés pres. .

5.1.2 PROCEDURES D'ECHANTILLONNAGE

Dans les méthodes expérimentales proposées par Environnement Canada 1992f, 1992g, 1992h), les
auteurs n'ont pas abordé le probleme de la collecte des échantillons. Ils référent toutefois le lecteur & un
document d'orientation sur le prélévement, la manutention, le transport, le stockage et la manipulation des
sédiments en vue de leur caractérisation chimique et d'essais de toxicité (Environnement Canada, en
prép.). Ce document fournit des informations sur un programme d'échantillonnage, les différentes
méthodes utilisées, ainsi que sur les types de contenants, mais aucun détail sur des procédures normalisées
de collecte des échantillons. La normalisation des méthodes de collecte augmentera la valeur comparative

des résultats expérimentaux.

125



RECOMMANDATION 2 Préparation de procédures normalisées servant de guides pour la collecte, le
stockage et la manipulation des sédiments expérimentaux. Le personnel
responsable de I'échantillonnage devrait étre familier avec ces procédures avant

d'arriver sur le terrain.

RECOMMANDATION 3 Préparation d'une procédure normalisée de collecte d'échantilions d'eau de

surface.

RECOMMANDATION4  Sauvegarde de toutes les informations relatives aux procédures effectuées sur le
terrain
(localisation des stations, technique d'échantillonnage, manipulations des
échantillons, entreposage) dans un registre. Toutes les circonstances pouvant

potentiellement affecter I'état des échantillons devraient étre documentées.

5.1.3 CONSERVATION DES ECHANTILLONS

Certains auteurs ont stipulé I'hypothése et démontré que le temps de conservation des sédiments peut
influencer leur toxicité. Entre autres, Malueg ef coll. (1986) ont démontré que la toxicité de sédiments
d'eau douce dosés avec du cadmium était relativement élevée pour Daphnia magna durant la premiére
semaine mais qu'elle vanait considérablement dans les semaines suivantes. Becker et Ginn (1990) ont
rapporté une diminution de la toxicité de sédiments marins aprés quatre semaines chez V. fischeri et aprés
11 semaines chez une espéce d'amphipodes. En 1995, ces mémes auteurs (Becker et Girln, 1995)
stipulaient que les effets de la durée de conservation de sédiments sont plus importants dans les cas ou les

niveaux de toxicité sont de faibles a intermédiaires que lorsque les niveaux sont élevés.

Les mécanismes responsables des changements de toxicité des sédiments avec des périodes de storage
prolongées semblent complexes et spécifiques aux types de sédiments et de produits chimiques considérés
(Becker et Ginn, 1995). Par exemple, Ho et Quinn (1993) ont évalué les effets de la durée de conservation
sur des extraits organiques de sédiments et ont noté un réduction de la toxicité des extraits de sédiments
entiers lors d'essais Microtox ap;és 12 semaines. Toutefois, la fraction non-polaire, contenant des BPC et
des hydrocarbures non-polaires n'a pas révélé de changements aprés 30 semaines de stockage. La fraction
polaire, renfermant principalement des HAP était moins toxique aprés deux semaines puis est revenue a

son niveau de toxicité original aprés trois semaines. Enfin, la troisiéme fraction, contenant des kétones et
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des HAP hétérocycliques, a démontré les variations les plus importantes, Par ailleurs, Watson et coll.
(1985) ont rapporté des changements importants dans la composition chimique de 'eau interstitielle (par
exemple cations majeurs, phosphates, matiéres dissoutes, etc.) aprés une période d'entreposage de 9

semaines environ, a 5°C.

Dans la présente étude les délais étaient de trois a cinq mois pour les analyses physico-chimiques, de cing

a sept mois pour les analyses chimiques et de deux a cinq mois pour les tests de toxicité.

RECOMMANDATION 5 Réduction au minimum du lapse de temps s'écoulant entre la collecte des
échantillons et l'exécution des analyses. Tel que mentionné dans la section
précédente, il serait préférable de ne pas dépasser le délais de six semaines
recommandé par Environnement Canada pour les tests biologiques (1990b,
1990c). Selon le «Guide de caractérisation des sédiments», publié par
Environnement Canada (1992a), le délai entre le prélévement de I'échantillon et
son analyse granulométrique ne doit pas excéder deux semaines. Dans le cas des
solides volatils, cette période ne doit pas dépasser une semaine. Pour l'azote total
Kjeldahl et le phosphore total, les analyses doivent étre effectuées dans les 24
heures qui suivent le prélévement. Enfin, pour les métaux lourds, les substances

organiques et le COT, ce délai ne doit pas excéder six mois.

5.1.4 SEDIMENTS DE REFERENCE '

Deux types de sédiments de référence ont été utilisés dans la présente étude. L'un (MRC - matériaux de
référence certifiés), provenant de sites portuaires contaminés, caractérisés pour leurs teneurs en composés
organiques et I'autre (sédiments de référence) provenant de zones relativement propres (non contaminées,
localisées & proximité des sites a I'étude. L'avantage du premier est que l'on connait exactement les
concentrations de substances organiques présentes dans la matrice sédimentaire. On ne connait cependant
pas Vhistorique de ces matériaux et il est possible qu'il contiennent d'autres substances chimiques ou
composés pouvant inhiber le développement ou la survie des organismes soumis aux essais. En revanche,
l'avantage du second est qu'il possede des caractéristiques physico-chimiques similaires aux sédiments de
dragage ou d'immersion mais on ne connait pas avec certitude la nature des substances chimiques qu'il

peut contenir.
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La préparation d'un sédiment artificiel permettrait de pallier aux désavantages de ces deux types de
sédiments puisque l'on pourrait définir et contrdler sa composition chimique. De plus, il serait possible de

modifier ses propriétés physiques de fagon a ce qu'il corresponde aux sédiments a I'étude.
RECOMMANDATION 6  Développement de sédiment(s) artificiel(s) pour les tests de toxicité.

5.1.5 ETUDES COMPARATIVES INTER-LABORATOIRES

Les études inter-laboratoires sont générallement effectuées afin de déterminer Ia variabilité statistique
(précision) entre ces laboratoires. ASTM (1992) fournit une méthode standard pour la réalisation de telles
études. Dans le cadre de la présente étude, seulement un essai, le Microtox, a été soumis & une
comparaison inter-laboratoire et ce, seulement avec deux laboratoires. De plus, 1'essai sur les échantillons
de Cap-aux-Meules n'a pas été réalisé en méme temps par les deux €quipes. Au laboratoire de Dartmouth,
I'essai a été réalisé en septembre 1994 alors qu'au Québec, les analyses ont eu lieu de juillet 4 la mi-

novembre de la méme année.

RECOMMANDATION 7  Coordination au niveau de la réalisation des bioessais sur un échantillon donné
pour tous les laboratoires et implication de plus de deux laboratoires dans

I'évaluation.

5.1.6 ANALYSES CHIMIQUES

11 est largement reconnu que le transport, la distribution et la biodisponibilté des métaux lourds dans les
systémes aquatiques dépendent de 1a forme chimique de I'élément qui, & son tour, est contrdiée par les
caractéristiques physicochimiques et biologiques de I'écosystéme. Par exemple, les composantes solides
d'un sédiment (particules en suspension ou en déposition, matiére organique, etc.) influencent la
distribution de ces éléments par des phénoménes de sorption/désorption et des réactions de
dissolution/précipitation. Par conséquent, l'identification de chacune des différentes formes élémentaires
est plus appropriée que la détermination de la concentration totale des métaux lourds dans l'échantilion
lorsque le but de I'analyse est d'évaluer les impacts de ces composés sur la faune aquatique. Cependant, les
procédures d'échantillonnage, de transport et d'analyse, ainsi que la manipulation des échantillons peuvent
modifier la forme chimique des éléments. Il faut donc s'assurer que la nature des métaux ne change pas
entre le moment de I'échantillonnage et de I'analyse des sédiments. Il n'existe présentement aucune

méthodologie permettant la préservation de la distribution originale des métaux dans un échantillon donné,
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d'ou I'importance d'étre conscient des facteurs pouvant modifier les résultats d'analyse (Batley, 1989).

L'une des méthodes présentement utilisée pour déterminer les formes chimiques des métaux lourds est
I'extraction séquentielle qui consiste & soumettre I'échantillon a une série de réactifs ayant des propriétés
chimiques différentes et permettant d'extraire les formes associées aux substrats spécifiques (Tessier ef
coll., 1978; Welte et coll., 1983). Par exemple, I'acide acétique est utilisé pour attaquer et dissoudre les

carbonates.

RECOMMANDATION 8  Examiner les avantages que procurerait I'extraction séquentielle des métaux dans
I'évaluation de la qualité des sédiments dans le cadre du Programme d'immersion

€n mer.

Selon maints auteurs, la biodisponibilité des métaux lourds dans les sédiments dépend principalement de
la concentration d'ions libres dans I'eau interstitielle (Di Toro e? coll., 1990; Allen, 1993). 1l serait donc
intéressant de déterminer les teneurs en métaux lourds dans cette fraction et de les comparer avec les

résultats de toxicité.

RECOMMANDATION9  Détermination de a teneur en métaux lourds a partir de la fraction extractible (eau

interstitielle) et du sédiment entier.

De plus, il semble que lorsque les échantillons sédimentaires sont exposés a l'air, les métaux adsorbés 4 la
matiére organique ou aux sulfures volatils présents dans les sédiments, peuvent se répartir dans la phase

aqueuse et exercer leur toxicité (Zhuang ef coll., 1994).
RECOMMANDATION 10 Réduire le plus possible le contact des sédiments avec l'air.

Sulfures

La majeure partie de la matiére organique présente dans les sédiments anoxiques est oxydée par des
bactéries qui utilisent les ions sulfates comme source d'électrons. Un des sous-produits de cette
décomposition est la formation de sulfure dhydrogéne (H,S). Cette forme de sulfure est la plus
communément retrouvée dans les sédiments, Lors du dosage, il faut faire attention a ne pas favoriser

I'oxydation et la volatilisation des sulfures volatils.
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RECOMMENDATION 11 Afin de préserver I'échantillon pour la détermination des sulfures totaux, il faut
verser la solution d'acétate de zinc dans le tube avant d'ajouter I'échantillon d'eau

interstitielle.

5.1.7 PREPARATION DES EXTRAITS ORGANIQUES POUR LES TESTS DE TOXICITE

Parce que certains bioessais requierent de trés petits volumes d'échantillons (par example les essais de
génotoxicité) et que les teneurs en substances chimiques sont générallement trés faibles dans les
échantillons, une étape de concentration est parfois nécessaire pour l'analyse. Les procédures de
concentration sont basées sur les contaminants de type organique et incluent entre autres l'extraction
Soxhlet proposée par le USEPA (1985). Cette méthode, développée pour les échantillons aqueux, repose
sur l'utilisation de solvants organiques ultrapurs tels que le dichlorométhane (DCM). De polarité
moyenne, le DCM permet d'extraire une vaste gamme de substances organiques; c'est pourquoi nous
l'avons utilisé dans la présente étude. Cependant, il n'existe présentement aucune méthode d'extraction

organique adaptée a des échantillons de sédiments.

RECOMMANDATION 12 Standardisation des procédures d'extraction incluant le mode de préservation,
délais d'analyse, solvants & utiliser. il serait également intéressant d'examiner la
possibilité et les avantages que représenterait une extraction de type séquentielle
pour les substances organiques de fagon a recueillir une classe de produits
spécifique. Ceci nous permettrait de tester chacune des fract\ions organiques
désirées pour leurs effets toxiques sur les organismes aquatiques. Cette
procédure comporte toutefois certaines limitations puisqu'elle ne permet pas de

considérer les différentes réactions entre les contaminants.

Il est possible que du soufte et des lipides présents dans les échantillons de sédiments, particuliérement
dans ceux provenant de zones de péche commerciale, causent certaines interférences lors des analyses.
Dans la présente étude, les extraits ont été appliqués a une colonne de Florisil 60-100 (désactivé a 2%)
dans le but de réduire la teneur de ces substances avant de procéder aux analyses chimiques; mais cette

procédure n'a pas été utilisée pour les fractions destinées aux tests biologiques.

Recommandation 13 Passage des extraits sur colonne de Florisil avant de procéder aux tests
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biologiques.

Recommandation 14  Caractérisation chimique des extraits organiques pour déterminer les
concentrations de substances chimiques ainsi que la présence de certains

composés organométalliques.

5.1.8 PARAMETRES BIOLOGIQUES

L'une des questions importantes a survenir dans tout processus d'évaluation de la toxicité d'un sédiment est
la phase appropriée a utiliser. Ces phases sont catégorisées comme suit: extractible (composés
organiques), aqueuse (eau interstitielle) et solide (sédiment aprés extraction de l'eau interstitielle), et
sédiment entier. Ces phases, lorsque considérées dans un bioessais donné, comportent toutes des forces et
des faiblesses qui justifient leur intégration dans tout processus d'évaluation de la qualité des sédiments
(Burton, 1991). Plusieurs études ont comparé les différentes fractions en utilisant des tests différents ou le
méme bioessai et chacune des phases s'est révélée, dans certaines conditions données, la plus appropriée
(Ankley et coll., 1991; Harkey ef coll., 1994; Knezovich et coll., 1987). En fait, la multitude de variables
physicochimiques et biologiques rend difficile 'obtention d'un accord unanime entre les auteurs quant 3 la
toxicité relative des différentes phases sédimentaires (Burton, 1991). Il importe donc qu'elles soient toutes
considérées dans un processus d'évaluation de la qualité des matériaux dragués. De plus, afin d'obtenir un
diagnostique le plus juste possible, un minimum de deux espéces, reconnues comme étant sensibles et
appropriées pour une phase particuliére, devraient étre utilisées pour chacune de ces fractions. Par
exemple, dans la présente étude, un seul essai a été réalisé avec la phase solide, soit le Microtox. Un autre
essai, utilisant un organisme de niveau trophique différent de celui des bactéries, devrait étre intégré dans

I'évaluation.

RECOMMANDATION 15 Evaluation d'autres essais portant sur la phase solide dans le cadre du Programme

d'immersion en mer.

Des problémes de sensibilité de certains tests décrits dans la section III du présent document sont
principalement dus a 1'absence de procédures normalisées pour la plupart de ces tests lorsqu'il s'agit de
sédiments. Par exemple, les concentrations d'extrait organique testées dans cette étude étaient basées sur
les résultats de toxicité obtenus avec le Microtox sur cette phase sédimentaire. Par conséquent, les

concentrations maximales testées variaient d'un échantilion a l'autre. L'absence d'effet génotoxique ou
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mutagénique de certains échantillons est possiblement due au fait que les concentrations testées n'étaient

pas suffisamment élevées.

RECOMMANDATION 16 Poursuivre les projets de recherche portant sur 'adaptation de tests de
génotoxicité et de mutagénicité tels que le SOS Chromotest, le test de fluctuation
et 'APA & des échantillons de sédiments. Evaluer la réplicabilité de ces essais
avec un grand nombre d'échantillons, ainsi qu'une vaste gamme de niveaux de

contamination.

Mis a part les tests de sublétalité considérés dans cette deuxiéme section, ainsi que les essais de
génotoxicité décrits dans la section qui suit, des tests de bioaccumulation seraient également appropriés
pour évaluer la toxicité des sédiments marins. La bioaccumulation référe a I'accumulation des
contaminants dans les tissus des organismes par différentes voies incluant la respiration, l'ingestion, ou le
contact direct avec les sédiments et/ou I'eau contaminé(s). Ce type de bioessai permettrait de prédire
I'existence d'une relation de causalité entre la présence d'un organisme dans un secteur contaminé et
I'¢lévation de la teneur en contaminants dans ses tissus, comparativement 4 d'autres individus de la méme

espéce retrouvés dans des zones non-contaminées.

Les essais de bioaccumulation sont basés sur 1'analyse de tissus biologiques aprés une période d'exposition
de 10 ou 28 jours. Une durées d'exposition de 10 jours est préférable lorsque les contaminants d'intérét
sont les métaux, alors que les composés organiques ou organométalliques requiérent une période de 28
jours (Lee et coll., 1989). Un document préparé par Lee ef coll. (1989) traite entre autres des différentes
méthodes recommandées par le USEPA pour I'évaluation de la bioaccumulation par les organismes

benthiques.

RECOMMANDATION 17 Intégration de tests de bioaccumulation dans la batterie de bioessais sur les
sédiments.

Bien que les algues planctoniques représentent la base de la chaine alimentaire aquatique et qu'elles soient

particuli¢rement sensibles a certaines classes de produits chimiques telles que les herbicides (Thomas et

coll., 1986), relativement trés peu de bioessais de sédiments sont basés sur I'utilisation de ces organismes.
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RECOMMANDATION 18 Développement ou adaptation d'un essai de toxicité de sédiments marins sur des

algues planctoniques.

52  RESUME ET CONCLUSION

Le choix des biotests réalisés dans le cadre de la présente étude fut basé sur les connaissances actuelles
dans le domaine de 1'écotoxicologie. Il importe donc de reconnaitre qu'a mesure que progressera la
recherche dans ce domaine, d'autres paramétres bioanalytiques devront étre considérés quant a leur
potentiel pour évaluer le potentiel toxique de sédiments marins contaminés. Tel que décrit dans la
premiére section du présent document, le but principal de I'étude consistait & proposer une série de
bioessais permettant d'évaluer la toxicité d'une gamme de matrices sédimentaires et de comparer les sites
selon leur niveau de toxicité. L'étude visait, de plus, a recommander une approche de gestion pour les
matrices sédimentaires contaminées, en intégrant une batterie de parametres bioanalytiques offrant un

potentiel important pour une telle évaluation écotoxicologique.

Pour ce faire, trois sites sédimentaires ont été considérés dans l'analyse: (1) Anse-a-Beaufils (Gaspésie,
Québec)), ou trois aires furent échantillonnées en 1993 et 1994 (aire de dragage a l'intérieur du port ainsi
que les aires d'immersion et de référence localisées 4 l'extérieur de celui-ci); (2) Black Point (Nouveau
Brunswick), ou deux aires furent analysées en 1993 (aires de dragage et de référence); et enfin (3) Cap-
aux-Meules (Iles-de-la-Madeleine, Québec), ou deux aires furent évaluées en 1994 (aire de dragage a
l'intérieur du port et aire de référence a l'extérieur de celui-ci).

Ces sites, a I'exception de 1'aire d'immersion de 'Anse-a-Beaufils ou aucune analyse chimique n'a été
effectuée (4 I'exception du mercure et de quelques analyses sur des sédiments de référence), comportent
une vaste gamme de composés chimiques, incluant les HAP, BPC, pesticides organochlorés et métaux
lourds. Des concentrations importantes de ces substances, dépassant parfois les critéres de qualité
d'Environnement Canada, furent détectés dans certains échantillons. Par exemple, dans le cas de Cap-aux-
Meules, les teneurs en benzo(a)pyréne, dibenzo(a,h)anthracéne et benzo(a)anthracéne dépassent les SEN
(seuils d'effets néfastes) dans la station 1 de l'aire de confinement. Cette aire comporte également des
concentrations importantes de pesticides organochlorés, bien qu'elles soient inférieures aux critéres de
qualit¢ d'Environnement Canada. De plus, quatre stations de l'aire 2 (face au quai des pécheurs) dépassent
le critére de qualité pour 1'Arochlor 1254; il s'agit des stations 8, 9, 9a et 13. Enfin, trois des métaux tourds

analysés, soit le cuivre, le plomb et le zinc, sont présents a des concentrations supérieures aux critéres dans
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certaines stations de l'aire de confinement proposée pour ce site.

Les analyses biologiques ont démontré que des effets biologiques importants chez les organismes
benthiques peuvent résulter d'une exposition aux sédiments & I'é¢tude. Différents niveaux de toxicité ont été
observés & divers niveaux trophiques, notamment chez deux espéces d'amphipodes (4. virginiana et R.
abronius), 1'oursin blanc (L. pictus), plusieurs espéces bactériennes (V. fischeri, E. coli, S. typhimurium) et
une espéce de poisson (O. mykiss). Les effets ont, de plus, ét€ notés a divers niveaux d'organisation
biologique, allant du niveau moléculaire, p.e. les tests d'inductions biochimiques (section 3), a 'organisme

entier, soit des effets reliés a la reproduction et a la survie (section 2).

Afin de répondre aux objectifs exposés ci-dessus, une série d'évaluations furent effectuées a partir des

résultats d'analyse. Les points suivants résument les résultats de ces évaluations:

A. Evaluation des niveaux d'association entre;
(1) les fractions sédimentaires:
> Les données de toxicité obtenues avec les phases solide et organique des sédiments lors de l'essai

Microtox concordent & 100%, ¢'est-a-dire que les deux phases ont démontré des réponses
similaires (soit la présence de toxicité ou I'absence d'effet) pour I'ensemble des échantillons.
Toutefois, il n'y a aucune corrélation significative entre ces fractions; en d'autres termes, lorsque
les données sont classées par ordre croissant de toxicité, elles n'obtiennent pas 1&¢ méme rang pour

les deux phases.

> Le degré de sensibilité de V. fischeri aux sédiments & I'étude diminue comme suit: extrait

organique et phase solide > eau interstitielle.

