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AVANT-PROPOS

Le présent projet résulte de la collaboration entre le Laboratoire du métabolisme osseux
(Robert Moreau) et la Chaire de recherche en toxicologie comparée des especes aviaires
(Jonathan Verreault) de ’'UQAM. Cette derniére regroupe différents projets, et celui dans
lequel s’inscrit 1a présente étude a pour but I’étude des effets et du devenir des retardateurs de
flamme (FR) halogénés chez une espéce modele, soit le goéland a bec cerclé (Larus
delawarensis). De par son comportement de quéte alimentaire, celui-ci est amené a
fréquenter I’environnement urbain en plus de nicher dans un point de contamination connu du
Fleuve Saint-Laurent, 1’ile Deslauriers prés de Varennes. Ces individus sont donc
chroniquement exposés a ces contaminants. Le but du présent projet était donc de déterminer
si les FR a I’étude sont associés a une perturbation du métabolisme osseux du goéland & bec
cerclé. En combinant des techniques d’imagerie médicale et de dosage de marqueurs
plasmiques & la quantification et I’identification de plusieurs FR dans le foie et le plasma des
individus, la présente étude suggére que I’exposition chronique aux FR aurait des
répercussions sur le tissu osseux du goéland a bec cerclé. Ce projet n’ayant pas pour but de
trouver la cause de ces altérations, de futures études complémentaires devraient inclure, entre
autres, la quantification des hormones thyroidiennes et sexuelles dans le but d’élucider le

mécanisme d’action de ces produits.

Ce document compte deux chapitres portant respectivement sur les connaissances associées
aux FR, au métabolisme osseux et aux interactions possibles entre les contaminants
organiques et ce dernier, et sur les effets observés au niveau du métabolisme osseux chez
’espéce modele choisie. Le second chapitre est rédigé sous la forme d’un article scientifique
et utilise des données de contamination obtenues dans le cadre d’une étude sur la présence
des FR chez le goéland & bec cerclé. Les résultats portant sur les différents marqueurs du
métabolisme osseux, 1’acquisition des images nécessaires & 1’obtention de certains marqueurs
ainsi que le traitement des données proviennent de travaux que j’ai réalisés ces deux
dernieres années. L’article présenté dans ce document sera soumis au journal

« Chemosphere ».
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RESUME

La présence humaine sur terre est responsable de la production et du déversement de
nombreuses substances, dont certaines toxiques, dans 1’environnement; il s’agit 1a d’un fait
reconnu. Que ce soit en milieu naturel ou anthropique, ces contaminants y sont retrouvés et la
faune les fréquentant est donc exposée a un cocktail de contaminants pouvant mener a
I’apparition d’effets néfastes observables ou non. Parmi les contaminants présents dans ces
environnements, les retardateurs de flamme (FR) de type halogéné sont d’intérét puisque
plusieurs effets toxiques leur sont attribuables. Parmi ceux-ci, certains, comme leur potentiel
de perturbateurs endocriniens (axes thyroidien et gonadique), peuvent mener & des effets au
niveau du tissu osseux. Comme il est connu que le métabolisme de ce tissu est régulé de
fagon trés précise par certaines hormones (calcitonine, parathormone, hormones
thyroidiennes) et molécules (interleukines, «macrophage colony-stimulating factor» (M-
CSF), vitamine D), il est donc possible que la structure ou la qualité de ce tissu en soit
affectée, ce qui pourrait causer certains désavantages aux individus plus grandement atteints.

Dans le cadre de cette étude, nous avons examiné les effets de 1’exposition aux retardateurs
de flamme halogénés sur le métabolisme osseux du goéland a bec cerclé (Larus
delawarensis) nichant a proximité de la ville de Montréal (ile Deslauriers). La proximité avec
le centre urbain qu’est Montréal est grandement responsable de ’exposition des individus y
nichant. En effet, ceux-ci consommant de grandes quantités de nourriture d’origine
anthropique, ils se retrouvent donc fortement exposés aux FRs en fréquentant les lieux ou ce
type de nourriture est retrouvé (sites d’enfouissement technique et centres urbains). De plus,
cette ile est située dans le panache de I’effluent de la communauté urbaine de Montréal, ce
qui peut aussi contribuer a I’exposition élevée de ces individus. Cette espéce étant considérée
comme bio-indicatrice de ce milieu, les résultats obtenus pourront potentiellement étre
étendus a d’autres espéces qui pourraient voir leur santé affectée. Les contaminants ont été
extraits des tissus sélectionnés (foie et plasma) et quantifiés par chromatographie en phase
gazeuse couplée a un spectrométre de masse (GC/MS). Les marqueurs biochimiques, le
calcium (Ca®™) et le phosphate inorganique (PO,) circulants ainsi que Dactivité de la
phosphatase alcaline, ont été mesurés a 1’aide d’ensembles de colorimétrie disponibles sur le
marché. Pour ce qui est des marqueurs physiques, ceux-ci ont été évalués a partir d’images
obtenues par microtomographie qui ont été analysées pour permettre le calcul et 1’estimation
de certains paramétres du tissu osseux.
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Des associations négatives entre la densité minérale osseuse (corticale et trabéculaire) ainsi
que le niveau de certains contaminants (ex. : BDE-154, -183, -201, -209) dans le foie ou le
plasma et des associations négatives entre la BMD (corticale et trabéculaire) et la Bv/Tv
(trabéculaire) et le niveau de calcium circulant ont été observées. Ces résultats nous
permettent de croire que les polluants a 1’étude pourraient avoir un effet, direct ou indirect,
sur le métabolisme osseux du goéland & bec cerclé, et donc que le tissu osseux de ces
individus serait une cible potentielle pour ces composés.

Mots clés : retardateurs de flamme halogénés, polybromodiphényléthers, densité minérale
osseuse, calcium, phoshate, goéland & bec cerclé




INTRODUCTION

L’étre humain produit et déverse dans I’environnement des milliers de substances chimiques
dont certaines sont connues pour y persister en plus d’étre bioaccumulables et toxiques pour
I’humain et la faune (El-Shahawi et‘ al., 2010). Ces derniéres sont souvent désignées comme
¢tant des polluants organiques persistants (POP). Les premiers identifiés furent les
polychlorobiphényles (BPC). Nous savons maintenant que plusieurs autres substances
organiques halogénées possédent aussi ces caractéristiques et ont été classifiées comme des
POP. C’est notamment le cas de certains congénéres des polybromodiphényléthers (PBDE)
(tétra-, penta-, hexa-, hepta- et octa-BDE); contaminants ayant beaucoup attiré ’attention
depuis quelques années (Hale et al., 2003; Law et al., 2003). Plusieurs polluants organiques,
sans étre officiellement reconnus comme POP, possédent certaines caractéristiques associées
a ceux-ci, c’est notamment le cas d’autres retardateurs de flamme bromés (BFR) ou FR,
nouveaux ou non. Parmi ceux-ci notons le BDE-209, le bis(2-éthylhexyl)-
tetrabromophthalate (BEHTBP), le déchlorane plus (DP) et I’hexabromocyclododécane
(HBCD).

Les BFR ont été détectés chez certaines espéces d’oiseaux aquatiques dont le goélaﬁd
bourgmestre (Larus hyperboreus) (Verreault et al., 2007), et le goéland a bec cerclé (Gentes
et al., 2012) et d’oiseaux de proie dont le faucon pelerin (Falco peregrinus) (Herzke et al.,
2005). D’autres FR ont aussi été détectés chez des oiseaux aquatiques, dont le DP qui a entre
autres €té retrouvé chez le L. delawarensis (Gentes et al., 2012) et le goéland argenté (Larus
argentatus) (Gauthier et Letcher, 2009). Plusieurs revues de littérature indiquant la présence
de ces contaminants chez plusieurs espéces fauniques et dans de nombreux écosystémes sont
aussi disponibles (Chen et Hale, 2010; de Wit, Herzke et Vorkamp, 2010; Law ef al., 2003;
Sverko et al., 2011).

Les polluants organiques, qu’ils soient persistants ou non, ont aussi des effets toxiques sur les
humains et la faune y étant exposés. Par exemple, les BFR, dont certains congénéres des

PBDE, ont été identifiés comme étant des perturbateurs endocriniens (Birnbaum et Staskal,



2004). Effectivement, parmi les effets néfastes associés & 1’exposition aux PBDE notons une
diminution des niveaux circulants d’hormones thyroidiennes (revu dans Darnerud, 2008). De
fagon plus générale, I’exposition & certains contaminants organiques halogénés a des effets
documentés sur les os de certaines espéces exposées en milieu naturel (Fox ef al., 2008; Lind
et al., 2003 et 2004; Roos, Rigét et Orberg, 2010; Routti et al., 2008; Sonne ef al., 2004) ou
en laboratoire (Lind et al., 2009b; Lundberg et al, 2006 et 2007). Quant aux nouveaux
retardateurs de flamme bromés, tels le décabromodiphényl éthane (DBDPE) (Nakari et
Huhtala, 2010) et le 1,2-bis(2,4,6-tribromophenoxy)éthane (BTBPE) (Tomy et al., 2007a),
des études ont aussi mis en évidence leur potentiel toxique et de perturbateurs endocriniens.
En ce qui concerne leur métabolisme chez les vertébrés supérieurs, il est connu que les BFR
sont sujets 2 de nombreuses voies métaboliques telles 1’oxydation et la débromination
réductive catlysées principalement par des enzymes de la famille des cytochromes (P450) au
niveau du foie (revue dans Hakk et Letcher, 2003). Il a aussi été démontré que, suite 4 une
administration orale, plusieurs FR sont accumulés au niveau du foie, parmi ceux-ci, nous
retrouvons I’HBCD, le BTBPE ainsi que certains congénéres des PBDE (ex.: BDE-47, -100
et -209) (Hakk ef al., 2006, revu dans Hakk et Letcher, 2003).

