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AVANT-PROPOS 

Le présent travail de recherche expose le mémoire de maîtrise déposé en décembre 2021 au 

département des sciences biologiques de l'Université du Québec à Montréal comme exigence 

partielle de la maîtrise en biologie.  

Encore peu d'études portent sur les impacts du Dec-604 sur la faune et encore moins sur sa 

métabolisation par l’organisme. Ainsi, le choix d’étudier ce composé a été guidé par l’intérêt 

scientifique accordé aux contaminants de synthèses retrouvés dans l’environnement plus 

spécifiquement dans les milieux urbains. Ces derniers sont depuis longtemps considérés comme 

des sources d’une pollution d’origine anthropique qui affecte l’environnement entourant des 

zones densément peuplées. Pour étudier le potentiel de biotransformation du Dec-604 in vivo, le 

goéland à bec cerclé (Larus delawarensis) nichant sur l'île Deslauriers, située à proximité de la 

région de Montréal ayant une forte activité humaine, constitue un modèle de choix en raison de 

son abondance, son alimentation opportuniste ainsi que la bioaccumulation élevée observée par 

des recherches antérieures du Dec-604 CB, un produit de dégradation du Dec-604. 

Le but du présent mémoire fut d'élucider le potentiel de biotransformation d’un retardateur de 

flamme organohalogéné peu étudié, soit le Dec-604 et d’identifier une possible relation entre la 

contamination à ce composé et l’activité des déiodinases. Ainsi les résultats permettront 

d’appuyer les hypothèses de débromation du Dec-604 par les déiodinases hépatiques chez une 

espèce aviaire fortement exposée aux retardateurs de flamme considérée comme bio-indicatrice 

pour son milieu. 

Au cours du projet, différentes séries d’expériences ont été produites. La préparation des 

microsomes de foies des individus récoltés à l’été 2019 ainsi que d’oiseaux contrôles élevés dans 

les laboratoires de l’Université McGill s’est faîte dans nos laboratoires. Ensuite deux séries 

d’essais enzymatiques ont permis de produire des échantillons mesurant l’activité enzymatique 

en présence de cinq concentrations différentes de Dec-604 et d’observer la biotransformation in 

vitro du Dec-604 par les microsomes. La crise sanitaire survenue en mars 2020 a causé quelques 
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complications aux expériences qui ont dû être reportées puis condensées à l’été 2020. Nous 

sommes toutefois satisfaits des résultats obtenus. En raison de la faible quantité d’échantillons 

de microsomes d’espèces aviaires disponibles sur le marché et des coûts fort élevés, les 

microsomes de foie d’oiseaux contrôles ont été obtenus par préparation avec des échantillons de 

foies de cailles japonaises (Coturnix japonica) gracieuseté de la Professeure Jessica Head de 

l’Université McGill de Montréal. 

 Ce mémoire se divise en quatre sections soit, une introduction générale, un premier chapitre 

faisant la revue des connaissances sur le sujet, un deuxième chapitre prenant la forme d'un article 

scientifique (incluant la méthodologie du projet, les résultats et une discussion) et finalement, 

une conclusion générale. Le chapitre II de ce mémoire a été rédigé en anglais avec l'assistance de 

mon directeur de maîtrise, Jonathan Verreault, professeur à l'Université du Québec à Montréal 

et sera soumis à Environmental Toxicology and Chemistry. Ce projet fait partie intégrante de la 

Chaire de recherche du Canada en toxicologie comparée des espèces aviaires dirigée également 

par Jonathan Verreault. 
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RÉSUMÉ 

Il a été démontré que les retardateurs de flamme halogénés (RFH) s'accumulent à des 
concentrations élevées chez les oiseaux sauvages, y compris les goélands adaptés aux zones 
urbaines. Un certain nombre de RFH a été reconnu comme des perturbateurs de l'axe thyroïdien, 
notamment les mélanges omniprésents de polybromodiphényléther (PBDE) qui ont été, en partie, 
interdits d'utilisation et de production et donc remplacés par de nouveaux composants tels que 
le Dechlorane 604 (Dec-604). 

Le Dechlorane 604 Composant B (Dec-604 CB), un produit de déshalogénation putatif du Dec-604, 
a été fréquemment détecté dans les tissus de goélands à bec cerclé (Larus delawarensis) nichant 
dans la région de Montréal (QC, Canada). Les voies métaboliques du Dec-604 n’ont pas encore 
été caractérisées, bien que la présence fréquente du Dec-604 CB dans les tissus des goélands 
suggère une déshalogénation enzymatique (élimination du brome). La débromation du Dec-604 
pourrait impliquer les déiodinases thyroïdiennes responsables de l’élimination de l'iode des 
hormones thyroïdiennes dans les tissus périphériques. 

L'objectif de cette étude était d'étudier l'effet du Dec-604 sur la déiodinase de type 1 (D1), qui 
catalyse la formation de triiodothyronine (T3) et de diiodothyronine (T2) à partir de la thyroxine 
(T4) et la biotransformation in vitro du Dec-604 chez les goélands à bec cerclé. Nous avons testé 
l'activité in vitro de D1 dans des microsomes de foie de goéland en présence de cinq 
concentrations du Dec-604 allant de 0,86 à 86,21 nM. Les concentrations de RFH (Σ40HFR) ont été 
mesurées dans des échantillons de foie des mêmes individus. Les résultats ont montré que 
l'activité D1 totale dans les microsomes du foie de goéland était stimulée par plusieurs des 
concentrations du Dec-604. Aucun effet des concentrations hépatiques de Σ40HFR sur l'activité D1 
n'a été observé, à l'exception des taux de formation de T2 qui diminuaient avec des concentrations 
plus élevées de RFH dans le foie. De plus, les taux de formation du Dec-604 CB plus élevés en 
présence du cofacteur de D1 suggèrent une débromation enzymatique. Ces résultats suggèrent 
que l'exposition au Dec-604 peut perturber l'activité normale de D1 chez les goélands à bec cerclé 
et que D1 pourrait être impliquée dans sa débromation expliquant ainsi, en partie, la détection 
du Dec-604 CB chez ces oiseaux. Par conséquent, l'exposition au Dec-604 pourrait entraîner une 
perturbation de la régulation de l'axe thyroïdien et, à son tour, des niveaux d'hormones 
thyroïdiennes circulantes chez cette espèce de goéland pour laquelle de nombreux effets liés à la 
thyroïde ont été documentés. 

Mots-clés : Déchloranes ; retardateur de flamme émergent; biotransformation; essai in vitro; 
oiseau 
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Abstract 

Halogenated flame retardants (HFRs) have been shown to accumulate at elevated concentrations 
in wild birds, especially in urban-adapted gulls. A number of HFRs have been recognized as thyroid 
axis disruptors including the now-banned polybrominated diphenyl ether (PBDE) mixtures, which 
have been replaced with other HFRs such as Dechlorane 604 (Dec-604). 

Dechlorane 604 Component B (Dec-604 CB), a putative dehalogenation product of Dec-604, has 
been frequently reported in tissues of ring-billed gulls (Larus delawarensis) breeding in the 
Montreal area (QC, Canada). The metabolic pathways of Dec-604 are yet to be characterized, 
although the frequent occurrence of Dec-604 CB in gull tissues may suggest enzyme-mediated 
dehalogenation (bromine removal). Debromination of Dec-604 may involve the thyroid 
deiodinases that remove iodine from thyroid hormones in peripheral tissues.  

The objective of this study was to investigate the effect of Dec-604 on type 1 deiodinase (D1), 
which catalyzes the formation of triiodothyronine (T3) and diiodothyronine (T2) from thyroxine 
(T4) and Dec-604 in vitro biotransformation in ring-billed gulls. We tested the in vitro activity of 
D1 in gull liver microsomes in the presence of five concentrations of Dec-604 ranging from 0.86 
to 86.21 nM. HFR concentrations (Σ40HFRs) were also determined in liver samples of the same 
individuals. Results showed that total D1 activity in gull liver microsomes was increased by several 
concentrations of Dec-604. No effect of liver Σ40HFRs concentrations on D1 activity was observed, 
with the exception of T2 formation rates that decreased with higher liver HFRs concentrations. 
Moreover, higher Dec-604 CB to Dec-604 concentration ratios in activated gull microsomes (with 
the D1 cofactor dithiothreitol) were found at the intermediate Dec-604 concentration compared 
to controls. These results suggest that D1 activity may be perturbed by exposure to Dec-604 in 
ring-billed gulls, and be involved at least in part, in the biotransformation (debromination) of Dec-
604 leading to the formation of Dec-604 CB in these birds.  

Keywords: Halogenated flame retardant; Dechlorane; biotransformation; in vitro assay; bird. 

 



INTRODUCTION 

Afin de respecter les réglementations en matière de sécurité incendie, des composés 

synthétiques appelés retardateurs de flamme bromés (RFB) sont ajoutés à divers matériaux dans 

le but de limiter la propagation des flammes lors d’incendie. Aujourd’hui, les RFB sont utilisés 

notamment pour les meubles rembourrés, mais aussi pour les appareils électroniques, les textiles, 

les plastiques et les matériaux de construction (Akortia et al., 2016).  La plupart sont des additifs, 

c’est-à-dire qu’ils sont mélangés aux polymères sans être liés de manière covalente aux matrices. 

Ainsi, ils sont susceptibles d’être rejetés dans l’environnement, contaminant ainsi le biote, l’eau, 

le sol, les sédiments et la poussière (de Wit, Herzke, et al., 2010). En raison de leur utilisation 

abondante, les polybromodiphényléthers (PBDE) sont parmi les RFB les plus répandus dans 

l’environnement. En raison de leur bioaccumulation, leur persistance, leur toxicité et leur capacité 

à être transportés sur de longues distances, ils sont aujourd’hui confirmés comme à risque pour 

la santé humaine et la santé de la faune (Shunthirasingham et al., 2018). En effet, selon plusieurs 

études, ils seraient responsables d’effets toxiques (Akortia et al., 2016), notamment des  effets 

de perturbation du système thyroïdien et au niveau du développement (Costa et Giordano, 2011).  

Leurs effets délétères sur les organismes vivants et l'environnement en général ont conduit à la 

restriction de leur utilisation et de leur production dans de nombreux pays. Cependant, cela a 

conduit à la production et à l'utilisation de composés de remplacement. Parmi ceux-ci, une série 

de produits halogénés ayant des propriétés ignifuges similaires aux PBDE tels que les déchloranes 

(Dechlorane Plus (DP), Dechlorane (Dec)-601, -602 et -603 ainsi que le Dec-604 (C13H4Cl6Br4) qui 

comprend à la fois du chlore et du brome (Shen et al., 2011)). Encore très peu d’études ont été 

faites sur la toxicité de ces nouveaux composés et elles sont majoritairement axées sur le DP qui 

a été identifié comme un perturbateur des hormones thyroïdiennes chez le poisson-zèbre (Kang 

et al., 2016). Toutefois, une étude récente basée sur des cellules hypophysaires tumorales de rat 

GH3 a montré que certains déchloranes, dont le Dec-604, pouvaient se lier aux récepteurs des 

hormones thyroïdiennes (α et β) (Zhu et al., 2022). Les résultats ont montré que le Dec-604 

pouvait inhiber l'activité transcriptionnelle et la prolifération des cellules GH3, toutes deux 

induites par l'hormone thyroïdienne active, la triiodothyronine (T3) (Zhu et al., 2022).  
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Comme plusieurs RFB, le métabolisme du Dec-604 est encore inconnu. Il n’est donc pas 

impossible que les interactions entre celui-ci et des enzymes clés de la fonction thyroïdienne 

puissent conduire à sa biotransformation. Dans le cas du 2,2’, 4,4’, 5-Pentabromodiphenyl ether 

(BDE-99), Noyes et al. (2010) ont observé sa biotransformation in vitro via des microsomes 

hépatiques de carpe commune (Cyprinus carpio). Les résultats de cette même étude ont montré 

une inhibition du taux de biotransformation du BDE-99 suite à l'ajout de 3,3’,5’-triiodothyronine 

inverse (rT3) et de T4, qui sont toutes deux des substrats des déiodinases, comme la iodothyrosine 

déiodinase de type 1 (D1) (Noyes, P. et al., 2010). D’autres études se sont intéressées à des 

espèces aviaires pour étudier la biotransformation de RFB, comme le PBDE complètement bromé, 

le BDE-209 (Chabot-Giguère et al., 2013; François et al., 2016). 

Des études suggèrent que les congénères provenant de la débromation du BDE-209 pourraient 

avoir des effets perturbateurs du système thyroïdien telsqu’observés chez des oiseaux exposés 

aux BDE-47 et -99 (Guigueno et Fernie, 2017). Aucune information n’a pu être trouvée sur la 

production et l'utilisation du produit de débromation du Dec-604, le Dec-604 Composé B (Dec-

604 CB), mais il a été reconnu comme produit de photo-débromation du Dec-604 (Shen et al., 

2014), ce qui pourrait potentiellement expliquer sa présence dans les sédiments et les poissons 

(Shen et al., 2014) ainsi que chez des oiseaux fortement exposés aux RFB tels que le goéland à 

bec cerclé (Larus delawarensis) nichant dans la région de Montréal ( QC, Canada).  

Les goélands à bec cerclé se nourrissent de manière opportuniste et se reproduisent 

généralement dans les régions urbanisées d'Amérique du Nord. Le Dec-604 CB a été 

fréquemment détecté dans le foie (Sorais et al., 2021; Técher et al., 2018), ainsi que dans le 

plasma et le guano (Desjardins et al., 2019) prélevés sur des goélands à bec cerclé (Larus 

delawarensis ) nichant près de Montréal. Chez cette colonie, Sorais et al. (2021) ont constaté que 

la présence de goélands à bec cerclé dans les dépotoirs de la région de Montréal lors de leur 

recherche de nourriture avait un effet sur les concentrations dans le foie de retardateurs de 

flamme halogénés. Dans le cas des composés n’appartenant pas à la famille des PBDE, cet effet 

était hautement spécifique d’un composé à l’autre, c’est-à-dire que les concentrations variaient 

différement d’une molécule à l’autre,  et différait de l’effet observé pour les concentrations des 
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PBDE. De plus, la présence de goélands dans les dépotoirs n’a pas été associée à l'exposition 

atmosphérique ou à la bioaccumulation du Dec-604 CB (Sorais et al., 2021). Par conséquent, sa 

présence dans des échantillons d'animaux tels que les poissons et les oiseaux pourrait suggérer 

que la dégradation du Dec-604 par débromation se produit dans l'organisme lui-même, du moins 

en partie. 