(ii) les bioessais conventionnels (section 2): _

> Lorsque tous les essais conventionnels réalisés (Microtox, survie des amphipodes, fertilisation des
oursins) sont intégrés dans I'évaluation, le taux de concordance est trés faible (33%), indiquant que

des effets différents sont notés dans les trois essais pour le méme échantillon.

» V. fischeri a démontré une sensibilité plus importante a la toxicité des sédiments marins que A.
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virginiana et L. pictus.

(iii)  les bioessais conventionnels vs tests de génotoxicité (section 3):

> En ce qui concerne l'aire d'immersion de I'Anse-a-Beaufils, aucune station ne s'est révélée non-
toxique lors du SOS Chromotest, le seul test de génotoxicité réalisé pour cette aire. Les essais
conventionnels ont par ailleurs décelé des effets toxiques chez V. fischeri lorsqu'exposée a la

fraction solide ainsi qu'a 1'extrait organique.

> Un trés faible pourcentage (9%) de stattons de Cap-aux-Meules ont causé des réponses
génotoxiques chez les souches bactériennes (E. coli PQ37 et S. typhimurium TA1535/psK1002)
soumis aux essais. La station 1 de l'aire de confinement a démontré les niveaux de génotoxicité les
plus élevées pour ce site, suivie des stations 2 et 5 provenant également de cette aire portuaire. Ces
stations se sont également révélées toxiques lors des tests conventionnels, a I'exception de 1'essai
sur les amphipodes.
Des inductions enzymatiques au niveau du cytochrome P-450 1A furent également observées dans

les hépatocytes de poissons exposés a ces sédiments.

> Le test de précipitation alcaline (APA) s'est révélé le plus sensible des trois essais de génotoxicité
réalisés dans cette étude.

I est donc possible que des sédiments qui démontrent des effets toxiques au niveau de 'organisme ou de
la cellule peuvent également causer une réponse a des niveaux inférieurs d'organisation. Par conséquent, il
importe de considérer plusieurs niveaux d'organisation biologique lors de la sélection d'une batterie de
bioessais, particuliérement lorsque les niveaux de contamination des sédiments sont notables. La méthode
d'extraction organique, essentielle pour la réalisation des essais de génotxicité et d'induction biochimique
dont traite la deuxiéme section de ce rapport, demande certaines modifications afin de conserver le plus
possible la composition physico-chimique "originale” des sédiments. De plus, ces essais méritent d'étre
évalués avec un plus grand nombre d'échantillons, représentatifs d'une gamme plus importante de niveaux

de toxicité.

(iv)  entre les laboratoires (section 2):

> Une concordance parfaite (100%) et une corrélation significative furent notée entre les deux
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laboratoires impliqués (le Centre Saint-Laurent, & Montréal et I'Institut d'océanographie Bedford, &
Dartmouth) pour les essais Microtox en phase solide. Ainsi, les deux équipes ont notés des effets
similaires pour la majorité des échantillons et, lorsque classées par ordre croissant de toxicité, les

stations ont obtenues le méme rang pour les deux laboratoires.

Ces résultats démontrent 1'importance d'utiliser une série de paramétres biologiques et de fractions
p p g1q

sédimentaires pour évaluer la toxicité des sédiments marins. Chaque organisme répond différemment en

présence de matrices contaminés et des effets différents sont notés lorsque le méme organisme est exposé

a différentes fractions de sédiments. Une analyse basée sur un seul essai ou sur une seule phase pourrait,.

par conséquent, mener a de fausses conclusions si I'analyste tentait de classer les stations selon leur niveau

de toxicité. L'essai Microtox semble approprié pour évaluer la variabilite inter-laboratoire dans la

réalisation de tests biologiques mais un nombre plus important de laboratoires et de sites devraient étre

considérés dans les projets futurs. De plus, I'évaluation devrait porter sur des sédiments offrant une gamme

plus importante de niveaux de toxicité.

B.

(ii)

Comparaisons inter-sites et intra-sites;

Black Point vs Anse-a-Beaufils vs Cap-aux-Meules:

Les stations situées a I'intérieur du port de 1'Anse-a-Beaufils ont démontré une toxicité nettement
supérieures a I'ensemble des stations analysées, a l'exception de celles localisées dans 'aire de
confinement (1) de Cap-aux-Meules. En effet, ces derniéres ont démontré des niveaux de toxicité
similaires aux stations de dragage de I'Anse-a-Beaufils. Les effets observés avec ces deux groupes
de stations sont toutefois attribuables a des fractions sédimentaires différentes. Ainsi, la toxicité
est principalement attribuable aux extraits organiques dans le premier cas et a l'eau interstitielle

ainsi qu'a la fraction solide dans le deuxiéme.

Anse-a-Beaufils - aire de dragage vs aire d'immersion:

Les indices ECOTOX obtenus pour ces stations illustrent les écarts importants notés entre ces
aires. L'indice moyen obtenu pour l'aire de dragage est de 1417, comparativement a 200 pour l'aire
d'immersion. Ainsi, des niveaux de toxicité élevée (= 900) furent notés pour l'eau interstiticlle et la

fraction solide des sédiments appartenant au premier groupe.
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(ii1) Cap-aux-Meules - aires de dragage et de référence

> Les analyses effectuées avec les données brutes (présentées en section 2) et les données
uniformisées (section 4) ménent aux mémes conclusions. En effet, les bioessais réalisés
permettent d'établir des distinctions entre l'aire de référence et les aires de dragage, plus
particuliérement l'aire de confinement. Les indices ECOTOX obtenus pour les stations de l'aire 1
sont, en moyenne, environ huit fois plus élevées que ceux des stations de référence. Les résultats
de toxicité en phase solide et organique sont principalement responsables des écarts notés entre

ces groupes de stations.

Par conséquent, l'indice ECOTOX représente un outil prometteur permettant d'établir des distinctions entre
des aires sédimentaires contaminées sur la base des données de toxicité. Cette approche, bien qu'elle soit
présentement au stade de développement au Centre Saint-Laurent, comporte plusieurs avantages
importants, comparativement a I'approche conventionnelle basée sur l'utilisation des données brutes. L'un
de ces avantages provient du fait qu'elle tient compte du nombre d'essais réalisés et que, peu importe ce
nombre, une valeur intégrant les résultats de tous les tests effectués est attribuée a chacune de stations; une
comparaison de l'ensemble des stations considérées est alors possible. En revanche, le probléme rencontré
avec l'analyse statistique basée sur les données brutes est que I'analyse statistique n'est pas aussi valable
dans les cas o il y a des données manquantes pour certains essais (p.e. tests sur amphipodes et oursins,
dans cette étude). Dans ces cas, il est possible que des groupes complets de stations doivent étre omis de
l'analyse. Ce probléme ne se pose plus lorsque l'indice ECOTOX est utilisé. De plus, cet indice permet de
comparer les réponses toxiques sur une base commune, soit en termes de: UT / g sédimént sec. Enfin, il
permet d'établir des seuils de toxicité offrant une base cohérente et scientifiquement défendable pour la

prise de décision face a l'utilisation de déblais de dragage contaminés.
C. Evaluation des niveaux d'association entre les paramétres chimiques et biologiques

> Les concentrations de HAP (de poids moléculaire faible et élevé) et de zinc sont fortement
corrélées aux résultats de toxicité bruts obtenus avec le Microtox en phases solide et organique
(section 2) ainsi qu'aux indices ECOTOX (section 4),

> Les teneurs en carbone organique total (COT) sont, quant a elles corrélées avec les données de

toxicité obtenue lors du Microtox sur I'extrait organique ainsi qu'avec l'indice ECOTOX.
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Ces résultats semblent supporter 'nypothése d'une relation de causalité mais lorsque les stations sont
considérées de fagon individuelle, la correspondance entre les deux types de mesures n'est pas aussi
évidente. De plus, la gamme de substances chimiques quantifiées lors des analyses de caractérisation ne
représente probablement qu'une partie de ce qui est présent dans le milieu. Les résultats d'analyses
chimiques doivent par conséquent étre interprétées et utilisées avec prudence. La corrélation importante
notée entre certains métaux lourds et la toxicité des extraits organiques, en plus de 'induction des
métallothionéines dans les hépatocytes de truites lorsqu'exposés a ces extraits laissent supposer la présence
de composés organométalliques dans les extraits. Ces extraits devraient donc faire I'objet d'analyses
chimiques afin de vérifier cette hypothése.

En résumé, cette étude, bien que basée sur un nombre limité d'aires sédimentaires, suggére que les
bioessais conventionnels tels que le Microtox et le test de fertilisation des oursins, les tests de génotoxicité
tels que 'APA et le SOS Chromotest, ainsi que le test de fluctuation offrent un potentiel important dans
I'évaluation de la toxicité de sédiments marins. Leur intégration dans un outil mathématique tel que l'indice
ECOTOX contribuerait sans aucun doute a faciliter la prise de décision en ce qui concerne la gestion des
matrices contaminées. Ces derniers nécessiteraient toutefois d'étre évalués pour leur réplicabilité intra- et
inter-laboratoire en ce qui concerne les échantillons de sédiments contaminés. De plus, la méthode
d'extraction organique requiert certains ajustements afin de pallier au probléme de dissolution incompléte
rencontré au cours de cette étude. L'intégration d'autres essais, tels que ceux en stade dedéveloppement au
Centre Saint-Laurent (OFM, MT) pourraient également étre avantageuse dans le cadre d'un exercice

.

d'évaluation.
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ANNEXE B
Concentrations de substances organiques mesurées
en 1992 pour les sédiments de Cap-aux-Meules.

Aire HAP BPC totaux
Aire d'échant.  équivalente Echantillon Type 1 Type 2 totaux

1992 1994 pg/g -uglg
D 1A 8 13 5 6,3 0,27+
C 1B 7 26* 41 77 0,26*
A 2A 1 0,06 0,1 0,16 0,12*
Ip 0,06 0,1 0,16 0,35*
2 0,06 0,1 0,16 0,04
4 0,2 0,3 0,5 0,29*
12 0,06 0,1 0,16 0,14*
12p 0,06 0,1 0,16 0,05
13 0,06 0,7 0,76 0,11*
15 0,07 0,8 0,87 0,11*
16 0,07 0,4 0,47 0,12*
E 2B 9 0,06 0,1 0,16 0,11*
11 0,1 0,1 0,2 0,05
14 0,06 0,1 0,16 0,06
F 3A 17 0,06 0,1 0,16 0,28*
18 0,06 0,1 0,16 0,19*
19 0,06 0,1 0,16 0,08
20 0,06 0,1 0,16 0,26*

* - concentration dépasse le seuil d'effets mineurs (SEM) pour le Saint-Laurent (Environnement Canada, 1992)
HAP: Type 1- poids moléculaire moyen Type 2- poids moléculaire élevé



ANNEXE C.
Contenants, modes de conservation et quantités de sédiments utilisés pour les analyses.

Type d’analyses Laboratoire contenants Mode de Sédiment Nombre d'échantillons
d'analyse description total requis  conservation quant. requise/éch.  Anse-3-Beaufils**  Cap-aux-Mecules***
chimiques
organigue Novamann Int. 500 mL verre 36 4°C 50g 2 34
inorganique* CSL 100 mL verre ombré 36 J°C 10g 2 34
mercure CSL 100 mL verre ombré 42 -20°C 10g 8 34
réserve CSL 500 mL verre 42 -20°C 50g 12 30
physiques et X |
chimiques, non-métal. % humidité totale Novamann Int. 100 mL verre 30 4°C S50¢g 0 30
% humidité résiduelle  CSL 500 mL verre 42 4°C 1,000 mL 12 30
granulométrie et COT  Burlington 106 mL verre ombré 42 -20°C 25 mL 12 30
solides volatils Burlington 50 mL verre 42 -20°C 25mL 12 30
N total, P total, etc. CSL 125 mL plastique 42 4°C 50 mL 12 30
sulfures CSL 125 mL plastique 42 4°C 50 mL 12 30
biclogiques
Microtox CSL - Dartmouth 1,000 mL verre 42 4°C 09¢g 12 30
amphipodes Dartmouth sac plastique 4L 22 4°C 10 12
oursing Dartmouth sac plastique 4L 22 4°C 10 12
réserve CSL 500 mL verre 42 -20°C S0g 12 30

* excluant le mercure

** échantillons d'essai et/ou de référence
**3* échantillons d'essai et de référence + matériaux de référence



ANNEXE D
Concentrations certifiées et mesurées des composés organiques
dans les matériaux de référence

MRC HS2-1 HS2-2 HS3-1 HS3-2
concentration certifiée mesurée mes/cert certifiée mesurée mes/cert certifiée  mesurée mes/cert certifiée  mesurée mes/cert
ng/Kg ng/Ke ng/Ke ne/Ke rg/Kg mg/Kg mg/Kg mg/Ke mg/Kg
BPC

138 6,92 (0,52) 6,2 0,90 6,92 (0,52) 7 1,01 ,

153 6,15 (0,67) 5,1 0,83 6,15 (0,67) 5 0,31

170 1,07 (0,15) i 0,93 1,07 (0,15) 1.4 1,31

180 3,7 (0,33) 3,2 0,86 3,7(0,33) 3,5 0,95

194 0,61 (0,07) 0,57 0,93 0,61 (0,07) 0,54 0,89

209 0,9 (0,14) 0,65 0,72 0,9 (0,14) 0,82 0,91

HAPo  typel
NAP 9(0,7) 4,7 0,52 9(0,7) 4.8 0,53
ACY 0,3 (0,1) 0,077 0,26 0,3 (0,1) 0,079 0,26
ACE 4,5 (1,5) 2,1 0,47 4,5(1,5) 2,3 0,51
FLU 13,3 (3,1) 5,1 0,38 13,3 (3,1) 5,6 0,42
PHE 85 (20) 50 . 0,59 8520 53 0,62
ANT . 13,4 (0,5) 59 0,44 13,4 (0,5) 5,1 0,38
HAP  type2

FLA 60 (9) 37 0,62 60 (9) 39 0,65
PYR 39(9) 23 0,59 39(9) 24 0,62
BAN 14,6 (2) 7,7 0,53 14,6 (2) 8,1 0,55
CRY 14,1 (2) 8 0,57 14,1(2) 8,6 0,61
BBF 10,5 9 0,86 10,5 9.8 0,93
BAP 7,4 (3,6) 34 0,46 7,4 (3,6) 3,5 0,47
DBA 1,3 (0,5) 0,87 0,67 1,3 (0,5) 0,91 0,70
IND 5,4(1,3) 2,5 0,46 5,4 (1,3) 2,6 0,48
BGP s 2,6 0,52 5 2,8 0,56

oNAP  naphtaléne; ACY  acénaphtaléne; ACE  acénaphthéne; FLU  fluoréne; PHE  phénanthréne; ANT  anthracéne; FLA  fluoranthéne; PYR  pyréne; BAN  benz(a)anthracéne,
CRY  chrystne; BBF  benzo{bjk)fluoranthéne, BAP  benzo(a)pyréne, DBA  dibenz(a)anthracéne; IND  indéno(123cd)pyréne, BGP  benzo{ghi)pérylene
type 1- faible poids moléculaire; type 2- poids moléculaire élevé



Résultats obtenus avec les bioessais réalisés sur les sédiments de I'Anse-a-Beaufils et de Cap-aux-Meules,
aux laboratoires de Dartmouth et du Centre Saint-Laurent.

ANNEXE E

(Les résultats sont exprimés en termes de niveaux de toxicitéa (tels que définis au Tableau 3).

V. fischeri A. virginiana L. pictus
CI50 % survie % fécondation
Eau interstitielle Extraits organiques Phase solide Séd, entier Eau interstitielle
Site Station Qc N-E Q¢ Qc N-E NE - N-E
Anse-2-Beaufils
Sédiments 31 0 [ XX X X [ X
immergés 32 [ [ X X X ) o
33 ] o XXX XX X o X
34 o 4 XXX XX X [ X
35 o 0 XX X X o 0
36 [} 4} XXX X X 4} X
37 [ X X
38 [ 0 X X X 0 o
Sédiments de 39 [ [ X X [\ b3
référence 40 o [ x
41 [ [ X X X [ X
42 [ o X
Cap-aux-Meules
Sédiments 1 [ XXX XX
portuaires 2 X 0 XXX XX X [} o
2A X [ XXX XX XX o [
2B X X XXX XX X [ X
3 [ XXX XX
4 X XX XXX XX X 0 X
5 X 0 XXX XX XX 0 X
5A [ XXX XX
5B X XXX XX
6 [\ XXX XX
7 X [} XXX X X 0 X
8 0 o XXX XX XX 0 o
9 0 XXX XX
9A 0 XX
9B 1} XX
10 XX X XXX XX XX X X
11 XX XXX XX
12 0 XXX X
13 XX 0 XXX X X o 0
14 [ [ XXX XX XX o X
15 [ XXX xX
16 XX XXX XX
17 [} XXX XX
18 X XXX XX
19 XX XXX XX
20 X XXX XX
Sédiments de 21 [ [ X [ [ 4
référence 21A XX X X
21B X X
22 1} 0 X X X 0 [}
MRC HS-1 XXX XX
HS-2 XXX XX
HS-3 XXX XXX
HS-4 XXX XXX

o *toxicité marginale, ** toxicité modérée, *** toxicité importante, o non-toxique

ND non-détecté

MRC matériaux de référence certifiés



ANNEXE F
Propriétés physiques et composantes non-métalliques des sédiments a I'étude.

Granulométrie Humidité coT Solides Azote Azote phospkore  sulfures
Site Aire Station <63 pm totale résiduell volatils __Kjeldahl total } total totaux
) mg/L
Anse-a-Beanfils
Sédiments 31 38,37 432 283 1,42 4,05 6 3,15 1,81 0,13
d'immersion 32 34,56 40,5 26,2 1,93 3,17 6,81 3,42 2,54 0,14
33 39,03 41,5 272 1,586 371 6,24 3,29 3,53 0,09
34 40,73 39,5 27 0,283 3,82 6,01 4,83 4,27 0,11
35 32,62 314 239 0,292 2,67 4,74 4,27 2,717 0,09
36 3423 34,5 24 0,548 2,11 11,15 8,94 1,52 0,06
37 31,95 31,7 232 0,309 1,64 435 . 3,16 2,6 0,07
38 31,47 338 235 0,642 1,52 3,86 2,06 2,82 0,06
Sédiments de 39 34,22 323 22,5 0,294 1,51 547 45 3,07 0,09
référence 40 34,9 356 25,7 0,547 249 532 1,89 2,65 0,12
41 36,15 364 22,6 0,345 2,44 6,69 3,7 3,12 0,11
42 34,57 373 25,1 0,584 1,82 3,06 2,46 24 0,06
Cap-aux-Meules

Sédiments de’ 1 1 27,52 429 272 2,586 4,15 249 26,3 122 29
dragage 2 25,52 359 25,1 1,138 298 5,16 17 1,28 0,13
2A 31,14 40,2 24,8 2,435 3,85 147 17,3 1,49 0,3

2B 29,54 40,9 26,5 1,223 3,84 22 26,2 1,62 32

3 31,02 43 275 1,378 3,83 10,8 15,5 1,7 0,13

4 32,52 397 25,6 1,431 349 10,1 516 1,89 35

5 34,40 49,5 26,6 1,83 3,89 7,21 21,2 1,73 0,49

SA 33,72 43 259 1,194 31 7,71 22,1 2,26 0,21

5B 29,83 42,1 243 0,684 3,19 4,08 16,6 1,7 0,19

6 40,70 46,4 25 0,187 34 498 19,8 2,34 34

7 54,90 63,6 42,6 1,144 6,15 4,13 18,2 2,82 27

2 B 57,74 50,2 32,6 0,681 4,32 20,2 20,8 1,62 021

o 9 50,87 418 29,1 1,072 4,07 8,96 32,1 1,13 72

9A 48,26 43,7 27 1,125 4,41 4,04 11,2 1,06 0,17

9B 33,86 44,5 242 0,445 3,33 23,9 12,5 08 0,17

10 49,66 50,9 33,2 0,777 5,38 87,3 85,8 2,46 46

11 47,34 45,1 3Ll 1,057 461 60,1 60,7 4,71 46

12 37,27 437 256 0,463 3,35 154 i4,4 1,43 19

13 27,20 396 21,9 0,226 2,44 276 27 3,11 36

14 61,73 578 437 1,135 8,05 34,7 264 44 21

15 47,23 53,5 32,2 0,293 6,03 353 37,7 6,66 46

16 29,50 436 26,9 0,683 3,54 17 73 4,22 70

3 17 38,30 476 28 0,928 32 359 30,3 2,45 0,27

18 41,23 48,5 26,9 0,938 3,51 374 72 2,32 15

19 43,56 48,7 30,9 0,793 53 50,8 52 434 75

20 54,58 51 31,5 0,714 5,09 58,5 . 61,3 1,07 52

Sédiments de 4 21 12,36 313 21,2 0,079 0,98 17,3 15,3 942 0,08
réfévence 21A 12,96 298 224 0,556 1,06 20,7 19,6 11 0,28
2lB 13,63 31,1 22,5 0,175 1,09 16 14,4 6,22 0,83

2 12,98 344 23 0,03 1,15 17,5 18,7 8,62 0,13




ANNEXE G
Concentrations en HAP* des échantillons de sédiments de I'Anse-a-Beaufils et de Cap-aux-Meules.
Les concentrations sont exprimées en pg /g.

