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RESUME

L’atrazine et le glyphosate sont parmi les herbicides les plus utilisés au Canada,
cependant il y a relativement peu d’information concernant leur toxicité sur les poissons
marins juvéniles. Nous avons sélectionné I’épinoche a trois-épines (Gasterosteus
aculeatus) comme une espece sentinelle pour I’estuaire du Saint-Laurent puisqu’il se
reproduit dans des habitats cotiers sensibles durant I’été, la saison forte de 'utilisation des
herbicides. De plus, les épinoches présentent des biomarqueurs pour les effets des
contaminants a la fois estrogéniques (vitellogénine, VTG) et androgéniques (Spiggin,
SPG). Des épinoches adultes collectées a un site de référence se sont reproduites au
laboratoire et les ceufs fertilisés ont été incubés jusqu’a I’éclosion. Les larves d’épinoches
(<24 h) ont été exposées pendant 42 jours a quatre concentrations (0.1, 1, 10 et 100 pg/L)
d’atrazine (ATR) et de glyphosate (GLY), a un témoin eau de mer, a un témoin solvant
(acétone) et a deux témoins positifs pour les effets estrogéniques (0.05 ng/L
éthinylestradiol, EE2) et androgéniques (3 pg/L dihydrotestostérone, DHT). Les survivants
ont été mesurés (longueur, poids humide) puis conservés pour les analyses biochimiques de
VTG et SPG. Il n’y avait pas d’effet significatif des expositions d’ATR et de GLY sur la
survie ou la croissance larvaire, bien que la croissance était réduite a 1, 10 et 100 ug/L
d’atrazine et montrait une 1égére dose-réponse. L’exposition a 3 ug/L DHT a eu un effet
significatif sur la croissance (longueur du corps) mais n’a pas induit la SPG, possiblement &
cause de la dégradation apres le renouvellement de 24h. La VTG a été induite dans les
larves exposées a I’EE2, cependant ni ’ATR et le GLY n’ont induit la production de VTG
et de SPG. Nous concluons que ces herbicides ne montrent pas d’effets estrogéniques ou
androgéniques sur de jeunes stades de vie d’épinoches & des concentrations
environnementales réalistes.
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CHAPITRE 1 : PROBLEMATIQUE

1.1. Contamination des milieux aquatiques

1.1.1. La pollution marine

Selon la définition donnée par le GESAMP (Group of Experts on the Scientific
Aspects of Marine Environmental Protection) dans le cas particulier de I’environnement
marin, le terme de pollution désigne I’introduction directe ou indirecte, par ’homme, de
substances ou d’énergie dans le milieu marin (incluant les estuaires) lorsqu’elle a, ou peut
avoir, des effets nuisibles. Le terme de polluant est donc associé a I’apparition dans le
milieu d’effets délétéres (dommages sur les ressources vivantes, sur les activités marines
comme la péche, sur la qualité de I’eau et toute autre activité reliée) et qui exerce une

influence perturbatrice sur I’environnement marin.

1.1.2. Les pesticides

Les pesticides sont des substances, des matieres ou des micro-organismes destinés a
enrayer, détruire, amoindrir ou attirer les parasites au sens large, c’est-a-dire en fait les
organismes indésirables considérés comme nuisibles. Ils sont principalement utilisés en
agriculture dans le but d’éliminer des mauvaises herbes (herbicides) et de lutter contre les

insectes nuisibles (insecticides) ou le développement de champignons pathogénes



(fongicides) (Giroux, 2004). Ils sont également utilisés pour le désherbage urbain (voies de
communication) et domestique (protection d’ouvrages en bois ainst que des matiéres

textiles).

1.1.3. Transport des pesticides dans I’environnement marin

Les pesticides employés pour lutter contre les organismes nuisibles peuvent se
retrouver dans I’environnement marin ou ils risquent alors d’engendrer une contamination
ponctuelle ou diffuse. Cette pollution diffuse semble étre la source dominante d’apport de
pesticides vers les eaux de surface et souterraines (Gilliom et al., 2006). Celle-ci peut étre
associée a plusieurs mécanismes de transport qui permettent aux pesticides de quitter la
parcelle agricole et de se retrouver dans I’environnement marin. Les deux principaux
mécanismes de transport des pesticides vers les eaux de surface et souterraines sont le
ruissellement (pesticides sous forme dissoute ou li¢ & des particules de sols) et le lessivage.
Les caractéristiques physicochimiques propres a chacun des pesticides - telles la
persistance, I’adsorption, la pression de vapeur et la solubilité du pesticide - influencent sa
tendance a quitter la parcelle. Les caractéristiques du sol et de la nappe d’eau souterraine,
les précipitations et les méthodes d’application jouent également un rdle important sur les
pertes de pesticides par ruissellement et lessivage. Le drainage du surplus d’eau qui
s’infiltre dans les sols agricoles par les canaux de drainage souterrain entraine aussi les

pesticides vers les eaux de surface (Tellier, 2006).



Les pesticides peuvent aussi €tre transportés par ’air ou lors de 1’application les
gouttelettes de pesticides dérivent et peuvent se retrouver a I’extérieur de la parcelle et, de
ce fait, retomber dans I’environnement marin. Ils peuvent également se retrouver dans ’air
sous forme de vapeurs, un phénomeéne appelé la volatilisation. En effet, aprés ’application
de certains pesticides, ceux-ci sont libérés sous forme de gaz ou adhérent a des particules
comme les poussieres. Par la suite, ces résidus de pesticides sous forme gazeuse peuvent
étre soustraits de I’atmosphére par condensation et retourner dans 1’eau ou sur le sol par
’effet des précipitations ou par le dépdt de fines particules solides (Environnement Canada,
2001).

Une fois dispersés dans I’environnement, certains pesticides peuvent étre dégradés
par la lumiére ou les micro-organismes, tandis que d’autres persistent et peuvent
s’accumuler ou se transformer en d’autres contaminants parfois plus a risque que le produit

d’origine (Comité permanent de I’environnement et du développement durable, 2000).

1.2. Situation des pesticides dans I’estuaire du Saint-Laurent

L’estuaire du Saint-Laurent (ESL) comprend de nombreuses zones cotieres qui sont
d’importantes aires de nourriture et de reproduction pour les espéces marines résidentes.
Cependant, 1l regoit régulierement des entrées de pesticides provenant des rivieres
tributaires et des Grands Lacs, résultant du drainage des sols agricoles. Depuis 2002,
Péches et Océans Canada et I’ARLA (Santé Canada) évaluent les impacts des pesticides sur

’ensemble des milieux aquatiques du Canada. Des études écotoxicologiques ont été



menées a ’IML et visaient a déterminer la nature, les concentrations et les effets potentiels
des pesticides présents dans I’estuaire du Saint-Laurent. Les prélevements d’échantillons
d’eau ont été effectués le long de la rive sud de D’estuaire du Saint-Laurent pendant
plusieurs périodes estivales (2002-2006). Les échantillons étaient analysés pour déterminer
la présence de 64 pesticides utilisant des méthodes analytiques permettant de détecter ces

composés a des concentrations aqueuses supérieures a 10-30 ng/L.

Tableau 1 : Concentrations maximales des pesticides mesurées dans les riviéres

tributaires de I’ESL, & I’été 2003 (Couillard et al., 2006)

Pesticides Critéren(ng/L) Concentrations maximales mesurées (ng/L)
Ile-Verte Trois- Bic Pointe-au-Pére
Pistoles

Atrazine 1,800%* 49 6 5 4
Desethyl- Pas disponible 227 5 2 5
atrazine

Simazine 10,000* <20 30 90 30
Metolachlor 7,800%* 36 3 3 8
Dicamba 10,000* 175 <1 <1 <1
Mecoprop (13,000) 78 <1 <1 <1
2,4-D (47,000) <10 <10 <10 10
Carbofuran 1,800%* <5 <5 <5 38
Diazinon (2) 70 <10 <10 30

*CCME critere pour la protection de la vie aquatique en eaux douces
( )MENV critére provisoire pour I’environnement aquatique

Les résultats, rassemblés dans le tableau 1, indiquent les plus fortes concentrations
de pesticides mesurées dans les rivieres affluentes. Dans I’ensemble, seulement 9
(Dicamba, Mecoprop, MCPA, 2,4 D, 2,4-DB, Atrazine...) des 64 pesticides non-

persistants analysés sont détectés, a des concentrations généralement basses de I’ordre du



ng/L (Couillard et al., 2006). Cependant les contaminants étaient toujours présents sous
forme de mélanges et certains composés étaient mesurés a tous les sites, comme par
exemple ’herbicide atrazine. Les plus fortes concentrations se trouvaient au site de I'IV, un

site agricole et les plus faibles se retrouvaient au Bic, le site de référence (Couillard et al.,

2006).

Parallélement, I’évaluation de la qualité chimique des eaux du fleuve Saint-Laurent
a été réalisée par le Ministere du Développement Durable, de I’Environnement et des Parcs
(MDDEP). En 1992, ce demier instaure un programme de suivi environnemental des
pesticides portant sur la culture du mais (Giroux, 2002). De maniere générale, les récents
résultats (en 2002, 2003 et 2004) montrent que plusieurs pesticides sont souvent présents
en méme temps dans ’eau et que parmi les 60 pesticides et produits de dégradation
analysés, 31 a 36 ont été détectés dans I’eau des rivieres a I’étude (Giroux et al., 2006). Par
rapport au bilan des années 1992 a 2001 (Giroux, 2002), les herbicides (notamment
’atrazine) sont encore les produits détectés le plus souvent dans les riviéres retenues pour
le suivi a long terme de la contamination. Quoique I’atrazine soit encore parmi les produits
les plus utilisés au Québec et qu’elle soit toujours détectée dans 100 % des échantillons
prélevés dans les rivieres échantillonnées, sa concentration moyenne est significativement
plus faible qu’au début du programme d’échantillonnage en 1992 (Figure 1). Cette baisse

est cohérente avec la diminution de 1’utilisation rapportée dans les bilans de ventes.

(Giroux et al., 2006).
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Figure 1. Evolution des superficies traitées par certains herbicides (ha) (Giroux et al., 2006)

Par ailleurs au cours des derniéres années, I’utilisation croissante du glyphosate
(Figure 1) fait que ce produit est apparu dans ’eau des rivieres. En effet en 1999, le
glyphosate devient I’herbicide utilis¢ sur les plus grandes superficies au Québec. Bien que
le glyphosate soit utilis¢ dans différentes cultures et non seulement dans le mais et le soya,
I’augmentation notée du glyphosate est, entre autres, liée a I’utilisation des variétés de mais
et de soya transgéniques résistantes au glyphosate (Giroux, 2002). Puisqu’on les mesure
seulement depuis quelques années, il n’est pas encore possible de faire une analyse des

tendances temporelles pour la présence de ces produits dans 1’eau. Toutefois, leur détection



dans I’eau constitue en elle-méme une tendance a la hausse des concentrations (Giroux et

al., 2006).

1.3. Herbicides sélectionnés pour le projet

Les deux pesticides sélectionnés pour cette €tude sont I’atrazine et le glyphosate car
leur utilisation dans 1’agriculture au Québec est fortement répandue; ces deux composés
sont également une des priorités majeures pour I’ARLA puique peu de données sur les
effets des organismes marins sont disponibles. Bien que sa concentration se trouve en
dessous de la limite de détection (< 0.8 ng/L) dans les riviéres tributaires du Saint-Laurent
(Michel Leboeuf, chercheur scientifique, DSOE, Comm. Pers.), le glyphosate est le
pesticide le plus utilisé depuis les années 2000 sur tout le territoire canadien, il représente
11 % des ingrédients actifs totaux (Tellier, 2006). En revanche I’atrazine est souvent
détectée (a des niveaux faibles) dans la région de I’estuaire du Saint Laurent (49 pg/L avec

son produit de dégradation déséthyl-atrazine, 227 pg/L [le-Verte) (Couillard et al., 2000).

1.3.1. Atrazine : utilisation et propriétés principales

L’atrazine  (2-chloro-4-éthylamino-6-isopropyl-amino-1,3,5-triazine) est un
herbicide de synthése appartenant a la classe des triazines (figure 3). Disponible
commercialement depuis 1958 (Eisler, 1989), elle est actuellement utilisée dans plus de 80

pays a travers le monde (Hayes et al., 2002) et est le pesticide le plus utilisé dans



I’agriculture en Amérique du Nord (DeNoyelles et al., 1982 ; Solomon et al., 1996 ;
Bejarano et Chandler, 2003). Alors que dans certains pays Européens, la substance atrazine
est interdite d’utilisation (ex : France depuis 2001; Brignon et Gouzy, 2007), au Canada
elle est toujours utilisée, essentiellement pour combattre les mauvaises herbes
dicotylédones et les graminées majoritairement dans le mais, lequel est principalement
cultivé dans I’écozone des plaines a foréts mixtes de I’Ontario et du Québec (ARLA,
2007). Son usage est cependant limité puisqu’elle résulte d’une surveillance accrue et a
subi notamment plusieurs réévaluations depuis 1988 par I’ARLA. Un des résultats de cette
surveillance a contribué a réduire les doses d’application (de 4,5 kg m.a./ha a tout au plus
1,5 kg m.a/ha pour le mais) et a supprimer certains profils d’emploi (c'est-a-dire les

utilisations industrielles et résidentielles) (ARLA, 2007).

Figure 2: Structure chimique de |’atrazine

Source : http://fr.wikipedia.org/wiki/Atrazine



L’atrazine est une substance cristalline blanche qui est vendue sous une variété de
noms commerciaux. Elle est modérément soluble dans I’eau (33 mg/L a 27 °C) mais
soluble dans plusieurs solvants organiques (acétone, méthanol) (Eisler, 1989). Dans 1’eau,
’atrazine est dégradée par action microbienne aérobie et par hydrolyse, en ses résidus
principaux, soit en ordre décroissant la déséthyl-atrazine, la diaminochloro-atrazine, la
déisopropyl-atrazine ainsi que 1’hydroxy-atrazine (USEPA, 2002). Dans les systémes
estuariens ou marins, 1’atrazine s’est révélée non persistante a modérément persistante (TD
so = 3 a 120 jours) (ARLA, 2007). Les estuaires sont des zones particuliérement
vulnérables a la pollution puisqu’ils recoivent les contaminants des régions agricoles en

amont et sont donc susceptibles d’étre contaminés par I’atrazine (De Lorenzo et al., 2001).