La biotransformation in vitro du DP et du BDE-209 a déjà été vérifiée chez les goélands de cette 

colonie, mais aucune débromation n’a été observée par l’action des CYP (Chabot-Giguère et al., 

2013) ni par D1 (François et Verreault, 2018). Toutefois, les taux d'acide ribonucléique messager 

(ARNm) de D1 ont été associés aux concentrations hépatiques d'octa-BDE suggérant une relation 

entre l’exposition aux PBDE et la fonction normale de la D1 (François et al., 2016). D’ailleurs, selon 

une étude sur les poussins de cette même colonie, les niveaux d'ARNm du foie de certains gènes 

lié au système thyroïdien pourraient être affectés par les concentrations de six composés 

appartenant à la famille des déchloranes (Técher et al., 2018). Les auteurs ont conclu qu'une 

altération de l'homéostasie des hormones thyroïdiennes chez les goélands à bec cerclé en 

développement se produisait et que des voies de compensation pourraient être déclenchées au 

stade de développement des goélands fortement exposés environnementalement aux 

retardateurs de flamme halogénés (Técher et al., 2018). Ces résultats font de cette espèce un 

modèle de prédilection pour l’étude des mécanismes de biotransformation in vitro du Dec-604. 

Le lien entre l’exposition aux retardateurs de flamme halogénés et le système thyroïdien pourrait 

mener à une meilleure compréhension de leur neurotoxicité chez le goéland à bec cerclé et mener 

à des pistes pour expliquer certains phénomènes comportementaux. 

L’objectif de ce projet était de développer et valider un essai de biotransformation in vitro du 

Dec-604 avec des microsomes de foie de goéland à bec cerclé nichant dans une zone fortement 

contaminée. Ce projet devait également nous permettre d’étudier l’effet d’une exposition au Dec-

604 sur l’activité de la D1 avec ces mêmes microsomes. Enfin, les données recueillies devaient 

permettre d’établir un lien entre la biotransformation in vitro du Dec-604 et les concentrations in 

vivo du Dec-604 et du Dec-604 CB dans le foie des goélands à bec cerclé. Pour ce faire, des essais 

enzymatiques ont été produits à l’aide de microsomes hépatiques préparés en laboratoire à partir 
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d’échantillons de foie récupérés sur l’île Deslauriers (QC, Montréal) à l’été 2019. Ce projet est ici 

présenté sous forme de mémoire par article se divisant en deux chapitres. Le premier chapitre 

comprend un état des connaissances actuelles sur les éléments importants en lien avec le projet 

soit les déchloranes et leurs métabolismes, les effets toxiques des retardateurs de flammes ainsi 

que les données actuelles sur l’effet de ces polluants sur les oiseaux en particulier le goéland à 

bec cerclé de la région de Montréal. Le deuxième chapitre, rédigé en anglais sous forme d’article 

scientifique, porte sur la débromation du Dec-604 et son effet sur la D1 observés in vitro via des 

microsomes hépatiques de goéland à bec cerclé.



CHAPITRE 1 

États des connaissances  

1.1 Revue de littérature 

1.1.1 Les retardateurs de flamme 

Les retardateurs de flamme sont ajoutés à divers produits de consommation pour prévenir la 

propagation du feu lors d’incendie. En raison des législations visant à protéger les victimes et les 

pompiers dans l’exercice de leur fonction, ces agents chimiques sont ajoutés aux mousses de 

polyuréthane, aux mousses isolantes, aux textiles ou encore aux appareils électroniques (Covaci 

et al., 2011; Shunthirasingham et al., 2018). Les retardateurs de flamme se distinguent par leur 

liaison covalente ou non à la matrice à laquelle ils sont ajoutés (de Wit, Herzke, et al., 2010). Les 

retardateurs de flamme dits additifs ne forment pas de lien covalent et sont ainsi plus à risque de 

s’échapper de la matrice et d’être relâchés dans l’environnement (Akortia et al., 2016). Dans le 

cas des retardateurs de flamme bromés (RFB), leur capacité ignifuge est considérable puisque les 

bromes présents dans la molécule permettent lorsqu’il y a dégagement de chaleur une 

décomposition rapide qui libère des radicaux halogénés. Ceux-ci vont étouffer les flammes et 

empêcher la propagation du feu. De plus, ils sont peu coûteux ce qui en fait des composés de 

choix pour les fabricants (Bientinesi et Petarca, 2009). Ils sont donc utilisés en grande quantité ce 

qui a pour conséquence d’accroître leurs émissions globales dans l’environnement. Au courant 

des deux dernières décennies, un groupe de retardateurs de flamme halogénés a 

particulièrement attiré l’attention des chercheurs en raison de l’omniprésence de ses congénères 

dans l’environnement, les polybromodiphényléthers (PBDE). 

1.1.1.1 Les PBDE et leur héritage 

Les PBDE sont, depuis quelques années, considérés comme un risque pour la santé humaine et 

de la faune en raison de leur persistance, leur capacité à être transportés sur de longues distances, 

leur bioaccumulation dans l’environnement et leurs propriétés toxiques (Akortia et al., 2016; Kelly 

et al., 2008; Law et al., 2014; Shunthirasingham et al., 2018). En effet, l’exposition aux PBDE peut 

provoquer une perturbation des hormones thyroïdiennes, un déficit neurodéveloppemental et le 
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cancer selon des études in vivo et in vitro (McDonald, 2002). Cette classe de contaminants compte 

209 congénères qui se divisent principalement en 3 mélanges commerciaux différenciés par le 

nombre de bromes liés et leur position sur les cycles aromatiques des congénères. Les mélanges 

sont : le pentabromodiphényléther (penta-BDE), l'octabromodiphényléther (octa-BDE) et le 

décabromodiphényléther (déca-BDE)  (Darnerud et al., 2001; Li et al., 2016; Lorber, 2008). 

Principalement en raison des inquiétudes de plus en plus nombreuses concernant leur 

persistance, leur bioaccumulation et leur toxicité, les mélanges commerciaux de PBDE utilisés 

comme retardateurs de flamme ont été inclus dans l'annexe A de la Convention de Stockholm sur 

les polluants organiques persistants depuis 2009 pour le penta-BDE, le octa-PDE et en 2017 pour 

le déca-BDE (UNEP, 2017). 

Par conséquent, on observe le remplacement des mélanges des PBDE par d’autres retardateurs 

de flamme halogénés alternatifs, incluant plusieurs composés émergents (Hou et al., 2021; 

Zuiderveen et al., 2020). Comme les retardateurs de flamme halogénés traditionnels, ceux-ci 

peuvent être classés en deux classes principales, à savoir des retardateurs de flamme bromés 

(Bergman et al., 2012; Covaci et al., 2011; de WitKierkegaard, et al., 2010) et des retardateurs de 

flamme chlorés qui sont principalement composés des dechloranes (Bergman et al., 2012; Sverko 

et al., 2011). De nos jours, ces retardateurs de flamme halogénés sont largement utilisés dans les 

produits de consommation du quotidien pour répondre aux normes d'inflammabilité prescrites 

(Klosterhaus et al., 2012), et à mesure que leur production et leur utilisation augmentent, leur 

détection dans l'environnement augmente également. Au cours des dernières années, de 

nombreuses études ont rapporté leur distribution dans les matrices environnementales biotiques 

(Houde et al., 2014; Verreault et al., 2018; Zacs et al., 2018) et abiotiques (Brown, F. R. et al., 

2014; Stapleton et al., 2008). Cependant, puisque ces substances ont des propriétés 

physicochimiques fort semblables à celles des mélanges des PBDE, il y a également des risques 

qu’elles se dispersent et se bioaccumulent dans l’environnement de façon semblable (Wu et al., 

2012). En effet, il a également été rapporté que ces retardateurs de flamme halogénés possèdent 

un certain potentiel de toxicité (Jing et al., 2019; Kang et al., 2016; Tao et al., 2019). Parmi ceux-

ci, une série de produits chlorés ayant des propriétés ignifuges similaires aux PBDE; les 
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déchloranes (Dechlorane Plus (DP), Dechlorane (Dec)-601, -602 et -603 ainsi que le Dec-604 

(C13H4Cl6Br4) (qui comprend à la fois du chlore et du brome) (Shen et al., 2011).  

1.1.2 Le Dec-604 

Les déchloranes sont principalement utilisés dans les polymères des câbles électriques, des 

écrans d’ordinateurs et de téléviseurs ou encore de matériaux de toiture (Feo et al., 2012; Ren et 

al., 2008; Sverko et al., 2011; Wang, P. et al., 2016). Tout comme les PBDE, ils ont, grâce à leurs 

caractéristiques physicochimiques, une bonne stabilité chimique et thermique, une grande 

liposolubilité et une faible pression de vapeur (OxyChem, 2007). Après le Mirex, les Dec-602 et -

604 étaient les déchloranes les plus abondants trouvés dans les échantillons de sédiments en 

suspension de la rivière Niagara (prélevés de 1980 à 2002) et les carottes de sédiments du lac 

Ontario (prélevées de 1923 à 2004)(Shen et al., 2011). Les informations sur la production et 

l'utilisation de Dec-602 et -604 sont limitées, mais le Dec-604 se trouve parmi les ingrédients de 

la graisse de silicone Molykote AS-810 produit par Dow Corning Corp USA (MatWeb, 2009). 

Quoique l’utilisation commerciale du Dec-604 (#CAS : 34571-16-9) n’a pas encore été rapportée 

au Canada, sa présence sur la liste extérieure des substances publiée par Environnement et 

Changement climatique Canada signifie que ce composé est commercialisé au niveau 

international (Environnement et Changement climatique Canada, 2021). La présence de ce 

composé dans l’environnement a été démontrée dans les sédiments et la biote aquatique des 

Grands Lacs (Shen et al., 2014; Shen et al., 2010; Yang et al., 2011) ainsi que dans les régions 

côtières du Nord de la Chine (Jia et al., 2011). De plus, ce composé a été détecté dans le foie du 

maskinongé (Esox masquinongy) et du grand brochet (Esox lucius) dans la région urbaine du 

fleuve Saint-Laurent proche de Montréal (Québec, Canada) (Houde et al., 2014). Chez les 

mammifères marins, le Dec-604 a été détecté dans le foie du dauphin de la Plata (Pontoporia 

blainvillei) (De La Torre et al., 2012). Chez les espèces aviaires, le Dec-604 a été détecté dans les 

œufs du faucon pèlerin du Canada et de l’Espagne (Guerra et al., 2011) ainsi que dans le foie du 

goéland à bec cerclé dans la région de Montréal (Sorais et al., 2021). 
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Figure 1.1 Structure moléculaire du BDE-209, Dec-604 et Dec-604 CB. 

1.1.2.1 Métabolisme des déchloranes 

En raison de la ressemblance structurelle entre les hormones thyroïdiennes et certains RFB 

comme les congénères de PBDE (Figure 1.1), plusieurs chercheurs ont proposé des interactions 

au niveau du système thyroïdien (Boas et al., 2006; Feng et al., 2012; Sarkar et al., 2016; Yu et al., 

2015). Cela a mené à l’étude de leur métabolisme par l’organisme qui, encore aujourd’hui, est 

très peu compris. Dans le cas du BDE-209, il a été montré que ses produits de débromation connus 

ou présumés sont plus persistants, bioaccumulables et toxiques pour l'environnement (Ross et 

al., 2009; Söderström et al., 2004). Ainsi, il devient capital d’étudier le métabolisme des RFB et 

d’en comprendre les répercussions sur l’organisme (toxicité). 

Le produit de dégradation du Dec-604 le plus souvent retrouvé dans l’environnement, le Dec-604 

Composé B (CB), a été détecté pour la première fois chez les poissons appartenant à deux espèces 

prédatrices (grand brochet et maskinongé) du fleuve Saint-Laurent (Montréal, Québec, Canada) 

(Houde et al., 2014). Puis, il a été détecté chez la truite grise (Salvelinus namaycush) et le grand 

corégone (Coregonus clupeaformis) et ce à des concentrations jusqu’à 200 fois plus grandes que 

les concentrations en Dec-604 (Shen et al., 2014). Ce produit a également été retrouvé chez le 

béluga (Delphinapterus leucas) de l’Arctique canadien ainsi que de l’Estuaire du fleuve Saint-

Laurent, et du petit rorqual (Balaenoptera acutorostrata) de l’Estuaire du fleuve Saint-Laurent 
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également (Simond et al., 2017). Non seulement ce produit de dégradation (perte d’un brome en 

position méta) est plus présent, mais il aurait un meilleur potentiel de bioaccumulation que ses 

analogues (Shen et al., 2014). Chez les espèces aviaires, ce congénère a été détecté chez le fulmar 

boréal (Fulmarus glacialis) des îles Féroé (Atlantique Nord) (Mortensen et al., 2021) et le goéland 

à bec cerclé de la région de Montréal (Desjardins et al., 2019; Sorais et al., 2021).  

Desjardins et al. (2019) ont comparé les concentrations de différents retardateurs de flamme 

dans le plasma et le guano des goélands à bec cerclé de la région de Montréal et ont trouvé des 

ratios plasma/guano plus élevés de Dec-604 CB que de Dec-604 (coélution avec le BDE-183), 

suggérant une excrétion relative plus faible, et donc une accumulation relative plus importante. 