HAP de Type 1: faible poids moléculaire

HAP de Type 2: poids moléculaire élevé

NAP ACY ACE FLU PHE ANT Total FLA PYR BAN CRY BBF/BJF/ BAP IND DBA BGP Tetralin 2-MNP  1-MNP 2-CNP Total TOTAL
Matériaux Aire de Stations Type 1 /BKF Type 2 Typel+2
analysés dragage
] Limite dét. 0,03 0,03 0,03 0,03 0,03 0,03 0,03 003 003 0,03 0,03 0,03 003 003 0,03 0,03 0,03 0,03 0,03
Anse-a-Beaulfils
Sédiments 31
immergés 32
33
34
35
36
37
38
Sédiments de 39
référence 40 :
41
42

Cap-aux-Meules

Sédiments A 8
portuaires 1B 2 0,27 0,27 054 038 015 0,12 0,16 0,07 1,42 1,69
2A 0,07 0,28 0,09 0,44 085 063 025 0,2 0,29 0,14 0,08 0,09 2,53 2,97
2B 0,12 012 0,71 0,16 1,11 1,1 0,84 034 027 0,39 0,37 0,09 0,12 3,52 4,63
3 0,14 0,27 0,27 1,1 0,19 1,97 1,7 12 0,41 0,33 0,37 0,17 0,08 4,26 6,23
4 0,12 0,03 0,15 022 0116 007 0,06 0,09 0,05 0,03 0,68 0,83
1C 5 0,11 0,04 0,15 0,24 018 006 0,05 0,08 0,03 0,64 0,79
5A 0,09 0,05 0,14 024 0116 0,07 0,07 0,08 0,03 0,65 0,79
5B 0,16 0,05 0,21 029 022 0,1 0,09 0,14 0,07 0,04 0,05 1 1,21
6 0,1 0,05 0,15 031 021 008 0,05 0,09 0,04 0,78 0,93
7 0,16 0,16 0,11 0,09 0,2 0,36
2A 8 0,1 0,04 0,14 029 022 007 0,05 0,1 0,04 0,03 0,8 0,94
9 0,07 0,04 0,11 043 03 0,1 0,06 0,12 0,05 0,03 1,09 12
9A 0,11 0,04 0,15 028 023 008 0,06 0,12 0,06 0,03 0,04 0,9 1,05
9A-Dupl. 0,04 0,04 0,24 0,07 0,39 04 031 012 0,09 0,18 0,09 0,05 0,06 1,3 1,69
9B 0,03 0,05 035 0,06 0,49 037 028 013 0,12 0,18 0,09 0,05 0,06 1,28 1,77
10 0,09 0,03 0,12 022 0,14 005 0,06 0,08 0,04 0,59 0,71
11 0,11 0,11 0,18 0,13 005 0,06 0,08 0,04 0,54 0,65
12 0,12 0,12 0,15 0,1 0,04 0,03 0,06 0,38 0,5
13 0,07 0,07 0,06 0,04 0,03 0,13 02
2B 14 0,06 0,06 0,1 0,06 0,03 0,19 0,25
15 0,05 0,05 0,12 009 006 0,05 0,08 0,03 0,43 0,48
16 0,04 0,04 0,03 0,03 0,07
3A 17 0,04 0,03 0,07 0,07
18 0,04 0,03 0,07 0,14 0,1 01 005 0,03 0,07 0,49 0,56
19 0,05 0,05 0,11 008 003 003 0,05 03 0,35
20 0,08 0,06 0,04 0,18 0,18
Sédiments de 21 0
référence 21A 0,05 0,05 0,05
21A-Dupl. 0,1 0,1 0,1
21B 0
22 0,08 0,08 0,08
MRC Théor. 9 0,3 4,5 13,60 85 13,4 125,80 60 39 146 141 10,5 7,4 54 1,3 5 157,3 283,1
HS3-1 4,7 0,08 21 5,1 50 5,9 67,88 37 23 1,7 8 9 3,4 2,5 0,87 2,6 94,07 161,95
HS3-2 4,8 0,08 23 5,6 53 5,1 70,88 39 24 8,1 8,6 9,8 3,5 2,6 0,91 2,8 99,31 170,19
* NAP-Naphtal ACY-A htyl ACE-A k FLU-Fluoréne; PHE-Phénanthréne; ANT-Anthracéne; FLA-Fl th PYR-Pyréne; BAN-Benzo(a)anthracéne; CRY-Chryséne; BBF/BJF/BKF-Benzo(b,j k)fluoranthéne; IND-Indéno(1,2,3-cd)pyréne;
DBA-Dib h)anthracénc; BGP-B (8,h,i)pérylénc; Tetralin-1234Tetrahyd: htaléne; MNP-Méthylnaphtaléne; 2-CNP-2-chl hté

MRC: Matériaux de référence certifiés



Concentrations de pesticides organochlorés (OC) dans les échantillons de 1'Anse-a-Beaufils et de Cap-aux-Meules.

ANNEXE G (suite)

Les résultats sont exprimés en pg/ g.

BHC Lindane Heptachlore Aldrine Heptachlore trans-  a-Endosulfan cis- pp-DDE Dieldrine o,p-DDD Endrine p,p-DDD 0,p-DDT p,p-DDT Photomirex Méthoxychlore Mirex  Oxy- Oxy- B-Endosulfan
Site Aire Stations epoxide chlordane chlordane chlordane chlorostyréne
Lim. dét. 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,2 0,2 0,5 0,2 0,1 0,1 0,1 0,5
Anse-a-Beaufils 31
Sédiments 32
immergés 33
34
35
36
37
38
Sédiments de 39 0,1 0,36 0,17
référence 40
41 0,18 0,75 0,19
42
Cap-aux-Meules
Sédiments 1A 1 0,1 24 2 15 0,49
portuaires 1B 2 0,81 1,5 0,22 0,52
2A 0,22 0,21 0,79 24 0,49
2B 0,4 1,2 4,1 0,35 24
3 0,14 0,84 3.1 0,19 25
4 0,28 0,92 11 0,19
1C 5 029 029 0,14 0,4 12 0,59
0,13 1 1,4 14 0,39
0,24 0,74 12 13
0,19 ) i | 0,19 1,1
2,9 0,34 1,1 0,15 0,34
2A 0,94 0,15 0,62 31
0,19
9B 0,51 0,19 0,78
10 02 1,4 0,87 0,57 28
11 0,86 0,47 1,9 0,66
12 0,22 1,4 0,47 2
13 0,1 0,12 0,21 0,64 0,6
2B 14 0,16 0,76 0,16 0,29 15 0,16
15 0,31 0,19 0,43 0,91
16 0,06 0,25 0,14 0,23 0,21
3A 17 0,17 0,19 0,85 0,16 0,63 0,33
18 0,16 0,11 0,2 0,37 13 0,11
19 0,38 0,54 3,8 3,2 2,8
19-Dupl. 0,55 0,21 1,7 0,15
20 0,23 0,1
Sédiments de 21 0,13 0,57
référence 21-Dupl. 0,11
21A 0,61
21B 0,16 0,13 0,2
22 0,16 0,13 0,2




ANINLAL U (DUILC).
Concentrations des BPC*, congénéres de BPC et chlorobenzéne (CB) dans les échantillons de sédiments de Cap-aux-Meules.
Les concentrations sont exprimées en pg/ g.

BPC CB
Site Aire Stations Congénéres Arochlor
101 77 118 153 105 138 126 183 128 180 169 170 194 Total 1254 Total HCB
Lim. dét. 0,1 0,1 0,05 0,05 0,05 005 0,1 0,1 0,05 0,05 0,1 0,05 0,05 2 0,05
Anse-a-Beaufils
Sédiments 31
immergés 32
33
34
35
36
37
38
L
Sédiments de 39 0,34 02 0,89 1,1 0,38 0,07 1 0,49 0,19 4,66 0,19 50 0,12
référence 40
41 0,11 0,12 0,1 0,15 0,1 0,05 0,1 0,73 0,1 0,15
42
Cap-aux-Meules
Sédiments 1A 1 14 44 34 3 7,7 1.1 1,3 2,6 2,1 0,69 40,29 230 230
portuaires 1B 2 2,9 1,8 1,7 1,4 35 0,57 0,5 2,2 1,2 03 16,07 180 180
2A 3,7 23 2,4 1,6 5 0,8 0,66 1,8 1,2 0,22, 19,68 200 200
2B 5,4 2,6 2,6 24 65 0,62 0,88 21 1,6 023 ’ 24,93 220 220
3 6,1 2,6 34 26 16 1,1 1,1 31 23 0,31 30,21 250 250
4 22 1,9 1,4 1,5 28 077 1,1 0,73 0,15 12,55 200 200
1C 5 1,9 0,83 1,6 0,8 2,8 0,36 0,33 1,2 0,97 0,22 11,01 83 83 0,24
SA 1,6 0,8 1,9 3,5 0,52 1,6 1,5 042 11,84 120 120 0,06
SB 32 L7 o1 3,8 11 2.1 1,3 5,1 3,8 067 3767 340 340 0,17
6 15k 0,75 1,6 1,2 33 0,64 0,32 1,5 0,95 0,28 11,64 90 90
7 0,79 049 091 0,6 1,9 0,37 0,7 1,8 023 7,79 58 58
2A 8 4,1 32 52 1,8 11 2 49 3,6 35,8 400 400
9

9B 0,16 0,56 1,4 2,5 0,67 029 1,7 1,2 047 895 210 210 0,29

10 23 16 32 6,7 0,9 2,9 19 078 2028 250 250
11 2,6 1,7 33 23 7 1,1 0,89 33 23 0,49 2498 250 250
12 22 1.7 33 7,6 1.2 0,92 3,5 23 0,62 23,34 300 300
13 22 1,2 3 1,6 5,7 092 0,65 28 2 0,31 20,38 300 300
2B 14 1,5 0,95 1,6 086 26 0,34 0,31 1,3 0,97 0,22 10,65 72 72 0,34
15 31 2 39 2:1 74 1,2 0,83 32 21 0,32 26,15 160 160 0,18
16 0,49 0,21 0,6 0,3 1 0,16 0,11 0,47 0,33 0,05 3,72 32 32 0,12
3A 17 1,1 0,66 1,5 0,7 2,6 0,42 0,25 1,2 0,73 0,14 93 73 73 0,19
18 27 15 39 2,1 73 12 0,71 3,8 23 0,36 25,87 180 180 0,12
19 15 17 11 13 26 23 53 74 - 57 1,1 103,8 790 790 0,22
20 2,1 09 2,7 13 48 06 057 25 1,8 028 1761 100 100
Sédiments de 21 0
référence 21A 0,06 0,06
21A-Dupl. 0,14 0,14
21B 0,15 0,26 023 0,64
22 ) 032 056 045 1 0,62 047 022 3,64 45 45
MRC Théor. 6,15 6,92 3,7 1,07 0,61 1845
HS2-1 51 6,2 32 1 0,57 16,07
HS2-2 5 7 3,5 14 054 1744

MRC: Matériaux de référence certifiés
Lim. dét.: limite de détection
HCB-Hexachclorobenzéne



ANNEXE G (suite).

Concentrations mesurées et corrigées de métaux traces dans les sédiments de I Anse-3-Beaufils et de Cap-aux-Meules (données 1994). Les résultats sont exprimés en pg/g sec.

% particules Cu Cd Pb Hg
Site Aire Station <63 pm
meas.* core** meas, corr. meas, corr. meas. COIT. meas. COIT. meas. COTT.
Anse--Beaufils

sédiments 31 38,60 0,025 0,041
de dragage . 32 34,56 0,032 0,049
33 39,03 0,028 0,046
34 40,73 0,037 0,062
3s 32,63 ’ 0,036 0,053
36 34,62 0,048 0,073
37 31,958 0,034 0,050
38 31,48 0,210 0,306
sédiments de 39 34,22 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,000 0,000

référence 40 34,89
43 36,15 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,000 0,000

42 34,57

Cap-aux-Meules
sédiments 1 1 27.52 52,7 72,71 0,16 0,22 40,30 55,60 152,00 209,71 2,23 3,08 0,102 0,141
d'immersion 2 25,52 290 389,37 0,15 0,20 22,50 30,21 131,00 175,89 2,68 3,60 0,071 0,095
2A 31,14 223 32,38 0,29 0,42 24,80 36,02 143,00 207,67 1,85 2,69 0,067 0,097
2B 29,54 276 39,17 0,22 0,31 24,50 34,77 202,00 286,69 2,35 3,34 0,090 0,128
3 31,02 19,6 28,41 0,07 0,10 25,20 36,53 116,00 168,16 2,94 4,26 0,064 0,093
4 32,52 15,9 23,56 0,14 021 15,90 23,56 92,60 137,23 2,68 397 0,042 0,062
5 34,40 19,9 30,34 0,05 0,08 33,00 50,30 188,00 286,59 4,53 6,91 0,048 0,073
SA 33,72 17,7 26,70 0,1 0,15 86,30 130,21 110,00 165,96 491 741 0,044 0,066
5B 29,83 32,6 46,46 0,11 0,16 10,40 14,82 1160,00 1653,13 14,40 20,52 0,035 0,050
6 40,70 17,9 30,19 0,2 0,34 17,70 29,85 74,00 124,79 3,84 6,48 0,041 0,069
7 54,90 21 46,56 0,21 047 16,20 35,92 90,70 201,11 548 12,15 0,022 0,049
2 8 57,74 26,5 62,71 0,2 0,47 22,80 53,95 119,00 281,59 4,85 11,48 0,086 0,204
9 50,87 25,6 52,11 0,19 0,39 69,20 140,85 154,00 313,45 3,57 7,27 0,073 0,149
9A 48,26 29,1 56,24 0,07 0,14 25,00 48,32 125,00 241,59 5,35 10,34 0,082 0,158
9B 33,86 27,8 42,03 0,23 035 72,40 109,46 134,00 202,60 8,25 12,47 0,218 0,330
10 49,66 30,2 59,99 0,12 0,24 20,10 39,93 134,00 266,19 5,37 10,67 0,085 0,169
i1 47,34 226 42,92 0,14 0,27 20,70 39,31 106,00 201,29 5,60 10,63 0,057 0,108
12 37,27 17,8 28,38 0,16 0,26 17,90 28,53 78,10 124,50 3,70 5,90 0,038 0,061
13 27,20 13,2 18,13 0,04 0,05 15,30 21,02 75,70 103,98 3,53 4,85 0,029 0,040
14 61,73 23,5 61,41 0,09 0,24 12,70 33,19 104,00 271,75 6,54 17,09 0,158 0,413
15 4723 18,5 35,06 0,07 0,13 13,30 25,20 73,90 140,04 4,67 885 0,084 0,159
16 29,90 9,89 14,11 0,01 0,01 19,30 27,53 42,80 61,06 3,33 4,75 0,063 0,090
3 17 38,30 194 3144 0,02 0,03 17,70 28,69 115,00 186,39 557 9,03 0,054 0,088
18 41,23 18,7 31,82 0,04 0,07 18,30 31,14 95,70 162,84 3,76 6,40 0,047 0,080
19 43,56 20,6 36,50 0,11 0,19 14,40 25,51 104,00 184,27 5,10 9,04 0,061 0,108
20 54,58 18,7 41,17 0,02 0,04 14,40 31,70 83,00 182,74 5,20 11,45 0,055 0,121
sédiments de 4 21 12,36 528 6,02 0,01 0,01 5,20 5,93 22,50 25,67 2,03 2,32 0,007 0,008
référence 21A 12,96 501 5,76 0,01 0,01 6,00 6,89 21,40 24,59 1,70 1,95 0,008 0,009
21B 13,63 5,34 6,18 0,01 0,01 5,90 6,83 24,30 28,13 2,09 2,42 0,007 0,008
22 12,98 5,37 6,17 0,01 0,01 5,50 6,32 23,40 26,89 2,18 2.51 0,005 0,006
meas * - ée sur un aliquote de sédi
corr ** - concentration déterminée en multipliant la ion chimique totale par un facteur de normali abtenu par I'ég . 100/100-%particules>63 um



ANNEXE H.
Comparaison des niveaux de contamination® estimés en 1992 et en 1994 pour les différentes aires de
dragage telles que définies au tableau 2. Les résultats sont exprimés en pg/g.

Aire

Aire éq HAP type 1 HAP type 2 HAP totaux BPC totaux '
1992 1994 1992 1994 1992 1994 1992 1994 1992 1994
o A 13 33 5 15.7 6.3 19.5 03 0.04
) 0 ) 1) 1) 4} 1) n
c B % 022 4 0.7-43 77 0.7-43 03 0.01-0.03
1) ®)] ) 5) Q) ) (¢)) 5
A 2 0102 0102 0108 0210 0209 0412 0004 001004
® (5) ) (%) 9 (5) )] o)
5 c 01 01405 01 0103 02 02-138 0.1 0-0.4
1) &) ) ) (N ® ()] )
g 0101 0001 0.1 0.0-04 02 0.1-0.5 0.1 0.0-0.03
2 3 3 3 2 3
O O 5 O 5 ® O @)
. 3A 0.1 0.1 01 0105 02 01-06  0.1-03 0.01-0.1
©)] 4 4) “4) 4) @ 4) 4)

OLes résultats représentent les bornes inférieures et supéri des données ob Les valeurs entre p: héses indiq le bre d'observation (n}




Résultats des essais de toxicité effectués sur les sédiments de I'Anse-a-Beaufils et de Cap-aux-Meules en 1994,

ANNEXE I

aux laboratoires du Centre Saint-Laurent ¢t de Dartmouth.

% humidité Séd, entier EI EQ PS
Site Aire Station totale % survie 15 min, CI50 CI28 CIs0 S min, CI50
% viv % fécondation uL/mL pg séd, sec/mL
(N ) A. virgini V. fischerl L. pictus V. fischer! V. fischeri
Québec N.-E. Québec N.E.
Martinigue Beach 95+3,5
Anse-a-Beaufils
Sédiments 31 43,2 87£8 >50 >50 295 0,8 5251 9900
d'immersion 32 40,5 817 >50 >50 56,9 6,5 8161 26600
33 41,5 7243 >50 >50 30,5 0,06 3299 6530
34 39,5 6944 >50 >50 417 0,05 2181 5320
34D 70£11 >50 >100 8920
35 31,4 78+16 >50 >50 614 0,3 15700 23100
36 34,5 8015 >50 >50 75,1 0,08 16482 31500
37 317 >50 34 24225
38 338 74+6 >50 >50 7,8 0,2 18105 38600
Sédiments de 39 32,3 7127 . >50 >50 67,2 0,1 19834 29700
référence 40 356 >50 10 17036
41 36,4 8049 >50 >50 81,9 3 18986 38600
42 373 >50 1¢ 26368
blancs de méthade extraction 10
évaporstion 10
Cap-aux-Meules
Sédiments de 1 1 429 >50 0,007 1530
dragege 2 359 86x10 12,1 >50 >100 0,03 2792 4810
2A 40,2 85+13 24,5 >50 >100 0,02 968 2900
2B 40,9 888 20,3 26,6 274 0,003 2172 4920
3 43 >50 0,02 1482
4 397 8517 16,7 <6,2 185 0,008 2684 3710
5 49,5 9424 284 >50 20,5 0,01 2377 3590
5A 43 >50 0,02 3133
5B 42,1 26,9 0,007 1476
[3 46,4 >50 0,01 2264
7 63,6 87210 26,2 >50 339 0,02 6245 4470
2 8 50,2 82£10 >50 >50 70,3 0,02 1800 2780
9 478 >50 0,04 1088
9A 487 >50 1488
9B 4.5 >50 2247
10 50,9 749 9,1 13,9 i1 ~ 0,02 2140 1560
1t 45,1 6,4 0,02 2951
12 43,7 >50 0,03 5343
13 396 935 6,6 >50 48,2 0,04 4243 6880
14 57,8 8827 >50 >50 173 0,02 2114 1340
15 53,5 >50 0,02 2847
16 43,6 24 0,02 1955
3 17 476 >50 0,02 3670
18 48,5 43,8 0,02 3360
19 48,7 6,7 0,03 2821
20 51 10,5 0,03 2186
Sédiments de 4 21 31,3 9427 >50 >50 >100 13043 >76480
référence 21A 29,8 9,6 0,1 12494
21B 31,1 14,3 14097
22 34,4 99+2 >50 >50 79,5 0,1 12505 65200
MRC HS-1 >50 1159
HS-2(1) 0,01 2224
HS-2(2) 0,01
HS-3(1) 0,01 510
HS-3(2) 0,03
HS-4 376
blancs de méthode extraction-1 10
extraction-2 10
évaporation 10

* Les essais Microtox PS avec HS2 et HS3 ont été effectué sur un sliquote de I'échantillon de 50 g, alors que pour les essais Microtox EQ, ces deux échantillons ont &€ divisés en deux réplicas.