1.3.2. Glyphosate : utilisation et propriétés principales

Le glyphosate (N-(phosphonomethyl)glycine) est un herbicide organophosphoré
non sélectif et systémique. C’est le premier désherbant et actuellement le pesticide le plus
vendu au Canada (Tellier, 2006). Il est utilis€¢ en grande quantité dans les plantations
foresticres, pour le désherbage et la préparation du sol en vue de I’ensemencement de
nouvelles cultures et également comme défoliant pour des cultures comme le blé, ’orge,
les légumes, etc... (Giroux, 2004). 11 est aussi employé comme désherbant domestique et
urbain. Il est vendu principalement sous le nom de Roundup puisque le glyphosate n’est

réellement que la matiére active du produit.
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Figure 3 : Structure chimique du glyphosate

Source : http://fr.-wikipedia.org/wiki/Glyphosate

Le glyphosate est soluble dans I’eau (12 g/LL a 25 °C) et il subit une dégradation
microbienne rapide dans les eaux de surface naturelles. Dans les sols, le glyphosate subit
une dégradation microbienne qui le métabolise en un acide aminométhylphosphonique
(AMPA), qui se décompose ensuite lentement en dioxyde de carbone et en composés
inorganiques simples. Le glyphosate seul est peu efficace car elle n’adhére pas aux feuilles
ni ne les pénetre facilement. Pour accroitre sa solubilité, il est donc habituellement préparé
sous forme de sel d’isopropylamine ou bien des additifs (tensio-actifs) ou des surfactants
lui sont ajoutés pour le fixer sur les plantes. Cette substance est tres difficile 8 mesurer en

raison de son absorption rapide sur les sols et difficile a extraire sans la dénaturer (Santé

Canada, 1995).

1.4. Toxicité des herbicides vis-a-vis des organismes aquatiques

1.4.1. Effets reportés de 1’atrazine

Les études sur les effets toxiques de I’atrazine chez les poissons ont indiqué une

grande variabilité dans les réponses, dépendant de la dose et de ’espéce. La toxicité aigiie
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de l’atrazine, définie comme étant la concentration létale moyenne qui tue 50 % des
individus (CL 50) apres 96 h, a été mesurée entre 3 et 45 mg/L pour les poissons en général
(Elia et al., 2002). Les espéces qui se sont avérées les plus sensibles sont la truite arc-en-
ciel (Oncorhynchus mykiss) en eau douce avec une CL 50 de 5.3 mg/L et le tambour croca
(Leiostomus xanthurus) en milieu estuarien/marin avec une CL 50 de 8.5 mg/L (USEPA,
2002).

Bien qu’elle soit utilisée en agriculture principalement pour inhiber la
photosynthése des mauvaises herbes, ’atrazine affecte de nombreux processus
physiologiques chez les animaux aquatiques. Brievement, chez les invertébrés d’eaux
douces, I’atrazine perturbe la balance hydrominérale et la fonction branchiale des crabes a
de fortes concentrations (> 1 mg/L) (Prasad et al., 1990 ; Sylvestre et al., 2002). Chez les
poissons, I’atrazine a été désignée pour altérer les parametres hématologiques (Prasad et al.,
1991 ; Hussein et al., 1996) et le métabolisme des Tilapias a des concentrations élevées
(Grobler et al., 1989). Des concentrations sous-létales d’atrazine (100 pg/L) chez les carpes
communes (Cyprinus carpio) induisent une augmentation de glucose et de cortisol dans le
sérum, mais aussi une diminution du glycogéne dans les muscles et le foie (Gluth et Hanke,
1985). Des changements dans I’activité de la phosphatase alcaline sont observés dans le
sérum, le cceur, le foie et les reins des carpes a des concentrations allant jusqu’a 6 mg/L
suite a une exposition de 14 jours (Neskovic et al., 1993). Des augmentations des activités
enzymatiques antioxydantes (SOD, GSH, GSSG, GST) supportent I’idée que I’atrazine en
concentrations sous-létales (> 6 mg/ml) indurait un stress oxydatif dans le foie des crapet

arlequin (Lepomis macrochirus) (Eha et al., 2002). Chez les truites arc-en-ciel
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(Oncorhynchus mykiss), des concentrations d’atrazine de 10 a 160 pg/L causent une variété
d’effets dans les tubules rénaux (Oulmi et al., 1995). Une €tude a aussi révéle que I'atrazine
peut engendrer des dommages aux reins chez la truite arc-en-ciel a des concentrations de 5
pg/l (Graymore et al., 2001). De plus, de faibles concentrations d’atrazine peuvent aussi
entrainer des changements dans les comportements de nage et les habitudes de
regroupement chez des especes comme le poisson zebre (Brachydanio rerio) (Steinberg et
al., 1995) ou le poisson rouge (Carassius auratus) (Saglio et Trijasse, 1998). De méme
qu’une concentration aussi faible que 0,5 pg/l d’atrazine induit des effets d’interférence
olfactive chez le saumon atlantique (Salmo salar) (Moore et Waring, 1998).

Les embryons ou larves de poissons montrent, particuliérement pendant certains
stades du développement, une haute sensibilité envers les contaminants. Comparés aux
poissons adultes, les effets sous-létaux peuvent étre détectés plus facilement au cours des
premiers stades ontogénétiques diis a ’augmentation de la sensibilité et des diverses
criteres d’évaluations facilement accessibles (Luckenback et al, 2001). A des
concentrations létales, I’atrazine cause des retards dans I’organogenése, des ralentissements
dans les mouvements et des perturbations fonctionnelles dans le cceur et le systéme
circulatoire des embryons de poissons-zebres (Danio rerio) (Wiegand et al., 2000).
Récemment, des expositions sur des saumons atlantiques juvéniles ont montré que 9 % des
poissons exposés pendant 3 mois a 100 pg/L étaient morts et que les survivants avaient un
appétit réduit apres 10 jours d’exposition et un retard de croissance (Nieves-Puigdoller et
al. 2007). Des concentrations de 40 et 80 pg/L réduisent significativement le taux de

croissance, rendent les larves de tambour rouge (Sciaenops ocellatus) hyperactives et
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modifient leurs activités de nage apres une exposition de 4 jours (Alvarez et Fuiman,
2005). Egalement des expositions de 24h & des concentrations aussi basses que 0.5-5 pug/L
d’atrazine induiraient des changements comportementaux dans les activités de nage des
poissons rouges juvéniles, tels qu’une diminution significative du comportement de
regroupement et une augmentation de ’activité natatoire en surface (Saglio et Trijasse,
1998). Dernierement, ’atrazine affecterait la balance osmotique des larves de choque-
morts puisque apres une exposition de 96 h il a été observé une augmentation de

déshydratation des larves exposé a > 5 ng/L. (Fortin et al., 2008).

La possibilité d’interactions entre [’atrazine et le systtme endocrinien ou
reproducteur des organismes est le centre d’intérét de plusieurs études. Certains auteurs
mentionnent donc le rdle possible de I’atrazine comme perturbateur endocrinien. Chez les
humains, des expositions a long terme a des chlorotriazines (atrazine, simazine et
cyanazine) peuvent accroitre le risque de cancers du sein (Kettles et al., 1997). Chez les
rats, des rapports ont indiqué des interactions de l’atrazine avec [’axe gonadique
hypothalamo-hypophysaire (Stoker et al., 1999; Cooper et al., 2000). Des études in vitro
ont aussi montré¢ l’induction de l’activité¢ de I’aromatase (I’enzyme responsable de la
synthése des estrogénes) dans des lignées cellulaires humaines (Sanderson et al., 2000,
2001). L’induction de I’aromatase a aussi €té reportée pour se produire chez des alligators

maéles juvéniles suite & une exposition survenant juste apres I’éclosion (Crain et al., 1999).
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De nombreuses €tudes de toxicité ont mis en évidence des effets de faibles
concentrations d’atrazine sur le systéme reproducteur des amphibiens. Ainsi, Tavera-
Mendoza et ses collaborateurs (2002) ont montré que des tétards de Xenopus laevis,
exposés pendant 48h a seulement 21 ug/L d’atrazine pendant la différentiation sexuelle,
manifestaient trés tot une réduction considérable du développement des gonades males,
causant chez une partie importante des individus exposés une résorption du tissu
testiculaire. Cette dose a ét¢ auparavant désignée comme étant une concentration a non
effet écologique observé pour l’atrazine (Solomon et al., 1996). De plus, Hayes et ses
collaborateurs (2002) ont montré que l’atrazine causait des anomalies gonadiques et
pouvait introduire des cas d'intersexe, et enfin démasculinisait le larynx des Xenopus laevis
males exposés pendant le développement larvaire aprés une exposition s’étalant de 0.01 a
200 ppb. En contraste a ce travail, Carr et ses collaborateurs (2003) observaient seulement
un léger effet de ce compos€ sur un test a des doses similaires sur la méme especes (X.
laevis); <5% de la population était hermaphrodite apres une exposition a 25 pg/LL d’atrazine

durant la période critique de la différentiation sexuelle.

Chez les poissons rouges males (Carassius auratus), une exposition de 21 jours a
une concentration de 1000 pg/L a engendré des diminutions a la fois des concentrations de
testostérone et de 11-kétotestostérone ainsi que des augmentations des concentrations de
17B-estradiol (E, ; Spano et al., 2004). Cette méme étude a souligné la présence de taux
élevé d’atrésie des ovaires a de fortes concentrations (100 et 1000 pg/L) ainsi que des

altérations structurelles des testes a 1000 ng/L. Des concentrations de 3.6 et > 6 ng/L
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affecteraient les concentrations plasmiques de testostérone et de 11-kétotestostérone
respectivement. L’atrazine affecterait également 1’accumulation de stéroides dans la bile et
causeraient des impacts directs sur les testes, en modifiant les productions de 17,208-

dihydroxy-4-pregnen-3-one et des androgénes (Moore et Waring, 1998).

1.4.2. Effets reportés du glyphosate

Dl a sa forte solubilité dans I’eau et a son usage intensif dans I’environnement
(spécialement dans les systémes en eaux peu profondes), [’exposition de cet herbicide a des
organismes aquatiques non cibles est une préoccupation des écotoxicologues (Tsui et Chu,
2003). A I’heure actuelle, les données de la toxicité aiglie du glyphosate sur les organismes
aquatiques sont minces dans la littérature puisqu’il est nouvellement apparu dans les
milieux aquatiques. On dénombre une trentaine d’ouvrages répertoriant les effets du
glyphosate ou du Roundup® sur les organismes aquatiques. La L.Csy apres une exposition
de 96h au Roundup varie de 2 a 55 mg/L, dépendant de ’espéce de poisson, du stade de vie
et des conditions du test (Jiraungkoorskul et al., 2002). Comme par exemple chez des
poissons néotropicaux (Prochilodus lineatus), la LCsy a été déterminée a 13.69 mg/L (do

Carmo Langiano et al., 2008).

Chez les invertébrés aquatiques, il fut démontré que le glyphosate affecte la

reproduction et le développement des escargots (Pseudosuccinea columella) a des
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concentrations sous-1étales (Tate et al., 1997) ainsi que le cycle de régulation des oursins
(Sphaerechinus granularis) (Marc et al., 2002). Egalement, la fonction cardiaque et les
parametres du stress oxydatif des tétards de grenouille (Lithobates catesbeianna) seraient
perturbés apres une exposition de 48 h a 1 ppm de glyphosate (Costa et al., 2008).

On retrouve également des études sur les effets séveres du glyphosate surtout chez
des especes de poissons d’eau douce. Plusieurs auteurs (Neskovic et al.,, do Carmo
Langiano et al., Szarek et al., Glusczak et al.) ont affirmé que de fortes concentrations de
glyphosate induiraient des altérations histologiques dans le foie des poissons perturbant le
fonctionnement normal de I’organe. En effet, des augmentations de ’activité de plusieurs
enzymes dans le rein et le foie des carpes (Cyprinus carpio), ainsi que de 1’hyperplasie
¢épithéliale ont €té observées (Neskovic et al, 1996). Une autre étude, exposant des carpes
au Roundup en concentrations létales, a révélé que le glyphosate causerait une apparition
de structures tels que des myélines dans les hépatocytes, un gonflement des mitochondries
et une disparition de la membrane externe des mitochondries (Szarek et al., 2000). Le taux
plasmique de glucose indiquant une réponse typique au stress ainsi que I activité
catalytique hépatique, suggérant ’activation des défenses antioxydantes, seraient élevés
chez une espece de poissons néo-tropicaux (Prochilodus lineatus) aprés une exposition a
10 mg/l de glyphosate (do Carmo Langiano et al., 2008). De fortes concentrations de
glyphosate (3 a 20 mg/L) suite & une exposition de 96 h sur des bogas (Leporinus
obtusidens) provoquent une baisse significative de |’activité de 1’ Ache dans le cerveau et de
la lactate dans le foie, une augmentation significative du glycogene et du glucose dans le

foie ainsi que du taux d’ammoniaque a la fois dans les muscles et dans le foie (Glusczak et
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al., 2006). Dernieérement une étude a montré que des concentrations de glyphosate (0.2 et
0.4 mg/L) affecteraient les parametres métaboliques et la production de TBARS dans le
foie de Rhamdia quelen juvéniles (Glusczak et al., 2007). Des expositions a long terme de
glyphosate a des concentrations sous-létales (5 et 15 ppm) ont montré des effets
histopathologiques et biochimiques chez une espece de cichlidés (Oreochromis niloticus)
(Jiraungkoorskul et al., 2003). Récemment, Cavas et Kdnen (2007) ont dénoté que des
concentrations de 5, 10 et 15 ppm de glyphosate causeraient des dommages dans les

érythrocytes des poissons rouges (Carassius auratus).

Quelques auteurs se sont intéressés tout particulierement aux effets du glyphosate
sur la croissance ou sur la reproduction des organismes d’eau douce. Il fut démontré que le
glyphosate (I mg/L) provoquerait une croissance plus rapide & la troisiéme génération
d’embryons d’escargots (Tate et al., 1997). 1l a été également noté que des concentrations
de 0.1 et 10 mg/L de glyphosate affecteraient la reproduction des escargots
(Pseudosuccinea columella) en induisant des anormalités et des polyembryonies ainsi que
I’éclosion serait inhibée a 10 mg/L (Tate et al., 1997). Une étude sur les cellules humaines
placentaires a démontré que le glyphosate perturbe I’activité de I’aromatase et les niveaux

d’ARNm (Richard et al., 2005).