La présence de ce produit de dégradation chez des espèces exposées au Dec-604 permet de 

supposer qu’il y a dégradation du Dec-604 au sein de l’organisme lui-même. Une forte exposition 

combinée à une forte biotransformation du Dec-604 pourrait être la cause de ces concentrations 

élevées du Dec-604 CB. Aucune information sur le métabolisme du Dec-604 n’a pu être trouvée 

au moment de l’écriture de ce mémoire. 

1.1.3 Perturbateurs endocriniens 

Certains RFB ont été reconnus comme des composés chimiques pouvant perturber l'équilibre 

hormonal altérant ainsi des fonctions vitales telles que la croissance et le développement.  

Les PBDE et certains de leurs produits de dégradation (ex. produits débromés et hydroxylés) ont 

été identifiés comme des perturbateurs endocriniens (Fernie et al., 2007; Marteinson et al., 2010). 

Des perturbations du système endocrinien peuvent affecter le comportement reproducteur qui 

est essentiel à la reproduction aviaire (Marteinson et al., 2010). Chez les oiseaux, des 

changements du comportement liés à ces perturbations ont notamment été observés lors des 

comportements de séduction chez les crécerelles d’Amérique (Falco sparverius) (Fernie et al., 

2007; Marteinson et al., 2010). Selon plusieurs chercheurs, les PBDE perturbant le système 

endocrinien affectent particulièrement le système thyroïdien (Sheikh et Beg, 2020).  



 

10 

1.1.3.1 Le système thyroïdien 

En raison des similitudes entre la structure de certains RFB et des hormones thyroïdiennes, 

certains chercheurs ont proposé une analogie entre leur métabolisme respectif  (Figure 1.2) (Boas 

et al., 2006; Feng et al., 2012; Sarkar et al., 2016; Yu et al., 2015). L’étude des perturbations de 

système thyroïdien est d’autant plus importante puisque celui-ci est bien conservé à travers les 

vertébrés (Noyes, P. D. et al., 2013).  

 

Figure 1.2. Conversion de la thyroxine (T4) en triiodothyronine (T3) par la déiodinase de type 1 
(D1) dans les cellules, et similitudes avec la déshalogénation réductrice du BDE-99 en BDE-47 
observée in vitro et in vivo dans le tissu hépatique de la carpe commune (Noyes, P. et al., 2010) 

La biodisponibilité de l’hormone active dans les tissus, la T3, dépend de sa bioactivation 

obtenue par la déiodination de la prohormone T4 dans les tissus périphériques. Cette activation 

est rendue possible grâce à une iodothyronine déiodinase (Bianco et al., 2002; Köhrle, 2002). 

Cette enzyme possède trois isoformes, soit les iodothyronines déiodinases de type 1, 2 et 3, 

respectivement D1, D2 et D3. La D2 va convertir la T4 en T3 par une déiodination de l’anneau 

externe de la molécule alors que la D3 va convertir la T4 en rT3 par la déiodination de l’anneau 

interne de la molécule, la rendant inactive (Bianco et al., 2002; Friesema et al., 2004; Gereben et 

al., 2008). La D1 est quant à elle en mesure d’éliminer l’iode sur l’un ou l’autre des anneaux 

(Moreno et al., 1994). 
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Très peu d'études de toxicité ont été rapportées sur les déchloranes, à l'exception du DP (Feo et 

al., 2012; Hsu et al., 2018; Kang et al., 2016). Toutefois, il a été suggéré que les déchloranes 

pourraient interagir avec des acteurs clés du système thyroïdien puisque ceux-ci affectaient les 

niveaux d’hormones et de transcription des gènes des deiodinases et des récepteurs des 

hormones thyroïdiennes (Kang et al., 2016; Técher et al., 2018; Wang, S. et al., 2020). D’ailleurs, 

une étude récente a montré que certains déchloranes, dont le Dec-604, pouvaient se lier aux 

récepteurs des hormones thyroïdiennes (α et β) dans un essai de liaison compétitif avec des 

cellules cancéreuses hypophysaires de rat GH3 (Zhu et al., 2022). Les auteurs ont observé que 

bien que l'affinité de liaison du Dec-604 à TRα et TRβ soit significativement plus faible par rapport 

aux autres déchloranes (DP, Dec-602 et Dec-603), sa capacité à inhiber l'expression médiée par 

les récepteurs du gène rapporteur de la luciférase et la prolifération cellulaire de la GH3 était 

similaire à DP, soit supérieure à Dec-602 et Dec-603 (Zhu et al., 2022).  

De même, une étude a examiné les liens entre les concentrations adipeuses des autres 

retardateurs de flamme halogénés tels que le Dec-604 et la transcription de gènes impliqués dans 

la régulation de la thyroïde chez le béluga et le petit rorqual de l’estuaire du Saint-Laurent 

(Simond et al., 2019). Les concentrations de Dec-604 CB ont été corrélées négativement à la 

transcription de gènes de la thyroïde, notamment pour le TRβ (Simond et al., 2019). Chez les 

espèces aviaires, encore très peu d’études ont investigué l’interaction des dechloranes avec la 

fonction thyroïdienne. Toutefois, dans une étude précédente de notre laboratoire, l’effet des 

concentrations hépatiques de Σ6Decs (somme des Dec-602, chlordane plus, Dec-604 CB, Dec-603, 

and syn- and anti-DP) sur l’expression de la D1 a été vérifié. Les résultats montrent que les niveaux 

d'ARNm du foie de la D1 corrélaient positivement avec les concentrations chez des poussins en 

période de brêchage externe (pré-éclosion, percée de la coquille) de la colonie de goélands à bec 

cerclé nichant dans la région de Montréal (Técher et al., 2018). Les auteurs de cette étude 

suggèrent que des voies de compensation régulant l'homéostasie des hormones thyroïdiennes 

pourraient être déclenchées au stade de développement (avant l'éclosion) de ces oiseaux 

fortement exposés dans l'environnement aux retardateurs de flamme halogénés incluants les 

déchloranes (Técher et al., 2018). 
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L’ensemble des résultats obtenus à ce jour suggèrent qu’il pourrait y avoir une interaction du Dec-

604 avec les joueurs clés du système thyroïdien comme la D1 conduisant à la dégradation de ce 

retardateur de flamme par déshalogénation. Un tel mécanisme pourrait mener à une 

perturbation de la fonction thyroïdienne.  

1.1.4 Le goéland à bec cerclé  

Parmi les espèces migratrices de l’Amérique du Nord, le goéland à bec cerclé se distingue par sa 

présence importante au Québec. La démographie de cette espèce a vécu une croissance 

exponentielle (Gauthier et Aubry, 1995) et le nombre actuel de couples établis dans la région de 

la métropole est d’un peu plus de 60 000 dont 44 000 à 51 000 nicheraient sur l’île Deslauriers à 

proximité de Varennes près de Montréal (Giroux et al., 2016). Il s’agit d’une espèce opportuniste 

qui se nourrit de ce qu’elle trouve que ce soit du poisson, des insectes, des vers de terre, des 

petits mammifères ou des déchets (Brousseau et al., 1996; Gentes et al., 2012). Dans la région de 

Montréal, les goélands à bec cerclé vont parfois choisir comme aire d’alimentation des sites 

d’enfouissement (Caron-Beaudoin et al., 2013).  Une étude a révélé grâce à un suivi GPS sur des 

goélands à bec cerclé de la colonie de l’île Deslauriers (Figure 1.3) que l’exposition au déca-BDE 

la plus importante se faisait dans les sites de gestion des déchets tels que les dépotoirs et les 

bassins des usines de traitement des eaux usées (Gentes et al., 2012). Des études subséquentes 

sur la même population ont rapporté des résultats qui confirment cette tendance tout en 

identifiant la présence d’autres produits de débromation tels que les hexa-, penta-, tetra-BDEs 

(Chabot-Giguère et al., 2013; François et al., 2016; François et Verreault, 2018). 
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Figure 1.3. L’île Deslauriers située dans le fleuve Saint-Laurent dans la région densément 
peuplée de Montréal (Qc,Canada) abrite une des plus grandes colonies de goélands à bec cerclé 
d’Amérique du Nord (Figure produite à partir de Google maps). 

Ainsi le goéland à bec cerclé a toutes les caractéristiques pour être choisi comme modèle d’étude 

afin d’examiner dans la région métropolitaine de Montréal les niveaux de contamination de la 

faune exposée à un milieu anthropique. D’abord, son lieu de nidification étant en périphérie de 

zones fortement polluées, il est exposé à un spectre de polluants incluant le Dec-604. Ensuite, sa 

disponibilité, son accessibilité et son repérage facile en font une espèce pratique à échantillonner. 

Le goéland à bec cerclé est un modèle d’autant plus intéressant pour notre étude puisque le Dec-

604 CB a été détecté dans le foie (Sorais et al., 2021), le plasma et le guano (Desjardins et al., 

2019).  

L’omniprésence de multiples congénères de RFB dont les dechloranes dans le foie des goélands à 

bec cerclé d’une colonie se nourrissant dans des dépotoirs de la région de Montréal n’a pu être 

expliquée exclusivement par l'exposition alimentaire (Gentes et al., 2015). En conséquence, 

l'exposition atmosphérique a été étudiée comme une source potentielle de Dec-604 CB de 
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goélands à bec cerclé à l'aide d'un échantillonneur d'air passif miniature porté par des oiseaux 

(Sorais et al., 2021). Les résultats ont montré que la probabilité de présence d'oiseaux dans les 

dépotoirs n'avait pas d'effet sur les concentrations de Dec-604 CB dans le foie des goélands, ce 

qui suggère que l'exposition atmosphérique ne serait pas la principale source de ce produit de 

débromation (Sorais et al., 2021). Une étude antérieure a évalué la relation entre les brefs jeûnes 

successifs des goélands (temps passé au nid pendant la nidification provoquant une restriction 

alimentaire) et les niveaux de contaminants dans le foie et le plasma des oiseaux. Les 

concentrations combinées de composés des déchloranes (Dec-602, -603, BDE-183/-604 et -604 

CB, Chlordene Plus (CP) et syn- et anti-DP) dans le foie étaient positivement liées à la proportion 

de temps passé au site de nidification (Marteinson et al., 2016). Il a été précédemment rapporté 

que le jeûne pourrait augmenter le métabolisme hépatique (enzymatique) des contaminants chez 

les goélands argentés (Larus argentatus) (Routti et al., 2013), mais les processus sous-jacents 

restent difficiles à expliquer. La présence du Dec-604 CB dans des échantillons d'animaux tels que 

les poissons et les oiseaux pourraient suggérer que la dégradation du Dec-604 par débromation 

se produit dans l'organisme lui-même, du moins en partie. 

1.1.4.1 Métabolisme des retardateurs de flamme chez le goéland à bec cerclé 

Quelques études ont été menées sur le métabolisme de retardateurs de flamme chez le goéland 

à bec cerclé, mais les résultats n’ont pas confirmé le mécanisme de biotransformation. En effet, 

une première étude s’est penchée sur l’implication des enzymes de la famille des CYP dans le 

métabolisme du BDE-209 et du DP par incubation in vitro de microsomes de foie du goéland à bec 

cerclé. Cependant, aucune dégradation du BDE-209 ni du DP n’a été observée contrairement au 

contrôle positif (BDE-15). Ces résultats suggèrent que la déshalogénation réductrice médiée par 

les isoenzymes des CYP n’est pas impliquée dans la biotransformation du BDE-209 ou du DP chez 

le goéland à bec cerclé (Chabot-Giguère et al., 2013).  

Une autre étude de François et al. (2016) s’est intéressée à l’implication de la déiodinase de type 

1 (D1) dans la biotransformation et l’accumulation des PBDE fortement bromés dans le foie des 

goélands à bec cerclé. La relation entre les concentrations des polluants et la transcription ainsi 

que l’activité de la D1 a été étudiée via un essai in vitro avec des microsomes de foie. Les 
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échantillons ont été séparés en fonction de l’activité de la D1 et le groupe avec la plus haute 

activité de D1 présentait les concentrations les plus élevées de produits de débromation, hepta-

BDEs et octa-BDEs, dans le foie (François et al., 2016). Les auteurs ont observé que l’activité de la 

D1 chez le goéland à bec cerclé était inversement proportionnelle aux ratios des concentrations 

de BDE-209 sur les octa-BDEs (François et al., 2016). De plus, les niveaux d’ARNm de la D1 étaient 

inversement proportionnels aux concentrations hépatiques de l’octa-BDE. Ces résultats ont fait 

de la D1 un acteur potentiel dans le processus de biotransformation du BDE-209 chez le goéland 

à bec cerclé (François et al., 2016). Cependant, aucune relation directe n’a pu être établie entre 

la transcription de l’ARNm de la D1 et son activité totale chez le goéland à bec cerclé. Les auteurs 

ont proposé que les organohalogénés puissent perturber la fonction thyroïdienne et déclencher 

un mécanisme compensatoire. Cette hypothèse pourrait expliquer l’absence d’association entre 

l’activité totale de la D1 et les concentrations hépatiques de BDE-209 chez les goélands à bec 

cerclé (François et al., 2016). 