MRC Matériaux de référence certifiés



ANNEXE J

Le SOS-Chromotest

Le SOS Chromotest est un essai colorimétrique 4 court terme utilisé pour détecter les substances provoquant
des Iésions primaires & I'ADN chez Escherichia coli PQ37. Chez cette bactérie, le géne lacZ qui code pour
la B-galactosidase (B-gal) et le géne su/4 ont été fusionnés par manipulation génétique (Quillardet et
Hofnung, 1985). Le géne suld appartient au systéme SOS, un mécanisme de réparation de 'ADN sujet &
erreurs (Walker, 1987; Devoret, 1992). Lorsque 'ADN bactérien est agressé par un produit chimique
génotoxique, le géne suld est activé, entrainant ainsi la synthése de I'enzyme B-gal. La région /acZ normale
ayant été retirée du génome de la souche E. coli PQ37, la production de B-gal résulte donc directement
d'agressions a I'ADN. La souche E. coli PQ37 porte également un géne constitutif (non réprimé€) pour la
phosphatase alcaline (Pal). Cette enzyme est utilisée comme un indicateur de la synthése protéique totale,
et son dosage permet de déterminer le degré de cytotoxicité ou de perte de viabilité cellulaire. Les
concentrations relatives de B-gal et de Pal sont mesurées aprés l'ajout de leur substrat respectif. Une
augmentation appréciable de la coloration bleue indique une activité génotoxique, alors qu'une diminution

significative de la coloration jaune refléte la présence de molécules cytotoxiques.

Les essais SOS Chromotest sont réalisés avec et sans un mélange d'activation mammalien. Ce mélange
comprend la fraction microsomale (S9) de foie de rats traités a I'Arochlor 1254 et des cofacteurs. La fraction
S9 renferme notamment le cytochrome P-450 qui joue normalement un rdle de détoxication dans le foie,
mais qui a I'occasion peut aussi activer le potentiel mutagéne ou cancérogeéne des substances chimiques (De
Robertis et De Robertis, 1983). L'utilisation de S9 rend donc possible la détection de substances dites
sprogénotoxiques», c'est-a-dire de molécules qui une fois métabolisées ont le potentiel d'endommager le
matériel génétique. Pour vérifier I'intégrité des fonctions SOS chez E. coli PQ37, des génotoxiques de
référence sont testés a chaque essai. Il s'agit du nitro-4 quinoléine-n-oxyde (en anglais, le 4-nitroquinoline-n-
oxide ou 4NQO) pour les tests sans S9 et du amino-2 anthracéne (en anglais, le 2-aminoanthracene ou 2AA)

pour les tests avec S9.

Traitement des données

Les concentrations relatives de Pal (jaune) et de -gal (bleu) sont lues avec un spectrophotométre a

microplaque (Multiskan™, MCC340) a 405 nm (A405) et 4 620 nm (A620), respectivement. Les moyennes



( ©), écarts types (s) et coefficients de variation (CV) des valeurs d'absorbance des groupes traités et
témoins sont d'abord calculés. Les facteurs de réduction (FR) de la Pal, les facteurs d'induction (FI) de la B-
gal, ainsi que les facteurs d'induction corrigés pour la viabilité (FICV) sont ensuite déterminés selon les
formules présentées ci-aprés. Les FICV normalisent l'induction de la B-gal en fonction. de la biomasse

bactérienne.
FR = x A405 traité/ x A405 témoin

FR =x A620 traité/ x A620 témoin
FICV =FI/FR

Chez les groupes témoins, la limite inférieure de I'intervalle de confiance a 95 % des A405 et la limite
supérieure de l'intervalle de confiance 4 95 % des A620 sont déterminées afin de fixer les seuils d'effets
ponctuels (SEP) qui sont calculés comme suit :

SEP de la Pal = (x A405 - 2 s)/ x A405

SEP de la p-gal = (x A620 + 2 5)/ x A620

Afin de tenir compte de la variabilité dans le temps, des seuils d'effets temporels (SET) ou historiques ont
été déterminés. Le SET de la Pal a été fixé a 0,90 et celui de la B-gal & 1,20. Pour la cytotoxicité, la plus
petite des valeurs entre le SEP et le SET est sélectionnée pour déterminer la CMEO. Pour la génotoxicité,
la plus grande des valeurs entre le SEP et le SET est choisie pour déterminer la CMEO. L'interprétation des
résultats de génotoxicité est d'abord effectuée a partir des valeurs FI. Lorsque qu'une valeur FI parmi les
concentrations analysées répond au critére stipulé précédemment, les FICV sont alors utilisés pour fixer la
CMEQO. Selon la variable d'effet mesurée, les paramétres de mesure sont rapportés en unités toxiques (UTgc)
ou en unités génotoxiques (UGgc) sublétales chroniques. Le traitement des données est effectué a I'aide d'une

feuille de travail élaborée avec un chiffrier électronique.



ANNEXE K

Test de fluctuation

Protocole expérimental

Dans cette étude, le test de fluctuation fut réalisé selon une protocole en vigueur dans nos laboratoires «
Protocole - Test de fluctuation, Mai 1993 ». Seule la souche TA100 fut utilisée. Cette bactérie réagit aux
produits qui causent des mutations par substitution des nucléotides et est l'une des plus sensibles du test
d'Ames. Tous les essais furent effectués avec et sans mélange d'activation mammalien. Ce mélange, qui
permet la détection des substances promutagénes, comprend des cofacteurs et la fraction microsomale
d'extrait S9 de foie de rats traités a I'Arochlor 1254. La fraction microsomale fut préparée par
ultracentrifugation de I'extrait S9 selon des procédures décrites dans le protocole précité. La souche TA100

et le S9 furent achetés de la compagnie Molecular Toxicology inc. (Annapolis, MD).

Des produits mutagénes de référence ou témoins positifs furent testés a chaque série d'analyses pour certifier
l'intégrité génétique de la souche TA100. Il s'agit, du 2-aminoanthracéne (2AA) pour les essais avec
activation (+ S9) et du 4-nitroquinoline-n-oxyde (4NQO) pour ceux sans activation (- S9). Les concentrations
testées de 2AA et de 4NQO furent de 0,25 pg/mL et de 0,005 pg/mL, respectivement. Un témoin négatif
constitué de diméthyle sulfoxyde (DMSO) fut également intégre a chaque série d'analyses. Le DMSO ayant
été utilisé comme diluant et comme agent de solubilisation des résidus des extraits de sédiment et des
mutagénes de référence. Les concentrations finales de S9 et de DMSO dans ie milieu d'essai furent
respectivement de 1% v/v. Les mutagénes de références ont été achetés de la compagnie Sigma (St. Louis,

MO) et le DMSO de la compagnie Aldrich (Milwaukee, WI).

Les extraits de sédiment furent d'abord dilués dans une proportion de 1 dans 4 dans du DMSO (250 pL
d'extrait + 750 uL. de DMSO). De cette dilution, quatre autres dilutions en série (1:2) furent préparées. Un
volume de 200 pL de chacune des concentrations fut ajouté 4 20 mL de milieu d'essai. Pour la majorité des
échantillons, de 0,16 4 2,5 pL d'extrait organique par mL de milieu d'essai furent testées. Pour les extraits
et les témoins positifs une seule microplaque par concentration fut utilisée, alors que pour le témoin négatif

trois microplaques furent préparées.



Interprétation

Une activité cytotoxique fut rapportée lorsque le nombre de puits positifs dans une concentration donnée fut

égal ou inférieur & la moitié du nombre de puits positifs observés dans le témoin négatif.

La présence d'une activité mutagéne fut confirmée lorsque le nombre de puits positifs dans une concentration
donnée fut égal ou plus grand que la limite significative déterminée a la table de Gilbert (1980). Cette limite
ayant été déterminée a partir de la moyenne des comptes de puits positifs obtenus dans les trois microplaques

renfermant le témoin négatif.

Indépendamment de la variable d'effet, la plus petite concentration testée répondant aux critéres définis ci-
dessus fut rapportée comme étant la concentration minimale avec effet observé (CMEOQ). Lorsqu'un extrait
s'est révélé toxique mais non mutagene, la CMEO rapportée pour la mutagénicité a été fixée a une valeur
plus grande ( > ) que la concentration sans effet observé (CSEO) pour la cytotoxicité. La CSEO étant par
définition la concentration testée immédiatement sous la CMEQ. Lorsqu'aucune cytotoxicité ne fut observée,
la CMEQ pour cette variable d'effet ainsi que pour la génotoxicité fut attribuée une valeur plus grande que

la plus forte concentration testée.



ANNEXE L

Mutatox

La Iésion principale responsable de la faible luminescence chez V. fischeri M169 n'a pas encore été

identifiée. Les données actuelles supportent toutefois I'hypothése d'une altération de l'activité gro ESL

dans les cellules du M169. Les six processus proposés pour expliquer la restauration de la

photoluminescence chez V. fischeri suite a une exposition a certaines substances génotoxiques sont les

suivants:

(a) Activation du systéme de réparation SOS, comme chez E. coli PQ37,;

(b) Formation de mutants auxotrophes pour un acide aminé (comme les bactéries du test d'Ames), ce
qui provoque un état de famine entrainant la synthése de génes (htpr et groESL) déclencheurs de
la luminescence;

(c) Production de mutants /exA (altération du géne /exA) montrant une affinité de liaison plus faible
au site d'attache /ux-ADN;

(d) Formation de mutants /ux possédant un site d'attache LexA ADN défectueux;

(e) Induction de mutations menant a une hausse de la quantité intracellulaire de protéines HtpR et
Gro ESL;

® Court-circuit du systéme de régulation /ux par des agents intercalants de ' ADN «DNA

intercalating agents».

En résumé, les molécules chimiques pouvant entrainer la substitution des nucléotides, les substances

provoquant un décalage du cadre de lecture, les inhibiteurs de la synthése de I'ADN, les produits causant

des 1ésions directes 4 'ADN ainsi que les agents intercalants pourraient tous expliquer la régénération la

production de lumiére chez V. fischeri M169.

La figure 1démontre le protocole utilisé.
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ANNEXE M

(a) Gagné, F. et C. Blaise. 1995. Evaluation of the genotoxicity of environmental contaminants in
sediments to rainbow trout hepatocytes. Environ. Toxicol. Wat. Qual. 10: 217-229.

(b) Gagné, F. et C. Blaise. 1993. Hepatic metallothionein level and mixed function oxidase activity
in fingerling rainbow trout (Onchorhynchus mykiss) after acute exposure to pulp and paper mill
effluents. Wat. Res. 27(11): 1669-1682.



Evaluation of the Genotoxicity of
Environmental Contaminants in Sediments
to Rainbow Trout Hepatocytes

F. Gagné* and C. Blaise

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

Rainbow trout hepatocytes were used as an /n vitro bioassay to assess the genotoxic potential of
single chemicals and marine sediment extracts. Freshly prepared trout hepatocytes were exposed
to either benzo{a]pyrene, N-methyl-N'-nitro-N-nitrosoguanidine, 8-naphtoflavone, or organic ex-
tracts of marine sediments for 24 h at 15°C. Genotoxicity was assayed using the nick translation
assay, which makes use of a nonradioactive nucleotide (biotin-dUTP), and the DNA alkaline precipi-
tation assay followed by fluorometric detection of DNA strands. Exposure to benzo[a]pyrene or
methyl-N’-nitro-N-nitrosoguanidine, known indirect- and direct-acting genotoxins respectively, pro-
duced genotoxicity to rainbow trout hepatocytes with both assays. g-Naphtoflavone displayed
genotoxic activity in trout hepatocytes. Sediment extracts and reference sediment extracts dis-
played high toxicity and genotoxicity to trout hepatocytes. Chemical analyses showed that these
sediments contained significant amounts of organochlorine pesticides, polychlorinated biphenyls,
and polycyclic aromatic hydrocarbons. Cell toxicity was correlated with total levels of organo-
chlorine pesticides and polychlorinated biphenyls but not total levels of polycyclic aromatic hydro-
carbons. No positive correlation was found with the nick translation assay between total levels of
chemicals and genotoxicity in marine sediments. Genotoxicity obtained with the alkaline precipita-
tion assay was correlated with levels of the organochlorine pesticide DDT. However, more tests
would be required to further substantiate possible links with other specific chemicals. © 7995 by
John Wiley & Sons, Inc.

INTRODUCTION

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

* To whom cosrespondence should be addressed.

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

Fish are widely used as test organisms to assess the
potential danger of wastewaters that ultimately reach
the aquatic ecosystem. Standard protocols exist for
evaluating the acute toxicity (LCsy 96 h) of industrial
wastewaters (e.g., Environment Canada, 1990a).
While using fish as test organisms in toxicity evalua-
tions of complex mixtures is warranted, this approach
is time-consuming and costly, and requires live organ-

Environmental Toxicology and Water Quality: An Internationat Journal, Vol. 10 {1995) 217-229
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isms for toxicity testing. Furthermore, there is increas-
ing pressure from the ethical point of view to limit the
use of animals in toxicological evaluations. Hence, al-
ternative methods are required that exploit the use of
in vitro cell systems. For example, rainbow trout go-
nad fibroblasts, primary cultures of trout hepatocytes,
goldfish-scale cells, and bluegill sunfish fibroblasts are
useful for toxicity evaluation of chemicals (Baksi and
Frazier, 1990; Babich and Borenfreund, 1991; Saito et
al., 1991). Primary cultures of rainbow trout hepato-
cytes are especially useful because they abound in me-
tabolizing enzymes, particularly the cytochrome P-450
multienzymatic system (Pesonen et al., 1992). Several
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), like ben-
zofa]pyrene (BaP), and dioxins and furans require ox-
idative metabolism by the cytochrome P4501A1 sys-
tem to become genotoxic. In some cases, this
metabolism bioactivates these compounds into elec-
trophiles that can bind with macromolecules like pro-
teins, RNA and especially DNA.

Evaluation of genotoxic potential using fish cell sys-
tems is therefore relevant for screening the potential
danger of complex mixtures. Genotoxic activity may
be assayed at the molecular level using the DNA ad-
ducts assay (Masfaraud et al., 1992), unscheduled
DNA synthesis (Weisburger and Williams, 1991), and
the alkaline DNA unwinding assay (Olive et al., 1988);
and at a higher level of organization, the micronucleus,
chromosome aberration, and sister chromatid ex-
change assays (Al-Sabti and Hardig, 1990; Means et
al., 1988; Lobillo et al., 1991),

Single-stranded breaks can be examined using the
principle of nick translation of DNA (Snyder and
Matheson, 1985) with DNA polymerase 1 (Pol I). This
assay is thought to be highly sensitive because of the
displacement of the breaks by the action of Pol I, re-
sulting in higher amounts of nucleotide incorporation
in the DNA relative to the initial size of single-
stranded breaks. This assay originally used radioactive
thymidine for detection of DNA damage. Similarly,
double- and single-stranded breaks can be examined
using the alkaline precipitation assay, a simplified ver-
sion of the alkaline DNA unwinding assay (Olive,
1988). This assay also makes use of radionucleotides
for detection of DNA damage but is rapid and cost
efficient and can be easily adapted to different tissue
types. The use of nonradioactive nucleotides for de-
tection of DNA strands will greatly improve the flexi-
bility of these tests in aquatic environmental toxicol-
ogy studies.

The purpose of this study therefore was to use a
rainbow trout hepatocyte model to investigate the cy-
totoxic and genotoxic potential of complex mixtures
like organic extracts of marine sediments. Cytotoxic-
ity was investigated using the propidium iodide exclu-

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

MATERIALS AND METHODS

Chemicals

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

Preparation of Marine Sediment Extracts

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

Preparation and Exposure of
Rainbow Trout Hepatocytes

Primary cultures of rainbow trout hepatocytes were
prepared according to the double perfusion methodol-
ogy of Klauning et al. (1985), with some modifications.



After a portal vein perfusion with sterile PBS (without
calcium), pH 7.5, containing 1 mM glucose, 0.3 mM
pyruvate, 50 ug/mL gentamycin, 2.5 ug/mL ampho-
tericin B, 2 mg/mL BSA, and 5 mM EDTA, the liver
was perfused with 10 mL of collagenase (100 units in
PBS with 1 mM CaCl, and no EDTA) and removed
from the abdominal cavity. The liver was cut into
small slices and mixed continually in 50 mL collage-
nase solution (100 units/mL) for 20 min at room tem-
perature. Afterwards the cells were liberated from the
tissue with a cell dissociation sieve kit (Sigma Chemi-
cal Co.). The cells were then washed 4 times by centri-
fuging at 200X g for 2 min and resuspended in sterile
PBS without calcium and EDTA. The cells were
counted and cell viability was estimated by the trypan
blue exclusion test (Kiauning et al., 1985). Typical cell
yields were around (2.3 = 0.5) x 10¢ cells/g body
weight with a viability of 95 + 2% (derived from n = S0
isolations). The cells were resuspended in 4 mL of
sterile L-15 containing 1% FBS, 25 pl/mL gentamycin
sulfate, and 2.5 pg/mL amphotericin B (referred to as
complete medium). For each evaluation of chemicals
and organic sediment extracts, cells obtained from 5
yearling individuals were pooled before exposure.

The hepatocytes were distributed in 24-well micro-
plates (cell culture treated, obtained from Corning)
at a density of 1 x10° viable cells/mL of complete
medium. These were exposed to several dilutions of
organic sediment extracts (0, 0.001, 0.01, 0.1, and 1%
v/v). Controtl cells (i.e., unexposed cells) for sediment
extract samples received the appropriate amount of
DMSO (1% v/v). Hepatocytes were exposed for 24 h
at 15°C to the sediment extracts and single chemicals:
Cd (0, 25, 50, 75, 100, and 200 ng/ml.), BaP (0, 25, 50,
75, 100, 200, 300, 400 ng/mL), MNNG (0, 5, 10, 20, 50,
100 xg/mL), and 8-NF (0, 25, 50, 75, 100, and 200 ng/
mL).

Celi Viability Evaluation

Cell viability was assayed by flow cytometry using the
PI exclusion test (Zucker et al., 1988). In order to
favor single-cell hepatocyte suspension for flow cyto-
metry analysis, cells were treated with a calcium che-
lator, sodium citrate, during the washing step. After
the exposure period, cells were centrifuged at 200X g
for 5 min, the cell media removed, and the cells were
resuspended in 200 ul solution saline citrate (SSC:
15‘0 mM NaCl and 15 mM sodium citrate, pH 7.2). An
aliquot of washed cells (50 x 10* cells) was incubated
in the presence of PI (10 ug/mL) in PBS for 10 min at
room temperature. The cells were analyzed by flow
z{c“’metry as described below. The proportion of via-

edcell§ rela.tlye lo exposure treatments was calcu-
+ o using digitonin-permeabilized cells as a positive
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control. The same amount of cells were treated with
one volume of 0.02% digitonin in PBS for 5 min, incu-
bated with PI for 10 min, and analyzed by flow cy-
tometry. The percentage of live cells was calculated as
follows:

Proportion of live cells (%) .
=[1 - (X - A)YB —~ A)] x 100

where X is the proportion of stained cells in the ex-
posed group, A is the proportion of stained cells in the
unexposed group, and B is the proportion of stained
cells in the digitonin-treated group.

In situ Nick Translation Assay

Intracellular repair of single-stranded nicks on ge-
nomic DNA was achieved using a modification of the
method of Snyder and Matheson (1985). Our approach
makes use of nonradioactive nucleotide, cell fixation,
and flow cytometry technology. After the exposure
period, the cells were washed in SSC as described
above for 5 min. The cells were centrifuged (200X g
for 4 min), the supernatant removed, and the cells
fixed in 200 wL of 70% ethanol for 45 min at 4°C. The
cells were then centrifuged as above and permeabi-
lized with 0.1% Tween-20 in PBS for 15 min at room
temperature. The cells were centrifuged and resus-
pended in 20 units of Pol I in a 50 mM Tris HCl buffer,
pH 7.4, containing 10 mM DTT, | mM MgCl,, 0.1%

BSA, and 50 uM of each of the nucleotides (dCTP,

dTTP, dATP, dGTP). The reaction mixture also con-
tained 10 uM of biotin-16-dUTP as the nucleotide ana-
logue of ATTP and incubation was allowed to progress
for 1 h at 37°C. After the incubation period, the cells
were centrifuged and resuspended in 200 L. of PBS
containing 0.1% Tween-20 and BSA for 5 min. The
cells were centrifuged as described above and exposed
to 1 ug of streptavidin-fluorescein in PBS containing
0.1% Tween-20 and BSA for 30 min at 37°C. The cells
were then centrifuged and washed in PBS for 10 min
and centrifuged again. The cells were finally resus-
pended in PBS containing 50 units/mL ribonuclease A
and 25 pg/mL PIL. The cells were incubated at room
temperature for 30 min before flow cytometric analysis
to allow degradation of cellular RNA. In some cases, 5
units of DNase along with Pol I were added to the
reaction mixture to see whether any increased incor-
poration of biotin-16-dUTP into DNA was obtained.

Alkaline Precipitation Assay

Genotoxic damage to DNA was also assayed using the
alkaline precipitation assay (Olive, 1988), with slight
modifications. Detection of DNA breaks was made
possible using the hoescht dye (West et al., 1985) in-
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stead of tritium-labeled DN A with 3H-thymidine. After
exposure, the cells were washed in SSC (200 uL.) for 5
min as described above. A subsample (150,000 cells)
was taken for cell density evalation (absorbance at 600
nm) and for the alkaline precipitation assay. The
blanks and standards contained the equivalent volume
of SSC without hepatocytes. Cells were treated in a
microcentrifuge tube with 250 uL of 2% SDS in 10 mM
Tris and EDTA, pH 12.3, for 1 min. A solution of 250
uL of 0.12 M K(l was then added to the mixture,
which was allowed to incubate at 60°C for 10 min. At
the end of the incubation period, the mixture was
placed in ice for 20 min and centrifuged at 8000X g for
5 min. A450 uL sample volume of the supernatant was
carefully removed and mixed with 2550 uL of 75 mM
KH;PO, buffer, pH 7.0, containing 1 ug/mL of
hoescht. Fluorescence analysis consisted in reading
emission intensity at 460 nm while exciting at 350 nm
with bandpasses of 10 nm. Quantitation was done us-
ing known amounts of salmon sperm DNA in the same
mixture without addition of cells.