Le but de la présente étude était donc d’établir un lien entre les concentrations hépatique et
plasma.tique de certains FR halogénés et I’observation d’effets au niveau du tissu osseux. Le
métabolisme osseux étant régulé de fagon trés précise par certaines hormones (ex. :
parathormone, calcitonine, cestrogéne, hormones thyroidiennes) et autres molécules (ex.:
vitamine D, interleukines, M-CSF), il est probable que celui-ci soit affecté vig I’altération de
certains de ces mécanismes de régulation. Par exemple, certaines substances peuvent, en se
liant aux récepteurs de I’cestrogéne des ostéoclastes, inhiber leur fonction et briser 1’équilibre
entre la minéralisation et la déminéralisation. Cela a d’ailleurs été suggéré par Lind et al.
(2004) pour expliquer les effets observés au niveau du tissu osseux chez des femelles
alligators (4lligator mississippiensis) exposées a des pesticides. Comme il a été démontré que
certains FR sont des perturbateurs endocriniens et que des effets au niveau des os leur ont été
associés en nature et en laboratoire, nous croyons que les L. delawarensis de 1’ile Deslauriers
risque de tels effets en raison de leur exposition chronique aux FR. Nous avons choisi le L.

delawarensis comme espéce modele en raison de sa position dans les maillons supérieurs de



la chaine alimentaire, son type d’alimentation, les environnements urbains qu’il fréquente et
son omniprésence dans 1’écosystéme du Fleuve Saint-Laurent. Ces caractéristiques font que
le L. delawarensis est naturellement et chroniquement exposé a un grand nombre de
contaminants organiques. Les contaminants, PBDE, retardateurs de flamme émergents et
autres substances ignifuges halogénées ont été extraits des échantillons de foie (exposition a
long tenﬂe) et de plasma (exposition a court terme) pour étre ensuite quantifiés par GC/MS.
En ce qui concerne le métabolisme osseux, son état a été évalué a 1’aide de marqueurs de
deux types soient des marqueurs biochimiques du métabolisme osseux et des marqueurs
structuraux du tissu osseux. Les marqueurs biochimiques choisis étaient : le calcium et le
phosphate inorganique circulants ainsi que I’activité de la phosphatase alcaline. Le calcium et
le phosphate inorganique ont ét¢ dosés puisqu’ils peuvent indiquer des anomalies au niveau
de I’équilibre minéral de 1’os, renseignant donc sur I’état du métabolisme osseux. La
phosphatase alcaline a été choisie comme marqueur dans cette étude puisqu’elle est
considérée comme bioindicatrice de ’activité des ostéoblastes. En effet, I’activité de cette
enzyme, toutes isoformes confondues, est généralement associée a la formation de tissu
osseux dans le cas de maladies affectant le renouvellement de ce tissu (Risteli et Risteli,
1993). Ces marqueurs ont été quantifiés par dosage colorimétrique a 1’aide de trousses
dispomnibles sur le marché. Pour ce qui est des marqueurs du tissu osseux, il s’agissait du
rapport entre la quantité de tissu osseux et la quantité totale de tissu (tous tissus confondus)
présent dans I’échantillon d’os (Bv/Tv) et de la densité minérale osseuse (BMD). Ces
variables ont été obtenues a partir d’images acquises par microtomographie qui, suite a
I’étape de reconstruction, nous ont permis d’obtenir les deux marqueurs a 1’aide de logiciel
d’analyse et d’estimation des paramétres osseux. Les valeurs de BMD et de Bv/Tv utilisées

sont celles obtenues pour le tarsométatarse (tarse) des individus a 1’étude (Figure I-1).

Le présent document se divise en deux chapitres; le premier portant sur les connaissances
reliées aux contaminants a 1’étude, au métabolisme osseux et aux interactions entre ceux-ci.
Le deuxiéme chapitre porte sur les effets observés des FR halogénés sur le tissu osseux du

goéland a bec cerclé.
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(Tibia)

Figure 0.1 : Représentation des os de la patte d’un pigeon biset (Columba livia) (image
modifiée, Proctor et Lynch, 1993).




CHAPITRE I

ETAT DES CONNAISSANCES

1.1 Polluants organiques persistants

Sont définis comme des POP toutes substances organiques toxiques pour la faune et
I’humain, bioaccumulées, transportées sur de longues distances et persistantes dans
I’environnement (Stockholm Convention Secretariat, 2008). Dans cette catégorie de
polluants, nous retrouvons les BPC, le dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT), le tétra, le
penta, I’hexa et 1’hepta polybromodiphényléther (Stockholm Convention Secretariat, 2008).

Il est aussi a noter que I’HBCD est quant & lui en voie d’étre ajouté a cette liste des POP.

La toxicité de ces composés chez I’humain et la faune ayant été démontrée, c’est pourquoi il
s’agit de contaminants d’intérét (Jones et de Voogt, 1999). De nombreuses études ont aussi
démontré que ces produits sont bioaccumulés dans les tissus adipeux et bioamplifiés dans les
chaines alimentaires (El-Shahawi ef al, 2010). Il est certain que d’autres produits ne
répondant pas a tous les critéres des POP ou en voie d’étre déclarés comme tel se retrouvent
aussi dans I’environnement. Ces polluants organiques ont parfois des structures et des
propriétés physicochimiques semblables a celles de certains POP;‘ c’est pourquoi ils sont
considérés comme des polluants d’intérét ¢mergent. Etant potentiellement toxiques, ils
regoivent donc beaucoup d’attention de la communauté scientifique. Parmi cette classe de
polluants, nous retrouvons certains nouveaux retardateurs de flamme (ex.: BEHTBP et

DBDPE).



1.2 Retardateurs de flamme

Il y aurait plus de 175 types différents de FR connus (Birnbaum et Staskal, 2004); ceux-ci
étant utilisés dans de nombreux biens de consommation tels les plastiques, textiles ou
composantes é€lectroniques dans le but de prévenir et ralentir la propagation des flammes.
Certains de ces composés étant reconnus comme persistants dans l’environnement et
bioaccumulés dans la chaine alimentaire, il est normal qu’ils suscitent I’intérét des
toxicologues comme en témoigne I’abondante littérature disponible sur le sujet. La catégorie
des FR halogénés regroupe les retardateurs de flamme bromés ainsi que d’autres molécules a

base de chlore.

1.2.1 Retardateurs de flamme bromés

Les BFR sont siirement les retardateurs de flamme les plus connus. Divisible en 5 classes,
cette famille comprend les bisphénols bromés, les diphényles éthers, les cyclodécanes, les
phénols et les dérivés de ’acide phtalique (Birnbaum et Staskal, 2004). Ces molécules sont
qualifiées d’additives ou de réactives selon qu’elles sont chimiquement liées ou simplement
mélangées aux polyméres les contenant. Les BFR de type additif peuvent donc s’échapper
des produits les contenant tout au long de 1’existence de ceux-ci et c’est ainsi qu’ils se

retrouvent dans 1’environnement.

1.2.1.1 Hexabromocyclododécane

Parmi les BFR, nous retrouvons I'HBCD (C;,H;sBrg). 11 s’agit d’un composé organique
cyclique non aromatique de type additif. Il est majoritairement utilisé dans le domaine de la
construction, plus précisément dans les mousses de polystyréne expansé utilisées comme
isolant (Bromine Science and Environmental Forum, 2009). En ce qui concerne sa présence
dans 1’environnement, ’HBCD a notamment été détecté dans des poissons et des sédiments
de la riviére Viskan en Suéde ainsi que dans des ceufs de guillemots (Uria aalge) de la

Baltique (Sellstrém ez al., 1998 et 2003). On a aussi détecté 'HBCD dans des ceufs de




goélands argentés des Grands Lacs (Gauthier ef al., 2007) ainsi que de faucons pélerins de
Suéde (Lindberg et al., 2003). Une étude conduite sur la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus
mykiss) a démontré que ’HBCD avait trois principaux effets in vivo soit : ’inhibition de
Pactivité de I’ethoxyresofurin-O-deethylase (EROD), une elllzyme utilisée comme marqueur
de I’induction du cytochrome P4501A, ’augmentation de I’index somatique hépatique et .
parfois 1’induction de P’activité d’une enzyme protégeant les cellules contre 1’action du
peroxyde d’hydrogéne soit la catalase (Koolman et R6hm, 2003, Ronisz et al., 2004). Ce

produit serait bioaccumulé et bioamplifé dans la chaine alimentaire (Morris et al., 2004).

1.2.1.2 Polybromodiphényléthers

Les PBDE (Cy;H(9.0)Br(1.10/0) sont une famille de BFR additifs contenant 209 congénéres qui
forment 10 groupes, mono- & déca-bromodiphényléther. Cela fait plus de 30 ans qu’ils ont été
détectés dans 1’environnement; la premiére fois dans des poissons de Suéde (Andersson et
Blomkvist, 1981). Largement utilisés, les PBDE sont maintenant retrouvés dans 1’eau, 1’air et
les sédiments un peu partout sur la Terre, et ce, méme dans des endroits éloignés de toutes
sc;urces tel I’Arctique Canadien (Ikonomou, Rayne et Addison, 2002). Des congénéres de
cette famille ont aussi été détectés chez plusieurs espéces d’oiseaux. Leur présence a en effet
été recensée chez le goéland bourgmestre de Norvége (Verreault et al, 2005), le goéland
argenté des Grands Lacs (Norstrom et al, 2002) et le faucon pelerin de la Suéde (Lindberg er
al., 2003).

Ces composés n’ayant que trés peu d’effets lors d’une exposition a court terme aux
~ concentrations présentes dans I’environnement (toxicité aigu€), c’est plutdt I’exposition
chronique aux PBDE qui est la plus préoccupante. Les études portant sur ce sujet ont
d’ailleurs démontré que les PBDE étaient des perturbateurs endocriniens (revu dans
Darmerud, 2008; Meerts et al., 2000; Porterfield, 2000; van der Ven et al., 2008). Certains
congénéres et métabolites des PBDE ayant une structure semblable & celle de I’hormone
thyroxine (T,), il semble probable que ceux-ci aient un effet sur cet axe endocrinien. En effet,

Fowles et al. (1994) et Hallgren ez al. (2001) ont observé une diminution des niveaux de Ty



chez les individus exposés & ces contaminants, ce qui démontre que ces composés perturbent
I’homéostasie thyroidienne. IlIs sont de plus associés a une perturbation de I’axe thyroidien
chez I’oiseau (revu dans McNabb, 2007). Cela serait causé par la liaison compétitive de
certains PBDE avec la transthyrétine, protéine de transport de la Ty, ce qui a d’ailleurs été
démontré chez I’humain et deux espéces de laridé (Meerts et al., 2000; Ucan-Marin et al,
2009a, 2009b). Les PBDE peuvent aussi agir comme agonistes ou antagonistes des récepteurs
de I’androgéne, la testostérone, la progestérone et I’cestrogéne (Darnerud, 2008; Hamers et
al., 2006; Legler et Brouwer, 2003). De plus certains congénéres des PBDE, les tri- a hexa-
BDE, seraient hautement bioaccumulables (McDonald, 2002).

En raison de ces nombreux effets délétéres, certains PBDE ont été bannis et sont maintenant
reconnus comme des POP. C’est notamment le cas des mélanges tétra-, penta-, hexa-, hepta
et octa-BDE qui se retrouvent sur la liste de la convention de Stockholm, un traité
international visant & restreindre et éliminer I’utilisation des substances identifiées comme
POP. D’autres congénéres, principalement le BDE-209, composant principal du mélange

deca-BDE, sont encore largement utilisés.