17



CHAPITRE 2 : JUSTIFICATION DES CHOIX METHODOLOGIQUES

2.1. Perturbateurs endocriniens

Le systtme endocrinien est la voie principale par laquelle les organismes
multicellulaires contrdlent leurs fonctions biochimique, reproductive, physiologique et
développementale. C’est un systéme trés complexe orchestré par le cerveau via
I’hypothalamus et I’hypophyse, utilisant des hormones qui agissent en tant que messagers
chimiques.

Beaucoup de produits chimiques, produits par les activités humaines et originaires
de sources industrielles, domestiques et agricoles finissent dans I’environnement aquatique.
Il est maintenant connu que les poissons, vivant dans des aires polluées, peuvent étre
continuellement exposés tout au long de leur vie a une multitude de ces produits ayant le
potentiel d’affecter le systéme endocrinien. Un perturbateur endocrinien (PE) est alors
défini comme « une substance exogéne ou un mélange qui altére les fonctions du systéme
endocrinien et conséquemment qui cause des effets adverses sur la santé dans un organisme
entier ou sa progéniture » (European Commission, 1997). Lors de la derniére décade, les
recherches sur I’identification et les effets de tels produits chimiques sont devenues une
composante majeure de la toxicologie environnementale et ont attiré 1’attention du public.

Les PEs englobent une multitude de mécanismes d’action, incluant des effets sur la
croissance, le comportement, la reproduction et la fonction immunitaire (Allen et al., 1999).
Les PEs peuvent €tre classés suivant leur mode d’action : (1) ils peuvent imiter les effets

des hormones endogénes telles que les androgénes et les estrogénes, (2) ils peuvent
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antagoniser les effets des hormones endogenes, (3) ils peuvent altérer la synthése et le
métabolisme des hormones endogénes et (4) ils peuvent perturber la syntheése et le
meétabolisme des récepteurs hormonaux (Sonnenschein et Soto, 1998). De loin, les types de
P.Es les plus intensivement étudiés concernent les substances qui imitent ou antagonisent
les hormones stéroidiennes au niveau de leur récepteur moléculaire (c'est-a-dire une action
agoniste ou antagoniste). On distingue alors les substances qui imitent ou bloquent
I’estradiol sont qualifiées respectivement d’estrogénes ou d’antiestrogénes; celles qui
imitent ou bloquent la testostérone sont qualifiées d’androgenes ou d’antiandrogénes. Ces
composés chimiques qui interagissent directement avec des récepteurs stéroidiens ont le
potentiel de produire des effets a d’extrémes basses concentrations. Puisque les hormones
stéroidiennes gonadiques controlent et régulent le développement embryonnaire et la
différentiation sexuelle, c’est durant cette période que les effets des PEs peuvent étre
particulierement séveres (Matthiessen et al., 2002).

La plupart des études sur les PEs ont étudié les effets des contaminants qui
engendrent un effet féminisant. Ce sont des substances estrogéniques naturelles ou
xénobiotiques entrantes et présentes dans |’environnement aquatique qui perturbent la
reproduction des poissons et d’autres animaux (Toppari et al.,, 1996). Des estrogénes
endogenes naturels, tels que I’estrone et le 178-estradiol (E,), aussi bien que I’estrogéne
synthétique 17a-éthinylestradiol (EE,) ont fréquemment été détectés dans des effluents
d’usines de traitements des eaux usé€es domestiques en Europe, en Amérique du Nord et en
Australie (Desbrow et al., 1998; Belfroid et al., 1999; Temes et al., 1999; Braga et al.,

2005; Johnson et al.,, 2005; Servos et al.,, 2005). Les concentrations des estrogénes
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retrouvées dans les effluents sont de I’ordre du ng/l.. Les décharges d’eaux usées
domestiques ont ét¢ identifiées comme une cause majeure d’effets estrogéniques chez les
poissons d’eaux douces de GB et d’USA (Purdom et al., 1994; Folmar et al., 1996). Les
effluents d’usines de pates et de raffinerie pétroliere ont aussi été démontré comme
responsable de la féminisation chez les poissons (Mellanen et al., 1999; Tremblay et Van
der Kraak 1999; Van den Heuvel et Ellis, 2002; Knudsen et al., 1997).

Les effets cestrogéniques chez les poissons, a la fois en laboratoire et sur le terrain,
ont été extrémement bien documentés. Ces substances cestrogéniques causent une
féminisation inappropriée des poissons males dont 1’un des effets majeurs est I’induction de
la protéine femelle, la vitellogénine (VTG) chez les males et les poissons immatures
(Folmar et al., 1996; Lye et al., 1997; Tyler et Routledge, 1998; Kime et al., 1999).
D’autres effets ont €té rapportés tels qu’un développement gonadique anormgl (Jobling et
al., 1996, 1998; Gimeno et al., 1996) et des altérations dans les taux des hormones
stéroidiennes (Folmar et al., 1996). Cependant, il a été démontré que I’exposition aux
oestrogénes est accompagnée dans la plupart des cas par la présence de la condition
d’intersexe dans les gardons sauvages (Jobling et al., 1998)

Bien que les oestrogenes aient regu plus d’attention, un nombre croissant de
composés anthropiques, aux propriétés androgéniques ou antiandrogéniques, ont été
détectés dans l’environnement aquatique. Dans un estuaire recevant des décharges
d’effluents d’eaux usées, le 4-androstenedione et son métabolite Sa-androstanedione,
étaient identifiés, a hauteur de 105 et 96 ng/L respectivement, comme participants majeurs

a I’activité androgénique (Thomas et al., 2002). Egalement en Suéde, des effluents d’usines
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de pates et papiers ont été désignés pour manifester de I’androgénicité (Svenson et Allard.,
2004). L’androstenedione, ainsi que la testostérone ont été détectées dans des effluents de
plusieurs usines de traitements des eaux usées domestiques au USA (Kolodziej et al.,
2003), dans des effluents d’usines de pate (Jenkins et al., 2001, 2003; Durhan et al., 2002)
et dans des ruisseaux recevant des écoulements provenant de zones agricoles (Kolodziej et
al., 2004; Shore et al., 2004). Dans une étude de 139 ruisseaux des USA couvrant une
grande partie du pays, la testostérone €était mesurée a une concentration maximale de 214
ng/L, avec une concentration médiane de 116 ng/L (Kolpin et al., 2002).

Une des plus nettes observations du potentiel androgéne dans I’environnement
aquatique a été faite chez les femelles Gambusie (Gambusia affinis), habitant en aval des
décharges d’effluents de papeteries en Floride. Elles ont développé des appendices de
nageoires anales (gonopodes) qui sont normalement uniquement trouvés chez les males
(Howell et al., 1980; Howell et Denton, 1989; Cody et Burton 1997). La cause de cette
masculinisation reste encore inconnue et le composé responsable n’a pas encore été
identifié; cependant certains auteurs ont émis des spéculations (Denton et al., 1985; Parks
et al., 2001; Durhan et al., 2002). Par la suite, d’autres effets masculinisants de ces
composés androgéniques (et aussi anti-androgéniques) présents dans I’environnement
aquatique ont €t€ rapportés sur les poissons. En Sue¢de, des modifications dans le sexe
ratios de males ont été¢ découverts chez des loquettes d’Europe (Zoarces viviparous) a
proximité d’une sortie d’effluents d’usines de pates (Larsson et al., 2000; Larsson et Forlin,
2002). Une autre étude a révélé une diminution de la taille de la gonade des poissons

femelles habitant prés d’une zone cdtiere recevant des effluents de papeterie blanchis
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(Andersson et al., 1988). Chez les é€pinoches, des effets androgéniques ont aussi été
détectés sur des femelles, exposées en laboratoire pendant 6 semaines a des effluents
d’usines de pates, tels que la production de la protéine spécifique des mailes la spiggin
(SPG) ainsi qu’une augmentation de la hauteur des cellules épithéliales (Katsiadaki et al.,
2002b). De plus, de nombreux pesticides ont une activité anti-androgénique tels le
fenitrothion, le vinclozolin, le linuron, le DDT et ses métabolites (Gray et al., 1999;

Makynen et al., 2000; Tamura et al., 2001).

2.2. Intersexe

L’intersexualité (ou intersexe) est définie comme une condition qui se produit
parfois chez des especes gonochoriques et qui est caractérisée par la présence, a ’intérieur
d’une gonade, de cellules typiques du sexe opposés qualifiées d’ovo-testis ou de testis-ova
(Sadovy et Shapiro, 1987). Cette condition peut se produire spontanément ou peut étre
induite sous certaines conditions environnementales, principalement la température ou par
des traitements a des hormones stéroidiennes (Hahlbeck et al., 2004a). Cependant
I’intersexualité n’est pas considérée comme étant une partie du cycle de vie naturel des
organismes. Des recherches ont montré des cas trés répandus d’intersexe dans les
populations de gardons sauvages résidant dans des rivieres en G.B, caractérisés par
I’apparition d’oocytes dans les testes (Jobling et al., 1998; Nolan et al., 2001). Ces auteurs
ont également affirmé que ’apparition de I’intersexe dans ces populations de gardons était

fortement corrélée avec la proximité de ces poissons a des rejets a caractére cestrogénique

22



des effluents d’usines de traitements des eaux usées. Par la suite, des études d’expositions
en laboratoire d’effluents d’usines de traitements d’eaux usées sur des gardons ont montré
des augmentations des taux de VTG et la féminisation du systéme reproducteur (Rodgers-
Gray et al., 2001; Liney et al., 2005). L’intersexe dans des gardons sauvages a été aussi
rapporté dans d’autres pays européens incluant la Finlande, la Suede et le Danemark
(Wiklund et al., 1996; Andersen et al., 2001, Bjerregaard et al., 2005). L’intersexe a aussi
été décrit chez d’autres espéces de poissons sauvages, telles que le barbeau (Barbus
plebejus), la Bréme (Abranis brama), le gougeon (Gobio gobio), la plie (Platichthys
flesus), la carpe (Cyprinus carpio), la perche (Perca fluviatilis), la loquette d’Europe
(Zoarces viviparus) et I’épinoche (Gasterosteus aculeatus) (Vigano et al., 2001; Vethaak et
al., 2002; Van Aerle et al., 2001; Hashimoto et al., 2000; Matthiessen et al., 1998, Allen et
al., 1999; Sol¢ et al., 2002; Gercken et Sordyl, 2002).

Bien que la présence d’intersexe dans un individu soit souvent considérée anormale,
certaines especes de poissons (spécialement des cyprinidés) présentent un niveau bas
d’intersexe qui semble étre normal. Comme par exemple chez la carpe (Komen et al,,
1989), la perche (Jobling et al., 1998), la daurade (Hecker et al., 2002) et aussi chez les bars
ou des niveaux d’intersexe de 2-4% ont été retrouvés dans les contrdles (Blazquez et al.,
2001). De plus, ’intersexe peut se manifester également dans des poissons traités avec des
stéroides. En effet, des carpes exposées a de I’estradiol présentaient a la fois des tissus
ovarien et testiculaire souvent mélangés dans les gonades, alors que quand I’intersexe se
produit dans des individus non traités, on distingue les tissus ovariens et des tissus

testiculaires séparés par un tissu conjonctif (Komen et al., 1989).
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2.3. Notion de biomarqueurs

2.3.1. Biomarqueurs : définition

Des biomarqueurs sont actuellement utilisés dans la surveillance environnementale
comme premiers signaux d’avertissements de pollution. Ils permettent le suivi de la qualité
des milieux et I’état de santé des individus dans le temps et dans I’espace en évaluant les
polluants biodisponibles et leurs effets. Le concept de biomarqueur se définit alors comme
un changement dans une réponse biologique (au niveau moléculaire, cellulaire, ou
physiologique) qui peut étre rapporté a une exposition ou a un effet toxique de
contaminants environnementaux (Peakall, 1994).

Derniérement, quelques auteurs ont démontré I’utilit¢ d’une approche multi-
biomarqueurs pour la bio-surveillance environnementale chez plusieurs espéces de
poissons d’eaux douce (Triebskorn et al., 2001; Galloway et al., 2004; Sanchez et al., 2007,
2008b, 2008c). Cette approche est basée sur la mesure d’une série de biomarqueurs
complémentaires permettant ainsi de prendre en compte la grande diversité des

contaminants et la multiplicité de leurs effets.

2.3.2. Vitellogénine : biomarqueur de la féminisation chez les poissons

La vitellogénine est une protéine qui sert de précurseur majeur a la production des
réserves nutritives de I’ceuf chez les vertébrés ovipares. Cette glycolipophosphoprotéine

dimérique est produite par le foie sous la stimulation des estrogénes et plus
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particulicrement le 17B-cestradiol pendant le processus de la vitellogénése et est spécifique
de la maturation des femelles. Une fois synthétisée, elle est ensuite transportée par voie
sanguine jusqu’aux ovaires ou elle est incorporée, par endocytose, aux oocytes en
développement. Elle est ensuite clivée en deux petites protéines, phosvitine et lipovitelline
(Covens et al., 1987).

A la fois les poissons males et femelles ainsi que les juvéniles, possedent le
récepteur hépatique aux estrogeénes, mais la VIG sera exprimée, en condition normale,
uniquement dans le foie des femelles. Cependant, des composés xénobiotiques
estrogéniques peuvent aussi agir sur les récepteurs hépatiques induisant ainsi la synthese de
vitellogénine aussi bien chez les femelles que chez les males et les juvéniles. Toutefois, de
nombreuses études ont montré des variations des teneurs en VTG suite a des expositions a
des composés estrogéniques environnementaux. Cette production de VTG est donc
dépendante de la quantité du xénobiotique présent dans l’environnement (Sumpter et
Jobling, 1995). De ce fait et bien qu’en conditions normales le taux de VTG chez les
poissons males est trés bas, voire méme indétectable, I’induction de VTG chez les poissons
males et chez les juvéniles est un excellent biomarqueur pour I’évaluation du potentiel
estrogénique des composés chimiques et de 1’exposition des animaux aux contaminants
estrogéniques présents dans les environnements aquatiques (Purdom et al., 1994; Sumpter
and Jobling, 1995; Tyler et Routledge., 1998; Denslow et al., 1999).