Flow Cytometric Analysis

Flow cytometric measurements were performed with a
FASCan flow cytometer (Becton-Dickinson) equipped
with an analytical flow cell, argon (blue) laser emitting
at 488 nm at 15 mW. The data from 5000 gated cells
were recorded, analyzed, and stored with the Lysis II
software program. The cells were gated according to
the forward (fsc) and orthogonal light scatter (ssc de-
tector) characteristics to isolate the population from
smaller particles. The fsc detector was set at —1 expo-
nential in log scale and the ssc detector was set at 200
volts (V).

The detector for fluorescein emission (500-550 nm,
fl-1 detector) was set at 400 V and the channe! number,
at 1024 for maximum resolution. The cells were aspi-
rated into the flow cytometer and 5000 cells were col-
lected. A second gate was constructed so that DNA-
containing cells were analyzed for fluorescein
emission. The data were reported in a.two-dimensional
plot: cell votume (forward light scatter) on the y axis
and fluorescence emission on the x axis. For analysis,
the fluorescence cell distribution was gated in unex-
posed cells in order to measure a shift in cells having
higher fluorescence.

For cell viability measurement, the detector per-
taining to DNA-propidium iodide complex fluores-
cence (620 nm, fl-3 detector) was set at 275 V and the
channel number, at 256. Unexposed cells were aspi-
rated, analyzed, and reported in a two-dimensional
plot: foward light scatter on the y axis and red fluores-
cence on the x axis. A second gate was constructed in

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

Statistical Analysis

The cells were exposed to pure compounds (BaP,
MNNG, and #-NF) and marine sediment organic ex-
tracts in quadruplicate. The flow cytometric data
(mean fluorescence of 5000 cells population) were sub-
jected to a Barlett’s homogeneity of variance test and a
normality test. When variances were homogeneous,
the data were subjected to an analysis of variance, and
critical differences between unexposed and exposed
cells were determined using the Dunnett’s ¢ test. In
some cases, the variances were not homogeneous and
the data were not normal so that nonparametric
Kruskal-Wallis analysis of variance was performed
and critical difference between control and treatment
was appraised by a distribution-free multiple compari-
son test (Dunn’s test). Significance was set at p < 0.05
in both cases. The lowest observable effect concentra-
tion in % v/v (LOEC) and the no observable effect
concentration in % v/v (NOEC) were therefore deter-
mined. A toxicity threshold (TT) was calculated as
TT = (NOEC x LOEC)!2, Finally, concentration data
were expressed in toxicity units (TU) derived from the
following equation: TU = 100/TT. This transformation
establishes direct proportionality between the concen-
tration data (TU) and toxicity intensity. Correlations
between total levels of chemicals and cytotoxic effects
were computed using the Pearson product-moment
correlation coefficient. Significance of the correlation
coefficient was set at p < 0.05 and marginal signifi-
cance, at 0.1 < p < 0.05.

RESULTS AND DISCUSSION

Nick Translation of Intracellular DNA

An intracellular DNA repair methodology following
the principle of nick translation is described. Pol I will
fill in the nicks produced by DNA-damaging agents by
adding nucleotides (5’ to 3’-DNA dependent poly-
merase activity) and translating them along the DNA
molecule (5’ to 3’-exonuclease activity). Therefore
Pol I will incorporate considerably more nucleotides,
particularly biotin-16-dUTP, than the number of thy-
midine nucleotides in the initial nicks provided that no
significant steric hindrance limits its accessibility. Fix-
ation of cells with ethanol followed by a permeabiliza-
tion step is required to preserve cell morphology and
to facilitate diffusion of Pol I into the nuclear compart-
ment. Fixation with 4% formaldehyde (in PBS) is not
recommended because of limited diffusion of Pol I in



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

TABLE I. iIn situ nick translation of DNA

Relative Fluorescence

Conditions (f11/£13)

Celis and PI 105

Cells, streptavidin-fluorescein, 95+ 7
and PI

Cells, streptavidin-flucrescein, 95+ 8
biotin-dUTP, and P

Cells,? streptavidin-fluores- 225 £ 12
cein, biotin-dUTP, Pol I,
and PI

Cells,? streptavidin-fluores- 418 + 30

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

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

Exposure of Trout Hepatocytes to
Single Compounds

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

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

Toxicity Evaluation of Marine Sediment
Organic Extracts

The genotoxic potential of organic extracts of marine
sediments taken from an Atlantic harbor site was also
evaluated in this study (Table II). The results of chemi-
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Fig. 1. Genotoxic potential of BaP evaluated with the nick translation and DNA alka-
line precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to BaP for 24 h at
15°C and DNA damage was assayed with the nick translation (A) and the DNA alkaline
precipitation (B) assays. Data points represent the mean with the standard error from
4 replicates.
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Fig. 2. Genotoxic potential of MNNG evaluated with the nick transiation and DNA
alkaline precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to MNNG for
24h at 15°C and DNA damage was assayed with the nick translation (A) and the DNA
alkaline precipitation (B) assays. Data points represent the mean with the standard

error from 4 replicates.
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Fig. 3. Genotoxic potential of 8-NF evaluated with the nick translation and DNA
alkaline precipitation assays. Rainbow trout hepatocytes were exposed to 8-NF for
24 h at 15°C and DNA damage was assayed with the nick translation (A) and the DNA
alkaline precipitation (B) assays. Data points represent the mean with the standard

error from 4 replicates.

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

TABLE |l. Toxicological characteristics of marine
sediment organic extracts

Nick Alkaline
Sediment Viability Translation Precipitation

Extract No. TU TU TU
1 320 nd? nd

2 32,000 32,000 32,000

3 320 nd 320

4 3200 32,000 3200

5 320 32,000 32,000

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

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

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

sent reference sediment extracts with known amounts
of organochlorine pesticides (OCs), polychlorinated
biphenyl congeners (PCBs), and PAHs. Sample 13 was
clean sand extracted with dichloromethane. Sample 14
was dichloromethane only (i.e., without sediment) fol-
lowed by an exchange in DMSO as described in Mate-
rials and Methods. Almost all extracts (93%) were
toxic to cells except for the blank Sample 14. Samples
2 and 11 displayed the highest cytotoxicity with a TT
of 32,000 TU, while Samples 4, 7, and 9 showed mod-
erate toxicity with a TT of 3200 TU. The remaining
extracts (Samples 1, 3, 5, 6, 8, 10, 12, and 13) dis-
played toxicity with a TT of 320 TU. Genotoxic activ-
ity was observed in 7 out of the 14 samples (50%) with
the nick translation assay and 6 extracts out of 14 sam-
ples (42%) with the DNA alkaline precipitation assay.
Nine of the 14 samples tested (64%) displayed a geno-
toxicity response with one or both the genotoxic end
points used. Other studies have also shown that or-
ganic phase extracts from freshwater sediments
proved to be mutagenic with the Ames test and con-
tained detectable amounts of OCs, PAHs, and PCBs
(Metcalfe et al., 1990; Maccubin and Ersing, 1991;
Langevin et al., 1992).

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



TABLE liIl. Chemical characteristics of marine sediment extracts

PCB? PAHP OCe
Sample (ng/g) (ug/s) (ug/g)

1 Congener 101 0.23 Phenanthrene .04 DDE 0.13

118 0.16 Fluoranthrene 0.06 T: 0.13

153 0.21 Pyrene 0.05

105 0.03 T: 0.15

138 0.36

183 0.12

180 0.37

170 0.07

194 0.12

Td: 14.07

Aroclor 1242 5.4

Aroclor 1260 7
2 Congener 101 0.11 nd® DDE 0.12

118 0.2 T: 0.12

153 0.11

105 0.02

138 0.16

180 0.04

170 0.09

T: 0.73

Aroclor 1242 2.7

Aroclor 1260 1.7

3 Congener 101 1.2 Naphtalene 0.06 DDE 0.07
118 1 2-methylnaphtalene 0.04 DDT(o,p’) 0.54
153 1.3 Acenaphtalene 0.06 T: 0.61
105 0.12 Fluorene 0.08
138 1.7 Phenanthrene 0.25
183 0.27 Anthracene 0.13
128 0.1 Fluoranthrene 0.72 N
180 1.3 Pyrene 0.56
170 0.16 Benz(a)anthracene 0.09
194 0.24 Chrysene 0.1
T: 7.39 Benzo(b)fluoranthrene 0.08
Aroclor 1242 36 Benzo(k)}luoranthrene 0.09
Aroclor 1254 27 Benz(a)pyrene (.12
Aroclor 1260 13 T:2.38
4 Congener 101 1.1 Naphtalene 0.04 DDE 0.39
118 0.55 Phenanthrene 0.1 DDD(o,p’) 0.26
153 0.99 Anthracene 0.04 DDD(p,p’) 0.57
105 0.1 Fluoranthrene 0.17 T: 1.22
138 1.2 Pyrene 0.14
183 0.15 Chrysene 0.04
128 0.07 T: 0.53
180 0.45
170 0.12
194 0.09
T: 4.61

Aroclor 1242 18
Aroclor 1254 9.3
Aroclor 1260 5.6

224
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PCB? PAH" ocCe
Sample (ng/g) (ng/g) (1g/g)
5 Congener 101 0.62 Naphtalene 0.04 DDE 0.39
118 0.33 Phenanthrene 0.1 DDD(o,p’) 0.26
153 0.52 Anthracene 0.04 DDD(p,p’) 0.57
105 0.12 Fluoranthrene 0.17 T: 1.22
138 0.92 Pyrene 0.14
183 0.1 Chrysene 0.04
128 0.07 T: 0.5
180 0.35
170 0.08
194 0.11
T: 3.22
Aroclor 1242 18
Aroclor 1254 9.3
Aroclor 1260 5.6
6 Congener 101 0.19 Naphtalene 0.04 DDE 8.3
118 0.33 2-methylnaphtalene 0.17 DDD(o,p") 1
153 0.14 Phenanthrene 0.11 DDT(o0,p’) 9.2
105 0.04 Anthracene 0.04 DDD{p,p’) 19
138 0.27 Fluoranthrene 0.12 DDT(p,p") 12
180 0.08 Pyrene 0.10 T: 49.5
170 0.06 Benzo(k)fluoranthrene 0.04
T: 1.11 Benz(a)pyrene 0.05
Aroclor 1242 4.1 T: 0.67
Aroclor 1254 1.3
Aroclor 1260 1.9
7 Congener 101 0.66 Phenanthrene 0.11 .~ DDE 0.6
118.059 Anthracene 0.05 DDD(o,p’) 0.6
153 0.39 Fluoranthrene 0.53 DDD(p,p’) 1.9
105 0.15 Pyrene 0.45 T: 3.1
138 0.64 Benz(a)anthracene 0.13
183 0.08 Chrysene 0.12
128 0.03 Benzo(b)fluoranthrene 0.14
180 0.27 Benzo(k)fluoranthrene 0.12
170 0.04 Benz(a)pyrene 0.13
194 0.09 T: 1.78
T: 2.94
Aroclor 1242 22
Aroclor 1260 8.1
8 Congener 101 0.38 Naphtalene 0.07 DDE 0.49
118 0.77 2-methylnaphtalene 0.04 DDD(o,p’) 0.2
153 0.43 Acenaphtalene 0.06 DDD(p,p’) 0.34
105 0.16 Fluorene 0.08 T: 1.03
138 0.88 Phenanthrene 0.65
183 0.08 Anthracene 0.2
128 0.07 Fluoranthrene 0.74
180 0.28 Pyrene 0.73
170 0.07 Benz(a)anthracene 0.2
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TABLE lll. (Continued)

PCB? PAH? oCe
Sample (ng/g) (ng/g) (ug/g)
194 0.05 Chrysene 0.24
T: 3.17 Benzo(b)fluoranthrene 0.11
Aroclor 124253 Benzo(k)fluoranthrene .34
Aroclor 1254 3.7 Benz(a)pyrene 0.3
Aroclor 1260 4.2 Indenolpyrene 0.14
Benzo(ghi)perylene 0.15
T: 4.05
9 Congener 101 1.1 Naphtalene 3.6 DDE 6.1
118 1 2-methylnaphtalene 1.2 DDD(p,p’) 13
153.17 1-methylnaphtalene 1 7T oTH8
105 0.27 Acenaphtalene 1.9
138 1.9 Fluorene 4.9
183 0.12 Phenanthrene 51
128 0.2 Anthracene §
180 1.2 Fluoranthrene 32
170 0.56 Pyrene 21
194 0.4 Benz(a)anthracene 5.8
T: 8.45 Chrysene 7.6
Aroclor 1254 20 Benzo(b+k)fluoranthrene 7.3
Aroclor 1260 12 Benz(a)pyrene 2.9
Indenolpyrene 1.7
Benzo(ghi)perylene 1.5
T: 150.1
10 Congener 101 3.8 Naphtalene 0.05 DDE 1.5
118 3.5 Acenaphtalene 0.04 DDD({p,p’) 10
153 4.9 Fluorene 0.06 T: 11.5
105 1.8 Phenanthrene 0.85
138 7.8 Anthracene 0.06
183 0.78 Fluoranthrene 1.5
128.76 Pyrene 1.1
180 4.2 Benz{a)anthracene 0.38
170 1.7 Chrysene 0.66
194 0.58 Benzo(b+k)fluoranthrene 0.97
T: 29.82 Benz(a)pyrene (.24
Aroclor 1242 18 Indenolpyrene 0.23
Aroclor 1254 92 Benzo{ghi)perylene 0.24
Aroclor 1260 4t T: 6.38
11 Congener 101 15 Naphtalene 0.1 DDE 38
1185 2-methylnaphtalene 0.1 DDDo,p’) 72
153 15 Acenaphtatene 0,05 DDD(p,p’) 160
1057.9 Fluorene 0.15 T: 270
138 37 Phenanthrene 2.7
183 5 Anthracene 0.24
128 4.7 Fluoranthrene 3.8
180 36 Pyrene 3
170 12 Benz(a)anthracene 1.1
194 4.9 Chrysene 1.6
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PCB? PAH® oCs
Sample (ng/g) (ug/g) (ng/g)
T: 142.5 Benzo(b+k)fluoranthrene 2.3
Aroclor 1254 216 Benz(a)pyrene 0.98
Aroclor 1260 232 Indenolpyrene 0.53
Benzo(ghi)perylene 0.56
Dibenz{ah) Anthracene 0.23
T: t7.44
12 Congener 101 1 Naphtalene 0.04 DDE 21
118 1.2 2-methylnaphtalene 0.04 DDD(p,p’) 6.2
153.2 Phenanthrene 0.32 T: 27.2
105 0.39 Anthracene 0.04
138 3.2 Fluoranthrene 0.53
183 0.47 Pyrene 0.44
128 0.57 Benz(a)anthracene 0.22
180 1.9 Chrysene 0.29
170 0.82 Benzo(b+k)fluoranthrene 0.59
194 0.27 Benz(a)pyrene 0.36
T: 11.82 Indenolpyrene 0.2
Aroclor 1254 28 Benzo(ghi)perylene 0.2
Aroclor 1260 20 Dibenz(ah)Anthracene 0.09
T: 3.36
13 nd nd . nd
14 nd nd nd

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

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

¢ Organochlorine pesticides assayed were heptachlor, aldrin, p,p’-DDE, Mirex, «-BHC, 8-BHC, lindane, trans and cis chlordane, o,p'-
DDD, o0,p’-DDT, p,p’-DDD, p,p’-DDT, methoxychlor, a-endosulfan, dieldrin, endrin, oxychlordane, octochlorostyrene, photomirex.

4 total levels (T:).
¢ nd: not detected.

the harbor site, significant correlation was obtained
between cell viability effects and total OCs, (o,p),p'-
DDE, p,p’-DDD, total PCBs, some PCB congeners,
and Aroclor 1254 and 1260 levels. Genotoxicity
assayed with the alkaline precipitation assay was cor-
related only with o,p’-DDT and p,p’-DDT levels.
Interestingly, no correlation was found between geno-
toxicity evaluated with the nick translation assay and
any compounds. These results suggest that com-
pounds causing nicks may actually differ from those
causing breaks. Other different chemicals or associa-
tions of chemicals may exercise their effects on cell
viability and genotoxicity even though some OCs,
PCBs, and PAHs are known to be genotoxic and car-
cinogenic (Sharma and Gautam, 1991; Walton et al.,
1988; Houk and DeMarini, 1987). The verification of

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

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

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

APA® NTA®
0,p’-DDT NC¢
R = 0.529)
p,p’-DDT
(R = 0.529)

Viability
Total OCp
(R = 0.522)
Total PCB
(R = 0.593)
PCB Congener 101
(R = 0.617)
Congener 118
(R = 0.460)°
Congener 153
R=0593)
Congener 105
(R = 0.635)
Congener 138
(R = 0.631)
Congener 183
(R = 0.636)
Congener 128
(R = 0.637)
Congener 180
(R = 0.656)
Congener 194
(R = 0.646)
p.p’-DDE (R = 0.628)
o,p’-DDE R = 0.673)
p.p’-DDD (R = 0.650)
Aroclor 1254
(R = 0.569)
Aroclor 1260
(R = 0.638)

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

b APA: alkaline precipitation assay.

¢ NTA: nick translation assay.

4 NC: no correlation was obtained.

¢ Marginally significant.

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

Conclusion

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

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

The authors are grateful to Sylvain Trottier for perform-
ing the assays on marine sediment organic extracts. The
helpful comments of Joan Dyer for the preparation of the
manuscript are acknowledged. The support of the manage-
ment of the St. Lawrence Centre, Conservation and Protec-
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HEPATIC METALLOTHIONEIN LEVEL AND MIXED
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Abstract—Hepatic metallothionein (MT) levels and mixed function oxidase (MFO) activity (7-ethoxyre-
sorufin-o-deethylase or EROD) were measured in fingerling rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) exposed
to sublethal concentrations of 12 pulp and paper effiuents, after completion of 96 h static acute lethality
assays. Barring one primary-treated effluent where MFO levels were significantly depressed and two
secondary-treated effluents where no significant MFQ induction were observed, all other efffuents triggered
significant induction of MT and EROD, regardless of mill process/treatment or of effluent lethality and
chemical characteristics. MT and EROD inductions were significant, however, at higher concentrations
for secondary-treated effiuents than for primary-treated ones. Lethal (96 h LCys) to sublethal (MT and
EROD Jowest observable effect concentrations) ratios were variable and indicated that significant
biochemical effects were present at efluent concentrations that were roughly 4-33 (MT) and 3-59 (EROD)
times lower than the LCgq. Enzyme induction ranged from 1.3 to 2.5-fold for MT and from 1.3 to 9.4-fold
for EROD compared to controls. Limited chemical data avaitable suggest that there were indeed classes
of compounds present capable of inducing MT or EROD. Observed patterns of MT/MFO responses also
suggest that contaminant interactions may have interfered with induction for some of the effluents studied.
Refinements of this combined (sub)lethal bioassay procedure are envisaged to determine whether it can
provide an cfficient means of detecting hazardous chemicals in industrial wastewaters.

Key words—metallothionein, mixed function oxidase, EROD, fingerling rainbow trout, liver enzyme
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INTRODUCTION

Although expanding use of multitrophic tests has

clearly marked the field of aquatic toxicology in’.

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

While understanding the integrative effects of toxic

*All correspondence should be addressed to: Dr C. Blaise.
Ecotoxicologie & Ecosystémes, Centre Saint-Laurent,
Environnement Canada, 1001 Pierre Dupuy, Longueuil,
Québec, Canada J4K 1Al
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stress on fish populations and communities may
require a comprehensive multidisciplinary approach
at biochemical, physiological, behavioural, immuno-
logical, genetic, pathological and ecological levels of
organization (Sindermann, 1988; Adams et al., 1989),
early warning systems to screen for the presence of
potentially hazardous chemicals in industrial point
source discharges must be at the forefront of environ-
mental protection strategies. Metallothioneins (MTs)
and mixed function oxidases (MFOs) are two such
early-warning and defensive systems which may
prove useful for detecting biochemical changes in fish
after laboratory or field exposure to environmental
pollutants (Neff, 1985).

MTs represent a family of metal-binding proteins,
characterized by a 25-30% cysteine content and
devoid of aromatic amino acids and histidine (Price-
Haughey et al., 1986). MTs are inducible by several
divalent heavy metal cations (e.g. Cu?*, Cd?*, Hg**,
Zn**) and it is generally held that their role is to
regulate and detoxify heavy metals (Bremner and
Mehra, 1983; Cherian and Nordberg, 1983). Measur-
ing MT levels in fish liver, the major organ of
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induction, can serve as a useful index of metallic
stress (Roch er al, 1982; Hamilton and Mehrle,
1986).

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

“chlorinated dibenzo furans (Hansen and Addison,
1990). Measuring induced hepatic cytochrome P-450
levels and EROD activity in fish can therefore be
indicative of exposure to certain hazardous organic
compounds.