1.2.2 FR émergents

1.2.2.1 bis(2-ethylhexyl)-tetrabromophthalate

Tous sont d’accord pour dire que I’interdiction d’usage de certains mélanges de PBDE est la
cause de 1’apparition dans I’environnement de nouvelles molécules ignifuges. Le BEHTBP
(C24H34Br40,) est un de ces nouveaux BFR additifs et entre notamment dans la composition
des mélanges commerciaux Firemaster 550 et Firemaster BZ-54. Ce n’est que récemment que
ce composé a été détecté dans ’environnement. Tout d’abord détecté dans la poussiére de
maison (Stapleton et al., 2009), sa présence a ensuite été révélée dans des échantillons d’air
provenant de la région des Grands Lacs (Ma, Venier et Hites, 2011). Le BEHTBP a aussi été
recensé chez deux espéces de mammiféres marins de la Chine (Lam et al., 2009); il s’agissait
de la premiére fois que ce composé était détecté chez des mammiféres marins. En ce qui

concerne sa bioaccumulation, une étude réalisée sur le méné téte de boule (Pimephales




promelas) suggére que le BEHTBP serait sujet & un métabolisme assez rapide, puisque cette
substance n’était plus retrouvée chez les individus exposés aprés 14 jours (de Jourdan et al.,
_ 2012). Tres peu d’études sont disponibles sur les effets de cette substance sur la faune. Une
étude de Ezechias, Svobodova et Cajthaml (2012) portant sur le potentiel de perturbation
endocrinienne de nouveaux retardateurs de flamme n’a pas identifié d’activité androgénique
ou oestrogénique du BEHTBP. De Jourdan ef al. (2012) ont quant & eux démontré que
’exposition au Firemaster BZ-54 pourrait étre la cause d’une augmentation du stress oxydatif
chez les ménés téte de boule. Des études supplémentaires sont nécessaires pour bien cerner

les effets de ’exposition 4 ce contaminant sur le systéme endocrinien et 1’organisme.

1.2.2.2 Dechlorane plus

Le DP (formule C;g,H;5,Cl;2) est un retardateur de flamme chloré utilisé notamment dans la
gaine des fils électriques, les ordinateurs et le domaine de la construction. Il a été introduit
sur le marché pour remplacer le déchlorane et est un remplagant probable au mélange deca-
BDE (Hoh, Zhu et Hites, 2006). Utilisé depuis plus de 40 ans, ce n’est que derniérement qu’il
a été détecté dans 1I’environnement dans la région des Grands Lacs. C’est en effet Ho, Zhu et
Hites (2006) qui, les premiers, ont détecté les deux isomeéres (syn- et anti-) du DP dans Iair,
les sédiments et les poissons des Grands Lacs. De plus, la présence du DP a aussi été
recensée dans les chaines alimentaires des lacs Ontario et Winnipeg (Tomy ef al., 2007b) et
du sud de la Chine (Wu et al., 2009; Zhang et al., 2010). Ce composé a récemment été
détecté chez des oiseaux nichant sur une ile du Fleuve Saint-Laurent dans la grande région de
Montréal (Gentes et al., 2012). Les différentes conclusions des études portant sur cet ignifuge
nous portent & croire que sa bioaccumulation est grandement liée a I’espéce exposée ainsi
qu’aux particularités de la chaine trophique (Wu et al., 2009; Zhang et al., 2010). En ce qui
concerne sa toxicité, peu d’études sont disponibles sur le sujet. Une étude de Brock er al.
(2010) faite sur le rat (Rarfus sp.) n’a pas permis de révéler d’effets systémiques délétéres ni
de pathologies associ€s a la toxicité aprés une exposition orale de 28 jours. Cette méme étude
n’a pas non plus observé d’effets du DP sur la reproduction des individus exposés. Cela en
soi n’est évidemment pas suffisant pour conclure qu’il est sans danger pour les espéces

exposées, puisque les paramétres mesurés dans cette étude sont limités. Cette substance
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pourrait donc avoir d’autres effets sur les organismes exposés que ceux que permettait

d’observer cette étude.

1.3. Os

Les os sont des structures calcifiées formant le squelette des vertébrés. Ce dernier remplit
trois fonctions : la locomotion, la régulation de I’homéostasie calcique et la protection des
organes internes (Aarden, Burger et Nijweide, 1994). Le tissu osseux est composé de cellules
et d’une matrice extracellulaire qui est quant & elle formée de fibres collagénes et d’une
substance de base (Nordin et Frankel, 2001). Celle-ci est produite par les cellules et contient
des polysaccharides ou des glycosaminoglycans sous forme de macromolécules appelées
protéoglycans (Nordin et Frankel, 2001). En ce qui concerne la portion inorganique de 1’os,
celle-ci contient essentiellement les minéraux composant I’0s (calcium et phosphate). Ceux-ci
sont arrangés en cristaux d’hydroxyapatite (Ca;o(PO4)¢(OH),), représentent entre 60 et 70 %
du poids sec de 1’os et conferent & ce dernier sa solidité (Nordin et Frankel, 2001). Le tissu
osseux comprend aussi une composante organique regroupant différentes cellules et protéines

(Nordin et Frankel, 2001).

Deux types de tissus osseux sont identifiables chez 1’adulte, soient 1’0s cortical et 1’os
trabéculaire. Ce demier est retrouvé, chez les individus d’4ge adulte, au niveau des vertébres
et dans les extrémités des os (Marie, 1982). Il est formé de trabécules disposées a la maniére
d’un filet et dont les interstices sont remplis de moelle rouge (Nordin et Frankel, 2001). Les
trabécules sont orientées suivant les forces mécaniques imposées a 1’os (Marie, 1982). L’os
cortical (ou compact) composerait 80% du squelette et c’est lui qui forme la couche
extérieure de I’0s, son cortex (Marie, 1982; Nordin et Frankel, 2001). La proportion entre ces
deux types de tissu n’est pas constante dans le squelette puisqu’elle varie selon les os et a
I’intérieur méme de 1’os (Nordin et Frankel, 2001). Bien que ces deux types de tissu soient
impliqués dans la résistance mécanique de 1’os, il est reconnu que I’os trabéculaire est
métaboliquemént plus actif. En effet, le taux de renouvellement de 1’os trabéculaire est plus
élevé que celui de I’os cortical'qui est de 2 a 3% par année, un taux supérieur & ce que

nécessite ’entretien et le maintien de la force mécanique de 1’0s. Cela signifie donc que I’os
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trabéculaire est donc plus important que 1’os cortical dans le maintien de ["homéostasie

minérale (revu dans Clarke, 2008).

1.3.1 Structure microscopique

Quatre principaux types cellulaires sont retrouvés dans le tissu osseux, soient les cellules
ostéoprogénitrices, les ostéoclastes, les ostéocytes et les ostéoblastes. D’origine
hématopoiétique, les ostéoclastes proviennent de la lignée des monocytes-macrophages et
contiennent plusieurs noyaux (Roodman, 1999). En plus d’étre multinucléées, ces cellules ont
d’autres particularités dont I’expression de la phosphatase acide tartrate-résistante (TRAP) et
la présence de récepteurs a la calcitonine (Teitelbaum et Ross, 2003). Lorsque celle-ci se lie &
son récepteur, elle diminue ’activité des ostéoclastes (revu dans Boyle, Simonet et Lacey,
2003). Leur réle au sein du métabolisme osseux est la résorption de la matrice osseuse.
Provenant de cellules mésenchymales pluripotentes se différenciant sous I’effet du facteur de
transcription RUNX2, les ostéoblastes sont des cellules cuboides d’un diameétre de 20 a 50
um ne contenant qu’un seul noyau (Marie, 1982; Franceschi er al, 2003; Raggatt et Partridge,
2010). Le role des ostéoblastes étant la formation de I’os, leur cytoplasme renferme des
granules contenant le matériel nécessaire a la création de la matrice osseuse (Marie, 1982).
Les ostéoblastes ont des récepteurs a la parathormone (PTH), une hormone impliquée dans le
maintien de I’homéostasie calcique. Ces cellules ont aussi une activité phosphatase alcaline
importante, ce qui fait que celle-ci peut étre utilisée comme marqueur biochimique de leur
activité et donc du métabolisme osseux (Christenson, 1997). Les ostéocytes sont en fait des
ostéoblastes trappés dans la matrice osseuse lors de la minéralisation (Marie, 1982). Ces
cellules représentent presque I’entiereté (90-95%) des cellules présentes dans le tissu osseux
(Bonewald, 2007). Les ostéocytes les plus jeunes ont une morphologie ressemblant & celle
des ostéoblastes et en vieillissant ils acquiérent une forme ovoide et sont de plus petite taille
(Marie, 1982). Bien que leur role dans I’os soit nébuleux, ces cellules seraient impliquées
dans le maintien de la concentration plasmatique de calcium via la réponse a la PTH en plus
de jouer un réle dans I’initiation du procédé de remodelage lors d’un bris de I’0os (Marie,

1982; revu dans Hadjidakis et Androulakis, 2006).
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1.3.2 Résumé du remodelage

Le remodelage est responsable du maintien de ’intégrité du squelette chez les vertébrés
adultes en plus d’assurer I’homéostasie minérale (Raggatt et Partridge, 2010). Il s’agit d’un
procédé s’étalant sur plusieurs semaines réalisé par des unités de résorption et de formation,
sites appelés unités multicellulaires de base (BMU). Les premiéres cellules a se retrouver a
’intérieur de celles-ci sont les ostéoclastes qui seront ensuite remplacés par les ostéoblastes,
et ce, en suivant les 5 étapes du remodelage (phase d’activation, de résorption, d’inversion,

de formation et finale) (Raggatt et Partridge, 2010).

Phase d’activation Il s’agit de la premiére phase du procédé de remodelage qui consiste en
I’initiation et la détection des signaux d’activation et la formation d’ostéoclastes (Raggatt et
Partridge, 2010). Deux signaux sont connus pour induire la formation d’ostéoclastes : la
diminution du niveau de « transforming-growth factor g » (TGF-B) et la PTH. Les ostéocytes
sains sécretent du TGF-f, cytokine inhibant 1’ostéoclastogenése. Suivant une lésion ou un
choc, des ostéocytes sont détruits par apoptose, ce qui cause une diminution de la sécrétion de
TGF-p, supprimant ainsi Dinhibition de [’ostéoclastogenése. Il y a donc formation
d’ostéoclastes (Heino, Hentunen et Viaininen, 2002). En ce qui concerne la PTH, il s’agit
d’une hormone sécrétée par les glandes parathyroides qui contribue & I’homéostasie minérale
et lorsqu’elle se lie & son récepteur a la surface des précurseurs des ostéoblastes, elle permet
’activation de signaux qui stimulent la production de molécules recrutant les préostéoclastes
et induisant leur différenciation (Guyton et Hall, 2006; Swarthout ez al., 2002). Parmi celles-
ci, la cytokine « factor-kB ligand » (RANKL) est exprimée a la surface des cellules
préostéoblastiques et se lie au récepteur « receptor activitor of nuclear factor-k B » (RANK)
retrouvé a la surface des précurseurs des ostéoclastes (Hadjidakis et Androulakis, 2006). Cela
a pour effet de promouvoir la prolifération des précurseurs des ostéoclastes, encourager leur
différenciation, augmenter leur activité de résorption et proionger leur durée de vie (Raggatt
et Partridge, 2010). L’ostéoprotégérine (OPG) est un récepteur de type soluble membre de la
famille des récepteurs « tumor necrosis factor » qui se lie 8 RANKL et ’empéche de se lier &
RANK, ce qui empéche la stimulation de I’ostéoclastogenése (Raggatt et Pertridge, 2010;
Wada ez al., 2006). Tout porte donc a croire que le ratio d’expression RANKL/OPG est
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responsable du degré d’activation et de différenciation des ostéoclastes (Raggatt et Pertridge,

2010).