Actuellement, la VTG a été purifiée, identifiée et caractérisée dans de nombreux
poissons. De par ses avantages comme sa rapidité et sa sensibilité, les ELISAs sont les

méthodes de dosage les plus utilisées pour les mesures de VTG et ont €té développées chez
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un grand nombre d’especes de poissons comme chez la loquette d’Europe, Zoarces
viviparus (Korsgaard et Pedersen, 1998), le poissons-zébre, Danio rerio (Holbech et al.,
2001; Brion et al.,, 2002; Nilsen et al.,, 2004), le vairon a téte de boule, Pimephales
promelas (Parks et al., 1999; Mylchreest at al., 2003; Nilsen et al., 2004; Tatarazako et al.,
2004; Eidem et al., 2006), la daurade, Acanthopagrus schlegeli (Chang et al., 1996), la
truite de riviere, Salmo trutta (Sherry et al., 1999), la sole, Solea vulgaris (Rodriguez et al.,
1989), le bar rayé, Morone saxatilis (Kishida et al., 1992), la truite arc-en-ciel,
Oncorhynchus mykiss (Bon et al., 1997; Christiansen et al., 2000), la carpe, Cyprinus

carpio L. (Carnevali et al., 2003) et la plie lisse, Pleuronectes putnami (Roy et al., 2004).

2.3.3. Spiggin : biomarqueur spécifique des épinoches

Lors de la saison de reproduction, les reins des €pinoches males s’hypertrophient et
produisent une protéine, qui sert de substance collante dans la construction du nid
(Jakobsson et al., 1999). Elle a une masse moléculaire de 203 kDa et est appelée spiggin
(SPG, du nom suédois pour I’épinoche, le spigg) (Jakobsson et al., 1999; Jones et al.,
2001). Cette derniere est synthétisée précisément par les cellules épithéliales du second
tubule proximal et par les tubes collecteurs du rein (De Ruiter et Mein, 1982). Son
expression est induite en réponse aux androgénes, en particulier la 11-kétotestostérone
(Borg et al., 1993). La SPG est une glycoprotéine hautement hydrophobe, constituée de
trois monomeres distincts qui sont excrétés vers la vessie. Ces sous-unités vont s’assembler

pour former un agglutinat visqueux insoluble dans ’eau par un mécanisme appelé la
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multimérisation conservée (Jones et al., 2001). La SPG est alors stockée dans la vessie
jusqu’a son excrétion pour la construction du nid ou elle y sert de matériaux filamentaires

adhésifs et fortement élastiques (De Ruiter et Mein, 1982).

Alors qu’il manquait un test biochimique sensible permettant de détecter les androgenes
environnementaux, récemment un ELISA a été développé chez 1’épinoche a trois épines
pour doser la SPG a la fois in vivo dans des échantillons de plasma (Katsiadaki et al,
2002a; Sanchez et al., 2008a) ainsi que dans des homogénats de corps entiers de larves
(Hahlbeck et al., 2004b) et par aprés dans des tests cellulaires in vitro (Jolly et al., 2006;
Bjorkblom et al., 2007). La SPG est spécifique des Gasterosteidae car elle est produite
naturellement chez les épinoches males. Cependant, il a ét¢ récemment démontré que les
reins des épinoches femelles et des juvéniles produiraient de la SPG suite a une exposition
a des androgenes dans I’eau (Katsiadaki et al., 2002a, 2002b; Hahlbeck et al., 2004b). Des
tests in vivo et in vitro ont également été développés et utilis€s avec succes pour mesurer
les effets des contaminants aux activités anti-androgéniques tel que le flutamide (Jolly et

al., 2006; Katsiadaki et al., 2006).

2.4. Organisme de I’étude : I’épinoche a trois-épines

L’épinoche a trois-épines, Gasterosteus aculeatus, est 1’'une des espéces non
commerciales les plus étudiées. En partie en raison de son abondance, de sa large

distribution et de sa facilité a étre échantillonnée mais, plus que ¢a, de son unique gamme
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de caractéristiques comportementales et morphologiques, ce petit poisson téléostéen a attiré
’attention des chercheurs depuis plusieurs décades. A date, la communauté de chercheurs
sur 1’épinoche a produit une des plus grandes littératures de recherche pour un organisme
de modele vertébré non mammalien, incluant plus de 2000 articles scientifiques et plusieurs
manuels sur son histoire de vie, son comportement, sa morphologie, sa distribution et son
écologie. Bien que le comportement reproducteur de 1’épinoche ait été beaucoup étudié
depuis des années, cette espéce a un intérét attirant et grandissant dans des domaines
émergents de biologie telle que 1’écotoxicologie.

L'épinoche est un poisson téléostéen, appartenant a la famille des Gasterosteidae,
tres répandu dans toutes les zones tempérées de 1’hémisphére Nord (Pall et al., 2002). Par
son cycle de vie, c’est une espéce qui supporte une large gamme a la fois de températures
et de salinités puisqu’on le retrouve aussi bien en eau douce dans les lacs et les cours d'eau,

que dans les eaux estuariennes et marines.

Figure 4: Gasterosteus aculeatus L.

Source : hitp://www.diablesdesmers.qc.ca/faune et flore/epinoche 3 epines.htm

Au Québec, les épinoches migrent annuellement vers I’estuaire du Saint-Laurent
dés que la température de 1’eau commence & se réchauffer. A la fin du printemps, ils se
retrouvent dans des zones intertidales salées peu profondes, appelées marelles, pour se

reproduire (Whoriskey et Fitzgerald, 1989). Les périodes d’épandage des herbicides (entre
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autre atrazine et glyphosate) sur les cultures se produisent au printemps et a I’été coincidant
avec le pic de la saison de reproduction des épinoches. Il est donc fort probable que les
larves d’épinoches soient exposées aux contaminants deés leurs plus jeunes stades de vie.

De part sa diversit¢é remarquable de comportements lors de la reproduction,
I’épinoche est devenue une importante espéce modele pour étudier le lien entre le contrdle
hormonal et le comportement reproducteur chez les poissons. L'épinoche, poisson
reproducteur a répétition, a un cycle de reproduction saisonnier dans lequel la
spermatogenese et le développement des caracteres sexuels secondaires chez le male sont
temporairement séparés (Borg, 1982a). L’épinoche male manifeste un comportement trés
particulier pendant la période de reproduction (fin du Printemps - mi-Juillet) ot de nombreux
caractéres sexuels secondaires sont visibles tels que les yeux bleus, le ventre rougeétre et
I’hypertrophie de ses reins. Ces derniers sécretent alors une protéine « collante » appelée la
SPG qui est utilisée dans la construction du nid (Jakobsson et al., 1999) et dans lequel les
femelles pondent leurs ceufs. Ces caractéristiques sexuelles sont induites sous I’action des
androgénes principalement la 11-ketotestostérone (Borg, 1993). A la fin de la saison de
reproduction, quand les niveaux d'androgénes s abaissent (Mayer et al., 1990) et les
caracteres sexuels secondaires régressent, la spermatogenese commence. Alors que chez les
femelles, c’est la sécrétion de la vitellogénine (VTG) qui prend place durant I’ovogenese.

L’épinoche a trois-épines, Gasterosteus aculeatus, a été choisie comme espéce
sentinelle puisqu’elle présente plusieurs avantages qui la rendent pertinente pour des études
écotoxicologiques. D’une part, son abondance dans 1’estuaire du Saint-Laurent et sa petite

taille permettent la collecte plus facile d’un grand nombre d’individus et la prétent trés bien
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a des expositions in situ ou en laboratoire. De plus, c’est une espece euryhaline, robuste et
facile a maintenir en laboratoire dont I’activité reproductrice peut étre controlée par des
manipulations de la température et de la photopériode (Baggerman, 1980; Borg et al,,
1982a, 1982b, 1987, Bornestaf et Borg, 2000). Puisque sa reproduction est relativement
bien maitrisée en laboratoire, cette espece peut étre étudiée a chaque stade de son cycle de
vie, notamment au stade larvaire qui est la période de vie la plus sensible (Hahlbeck et al.,
2004a, 2004b). Un autre avantage est que le génome de I’épinoche a trois-épines a été
séquencé et que pour I’épinoche male des marqueurs spécifiques aux sexes ont été
développés (Griffiths et al., 2000, Peichel et al., 2004).

L’épinoche a trois épines a été auparavant utilis¢ comme organisme modele pour
I’évaluation des réponses biochimiques a divers xénobiotiques tels que les composés
organoétains (Holm et al., 1991), les composés organo-halogéniques (Holm et al., 1993,
1994), les métaux (Sanchez et al., 2005; Roussel et al., 2007), les pesticides (Sturm et al.,
1999, 2000, Wogram et al., 2001, Sanchez et al., 2006) ou les estrogénes et les androgénes
environnementaux (Katsiadaki et al., 2002, Pottinger et al., 2002, Andersson et al., 2007;
Bjorkblom et al., 2007; Petersson et al., 2007; Sebire et al., 2007). Plus récemment,
I’épinoche a été décrite comme une espeéce de poissons pertinente pour évaluer les stress
sublétaux dans des contextes de multipollution (Sanchez et al., 2007, 2008b, 2008c).

Les aspects comportementaux liés ou non a la reproduction ont aussi €té évalués
dans des études écotoxicologiques chez 1’épinoche a trois-€pines. Des expositions a des
concentrations environnementales réalistes d’EE, abaissent significativement 1’agressivité

des males lors de la cour (Bell, 2001). Egalement des épinoches males qui ont subi une
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injection d’ E, montrent un retard dans la construction du nid et une réduction des soins
parentaux (Wibe et al., 2002b). D’autres études ont montré que des expositions a I’EE,
rendent les épinoches plus vulnérables face a la prédation (Wibe et al., 2001; Bell, 2004).
Des expositions a 0.1 mg/L. de BBP altéraient [’activité comportementale sur le fond des
¢épinoches (Wibe et al., 2002a).

Puis récemment, l'importance de I’épinoche a augmenté fortement puisque
plusieurs auteurs (Handy et al., 2002; Katsiadaki et al. 2002; Halbeck et al. 2004) I’ont
montrée comme étant un trés bon modele biologique pour les études sur les perturbations
endocriniennes. Effectivement en ayant un critére d’évaluation androgénique quantifiable,
I’épinoche a maintenant ét¢ adoptée comme une espéce indicatrice sensible pour
Pidentification a la fois des contaminants antiandrogéniques et androgéniques. De ce fait,
I’épinoche est actuellement la premiére espéce de poissons ou des marqueurs biochimiques
a la fois pour des effets environnementaux androgéniques et cestrogéniques peuvent étre
employés (Katsiadaki et al., 2002), puisqu’un test a été développé pour mesurer la VTG et

la SPG dans un méme individu (Hahlbeck et al.; Katsiadaki et al., 2002b, 2006).
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CHAPITRE 3 : OBJECTIFS ET HYPOTHESES

Ce mémoire s’inscrit intégralement dans la continuité d’un projet plus global, initié
en 2002 par le Ministére des Péches et Océans (MPO). Plus précisément, I’ ARLA de Santé
Canada a demandé au MPO de fournir des conseils scientifiques afin de réguler les impacts
des pesticides sur les poissons et leurs habitats ainsi que sur les écosystémes marins. De ce
fait, cette étude constitue donc une recherche complémentaire quant a la caractérisation des
effets des herbicides présents dans le Saint-Laurent sur la reproduction de populations

d’especes résidentes.

3.1. Objectif principal

L’objectif principal de cette étude est de déterminer le seuil de toxicité relatif a
chaque pesticide testé, présentant un risque que I’on extrapolera a ’ensemble des

organismes marins de I’estuaire du Saint-Laurent.

3.2. Objectif spécifique

Il s’agit d’évaluer les effets d’expositions chroniques des deux herbicides sur
des larves d’épinoches a trois-épines (Gasterosteus aculeatus). Les critéres d’évaluation

de la toxicité portent sur:

* lasurvie et le développement (croissance) des larves d’épinoches.
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* les indicateurs de reproduction tels que les productions de vitellogénine et
de spiggin des larves d’€pinoches.
* la présence ou I’absence d’intersexe chez les larves d’épinoches dans les

différents traitements de chaque bioessai.

3.3. Hypotheses principales

Les expositions a 0.05 ug/L. d’EE; induisent la production de VTG chez les
larves.

Les expositions a 3 pg/L de dihydrotestostérone induisent la production de SPG
chez les larves.

Les expositions d’atrazine induisent la production de VTG chez les larves.

Les expositions d’atrazine induisent la production de SPG chez les larves.

Les expositions de glyphosate induisent la production de VTG chez les larves.

Les expositions de glyphosate induisent la production de SPG chez les larves.

Pour valider ces hypotheses, deux bioessais d’une durée de 42 jours ont été effectués,

impliquant des expositions a différentes concentrations d’atrazine et de glyphosate (0.1, 1,

10 et 100 pg/L) sur des larves d’épinoches produites en laboratoire.
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Abstract

Atrazine and glyphosate are among the most widely used herbicides in Canada, yet
there is relatively little information conceming their toxicity to early life stages of marine
fish. We selected the three-spined stickleback (Gasterosteus aculeatus) as a sentinel
species for the Saint-Lawrence Estuary, since it reproduces in sensitive coastal habitats
which receive affluents, runoff of pesticides during the summer, the peak season of
herbicide use. In addition, sticklebacks have biomarkers for effects of both estrogenic
(vitellogenin, VTG) and androgenic (the male nest-protein spiggin, SPG) contaminants.
Stickleback adults from a clean reference site were allowed to reproduce in the laboratory
and the fertilized eggs were incubated until hatching. Larval sticklebacks (<24 h old) were
exposed for 42 days to four concentrations (0.1, 1, 10 and 100 pg/L) of either atrazine
(ATR) or glyphosate (GLY), a seawater control, a carrier (acetone) control and two
positive controls for estrogenic (0.05 pg/L ethinylestradiol, EE2) and androgenic (3 pg/L
dihydrotestosterone, DHT) effects. The survivors were measured (length, wet weight) then
conserved for analyses of VTG and SPG. There were no significant effects of ATR and
GLY exposures on larval survival or growth, yet growth was lower at 1, 10 and 100 pg
ATR /L and showed a slight dose-response. Exposure to 3 pg/LL DHT resulted in a
significant effect on growth (body lengths) but did not induce SPG, possibly because of
DHT degradation after the 24h solution renewal. VTG was induced after the EE2 exposure,
yet neither ATR nor GLY induced production of VTG and SPG. We conclude that these
herbicides do not show estrogenic or androgenic effects to early life stages of sticklebacks
at environmentally realistic concentrations.
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Introduction

Atrazine (2-chloro-4-ethylamino-6-isopropyl-amino-1,3,5-triazine, CAS 1912-24-9) and
glyphosate (N-(phosphonomethyl)glycine, CAS 1071-83-6) are the most widely used
agricultural herbicides in North America (Solomon et al. 1996, Solomon et al. 2008).
Elevated concentrations of atrazine have been detected upstream of the Saint-Lawrence
Estuary (SLE), since the fluvial section of the Saint-Lawrence River receives inputs from
Lake Ontario (Pham et al. 2000) and from tributary rivers (Poissant et al. 2008, Giroux
2002). Glyphosate has not been detected in the SLE, though it is the most commonly used

herbicide in Canada, representing 11 % of total pesticide use (Tellier 2006).