Industrial wastewaters are major sources of mixed
contaminants to aquatic ecosystems (Bergman er al.,
1986; OECD, 1987; Blaise et al., 1988), and are strong
candidates as potential inducers of MTs and MFOs
(Payne, 1984; Neff, 1985; Vindimian and Garric,
1989). Pulp and paper mill effluents, in particular, are
notorious for the (sub)lethal effects which they exert
on fish (Couillard, 1980; Holmbom and Lehtinen,
1980; Blaise et al., 1986; Kovacs, 1986; Blaise and
Costan, 1987; Environment Canada, 1987; Séder-
gren, 1987). These effiuents contain a plethora of
chemicals (Holmbom and Lehtinen, 1980; Kringstad
and Lindstrdm, 1984; Environment Canada, 1987)
and have been shown to induce hepatic detoxification
in both feral fish (Forlin ez al., 1985; Sédergren, 1987;
Lindstrtém-SeppZ and Oikari, 1990; Munkittrick
et al., 1991; Smith et al., 1991; Hodson ez al., 1992)
and laboratory-exposed fish (Forlin er al, 1985;
Andersson et al., 1987; Oikari ef al., 1988). Several
laboratory experiments with long-term expdsures
(weeks to months) have demonstrated the effects of
effluents on fishes hepatic xenobiotic metabolism (e.g.
Andersson e? al., 1987; Oikari er al., 1988; Lehtinen
et al., 1990), but significant induction of cytochrome
P-450-dependent enzyme activities after just 3-5
days’ exposure to inducers has also been documented
(Lidman et al., 1976; Addison ef al., 198]; Fingerman
et al., 1983).

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

In this paper, we report that hepatic MT and MFO
induction occurred in rainbow trout fingerlings
{Oncorhynchus mykiss) following a 96 h exposure to
sublethal concentrations of 12 pulp and paper mill
effluents. Interferences linked to MT and MFO
measurements in chemically complex effluents are
also discussed herein. In this initial work, we empha-
size once again our wish to examine whether these
two biochemical systems could prove to be practical
endpoints to screen for the presence of potentially
hazardous bioavailable (in)organic xenobiotics in
effiuents, during routine laboratory acute toxicity
tests.

MATERIALS AND METHODS

Effluent samples

Twelve pulp and paper mill effluent samples, representa-
tive of various mill processes with primary or primary and
secondary wastewater treatment, were used in this study
(Table 1). Each was a 24 h composite collected according to
an Environment Canada sampling protocol (Vezeau, 1982).
Brought back to the laboratory in several Rubbermaid 601.
containers lined with polyethylene bags, each effluent was
recomposited to ensure homogeneity and separated once
more to meet biological (3601.) and chemical (401.) volu-
metric analytical requirements. Chemical characterization
was performed in accordance with specific analytical pro-
cedures for metals (APHA, 1989), PAHs, PCBs, dioxins and
furans (US EPA, 1982).

L)
General bioassay procedure

Since the effluent samples studied were part of an on-go-
ing monitoring program to determine the degree of acute
lethality to rainbow trout fingerlings of pulp and paper mill
effluents from the province of Québec. both acutely lethal
and sublethal (MT and MFO measurements) effects were
determined concurrently. Acute lethality testing was per-
formed with the standardized 96 h static LC,, bioassay

“procedure recommended by Environment Canada (1990a)

with fingerling (5.5+0.3cm; 2.3 + 0.4 g) rainbow trout
(Oncorhynchus mykiss). Bioassays were undertaken at 15°C
in experimental vessels each of which contained 10 fish and
601. of a logarithmic series of effluent concentrations (100,
65, 56, 42, 24, 18, 13.5, 10, 7.5, 5.6, . . . 0% v/v). Preliminary
24 h exposure tests (i.e. 4 trout placed in each of 51. rigid
polyethylene beakers containing 4 1. of 100, 50, 10, | and 0%
viv effluent) were conducted prior to execution of the
standard 96 h bioassays. As trout mortality predominantly
occurs within the first 24 h during 96h acute lethality
bioassays with industrial effluents (Blaise and Costan, 1987),
preliminary testing is useful to delineate the appropriate
range of concentrations at which the definitive 96 h LCy
should be carried out. It also ensured selection of a mini-
mum of 3 sublethal concentrations for each effluent from
which surviving fish, after the 96 h exposure, could be
recovered for subsequent MT and MFO measurements
(Table 1). After three sublethal effluent concentrations had
been selected based on results of each 24 h preliminary test,
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four replicates of each of these sublethal effiuent concen-

trations (and four control replicates) were incorporated into
the 96 h bioassay.

Chemicals

Chemicals for protein analysis (serum bovine albumin
and Coomassic brilliant blue G-250) were purchased
from Sigma Chemical Company, For MT analysis,
glycine, rabbit MT and hemoglobin (Hb) were purchased
from Sigma Chemical Company, and silver nitrate
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was purchased from Fisher Scientific. For MFO determi-
nations, potassium phosphate (KH,PQ,), reduced nicoti-
namide adenine dinucleotide phosphate (NADPH),
7-cthoxy-3H-phenoxazin-3-one  ethyl cther (ethoxyre-
sorufin) and 7-hydroxy-3H-phenoxazin-3-one (resorufin),
phenazine ethanesulfonate, ascorbate, Triton N-I0I,
sodium cholate, ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA),
sucrose, potassium chloride (KC1), dithiothreitol (DTT),
tris(hydroxymethyl)Jaminomethane (Tris) and glycerol were
purchased from Sigma Chemical Company.

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

Sublethal exposure concentrations (% v/v) i’

Effiuent Mili 9%h LCy  used for MT and MFO mcasurements§ and Lethal (L) to sublethal (S)} ratios
No. processt  Treatment} (% vV induction factors over controls (L{S)tt observed with the effluents
1 T™P i 42-5.6 0.56 1.0 1/8 L/S (MT) L/S (MFO)
MT 1.1 14* 2.3¢ 49 —$5
MFO 0.4* 0.1¢ 03¢
2 T™MP 1 5.6-75 0.56 1.0 1.8
MT 1.0 1.3¢ 130 6.6 1.8
MFO 1.3* 1.1 1.1
3 GWMP i 6.3 0.56 1.0 1.8
MT 1.7 1.1 1.2 11.3 63
MFO 14 2.8° 18
4 TMP 1 84 0.56 1.0 1.8
MT 1.1 1.1 1.5* 4.7 -150
MFO 22¢ 1.8 2.6*
5 TMP, TCP 1 90 0.56 1.0 18
MT 1.7 20° 1.8+ 9.0 5.0
MFO 17 16 520
6 TMP, SCP 1 10-18 0.56 10 18
MT 1.6* 1.5¢ 14 25.0 25.0
MFO 1.7* 1.5° 1.4
7 KP 1 18-24 56 10 8
MT 1.5% 204 24¢ 38 38
MFO 29* 22+ 21*
8 TMP, TCP ] 24-42 0.56 i.0 1.8 N
MT Lo 1.3+ 1.4% 33.0 59.0
MFO 4.5* 1.1 2.61%
9 KP 1 2442 56 10 18
MT 1.7%. 1.6 18° 59 33.0
MFO 203 2,0* 0.3
10 TMP 2 42 56 10 18
) MT 1.8¢ 2.5 2.3+ 7.5 <23
S MFO 1.0 14 09
1" SCP, GWMP 2 42-56 56 10 13.5
MT 1.8¢ 1.8¢ 2.0 8.8 8.8
MFO 9.4% 5311 5418
12 KP 2 65-100 56 1.0 18
MT 13 1.2 2.1% 4.6 <4.6
MFO 1.6 2.8t 1.7

*Significant difference over controls at P < 0.05.

tGWMP (groundwood mechanical pulping), KP (Kraft pulping), SCP (sulphite chemical pulping), TCP (thermochemical pulping), TMP

{thermomechanical pulping).
{1 (primary treatment), 2 (primary and secondary treatment).

§When insufficient numbers of effluent concentration data points displaying between 0 and 100% mortalily effects were obtained, an LCy,
range value was reported {e.g. 96h LCy, = 18-24% v/v for cffiuent 7). Specific 96 h LC,, values reported were determined by Probit

analysis (Litchfield and Wilcoxon, 1949).

SMT (mectallothionein), MFO (mixed funtion oxidase: specifically, EROD activity is considered here). .

{Lowest observable effect concentration (LOEC) exhibiting a significant induction of MT or MFO (EROD activity) over control values.

t1In reporting the lethal to sublethal (L/S) ratio values, a median LC,, value was first determined from those cffluents presenting a 96 b
LCy range value (e.p. Table I: cffiuent ) median LCy = (4.2 + 5.6)/2 = 4.9). The respective L/S ratios for MT and MFO were then
calculated with LOECs (e.g. L/S ratio of effuent 1 for MT =4.9% v/v{l% v/v=49).

13Although induction factor appears clevated, Dunnett’s ¢-test did not show significancy, owing to replicate variability.

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

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

Metallothionein analysis

Levels of hepatic MT in the S,, fraction were determined
by the silver saturation assay of Scheuhammer and Cherian
{1986) as modified by Gagné ez al. (1990). A 200 u! volume
of the S, fraction was heat denatured in a boiling water
bath for 3 min, after which coagulated proteins were re-
moved by centrifugation (10,000g, 2min). A 50 1 sub-
sample of the heat denatured supernatant was then
saturated with 100 z1 of 20 mg/l Ag* in a pH 8.5 500 mM
glycine buffer and incubated for S5min at room tempera-
ture. Afterwards, sample volume was adjusted to 1.1 ml
with glycine buffer. Removal of excess Ag* loosely (or not)
bound to MT and precipitation of other proteins were
achieved by adding.100 ¢l of a 2% Hb solution (w-v in
water)-to the sample and incubating for 5 min, followed by
heating in a boiling water bath for 2.5 min, cooling on ice
and centrifuging (10000 g, 2 min). The Hb addition, heat
denaturation and centrifugation steps were repeated once
more. The total Ag in the supernatant was quantified using
a graphite furnace atomic absorption spectrophotometer
equipped with a Zeeman effect background corrector
(Varian AA-300/400). The levels of MT were determined
assuming that 17mol of Ag* bind to 1mol of MT
(Schevhammer and Cherian, 1986), as is the case for
mammalian MT. Results are expressed in units of , mam-
malian MT equivalents, where 1 unit of mammalian MT
corresponds to 1 pmol of MT/mg protein in the S,, fraction.
The exactness of this ratio was confirmed with standard
additions of rabbit MT (0.5-3 ug) in the S, fraction in
triplicate.

Mixed function oxidase analysis

EROD activity was measured by a direct enzymatic assay
(Prough et al., 1978). The assay buffer contained 10 uM
dicoumaro] to prevent further metabolism of the fluorescent
product (i.e. resorufin) to a non-fluorescent molecule GNims
ef al., 1984). EROD activity was expressed as pmol of
resorufin formed/min/mg protein (total) in the S,, fraction.
In addition to total protein, levels of cytochrome P-450
protein in the S, fraction were measured according to the
sodium dithionite difference spectrum principle in the pres-
ence of ascorbate and phenazine cthanesulfonate, which
corrects for hemoglobin and methemoglobin spectral inter-
ferences (Johannessen and De Pierre, 1978). In order to
reduce turbidity owing to microsomes and other membra-
nous vesicules, 300 ul of the S, fraction were mixed with
700 1t of a pH 7.4 100mM potassium phosphate buffer
containing 0.4% sodium cholate, 0.2% Triton N-101,
I mM EDTA and 20% glycerol.
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Data analysis

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

RESULTS AND DISCUSSION
Fish anesthesia with

MS 222)

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

As shown in Fig. 1, anesthesia with a 25 mg/l
solution of tricaine for 50 + 10 s (the exposure con-
centration and time adhered to throughout this
study) had no significant effects on either MT, cyto-
chrome P-450 or EROD in relation to unanesthetized
control fish. Neither were any effects noted for these
parameters with a 125 mg/l tricaine solution applied
to fish with the same exposure time. The latter
concentration is slightly higher than that employed
by Fabacher (1982) who had demonstrated effects on
the MFO system of immature brook trout with
112.5 mg/l tricaine following a 5 min exposure. On
the basis of Fig. I results, however, there is no
evidence to suggest that the anesthetic procedure
applied in this investigation may have interfered with
the hepatic parameters measured.

tricaine  methanesulfonate

Toxicological effects of the pulp and paper effluents
studied -

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

Significant induction of both MT and MFO oc-
curred in one or more of the three sublethal concen-
trations tested in nine effluents, barring effluent 1,
where MFO levels were significantly depressed, and
effluents 10 and 12, where no significant MFO induc-
tion was observed. MT and MFO induction generally
occurred at higher concentrations for secondary-
treated effluents than for primary-treated effiuents, in
part through the selection of sublethal effiuent ex-
posure concentrations based on results of preliminary
24 h LC,, tests. Although our experimentation at this
time was not designed to specify sublethal (MT and
MFO) effluent threshold effects concentrations,
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Fig. 1. EROD activity and levels of MT and cytochrome P-450 after a 50 + 10 s exposure of fingerling rainbow trout to 0, 25 and 125 mg/t
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tricainc-anesthetized fish from controls at £ <0.05, EROD activity is expressed as pmol of resorufin formed/min/mg protein, cytochrome
P-450 level is expressed as pmol/mg protein and level of MT is expressed in units of mammalian equivalents,

Nox pasodx-udniye W AAnoe anedsy

€491



1674

biochemical responses would nevertheless be ex-
pected to occur at increasingly lower effluent concen-
trations as acute lethality intensifies (Blaise et al.,
1986).

Interestingly, lethal to sublethal (L/S) ratios, as
explained and shown in Table 1, indicate that LOECs
(lowest observable effect concentrations) correspond-
ing to significant MT and MFO inductions were
observed at efffuent concentrations which were 3.8-33
and 3.3-59 times lower than the LCy, values, respect-
ively. Highest L/S ratios came from effluents 6 (L/S
for MT and MFO=25) and 8 (L/S for MT and
MFO =33 and 59, respectively). In complex effluents
such as these, chemicals responsible for observed
lethal effects may (or may not) be the same as those
producing sublethal (i.e. MT/MFO inductions)
effects. While L/S ratios are clearly an area for further
study (e.g. to examine whether relationships can exist
between lethality and sublethality in efluents shown
to induce MTs and MFQs), short-term goals in our
laboratory will focus on refining this combined
(sub)lethal bioassay to obtain NOECs (no observable
effect concentrations) for MT/MFO activity in pulp
and paper as well as in other groups of industrial
effluents. Table 1 data already indicate NOECs for
certain effluents, although their determination was
not sought specifically in this initial study. Evidently,
there would be value in reporting precise MT/MFO
NOEC:s for effiuents, as those exhibiting low NOEC
(high toxicity) values would certainly be targeted as
priority wastewaters for further detailed investi-
gations. -

MT[MFO induction activity after exposure o effluents

Following a 96 h sublethal exposure, statistically
significant induction ranging from 1.3 (effluents 2 and
8) to 2.5 (effluent 10) for MT and from 1.3 (effluent
2) to 9.4 (effluent 11) for MFOs (EROD), respect-
ively, were measured over controls (Table 1). These
responses may be considered marginal in comparison
to those expected for fish exposed for lengthy periods
to similar effluents (Lindstrdm-Seppa and Oikari,
1989). As they are statistically significant, induction
indicates the presence of bioavailable MT/MFO in-
ducers which are rapidly absorbed either via the
water column or through the ingestion of suspended
particles from the effluents.

Our results for MFOs parallel those observed in
other fish exposures to pulp and paper effluents.
EROD activities were increased 3-5 times over con-
trols in fourhorn sculpin (Myoxocephalus quadricor-
nis) exposed to bleached pine/birch pulp effluent for
5-9 months (Andersson et al., 1987). With immature
rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) exposed for 7
weeks to two concentrations (0.05 and 0.25 % v/v) of
each of six different bleached kraft mill effluents
(BKME), Lehtinen et al. (1990) reported up to 6-fold
increases in liver EROD activity. Again, with BKME
concentrations (10, 20 and 40% v/v) and times of
exposure (1, 3, 7 and 14 days) more closely matching
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our own, Mather-Mihaich and Di Giulio (1991)
observed 3-10-fold increases in EROD activities with
channel catfish (Jetalarus punctatus). Their data more
precisely reveal significant EROD inductions of 3-5
times and 3-8 times over controls after just 1 and 3
days of exposure, respectively. Finally, hepatic AHH
{aryl hydrocarbon hydroxylase), another key mono-
oxygenase expressed as a result of P-450 IA1 induc.
tion, revealed 10-fold and 5-fold activity increases in
feral white suckers (Catostomus commersoni)) caught
immediately and 95km downstream, respectively,
from a BKME effluent relative to fish caught 10 km
upstream (Hodson et al., 1992).

We are not aware of MT induction having been
reported for fish exposed directly to industrial efflu-
ents in laboratory studies. However, hepatic MT
concentrations in wild rainbow trout and in rainbow
trout held in a series of lakes contaminated by a
mixture of znc, copper and cadmium (Zn:Cu:Cd,
400:20:1) were increased to levels corresponding to
maximum induction factors of close to 4, as calcu-
lated from the data reported by Roch ez al. (1986).
Maximum induction from laboratory data reported
by the same authors closely matched those of the field
observations, after juvenile rainbow trout had been
continuously exposed to identical metal mixtures for
4 weeks. In another study, MT induction ranged from
1 to 1.6-fold, after brook trout had been exposed to
waterborne cadmium (0-19.1 ug/) for 30 days
(Hamilton et al., 1987). Overall, the MT induction
factors (1-4) determined from these studies are not
much different than those (1-2.5) we report.

In this initial study of a combined (sub)lethal
bioassay where measurement of MT/MFO levels are
“piggy-backed” onto a standardized acute lethality
procedure, no attempt was made to run time—course
experiments with the effluents to see whether more
elevated induction factors could be obtained with
prolonged exposures. With complex liquid wastes,
optimal time-course inductions for MT and MFOs
would likely vary according to the specific chemical
composition of each effluent. An extended exposure
might enhance MFO levels where low concentrations
of one or more inducers are present, for example,
while decreasing these same levels in another effluent
where prolonged exposure would degrade cyto-
chrome P-450 because of the action of other toxic
chemicals. Time—course MT/MFOQO induction is
clearly an area requiring major investigation to opti-
mize the detection of the presence/effects of xeno-
biotics impacting on hepatic metabolism in
effluent-exposed fish.

Chemical characteristics of the pulp and paper effiuents
studied

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

Metalst Total PAHs? .
(el (na)
Dioxins Furans PCBs
Efftuent Cuy Cdyg Zny HgY No. Cone, (rg)) (P (g
I 40 <30 300 5 1 1.3% NA$§ NA NA
{{Naphthalene: only species assayed) '
2 <30 <30 350 <02 it 6.6% NA NA Not found (<0.1)
(§Naphthalene, 0.70;
4|Benzo-a-pyrene, 0.13) :
3 <30 <30 160 <0.2 4 2.2% NA NA Not found (<0.1)
(YNaphthalene, 1.3}
4 <30 <30 220 <0.2 1 0.6% NA NA Not found (<0.1)
. (YNaphthalene: only species assayed)
5 <30 <30 130 <0.2 2 0.3 NA NA Not found (<0.1)
({Naphthalene, 0.13)
6 <30 <30 220 <02 2 0.6 NA NA Not found (<0.1)
. .(YNaphthalene, 0.5)
7 <30 <30 <100 <0.2 2 0.3 760 (O, CDD) 41 21,78 TCDF)|  <0.5 Aroclor 1254
(Y Naphthalene, 0.2) <0.5 Aroclor 1242
<0.02 Aroclor 1260
8 <30 <30 120 <0.2 2 0.6 NA NA 0.2 Aroclor 1242
{{Naphthalene, 0.5}
9 <30 <30 90 <02 2 0.44 NA NA Not found (<0.1)
(Y Naphthalene, 0.3)
10 <30 <30 200 <0.2 2 0.59 NA NA Not found (<0.1)
{YNaphthalene, 0.4)
It <30 <30 190 <0.2 6 12 NA NA «<0.2 Aroclor (1242, 1248,

(fNaphthatene, 6.9} R 1254, 1260)
12 <30 <30 60 <0.2 2 049 3%0 (0, CDD) <10 Not found (<0.1)
(YNaphthalene, 0.3)

tReported concentrations refer to total metal concentrations for which cation content is unknown.

§Number of PAH species reported refer to the number analysed in efch effluent,

§NA = not assayed.

YIndicates known inducers for MTs and MFOs found in efRuents: Cu, Zn, Hg (Dunns ¢ al., 1987); Cd (Hamer, 1986); naphthalene, benzo-a-pyrene (Fingerman et al., 1983);
2,3,2,8-TCDF {Smalowitz et al., 1991); PCBs (Elcombe and Lech, 1987).
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which MT and MFO induction has been docu-
mented. Divalent cations of metals including Cu, Cd,
Zn and Hg are known to induce MTs (Roch et al.,
1982; Bremner and Mehra, 1983; Cherian and Nord-
berg, 1983; Dunns et al., 1987) and some PAHs
(Fingerman et al., 1983), as well as some chlorinated
dibenzo dioxins/furans and polychlorinated biphenyls
(Hansen and Addison, 1990) can induce MFOs.
Limited chemical analysis of these effluents cannot
suggest that identified metals and compounds are
solely responsible for the significant MT/MFO induc-
tions previously discussed. Clearly, such a conclusion
would have to be backed by proof that measured
levels of chemicals are sufficient to induce MTs and
MFOQs in a 96 h time-frame, or by the detection of
sufficient residues in fish tissue. Such investigations
would also shed light on the biological relevance of
MT/MFO inductions, which remains largely an
unanswered question. The chemical data are rather
illustrated to demonstrate that there are indeed
(classes of) compounds present in the effluents poten-
tially capable of eliciting MT/MFQ inductions. Other
unidentified chemicals may have played an induction
role as well, since many components have yet to be

identified in pulp and paper mill processes (An--

dersson et al., 1987; Mather-Mihaich and Di Giulio,
1991). Significant elevations of MTs and MFOs
(Table 1) represent an integrated response to 2 num-
ber of (in)organic pollutants and constitute direct
evidence that biologically-active xenobiotics did in
fact enter the fish. Given the potential range of
chemicals in such complex effluents, the biological
response (induction) may be, in fact, more useful than
chemical analysis in detecting significant “toxic" mix-
tures of chemicals.