Phase de résorption Une fois activés, les ostéoclastes s’attachent a la surface osseuse et s’en
suit un transport de vésicules sécrétrices. Celles-ci contiennent de 1’acide chlorhydrique et
des protéases qui dissolvent les matrices inorganique et organique respectivement (Viininen

et al., 2000).

Phase d’inversion Suite & la phase de résorption, des cellules mononucléées de lignée
inconnue et appelées « reversal cells » apparaissent a la surface de 1’os le préparant ainsi 4 la
déposition de matrice en enlevant les résidus de collagéne qui pourraient étre présents au

niveau de la BMU (Hadjidakis et Androulakis, 2006; Raggatt et Partridge, 2010).

Phase de formation Une fois la phase d’inversion terminée, la formation de la matrice
débute. On croit que les ostéoclastes seraient responsables de la producﬁon du signal
permettant la transition entre inversion et formation (Martin et Sims, 2005). Le signal
inhibant la formation osseuse étant levé, le facteur de transcription RUNX2 permet la
différenciation des précurseurs des ostéoblastes présents dans la BMU (Franceschi et al,
2003). Suite a la différenciation des ostéoblastes, la production des protéines et la

minéralisation débutent.

Phase finale Le remodelage se termine lorsque des quantités égales de matrice ont été
dissoutes et produites. La nature du ou des signaux menant a I’arrét de la production de

protéines et de la minéralisation reste encore inconnue (Raggatt et Partridge, 2010).
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1.3.3 Homéostasie minérale

L’équilibre minéral de I’oiseau, tout comme celui des autres vertébrés, est régi par différentes
hormones et molécules, dont la vitamine D, la parathormone et la calcitonine (CT). La
vitamine D, plus précisément sa forme active la 1,25(OH),Ds, est synthétisée au niveau de la
peau et du rein (Guyton et Hall, 2006). Celle-ci agit comme une hormone lors de la
diminution de la concentration plasmatique de calcium. Son principal réle est d’augmenter
I’absorption intestinale de calcium et de phosphate, notamment via ’augmentation de la
synthése des protéines responsables du transport du calcium au niveau de 1’épithélium
intestinal (Guyton et Hall, 2006; Dacke, 2000). La vitamine D pourrait donc avoir un effet
sur le taux de minéralisatién osseuse par son role dans le transport des ions calcium. Elle agit
aussi indirectement au niveau de I’os puisque son absence entraine une diminution ou méme
une annulation de I’effet de la PTH qui elle agit sur la résorption osseuse (Guyton et Hall,
2006). La PTH, répond a une diminution de la concentration plasmatique d’ions calcium et
cible directement le tissu osseux (Dacke, 2000). Cette hormone agit a court et 4 long terme.
Son action a court terme promeut 1’ostéolyse, soit le prélévement de calcium & proximité 1)
des ostéocytes a I’intérieur de 1’os et 2) des ostéoblastes a la surface de ’0s. Il a en effet été
démontré que ces deux types cellulaires forment une sorte de systéme de cellules
interconnectées appelé membrane ostéocytique, membrane qui sépare 1’os du liquide
extracellulaire (Guyton et Hall, 2006). Des expériences ont suggéré que cette membrane
pompe le calcium contenu dans le liquide situé entre celle-ci et ’os vers le liquide
extracellulaire. Lorsque la membrane est fortement activée, par exemple par la PTH, le
calcium de I’os est dissout et relaché dans la circulation sanguine (Guyton et Hall, 2006). A
long terme, elle agit sur les ostéoclastes en deux temps : premiérement, les ostéoclastes déja
formés sont activés et deuxiémement, de nouveaux ostéoclastes sont formés. Puisque ces
demiers n’ont pas de récepteur a la PTH, il est suggéré que les ostéoblastes seraient
responsables de la production d’un signal secondaire activant les ostéoclastes (Guyton et
Hall, 2006). La CT, hormone sécrétée en réponse & une augmentation du niveau circulant de
calcium, a pour effet de diminuer la concentration plasmatique de calcium (Guyton et Hall,
2006). Cette hormone agit au niveau du rein et des cellules osseuses. Son action sur le rein se

fait vig la diminution de la réabsorption tubulaire de calcium, ce qui augmente son excrétion
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et donc contribue a diminuer la concentration de ce minéral (Guyton et Hall, 2006). Elle est
aussi responsable de la diminution de l’activité ostéoclastique, de 1’ostéolyse et de la

formation de nouveaux ostéoclastes (Guyton et Hall, 2006).

1.4 Os et polluants organiques

Tel qu’abordé plus t6t, le tissu osseux et le métabolisme osseux sont des cibles potentielles
pour les polluants, ce qui peut entrainer des problémes au niveau de la structure du tissu ou
de la régulation du métabolisme et méme des maladies (McGowan, 1996). 1l est aussi connu
que certaines substances organiques peuvent avoir des effets sur 1’os, dont plusieurs
contaminants retrouvés dans I’environnement. Les animaux fréquentant des écosystémes
contaminés sont donc chroniquement exposés a ces toxiques et c’est pourquoi il est possible
de trouver plusieurs études portant sur le tissu osseux et I’exposition aux contaminants

organiques.

Des études in vivo ont d’ailleurs permis de démontrer des effets notamment au niveau de la
composition, de la force mécanique et de la densité minérale de 1’0os. Parmi celles-ci, une
étude sur le rat a démontré que 1’exposition au congénéfe 126 des BPC pouvait altérer le
processus de minéralisation osseuse des vertébres (Alvarez-Lloret et al, 2009). Une autre
étude sur le rat a mis de ’avant que 1’exposition au 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxine
(TCDD) interférait avec la croissance osseuse et le remodelage en plus d’affecter la force
mécanique de I’os (Jimsi et al., 2001). Toujours chez le rat, Lind ef al. (2009a) ont démontré
une atteinte du tissu osseux via une augmentation de la résorption osseuse et une diminution
de la formation osseuse chez des individus exposés au TCDD. Chez la chévre (Capra hircus),
une exposition au BPC-123 a été associée avec une diminution de certaines variables
osseuses des métacarpes en plus d’étre associée avec une augmentation de la BMD
trabéculaire au niveau de la métaphyse (Lundberg ef al., 2006). Lind er al. (2009b) ont
démontré que 1’exposition a des boues d’épuration pouvait étre reliée avec une altération de
I’homéostasie du tissu osseux du fémur chez le mouton (Ovis aries). Finalement, une étude

sur la grenouille rousse (Rana temporaria) a mis de I’avant que le tissu osseux des
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grenouilles males exposées au p-p’-DDE présentaient une diminution de la BMD corticale de

la diaphyse du fémur (Lundberg et al., 2007).

En ce qui concerne les animaux sauvages, Lind ez al. (2003) ont démontré la relation entre la
présence dans I’environnement de certains contaminants organiques, notamment les BPC, et
des variations des BMD trabéculaire et corticale du radius chez le phoque gris (Halichoerus
grypus). L’étude conclut en avangant que, méme si le mécanisme ayant causé ces effets n’est
pas établi, les polluants organiques sont probablement impliqués dans celui-ci. Une étude
semblable menée avec des cranes d’ours polaires (Ursus maritimus) a elle aussi démontré que
I’exposition des individus aux organochlorés était en lien avec la présence de certaines
altérations du tissu osseux (Sonne et al., 2004). L’altération de certaines variables osseuses
chez la loutre (Lutra lutra) a aussi été mise en relation avec les charges de BPC des individus
a I’étude (Roos, Rigét et Orberg, 2010). Lind ez al. (2004) ont de plus mis en évidence des
modifications de certaine variables osseuses, notamment une augmentation des BMD
trabéculaire et totale, de femelles alligators chroniquement exposées a des pesticides dans
leur milieu naturel. En ce qui concerne les oiseaux, une étude de Fox et al. (2008) portant sur
le goéland argenté qui visait & observer la relation entre la santé des individus et leur lieu de
nidification a aussi observé des différences au niveau des variables osseuses, dont la BMD,
entre les individus nichant dans les zones contaminées et ceux nichant dans les colonies de

références.

1.4.1 Mécanismes d’action proposés

Nous n’avons recensé que peu d’études portant sur les mécanismes d’action sous-jacents aux
diverses anomalies et altérations des variables et structures osseuses. Routti et al. (2008) ont
démontré une relation entre les concentrations circulantes de 1,25-dihydroxy vitamine D;,
d’hormones thyroidiennes, de calcium et de phosphate et la concentration héf)atique de BPC
et de DDT. L’hypothése concernant les effets sur 1’0os qui y est présentée propose que
I’exposition chronique aux contaminants cause 1’augmentation des niveaux circulant
d’hormones thyroidiennes; augmentant ainsi la résorption, ce qui hausse les niveaux

circulants de calcium. De ces hauts niveaux de calcium découlerait une inhibition de la




17

sécrétion de PTH, ce qui diminue la production de 1,25-dihydroxy vitamine D;. Des niveaux
altérés de 1,25-dihydroxy vitamine Ds; pouvant, tout comme les hormones thyroidiennes,
déranger 1’équilibre entre minéralisation et résorption osseuse (Routti et al., 2008). Les effets

observés sur le tissu osseux dus a I’exposition aux contaminants organiques seraient donc

reliés aux taux circulants de ces molécules. Lind et al. (2004) proposent quant & eux un autre

mécanisme d’action. Selon cette étude, les effets sur le tissu osseux des alligators étudiés
pourraient résulter du potentiel oestrogénique des contaminants auxquels ils étaient exposes.
Ceux-ci pouvant se lier aux récepteurs de 1’cestrogéne & la surface des ostéoclastes, ils
peuvent par le fait méme inhiber ’activité ostéoclastique, comme le ferait une augmentation
du niveau circulant d’oestrogene (Lind et al., 2004).

Les effets au niveau dé I’0s peuvent donc étre dits directs ou indirects selon qu’ils s’attaquent
directement a 1’os ou aux cellules de I’os ou qu’ils altérent les taux d’hormones, de vitamine

D, de calcium ou de phosphate plasmatiques.