Atrazine exposure has been associated with various effects on fish, including kidney
damage in rainbow trout Oncorhynchus mykiss (Oulmi et al. 1995, Graymore et al. 2001),
impaired swimming behaviour in zebrafish Danio rerio (Steinberg et al. 1995), red drum
Sciaenops ocellatus (Alvarez and Fuiman 2005) and goldfish Carassius auratus (Saglio
and Trijjasse 1998), as well as reduced growth in Atlantic salmon Salmo salar (Nieves-
Puigdoller et al. 2007) and red drum (McCarthy and Fuiman 2008). Reported effects on
reproduction parameters include decreased plasma testosterone and 11-ketotestosterone in
male goldfish Carassius auratus (Spano et al. 2004) and Atlantic salmon (Salmo salar L.,
Moore and Waring 1998). In zebrafish, Suzawa and Ingram (2008) reported that exposure

to environmentally relevant atrazine concentrations increased the expression of Cyp19Al
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gene, which encodes aromatase, the enzyme responsible for transforming testosterone to

estradiol, and increased the ratio of females to males.

Glyphosate is considered of relatively low toxicity to aquatic organisms (Solomon and
Thompson 2003, Geisy et al. 2000), yet there is little information on effects to marine
organisms. In fish, sub-lethal exposures appear to induce liver histological alterations in
carp Cyprinus carpio (Neskovic et al. 1996, Szarek et al. 2000) and the neotropical fish
Prochilodus lineatus (Langiano and Martinez 2008), to affect metabolism in piava
Leporinus obtusidens and Rhamdia quelen (Glusczak et al. 2006, Glusczak et al. 2007), and

to damage erythrocytes in goldfish (Cavas and Koénen 2007).

In female fish, increasing levels of 178-estradiol during the reproductive cycle induce the
production of the egg yolk protein precursor, vitellogenin (VTG). Elevated levels of VTG
are not normally present in male or juvenile fish but can be induced by exposure to
xenoestrogens. The presence of elevated plasma VTG in male or juvenile fish is thus
widely accepted as a biomarker of exposure to estrogenic substances (Sumpter and Jobling
1995, Tyler et al. 1996, Jobling et al. 1998, Denslow et al. 1999). During the breeding
season, the kidneys of male sticklebacks secrete a nest-building protein, spiggin (SPG), in
response to elevated levels of the androgen 11-ketotestosterone (Jakobsson et al. 1999).
Female sticklebacks do not normally produce SPG, yet it has been demonstrated that their
kidneys will produce the protein following exposure to androgens (Katsiadaki et al. 2002a,

Hahlbeck et al. 2004a, Hahlbeck et al. 2004b). Immunoassays to measure stickleback VTG
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and SPG have been developed (Katsiadaki et al. 2002a, Katsiadaki et al. 2004, Sanchez et
al. 2008); three-spined sticklebacks are thus one of the few fish species with biochemical

endpoints for both (anti-) androgens and (anti-) oestrogens (Katsiadaki et al. 2002b).

The three-spined stickleback (Gasterosteus aculeatus) is widely distributed in coastal zones
of the Northern hemisphere (Wooton 1984). In the Saint-Lawrence Estuary (Quebec,
Canada), sticklebacks congregate in marsh areas during the summer breeding season,
coinciding with the peak period of herbicide use, and these habitats often receive runoff

from adjacent agricultural lands (Poulin and FitzGerald 1989).

The aim of this study was thus to determine the effect of exposures to the common
herbicides atrazine and glyphosate to larval sticklebacks, using growth, survival and the
reproductive biomarkers VTG and SPG as endpoints. We also investigated the responses of

these endpoints in fish exposed to 17a-ethynylestradiol (EE2) and dihydrotestosterone

(DHT) as positive controls for estrogenic and androgenic effects.

Methods

Animals and maintenance

Stock population. In May 2007, adult three-spined sticklebacks, Gasterosteus aculeatus,

were collected from an uncontaminated site on the Gaspé Peninsula (Riviére Saint-Jean,
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Quebec, Canada) by minnow cages. The fish were transported to the Institut Maurice-
Lamontagne (IML, Mont-Joli, Quebec, Canada), where mature adult males and females
displaying secondary sexual characters were separated and placed in 105 L tanks funded
with a constant flow of filtered seawater. Animals were gradually acclimated over a 10-d
period to a temperature of 18 £ 1 °C and salinity 15 + 1 %o, with a 16L : 8D photoperiod.
Fish were fed twice a day with live or frozen adult Artemia (Artemia sp) and with a
mixture of commercial fish pellets (Nutrafin TM, Rolf C. Hagen Inc, Montreal, QC,

Canada) at approximately 2% body weight per day.

Reproduction. After 10 d of acclimation, 40 males and females were placed in 45 L glass
tanks containing sand and filamentous algae as nest-building material. After mating,
fertilised egg clutches from 5 females were removed from the nest and transferred to 1 L

beakers, with aerated IML seawater water (18-19 °C) until hatching.

Chemicals

Glyphosate (purity > 96 %) was purchased from Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, USA).
Atrazine (purity > 97.5 %) was obtained from Supelco (Bellefonte, PA, USA). DHT (purity
> 99 %) and EE2 (purity > 98 %) were purchased from Sigma-Aldrich (St. Louis, MO,
USA) and acetone (pesticide grade) from Fisher (Montreal, QC, Canada). Anti-spiggin

antibody and stickleback spiggin protein were generous gifts from Biosense Laboratories
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AS (Bergen, Norway) and Dr. Wilfried Sanchez (Institut National de I’environnement

industriel et des risques, Verneuil-en-halatte, France) respectively.

All other chemicals were purchased from Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, USA) unless

mentioned otherwise.

Chronic laboratory exposures

Bioassays with larval sticklebacks were adapted from the protocol of Hahlbeck et al.
(2004a, 2004b). Toxicity tests were conducted on two herbicides: atrazine and glyphosate,
at 20 °C with a photoperiod of 16L : 8 D. Herbicide concentrations were chosen to be
representative of environmental concentrations encountered in the SLE (0.1, 1 and 10 pg/l)

and included a higher pharmacological concentration (100 pg/l) (Fig 1).

Exposures began at hatching of larvae (7 days after fertilization). Newly hatched larvae in
good condition were selected and exposed to different treatments in 1 1 glass beakers in 500
ml seawater supplied with aeration at 18 °C. Larvae were exposed to 4 nominal
concentrations (0.1, 1.0, 10 and 100 pg/l) of each herbicide, to a seawater control, to an
acetone (5 pg/L) carrier control and to positive controls, EE2 (0.05 pg/L) and DHT (3
ng/L). Each treatment was replicated 3 times and contained between 11-13 (ATR) and 9-10
fish (GLY), for totals of 36 animals per treatment for ATR and 30 animals for GLY.

Larvae were fed once a day with Artemia nauplii. Dissolved oxygen, temperature and fish
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mortality, determined by cessation of opercular movement, were monitored daily in all
exposures. Water was changed every day (> 80 % replacement rate) before feeding.
Animals were exposed throughout their embryo-larvae and juvenile life stages (from

hatching to 42 dph) until the juveniles had a mean length of ~ 20 mm.

Experiments were conducted during summer 2007 and repeated during summer 2008. In
2007, there was an interval of 13-d between the ATR and GLY experiments. Each
herbicide had separate seawater and positive (EE2 and DHT) controls. In 2008, ATR and

GLY exposures were conducted concurrently, using the same control solutions.

Preparation of exposure solutions

Mother solutions of each pesticide were prepared by dissolving herbicides in deionised
water to create four nominal stock concentrations in the range of 0.02 to 20 mg/L.
However, due to the low solubility of atrazine in seawater (M. Lebeuf, IML, personal
communication), this compound was first dissolved in acetone and added to dilute the
experimental tank water with a maximal solvent final concentration of 0.0005 %.
Glyphosate was dissolved directly in deionised water. The exposure solutions were
prepared in 20L bottles by appropriate dilutions of stock solution and stored in the dark at 4

°C. One 20 L batch was used to renew experimental solutions for 14 d. EE2 and DHT

solutions were prepared every day.
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In 2007 and 2008, representative samples of stock and exposure of atrazine were collected
over the course of the expenment. ATR samples were analyzed by GC-MS-MS at a

Fisheries and Ocean laboratory (Freshwater Institute, Winnipeg, MB, Canada).

Prior to analyses, ATR samples were subjected to solid-phase extraction (SPE) according
to a U.S. EPA procedure (USEPA, 2004). SPE cartridges (Bakerbond SPE TM columns,
J.T. Baker, Phillipsburg, NJ, USA) were preconditioned with 10 ml of acetone, 5 ml of
methanol and 5 ml of distilled water. A 100 ml volume of filtered (5 pm Nytex mesh)
exposure solution was passed through the cartridge at a flow rate of 5 ml/min. The
cartridges were washed with 5 ml of distilled water and allowed to dry under vacuum for
15 min, then successively eluted with 3 ml of ethylether, 3 ml dichloromethane and 3 ml of
1:1 ethylether/ dichloromethane. Methylbuthylethane (5 ml) was added to the eluates prior

to evaporation under of nitrogen.

Atrazine levels were also measured by commercial ELISA kits (Abraxis LLC, Warminster,

PA, USA) and the detection limit was 0.04 ng/l.

Representative GLY samples were only collected in 2008 experiment. Analyses of GLY
were conducted by the Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Québec
(Ministere de I'environnement et développement durable du Québec, Québec, QC, Canada)
by liquid chromatography, post-column derivation and fluorescence detection, with a

detection limit of 0.04pg/l.
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Samples for analyses of EE2 and DHT were collected every day. Three ml volumes from
each exposure replicate were pooled and filtered through 0.45 pum filters. The filtrate was
collected frozen at -80 °C until analysed with specific immunoassays (EE2: Japan
EnviroChemicals Ltd, Tokyo, Japan; DHT: dbc Inc., London, ON, Canada). Detection

limits were 0.05 pg EE2/1 and 6.0 pg DHT/L.

Growth measurements and reproductive endpoints

On day 42, all larvae were sampled and anesthetised by immersion in MS-222 (0.1 g/l,
ethyl 3-aminobenzoate methane sulfonate salt). Lengths (to nearest 0.05 mm) and weights
(to nearest 0.01 mg) were measured. Half of the individuals, selected randomly from each

treatment, were frozen in liquid nitrogen and stored at -80 °C for analyses of VTG and

SPG.

Purification and characterization of VIG

For purification of VTG, plasma was collected from mature female sticklebacks (n = 45-
60) and pooled. Fish were anaesthetised in MS-222 (10 mg/1), given a pentoneal injection
of the proteolysis inhibitor aprotinin (6 pl of a 3 mM solution in 0.4 M Tris; Covens et al.
1988), and allowed to recover. After ~60 min, the same individual was anaesthetised,

weighed and measured. Blood was collected by caudal severance into heparinised
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haematocrit tubes and centrifuged (10 min at 3000 g) at 4° C. The plasma was recuperated

and frozen at -80° C.

VTG was precipitated from plasma with MgCl2 - EDTA (Norberg 1995). The precipitate
was re-suspended in Tris/HCI buffer (50 mM, pH 8.0) and further purified by gel filtration.
The column was eluted with buffer (Tris-HCI 50mM, NaCl 150mM, pH 8.0) and fractions
corresponding to VTG were pooled and concentrated by ultrafiltration (Ultrafree
centrifugal membrane, 100 000 kDa porosity). The presumptive VTG was subjected to
Native Polyacrylamide Gel Electrophoresis (Native-PAGE, 3-8% tris-acetate gel) with
precipitated plasma from females, MW standards (thyroglobulin, ferritin, catalase, lactate
dehydrogenase) and purified smooth flounder (Pleuronectes putnami) VTG. The gel was
stained with Coomassie blue. The same samples were run on Native-PAGE and stained

with methyl green, Sudan black B and periodic acid/Schiff (PAS) reagent.

Purification of stickleback VTG was performed at 4° C with buffers containing the
protease-inhibitor aprotinin (0.04 TIU/ml) to reduce degradation of VIG. VTG was
isolated by anion exchange and gel filtration chromatography with a Pharmacia AKTA Fast

Protein Liquid Chromatography system (Amersham Biosciences Inc., Montreal, QC,

Canada).
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Stickleback-VTG competitive ELISA

The VTG-ELISA is an indirect antigen competitive assay. Whole-body homogenates
(WBH) from stickleback juveniles were prepared as described by Hahlbeck et al. (2004b),

except that aprotinin (5 IU/ml) was added to the extraction buffer to reduce proteolysis.

Coating. Ninety-six-well microtiter plates (Nunc tm, Mississauga, ON, CA) were coated
with 100 pl per well of punfied stickleback VTG (stb-VTG) solution (125 ng/ml) in 0.05
M carbonate/bicarbonate buffer (adjusted to pH 9.6 with NaOH). Sealed plates were
incubated for 1 h at room temperature, then overnight at 4°C. Coated plates were washed
three times with washing buffer (PBS, 0.012 % Tween 20, pH 7.4) prior to the addition of
200 pl of blocking diluting buffer (PBS, 1% BSA, pH 7.4) and incubated at 20 °C for 2h.

After another wash, plates were either used fresh or stored at -20 °C.

Primary antibody incubation. Standard curves were prepared by dilution of stb-VTG with
blocking diluting buffer at a concentration of 1 pg/ml. Standards were prepared by serially
diluted antigen by a factor of two to 1.95 ng/l. WBH samples were also diluted 1:2 in
blocking buffer. Following this, 50 ul of standard solutions of purified stb-VTG and whole-
body homogenate dilutions were added to the wells. The standards were dispensed in
triplicates and all the samples in duplicates. Rabbit anti-stickleback VTG antibody
(Biosense Laboratories AS, Bergen, Norway) were diluted 1:500 in blocking buffer and 50

ul of primary antibody solution were added to every wells except the non-specific binding
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(NSB) wells. For the maximum binding wells, 50 ul of blocking buffer were added in three
wells. The plates were covered with a lid and incubated for 90 min at room temperature

under shaking and subsequently at 4°C overnight.

