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supérieures, en les centrant exclusivement sur le milieu marin. Mes deux années au
CNAM-Intechmer a Cherbourg (France) ont été décisives dans mon parcours. En effet,
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I’impact des contaminants.
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le candidat, mais également étre en adéquation avec les compétences de ce dernier.
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écotoxicologie avec comme modele d’étude une ou plusieurs especes de cétacés. Apres
plusieurs heures de recherche, je me rendis vite a I’évidence que le nombre de projets

de doctorat sur des baleines était (a 1’époque) quasiment inexistant aussi bien au
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Québec qu’en France. Malgré cela, je restai plus que motivé et déterminé, et décidai de
changer de stratégie. Je choisis donc de démarcher directement aupres de chercheurs,
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A travers cet avant-propos, je tenais & démontrer que la persévérance finit toujours par
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« Lo petseveiance el éz lenacite viennent a Zoaf /e lout. »

Proverbe frangais (1821)
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RESUME

Depuis les 40 derniéres années, des concentrations ¢élevées en polluants organiques
persistants (POP) ont été signalées dans les tissus de la population en voie de disparition
des bélugas (Delphinapterus leucas) de I’estuaire du Saint-Laurent (Canada). Il a été
postulé que I’exposition a des concentrations ¢levées de POP, comme les biphényles
polychlorés (BPC), des pesticides chlorés et les polybromodiphényléthers (PBDE)
pourraient jouer un réle dans le non-rétablissement de cette population menacée. Une
augmentation exponentielle du niveau des PBDE, une classe de retardateur de flamme
halogéné (RFH), a été documentée au cours des années 1990 dans cette population. Les
récentes interdictions et réglementations mondiales a I’encontre des mélanges de
PBDE ont conduit a leur remplacement par des RFH alternatifs (appelés RFH
émergents), qui sont de plus en plus rapportés dans divers compartiments
environnementaux. Les connaissances sur les tendances spatiales et temporelles des
RFH émergents chez les bélugas de 1’estuaire du Saint-Laurent sont limitées, et tres
peu d’informations sont connues sur les organohalogénés qui s’accumulent dans les
tissus des autres especes de baleines qui vivent dans le méme habitat. En parall¢le,
plusieurs études in vitro et in vivo ont montré que les BPC, les PBDE et les pesticides
chlorés pouvaient perturber I’homéostasie des hormones thyroidiennes et stéroidiennes
circulantes, altérer I’expression des genes impliqués dans la régulation de ces hormones
et induire également des troubles métaboliques chez les mammiferes. Cependant,
aucune ¢étude n’a encore évalué I’impact potentiel de ces composés sur les bélugas ou
toute autre espece de cétacés de I’estuaire du Saint-Laurent.

Le premier objectif de cette these était d’¢tudier la présence de RFH (35 congénéres
PBDE et 10 composés émergents) dans la graisse de bélugas et de petits rorquals
(Balceenoptera acutorostrata) trouvés morts dans 1’estuaire ou le golfe du Saint-Laurent,
ainsi que les tendances temporelles entre 1997 et 2013 des concentrations de RFH chez
les bélugas. Le deuxieme objectif était d’examiner, a partir de biopsies de bélugas et
de petits rorquals du Saint-Laurent, les liens entre les concentrations dans le gras de
POP (BPC et pesticides chlorés) et de RFH, et les niveaux de transcription d’une
sélection de transcrits de génes mesurés dans la peau impliqués dans la régulation des
axes thyroidiens et stéroidiens. Enfin, le dernier objectif était d’étudier, a partir des
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mémes biopsies de bélugas, les relations entre les concentrations de la méme sélection
d’organohalogénés et de paraffines chlorées a chaine courte (PCCC), et les
concentrations dans la peau de plusieurs métabolites (c.-a-d., 21 acides aminés, 22
amines biogéniques, 18 acides gras et 17 métabolites énergétiques).