À la suite de cette étude, François et Verreault (2018) ont étudié in vitro l’implication de la D1 

dans la débromation de BDE-209 dans les microsomes de foie des goélands à bec cerclé en plus 

de vérifier la présence d’une interaction entre D1 et BDE-209 grâce à un essai d’activité. L’activité 

totale de la D1 a montré une augmentation en présence d’une concentration moyenne de BDE-

209 (1,0 nM), mais pas à une concentration plus faible (0,5 nM) ni à une concentration plus forte 

(2,5 nM). Ainsi, les auteurs suggèrent que l’interaction entre l’enzyme et le polluant n’est pas 

dose-dépendante. Toutefois, les résultats n’ont montré aucune débromation du BDE-209 lors de 

l’expérience avec les microsomes hépatiques. Les résultats de cette étude suggèrent donc que les 

conditions utilisées pour l’essai in vitro n’ont pas mené à la déplétion de BDE-209 (François et 

Verreault, 2018).  Si l’essai in vitro présenté n’a pas été en mesure de démontrer l’implication de 

la D1 dans la biotransformation du BDE-209, l’effet du Dec-604 sur l’activité de cette déiodinase 

reste à vérifier. Aucune étude à notre connaissance ne s’est pour l’instant penchée sur le 

métabolisme du Dec-604 chez le goéland à bec cerclé ou toute autre espèce animale. Considérant 

la similarité de la structure du Dec-604 avec les hormones thyroïdiennes, une déhalogénation 

serait possible par l’action des enzymes responsables de la déiodination de ces hormones.  
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1.1.4.2 Conséquences de l’exposition sur l’espèce  

Les conséquences possibles de la débromation du Dec-604 chez le goéland à bec cerclé pourraient 

s’apparenter aux effets déjà observés causés par l’exposition d’espèces aviaires aux RFB. Par 

exemple, les congénères BDE-99, -47, -100 et -153 qui sont les constituants majeurs des mélanges 

penta-BDE, ont été retrouvés dans les échantillons de foie et de plasma de goélands à bec cerclé 

(Gentes et al., 2012). Une débromation du BDE-209 pourrait produire ces congénères menant à 

des effets comparables à ceux observés suite à l’exposition au mélange DE-71 (penta-BDE) des 

crécerelles; l’amincissement des coquilles et la diminution du succès lors de l’éclosion (Fernie et 

al., 2009; McKernan et al., 2009). Une étude s’est également penchée sur les effets de l'exposition 

embryonnaire (in ovo) au DE-71 sur les crécerelles d’Amérique mâles pour déterminer les effets 

multigénérationnels de l'exposition aux PBDE, y compris leurs effets sur les soins parentaux 

observés expérimentalement. Les résultats montrent que l'exposition in ovo au DE-71 a des effets 

néfastes sur la reproduction et le comportement des crécerelles mâles et que les changements 

observés sont constants d'une génération à l'autre (Marteinson et al., 2010). Les niveaux 

d'exposition utilisés au cours des expériences étaient comparables aux niveaux dans 

l'environnement, ce qui porte à croire que les changements observés dans le comportement et 

le succès reproducteur sont également présents chez les oiseaux sauvages exposés aux PBDE dans 

leur habitat naturel. D’ailleurs, une étude portant sur la colonie de goélands à bec cerclé nichant 

sur l’île Deslauriers a établi qu’une forte exposition aux PBDE avait un effet négatif sur la densité 

minérale du tarse chez les mâles. En effet, Plourde Pellerin et al. (2013) ont étudié les relations 

entre les biomarqueurs du métabolisme et de l’intégrité structurale des os avec les 

concentrations hépatiques et plasmiques de retardateurs de flamme via les taux de calcium libre 

et de phosphate inorganique dans le plasma (Plourde Pellerin et al., 2013). La qualité de la 

structure du tarse a été évaluée selon le ratio de volume de tissus osseux et la densité minérale 

de l’os. Les résultats ont montré une corrélation négative entre la densité minérale de l’os et les 

taux de certains RFB dans le foie et dans le plasma suggérant une possible déminéralisation du 

tissu osseux causée par l’exposition des goélands à bec cerclé mâles de la région de Montréal 

(Plourde Pellerin et al., 2013).  Ces résultats pourraient être liés, entre autres, à une perturbation 

des hormones thyroïdiennes impliquées dans le métabolisme des os (Bassett et Williams, 2003). 
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D’ailleurs, Técher et al. (2016) ont étudié les relations entre l’exposition des goélands à bec cerclé 

à certains retardateurs de flamme et la perturbation de l’axe thyroïdien. Une association positive 

a été observée entre les niveaux totaux de T4 dans le plasma et les concentrations de plusieurs 

retardateurs de flamme dans le foie dont les PBDE mais aussi certains dechloranes. Les auteurs 

ont également observé une association négative entre les concentrations dans le foie de plusieurs 

PBDE et les niveaux d’ARNm de la D3, de la peroxydase thyroïdienne et des récepteurs des 

hormones thyroïdiennes β (TRβ). Les auteurs ont conclu que ces associations pourraient signifier 

que les organohalogénés puissent perturber l’axe thyroïdien via différents mécanismes tels que 

la transcription de gènes (Técher et al., 2016). De plus, une étude subséquente sur la même 

colonie a rapporté que les concentrations hépatiques de Σ6Dec (somme de Dec-602, chlordane 

plus, Dec-604 CB, Dec-603 et syn- et anti-DP) chez les poussins de goélands étaient positivement 

corrélées avec des niveaux d'ARNm de D1 dans le foie (Técher et al., 2018).  

Puisque la perturbation du système thyroïdien peut également avoir de graves conséquences sur 

le succès de reproduction qui nécessite différents événements hormonaux, physiologiques et 

comportementaux (Wingfield, 1990), l’exposition aux retardateurs de flammes comme le Dec-

604 pourrait affecter les taux de reproduction et le développement des espèces aviaires comme 

le goéland à bec cerclé. 
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1.2 Objectifs et Hypothèses 

Les études sur les goélands à bec cerclé qui nichent dans la région de Montréal ont montré que 

ces oiseaux sont exposés à une diversité de polluants organiques et inorganiques dont les 

retardateurs de flamme halogénés, faisant de cette exposition un mélange complexe. Plusieurs 

facteurs en font de bons candidats pour l’étude des mécanismes de biotransformation du Dec-

604 tels que la proximité de leur site de nidification avec des zones fortement polluées, la 

composition actuelle de leur alimentation, des déchets majoritairement, et l’échantillonnage 

facile de cette espèce chez qui différents chercheurs ont retrouvé le Dec-604 (et surtout son 

métabolite le Dec-604 CB) dans le foie, le plasma et le guano. Les concentrations importantes de 

Dec-604 CB pourrait être explicable par une biotransformation partielle du Dec-604. À notre 

connaissance, aucune étude n’a été en mesure jusqu’à présent de déterminer les mécanismes 

enzymatiques responsables de la formation in vitro de métabolite du Dec-604 chez une espèce 

animale. Des recherches se sont penchées précédemment sur l’implication des CYPs ainsi que de 

la D1 sur la biotransformation du BDE-209. Puisqu’une étude précédente de notre laboratoire a 

observé une corrélation entre les concentrations de dechloranes et la transcription de la D1, celle-

ci a été étudiée à l’aide de microsome hépatique du goéland à bec cerclé de la région de Montréal. 

L’effet du Dec-604 sur l’activité de la D1 a été pour une première fois étudié. Ces résultats 

apporteront de nouvelles informations et possiblement des éclaircissements sur les processus de 

biotransformation du Dec-604 chez les oiseaux. 

1.2.1 Objectifs spécifiques 

1) Étudier l’interaction entre le Dec-604 et la D1 lors d’un essai de biotransformation in 

vitro avec des microsomes de foie de goéland à bec cerclé. 

Hypothèse : Considérant le potentiel de perturbation du système thyroïdien par 

les dechloranes ainsi que leur similarité structurale avec les hormones thyroïdiennes, le 

Dec-604 pourrait interagir avec la D1 ce qui affecterait la deiodination de T4 provoquant, 

ainsi, une perturbation de la quantité de T3. La comparaison entre un contrôle en absence 

du Dec-604 et nos essais à différente concentration de Dec-604 a permis d’évaluer l’effet 

du RFB sur la production de la T3. 
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2) Investiguer la biotransformation in vitro avec des microsomes de foie de goéland à bec 

cerclé pour vérifier si le Dec-604 subit une débromation par la D1 pour former le Dec-604 

CB.  

Hypothèse : Considérant la présence de Dec-604 CB dans les échantillons de 

goéland à bec cerclé n’étant pas expliqué par l’alimentation ni l’exposition par l’air, la 

biotransformation du Dec-604 s’effectue par retrait d’un brome de la molécule mère par 

la D1 ce qui génère du Dec-604 CB chez le goéland à bec cerclé. Ce phénomène s’est 

observé par la production de Dec-604 CB dans un essai in vitro en présence de microsomes 

hépatiques activés par le cofacteur de la D1. 
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2.1 Abstract 

Halogenated flame retardants (HFRs) have been shown to accumulate at elevated concentrations 

in some species of wild birds, especially in urban-adapted gulls. A number of HFRs have been 

recognized as thyroid axis disruptors including the now-banned polybrominated diphenyl ether 

(PBDE) mixtures, which have been replaced with other HFRs such as Dechlorane 604 (Dec-604). 

Dechlorane 604 Component B (Dec-604 CB), a putative dehalogenation product of Dec-604, has 

been frequently reported in tissues of ring-billed gulls (Larus delawarensis) breeding in the 

Montreal area (QC, Canada). The metabolic pathways of Dec-604 are yet to be characterized, 

although the frequent occurrence of Dec-604 CB in gull tissues may suggest enzyme-mediated 
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dehalogenation (bromine removal). Debromination of Dec-604 may involve the thyroid 

deiodinases that remove iodine from thyroid hormones in peripheral tissues. The objective of this 

study was to investigate the effect of Dec-604 with type 1 deiodinase (D1), which catalyzes the 

formation of triiodothyronine (T3) and diiodothyronine (T2) from thyroxine (T4) as well as Dec-604 

in vitro biotransformation in ring-billed gulls. We tested the in vitro activity of D1 in gull liver 

microsomes in the presence of five concentrations of Dec-604 ranging from 0.86 to 86.21 nM. 

HFR concentrations (Σ40HFRs) were also determined in liver samples of the same individuals. 

Results showed that total D1 activity in gull liver microsomes was increased by three of the five 

concentrations of Dec-604. No effect of liver Σ40HFRS concentrations on D1 activity was observed, 

with the exception of T2 formation rates that decreased with higher liver HFRs concentrations. 

Moreover, higher Dec-604 CB to Dec-604 concentration ratios in activated gull microsomes (with 

the D1 cofactor dithiothreitol) were found at the intermediate Dec-604 concentration compared 

to controls. These results suggest that D1 activity may be perturbed by exposure to Dec-604 in 

ring-billed gulls, and be involved at least in part, in the biotransformation (debromination) of Dec-

604 leading to the formation of Dec-604 CB in these birds.  

Keywords: Halogenated flame retardant; Dechlorane; biotransformation; in vitro assay; bird. 
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2.2 Introduction  

In order to comply with fire safety regulations, flame retardants are added to a wide range of 

materials to limit the spread of fire. Several of these are additive chemicals (not chemically bound) 

in consumer products and can be released into the environment, particularly during production, 

recycling, and landfill processes. Certain widespread halogenated flame retardants (HFRs; e.g., 

polybrominated diphenyl ethers (PBDE) and hexabromocyclododecane (HBCDD)) are known for 

their harmful effects in several experimentally and naturally exposed animals (Darnerud, 2003; 

Feiteiro et al., 2021). As a result, the commercial PBDE mixtures (penta-, octa, and deca-BDE) and 

HBCDD have been included under Annex A of the Stockholm Convention on Persistent Organic 

Pollutants (POPs) (UNEP, 2017). Consequently, we observe the replacement of PBDE mixtures by 

other alternative halogenated flame retardants, including several emerging compounds (Hou et 

al., 2021; Zuiderveen et al., 2020). The formerly used chlorinated pesticide Dechlorane (or Mirex; 

C10Cl12) was also used as HFR in various materials including plastics, paint, paper, and electrical 

components (Shen et al., 2010). Since its ban, it was replaced by a series of chlorinated and/or 

brominated chemicals with similar flame retardant properties such as Dechlorane (Dec)-601, -602, 

-603, -604, and Dechlorane Plus (Shen et al., 2011). At the time this article was written, a risk 

profile on Dechlorane Plus was evaluated by the Stockholm Convention on POPs Review 

Committee (UNEP, 2021). Dec-604 (or Dec-604 Component A; C13H4Cl6Br4; CAS: 34571-16-9) 

currently is on the List of Non-Domestic Substances in Canada (traded internationally) and was 

listed among the ingredients of Molykote AS-810 silicone grease produced by Dow Corning Corp 

USA (MatWeb, 2009), although its use has not yet been reported in Canada (Environment and 

Climate Change Canada, 2021). The occurrence of this compound in the environment was first 
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reported in sediments (0.84-8,000 pg.g-1 dry weight), lake trout (Salvelinus namaycush), and 

whitefish (Coregonus clupeaformis) (63-1,300 pg.g-1  lipid weight) from Lake Ontario (North 

America) (Shen et al., 2010). Moreover, Dec-604 was reported in eggs of bald eagle (Haliaeetus 

leucocephalus) (Guo et al., 2018), peregrine falcon (Falco peregrinus) (Guerra et al., 2011) as well 

as Audouin’s gulls (Larus audouinii) and yellow-legged gulls (Larus michahellis) (Ayala-Cabrera et 

al., 2021). Specifically, lower concentrations of Dec-604 were found in eggs of Audouin’s gulls 

(mean: 0.29 ng.g-1 wet weight (ww)) compared to yellow-legged gulls (mean: 0.56 ng.g-1 ww) from 

the Ebro Delta Natural Park, Spain (Ayala-Cabrera et al., 2021). Since both these gull species have 

comparable biology and share the same habitat, these authors suggested that interspecies 

variations in egg Dec-604 levels could be explained by dietary differences. As such, Audouin’s gulls 

feed exclusively on pelagic fish, while yellow-legged gull is an opportunistic species (i.e., diet 

composed of human refuse, terrestrial preys, and organisms from coastal marshes). Yet, diet 

might not be the only factor explaining interspecies variations in levels of Dec-604 in birds. 

Enzyme-mediated metabolism may play a role in bird tissue or egg Dec-604 accumulation; 

however, limited information is available on the metabolism of dechloranes, and the formation 

of their metabolites.  