1.5. But et objectifs de I’étude

Comme exposé dans la section précédente, les polluants sélectionnés pour cette étude sont
des produits répandus a 1’échelle planétaire, signifiant ainsi qu’ils sont retrouvés dans tous les
écosystémes, aquatiques ou terrestres. Leur présence a de plus été démontrée dans
I’écosystéme du Fleuve Saint-Laurent et des Grands Lacs. Aussi, certains des polluants a
I’étude sont associés a 1’altération du métabolisme osseux ou des fonctions endocriniennes
(principalement ’axe thyroidien) impliquées dans le métabolisme osseux chez certaines
especes, dont les oiseaux. Nous pensons donc qu’il est légitime de croire que ceux-ci
pourraient avoir des effets sur le tissu osseux des L. delawarensis de I’ile Deslauriers. La
présence de différentes associations entre les variables sélectionnées associées au tissu osseux
et les niveaux hépatique et plasmatique des contaminants a 1’étude pourraient indiquer ou non

une altération du métabolisme osseux pouvant résulter de I’exposition aux FR.
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Ce projet avait donc pour but global d’étudier la relation entre la présence des divers
polluants sélectionnés chez les L. delawarensis de I'ile Deslauriers et une variation de
certaines variables osseuses; ce qui indiquerait, une altération du métabolisme osseux. De
plus, ce projet contribue & enrichir la littérature disponible sur les effets des FR sur les
oiseaux, principalement au niveau de leur tissu osseux. Nous tenons & rappeler que 1’espéce
choisie est dite bio-indicatrice de son écosysteme et donc, les conclusions pourraient étre
étendues & d’autres espéces aviaires résidant dans celui-ci. Bien que sa conception soit de
type écotoxicologique et que certains facteurs confondants soient présents (ex. : la présence
d’autres contaminants que ceux quantifiés ou ’absence de population de référence), cette
étude pourra mener & des études plus ciblées qui pourront éventuellement cerner certains
mécanismes de toxicité. La question a laquelle nous avons tenté de répondre est donc : les
contaminants organiques de type FR ont-ils un effet sur le métabolisme osseux d’une espéce

y étant chroniquement exposée en milieu naturel ?
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2.1 Abstract

Bone metabolism is a tightly regulated process that ensures bone strength and repair in
addition to maintaining calcium and phosphate plasmatic concentrations. It has been shown
that certain organohalogen compounds (OHs) may interfere with bone metabolism and
structure in vertebrates, although studies have nearly entirely focused on mammalian species.
The objective of the present study was to investigate the associations between markers of
bone metabolism an(i concentrations (plasma and liver) of selected halogenated flame
retardants (FRs) in adult male ring-billed gulls (Larus delawarensis) nesting in a known FR-
contaminated area in the St-Lawrence River (Quebec, Canada). Bone (tarsus) metabolism
markers including plasmatic calcium and inorganic phosphate levels and alkaline phophatase
activity were investigated along with bone tissue integrity (percentage of bone tissue
comprised in the bone sample (Bv/Tv) and bone mineral density (BMD)). BMD and Bv/Tv
of the tarsus tended to be positively associated with circulating calcium levels in male ring-
billed gulls. Moreover, concentrations of FRs in liver (e.g., BDE-154, -183, -201, -209) and
plasma (BDE-209) were negatively correlated with trabecular or cortical BMD in the tarsus
of these birds. These results may suggest a loss of mineral bone tissue associated with FR
exposure in those individuals. Present findings provide some evidence that bone (tarsus)
metabolism and integrity may be impacted in high FR-exposed (mainly PBDEs) ring-billed
gulls breeding in the highly urbanized Montreal area. '

Keywords: Halogenated flame retardants; PBDEs; bone mineral density; calcium; phosphate;

gull
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2.2 Introduction

Halogenated flame retardants (FRs) have been and are still widely used in consumer and
industrial products to prevent the spreading of fire. Production volumes of polybrominated
diphenyl ether (PBDE) additives have been among the highest during the last three decades,
and a number of PBDE congeners are now c;)mmonly found in ecosystems globally,
including the remote areas such as the Arctic (Covaci et al., 2011; de Wit, 2010). Growing
environmental concern has led to the worldwide ban of two PBDE mixtures, Penta- and Octa-
BDE, starting in Europe (2004) and then the US and Canada (2008) (European Parliament,
2003; UNEP, 2010). Moreover, Deca-BDE (composed of >97% of BDE-209), the last
commercial PBDE mixture still in use today, is scheduled to be phased out (production and
use) in the US and Canada by the end of 2013 (Environment Canada, 2011; USEPA, 2009).
As a consequence of the strict fire safety legislation requirements, the‘ban of PBDE mixtures
has resulted in the increased usage of alternative FR products. Some of them have been on
the market for some time (e.g., Dechlorane-Plus (DP)), while others are considered as novel
or emerging FRs (e.g., Bis-(2-etylhexyl)-tetrabromophthalate (BEHTBP), 1,2-Bis(2,4,6-
tribromohenoxy)ethane (BTBPE) and 1,2-dibromo-4-(1,2-dibromoethyl)-cyclohexane
(TBECH)) (Betts, 2008). A number of these PBDEs replacement FRs are now increasingly
being detected in the environment and wildlife samples. These include BEHTBP (Lam et al.,
2009), BTBPE (Hoh et al., 2005), syn- and anti-DP isomers (Sverko et al., 2011) and
TBECH (Covaci et al., 2011; Gentes et al., 2012). An increasing number of studies have also
reported on the presence of a large suite of PBDE congeners (mainly) and other established
and emerging FRs in bird species from around the globe. For example, PBDEs,
polybrominated  biphenyls  (PBBs), tetrabromobisphenol A  (TBBPA) and
hexabromocyclododecane (HBCD) have been detected in eggs or tissues of several avian
species (Chen and Hale, 2010; Covaci et al, 2006; Hale et al., 2003; Morris, 2004). Novel
and emerging FRs, mainly BTBPE, decabromodiphenyl ethane (DBDPE) and occasionally
DP isomers, were also detected in eggs of herring gulls (Larus argentatus) from the
Laurentian Great Lakes (Chen ef al., 2012; Gauthier et al., 2008), eggs of Norwegian Arctic
glaucous gulls (Larus hyperboreus) (Verreault et al., 2007), muscles of birds from China
(Luo et al., 2008) and eggs of peregrine falcons (Falco peregrinus) from Canada and Norway
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(Guerra et al, 2011). More recently, a study conducted in the Montreal area reported a large
suite and occasionally high concentrations of PBDE congeners, including BDE-209, as well
as current-use BEHTBP and anti- and syn-DP in the liver of ring-billed gulls (RBGUs)
(Larus delawarensis) nesting on an island in the St-Lawrence River (Quebec, Canada)
(Gentes et al., 2012). In this étudy, the contribution of BDE-209 represented 26% of the
ZPBDE:s in the liver and surpassed that of BDE-47 and -99, which generally represent the
most abundant congeners in fish-eating birds such as Larids (gulls). Based on these results,
Gentes et al. (2012) suggested that the feeding ecology of urban-breeding RBGUs,
characterized by high intake of anthropogenic food sources, has led to high exposure to
currently used FRs (e.g., BDE-209, BEHTBP and DP) in sites where these food items

commonly are found (e.g., city center, wastewater treatment plant basins, landfills, etc.).

The high tissue levels of FRs, and especially PBDEs, in RBGUs can potentially elicit adverse
health effects, some of them that have previously been described in FR-exposed birds.
Examples of effects reported in birds exposed to FRs (mainly PBDEs) include delayed egg
laying, egg shell thinning and altered thyroid hormone (TH) levels (Fernie et al., 2005, 2009;
Verreault et al., 2007), as well as small egg volume (Van den Steen et al., 2009). However,
despite that a few studies have addressed the endocrine disruptive properties of PBDEs, no
study has investigated bone metabolism in birds exposed to these chemicals. In fact, bone
metabol.ism is a process tightly regulated by several hormones (mainly parathormone,
calcitonine, THs and estrogen), vitamins and other signals (M-CSF and interleukines)
(Duncan Bassett and Williams, 2003; Franceschi ef al., 2003; Guyton and Hall, 2006;
Horowitz, 1993; Roodman, 1999), which may be targets for PBDEs and other FRs iln
naturally-exposed birds. A number of in vivo studies have investigated the impact of
polychlorinated biphenyls (PCB), dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT), dioxins and
PBDEs dosage on bone tissue and its metabolism in a few mammalian and amphibian
species. For example, effects of PCBs and dioxins on bone tissue have been observed in rats
(Alvarez-Lloret et al, 2009; Jamsi ef al., 2001; Lind et al., 2009a), compounds present in
sewage sludge (PCBs, PBDEs, alkyl phenols, phthalates, etc.) in sheep (Ovis aries) (Lind et
al., 2009b), PCB congeners in goats (Capra hircus) (Lundberg et al., 2006), and p,p’-DDE in

common frogs (Rana temporaria) (Lundberg et al., 2007). The major observed chemically-
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induced effects on bone included altered bone composition, mechanical strength and bone
mineral density (BMD). Corroborative effects on bone metabolism have also been reported in
studies of OH-exposed free-ranging animals. More specifically, investigations on grey seals
(Halichoerus grypus) (Lind et al., 2003), otters (Lutra lutra) (Roos, Rigét and Orberg, 2010),
polar bears (Ursus maritimus) (Sonne et al., 2004), herring gulls (Fox et al., 2008) and
alligators (Alligator mississippiensis) (Lind et al., 2004) naturally exposed to OHs (PCBs,
PBDEs, dioxins and organochlorine pesticides) have reported effects on the bone tissue,
mainly increased or reduced BMD. To our knowledge, exceedingly few studies have
investigated the effects of PBDEs exposure on bone tissue in wildlife (Sonne et al., 2004,
2006), and none in birds or involving emerging non-PBDE FRs of recent environmental

concern.

The aim of this study was to investigate the associations between concentrations of major
PBDEs and novel FRs with selected bone structure parameters and biochemical markers of
bone metabolism in RBGUs breeding in a highly FR-contaminated region near Montreal
(QC, Canada). Because PBDEs and a number of other OHs were demonstrated to exhibit
endocrine disruptive (mainly thyroid‘axis) properties in birds (Darnerud, 2008 ; McNabb,
2007), and because bone metabolism may be affected by THs and other hormones (reviewed
in Duncan Bassett and Williams, 2003; Christenson, 1997), we hypothesized that the highly
FR-exposed RBGUs breeding on Deslauriers Island exhibit altered bone metabolism.
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2.3 Materials and Methods

2.3.1 Sample collection

Sampling of RBGUs (21 males and 6 females) was conducted between April 15® and June
1¥, 2010 on Deslauriers Island in the St-Lawrence River, east of Montreal (QC, Canada).
This period corresponds to the incubation period of RBGUs. At the beginning of field season,
50 nests with one egg were randomly selected within the different sections of the island, and
identified with a unique number. Once the nests had complete clutches (i.e., three eggs), one
of the partner was randomly live-captured using a nest trap that was triggered from a distance
by a radio transmitter. A 5-6 mL sample of blood was collected from the brachial vein of the
wing using heparinized 10 mL syringe, and immediately transferred into an amber 10 mL
centrifuge tube for storage in a cool-box while in the field. The birds were then euthanized by
cervical dislocation for tissue collection. The liver (right lobe) and complete left and right leg
bones (femur, tibiotarsus and tarsometatarsus; referred to along the text as femur, tibia and
tarsus, respectively) were retrieved and cleaned (all flesh was removed), and stored in a cool-
box. In the laboratory (within 10 hrs of sample collection), blood samples were centrifuged (7
min; 2500 x g) and the plasma was stored at -20°C for further analyses (sections 2.3.2 and
2.3.3). The liver samples were also transferred to a -20°C freezer until chemical analyses
(section 2.3.2). Capture and handling methods were approved by the Université du Québec a
Montréal’s Committee on Animal Care (CIPA), and comply with the Canadian Council on
Animal Care (CCAC) guidelines.