Secondary antibody incubation. The secondary antibody (rabbit-anti-rabbit IgG whole
molecule peroxidase conjugate) was diluted 1:2000 in blocking buffer. Plates were washed
three times with washing buffer and 100 ul of the diluted secondary antibody were then

added to each well. Incubation was performed for 2h under shaking at 20 °C.

Absorbance. Wells were washed and each well received 100 ul of tetramethyl benzidine
enzyme substrate (KPL, Gaithersburg, MD, USA). Plates were incubated 45 min in the
dark at room temperature on a rotative plate. After addition of stop solution (100 ul of 1 M

sulphuric acid, H,SOj4) absorbance was read at 450 nm in a microtiter plate reader.

Stickleback-spiggin competitive ELISA

The competitive ELISA technique was performed as previously described (Sanchez et al.
2008b), using an antibody against a synthetic peptide specific to a spiggin sequence and
spiggin standard made with hypertrophied kidneys from male sticklebacks exposed to
androgenic substances. Briefly, stickleback spiggin was serially diluted to obtain standard
concentrations between 100 to 0.2 U/ml. Standards and samples were incubated for 30 mn

at 25 °C under shaking with the primary antibody (1:20 000 final dilution) and then
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overnight at 4 °C. Standards and samples in duplicates with antibody (100 pul) were added
to 96-wells microtiter plates previously coated with spiggin standard (5 U/ml in 0.05 M
carbonate/bicarbonate buffer) and incubated 2h at room temperature. The plates were
washed and a 1: 3 000 dilution of anti-rabbit peroxidase-conjugated secondary antibody
was added and incubated for 2h at 37 °C. Levels of spiggin samples were measured
calorimetrically with the substrate tetramethyl benzidine (TMB) at 450 nm using a

microtiter plate reader.

Statistical analyses

Data are expressed as mean + standard error of the mean. All variables were tested for
normality and homogeneity of variance by Shapiro-Wilk's test and square root, logarithmic,
or arcsine transformations were applied when necessary. Differences among treatments
were tested using analysis of variance (one way ANOVA) using SAS 9.1 (Version 2007
and 2008) with an a = 0.05 level of significance. In 2007, responses in seawater control and

EE2 solutions were compared by t-test.

Results

Treatment concentrations

Measured concentrations of ATR and EE2 in exposure solutions were reasonably close

(>80 %) to nominal values (Tables 1 and 2). In 2008, mean GLY concentrations (+ S.E.M.)
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were 0.08, 1.0 (£ 0.6), 8 (= 1) and 78 (= 7) ug/l, reasonably close to the nominal values of
0.1, 1.0, 10 and 100 ug/l. Levels of DHT in fresh solutions were only ~ 50% of nominal
(3.0 vs 1.5 ng/l, Table 2) and after 24h were < 10% of the nominal value (mean of 0.20
ug/l, Table 2). Levels of pesticides in the control seawater and acetone solutions were

below detection limits.

Survival and growth endpoints

There was little mortality (< 11%) in the ATR and GLY exposures over the 42-d

experiments.

In 2007, separate seawater and positive controls were run for each herbicide series. There
were no significant differences in growth of juveniles (wet weights, lengths) after 42-d in
the separate controls (p < 0.05) so the data for each set was pooled. Within each year,
growth of juveniles was similar in the ATR and GLY exposures compared to the

appropriate controls (acetone carrier and seawater, respectively).

However there was a significant difference in the experimental individuals used in 2007
compared with 2008, despite the fact that the fish came from the same field site. At the end
of the experiment in 2008, the juveniles were much smaller (up to 12 % less in body
length) and weighed less (up to 32% in wet weight) compared to the animals at the end of

the experiment in 2007 (compare Figs 2 and 3).
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In the 2007 experiment, mean wet weight of DHT exposed larvae was significantly higher
(p < 0.05) than the larvae exposed to ATR concentrations (1, 10 and 100 pg/l) and than
larvae in the seawater control (Fig. 2). A similar pattern was observed in 2008, were
growth of the DHT exposed larvae was significantly different than larvae exposed to EE2
or 100 pg GLY/l (p < 0.05, Fig. 3). However, these differences are minor (only ~ 4 %,
compared to 32%), when compared to the difference in growth between the 2007 and 2008

fish.

VTG and SPG

The sensibility of the ELISA was defined as the lowest detectable concentration of purified
stickleback VTG. The standard curve was optimised to range from 30 to 2000 ng/ml and

the detection limit for VTG in whole-body homogenate samples was ~15 ng/ml.

There was a significant induction of VTG in EE2-exposed larvae compared to the other
treatments (p < 0.05, Fig. 4). Whole body VTG in juveniles exposed to 0.05 pg EE2/I
caused a significant induction of VTG ranging from 30 ng/mg to 3.5 pg/mg of fish (Fig. 4),
yet no induction of VTG was observed in larvae exposed to either herbicide. As expected,
the levels of VTG in larvae exposed to DHT and the two negative controls (seawater and

carrier) were under the detection limit of the assay.
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No 1induction of spiggin was observed in all treatments even in larvae exposed to the

positive DHT control. As discussed below, DHT may not be the best positive control for

these types of bioassays.

Discussion

We exposed larval sticklebacks to ATR and GLY for 42-d in experiments run in 2007 and
2008. The little mortality observed may have been due to natural causes or, despite careful
manipulations, to accidental injury during solution replacement. Neither herbicide exposure
caused significant effects on survival or growth of the larvae, at concentrations ranging
from 0.1-100 pg/l. Our results for GLY are consistent with those of similar studies

(Mitchell and Chapman 1987, Morgan and Kiceniuk 1992, Huang et al. 2005).

Although not statistically different than the controls, we did observe a minor tendency to
lower growth in larvae exposed to ATR concentrations of 1, 10 and 100 pg/l. Other
researchers have reported significant reductions in growth after exposure of fish to ATR.
Alvarez and Fuiman (2005) reported that environmentally realistic doses of ATR reduced
the growth rates of red drum larval growth rate by 8-10 %. Nieves-Puigdoller et al. (2007)

found reduced growth rates of Atlantic salmon juveniles after an exposure of 21d at 100 pg

ATR/L
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As noted above, there were significant differences in the lengths and weights of juveniles in
the 2007 and 2008 experiments. The differences in wet weights for the 2007 and 2008
experiments of our study, ranging between 22 - 37%, were roughly comparable to the
variability of 18-23% in growth results for 7-d tests with laboratory cultured fathead
minnows (DeGraeve et al. 1991). Our fish were wild animals obtained from the Riviére
Saint-Jean, a protected salmon river that is a relatively pristine site far from any
anthropogenic influence. However, field-collected populations are probably more variable
than laboratory cultured animals such as fathead minnows. Knowing the variability

mherent in field populations, we repeated these experiments in successive years.

With the exception of DHT, measured concentrations were maintained at > 80 % of
nominal concentrations. Measured concentrations of DHT in freshly prepared solutions
were ~ 50% of and decreased to < 20% of the nominal value of 3.0 pg/l after 24-h. We did
not observe any induction of SPG in juveniles exposed to DHT. The actual exposure level
of DHT was probably not sufficient to induce the production of spiggin in the positive
control. However, the nominal concentration we here selected, 3 pg DHT/L, has been

shown to induce SPG in adult sticklebacks (Katsiadaki et al. 2002a).

The differences between the measured and nominal concentrations of DHT in the freshly
prepared exposure solutions may be due to absorption of DHT to the glassware.
Androgens, such as DHT, are poorly soluble in aqueous solutions (Fostier et al 1993).

However, our exposure solutions with ATR, EE2 and DHT included acetone as a solvent-
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carrier, at a concentration of 0.0005 %. Hahlbeck et al. (2004a, 2004b) used a higher
concentration of acetone, 0.0025%, as carrier. However, we observed significant intersex in
juvenile sticklebacks at this acetone concentration (R. Roy, unpublished data), so we
decreased the concentration of acetone in these experiments. Yet the 0.0005 % acetone

concentration may not have been sufficient to completely solubilise DHT.

We also observed a significant loss of DHT 1 exposure vessels after 24-h, possible due to
degradation. Panter et al. (2004) observed significant losses of DHT (8 and 60 % of
nominal) in their exposures with fathead minnows (Pimephales promelas) and attributed
the losses to biodegradation. Similarly, Katsiadaki et al. (2002a) observed losses of DHT in
semi-static exposures with adult sticklebacks and suggested that this model androgen is
unstable in aqueous solutions (Katsiadaki et al. 2006). We used a similar semi-static design
as described by Hahlbeck et al. (2004a, 2004b) and Katsiadaki et al. (2002a). However, we
replaced the solutions more frequently (= 80% renewal every 24-h), approximating the

minimum conditions for a flow-through design.

Methyltestosterone (MHT) has been used as a positive androgenic control substance in
other studies of endocrine disruption (Katsiadaki et al. 2002a, Katsiadaki et al. 2006,
Hahlbeck et al. 2004a). However, MHT may also be degraded in exposure solutions,
especially in semi-static or static exposures. Hahlbeck et al. (2004a) noted that levels of
MHT in exposure vessels of larval sticklebacks were non-detectable after 48 h. In addition,

unlike DHT, elevated concentrations of MHT may also have estrogenic properties, as the
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compound can be aromatized to produce estradiol (Hahlbeck et al. 2004a). This estrogenic
pathway complicates interpretation of results of MHT exposures and thus Halhbeck et al.
(2004b) suggested DHT as a suitable androgenic control for the stickleback larval assay.
However, the results of this study suggest that DHT may not be an appropriate positive

control for this assay.

In 2007, we observed a small but significant effect of DHT exposure on larval growth
(body length, wet weight) compared to controls. A similar tendency to higher growth in
DHT was observed in 2008, though the difference was not significant. Studies involving
exposure to DHT exposures have shown different effects on growth in fish. Sehgal et al.
(1995) fed carp a diet dosed with 200 mg DHT/kg for 30 days and found an enhanced
growth rate. In contrast, Panter et al. (2004) found that DHT did not cause any effects on
somatic growth of adult fathead minnow after an aqueous exposure lasting 21d. Piferrer
and Donaldson (1991) administered MHT to newly hatched coho salmon (Oncorhynchus

kisutch) but did not find any increase in growth at 130 days post hatch.

In this study, a 42-d exposure to 0.05 pg EE2/I had a definite estrogenic effect on juvenile
three-spined sticklebacks, shown by elevated levels of whole-body VTG. Several
researchers have observed induction of VTG when juvenile small fish are exposed to
relatively low concentrations of EE2. Production of VIG in immature cyprinids and
rainbow trout was induced by aqueous exposures to 10 ng EE2/1 and 0.1 ng EE2/I,

respectively (Purdom et al. 1994). In juvenile fathead minnow, VTG was induced at
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concentrations of 2 ng/ml (Panter et al. 2002), 10 ng/l (Van Aerle et al. 2002) and 16 ng/l
(Lange et al. 2001). Orn et al. (2003) reported a dose-dependent induction of VTG in 20-38
d post-hatch juvenile zebrafish at a nominal concentration of 2 ng EE2/l. A significant
dose-dependent increase of total body VTG content was found for zebrafish larvae exposed
to 10 and 25 ng EE2/1 for 3 months post fertilization (Van den Belt et al. 2003). Andersen
et al. (2003) reported whole body levels of 2.26 + 1.49 mg VTG/g in zebrafish juveniles

after exposure to 15.4 ng EE2/] from hatch to 30 dph.

In this study, a 42-d exposure to 0.05 pg EE2/] resulted in levels of whole-body VTG
ranging from 30 to 3500 ng/mg. VTG was also induced in juvenile sticklebacks with
exposure to 50 ng EE2/] (Hahlbeck et al. 2004b), the same EE2 concentration used in this
study. It has been shown that VTG (and SPG) are good biomarkers for estrogenic (and
androgenic) endocrine disruption in juvenile and adult sticklebacks (Katsiadaki et al.
2002b, Hahlbeck et al. 2004b). Andersson et al. (2007) reported a lowest observed effect
concentration (LOEC) for induction of VTG of 53.7 ng EE2/] in adult male sticklebacks,
while Hahlbeck (2004) reported that VTG was induced by EE2 at a nominal concentration
as low as 4 ng/l. The results of this study suggest that the sensitivity of larvae / juvenile

sticklebacks to EE2 more closely resembles that observed with adult males.

Neither ATR nor GLY induced production of VTG in larval sticklebacks after 42-d
exposures. Our results suggest that ATR is not estrogenic to fish, as supported by in vivo

and in vitro studies with hepatocytes of male carp (30 uM atrazine, Sanderson et al. 2001),
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exposure studies involving mature goldfish (100 pg/l atrazine, Spano et al. 2004) and with
mature fathead minnows (5 and 50 pg/l, Bringolf et al. 2004). Very little data are available
on the reproduction effects of glyphosate. However, Xie et al. (2005) did not observe any

induction of VTG in rainbow trout when exposed to GLY alone, as observed in our study.

Spiggin is the first biochemical marker for androgen-induced endocrine disruption in fish
and induction of spiggin has been proposed as biomarker for anti-androgenic and
androgenic substances (Katsiadaki et al. 2002a, Katsiadaki et al. 2002b, Hahlbeck et al.
2004b, Sanchez et al. 2008b). In this study, there was no induction of SPG 1n juvenile
sticklebacks exposed to ATR or GLY for 42-d, and we conclude that it 1s unlikely that

these compounds are androgenic.