Analogues and/or putative degradation products of Dec-604 have been reported in the 

environment including Dec-604 Component B (Dec-604 CB; 2,4,5-Br3Dec-604; CAS# 56890-89-2) 

(Shen et al., 2014; Shen et al., 2011; Shen et al., 2010) for which no information could be found 

on production volumes and usage. Dec-604 CB was shown by Shen et al. (2014) to be a photo-

debromination product of Dec-604 and suggested by these authors to potentially explain its 

occurrence in sediments and fish from Lake Ontario. Moreover, elevated concentrations of Dec-
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604 CB were reported in the liver of muskellunge (Esox masquinongy) and northern pike (Esox 

lucius) from the St. Lawrence River (QC, Canada) (Houde et al., 2014) as well as in blubber of 

belugas (Delphinapterus leucas) and minke whales (Balænoptera acutorostrata) from the St. 

Lawrence estuary (QC, Canada) (Simond et al., 2017). Furthermore, Dec-604 CB has been 

frequently detected in the liver (Sorais et al., 2021; Técher et al., 2018) and plasma and guano 

(Desjardins et al., 2019) collected from ring-billed gulls (Larus delawarensis) breeding near the 

metropolis of Montreal (QC, Canada).  

Studies have reported elevated tissue concentrations of PBDEs and other HFRs including 

emerging compounds in a ring-billed gull breeding colony located near the densely populated 

Montreal area (Chen et al., 2012; Gentes et al., 2012). The variety of compounds detected in the 

gull tissues of this colony suggested a strong exposition to a mix of pollutants (Brown, L. et al., 

2019; Kerric et al., 2021). Using GPS-based tracking of ring-billed gulls from this colony, Gentes et 

al. (2015) showed that male gulls foraging more frequently in waste management facilities (e.g., 

landfills) exhibited greater plasma concentrations of Deca-BDE (composed of 97% of BDE-209) 

than those foraging in other habitats including agricultural fields, St. Lawrence River, and urban 

areas. Since food items consumed by gulls in landfills (human refuse) contain traces or 

undetectable concentrations of PBDEs (Schecter et al., 2010), these results suggested that 

elevated tissue concentrations of Deca-BDE and other PBDEs in ring-billed gulls could not be 

explained exclusively by their diet (Gentes et al., 2015). In a follow-up study, atmospheric 

exposure was investigated as a potential source of HFRs (including Dec-604 CB) in this same ring-

billed gull colony using miniature bird-borne passive air samplers (Sorais et al., 2021). Results of 

this study demonstrated that the influence of foraging in landfills on the liver concentrations of 
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non-PBDE HFRs in Montreal-breeding ring-billed gulls was highly compound-specific and 

somewhat different from the PBDEs. As such, the presence of gulls in landfills in this study was 

not associated with atmospheric exposure or bioaccumulation (liver) of Dec-604 CB. Therefore, it 

can be suggested that the accumulation of Dec-604 CB in ring-billed gull tissues could be 

attributed, at least in part, to the metabolism of Dec-604 via debromination, which was shown 

elsewhere for other highly brominated HFRs in birds. For instance, sequential debromination was 

suggested as an important biotransformation pathway for the fully brominated PBDE congener, 

BDE-209, in European starlings (Sturnus vulgaris) (Van den Steen et al., 2007) and American 

kestrels (Falco sparverius) (Letcher et al., 2014), which led to the formation of lower brominated 

PBDE congeners (i.e., octa- and hepta-BDEs). These authors suggested that Cytochrome P450 

(CYP) isoenzymes could mediate this debromination in birds (Letcher et al., 2014) since CYP2A2 

and 3A1 were found to be involved in BDE-47 and -99 in vitro metabolism in rats (Erratico et al., 

2011). Likewise, in the Letcher et al. (2014) study, liver microsome CYP1A1 activity was higher in 

BDE-209-exposed kestrels (36.1 pmol.min-1.mg-1) compared to controls (10.3 pmol.min-1.mg-1), 

which was consistent with their observations on the occurrence of lower brominated PBDE 

concentrations that were significantly higher in the exposed birds. Hence, these authors 

suggested that BDE-209 depletion may occur via CYP-mediated debromination (Letcher et al., 

2014). In contrast, in an in vitro biotransformation assay with BDE-209 and DP in Montreal ring-

billed gulls, no depletion of neither BDE-209 nor DP was observed via CYP isoenzyme-mediated 

reductive dehalogenation (Chabot-Giguère et al., 2013). A follow-up study on BDE-209 

biotransformation via type 1 deiodinase (D1) in the same species showed no depletion; yet, the 

results showed a potential interaction between BDE-209 and D1 (François et Verreault, 2018). 
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This study prompted further investigation on deiodinase-mediated debromination of PBDEs and 

other HFRs that share a similar brominated phenyl structure with PBDEs.   

Very few toxicity studies have been reported for dechlorane-related compounds, with the 

exception of DP (Feo et al., 2012; Hsu et al., 2018; Kang et al., 2016). It has been suggested that 

dechloranes may interfere with key components in the thyroid axis (Kang et al., 2016; Técher et 

al., 2018; Wang, S. et al., 2019). Other HFRs (mostly PBDEs) were also found to disrupt thyroid 

hormone regulation, e.g., fish (Yu et al., 2015) and birds (Guigueno et Fernie, 2017). The main 

hypothesis explaining this effect is the structural resemblance of PBDEs and other HFRs with 

thyroid hormones. As such, in pipping ring-billed gulls collected in the Montreal region, liver D1 

mRNA levels were reported to positively correlate with liver concentrations of Σ6Dec (sum of syn- 

and anti-DP, chlordane plus, and Dec-602, -603, and -604 CB) (Técher et al., 2018). A recent study 

further showed that some dechloranes, including Dec-604, bound to thyroid hormone receptors 

(α and β) in a competitive binding assay based on GH3 rat pituitary cancer cells (Zhu et al., 2022). 

In the same study, a reporter gene assay and a T-screen assay showed that Dec-604 inhibited the 

transcriptional activity and GH3 cell proliferation, both induced by the active thyroid hormone 

triiodothyronine (T3) (Zhu et al., 2022). However, the interaction between Dec-604 and 

components of the thyroid axis including D1 as well as its potential for biotransformation in birds 

remains to be characterized.  

The first objective of the present study was to investigate the effect of Dec-604 on D1 in the 

presence of thyroxine (T4) in an in vitro D1 exposition assay using liver microsomes of ring-billed 

gulls that are highly exposed to HFRs in the Montreal area. We hypothesized that, considering the 

potential for disturbance of the thyroid system by dechloranes as well as their structural similarity 
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with thyroid hormones, Dec-604 modulate D1 activity that in turn affects the formation rate of 

T3 through T4 deiodination. The second objective was to determine if D1 was involved in the in 

vitro debromination of Dec-604 in liver microsomes of ring-billed gulls. We hypothesized that 

biotransformation can, at least in part, explain Dec-604 CB occurrence previously reported in 

tissues of this species. The results of this study will provide insights into the biotransformation 

capacity and toxicological effects on deiodinase of the poorly studied Dec-604 in a bird living in a 

highly contaminated environment to HFRs. 

2.3 Materials and Methods  

2.3.1 Sample collection 

Collection of ring-billed gull samples was carried out during the incubation period, from May 

through June 2019, on Deslauriers Island located 3 km downstream of Montreal (QC, Canada) in 

the St. Lawrence River, where approximately 65,000 individuals breed annually (2016; Canadian 

Wildlife Service; unpublished data). Ring-billed gull males (n = 9) and females (n = 9) were 

randomly captured on their nest upon clutch completion (3-egg clutch) from a distance using a 

remote-controlled trap in all areas of the colony. Morphometric measurements (body mass, 

length of head, culmen, tarsus and 9th primary, and beak thickness) were recorded, and the gulls 

were euthanized by cervical dislocation. To assess body condition, a scaled mass index was 

calculated following (Peig et Green, 2009): SMI =Mi [L0/L1]bsma (Eq. (1)), where Mi is the body mass 

and Li is the morphometric measure that most strongly correlated with body mass (beak 

thickness for males and tarsus length for females). Samples of the left liver lobe were collected 

within 5 min of euthanasia, transferred to cryovials, and stored immediately in liquid nitrogen. 

The remainder of the liver samples were wrapped in aluminum foil and stored in hermetic bags 
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in a cooler (~ 4 °C) during fieldwork. The sex of each bird was confirmed by gonad examination. 

In the laboratory, liver samples stored in liquid nitrogen were transferred into a −80 °C freezer 

until microsome preparation (section 2.3.2) and the remainder of the liver samples were 

transferred into a −20 °C freezer until chemical analyses (section 2.4). Capture and handling 

methods were approved by the Institutional Committee on Animal Care of the Université du 

Québec à Montréal (permit no. 885), which follows guidelines issued by the Canadian Council on 

Animal Care (Ottawa, ON, Canada). 

In order to compare results on ring-billed gulls with a control (surrogate) species, we used liver 

samples collected from one male and one female Japanese quail (Coturnix japonica) that were 

kindly donated by the McGill Ecotoxicology Laboratory (Dr. Jessica Head, McGill University, 

Montreal, QC, Canada). These quails had been obtained by this laboratory in 2017 at 1 or 2 days 

of age from Loudounberry Farm & Garden (Leesburg, Virginia, USA). From 8 weeks of age, the 

birds had been given corn oil that was administered orally through gavage for 14 days. The birds 

were then euthanized and the liver samples were collected, frozen immediately on dry ice, and 

then stored at -80 °C until microsome preparation (section 2.3.2). 

2.3.2 Liver microsome preparation 

Ring-billed gull and Japanese quail liver microsomes were prepared by differential 

ultracentrifugation in accordance with methods described previously (François and Verreault, 

2018) with minor modifications. Briefly, 700 mg of liver (left lobe) was thawed on ice and 

homogenized using a Potter-Elvehjem tissue grinder in a phosphate buffer (0.1 M KH2PO4, 0.1 M 

Na2HPO4; pH 7.4). The liver homogenate was centrifuged at 9000 x g for 15 min and the 
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supernatant (S-9 fraction) was further centrifuged at 100,000 x g. The pellets were then re-

suspended in a phosphate-sucrose buffer (0.1 M KH2PO4, 0.1 M Na2HPO4, 0.25 M sucrose; pH 

7.0). The final suspension was separated into aliquots that were kept at −80 °C until the in vitro 

enzyme assays (section 2.3.3). Protein concentrations in liver microsomes were determined 

following methods based on Lowry (1951) using the Pierce Modified Lowry Protein Assay Kit 

(Thermofisher Scientific, Waltham, MA, USA) following the manufacturer's instructions. 

 

2.3.3 Deiodinase activity determination 

2.3.3.1  In vitro D1 activity assay 

Measurement of hepatic microsomal D1 activity was carried out using an in vitro assay based on 

the methods of François and Verreault (2018). All assay tubes were tested in triplicates. Briefly, 

the reaction tubes, kept on ice in every step unless mentioned otherwise, contained 1 mg of gull 

and quail hepatic microsomal protein suspension in phosphate buffer (0.1 M KH2PO4, 0.1 M 

Na2HPO4; pH 7.4) with 0.0086 nM (1 μCi) of 125I-T4 (Perkin Elmer, Waltham, MA, USA). Test tubes 

were used to calculate the formation rates of T2 and T3, while the control tubes were used to 

control for any non-microsomal transformation of 125I-T4 (without adding the cofactor). The 

blanks contained only hepatic microsome suspension and phosphate buffer. The tubes were first 

preincubated for 5 min at the bird’s body temperature (41 °C) in a water bath. The assay reaction 

was initiated with the addition of 10 mM of the cofactor dithiothreitol (DTT) (Sigma Aldrich, St-

Louis, MO, USA) and tubes were incubated at 41 °C in a shaking water bath (90 rpm) using a 

reaction time (75 min) validated by François et al. (2016) who observed that the reaction using 

1mg of ring-billed gull hepatic microsomal proteins was found to be linear at 75 min. The reaction 
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was stopped by adding 500 μL ice-cold high-performance liquid chromatography (HPLC) grade 

methanol (Sigma Aldrich). The tubes were then centrifuged at 9000 x g for 10 min to isolate 

supernatant in aliquots that were kept at −20 °C until high-performance liquid chromatography 

analysis (see below).  

 

Levels of 125I-T4 and its deiodinated products 125I-diiodothyronine (125I-T2) and (125I-T3) were 

measured by HPLC (1200 series; Agilent Technologies, Toronto, ON, Canada) comprised of a 

degasser, binary pump, and automatic injector. A Zorbax Eclipse Plus C-18 analytical column 

(solvent saver High Throughput; 3 x 50 mm; particle size 1.8 μm) coupled with a Zorbax Eclipse 

Plus C-18 guard column (3 x 5 mm; particle size 1.8 μm) (Agilent Technologies) was used to 

separate the 125I-T4, 125I-T2, and 125I-T3. Standards and test samples were quantified using a 

PerkinElmer flow scintillation detector (Radiomatics model 610TR; 125 mL volume; Gamma C-

Flow counting cell) with a ProFSA data acquisition package. Continuous peak monitoring was 

conducted at 230 nm using 400 nm as a reference with an ultraviolet (UV) detector (series 1100 

diode-array detector; Agilent Technologies), which was used to determine retention times for 

authentic T4, T3, and T2 standards (Sigma Aldrich, St-Louis, MO, USA). 

The equation used to determine the liver microsome D1 activity was based on the methods 

described by François and Verreault (2018) with minor modifications, and is defined as follows: 

[T3] = 125I-T3 area (CPM) × [ 125I-T4]i (μM) / 125I-T4 area (CPM), 

where 125I-T3 area (CPM) corresponds to the mean 125I-T3 peak area in reaction tubes, [ 125I-T4]i 

(mM) to initial spiked 125I-T4 concentration, and 125I-T4 area (CPM) to mean 125I-T4 peak area in 

control tubes. Microsomal T2 formation rate was calculated by replacing 125I-T3 area (CPM) with 
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125I-T2 area (CPM) in the first term of the equation. This result was divided by the time of reaction 

(min) and protein content (g). Because T2 can be formed through both outer and inner ring 

deiodination, which could not be discriminated in the present assay, total D1 activity was 

calculated by summing 125I-T3 and 125I-T2 formation rates (in pmol.min-1.g-1 of proteins) and used 

to express the overall D1 activity in ring-billed gull liver microsomes. 