2.3.2 Chemical analyses

Sample extraction and cleanup procedures as well as instrument analysis for the
determination of a suite of FRs (e.g., 47 PBDE congeners and 23 emerging FRs) in present
RBGU liver and plasma samples can be found in Gentes et al. (2012). Analytes

determination was performed using a gas chromatograph (GC) coupled to a single
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quadrupole mass spectrometer (MS) (Agilent Technologies 5890, Palo Alto, U.S.A.) operated
in the electron capture negative ionization mode (GC/MS-ECNI). The quantification of
analytes was performed using selected ion monitoring (SIM). Quality control and assurance
procedures included method blanks and injection of standard reference materials for each
batch of 10 samples as detailed by Gentes et al. (2012). Because negligible background
contamination of method blanks occurred, no blank correction was performed, except for
BDE-209 for which concentrations were blank-corrected in liver samples only (mean blank
concentration was 1.76 + 0.48 ng/g ww). Method limits of quantification (MLOQ) and
detection (MLOD) can also be found in Gentes ef al. (2012).

2.3.3 Biochemical markers of bone metabolism

Plasma levels of calcium (Ca®", referred to as calcium heréaﬁer) and inorganic phosphate
(POy, referred to as phosphate hereafter), as well as alkaline phosphatase activity were
analyzed in RBGUs (in duplicates) using commercially available kits (QuantiChrom Assay
Kit, BioAssay Systems, Hayward, USA). Absorbance for the three assays was measured

using a Infinite M1000 microplate reader (Tecan, Mannedorf, Switzerland).

2.3.4 Bone structure evaluation

For the purpose of this study, only the tarsus structure of RBGUs was analyzed. This bone
was selected as its position in the bird’s skeleton makes it more exposed to mechanical loads
(stretching and compression), thus enhancing its remodeling activity and susceptibility to
bone metabolism deregulation (by environmental contaminants). Moreover, both the
trabecular and cortical regions of the tarsus were scanned as these bone sections are known to
have different metabolic rates (reviewed by Clarke, 2008). For the trabecular section, the
region of interest (ROI) was selected on the basis of a visual reference. The ROI started when
the proximal head of the bone was completely formed and ended 400 slices (6 mm) later. For
the cortical section, ROIs that all had the same visual appearance were selected. Non-broken

100 slices (1.5mm) ROIs with homogenous appearance were selected. The tarsi were scanned
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using a Skyscan 1172 microtomograph (Skyscan, Aartselaar, Belgium) with a configuration
of 70 kV, 0.5 mm Al filter and 15 pum resolution. Once introduced in a plastic tube mounted
in the microtomograph scanning chamber, the bone would describe a 180° rotation while x-
ray pictures were taken at every 0.5°. These pictures were used to reconstruct images of the
bones using the NRecon software (Skyscan, Aartselaar, Belgium). All cortical bone samples
were reconstructed and analyzed using the same parameters as with the trabecular bones. The
reconstruction images were analyzed using the CTAn software (Skyscan, Aartselaar,
Belgium) and the ratio of bone volume comprised in the bone sample (%) (Bv/Tv) was
obtained. Using the same software, the BMD was computed using calibration rods purchased

from Skyscan (Aartselaar, Belgium) and following the manufacturer’s instructions.

2.3.5 Data treatment

Individual PBDE congeners and FR compounds included in statistical analyses were selected
only if they were detected in at least 65% of the plasma or liver samples. As a result, 19
PBDE congeners (BDE-47, -85, -99, -100, -138, -153, -154, -170, -179, -180, -183, -196, -
19’/,-201, -202, -203, -207, -208 and -209), HBCD, BEHTBP, and DP (syn and anti isomers)
were used in the different models for liver, while in plasma 8 PBDE congeners (BDE-47, -99,
-100, -153, -154, -197, -207, and -209) were selected (Table 1). However, in samples for
which concentration of a given compound/congener was below the detection limits, missing
values were replaced with randomly-generated values such that concentrations below the
MLOD were replaced with values between 0 and MLOD, while concentrations below the
MLOQ were replaced by random values between the MLOD and MLOQ.

All bones were sampled during the incubation period of RBGUs, that is, between 11 and 22
days after onset of egg laying. Because it is well known that the female skeleton undergoes
modifications (mainly demineralization) to allow egg production, males and females were
analyzed separately to avoid bias in the interpretations. Nevertheless, because the number of
females was very low (n=6), statistical comparisons between males and females could not be
performed, and thus females were not used further. The effect of body size and body mass

was tested on PBDE/FR concentrations, bone structure and metabolism markers. To do so,
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individual morphometric measurements (head, bill and tarsus length) and body mass were
tested for possible associations with PBDE/FR concentratiops and bone parameters using
Pearson’s correlations. Data distribution was tested for normality using Shapiro-Wilk’s test
and homogeneity was assessed using studentized residuals. When necessary, data were
logjo-transformed to achieve normality. Relationships were considered to be significant when

p <0.05, and were considered as trends when 0.05 <p <0.1.
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2.4 Results

2.4.1 FRs concentrations in liver and plasma

Among the 47 screened PBDE congeners in male RBGUs, 19 and 8 congeners were detected
in at least 65% of liver and plasma samples, respectively (Table 2.1). The four most abundant
congeners in liver were BDE-209 > -99 > -47 > -153, and their combined concentrations
répresented 70% of ZPBDE in that tissue, while in plasma, these same congeners accounted
for 82% of EPBDE. BDE-209 alone accounted for 25% of £PBDE burden in RBGU liver;
which uniquely surpassed the contributions of BDE-47 and -99 (16% and 20%, respectively).
In plasma samples, these three congeners had more similar contributions to ZPBDE (26%,
26%, and 23% for BDE-47, -99 and -209, respectively). A few other non-PBDE FRs
(BEHTBP, syn- and anti-DP and HBCD) were also detected in most of the liver samples,
although at lower concentrations, whereas these were all under detection limits in RBGU
plasma. For both liver and plasma, levels of individual PBDE congeners were inter-correlated
(042 <1 <£0.8; 0.0001 <p < 0.05 and 0.47 <r < 0.97; 0.0001 < p < 0.04, for liver and
plasma, respectively), with some exceptions (BDE-170 in liver, and BDE-197 and -207 in
plasma). Furthermore, concentrations of the 8 commonly quantified PBDEs as well as
ZPBDEs in plasma and liver were significantly correlated with each other (0.96 <r < 0.61;
0.006 < p <0.0001). A more comprehensive description of PBDE and other FR patterns and
concentrations in liver and plasma samples of present RBGUs can be found in (Gentes ef al.,

2012).

2.4.2 Biochemical markers of bone metabolism

The mean calcium level in male RBGUs was 10.11 =-:0.21 mg/dl, with a range of 8.66-11.77
mg/dl. Circulating inorganic phosphate levels varied between 0.83 and 6.37 mg/dl with a

mean of 3.41 + 0.41 mg/dl. Based on the distribution of this specific marker, one extreme

value had to be removed as it was identified as an outlier using the box plot and the




29 -

interquartile range. There was no significant relationship between calcium and phosphate
levels (p = 0.27) in male plasma. Mean alkaline phosphatase activity was 69.4 + 8.4 UI and
ranged between 26.7 and 155.9 U.L. There was no correlation between alkaline phosphatase

activity and calcium or phosphate levels (p = 0.96 and 0.72, respectively).

2.4.3. Bone density and composition

The multiple images obtained from the RBGU male tarsus scans were used to reconstruct the
bone, and cross-section images were used for the determination of BMD and Bv/Tv
(Fig. 2.1). Mean trabecular Bv/Tv was 19.7 £ 0.6% (range: 15.8- 24.6%), while cortical
Bv/Tv varied between 45.9 and 66.9% (mean: Bv/Tv 58.5 + 1.2%). Neither trabecular nor
cortical Bv/Tv of male RBGUs was significantly associated with the three plasmatic markers
(calcium and inorganic phosphate levels, and alkaline phosphatase activity) (0.26 < p < 0.65),
while a negative tendéncy was observed between trabecular Bv/Tv and plasma calcium levels
(r=-0.39; p = 0.10). Mean trabecular BMD was 0.036 + 0.004g/cm® with a range of 0.002 to
0.06 g/cm?, while the mean cortical BMD was of 0.92 + 0.01 g/cm’ (range: 0.84-1.02 g/cmy’).
BMD and Bv/Tv for the same tarsus section were positively correlated (r = 0.44; p = 0.05 and
r =0.92; p <0.0001, for cortical and trabecular bone, respectively) (Fig. 2.2). No significant
relationship was obtained when phosphate levels and alkaline phosphatase activities were
regressed. against the trabecular and cortical BMD values (0.15 < p < 0.53), whereas those
two BMD values tended to be negatively associated with calcium levels (r = -0.42; p = 0.07
and r = -0.44; p = 0.06, for cortical and trabecular BMD, respectively).

2.4.4 Associations between PBDE/FR concentrations and bone tissue parameters

Calcium levels in male RBGU plasma were found to be positively correlated with anti-DP
concentrations in liver (r = 0.48; p = 0.04). No association was found between calcium levels
and any other liver or plasma PBDE/FR concentrations (0.22 < p < 0.90). Moreover, no
correlation was found between plasma phosphate levels and concentrations of PBDEs/FRs in

liver or plasma (0.13 < p < 0.85), with the exception of BDE-170 concentration in liver that
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was negatively correlated with plasma phosphate levels (r = -0.59; p = 0.01). Plasma alkaline
phosphatase activity and PBDE/FR concentrations were not associated in liver or plasma

(0.26 < p < 0.99).

Trabecular and cortical Bv/Tv of tarsus did not correlate with any PBDE and FR
concentrations in liver or plasma (0.11 < p < 0.98). In contrast, trabecular BMD was
negatively correlated with BDE-183 concentrations in liver (r = -0.47; p = 0.04) and
consistent trends were observed with two other PBDE congeners, BDE-197 and -201 (r =
-0.42; p = 0.06 and r = -0.42; p = 0.06, respectively). No other PBDE/FR concentrations
determined in liver or plasma were linked to this marker (0.13 < p < 0.99), although
comparable tendencies were identified with plasma BDE-153 and -209 levels (r = -0.44; p =
0.06 and r = -0.41; p = 0.09, respectively). Cortical BMD was negatively correlated with
concentrations of three PBDEs in liver: BDE-154 (r = -0.45; p = 0.05), BDE-201 (r=-0.48; p
= 0.03) and BDE-209 (r = -0.48; p = 0.03) (Fig. 2.3). Negative associative tendencies with
cortical BMD were also observed with seven other PBDEs (BDE-99, -153, -183, -197, -203,
-207, and -208) (0.38 <1 < -0.48; 0.06 < p < 0.1) and ZPBDE in liver (r = -0.40; p = 0.08).
Cortical BMD was also found to correlate negatively with BDE-209 levels in plasma (r =
-0.50; p = 0.03) (Fig. 2.3), while tendencies also emerged for three other PBDE congeners
(BDE-99, -153 and -154) (-0.40 <r < -0.43; 0.07 < p < 0.08).