Observed patterns of MT|MFO responses with the
effluents studied

Hepatic MT levels in trout exposed to the pulp-and
paper effluents suggest that divalent cations of metals
such as Cu, Cd, Zn and Hg were biologically avail-
able, since these are the species which induce MT
(Hamer, 1986; Dunns et al., 1987). With the 12
efftuent samples investigated, induction of MTs indi-
cated increased levels of protein, with or without an
apparent linear dose-response (Table 1). However,
only effluent 3 showed a significant increase in MT
levels at the lowest sublethal concentration followed
by depression of MT levels at the two highest concen-
trations of exposure (Table 1). These two types of
response patterns are illustrated in Fig. 2 based on
data obtained with effluents 1 and 3.

1t is evident that exposing fish to effiuents which are
complex mixtures of (in)organic chemicals could pro-
duce interfering effects (antagonism, synergism) on
the subsequent measurement of biochemical par-
ameters. Under this assumption, it is plausible that
some organic chemicals could have produced deacti-
vating effects on MT induction as fish were exposed
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to higher (and therefore more toxic) concentrations in
the case of effluent 3 (Fig. 2).

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

The activity of EROD, our measure of MFOs,
reflects the amount of the P-4501A1 isoform (also
known as cytochrome P-448 or as LM4b by Miranda
et al., 1990) of the cytochrome P-450 family. This is
the principal form induced by PAHs, PCBs, dioxins
and furans (Vodicnik ez al., 1981; Melangon et al.,
1989; Hansen and Addison, 1990) and it has a high
specificity for the substrate 7-cthoxyresorufin, There-
fore, EROD activity displays the induction of this
specific cytochrome P-450 isoform (Buhler and
Williarns, 1988) and is the one apparently subjected
to interferences by chemical components in some of
the effluents. Similar interferences on total cyto-
chrome P-450 levels (i.e. significant depression with
increasing effiuent concentration) were also observed
in our study with effluents 3, 8 and 10 (data not
shown) which further suggest that chemical com-
ponents of these liquid wastes m zht interfere with
other biotransformation enzymes.

Difficulties linked to predicting the biochemical
outcome of exposure of fish to complex effluents have
been documented to some extent. A field study,
measuring MFO and cytochrome P-450 levels in
brown bullheads (Icralurus nebulosus) inhabiting
areas contaminated 'by (non)inducer organics and
trace metals stemming from complex waste dis-
charges, found depressed hepatic microsomal P-450
concentrations and similar EROD activities when
compared to those from an unpolluted site. Metals
may possibly have played a role in reducing the
synthesis of (or in destroying) cytochrome P-450
while nevertheless allowing other xenobiotic inducers
to stimulate EROD to some extent (Gallagher and Di
Giulio, 1989). While there is a virtual absence of
information dealing with metal effects on fish hepatic
cytochrome P-450, Maines and Kappas (1976) and
Eaton e7 al, (1980) have shown that several (Cd, Zn.
Cu, Co, Hg) can reduce total levels of cytochrome
P-450 in rat livers. One recent study has demon-
strated that plaice (Pleuronecies platessa) exposed
simultaneously to cadmium and 3-methylcholan-
threne (3-MC) decreased P-450 and EROD activities,
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while exposure to 3-MC alone increased their activi-
ties (George and Young, 1986). Analogously, metal
interferences may perhaps have contributed in de-
pressing EROD activity, as observed with some of
our effluents.

Antagonistic interference of fish detoxification sys-
tems purportedly due to industrial effluents was
reported by Ahokas et al, (1976), where MFO activity
was reduced in pike (Esox lucius) taken from a lake
polluted by chemical and pulp and paper plants.
Rainbow trout (Oncorkynchus mykiss) exposed for 7
weeks to BKME effiuent had depressed EROD ac-
tivity compared to conirols (Lehtinen er al., 1990);
unusually high concentrations of resin acids in this
effluent may have inhibited EROD in these fish.
These same authors rightfully conclude that complex
patterns of effects can occur when fish biotransform-
ation enzymes are exposed to such effiuents and that
measured biochemical responses may well depend on
the relative prevalence of MFO-stimulating and
MFOQ-inhibiting substances at play. Results of the
present study suggest that different categories of
chemicals may be clashing in their combined effects
on MT/MFO induction by the effluents studied and
that future research efforts might consider (in)organic
contaminant interactions. Clearly, our selection of
only three sublethal concentrations to measure MT
levels and MFO activity, based on acute lethality of
the effluents, may have influenced the observed re-
sponse patterns. Had MFO activity been measured at
sublethal concentrations lower than those reported
for effluent 1, for example, a normal dose-response
pattern may have been recorded instead of signifi-
cantly reduced activity (Table 1). Nevertheless, the
above discussion illustrates some of the inherent
difficulties linked to performing sublethal biochemi-
ca] testing with complex effluents and supports the
notion that future studies should attempt to report
threshold effects concentrations, where the relative
impact of various contaminants on MT or MFO
measurements should, at least, be minimized. -

CONCLUSIONS

Since MT and MFO systems are induced by
specific classes of hazardous (in)organic pollutants
(Varanasi ef al,, 1981; Roch ef al., 1982; Neff, 1985;
Hansen and Addison, 1990), whose introduction into
aquatic systems is undesirable, eventual application
of a sublethal bioassay measuring these two bio-
chemical endpoints would seem to have value to
screen, control and possibly even regulate the pres-
ence of particular xenobiotics in effluents. The present
work has shown that fingerling rainbow trout can be
employed in a cost-effective manner to monitor the
presence of potentially hazardous classes of chemicals
in pulp and paper effluents, by measuring hepatic MT
and MFO induction levels following regulatory (96 h)
acute lethality tests. Exposure to sublethal concen-
trations of 12 effluents, representative of varied mill
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processes/treatments, clicited significant MT (all
effluents) and MFO (9 effluents) induction. In this
initial study, the limited use of three sublethal concen-
trations for biochemical measurements did not allow
any conclusions to be drawn concerning mill pro-
cessftreatment type and MT/MFO inductions. Fu-
ture investigations capable of determining precise
MT/MFO NOECs may be helpful in this regard.
With such complex effluents, however, interferences
owing to the simultaneous presence of inorganic and
organic substances can affect the expression of
specific biochemical induction responses. In this re-
spect, further long-term research into contaminant
interactions is required to unravel the significance of
xenobiotic-mediated cause-effect associations that
can either induce or depress specific isoforms of MTs
and MFOs. In our laboratory, future work will focus
on refining the combined (sub)lethal bioassay pro-
cedure described herein. to measure precise MT and
MFO NOEGC: for pulp and paper as well as for other
types of industrial effluents. These additional investi-
gations should help to determine whether this bioan-
alytical approach can be sufficiently validated to be
useful for undertaking routine toxicological charac-
terization of industrial effluents, the application of
which could also prove beneficial for the regulatory
community.
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ANNEXE N
Résultats des essais de génotoxicité réalisés sur les sédiments de Cap-aux-Meules (données 1994).

Site Station* CMEOQO (uL/mL)**
SOS Chromotest Umu Test de fluctuation Mutatox
Viabilité Génotoxicité Viabilité  Génotoxicité Viabilité Génotoxicité Viabilité Génotoxicité
-89 489 -S9 +89 -89 +89 -89 +89 -S9 +89 -S9 +89 -S9 +S9 -89  +59
Blanc 1 >10 10 >10 >10 >10 >10 >10 >10 >2,5 >2,5 >25 >227 >04 >04 >10 >10
Blanc2 >10 10 >10 >10 >10 >0 >10 >10
Témoin >10 >10 >10 >10 >10 >10  >10  >10 >2,5 2,27 >2,5 >227 >04 >04 >10 >10
Sédiments 1 2,5 5 10 10 5 5 >10 0,63 2,5 >5 0,63 1,25 >0,4 >04 >0,4 0,2
portuaires 2 2,5 b >5 2,5 1,25 >2,27 >0,63 >2,27
2B 1,25 5 >10  >10
3 2,5 5 >10 >10 10 10 >10 5 0,63 >227 >0,32 0,57
4 2,5 5 >10 10 1,25 25 >25 >25 0,63 >2,27 >0,32 >227
5 2,5 5 >25 25 1,25 >227 >0,63 >25
5B 1,25 25 >10 >10 >0,4 >04 >0,4 >04
6 2,5 5 >10 >10 5 10 >5 >10 1,25 >2,5 >0,63 1,25
7 2,5 5 >10 >10 5 5 5 >10 1,25 >2,5 >0,63 >25
8 2,5 5 >10  >10 >04 >04 >04 >04
9 0,32 >2,5 >0,16 >25
9A-dupl. 1,25 25 >10 >10
10 2,5 5 >10  >10 0,32 »>2,5 »>0,16 >25
11 2,5 5 >10  >10 032 >25 >016 >25
12 2,5 5 >0 >10 063 >2,5 >032 >25
13 2,5 5 >10  >10 1,25 >2,5 >0,63 >25
14 25 25 >10  >10 <0,16 >2,5 >0,16 >2,5
15 2,5 25 >10  >10 016 >2,5 >0,16 >25 >04 >04 >04 >04
16 25 25 >10 >10 0,63 >2,5 >0,32 >25
17 2,5 2,5 >10 >10 0,63 >25 >032 >25
18 2,5 25 >0 >10 0,63 >2,5 >032 >25
19 2,5 2,5 >10  >10 0,63 >2,5 >0,32 >25
20 2,5 2,5 >0  >10 032 >2,5 >0,16 >2,5
Sédiments 21 >2,5 >2,5 >25 >25
de 21B 10 >10 >10  >10
référence 22 10 >10 >10  >10 25 >2,5 >1,25 >25
MRC HS2-1 0,06 10 >10  >10 0,16 >2,5 >0,16 032 >04 >04 >04 04***
HS2-2 0,16 10 >10 >10
HS3-1 0,16 >10 >10 25 25 >5 <063 063 >04 >04 0.4 0,2
HS3-2 0,16 >10 >10 5

* Les échantillons 24, 5A, 9A et 21A n'ont pas €t analysés
*¢ [es concentrations minimales avec effet observé (CMEO) sont rapportées en pL d'extraits par mL de milieu d'essai
# ¢ Résultat équivoque, tout pres de la limite significative
MRC Matériaux de référence certifiés



ANNEXE N - suite
Précipitation alcaline de I'ADN et marqueurs biochimiques induits par
les sédiments de Cap-aux-Meules (données 1994).

Site Station CMEO (puL/mL)* HAP totaux Pesticides
APA MT MFO composantes** totaux  composantes***
Viabilité Génotoxicité ng/g sec pg/g sec
Blanc 1 >2 0,2 >2 >2
Bianc 2 >2 >2 >2 >2
Témoin 1 >2 >2 >2 >2
Témein 2 >2 0,2 2 .2
Sédiments 1 0,2 >2 >2 0,02 19,48  gh,ek,ilf,d,o,mb,a 12,5 g.c.fj,a
portuaires 2 2 0,02 2 0,2 1,69 g.h,ek,ij,l 3,05 g.fj.h
2A 2 >2 0,02 >2 2,97 ghke.ijlofmb 4,11 gfhb,e
2B 2 0,2 0,02 0,2 4,63 g.hklij,f,d,b,o,m 8,45 gJ.feh
3 2 0.2 2 0,2 6,23 g.heik,j,b.dfla0 6,77 g.J.5h,e
4 2 2 >2 0,002 0,83 g.h.ekijlof 2,66 g.Lb,h
5 2 >2 ) 0,02 0,79 ghek,ijfl 3,37 gi.fae
5A 2 >2 >2 0,2 0,79 g.h.ek.ijfl 432 g.fejb
5B 2 0,002 >2 0,02 1,21 g.hek.ijlfom 3,48 g.fic,b
6 2 >2 >2 >2 0,93 ghek,ijf! 2,58 g,c.f,b
7 2 2 >2 >2 0,36 egh 4,83 c.g.fkj
8 2 0,002 0,2 0,002 0,94 ghek,ijflo 491 g.c.feb
9 2 >2 0,2 >2 1,2 g.hk,iej,lLfo 5,28 gfehb
9A 2 0,2 >2 >2 1,05 g.hk.e.ijlfom 4,53 f.c,e,b
9A-dupl. 0,2 >2 >2 >2 1,69 g.hek,ij,!f,0,m,b,d 4,55 fcb
9B 0,2 >2 >2 0,02 1,77 g.ehk.i,j,l,f,0,d,m,b 1,48 gcf
10 0,02 0,2 2 >2 0,71 g.hekj,iLf 5,84 g.cefb
11 2 0,2 >2 02 0,65 ghek,j,il 3,89 g.ck,f
12 0,2 >2 >2 >2 0,5 g.ehk,ij 4,09 g,c.f,b
13 2 >2 >2 0,02 0,2 e,g.hk 1,89 £,5,6,C
14 2 0,002 >2 0,002 0,25 g,ehk 3,19 g.,cfaeh
15 0,2 0,2 >2 >2 0,48 ghik,el 2,03 g.fce
16 0,2 0,002 0,002 >2 0,07 €8 . 0,89 cgieb
17 0,2 0,2 0,02 0,2 0,07 gh 2,54 g,ij.f,c
18 2 >2 >2 >2 0,56 g.hiljefk 2,44 g.feb,ch
19 2 >2 0,02 0,2 0,35 ghekij 10,72 fj¢.b
20 2 >2 0,02 >2 0,18 g.hk 0,33 c.g
Sédiments 21 2 >2 0,2 >2 0 0,7 eb
de 21A 2 >2 >2 0,2 0,05 e . 0,61 d
référence 21A-dupl.l 2 0,02 0,02 0,02 0,1
21A-dupl.2 0,2 >2 >2
21B 2 >2 0,02 >2 0 0,49 h,b,f
22 2 >2 >2 >2 0,08 e 0,49 h,b,f
MRC HS2-1 0,2 2 >2 0,2
HS2-2 0,02 0,2 0,02
HS3-1 2 0,002 0,2 0,2 161,95 e,ghk,j.if,d,alom.cnb
HS3-2 2 0,2 >2 0,02 170,19  e,g,hkj,i,d,f,al,0,m,cnb

MRC Matériaux de référence certifiés

* Les concentrations minimales avec effet observé (CMEOQ) sont rapportées en pL d'extraits par mL de milieu d'essai

*# cités par ordre décroissant de concentration dans les extraits: a naphtaléne, b acénaphtyléne, ¢ acénaphténe, d fluoréne, € phénanthréne, f anthracéne,
g fluoranthéne, h pyréne, i benzo(a)anthracéne, j chryseéne, k benzo(b,j,k)fluoranthéne, 1 benzo{a)pyréne, m indéno(1,2,3-cd)pyrene,

n dibenzo(a,h)anthracéne, o benzo(g,h,)pérylene.

**4 cités par ordre décroissant de concentration dans les extraits: a BHC, b lindanne, ¢ heptachlore, d aldrine, ¢ trans-chlordane, f cis-chlordane,

g p,p-DDE, g dieldrine i 0,p-DDD, j p,p-DDD, k mirex.



ANNEXE O
Résultats des essais de génotoxicité réalisés sur les sédiments
de I'Anse-a-Beaufils (données 1994),

Site Station CMEO (uL/mL)*
SOS Chromotest
Viabilité Génotoxicité
-S9 +59 -59 +89
Blanc 1 >10 10 > 10 > 10
Blanc 2 >10 10 >10 > 10
Témoin >10 >10 >10 >10
Sédiments 31 5 >10 >10 >10
portuaires 32 5 >10 > 10 >10
33 2,5 5 >10 > 10
34 2,5 5 > 10 > 10
35 2,5 10 > 10 >10
36 2,5 10 > 10 > 10
37 10 >10 > 10 >10
38 10 10 >10 > 10
Sédiments 39 5 >10 >10 >10
de 40 >10 >10 >10 >10
référence 41 5 >10 >10 >10
42 2,5 >10 > 10 > 10

* Les CMEOQ sont rapportées en pL d'extraits par mL de milicu d'essai



ANNEXE P

EXEMPLES DE CALCUL -
Détermination des UTs/g de sédiment sec.

SITE PAB3 - 1993

ESSAIS SUR EAU INTERSTITIELLE

% viv UTs par volume (ml) masse {(g) de séd.sec UTs
bain d'essai par associée au volume par
BIOESSAI obtenu (100 / % v/v) bain d'essai du bain d'essai
OURSINS 54 1.9 10 16.1
MICROTOX 43 2.3 3 1.6

ESSAI AVEC MICROTOX SUR LA PHASE SOLIDE

ppm UTsl par masse (g) de sédiment sec présent dans le bain d'essai testé (1000,000  UTs/g

obtenu / ppm)
1526 655

ESSAI AVEC TOXICHROMOTEST SUR LA PHASE SOLIDE

% poid UTsl par volume (ml) masse (g) de séd. sec UTs
humide / bain d’essai par associée au poid humide par
volume {100/ % p/v) bain d'essai du bain d'essai (10%)

10 10.0 1 0.07

ESSAIS SUR EXTRAIT ORGANIQUE

SITE PAB3 - 1993

ml UTsl par bain d'¢ssai masse (g) de séd. masse (g) de séd. sec UTs
de DMSO humide par 0.2ml DMSO associée au 0.2 ml par
BIOESSAI obtenu (0.2 ml/ml obtenu) ((20/10mD)x0.2ml)* du bain d'essai
SOS -$9 0.00035 571 0.40 0.19
APA 0.00002 10000 0.40 0.1

SITE AB31 - 1994

ml UTsl par bain d'essai masse (g) de séd. masse (g) de séd. sec UTs
de DMSO humide par ml de DMSO associée 4 Iml
BIOESSAI obtenu (1 ml / ml obtenu) (50g/10ml)** du bain d'essai
MICROTOX 0.0008 1250 500 2.84
* bioessais effectués A partir d'un extrait organique (20g sédiments humides / 10mL DCM); DCM évaporé et extraits organiques
dissous dans un volume égal de DMSO servant aux essais; volume du bain d'essai: 0.2mL.
bl bioessais effectués & partir d'un extrait organique (50g sédiments humides / 10mL DCM); DCM évaporé et extraits organiques

dissous dans un volume égal de DMSO servant aux essais; volume du bain d'essai: 1.0mL.



ANNEXE Q
Toxicité exprimée en unités toxiques / g sédiment sec.

Résultats 1993.
Niveau de toxicité Létalité aigue Sublétalité chronique
Fraction sédimentaire Séd. entier Eau interstitielle Phase solide Extraits organiques
Espice R. abromius A. virginiana L. pictus V. fischeri E. coli Q. mykiss
Essai Amphipodes Oursins Microtox | TCT SOS Viabilité IP  viabilité Rh123 APA NTA OFM
Paramétre de mesure CL50 CI25 CI50 CI100 CMEQ CMEQ CMEO CMEOQ CMEO CMEO
Paramétre d'effet survie fertilisation Inb. lumin. Inh. lumin., Ind. enz. Cytotox -S9 Cytotox +S9
Sédiments portuaires Balck Point
SJ1 <1 <1 <.04 <4 598 19 1694 410 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500
SJ3 <1 <i 0 <4 622 42 2774 1367 <2500 <2500 <2500 <2500 4854
SJ4 <1 <1 0 <4 1075 42 2607 1285 4562 <2500 4562 45620 <2500
SJ5 <] <1 0 <4 542 61 4444 2286 <2500 4000 40000 40000 <2500
SJ6 <1 <1 <.04 <4 82 15 697 381 <2500 <2500 36928 <2500 36928
SJ7 <1 <1 <.04 <4 797 <14 4987 4987 4488 44883 <2500 <2500 <2500
Sédiments de référence Darthmouth
SJR-1 <1 <1 <.04 <4 167 27 <250 <250 46992 4699 46992 46992 46992
SJR-2 <1 <1 <.04 <4 474 26 675 <250 <2500 3981 <2500 <2500 <2500
Martinique <1 <1 <.04 <4 <14 <14 <250 <250 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500
Sédiments dragués Anse-a-Beaufils
AB1 <1 <04 <4 219 36 821 821 57870 <2500 <2500 <2500 <2500
AB2 <1 <.04 <4 262 54 2515 4890 <2500 <2500 44014 44014 44014
AB3 <] 0 1 655 145 2952 2952 5165 <2500 51653 51653 <2500
AB4 <1 3 75 917 153 12626 1601 5682 22727 56818 56818 <2500
ABS <1 0 9 431 236 25151 2874 <2500 20121 50302 50302 <2500
AB6 >1 9 83 777 132 21044 2668 <2500 <2500 <2500 94697 <2500
AB7 <] 1 1 103 26 3328 1410 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500
ABl11 >1 8 58 1056 69 5453 2688 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500
Sédiments de référence Anse-a-Beaufils
ABRS <1 <.04 <4 60 27 1109 <250 <2500 <2500 39370 <2500 <2500
ABR9 <1 <04 <4 63 20 714 <250 <2500 39620 <2500 <2500 <2500
ABRI10 <1 <04 <4 60 <14 788 <250 <2500 <2500 3981 <2500 39809
MRC
HS1 259 1429 704 2500 <2500 <2500 <2500 2500
HS2 56 2778 704 <2500 <2500 <2500 2500 <2500
HS3 1980 1429 1429 25000 <2500 <2500 2500 <2500
HS4 1093 1429 704 <2500 2500 2500 2500 2500
Ajout dosé 1 253 <250 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500
Ajout dosé 2 1429 <250 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500
Blanc <250 <250 <2500 <2500 <2500 <2500 <2500




ANNEXE Q - suite
Toxicité exprimée en unités toxiques / g sédiment sec.