2.3.3.2 Dec-604 in vitro exposition assay 

The methods used for the in vitro exposition assay were based on François and Verreault (2018) 

with minor modifications. Briefly, the control and reaction tubes consisted of a phosphate buffer 

(0.1 M KH2PO4, 0.1 M Na2HPO4; pH 7.4), 1 mg of gull and quail liver microsomal protein suspension 

and 0.0086 nM (1 μCi) of 125I-T4. The reaction tubes contained Dec-604 (Wellington Laboratories; 

Guelph, ON, Canada) in acetone (analytical grade, 0.5%) at five concentrations (0.00086, 0.0017, 

0.0086, 0.043, and 0.086 nM). No effect of acetone on D1 activity was previously observed at 

concentration used in present study by François et Verreault (2018), which was confirmed by the 

present results. The mentioned concentrations were selected to cover a range of concentrations 

around that of 125I-T4 (0.0086 nM). The blank contained only buffer, ring-billed gull, and quail liver 

microsomes, and 125I-T4 as did the vehicle control, which also contained acetone (0.5%, analytical 

grade). The tubes were first preincubated for 5 min at the bird’s body temperature (41 °C). The 

assay reaction was initiated with the addition of 10 mM of DTT (Sigma Aldrich) and the tubes were 

incubated at 41 °C for 75 min in a shaking water bath (90 rpm). The reaction was stopped by 

adding ice-cold HPLC grade methanol (Sigma Aldrich). The tubes were then centrifuged at 9000 x 

g for 10 min to isolate the supernatant in aliquots that were kept at −20 °C until HPLC analysis. 
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Levels of 125I-T4 and its deiodinated products were measured using the same method as for the in 

vitro D1 activity assay (section 2.3.3.1). 

2.3.4 In vitro biotransformation assay  

The methods used for the in vitro biotransformation assay were based on François and Verreault 

(2018) with minor modifications. Briefly, the blanks and vehicle control used for the exposition 

assays were also used as blanks for the biotransformation assay as both assays were conducted 

simultaneously. Reaction tubes consisted of buffer and 1 mg of gull liver microsomal protein 

suspension. The reaction tubes contained Dec-604 in analytical grade acetone (0.5%) at 0.0086 

nM, which corresponded to the intermediate concentration in the exposition assay (section 

2.3.3.2). The tubes were first preincubated for 5 min at the bird’s body temperature (41 °C). The 

assay reaction was then initiated with the addition of 10 mM of DTT (Sigma Aldrich), and the 

tubes were incubated at 41 °C for 75 min in a shaking water bath (90 rpm). The reaction was 

stopped by adding ice-cold HPLC grade methanol (Sigma Aldrich). Samples were stored at -20 °C 

until chemical analysis (section 2.3.5). 

2.3.5 Chemical analysis 

A suite of 35 PBDE congeners and 14 other HFRs (Wellington Laboratories) including two 

analogues of Dec-604 (Br-Dec-604 and Br2-Dec-604; Toronto Research Chemicals, Toronto, ON, 

Canada) were analyzed in liver microsomes (for assays results) and liver samples (for liver 

concentrations) of ring-billed gulls (n = 18) based on methods described by Sorais et al. (2021) 

with minor modifications. Briefly, thawed liver samples and microsomal suspensions were 

homogenized with diatomaceous earth (J.T. Baker, Phillipsburg, NJ, USA), spiked with 100 μL of 

an internal standard solution (BDE-30, BDE-156, 13C-BDE-209, and 13C-syn-DP; Wellington 
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Laboratories), transferred into stainless steel cells, and extracted using a pressurized liquid 

extraction system (Fluid Management Systems, Watertown, MA, USA) using dichloromethane 

and n-hexanes (1:1, volume ratio). Sample extracts were further cleaned-up using PBDE-free 

acid-basic-neutral silica columns followed by PBDE-free neutral alumina columns (Fluid 

Management Systems). Identification and quantification of targeted analytes were conducted 

using a gas chromatograph (GC) coupled to a single quadrupole mass spectrometer (MS) (Agilent 

Technologies 5975C Series, Palo Alto, CA, USA) operating in electron capture negative ionization 

mode (GC/MS-ECNI). The analytical column was a DB-5 HT capillary column (15 m × 0.25 mm × 

0.10 μm) (J & W Scientific, Brockville, ON, Canada). Quality control and assurance procedures 

included analysis of procedural method blanks, duplicate samples, and standard reference 

materials (SRM 1947; Lake Michigan fish tissue, National Institute of Standards and Technology, 

Gaithersburg, MD, USA) for each batch of ten samples. Concentrations in liver samples were 

blank-corrected for BDE-183/Dec-604 and Dec-604 CB. Mean (± SEM) recoveries of internal 

standards in gull liver samples were 90 ± 3% for BDE-30, 87 ± 3% for BDE-156, 46 ± 4% for 13C-

BDE-209, and 78 ± 3% for 13C-syn-DP; and in microsome suspensions: 98 ± 1% for BDE-30, 90 ± 

2% for BDE-156, 42 ± 2% for 13C-BDE-209, and 88 ± 2% for 13C-syn-DP. Concentrations of the six 

PBDE congeners in SRM 1947 samples (n = 2) showed an average variation of 21% from the 

certified values. Method limits of detection (MLODs; defined as signal to noise ratio S/N = 3) and 

method limits of quantification (MLOQs; minimum amount of analyte producing a peak with S/N 

= 10) were based on replicate analyses (n = 18) of matrix samples spiked at a concentration of 3-

5 times the estimated detection limit. The mean (± SEM) liver concentrations of a given 

compound were calculated if more than 60% of the samples were above the compound-specific 
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instrumental detection limits. When this criterion was respected, non-detected values were 

generated using NDExpo Version 1.0 (http://expostats.ca/site/app-local/NDExpo/). The 

Expostats toolkit implements robust regression on order statistics (ROS), which is a 

semiparametric method to estimate censored data with the assumption of log-normal 

distribution (Lavoué et al., 2019). 

2.3.6 Statistical analysis 

Concentrations of target compounds in ring-billed gull liver samples were a-priori explored for 

normality (Shapiro-Wilk and q-q plots) and transformed (log or square-root) to achieve normality, 

when necessary. No statistical test could be performed on the quail data as only two individuals 

were used. Normal distribution of the data and homoscedasticity of the mixed model residuals 

were verified by analysis of q-q plots and residual plots. Linear mixed effect (LME) models (“nlme” 

package in R) (Pinheiro et al., 2021) were used to investigate the effect of spiked (in liver 

microsomes) Dec-604 on the total D1 activity and T3 and T2 formation rates in the assay. A total 

of 16 candidate LME models that could potentially explain changes in D1 activity in liver 

microsomes were compared. Bird ID was included as a random effect to avoid pseudoreplication 

and models were fitted using maximum likelihood. Explanatory variables included assay 

concentrations of Dec-604, liver concentrations of the sum of all targeted HFRs (Σ40HFRs), Dec-

604 CB and Dec-604, body condition (scaled mass index), total D1 activity in control samples, and 

sex. Candidate models were compared using Bayesian information criterion (BIC) using the 

AICcmodavg package in R (Mazerolle, 2020). Models within ΔBIC<2 from the top-ranked model 

were considered to best explain the variation in total D1 activity and T3 and T2 formation rates 

analyzed separately (Burnham et Anderson, 2002).  
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LME models within the “nlme” library of R were used to investigate the effect of ring-billed gull 

liver microsome activation (i.e., presence of cofactor) on Dec-604 and Dec-604 CB concentrations 

in the in vitro biotransformation assay as well as Dec-604 CB: Dec-604 concentration ratios. Bird 

ID was included as a random effect to avoid pseudoreplication and models were fitted using 

maximum likelihood. Explanatory variables included microsome activation (presence of cofactor), 

liver concentrations of the sum of all target HFRs (Σ40HFRs), Dec-604 CB and Dec-604, body 

condition, total D1 activity without Dec-604 (vehicle control) or with 8.62 nM of Dec-604. A total 

of 24 candidate LME models that could potentially explain the variations in concentrations of Dec-

604 and Dec-604 CB as well as Dec-604 CB: Dec-604 concentration ratios in liver microsome assays 

were compared using BIC. Models within ΔBIC<2 from the top-ranked model were considered to 

best explain the variation in Dec-604 and Dec-604 CB concentrations in the biotransformation 

assay as well as Dec-604 CB: Dec-604 concentration ratios.  

 

Data were analyzed using R version 3.6.2 (R Core Team, 2019). The raw data and the R script used 

can be found in the supplementary materials. Tests were considered significant when p ≤ 0.05 or 

tendencies when 0.05 < p < 0.1.  
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2.4 Results 

2.4.1 HFR profiles in gull liver 

Σ35PBDE made up the greatest percent contribution (97.0%) to Σ40HFRs concentrations (ng.g-1 

ww) in combined ring-billed gull male and female liver samples, while Dec-604 (co-elution with 

BDE-183) and Dec-604 CB made up 2.7% and 0.2% of Σ40HFRs concentrations, respectively. The 

concentrations of Σ40HFRs (F1,16 = 0.10; p = 0.75), Σ35PBDE (F1,16 = 0.07; p = 0.80), Dec-604/BDE-

183 (F1,16 = 0.23; p = 0.63), and Dec-604 CB (F1,16 = 0.02; p = 0.89) in ring-billed gull liver were not 

different between sexes (Table S1), and thus all subsequent statistical analyses were performed 

using combined males and females. However, the effect of sex was tested as explanatory variable 

in all models (section 2.4.2 and 2.4.3). Anti- and syn-DP were detected in 89% and 68%, 

respectively, in gull liver samples, whereas Dec-601, -602 and -603 were not detected in any 

samples. 

2.4.2 In vitro D1 activity in gull liver microsomes 

125I-T2 and 125I-T3 were quantified in all ring-billed gull and Japanese quail liver microsome samples 

incubated with 125I-T4 and Dec-604 at the five concentrations tested (0.86, 1.72, 8.62, 43.10, and 

86.21 nM). Total D1 activity calculated in ring-billed gull liver microsomes ranged from 743 to 

4,162 pmol.min-1.g-1 (mean ± SEM: 2,527 ± 63.4 pmol.min-1.g-1). Total D1 activity in Japanese 

quails was within a similar range to those of ring-billed gulls (1,976 to 2,883 pmol.min-1.g-1 ) and 

its variations also were comparable for the five Dec-604 concentrations tested. Similar to liver 

HFR concentrations (section 2.4.1), no difference in total D1 activity and T3 and T2 formation rates 

was found between ring-billed gull males and females (Fig. S1). Moreover, no difference in total 

D1 activity was found in ring-billed gull liver microsomes between the vehicle control (125I-T4 + 
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acetone 0.5%) and the control (125I-T4 only) (F1,19 = 0.21, p = 0.65). Therefore, the vehicle control, 

which represented the closest conditions to the experiment assay, was used for comparisons with 

the five assay Dec-604 concentrations in subsequent statistical analyses. 

Among the 16 linear mixed effect models that were considered, the most parsimonious models 

differed between total D1 activity and T3 and T2 formation rates (Table 1). Top-ranked models 

explaining total D1 activity and T3 and T2 formation rates obtained between 33 and 66% of support 

(BICwt) and all included liver microsome assay Dec-604 concentrations. 

Table 2.1. Results of model selection (ΔBIC < 2) among linear mixed effect models explaining 
total D1 activity and T3 and T2 formation rates determined in liver microsomes of male and 
female ring-billed gulls (n = 18) from the Montreal area (QC, Canada). All models included bird 
ID as a random effect. Explanatory variables included assay concentrations of Dec-604, liver 
concentrations of Σ40HFRs, Dec-604 CB and Dec-604, body condition, total D1 activity in vehicle 
control samples, and sex. 

Model K BIC ΔBIC BICwt 

Total D1 activity     

Total D1 activity ~ assay Dec-604 concentrations 8 1,645.14 0.00 0.63 

T3 formation rate     

T3 formation rate ~ assay Dec-604 concentrations 8 1,633.81 0.00 0.66 

T2 formation rate     

T2 formation rate ~ assay Dec-604 concentrations 8 1,289.20 0.00 0.35 

T2 formation rate ~ assay Dec-604 concentrations + Σ40HFRs 9 1,289.32 0.12 0.33 

 

The mixed model (marginal R squared (R2m) of 3.2%) revealed a significant effect of assay Dec-

604 concentrations on total D1 activity (F5,85 = 3.13, p = 0.01) in combined ring-billed gull males 

and females. A subsequent estimated marginal mean (EMM) comparison showed no difference 
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in total D1 activity between the vehicle control and the lowest (0.86 nM) (p = 0.8) and highest 

(86.21 nM) (p = 0.2) assay Dec-604 concentrations. In contrast, total D1 activity was significantly 

greater compared to the vehicle control in the two intermediate assay Dec-604 concentrations 

(1.72 and 8.62 nM) (p = 0.02 and p = 0.03, respectively), and also tended to be greater in the 

fourth (43.10 nM) concentration (p = 0.07) (Figure 2.1; Table S2.2). 

 

Figure 2.1. Mean (± SEM) total D1 activity (pmol.min-1.g-1) determined in liver microsomes of 
combined ring-billed gull males and females (n = 18) from the Montreal area (QC, Canada) 
incubated with 125I-T4 for the vehicle control (0.5% acetone) of five Dec-604 concentrations 
(0.86, 1.72, 8.62, 43.10, and 86.21 nM; 0.5% acetone). The asterisks represent a significant 
difference from the vehicle control (**) or a tendency to be significant (*). 

The linear mixed effect models further revealed (R2m of 2.7%) a significant effect of the Dec-604 

concentrations on T3 formation rates (F5,85 = 2.33, p = 0.05). A subsequent EMM comparison 
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showed no difference in T3 formation rates between the vehicle control and the lowest (0.86 nM; 

p = 0.8) and three highest (8.62 nM; p = 0.1, 43.10 nM; p = 0.2 and 86.21 nM; p = 0.4) Dec-604 

concentrations. In contrast, T3 formation rates were significantly greater in the second 

concentration compared to the vehicle control (1.72 nM; p = 0.05) (Table S2). 