Significant positive relationships were found between tarsus length and plasma
concentr‘ations of BDE-47, -99, -100, -153, and -154 as well as Y PBDEs (0.55 < r < 0.70;
0.0009 < p < 0.02), and a similar tendency was found with BDE-85 in liver (r = 0.38; p =
0.09). No significant association was observed between other morphological measurements
and body mass and any other contaminant concentrations and bone parameters (0.15 <p <

0.99).
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Table 2.1 Mean (+S.E.) and range of PBDEs (sums of congeners) and other FR
concentrations (ng/g ww) determined in liver and plasma of male RBGUs from Deslauriers
Island, Quebec (Canada). Partial data from Gentes et al. (2012).

Liver (n=121) Plasma (n = 19)
Samples Mean+ S.E. Range Samples  Mean+S.E. Range
>MLOD >MLOD
YPBDE®*® - 200 + 38.2 26.2-680 | - 23.0+4.82 3.55-89.2
Total-HBCD | 90% 445+1.12 ND-198 0% - ND
BEHTBP 90% 1.65+0.16 ND-3.29 ]0% - ND
anti-DP 100% 6.93+2.12 0.72-38.5 | 0% - ND
syn-DP 90% 268+086 ND-152 | 0% - ND

*>1sPBDE in the liver : sum of the following 19 PBDE congeners : 2,2°.4,4’-
tetrabromodiphenyl ether (BDE-47), 2,2°3,4,4’-pentabromodiphenyl ether (BDE-85),
2,2’,4,4°,5-pentabromodiphenyl ether (BDE-99), 2,2°,4,4°,6-pentabromodiphenyl ether
(BDE-100), 2,2°,3,4,4’,5’-hexabromodiphenyl  ether = (BDE-138), 2,2°,4,4°,55’-
hexabromodiphenyl ether (BDE-153), 2,2°,4,4°,5,6’-hexabromodiphenyl ether/2,2°,4,4’,5,5°-
hexabromobiphenyl (BDE-154/BB153), 2,2°3,3°,4,4’,5-heptabromodiphenyl ether (BDE-
170), 2,2’,3,3°,5,6,6’-heptabromodiphenyl ether (BDE-179), 2,2°,3,44°5,5-
heptabromodiphenylether (BDE-180), 2,2°,3,4,4°,5°,6-heptabromodiphenyl ether (BDE-183),
2,233’ 4,.4°,5’ 6-octabromodiphenyl ether (BDE-196), 2,2°,3,3°,44’ 6,6°-
octabromodiphenyl ether (BDE-197), 2,2°,3,3°,4,5°,6,6’-octabromodiphenyl ether (BDE-
201), 2,2’,3,3’,5,5’,6,6"-octabromodiphenyl ether (BDE-202), 2,2°3,4,4’5,5,6-
octabromodiphenyl ether (BDE-203), 2,2°,3,3’,4,4°,5,6,6’-nonabromodiphenyl ether (BDE-
207), 2,2°,3,3’,4,5,5°,6,6’-nonabromodiphenyl ether (BDE-208), and 2,2°,3,3°,4,4°,5,5°,6,6’-
decabromodiphenyl ether (BDE-209).

*YePBDE in the plasma : sum of the 8 following PBDE congeners : 2,2°4.4’-
tetrabromodiphenyl ether (BDE-47), 2,2’,4,4°,5-pentabromodiphenyl ether (BDE-99),
2,2’ 4,4’ ,6-pentabromodiphenyl ether (BDE-100), 2,2’,4,4°,5,5’-hexabromodiphenyl ether
(BDE-153), 2,2°,4,4’,5,6’-hexabromodiphenyl  ether/2,2’,4,4°,5,5’-hexabromobiphenyl
(BDE-154/BB153), 2,2°,3,3°,4,4°,6,6’-octabromodiphenyl ether (BDE-197),
2,2°,3,3’,4,4,5,6,6’-nonabromodiphenyl ether (BDE-207), and 2,2°,3,3’,4,4°,5,5°,6,6’-
decabromodiphenyl ether (BDE-209).
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1 mm

Figure 2.1 Representative reconstructed images obtained from the NRecon software of a left
male RBGU tarsus: a) cortical and b) trabecular sections.
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Figure 2.2 Relationship between BMD and Bv/Tv in both bone sections of male RBGUs: a)
trabecular BMD (g/cm’) and Bv/Tv (%) (n = 20; r* = 0.92; p <0.0001) and b) cortical BMD
(logjo-transformed g/cm’) and Bv/Tv (%) (n = 20; r* = 0.44; p = 0.001).
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Figure 2.3. Relationship between cortical BMD (logjo-transformed g/cm®) of male RBGUs
tarsus and BDE-209 concentrations (logyo-transformed ng/g ww) in: a) liver (n = 20; r* =
0.23; p = 0.03) and b) plasma (n = 18; r* = 0.25; p=10.03).
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2.5 Discussion

2.5.1 Accumulation of FRs in RBGUs

Plasma PBDE levels in male RBGUs were positively related to tarsus length, which is a good
indicator of the general size of birds, including gulls (Freeman and Jackson, 1990; Rising and
Somers, 1989). It has been demonstrated that larger-size gulls occasionally exhibit more
predatory behavior and feed upon higher trophic level preys that accumulate higher
concentrations of organic contaminants (Kidd et al.,, 1995). Therefore, the positive
associations between tarsus length and concentrations of certain PBDE congeners are
potentially an artifact of foraging preference of larger individuals, and likely unrelated to
bone (tarsus) length and structure. Nevertheless, PBDE/FR concentrations and profiles in
liver and plasma of male RBGUs from Deslauriers Island highly differed from those reported
for other aquatic bird species. As recently reported by Gentes et al. (2012) for the same
RBGUs as ‘utilized in present study, this species accumulates noticeably elevated liver
concentrations of BDE-209, that surpassed those of BDE-99 and 47, which typically
represent the most dominant PBDE congeners detected in free-ranging aquatic birds
(reviewed by Chen et Hale, 2010; reviewed by de Wit, 2010). Moreover, in this study,
detection percentages and concentrations of BEHTBP and anti- and syn-DP in liver were
among the highest reported in any avian species. In the study by Gentes ez al. (2012) and in a
pan-Canadian FRs investigation of gull eggs (Chen et al., 2012), it was suggested that the
high exposure of BDE-209 and other current-use FRs in RBGUs was associated with human
density and urbanization in the Montreal area. These area being more contaminated due to
high usage and disposal of products containing FR, higher levels of these (including BDE-
209) are present in the surroundings, resulting in a greater exposure to wildlife (Chen et al.,
2012). Similar observations were made in a study of osprey (Pandion haliaetus) eggs from
the Columbia basin (Henry et al., 2011). A more comprehensive description and discussion
on PBDE and emerging FR profiles and concentrations in present RBGUs can be found in
Gentes ef al. (2012).
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2.5.2 Bone tissue alteration and potential role of contaminant exposure

To our knowledge, the present RBGU study is the first assessing the potential impact of
PBDE/FR exposure on bone tissue in a free-ranging bird species. Present results suggest that
circulating levels of calcium in RBGU males are weakly positively associated with liver
concentrations of anti-DP, whereas concentrations of BDE-170 are inversely related to
inorganic phosphate. However, anfi-DP, the most abundant of the two DP isomers
determined, is a compound of relatively minor importance with respect to its overall
contribution to the total quantified liver burden of FRs. Regardless, positive association in
male RBGUs between liver contaminant levels and those of plasma calcium are consistent
with results by Routti ez al. (2008) who reported on positive correlations between circulating
calcium and PCB and DDT levels in Baltic grey seals. In this study, inorganic phosphate
levels also were positively correlated with contaminant concentrations, although this was not
observed in the present RBGU investigation. Contrastingly, the only significant relationship
with plasma inorganic phosphate was a negative correlation with concentrations of a minor
PBDE congener, BDE-170 (3% of ZPBDE), and thus low importance was attributed to this
finding. It was hypothesized that these two markers (calcium and inorganic phosphate) would
be positively associated in RBGUs since variation in bone metabolic activity generally is
mirrored by fluctuations in circulation calcium and inorganic phosphate levels. Effectively,
bone mineralization and demineralization fntegrate or liberate both minerals via formation or
dissolution of hydroxyapatite (Ca;o(PO4)s(OH),) (Cruess, 1982). The absence of linkage
between calcium and inorganic phosphate in plasma could be partly explained by the
opportunistic and omnivorous diet of RBGUs. In fact, because diet is a major source of these
minerals, potentially large variations among individuals in the intake of calcium and
inorganic phosphate could have masked any associations emerging from bone metabolism-

related dynamics.

Because no relationship was observed between PBDE/FR concentrations and plasmatic
alkaline phosphatase activity in male RBGUs, it can be suggested that the osteoblast
functions of these birds are essentially unaffected by these contaminants. The activity of this

enzyme (all isoforms) has generally been associated with bone formation activity by the
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osteoblasts in low or high bone turnover diseases (reviewed in Risteli and Risteli, 1993).
However, it is also known that other sources of alkaline phosphatase may confound the
interpretation of this marker with respect to chemical-related bone metabolism alteration
(reviewed in Christenson, 1997). In fact, enhanced hepatic metabolism resulting from
RBGUs’ exposure to contaminants (Chabot-Giguere et al., accepted) may lead to elevated
activity of the hepatic isoforms, which could interfere with the bone biomarker potential of
this enzyme. The observed absence of significant relationship between alkaline phosphatase
activity and liver or plasma PBDEs/FRs levels in male RBGUs does not automatically mean

that these substances have no effect on the osteoblasts activity.

Present results indicate that trabecular BMD of the tarsus could be associated, although
weakly, with FR exposure in male RBGUs based on its negative correlations (or trends) with
certain PBDE congeners in liver (e.g., BDE-183, -197, -201) and plasma (BDE-153 and
-209). The combined concentrations of these PBDEs represented less than 8% of ZPBDE in
liver, while this percent contribution was substantially higher in plasma (30% of ZPBDE).
This high congener contribution in plasma was mainly the result of the high BDE-209
“abundance (22% of ZPBDE). In addition, negative correlations and tendencies were noted
between concentrations of PBDEs (e.g., BDE-99, -153, -207, and -209) and ZPBDE in liver
and plasma (e.g., BDE-99, -153, and -209), and cortical BMD. Collectively, these
associations indicate that FR exposure may be linked to a decreased BMD in RBGUs from
Deslauriers Island. Moreover, because Bv/Tv and BMD of the same tarsus section were
positively correlated, and that both BMDs and trabecular Bv/Tv generally were negatively
associated with circulating calcium levels, this may further be indicative of a perturbation in
the equilibrium of mineralization/demineralization rates. In fact, a higher bone resorption rate
would result in a net loss of bone tissue and mobilized minerals, which is coherent with the
higher plasmatic calcium levels measured in those RBGU males that had lower BMDs
‘(cortical and trabecular) and trabecular Bv/Tv. The observed negative associations between
BMD and PBDEs in present RBGUs were somewhat consistent with other studies in which
lower BMD was associated with higher tissue OH concentrations. Sonne et al. (2004) have
shown that DDT and dieldrin concentrations in adipose tissue were linked to lower BMD in

the skull of subadult and adult male polar bears. Moreover, these authors noted a negative
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trend (not significant) between skull BMD of subadults and ZPBDE in adipose tissue. Other
supportive evidence of contaminant-related bone structure alteration was reported by Lind et
al. (2010) who showed that exposure of sheep to sewage sludge, which is known to contain
many OHs (e.g., PBDEs, PCBs, polycyclic aromatic hydrocarbons, dioxins and insecticides)
and other contaminants such as trace elements, was associated with lower femoral trabecular
BMD. Moreover, an investigation on the health of herring gulls also reported on variations in
femoral BMD in individuals breeding in different locations, in which birds from the most
contaminated Great Lakes colony exhibited lower femoral cortical BMD when compared
with reference colonies (Lake Winnipeg and Kent Island) (Fox et al., 2008). Overall, present
RBGU findings as well as those reported elsewhere for other free-ranging species point to a
potential role of environmental OH exposition (e.g., organochlorines, PBDEs) on BMD

alterations.