Conclusion

We did not observe any induction of VTG or SPG in juvenile sticklebacks exposed for 42-d
to environmentally realistic concentrations of atrazine and glyphosate. Our results indicate

that these compounds are not estrogenic or androgenic.
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Table 1. Measured concentrations (ng/L) of ATR, determined by ELISA, in fresh exposure

solutions (t = 0) and the same solutions prior to renewal (t = 24) for experiments conducted

in 2007 and 2008

2007 2008

Measured

Nominal t=0 t=24 t=0 t=24
0.1 0.10+0.02 0.10+0.01 0.10+0.01 0.10 £0.02
1 1.00 £ 0.06 0.99 + 0.06 1.06 + 0.06 1.00+£0.20
10 9.0+0.3 92+0.3 10.0+£0.1 123+0.2
100 90 +7 89 + 14 89+5 113+10

N = 7-8 for atrazine bioassay 2007

N = 3 for atrazine bioassay 2008
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Table 2. Measured concentrations (pug/L) of EE2 and DHT, determined by ELISAs, in
fresh exposure solutions (t = 0) and the same solutions prior to renewal (t = 24) for

experiments conducted in 2007 and 2008

2007 2008
Measured
Treatment Nominal t=0 t=24 t=0 t=24
EE2 0.05 0.057+£0.007 0.053 £ 0.006 0.056 £ 0.007 0.037 +0.003
DHT 3.0 1.70 £ 0.26 0.56+0.22 1.09 £ 0.22 0.19+0.19

N =9-17 for EE2 and DHT in 2007

N =7-12 for EE2 and DHT in 2008
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Larvae (< 24h)

Control Solvent EE2 DHT ATRO0.1 ATR1.0 ATR10 ATR 100
seawater acetone 0.05ug/L. 3 pg/lL  npg/L ng/L ng/L ng/L

? .A//./l\\\‘A

Control EE2 DHT GLY 0.1 GLY1l.0 GLY10 GLY 100
seawater 0.05 pg/L. 3 pg/L. ng/L ng/L pg/L ng/L

Figure 1 : Scheme of experimental design for a) atrazine bioessay and b) glyphosate

bioassay in 2007.
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Wet weight (mg)
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b
| b

EE2 DHT ATRO0.1 ATR1.0 ATR10 ATR100 GLYO0.I GLY10 GLY10 GLYI00

Treatments

Figure 2. Wet weights (mean + S.E.M.) of juvenile three-spined sticklebacks after 42 days

of exposure to concentrations of atrazine and glyphosate in 2007
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Figure 3. Wet weights (mean = S.E.M.) of juvenile three-spined sticklebacks after 42 days

of exposure to concentrations of atrazine and glyphosate in 2008.
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Figure 4. Whole body VTG levels (mean + 2 S.D., in ng/g) in juvenile three-spined

sticklebacks after 42 days of exposure to EE2 in 2007 and 2008
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CHAPITRE 5 : DISCUSSION GENERALE ET PERSPECTIVES

Un des buts de ce mémoire €tait d’évaluer la pertinence de 1’épinoche a trois-€épines
comme une espéce modele pour le suivi des polluants environnementaux. Auparavant cette
espéce avait été¢ suggérée comme un bon candidat puisqu’elle posséde des criteres
d’évaluation quantifiables pour les expositions aux androgeénes/anti-androgénes (spiggin),
estrogenes/ anti-estrogenes (vitellogénine) et aux substances agonistes AhR (aryl
hydrocarbon receptor ; activité EROD). L’épinoche a trois-€pines est actuellement sous
investigation pour étre incluse comme une espece test dans le guide OCDE (Organisation
de coopération et de développement économique). C’est une espece euryhaline, robuste et
facile a maintenir en laboratoire ou sa reproduction peut étre controlée par des
manipulations de la photopériode et de la température. De plus, la petite taille de I’épinoche
a trois-épines la rend appropri€e pour des installations expérimentales en laboratoire et des
études sur le terrain. Un autre avantage est que le génome de I’épinoche a trois-épines est
séquencé et que des marqueurs d’ADN liés au sexe ont ét¢ identifiés (Griffiths et al., 2000;
Peichel et al., 2004). C’est alors possible d’identifier le sexe génétique qui est un avantage
significatif dans les études sur les contaminants affectant la reproduction des organismes.
Bien que 1’évaluation de 1’épinoche comme espece test par I’OCDE soit en cours, peu de

données sont disponibles sur la sensibilité de I’épinoche aux estrogenes et aux androgenes.

Pour répondre a 1’objectif principal de cette étude, & savoir si il y a un seuil de

toxicité relatif @ chaque pesticide testé qui présenterait un risque pour les organismes
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marins résidants I’estuaire du Saint-Laurent, nous pouvons en conclure, que les herbicides
atrazine et glyphosate en concentrations testés dans cette ¢étude (0,1 — 100 ug/L) ne
sembleraient pas €tre toxiques, tant pour la croissance que pour la reproduction, pour les

espéces marines de 1’estuaire du Saint-Laurent.

Le DHT: est-ce le meilleur choix comme controle positif pour les effets
androgéniques?

Il est maintenant établi qu’il existe des composés dits androgéniques, capables
d’induire des réponses typiquement maéles chez des organismes exposés a ces
contaminants. Des travaux en laboratoire, avec des épinoches males ou femelles matures,
gonadectomisés ou non, ont montré ’apparition de réponses androgéniques (caractéres
sexuels secondaires, production de spiggin, hypertrophie des reins) suite a des expositions
dans I’eau a la 11-KT, au 17a-MT ou au DHT en concentrations basses (Hoar, 1963 ;
Katsiadaki et al., 2002a). Dans cette étude, nous avons choisi le DHT comme contrdle
positif pour les effets androgéniques; d’une part puisque le composé 11-KT est moins
facilement disponible et beaucoup plus cher que le 17a-MT (Katsiadaki et al., 2002a).
D’autre part, il apparaitrait que le 17a-MT ait aussi une activité cestrogénique a forte
concentration (Mori et al., 1998; Ankley et al., 2001). A plusieurs reprises dans leurs
études, Katsiadaki et al. (2002a, 2002b et 2006), ont choisi comme modéle androgéne le
DHT car ce dernier ne peut pas €étre aromatisé en 17B-estradiol, contrairement a son
analogue androgéne le 17a-MT. Cependant dans notre étude, nous n’avons pas ou trés peu

observé d’induction de spiggin dans les larves d’épinoches suite a une exposition de 5
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semaines a 3 ug DHT/L. Or, Katsiadaki et al., (2002) ont exposé sur une période de 3 ou 5
semaines des épinoches femelles matures a des concentrations croissantes de DHT dans
I’eau et ont démontré clairement des réponses en fonction de la dose dans la production de
spiggin. La LOEC, concentration minimale a partir de laquelle un effet est observé, a été
établi a 3 pg/L et a 2 pug/L pour le DHT apres respectivement 3 et 5 semaines d’exposition
(Katsiadaki et al., 2002a). Cette méme €tude a également montré qu’une dose de 5 ug
DHT/L cause une induction significative de spiggin apres une exposition de 7 et 14 jours
ainsi qu’a une concentration de 1.5 pg DHT/L une épinoche femelle présente une induction
de spiggin mais seulement apres 35) d’exposition (Katsiadaki et al, 2002a). De plus,
plusieurs auteurs ont discuté la puissance des androgénes (11-KT, T, DHT et 17a-MT). En
effet, Borg et al. (1993) ont montré que le plus puissant androgéne était la 11-KT puisque
ce compose était 40 et 300 fois plus puissant que respectivement le DHT et la testostérone.
De plus, De Ruiter et Mein (1982) ont montré que la 11-KT était plus puissante que le 17a-
MT dans la stimulation in vitro des reins des épinoches. D’autres résultats ont indiqué que
le 17a-MT (LOEC = 100 ng/L) est plus puissant que le DHT (LOEC = 3 ng/L) (Katsiadaki
et al. 2002a). En moyenne, le composé 17a-MT induit 2.30 x 10° unités de spiggin/g de
poids du corps & une concentration de 1 ug/! alors que le DHT était inefficace 4 1 pg/l. A
10 ng/L, le 170-MT induit aussi 2.80 x 10° unités alors que le DHT induit seulement 1.90 x
10° unités a 50 pg/l (Katsiadaki et al. 2002a). Une étude in vitro a montré que le DHT était
plus sensible que la testostérone et la 11-KT dans I’induction de spiggin puisque la LOEC
du DHT était de 10" M in vitro comparé 3 10™'° M pour la LOEC de la testostérone et de

la 11-KT (Jolly et al., 2006).

70



De plus, nous avons observé une baisse de la concentration nominale de DHT dans
I’eau apres 24h d’exposition avec les larves. Plusieurs études ont montré qu’il y avait une
perte de DHT suite a une exposition dans I’eau, comme observé dans notre étude. En effet,
Panter et al. (2004) ont exposé€ des téte-de-boule adultes au DHT en concentration
nominale de 10, 32 et 100 pg/LL et en réalité, les concentrations mesurées étaient
respectivement de 6.0, 6.1 et 8.6 ng/L apres analyses chimiques. De plus, Katsiadaki et al.,
(2002a) notaient également une perte de DHT dans 1’eau des aquariums en condition
expérimentale semi statique, par rapport aux concentrations nominales. Ces auteurs ont
indiqué que le DHT a une faible stabilité¢ dans I’eau due a sa biodégradation (Panter et al.,
2004) et donc qu’il n’est pas appropri¢ de 1’utiliser dans des expositions semi statiques
(Katsiadaki et al., 2002a). Par la suite, ils ont testé ce compos€ dans un systéme a débit
continu et les résultats ont montré que les concentrations mesurées avoisinaient les
concentrations nominales (Katsiadaki et al. 2006). Pour finir, ces mémes auteurs ont conclu
que le 17a-MT induit une réponse androgénique plus forte (i.e. hypertrophie des reins) que
le DHT quand ils sont utilisés tous les 2 aux mémes concentrations que ce soit dans un
systéme d’exposition a débit continu ou semi statique. Les auteurs de cet article ont donc
proposé I’utilisation du DHT a 5 ug/L sous des conditions d’exposition de débit continu

pour stimuler la production de spiggin chez les poissons femelles.
En conclusion et a la vue de toutes ces études ainsi que de nos résultats, le DHT
était un bon choix de composé pour induire des effets masculinisants chez I’épinoche

compte tenu des inconvénients (cités ci-dessus) de la 11-KT et du 17a-MT. Cependant,
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considérant la perte du DHT en milieu aqueux dans un systeme expérimental semi-statique
et le modele biologique de 1’étude, la larve, il aurait été préférable d’augmenter la
concentration du DHT afin de s’assurer d’avoir toujours une concentration suffisante apres
24h d’exposition pour entrainer une production de spiggin méme apres la perte possible de

DHT.

Justification de la concentration de I’EE; et induction de la vitellogénine

Dans cette étude, nous avons choisi ’EE; comme control positif pour les effets
estrogéniques en concentration 0.05 pg/L. La VTG a d’ailleurs été trés bien induite puisque
des concentrations de VTG allant de 123 pg/g a 10.4 mg/g de poissons ont été¢ mesurées
dans les juvéniles apres les 42j d’exposition a ’EE;. Hahlbeck et al. (2004b) ont testé
plusieurs concentrations d’E, et d’EE, susceptibles d’induire la production de VTG chez
des larves d’épinoches et ont montré plusieurs désavantages a 1’utilisation de I’E;. D’une
part, ils ont mesuré de I’E; & hauteur de 0.1 pg/L dans ’eau du témoin acétone ainsi que
dans celle des traitements EE; et 17a-MT dont I’origine est probablement due a I’excrétion
par les poissons. D’autre part, du fait des conditions expérimentales semi statiques, les
profils des concentrations d’E,; mesurées montraient de larges fluctuations. En effet, les
concentrations dans I’eau de I’E, diminuaient rapidement, possiblement dues a une photo
dégradation et une dégradation microbienne, a une adsorption du composé sur les parois du
verre et a la matiére organique, mais aussi a cause de 1’absorption et le métabolisme par les
poissons (Hahlbeck et al., 2004b). De plus, leurs résultats ont indiqué que 0.05 pg d’EE,/L

induit des concentrations significatives élevées (P < 0.001) de VTG dans les homogénats
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de corps entiers des larves d’épinoches. En revanche, les deux plus fortes concentrations
(concentrations nominales 1.0 et 10 pg/l) d’E; induisaient la méme gamme de
concentrations de VTG, alors que la plus basse concentration testée (concentration
nominale 0.01 pg/L) n’avait aucun effet. D’autres auteurs ont également exposé a
différents stades de vie des especes de petits poissons a I’EE, pour induire la VTG a des
concentrations nominales au dessous de 0.05 ug/L. En effet, la VTG était induite dans des
téte-de-boule juvéniles a une concentration nominale de 10 ng/L (seule concentration
testée) (Van Aerle et al., 2002). Dans une autre étude avec des téte-de-boule, la synthese de
VTG était induite a 16 ng/L, concentration établie comme étant la LOEC (Lange et al.,
2001). Une induction dépendante de la dose de VTG a aussi ét¢ observée chez des poissons
zebres adultes 4 une concentration nominale aussi basse que 1.7 ng/L sous des conditions
expérimentales semi statiques (Fenske et al., 2001). Des effets similaires ont été trouvés
chez des poissons zebres juvéniles exposés a une gamme de concentrations d’EE; dans un
systeme semi statique et qui résultaient des concentrations élevées de VTG dans des
homogénats de corps entiers a des concentrations nominales > 2 ng/L. (I ng/L étant la
NOEC) (Om et al.,, 2003). Finalement, Scholz et al. (2004) ont exposé des poissons
Medaka japonais (Oryzias latipes) a 10 et 100 ng d’EE,/L dans un systéme semi-statique

ou les deux concentrations ont par la suite induit la synthése de VTG.
Effet du DHT sur la croissance des larves
Dans notre étude, nous avons observé a la fin des 42j d’expérimentation que les

larves exposées au DHT avaient une longueur totale du corps plus élevée que celles des
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larves exposées aux larves témoins. Cependant cet effet du DHT sur la longueur des larves
n’était pas statistiquement différent des autres témoins. Une étude, administrant oralement
du DHT & hauteur de 200 mg/kg a des carpes dgées de 1 an, a montré un taux de croissance
¢levé, un poids du corps éviscéré élevé et un contenu en protéine de la carcasse du poisson
¢levé (Sehgal et al., 1995). De plus, Donaldson et al. (1979) ont montré que les stéroides
anabolites et androgéniques stimulaient la croissance des poissons. Panter et al. (2004) ont
exposé des téte-de-boule au DHT (concentrations nominales de 10, 32 et 100pg/L) et ont
montré qu’il y avait une nette augmentation de la taille de la gonade mais elle n’était pas
statistiquement différente. Cependant cette méme étude a montré qu’une exposition au
DHT ne causait aucun effet sur la croissance somatique (poids humide et longueur du
corps). Une exposition au DHT in vitro chez des épinoches adultes a montré une induction
du contenu de la cellule de spiggin, qui était significative & chaque concentration testée (10
1° 10 et 10® M); I’augmentation maximale a toujours été observée 4 la concentration de