Résultats 1994.
Niveau de toxicité Létalité aigue Sublétalité chronique
Fraction sédi i Séd. entier Eau interstitielle Phase solide Extraits organiques
Espice A. virginiana L pictus V. fischeri E. col Q. mykiss
Easai Amphipodes Qursins Microtex S0S Viabilité I  MT OFM APA
P dtre de C1s0 cns CI50 CMEQ CMEO CMEO CMEO CMEO
Paramitre d'effet survie fertilisation Inh. umin. Cytotox -89 Cytotox +59 Génotox -89 Génotox +59
Sédiments immergés Anse--Beaufils
31 0 ] <03 190 0 352 ] <100 <100
32 0 o <03 13 0 ¢ 0 <100 <100
0 ° <03 303 0 0 0 <100 <100
34 0 0 <0.3 459 0 0 [} <100 <100
34D 0 <0.03
35 0 0 <0.3 64 0 0 L] <100 <100
36 0 ] <03 61 0 0 [} <100 <100
37 <0.3 41 0 0 0 . <100 <100
33 '] 0 <03 55 4 ) ¢ <100 <100
Sédiments de référence Anse-i-Beaufils
39 ] 0 <0.3 50 0 0 [} <i00 <100
40 <0.3 59 0 0 ] <100 <100
41 ¢ 0 <0.3 53 0 0 ¢ <[00 <100
42 <03 38 0 0 [ <t00 <100
Blancs de méthode 0
Extraction <03 <14 0 143 <100 <100 <100
Evaporation <03 <14 ] 0 <100 <100 <100
Sédiments pertuaires Cap-aux-Meules
1 <0.03 <0.3 654 0 350 <100 <100 <100 0 0 [} <1000
2 0 <0.03 2 358 0 <100 <100 <100 <100 0 0 L] 15601
2A [ 0 i 1033 0 <l00 <100 <{00 <100 1] 0 0 <1000
2B 0 2 460 0 3076 763 <300 <100 o 0 0 2538
3 <03 675 0 702 5 <100 <100 0 0 0 1754
4 0 0 2 37 0 659 166 <100 <100 ¢ 0 0 <1000
5 ¢ [ 2 421 0 <100 <100 <100 <100 0 0 0 <1000
5A <03 319 0 <100 <100 <100 <100 0 0 0 <1000
SB 2 678 1] 3670 1546 <100 <100 [ 0 ¢ 259067
6 <0.3 442 [} 742 378 <100 <100 [ 0 o <1000
7 [} 0 4 160 0 1087 549 <100 <100 0 1] 0 <1000
s [} 0 <03 556 0 806 403 <100 <100 [} ] 0 200803
9 <03 919 0 <100 <100 <100 <100 0 0 o <1000
9A <03 72 6912 3549 <100 <100 0 0 a 2524
9A-D1 I 0 0 <1000
9B <03 445 <100 <100 <100 <100 1 0 0 <1000
10 0 o [ 467 [ 815 204 <100 <100 ¢ 0 0 2037
11 6 339 3 726 361 <00 <100 a 0 [+ 1821
12 <03 187 0 703 358 <100 <100 0 0 [ <1000
3 0 0 6 236 0 653 n <100 <100 0 0 0 <1000
14 0 0 <03 473 0 940 940 <100 <100 Q Q ] 236967
15 <03 . 351 1] 366 866 <100 <108 ki) 0 0 2151
16 17 512 o 709 709 <100 <100 ] 0 [} 177305
17 <0.3 272 0 752 1505 <100 <]00 Q 0 a 1908
13 ] 298 0 ™m 773 <100 <100 0 0 0 <1000
19 8 354 0 n 1514 <100 <150 0 0 ] <1000
20 6 457 0 8l6 1594 <100 <100 0 0 Q <1000
Seédiments de réfévence Cap-aux-Meules
21 0 <0.03 <03 77 <100 <100 <100 <100 0 o 0 <1000
Z1A 1 80 0 <100 <100 <100 <100 0 [ 0 <1000
21A-D1 0 0 0 14245
21A-D2 0 o 0 <1000
21B 1 n 669 <100 <100 <100 0 0 ] <1000
22 0 o ) <03 80 0 158 <100 <100 <100 0 0 0 <1000
Blancs de méthode
Extraction 1 0 <100 <100 <100 <100 0 0 Q 1000
Extraction 2 0 <100 <100 <100 <100 0 0 0 <1000
Evaporation [} <100 <100 <100 <100 0 0 0 1000
MRC
HS2-1 863 0 6383 399 <100 <100 0 o 0 <1000
HSZ-2 450 1] 6050 398 <100 <100 0 0 1000
HS3-1 1961 0 6506 <100 <160 400 0 1 0 100000
HS3-2 2660 0 6437 <100 <100 200 0 [ 0 1000




Annexe R
Humidité totale et résiduelle des échantillons de sédiments
analysés en 1993 et poids de sédiment sec associé
aux fractions sédimentaires.

% humidité poids en gram
STATION a b X y z
TOTAL RESIDUEL E.IC. E.LN.C. S.S.
SEDIMENTS DE BLACK POINT - MAI 1993
SIt 37,2 22,7 1 0,98 3,35
SJ3 48,5 27,7 1 0,69 1,79
Sl4 45,2 27,5 1 0,85 2,24
SIs 375 21,5 1 0,84 3,07
AL 32,3 20,1 1 1,11 4,42
S17 44,3 274 1 0,90 2,39
SEDIMENTS DE REFERENCE DE L'ATLANTIQUE
SJR-1 46,8 25,2 1 0,62 1,84
SIR-2 37,2 243 1 1,18 3,69
Mart : 19,1 1,00 4,24
SEDIMENTS DE L'ANSE A BEAUFILS - JUILLET 1993
PAB-1 56,8 33,7 1 0,63 1,24
PAB-2 432 26 1 0,86 2,44
PAB-3 51,6 30,8 1 0,72 1,61
PAB-4 56 34,5 1 0,71 1,34
PAB-5 50,3 29,3 1 0,69 1,67
PAB-6 73,6 41,7 1 0,35 0,48
PAB-7 39,9 22,1 1 0,75 2,63
PAB-11 73,8 41,8 1 0,34 0,48
SEDIMENTS DE L'ANSE A BEAUFILS - JUILLET 1993
PAB-8 36,5 27,1 1 1,82 4,90
PAB-9 36,9 24,6 1 1,26 3,87

PAB-10 37,2 26,2 1 1,50 4,21




ANNEXE S
EXAMPLES DE CALCULS
Détermination des limites de détection UTs/g sédiment sec.

ESSAIS SUR EAU INTERSTITIELLE

% viv UTs MIN par volume (mi) masse (g) de séd. sec  UTs MIN
MAX bain d'essai par associée au volume par
BIOESSAI obtenable bain d'essai du bain d'essai
OURSINS 100 1.0 10 251
MICROTOX 100 1.0 1 2.5

ESSAI AVEC MICROTOX SUR LA PHASE SOLIDE

ppm humide UTs MIN par masse (g) rapport moyen (g) UTs MIN par masse UTs MIN

MAX de séd. humide séd. sec / séd. humide séd. humide par
obtenable (1,000,000 /ppm) (2.59/0.9g + 2.59} (10UTs / 0.74) g
100000 10 0.74 136 Pgdds o

ESSAI AVEC TOXICHROMOTEST SUR LA PHASE SOLIDE

% pv UTs MIN par volume (ml} masse (g)de séd. sec  UTs MIN
MAX bain d'essai par associée 2 0.1g par
obtenable {100/ % piv} bain d'essai poids humide (10%) g
100 1.0 1 0.074 e

ESSAIS SUR EXTRAIT ORGANIQUE

SITE PAB3 - 1993

mL MAX UTs MIN masse MAX (g) de séd.  UTs MIN
de DMSO par bain d'essai sec associée au 0.2 ml par
BIOESSAI obtenable (0.2 ml / m! obtenable) [(209/10mL) x 0.2mL)* g
$0S -89 0.002 100 0.40 280
APA 0.0002 1000 0.40 21 .. 2600 o

SITE AB31 - 1994

mL MAX UTs MIN masse (g) de séd. sec UT MIN
de DMSO par bain d'essai associée & 1mL par
BIOESSAI obtenable (1 ml / ml obtenable) [(60g / 10mL) x 1mL]*™ 9
MICROTOX 0.001 1000 5.00 ¥ 200
* bioessais effectués 4 partir d'un extrait organique (20g sédiments humides / 10mL DCM); DCM évaporé et extraits organiques dissous
dans un volume égal de DMSO servant aux essais; volume du bain d'essai: 0.2mL.
L bioessais effectués 4 partir d'un extrait organique (50g sédiments humides / 10mL DCM); DCM évaporé et extraits organiques dissous

dans un volume égal de DMSO servant aux essais; volume du bain d'essai: 1.0mL.



ANNEXE T
Facteurs d'accroissement de toxicité par rapport au seuil d'effet mesurable.
Résultats 1993.

Niveau de toxicité Létalité aigue Sublétalité chronique
Fraction sédimentaire Séd. entier Eau interstitielle Phase solide Extraits organiques
Espéce R. abromius A, virginiana L. pictus V. fischeri E. coli 0. mykiss
Essai Amphipodes Oursins Microtox TCT* SOS Viabilité IP  viabilité Rh123 APA NTA OFM
Paramétre de mesure CL50 CI25 CIS0 CI100 CMEO CMEO CMEO CMEO CMEO CMEO
Paramétre d'effet survie fertilisation Inh. lumin. Ind.enz. Cytotox -S9 Cytotox +89
Sédiments portuaires Black Point
s 0 0 0 0 43 14 7 2 0 0 0 0 0
SI3 0 0 2 0 44 30 1nm - 5 0 0 0 0 2
SJ4 0 0 5 0 77 30 10 5 2 0 2 18 0
SJs 0 0 2 0 39 43 18 9 0 2 16 16 0
SJé 0 0 0 0 6 11 3 2 0 0 15 0 15
SJ7 0 0 0 0 57 0 20 20 2 18 0 0 0
Sédiments de référence Darthmouth
SJR-1 0 0 0 0 12 19 0 19 2 19 19 19
SJR-2 0 0 0 0 34 19 3 0 0 2 0 0 0
Martinique 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
Sédiments dragués Anse-3-Beaufils
AB1 0 0 0 16 26 3 3 23 0 0 0 0
AB2 0 0 0 19 39 10 20 0 0 18 18 18
AB3 0 3 4 47 103 12 12 2 0 21 21 0
AB4 0 69 187 66 109 51 6 2 9 23 23 0
ABS 0 4 23 31 168 101 11 0 8 20 20 0
AB6 100 216 207 56 94 34 11 0 0 0 33 0
AB7 0 33 3 7 18 13 6 0 0 0 0 0
ABI11 100 210 146 75 49 22 11 0 0 0 0 0
Sédiments de référence Anse-a-Beaufils
ABRS 0 0 0 4 20 4 0 0 0 16 0 0
ABR9Y 0 0 0 4 14 3 0 0 16 0 0 0
ABRI10 0 0 0 4 0 3 0 0 2 0 16
MRC
HS1 : 19 6 3 1 0 0 0 1
HS2 4 1t 3 0 0 0 1 0
HS3 141 6 6 10 0 0 1 0
HS4 78 6 3 0 1 1 1 1
Ajout dosé 1 1 0 0 0 0 0 0
Ajout dosé 2 6 0 0 0 0 0 0
Blanc 0 0 0 0 0 0 0

* Les Fac pour le Toxy-Chromotest ont été multiplié par un facteur de 10.



ANNEXE T - suite
Facteurs d'accroissement de toxicité par rapport au seuil d'effet mesurable.
Résultats 1994,

Niveau de toxicité Létalité aigue Sublétalité chronique
Fraction sédi ir __Séd. entier Eau interstitielle Phase solide Extraits org;
Espéce A. virginiana L. pictus V. fischeri E. coli O. mykiss
Essai Amphipodes Oursins Microtox SOS Viabilité IP MT OFM APA
Paramétre de mesure CL50 CI25 CI50 CMEO CMEO CMEO CMEO CMEO
Paramétre d'effet survie fertilisation Inh. lumin. Cytotox -S9 Cytotox +S9  Génotox -S9 _Génotox +S9
Sédiments immergés Anse-a-Beaufils
31 0 4 0 14 2 4 0 0 0
32 0 2 0 9 0 3 0 0 0
33 0 4 0 22 28 7 3 0 0
34 0 2 0 33 i 7 3 0 0
34D 0 0
35 0 1 0 5 5 6 1 0 0
36 0 1 0 4 19 6 2 0 0
37 0 3 0 1 0 0 0
38 0 1 0 4 8 2 2 o 0
Sédiments de référence Anse-a-Beaufils
39 0 1 0 4 15 3 0 0 0
40 0 4 2 0 0 0 0
41 0 1 0 4 0 3 0 0 0
42 0 3 0 2 0 0 0
Blancs de méthode
Extraction 0 1 0 0 0
Evaporation 0 0
Sédiments portuaires Cap-aux-Meules
1 0 47 250 3 0 0 0 2 0 18 0
2 0 0 6 26 52 0 0 0 0 0 0 2 16
2A 0 0 5 74 836 0 0 0 0 0 17 0 0
2B 0 4 5 33 846 3l 8 0 0 0 25 3 3
3 0 48 88 7 4 0 0 0 0 2 2
4 0 6 6 27 370 ] 2 0 0 0 0 166 0
5 0 10 7 30 187 0 0 0 0 0 0 20 0
5A 0 23 137 0 0 0 0 0 0 2 0
5B 5 48 100 57 15 0 0 0 0 26 259
6 0 32 48 T 4 0 0 0 0 0 0
7 0 10 13 11 11 5 0 0 0 0 0 0
8 0 2 0 40 8 4 0 0 0 2 201 201
9 0 66 0 0 0 0 0 2 0 0
9A 0 48 69 35 0 0 0 0 0 3
9A-D1 3 0 0 0
9B 0 32 0 0 0 0 2 0 18 0
10 0 16 20 33 102 8 2 0 0 20 0 0 2
11 19 24 91 7 4 0 0 0 0 2 2
12 0 13 59 7 4 0 0 2 0 0 0
13 0 3 19 17 41 7 3 0 0 0 0 17 0
14 0 11 0 34 118 9 9 0 0 0 0 237 237
15 0 25 108 9 9 0 0 2 0 0 2
16 56 37 89 7 7 0 0 2 177 0 177
17 0 19 95 8 15 0 0 2 19 2 2
18 4 21 97 8 8 0 0 0 0 0 0
19 25 25 65 8 15 0 0 0 19 2 0
20 18 33 68 8 16 0 0 0 20 0 0
Sédiments de référence Cap-aux-Meules
21 0 0 0 5 0 0 0 0 0 1 0 0
21A 5 6 14 0 0 0 0 0 0 1 0
21A-D1 0 142 14 14
21A-D2 1 0 0
21B 4 5 7 0 0 0 0 22 0 0
22 0 1 0 6 15 2 0 0 0 0 0 0 0
Blancs de méthode
Extraction 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1
Extraction 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0
Evaporation 0 0 0 0 0 0 0 0 1
MRC
HS2-1 62 61 66 4 0 0 1 0 1 0
HS2-2 32 61 61 4 0 0 10 10 1
HS3-1 140 61 65 0 0 4 0 1 1 100
HS3-2 190 20 64 0 0 2 0 0 10 1




ANNEXE U

Seuils de toxicité déterminés pour chaque paramétre bioanalytique.

Phase Espéce Parametre d'effet Unités de mesure Seuils de toxicité
sédimentaire
Nulle Marginale Elevée
Entier g zﬂrxz;a, survie % 100 60 20
Eau interstitielle L. pictus fertilisation % viv 100 10 1
V. fischeri Microtox % viv 100 10 1
Phase solide V. fischer Microtox ppm 100 000 10 000 1000
E. coli Toxi-Chromotest % piv 100 10 1
Extraits organiques V. fischen Microtox pU/mL 1 0.2 0.02
E. coli Viabilité - S9 pu/0.2 mL 2 02 0.02
Viabilit¢ + S9 /0.2 mL 2 0.2 0.02
Génotoxicité - 9 ul/0.2 mL 2 0.2 0.02
Génotoxicité + S9 /0.2 mL 2 0.2 0.02
O. mykiss Viabilité cellulaire uL/0.2 mL 0.2 0.02 0.002
Rhodamine 123 ul/0.2 mL 0.2 0.02 0.002
MT yl/0.2 mL 0.2 0.02 0.002
OFM yL/0.2 mL 0.2 0.02 0.002
APA w02 mb 0.2 0.02 0.002
NTA pL/0.2 mL 0.2 0.02 0.002




ANNEXE V

Indice ECOTOX calculé par rapport aux facteurs d'accroissement pour les
essais de sublétalité.

Résultats 1993.

Empreinte toxique sublétale Toximesure
UTs/g sec UT/g sec
Fraction sédimentaire Eau interstitielle Phase solide Extraits organiques
Sédiments portuaires Black Point
SJ1 0 283 5 287
SJ3 5 372 15 392
SJ4 14 533 , 21 568
SJ5 5 410 49 464
SJ6 0 83 38 121
SJ7 0 142 66 209
moyenne du site 4 304 32 340
Sédiments de référence Darthmouth
SJR-1 0 155 65 220
SIR-2 0 264 2 266
Martinique 0 0 0 0
moyenne du site de réf. 0 140 22 162
Sédiments dragués Anse-a-Beaufils
AB1 0 206 25 231
AB2 0 287 72 359
AB3 32 750 51 834
AB4 1278 873 126 2277
ABS 135 996 156 1287
AB6 2116 749 53 2917
AB7 176 129 11 316
ABI11 1778 623 18 2419
moyenne du site 689 577 64 1330
Sédiments de référence Anse-a-Beaufils
ABRS 0 119 11 131
ABR9 0 23 10 104
ABR10 0 11 17 28
moyenne du site de réf. 0 74 13 88
MRC
HS1 185 12 197
HS2 40 8 43
HS3 1414 18 1432
HS4 781 16 797
Ajout dosé 1 0 0
Ajout dosé 2 2 2
Blanc 0 0




ANNEXE V - suite
Indice ECOTOX calculé par rapport aux facteurs d'accroissement pour fes

essais de sublétalité
Résuttats 1994,
Empreinte tosique sublétale Toxzimesure
UTse/g sec UT/g sec
Fraction sédimentaire Eau i itielle  Phase solide Extraits organiques
Sédiments immergés Anse-b-Beaufily
3 11 136 13 159
32 5 88 4 96
3 9 7 129 358
34 6 328 143 477
34D 2 45 4] 83
35 2 43 89 134
36 0 29 2 31
37 2 39 33 76
38 5 116 57 177
Sédiments de référence Anse-a-Beaufils
39 2 36 39 ki
40 [ 42 2 4
41 3 38 3 4“4
4 0 27 2 29
moyenne du site 1 35 12 49
Blancs de méthode
Extraction 2 2
Evaporation ¢ 0
Sedi p ires Cap Meul
1 0 467 223 650
2 15 256 4?2 313
2A 12 738 348 1098
2B 47 329 t120 1496
3 0 482 104 586
4 60 266 311 637
Ed 87 300 89 476
SA o 228 37 265
B 50 484 742 1276
6 0 315 21 436
7 113 114 94 321
moyenne AIRE 1 3s 362 294 691
8 6 397 632 1033
9 0 657 20 677
9A 0 480 90 570
9B 0 Elt] tt 329
10 181 334 137 652
11 193 242 (08 543
12 0 134 58 192
13 108 168 55 331
14 27 338 624 939
15 0 251 132 383
16 563 368 562 1490
moyenne Aire 2 98 335 221 654
17 0 195 204 399
13 44 213 69 326
19 250 253 12 615
20 184 327 92 603
moyenne AIRE 3 120 247 Le 435
Sédiments de référence Cap-sux-Meules
21 0 55 0 535
21a 47 37 6 [§54]
21b 38 51 16 105
n 2 57 7 66
moyenne AIRE 4 2 55 7 84
Blancs de méthode
Extraction 1 0 0
Extraction 2 0 9
Evaporation 0 0
MRC
HS$2-1 616 135 751
Hsz-2 321 243 564
HS3-1 1401 232 1633

HS3-2 1900 78 1978
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