Alteration of bone metabolism could occur via a number of pathways since bone remodeling
is a process initiated and regulated by several hormones (parathormone, calcitonine and THs)
and molecules (vitamin D, interleukins, and M-SCF) (Guyton et Hall, 2006; McNabb, 2007;
Roodman, 1999). For example, deregulation of hormones, more specifically circulation levels
of parathormone, calcitonine, estrogen and THs, may contribute to stimulate or inhibit bone
cell activity, and thus alter the integrity of this tissue. Amc;ng other mechanisms, potential
chemically-induced BMD alteration in male RBGU, associated with elevated circulating
calcium levels, could be at least in part explained via indirect disturbance ;m the thyroid axis.
More precisely, even though THs (T3 and T,) were not determined in RBGUs plasma, it
cannot be completely disregarded that the chronic exposure to FRs could have led to elevated
levels of THs. Although dosage with OHs in laboratory setting and their exposure in free-
ranging animals reported negative associations between OH and TH levels (e.g., Brouwer et
al, 1998; Fernie et al., 2005; Fox et al. 2007; Letcher et al., 2010; Zhou et al., 2001), other
studies have shown that THs were positively correlated with OH levels, for example, in
pinnipeds like grey seals from Farmne Island (UK) (Hall et al., 2003) and the Baltic Sea
(Routti et al., 2008) as well as in avian species like kittiwakes (Rissa tridactyla) and northern
fulmars (Fulmarus glacialis) from the Canadian and European Arctic (Nest ef al., 2012;

Verreault et al, 2012). Furthermore, abnormally high levels of circulating THs have been
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associated with enhanced stimulation of bone resorption (reviewed in Karga et al., 2004) and
loss of equi'librium between bone formation and resorption, thus resulting in a loss of
mineralized bone tissue (reviewed in Duncan Bassett and Williams, 2003, Chirstenson,
1997). More specifically, high levels of T; beyond the thresholds of homeostatic
compensation and variation, have been shown to affect osteoclast activity (increased bone
turnover), which resulted in a more altered cortical bone matrix (reviewed in Christenson,
1997). The possible disruptive mechanism of altered TH levels in birds have also been
investigated in two gull species, and were suggested to potentially involve competitive
binding of hydroxyl (OH)-containing metabolites of PBDEs with TH carrier proteins
(transthyretin and albumin), which could have led to the observed effects on circulating THs

levels (Ucan-Marin et al., 2009a; 2009b).
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2.6 Concluding remarks

The present study provided some (correlative) evidence suggesting that bone tissue could be
a target for halogenated FRs in male RBGUs breeding on Deslauriers Island, as a number of
significant relationships were observed between concentrations of FRs (mainly BDE-154, -
183, -201, -209, and anti-DP) and selected bone parameters and metabolism markers. In
addition, positive associations of BMD (cortical and trabecular) and Bv/Tv (trabecular) with
calcium levels were observed, indicating a possible demineralization potentially associated
with higher FRs exposure. However, because these birds were exposed to a cocktail of toxics
in their environment, it cannot be completely disregarded that other chemical compounds that
were not screened for (e.g., PCBs, DDT and trace elements) in the present RBGU study could
have contributed to the observed effects. Therefore, future investigations should take into
account the potential disruptive roles of other bioaccumulative compounds that could affect,
directly. or indirectly, bone tissue in this specie. In order to elucidate thé mechanism through
which FRs may affect bone tissue (structure and metabolism) in RBGUs, ongoing work in
our laboratory aims to examine TH status in differentially-exposed individuals breeding in
the greater Montreal area. Ultimately, biomechanical testing will be helpful in assessing bone
strength and evaluate whether or not RBGUs could be physically affected as a result of bone

tissue alteration.
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CONCLUSION

Les contaminants organiques étant présents dans plusieurs écosystémes de la planéte, il est
normal que les écotoxicologues se penchent sur les effets que ces produits peuvent avoir sur
les organismes y étant exposés. Les retardateurs de flamme halogénés sont des composés
organiques ajoutés aux produits de consommation dans le but de ralentir la pfopagation des
flammes, et ce, dans I’objectif de se conformer a des normes strictes en matiére de sécurité.
Tout comme les autres contaminants organiques, ceux-ci sont maintenant retrouvés dans
plusieurs écosystémes et, conséquemment, plusieurs especes y sont chroniquement exposées.
Plusieurs études se sont penchées sur les effets d’une telle exposition chez certaines espéces
animales, soit en laboratoire ou en milieu naturel. Les études s’accordent pour dire que ces
contaminants ont des effets notamment au niveau de 1’équilibre hormonal et de certains
tissus. L’os €tant un tissu dont le métabolisme est précisément régulé par certaines hormones
et autres signaux, il se pourrait qu’il soit affecté par I’exposition 4 ces contaminants. Etant
donné que les contaminants organiques classiques (BPC, DDT, dioxines, etc.) ont été
associés a des altérations du métabolisme ou du tissu osseux, tant en laboratoire qu’en milieu
naturel (Lind ef al., 2009 et 2010; Lundberg ef al., 2007; Routti ef al., 2008; Sonne et al.,
2004), et ce aussi chez ’oiseau (Fox et al., 2008), il est possible que les retardateurs de
flamme puissent aussi étre associés a de telles altérations. En effet, ceux-ci ont des effets

comparables et peuvent activer des récepteurs communs aux composés classiques.

Le but de la présente étude était donc d’établir un tel lien entre exposition aux retardateurs de
flamme halogénés et altération du meétabolisme osseux chez une population de L.
delawarensis nichant dans un point de contamination connu du Fleuve Saint-Laurent (ile
Deslauriers). Etant un omnivore de type opportuniste fréquentant les milieux urbains et
périurbains de la ville de Montréal, celui-ci se retrouve donc chroniquement exposé a une
foule de contaminants dont font évidemment partie les retardateurs de flamme. Pour vérifier
’existence d’un lien entre exposition aux FR et altération du métabolisme osseux, nous avons
tout d’abord €valué le métabolisme osseux a I’aide de cinq marqueurs, sqient : BWTv, BMD,

niveaux de calcium et phosphate inorganique plasmiques et activité de la phosphatase




49

alcaline. Les os ont été numérisés a I’aide d’un microtomographe, ce qui a permis 1’obtention
de la Bv/Tv et de la BMD pour les portions trabéculaire et corticale. Les marqueurs
plasmiques ont quant a eux été quantifiés a I’aide d’ensembles de colorimétrie disponibles sur
le marché. Ensuite, ces marqueurs ont été mis en relation avec les niveaux des différents FR

présents dans le foie et le plasma.

Les présents résultats ont démontré que les BMD trabéculaire et corticale pouvaient étre
significativement et négativement associégs aux niveaux de certains contaminants, dont
certains de concentrations élevées. Effectivement, la BMD semble diminuer en fonction de
I’augmentation de la concentration de certains FR. Aussi, nous avons observé des tendances
négatives entre les niveaux circulants de calcium et la BMD corticale ainsi que la Bv/Tv et la
BMD trabéculaire. Donc, une BMD ou une Bv/Tv plus faible semble étre associée a des
niveaux de calcium circulant plus élevés. Toutes ces observations suggérent que les FR a
I’étude pourraient effectivement avoir un effet sur le tissu osseux des goélands a bec cerclé de
I’ile Deslauriers. Les oiseaux a I’étude €tant exposés a un cocktail de contaminants, nous ne

pouvons certifier que ces effets sont dus aux FR.

Les effets observés, diminution de la BMD associ€e & I’augmentation des taux circulants de
calcium, nous portent a croire que les effets observés seraient dus & une augmentation de la
résorption osseuse, et que, tel qu’observé dans Routti ez al., 2008, celle-ci pourrait étre lice a
un débalancement de 1’axe thyroidien. En effet, il a été démontré que les hormones
thyroidiennes sont responsables de la stimulation de la résorption osseuse par les ostéoclastes
Mundy et al., 1976). De plus, ’hyperthyroidie a été associée & une augmentation du
remodelage osseux caractérisée par un déséquilibre entre la résorption et la formation,
entraiﬁant une perte de tissu osseux (revu dans Duncan Basset et Williams, 2003). Plus
précisément, la durée de la résorption est conservée, mais celle de la formation est réduite du
2/3, ce qui entraine une perte d’environ 10 % de tissu osseux minéralisé par cycle (revu dans
Duncan et Williams, 2003). Par contre, plusieurs autres causes (ex.: altération des niveaux
circulants de vitamine D, CT ou PTH, effets directs au niveau des cellules osseuses)
pourraient étre a 1’origine des effets observés et c’est pourquoi nous suggérons que le dosage

des hormones thyroidiennes soit ajouté au protocole d’expériences futures. Aussi, d’autres
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contaminants organiques et métaux lourds ayant une influence sur le tissu osseux devraient
eux aussi étre quantifiés dans ces nouvelles expériences. Nous croyons que des tests
biomécaniques pourraient ajouter au protocole. En effet, ceux-ci permettraient de voir si la
solidité des os est affectée et donc d’établir si oui ou non, les individus sont physiquement
affectés par cette atteinte de leur tissu osseux et si cela a le potentiel d’entraver leurs activités
(migration, reproduction, quéte alimentaire). De plus, doser les contaminants dans les os,
permettrait de savoir si ceux-ci peuvent, tout comme certains métaux et polluants, se lier a la
matrice osseuse. Cette étude a permis de présenter des preuves que 1’intégrité du tissu osseux
ainsi que le métabolisme osseux des oiseaux sont des cibles potentielles pour les
contaminants de type retardateurs de flamme halogénés. Ceci est donc une preuve
supplémentaire que 1’exposition a ce type de composés, ¢’est-a-dire les composés organiques

halogénés, porte atteinte a la santé des espéces aviaires y étant exposées.
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