10 M (Jolly et al., 2006).

Effet de Patrazine sur la croissance

La présente étude n’a pas pu mettre en évidence un effet significatif de 1’atrazine
aux 4 concentrations testées (0.1, 1, 10 et 100 pg/L) sur la mortalité et le taux de croissance
des larves d’épinoches. Cependant une légere tendance de la diminution de la longueur du
corps des larves a ¢té observée aprés 42j d’exposition a 1, 10 et 100 pg d’atrazine/L. Une
réduction significative du taux de croissance a aussi €té observée chez des saumons

atlantiques juvéniles aprés une exposition de 21j & 100 pg d’atrazine/LL (Nieves-Puigdoller
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et al., 2007). Egalement, chez des larves de tambour rouge, aprés 4 jours d’exposition a des
concentrations de 40 et 80 pg d’atrazine/L, une diminution significative du taux de
croissance de 7.9-9.8 % a été dénotée, augmentant ainsi la durée de la période larvaire
fortement vulnérable (Alvarez et Fuiman, 2005). Une seconde étude chez cette méme
espéce a montré que les mémes concentrations d’atrazine n’affectent pas la longueur des
larves mais causent une diminution significative du poids des larves et du contenu du corps
en protéines aprés une exposition de 8 jours (McCarty et Fuiman, 2008). Ces deux résultats
démontrent qu’une exposition a I’atrazine chez des larves du tambour rouge demande un
colit énergétique plus élevé résultant dans une efficacité moindre de rétention des protéines
et dans des taux de croissance plus faibles. Des grenouilles exposées a de fortes
concentrations (200 et 2000 pg/L) d’atrazine avaient la longueur du corps et le poids a la
métamorphose réduits respectivement de 5 et 10 % par rapport aux témoins et a la plus
faible concentration d’atrazine testée (20 pg/L) (Diana et al., 2000). En contraste, I’étude
-d’Allran et Karasov (2000), exposant des larves de grenouilles a des concentrations
d’atrazine de 20 et 200 ug/L, ne montre aucun effet significatif de I’herbicide sur le taux de
développement, le pourcentage de survie, et la masse & la métamorphose. Une autre étude
exposant des grenouilles a des concentrations environnementales d’atrazine (1, 10 et 25
ug/L) a démontré que I'herbicide n’affectait pas la mortalité post-éclosion, la croissance
larvaire et la métamorphose de Xenopus laevis (Carr et al., 2003). En accord avec nos
résultats, |’atrazine n’affecte pas le taux de survie des tétards de Hyla versicolor exposés
jusqu’a 2 mg/L d’atrazine (Diana et al., 2000), tout comme chez des larves de R. pipiens,

Rana sylvatica et Bufo americanus exposées jusqu’a 20 mg/L (Allran et Karasov, 2001).
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En revanche chez des saumons atlantiques juvéniles exposés a 100 pg/L, 9 % sont morts
apres 21j alors qu’aucune mortalité n’a €té remarqué dans le traitement & 10 ug/L

d’atrazine (Nieves-Puigdoller at al., 2007).

Effet du glyphosate sur la croissance

Dans notre étude, nous n’avons trouvé aucun effet du glyphosate aux concentrations
0.1, 1, 10 et 100 pg/L sur les taux de survie et de croissance des larves d’épinoches. Nos
résultats sont en accord avec ceux de Mitchell et Chapman (1987), de Morgan et Kiceniuk
(1992) ainsi que ceux de Huang et al. (2005) qui ont démontré que des expositions
chroniques au glyphosate n’affectent pas le taux de mortalité, le taux de croissance ou la
biomasse chez respectivement des saumons argentés (Oncorhynchus kisutch), des truites

arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) et des tétes-de-Boule juvéniles (Pimephales promelas).

Effet de I’atrazine sur la reproduction

Malgré des résultats controversés a propos des capacités potentielles de ’atrazine
d’agir comme un perturbateur endocrinien sur les especes, des résultats (voir Introduction
avec Hayes, Crain...) tendent a classifier ’atrazine comme un composé ressemblant aux
oestrogénes. Cependant, il a ét¢ montré que 1’atrazine a une interaction limitée avec la
liaison du récepteur aux oestrogeénes (Tennant et al., 1994; Connor et al., 1996). Chez les
poissons, ’oestrogénicité des composés se liant avec les récepteurs aux oestrogenes peut
étre évaluée par I’induction de la VTG. Dans notre étude, aucune induction de VI'G n’a été

observée aux 4 concentrations testées d’atrazine (0.1, 1, 10 et 100 pg/L). Ces résultats sont
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en accord avec ceux de Sanderson et al. (2001) ou apres une exposition de 24h a 30 uM
d’atrazine aucune induction de VTG n’a été observée dans des hépatocytes de carpes
males. Egalement, des poissons rouges matures exposés pendant 21 j & de fortes doses
d’atrazine (100 et 1000 pg/L) n’avaient pas produit une induction de VTG (Spano et al.,
2004). Bringolf et al. (2004) ont exposé des téte-de-boule adultes & des concentrations
environnementales pertinentes (5 et 50 pg/L) d’atrazine pendant 21j. Les résultats ont
indiqué que ’atrazine n’avait aucun effet sur la fécondité, sur le pourcentage d’éclosion,
sur la survie larvaire ou sur les concentrations plasmiques de VTG chez les poissons males
et femelles. Murphy et al. (2006) ont collecté¢ des grenouilles dans des zones aquatiques
contaminées a I’atrazine et ont regardé la relation qui existait entre les concentrations
d’atrazine mesurées et des marqueurs de reproduction. Ils en ont conclu qu’aucun des
parametres reproducteurs testés n’était significativement corrélé avec les concentrations
d’atrazine.

Comme pour la VTG, aucune induction de la spiggin ne s’est produite aux 4
concentrations testées d’atrazine. De ce fait, nous pouvons en conclure, qu’avec les
conditions de nos bioessais, 1’atrazine n’a pas montré de propriétés oestrogéniques et

androgéniques.

Effet du glyphosate sur la reproduction
Aucune induction de VTG et de spiggin n’a été observée aux 4 concentrations
testées de glyphosate (0.1, 1, 10 et 100 ng/L). Nous pouvons donc conclure que le composé

glyphosate n’a pas de propriét€s oestrogéniques et androgéniques. Folmar et al. (1979) ont
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établi que des expositions de truites arc-en-ciel a 2 mg/L de glyphosate pendant 12h n’a
aucun effet aussi bien sur la fécondité que sur I'indice gonadosomatique. Plus récemment,
Xie et al. (en 2005) ont montré qu’il n’y avait aucun changement dans les concentrations
plasmiques de VTG chez des truites arc-en-ciel juvéniles exposées a 1.64 mg/L de

glyphosate comparés aux poissons témoins.

Toxicité des herbicides purs vis-a-vis de leurs produits de formulation

Dans cette étude, nous avons utilis€ comme contaminants des herbicides avec une
pureté supérieure a 96 %. Cependant d’autres études utilisent les produits de formulation
des pesticides pour étudier leur toxicité sur les organismes.

Le Roundup est le produit de formulation du glyphosate et apparait étre plus toxique
que le glyphosate pur lui-méme (Folmar et al., 1979; Morgan et kiceniuk, 1992). Folmar et
al. (1979) ont comparé les LC50 au bout de 96h d’exposition du produit de formulation du
glyphosate avec celui du produit pur chez des poissons et invertébrés aquatiques. lis ont
mesuré une LC 50 de 96h d’exposition allant de 97 a 140 mg/L pour le glyphosate et de 2 a
50 mg/L pour le Roundup (Folmar et al., 1979). Deux autres études (Tsui et Chu, 2003 ;
Bringolf et al., 2007) ont comparé¢ la toxicité¢ du glyphosate (sous forme d’acide), le sel
d’isopropylamine de glyphosate (IPA), le Roundup et un surfactant chez des organismes
microbiens et invertébrés aquatiques. Ils ont démontré que le surfactant est plus toxique
que les autres composés dans I’ordre suivant : le Roundup, le glyphosate pur et I’ IPA.

En ce qui concerne I’atrazine, son produit de formulation est I’ Aatrex. Tout comme

le glyphosate, 1’ Aatrex est plus toxique que le produit pur atrazine comme il a ét¢ démontré
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dans des tests chroniques effectués avec des juvéniles de moules d’eau douce (Bringolf et
al., 2007). En conclusion, Folmar et al. (1979) ont démontré que les fortes toxicités des
produits de formulation par rapport a celles plus faibles des pesticides purs proviennent

principalement de la présence du surfactant (Folmar et al., 1979).

Toxicité des mélanges de pesticides avec des surfactants (ex : NPE)

Le glyphosate, tout comme d’autres pesticides, est un composé inactif quand il est
employé seul sur les cultures puisqu’il n’adhére pas aux feuilles ni ne les pénétre
facilement. Pour accroitre leur efficacité dans les traitements agricoles, les pesticides sont
fréquemment utilisés en combinaison avec des additifs (tensioactifs) ou des surfactants afin
d’améliorer leur absorption par les feuilles et la couverture foliaire. Les alkylphénols
polyéthoxylates (APE), tels que les nonylphénols éthoxylates (NPE) sont souvent utilisés
en mélange avec des pesticides comme des agents dispersants, détergents, émulsifiants et
solubilisants. Les APE sont normalement présents dans les effluents d’eaux usées non
traités et leurs produits de dégradation (les alkylphénols tels que le nonylphénol, NP) se
lient au récepteur des oestrogenes (Routledge et Sumpter, 1996) et engendrent des effets
oestrogéniques chez les poissons (Jobling et Sumpter, 1993; Routledge et al., 1998).

Des auteurs se sont intéressés aux effets des expositions avec des combinaisons de
pesticides et leurs surfactants. Par exemple, Xie et al. (2005) a étudié les combinaisons de 4
herbicides (dont le glyphosate) avec deux surfactants chez des juvéniles de truites arc-en-
ciel. Les résultats ont indiqué que pour la plupart des pesticides examinés, les combinaisons

avec les surfactants contenant des APE augmentaient [’activité oestrogénique des poissons.
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Ce n’est pas surprenant puisqu’il a été bien €tabli que les alkylphénols et méme les
éthoxylates induisent la VTG et active le récepteur aux cestrogénes. Egalement, des
saumons atlantiques juvéniles exposés a un mélange de 4-NP et d’atrazine (en
concentrations respectives de 5/1 et 10/2 pg/L) ont montré des différences significatives
dans I’activité respiratoire NA'K'ATPase ainsi que dans les teneurs plasmiques des ions
Cl" et Na" alors qu’il y avait aucun effet sur le taux plasmique de VTG et sur les
performances d’hypoosmorégulation quand ces poissons sont exposés a du 4-NP seul, en
concentrations environnementales de 5-20 pl/L (Moore et al., 2003). En contraste a cette
étude, des truites arc-en-ciel ont ét¢ exposées continuellement durant les stades de vie
embryonnaire, larvaire et juvénile pendant une année a un nonylphénol seul en
concentrations de 1.05 a 10.17 pg/L et les résultats ont démontré que les concentrations de
NP, typiquement trouvées dans les effluents de traitements d’eaux usées, n’ont pas affecté
la différentiation sexuelle des poissons mais qu’elles ont induit la VTG chez les poissons
exposés (Ackermann et al., 2002). Pour finir, une étude a examiné les réponses des
paramétres du stress oxydatif chez 1’épinoche a trois-épines apres une exposition de 21
jours a un herbicide, le Diquat, a un adjuvant commercial, un nonylphénol polyéthoxylate
et au mélange entre ces deux composés. Les résultats ont montré que 1’adjuvant exergait
des effets oxydatifs plus importants que le Diquat et que les effets du mélange étaient a

I’inverse de I’additivité seule (Sanchez et al., 2006).
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Perspectives futures

Des améliorations futures des méthodes décrites dans ce mémoire peuvent €tre
faites. Tout d’abord, afin d’éviter la perte du DHT apres des périodes de 24h d’exposition,
1l faudrait soit modifier le systéme d’exposition et en faire un systeme a débit continu ou
soit augmenter a la fois la concentration du DHT de quelques dizaines de pg/L ainsi que la
durée des bioessais de quelques semaines pour ainsi garantir une exposition optimale des
larves d’épinoches aux androgénes.

Il existe un autre compos€, le stéroide synthétique 178-trenbolone, dont les
caractéristiques androgéniques ont été évaluées sur plusieurs especes de poissons femelles
(Dorts et al., 2009 ; Zhang et al., 2008 ; Hemmer et al., 2008 ; Seki et al., 2006 ; Jensen et
al., 2006 ; Allen et al., 2008). Le 178-trenbolone pourrait donc étre un bon substitut comme
contrdle positif dans ce type d’exposition, a la place du DHT. De ce fait, il serait €galement
intéressant de comparer les caractéristiques du 178-trenbolone avec celle du DHT sur les
larves d’épinoches a trois-épines et ainsi de discuter de son potentie]l comme controle
positif pour ce bioessal.

Des tests complémentaires basés sur des épinoches, incluant des tests in vitro avec
des embryons et des tests avec le cycle de vie entier pourraient étre introduits dans le but de
couvrir des effets additionnels causés par les PEs a différents niveaux biologiques.

Puisque I’épinoche a trois-épines est de plus en plus utilisée dans des études de
suivi et de surveillance environnementale et qu’elle est facilement manipulable en
laboratoire, sa sensibilité pourrait étre quantifiée avec des substances modeles appropriées

en combinaison avec ’analyse des concentrations de ces composés dans 1’eau (ex. des
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composés qui ont des effets connus sur d’autres poissons comme des anti-estrogenes et
anti-androgenes ainsi que des inhibiteurs de |’aromatase).

Les poissons sauvages sont trés souvent exposés a des mélanges de contaminants
plutdt qu’a des pesticides seuls. Cependant, présentement seuls quelques auteurs ont axé
leurs recherches sur les effets causés par des mélanges constitués de plusieurs « PEs »
ayant des modes d’actions similaires ou différents. L’existence des effets des mélanges
souligne les limitations de I’approche composé par composé communément utilisée dans
I’évaluation des risques. Une telle approche pourrait' sous-estimer des risques potentiels. De
ce fait, il serait intéressant d’évaluer les effets de ces mélanges et aussi de savoir si les
effets peuvent €tre prédits a partir de notre connaissance des potentiels individuels des

COmpOSES.
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