Also, the mixed models (R2m of 22.3%) revealed a significant effect of the Dec-604 concentrations 

on T2 formation rates (F5,85 = 4.30, p = 0.001). A subsequent EMM comparison showed no 

difference in T2 formation rates between the vehicle control and the lowest (0.86 nM; p = 0.2) 

Dec-604 concentration. In contrast, T2 formation rates were significantly greater in all four highest 

concentrations (1.72 nM; p = 0.03, 8.62 nM; p = 0.05, 43.10 nM; p < 0.001, 86.21 nM; p = 0.006) 

compared to the vehicle control (Table S2). Moreover, liver Σ40HFRs concentrations were found 

to have a significant effect on T2 formation rates (F1,16 = 4.86, p = 0.04). A significant regression 

obtained from the mixed model showed that T2 formation rates decreased with liver Σ40HFRs 

concentrations (β = -0.66, t = -2.2, p = 0.04).  

2.4.3 In vitro biotransformation of Dec-604 in gull liver microsomes 

This in vitro biotransformation assay was designed to monitor for the depletion of Dec-604 and 

formation of debrominated dechloranes (i.e., Dec-604 CB, Br-Dec-604, and Br2-Dec-604) in ring-

billed gull (n = 5 males) liver microsomes incubated with the cofactor DTT (activated) or not 

(vehicle control). Two debrominated products of Dec-604 (Br-Dec-604 and Br2-Dec-604) were not 

detected in any ring-billed gull liver microsome samples over the 75 min timeframe of the assay. 

In contrast, Dec-604 CB was quantified in all assay microsomal suspensions including in controls, 

vehicle controls, and blanks. No difference in Dec-604 and Dec-604 CB concentrations was 
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observed between liver microsomes incubated with the cofactor DTT (activated) or not (vehicle 

control) (Table S3). However, a significant difference in Dec-604 CB to Dec-604 concentration 

ratios (Dec-604 CB: Dec-604) between microsomes incubated with and without the cofactor was 

found (F1,4 = 15.2, p = 0.02) (Figure 2.2). A significant regression showed that activation of 

microsomes with the cofactor led to a significant increase in Dec-604 CB: Dec-604 concentration 

ratios (β = 0.0066, t = 3.9, p = 0.02).  

 

Figure 2.2 Dec-604 CB: Dec-604 concentration ratios in the in vitro biotransformation assay with 
male ring-billed gull liver microsomes (n = 5) incubated with the cofactor DTT (activated) or not 
(vehicle control). 
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2.5 Discussion 

The present study showed that the incubation of ring-billed gull liver microsomes with Dec-604 

in a 75 min in vitro assay resulted in a significant increase in D1 activity at several of the five Dec-

604 concentrations tested. In contrast, no effect of the liver Σ40HFRs concentrations in gulls on 

liver microsome D1 activity was observed, with the exception of T2 formation rates that were 

lowest for the highest liver Σ40HFRs concentrations. No difference in Dec-604 and Dec-604 CB (or 

other debrominated products) concentrations was found between activated (with co-factor DTT) 

gull liver microsomes and vehicle controls (without co-factor) in the in vitro biotransformation 

assay. However, significantly greater Dec-604 CB: Dec-604 concentration ratios were found in the 

activated gull liver microsomes. 

2.5.1 HFR concentrations 

Σ35PBDE concentrations determined in the liver of present ring-billed gulls collected in 2019 were 

consistent with those reported by Sorais et al. (Sorais et al., 2021) for samples collected from the 

same breeding colony between 2015 and 2017. Consistently, liver concentrations of Dec-604 

(coelution with BDE-183) in present ring-billed gulls (mean ± SEM: 3.77 ± 0.98 ng.g-1 ww) were 

also within a similar range compared to those previously reported by Sorais et al. (2021) (4.92 ± 

0.98 ng.g-1 ww). In contrast, the debrominated product of Dec-604, Dec-604 CB, was found at 

generally lower concentrations in present ring-billed gull liver samples (0.35 ± 0.1 ng.g-1 ww) than 

those reported previously by our group (Sorais et al., 2021), and much lower compared to the 

liver of pipping ring-billed gulls from this same colony sampled in 2016 (1.68 ± 0.38 ng g-1 ww; 

(Técher et al., 2018). Very few reports of Dec-604 CB concentrations can be found in the literature 

and nearly all are for aquatic species such as in the liver of both northern pike and muskellunge 
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from the St. Lawrence River (QC, Canada) (Houde et al., 2014), in the dorsal muscle of lake trout 

and whitefish from Lake Ontario (North America) (Shen et al., 2014), and in the blubber of belugas 

and minke whales from the St. Lawrence estuary (QC, Canada) (Simond et al., 2017). For instance, 

in the Houde et al. (2014) study, liver Dec-604 CB concentrations were reported to be significantly 

greater in northern pike collected at a site in the St. Lawrence river receiving effluent from 

Montreal's primary wastewater treatment plant compared to another site located upstream 

(mean combined sites: 5.9 ± 2.5 ng.g-1 lipid weight). The differences observed between samples 

from the two sites in this study confirmed that the main source of exposure to Dec-604 CB for 

northern pike and muskellunge originated from the effluent of Montreal’s wastewater treatment 

plant. These results suggest that Dec-604 or Dec-604 CB sources is greater in a densely populated 

area, thus the importance to study their effect a possible endocrine disruptor in present and 

future studies. 

2.5.2 Factors influencing in vitro D1 activity 

We investigated the effect of several Dec-604 concentrations on the D1 activity in microsomes 

isolated from the liver of Montreal-breeding ring-billed gulls using a 75 min in vitro assay 

optimized for D1 activity determination following previous work from our laboratory (François et 

al., 2016). No difference was observed in liver microsome activity for D1 between ring-billed gulls 

and Japanese quail, suggesting that both these species responded similarly (in vitro) to this 

exposure, which could presumably be observed for other avian species as well. We showed in the 

present study that exposure of ring-billed gull liver microsomes to 1.72 nM and 8.62 nM Dec-604 

led to a significant increase in total D1 activity (sum of T2 and T3 formation rates), and a tendency 

to an increase in total D1 activity was also observed at 43.10 nM Dec-604.  
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A previous in vitro study from our laboratory on Montreal-breeding ring-billed gulls showed 

similar results for the fully brominated PBDE congener, BDE-209 (François and Verreault, 2018). 

In this study, in vitro exposure to an intermediate concentration of BDE-209 (1.0 nM) resulted in 

a significant increase (42%) in total D1 activity in gull liver microsomes, which was not observed 

at the lowest (0.5 nM) or highest concentrations (2.5 nM). The authors suggested these results 

represented a potential non-dose-related effect of the Dec-604 on D1 activity (François and 

Verreault, 2018), which could also be postulated in the present study. Moreover, in another study 

from our laboratory on this species, it was reported that liver concentrations of Σ6Dec (sum of 

Dec-602, chlordane plus, Dec-604 CB, Dec-603, and syn- and anti-DP) in ring-billed gull chicks 

positively correlated with liver mRNA levels of D1 (Técher et al., 2018). The results from our study 

suggest that Dec-604 could interfere in vitro with the activity of D1 in the liver of gulls, thereby 

perturbing the regulation of the thyroid axis in this highly HFR-exposed gull population for which 

several thyroid-related effects have been reported. To our knowledge, these results are the first 

indications of an effect of Dec-604 on D1 (or other thyroid deiodinases) in any tissues and bird 

species.  

A recent study using a rat pituitary tumor cell line (GH3) reported that four dechloranes, including 

Dec-604, disrupted the signaling pathways of thyroid hormone receptors (TRα and TRβ) (Zhu et 

al., 2022). These authors showed that although the binding affinity of Dec-604 to both TRα and 

TRβ was significantly weaker compared to other dechloranes (DP, Dec-602, and Dec-603), its 

ability to inhibit TR-mediated luciferase reporter gene expression and GH3 cell proliferation was 

superior to Dec-602 and -603, but similar to DP (Zhu et al., 2022). DP has also been reported to 

be a potential thyroid hormone disrupter in a study on zebrafish (Danio rerio) in which DP 
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exposure altered the regulatory pathways in the brain (Kang et al., 2016). More specifically, up-

regulation of estrogen receptor and aromatase genes was observed following DP exposure 

through gavage of adult male zebrafish, suggesting that regulation of steroid hormones was 

disrupted (Kang et al., 2016). Therefore, Dec-604 should be included in the identification of 

thyroid disruption endpoints in future studies.  

We found no evidence that Σ40HFRs concentrations determined in the liver of ring-billed 

gulls (i.e., natural exposure) influenced their liver microsome total D1 activity or T3 formation 

rates. In contrast, T2 formation rates were significantly lower at greater liver Σ40HFRs 

concentrations in gulls. The regulation of the active thyroid hormone, T3, depends mainly on its 

deactivation to T2 by type III iodothyronine deiodinase (D3) (McNabb, 2006, 2007), but D1 can 

also remove iodine on both rings (Moreno et al., 1994), therefore D1 can also carry out the 

functions of D3, i.e. T3 deiodination (Litwack, 2018; Sagar et al., 2008). 

Few studies have reported the effects of chlorinated aromatic compounds on D3 or any other 

deiodinases. Specifically, out of the three isoforms investigated, only liver D3 mRNA levels were 

found to significantly decrease in Japanese flounder (Paralichthys olivaceus) following exposure 

of fertilized eggs in tanks containing 10 and 100 μg.L -1 (water) semicarbazide (a decomposition 

product of azodicarbonamide used in food packaging) solution (Yue et al., 2017). Furthermore, 

pentachlorophenol (PCP, used as pesticide and biocide) exposure at 10 μg.L-1 in 0.01% DMSO of 

zebrafish embryos resulted in a significant increase in whole-body T3 levels and decreased T4 

levels. PCP exposure at 10 μg.L-1 also resulted in increased mRNA expression of D3, which 

potentially explained the observed changes in thyroid hormone levels in these fish (Cheng et al., 
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2015). Moreover, a previous study from our laboratory found that D3 mRNA levels in ring-billed 

gull chick liver negatively correlated with liver concentrations of lower-brominated PBDE 

congeners (e.g., di-, tri-, and tetra-BDEs) (Técher et al., 2018). Further investigation would be 

required to elucidate the relationships between chronic exposure to HFRs and perturbation of 

deiodinase activity such as D1 and D3 by the combination of specific activity assays and mRNA 

expression analysis for each isoform in ring-billed gulls. Recently, another enzyme was also 

reported as a potential thyroid-relevant target for chemical disruption, the iodotyrosine 

deiodinase (IYD). This enzyme is responsible for iodine recycling and has an important role in the 

homeostasis of thyroid hormone levels (Olker et al., 2021). In the Olker et al., (2021) study, 84 

chemicals including the flame retardant 3,3ʹ,5,5ʹ-tetrabromobisphenol A inhibited IYD activity by 

more than 50% at 200 μM using an in vitro assay. It cannot be disregarded that Dec-604 (or other 

HFRs) effect on IYD could also contribute to impair thyroid axis regulation in animals (Olker et al., 

2018) potentially including ring-billed gulls, and should be the subject of further investigation. 

However, several contaminants other than HFRs were shown to accumulate in the tissues of ring-

billed gulls such as metals, rare earth elements and organophosphate esters (Brown, L. et al., 

2019; Kerric et al., 2021), suggesting exposure to a complex mixture of compounds.. 

2.5.3 Biotransformation of Dec-604 

In light of the D1 activity stimulation observed in ring-billed gull liver microsomes in the presence 

of several Dec-604 concentrations, the biotransformation of Dec-604 was further investigated 

using an in vitro biotransformation assay. Two putative debrominated products of Dec-604, 

BrDec-604, and Br2Dec-604, were not detected in any liver microsome samples in the present in 

vitro assay. In the Shen et al. (2014) study, BrDec-604 (range: 430-3900 pg.g-1 lipid weight) was 
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determined in the dorsal muscle lake trout and whitefish from Lake Ontario at lower 

concentrations than Dec-604 CB (10 000-60 000 pg.g-1 lipid weight); yet, higher than for Dec-604 

(63-1300 pg.g-1 lipid weight). The authors concluded that these analogues were 

photodebromination products of both Dec-604 and Dec-604 CB when exposed to UV light (Shen 

et al., 2014). Nevertheless, we found that Dec-604 CB: Dec-604 concentration ratios were greater 

in activated gull liver microsomes (with the cofactor DTT), suggesting potential enzyme-mediated 

depletion of Dec-604. However, these results were not corroborated by the levels of Dec-604 and 

Dec-604 CB that were not different between activated gull microsomes (9.94 ng.g-1 and  

0.26 ng.g-1, respectively) and vehicle controls (10.40 ng.g-1 and 0.21 ng.g-1, respectively). However, 

because of our low small sample size (n = 5 males) and the absence of female samples from the 

assays, interpretation of these results should be made with caution. Furthermore, the levels of 

Dec-604 CB measured in miniature passive air samplers attached to the back of ring-billed gull 

were comparable to the minor PBDE congeners (Sorais et al., 2020) and could be good evidence 

of the photodegradation of Dec-604 in air. 

Enzyme-mediated debromination of PBDEs (e.g. BDE-99, BDE-203, BDE-209) in liver microsomes 

has been reported in selected fish species (Mizukawa et al., 2021; Noyes, P. et al., 2010; Roberts 

et al., 2011), including a few targeting deiodinases (Stapleton et al., 2004; Stapleton et al., 2006). 

A few avian studies have also reported debromination of PBDEs, mainly with BDE-209 (Leslie et 

al., 2021; Van den Steen et al., 2007). These studies found additional evidence that highly 

brominated PBDE debromination in the environment, such as BDE-209, leads to lower 

brominated congeners that are more toxic. Moreover, previous studies on Montreal-breeding 

ring-billed gulls showed no depletion of BDE-209 using similar in vitro biotransformation assays 
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based on liver microsomes that specifically targeted CYP using NADPH as a cofactor (Chabot-

Giguère et al., 2013) and D1 using DTT as a cofactor (François et Verreault, 2018). Collectively, 

these previous results on avian species as well as present results suggest that D1-mediated 

debromination of HFRs is compound- and/or species-specific.  

2.6 Conclusions 

Present findings showed an effect of Dec-604 on D1 in an in vitro assay at 1.72 and 8.62 nM of 

Dec-604, resulting in an increase in total D1 activity in ring-billed gull liver microsomes at these 

Dec-604 concentrations. However, the specific mechanism of action behind this D1 activity 

increase remains to be elucidated. Furthermore, a negative regression was found between T2 

formation rates and liver concentrations of Σ40HFRs in ring-billed gulls. This suggests that chronic 

(natural) exposure to HFRs could play a role in the perturbation of thyroid functions through 

activity alteration of deiodinases including D1, but also potentially other deiodinases (e.g., D3). 

Moreover, enhanced formation of Dec-604 CB in ring-billed gull liver microsomes (as inferred 

from greater Dec-604 CB:Dec-604 concentration ratios) following a 75-min in vitro 

biotransformation assay optimized for D1 activity determination suggested that debromination 

of Dec-604 possibly took place, although to a minor extent. These results are consistent with a 

previous study from our laboratory showing that dechlorane concentrations (sum of syn- and 

anti-DP, chlordane plus, and Dec-602, -603, and -604 CB) were positively correlated with the 

mRNA levels of D1 in the liver of ring-billed gulls from this particular colony. However, the real 

exposure of these birds corresponds rather to a complex mixture of compounds. It is important 

to note that this element which is beyond our control is a confounding factor for our study which 

is focused on the effect of a single compound. Overall, the results of our study suggest a possible 
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disruption of thyroid hormone homeostasis mediated by Dec-604 exposure through perturbation 

of T3 and T2 formation by D1 using an in vitro assay. Hence, more research should be conducted 

on deiodinase-mediated (i.e., D1 but also D2, D3, and IYD) biotransformation capacity towards 

Dec-604 using environmentally relevant Dec-604 doses. Considering the growing number of 

reports of dechloranes in various environmental samples, the potentially disruptive effects of 

Dec-604 and other dechlorane-related compounds on the thyroid axis in birds should deserve 

greater scrutiny. 
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2.8 Supporting information 

Table 2.2. Mean (± standard error of the mean (SEM)) concentrations (ng.g-1 ww) of HFRs in liver 
of ring-billed gull female (n = 9) and males (n = 9) breeding in the Montreal area (QC, Canada) 
and their liver microsome D1 activity (T3 and T2 formation rate and total D1 activity) (pmol.min-
1.g-1) in control samples (no Dec-604 or vehicle added). 

 Mean ± SEM 
Female 

Mean ± SEM 
Male 

Σ35PBDEa 
149 

± (45.8) 
122 

± (28.2) 

Dec-604/BDE-183b 4.22 
± (1.71) 

3.31 
± (1.06) 

Dec-604 CB 0.40  
± (0.20) 

0.29  
± 0.07 

Σ40HFRsc 
154 

± (46.09 
126 

± (28.7) 
D1 activity 

T3 formation rate 2,112  
± 248 

2,021  
± 223 

T2 formation rate 249 
± 59.3 

178  
± 30.5 

Total D1 activityd 2,401 
± 281 

2,314  
± 231 

 

a Sum of BDE-7, -10, -15, -17, -28/PBT, -47, -49, -66, -71, -77, -85, -99, -100, -119, -126, -138, -139, 

-140, -153, -154/BB-153, -171, -180, -183/Dec-604, -184, -191, -196, -197/-204, -201, -203, -205, 

-206, -207, -208, and -209. 

b Dechlorane-604 (Dec-604) co-eluted with BDE-183. 

c Sum of Σ35PBDEa, pentabromoethyl benzene (PBEB), hexabromobenzene (HBB), Dechlorane 604 

Component B (Dec-604 CB), syn- and anti-Dechlorane plus (syn-DP and anti-DP). 

d Sum of T3 and T2 formation rates. 
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Figure 2.3. Total D1 activity (mean ± SEM; pmol.min−1.g−1) determined in liver microsomes of 
female (F) (n = 9) and male (M) (n = 9) ring-billed gulls from Montreal area (QC, Canada) 
incubated with 125I-T4 for controls (0 nM of Dec-604), vehicle control (0 nM of Dec-604, 0.5% 
acetone) and five Dec-604 concentrations (0.86, 1.72, 8.62, 43.10, and 86.21 nM; 0.5% acetone).  
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Table 2.3. Estimated Marginal Means (EMMs) (standard error (SE), degree of freedom (df), t 
statistic (t), p-value (p)) assessing differences between total D1 activity in liver microsomes of 
combined ring-billed gull males and females (n = 18) from the Montreal area (QC, Canada) 
incubated with 125I-T4 to five Dec-604 concentrations (0.86, 1.72, 8.62, 43.10, and 86.21 nM; 
0.5% acetone) with the vehicle control (0 nM Dec-604; 0.5% acetone). EMMs were obtained 
from linear mixed models including bird ID as a random effect and assay concentrations of Dec-
604 as explanatory variables (Model effect). 

Parameter Model effect Comparison Estimate SE df t p 

Total D1 activity 
Dec-604 

concentrations 
(nM) 

0 – 0.86 -145 109 85 -1.33 0.8 
0 – 1.72 -347 109 85 -3.18 0.02 
0 – 8.62 -344 109 85 -3.16 0.03 
0 – 43.10 -301 109 85 -2.76 0.07 
0 – 86.21 -265 109 85 -2.43 0.17 

T3 formation 
rate 

Dec-604 
concentrations 

(nM) 

0 – 0.86 -119 105 85 -1.14 0.9 
0 – 1.72 -303 105 85 -2.90 0.05 
0 – 8.62 -277 105 85 -2.65 0.1 
0 – 43.10 -236 105 85 -2.25 0.2 
0 – 86.21 -207 105 85 -1.98 0.4 

T2 formation 
rate 

Dec-604 
concentrations 

(nM) 

0 – 0.86 -45.1 20 85 -2.25 0.2 
0 – 1.72 -62.5 20 85 -3.12 0.03 
0 – 8.62 -58.9 20 85 -2.94 0.05 
0 – 43.10 -84.1 20 85 -4.20 0.001 
0 – 86.21 -73.0 20 85 -3.64 0.006 
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Table 2.4. Mean (± standard error of the means (SEM)) concentrations (ng.g-1 ww) of Dec-604 
and Dec-604 CB in the in vitro biotransformation assay with male ring-billed gull liver 
microsomes (n = 5) incubated with cofactor DTT (activated) or not (vehicle control). 

 Dec-604 Dec-604 CB 

Vehicle controls 10.4 ± (0.68) 0.21 ± (0.03) 

Activated microsomes 9.94 ± (0.52) 0.26 ± (0.02) 

 

 

 



CONCLUSION GÉNÉRALE 

Ce mémoire avait pour objectif de faire un premier pas dans l’étude des effets du Dec-604 sur 

l’activité de la déiodinase hépatique de type 1 chez le goéland à bec cerclé nichant dans la région 

de Montréal et qui est fortement exposé aux RFB. La présence du Dec-604 CB, un produit de 

débromation du Dec-604, dans les échantillons de foie, de plasma et de guano de goéland à bec 

cerclé est à éclaircir puisque l’alimentation et l’exposition par l’air ne semblent pas être à eux 

seuls responsables de celle-ci. Bien que très peu d’études se soient intéressées à la 

biotransformation du Dec-604, certaines ont mis en évidence une potentielle interaction avec la 

fonction thyroïdienne. Nous avons donc émis l’hypothèse qu’il pourrait exister une implication 

des déiodinases dans un processus de débromation, en raison des ressemblances entre sa 

structure et celle des hormones thyroïdiennes.  

Dans un premier temps, ce projet avait pour but d’évaluer l’effet du Dec-604 sur l’activité de la 

D1. La quantification des produits de deiodination, T3 et T2, a permis de mesurer l’activité 

enzymatique de la D1 en présence de cinq concentrations de Dec-604 et d’une concentration 

préalablement établie de T4. Tel qu’attendu, la présence du Dec-604 influençait significativement 

l’activité de la D1 en comparaison avec les contrôles. Cependant, contrairement aux attentes, un 

effet de stimulation de l’activité a été observé plutôt qu’une inhibition. Si ces résultats suggèrent 

que le Dec-604 peut perturber l’activité de la D1 in vitro, d’autres résultats précédents axés sur 

l’expression de gènes suggèrent qu’une exposition in vivo pourrait avoir des effets tels qu’une 

altération des niveaux de l’expression des gènes (niveaux d’ARNm) des deiodinases. Ces résultats 

sont en accord avec le potentiel de perturbation du système thyroïdien par les dechloranes 

suggérés par d’autres études portant sur des interactions avec les récepteurs à hormones 

thyroïdiennes. Ces résultats nous ont aussi permis d’établir un lien entre les données de 

biotransformation in vitro et les concentrations in vivo de retardateurs de flamme halogénés dans 

le foie des goélands à bec cerclé. Notre hypothèse était que les niveaux d’activité de la D1 

mesurés au cours des essais d’exposition in vitro s’accorderaient avec les concentrations dans le 

foie des goélands à bec cerclé exposés naturellement dans leur habitat. Pour ce faire, les 

concentrations de retardateurs de flamme halogénés ont été utilisées comme variables dans des 



 

54 

modèles à effet mixtes pour évaluer leurs effets sur l’activité de la D1. Les modèles n’ont montré 

aucun effet des concentrations du Dec-604 sur l’activité de la D1 et les taux de formation de la T3. 

À l’inverse, les taux de formation de la T2 étaient significativement diminués par les 

concentrations hépatiques de retardateurs de flamme halogénés.  Ce résultat suggère une 

relation entre l’exposition chronique dans l’environnement à ces derniers et la formation de la T2. 

Les mécanismes derrière cette relation restent à élucider puisque d’autres enzymes de la famille 

des déiodinases telles que D2 et D3 peuvent être impliquées dans la déiodination de T3 et rT3 

menant à la formation de T2. Toutefois, dans la présente étude, le détail de l'exposition aux 

différents polluants reste sans aucun doute une sous-estimation de la réalité. En effet, de 

récentes études, incluant des données non publiées, sur cette même colonie ont montré une 

variété de polluants accumulés dans les tissus suggérant une forte exposition à un mélange 

complexe de composés (Brown, L. et al., 2019; Kerric et al., 2021). 

Ensuite, le second objectif du projet était de vérifier si le Dec-604 subit le retrait de brome par la 

D1 pour former des produits de débromation tels que le Dec-604 CB à l’aide des essais de 

biotransformation in vitro avec des microsomes de foie de goéland à bec cerclé de la région de 

Montréal. La quantification des deux composés en présence et en absence du cofacteur de la D1 

(DTT) a permis de comparer leurs concentrations et les ratios des concentrations du Dec-604 CB : 

Dec-604 en présence de microsomes activés ou non. La quantification des concentrations 

individuelles du Dec-604 et du Dec-604 CB dans les essais en comparaison au contrôle n’a pas 

indiqué de débromation significative. Toutefois, les ratios du Dec-604 CB : Dec-604 calculés pour 

chacun des cinq individus utilisés pour ce volet de l’étude ont montré des différences 

significatives. En effet, les ratios du Dec-604 CB : Dec-604 étaient significativement plus élevés en 

présence de microsomes activés comparativement aux contrôles. Une activité plus élevée semble 

donc permettre une plus grande débromation du Dec-604 en Dec-604 CB. Ce résultat pourrait 

confirmer notre hypothèse selon laquelle la D1 pourrait être associée à la débromation. Ce 

résultat s’ajoute à ceux de travaux précédents de notre laboratoire ayant montré que la présence 

du Dec-604 CB dans les échantillons de goéland à bec cerclé ne pouvait s’expliquer uniquement 

par l’alimentation ou l’exposition par l’air. Il est donc suggéré que la biotransformation du Dec-

604 par l’organisme pourrait être responsable des concentrations de Dec-604 CB chez le goéland 
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à bec cerclé, du moins en partie puisque les résultats d'une autre étude de notre laboratoire 

suggèrent une photodégradation du Dec-604 dans l'air. D’autres travaux devront toutefois être 

menés afin de confirmer notre hypothèse puisque la taille de l’échantillon n’était pas suffisante 

(n=5, mâles seulement) pour affirmer que la débromation à bien eu lieu.  

Ce projet a permis d’ouvrir la porte sur un polluant encore très peu étudié, mais omniprésent 

chez les goélands à bec cerclé de la région densément peuplée de Montréal. Toutfois, l’exposition 

réelle des oiseaux correspond plutôt à un mélange complexe de composés, il est important de 

noter que cet élément qui est hors de notre contrôle est un facteur confondant pour notre étude 

qui s’est concentré sur l’effet d’un seul composé.  Le Dec-604 CB semble avoir le potentiel d’être 

un produit de débromation du Dec-604 catalysé par une deiodinases du foie chez cette espèce. 

Un tel effet de ce xénobiotique sur la D1, joueur clé dans la fonction thyroïdienne, pourrait en 

faire un perturbateur endocrinien important. La régulation des hormones thyroïdiennes est 

essentielle, car elles régulent la thermorégulation, le métabolisme, la croissance, le 

développement, le comportement et, chez les oiseaux, le moment de l’éclosion et de la mue des 

plumes (McNabb, 2007). La dérégulation des hormones thyroïdiennes causant des altérations des 

niveaux d’hormones T4, T3 et T2 pourrait provoquer différentes pathologies chez l’animal telles 

qu’un métabolisme de l’os altéré menant à une déminéralisation chez le goéland exposé ou 

encore une perturbation de sa reproduction mettant en péril la survie de cette espèce. 
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