Tout d’abord, il a été observé que les concentrations en PBDE et RFH émergents
¢taient plus ¢€levées chez les bélugas de I’estuaire du Saint-Laurent en comparaison a
celles des petits rorquals, puis que les concentrations de PBDE chez les bélugas ne
présentaient aucunes tendances significatives durant la période de 17 années
investiguée. En revanche, les concentrations d’hexabromobenzéne (HBB) et de
chlordéne plus chez les bélugas diminuaient Iégérement de 1997 a 2013, tandis que
celles de déchlorane plus (DP) augmentaient jusqu’en 2000, suivies d’une légere
diminution par la suite. Ensuite, les concentrations de plusieurs (c.-a-d., BPC,
pesticides organochlorés et HBB et Dec-604 CB) chez les bélugas étaient corrélées
avec la transcription des genes liés a la régulation des hormones stéroidiennes et/ou
thyroidiennes et les concentrations de PCCC étaient corrélées avec les profils de
plusieurs acides gras. Chez les petits rorquals, les concentrations de PBDE corrélaient
positivement avec les niveaux de transcrits du récepteur des cestrogenes S et les
concentrations d’HBB étaient négativement corrélées avec les transcrits du récepteur
des glucocorticoides. Ces résultats indiquent que plusieurs fonctions biologiques, telles
que la croissance, le développement, la reproduction et le métabolisme énergétique,
pourraient étre des cibles potentielles des organohalogénés accumulés chez ces
baleines.

Cette thése apporte une multitude de nouvelles informations sur la composition en
composés organohalogénés hérités et émergents, auxquels sont exposés les bélugas et
les petits rorquals de [D’estuaire du Saint-Laurent. Plusieurs contaminants
organohalogénés sont également suspectés de représenter un risque pour la santé de ces
populations, notamment au niveau des axes endocriniens et des voies métaboliques.
Nos résultats suggerent une potentielle perturbation au niveau de la régulation des
hormones thyroidiennes, des cestrogenes, du cortisol et du métabolisme des lipides, ce
qui pourrait avoir des conséquences sur le métabolisme énergétique, la reproduction et
le développement pour ces populations de cétacés. Toutes ces données sont
particuliérement importantes pour les bélugas du Saint-Laurent, qui sont considérés en
voie de disparition. Enfin, cette these démontre que 1’utilisation d’outils « omiques »
est maintenant possible en utilisant des biopsies de cétacés, et que ceux-ci ont la
capacité de faire avancer significativement la compréhension des mécanismes
potentiels de toxicité des contaminants accumulés par les cétacés.

Mots clés : Polluant organique persistant ; retardateur de flamme halogéné ; Cétacés ;
perturbation endocrinienne ; transcription de genes ; métabolomique.



ABSTRACT

Since the last 40 years, elevated concentrations of persistent organic pollutants (POPs)
have been reported in tissues of belugas (Delphinapterus leucas) from the St. Lawrence
Estuary (Canada). In 2014, the status of the St. Lawrence Estuary beluga population
was changed from threatened to endangered by the Committee on the Status of
Endangered Wildlife in Canada. It has been postulated that exposure to elevated
concentrations of POPs, such as polychlorinated biphenyls (PCBs), chlorinated
pesticides and polybrominated diphenyl ethers (PBDEs), might play a role in the non-
recovery of this endangered population. An exponential level increase of the ubiquitous
halogenated flame retardant (HFR) class PBDE has been documented during the 1990s
in this population. The recent worldwide bans and regulations of PBDE mixtures, led
to their replacement by alternative HFRs (so-called emerging HFRs) that are
increasingly being reported in various environmental compartments. However, there is
limited knowledge on the spatial and temporal trends of emerging HFRs in belugas
from the St. Lawrence Estuary, and very little information is known on organohalogens
that accumulate in tissues of other whale species that live in the same habitat. In vitro
and in vivo studies of mammals have shown that PCBs, PBDEs and chlorinated
pesticides can perturb the homeostasis of circulating thyroid and steroid hormones,
alter the expression of genes involved in their regulation, and also induce metabolic
disorders. However, no study has yet assessed the potential impact of these compounds
on belugas or any other cetacean species from the St. Lawrence Estuary.

The first objective of this thesis was to investigate the occurrence of HFRs (35 PBDE
congeners and 10 emerging compounds) in the blubber of belugas and Minke whales
(Balcenoptera acutorostrata) found dead in the Estuary or Gulf of St. Lawrence as well
as the temporal trends of HFR concentrations in belugas between 1997 and 2013. The
second objective was to examine the linkages between blubber concentrations of POPs
(PCBs and chlorinated pesticides) and emerging HFRs, and skin gene transcripts
involved in the regulation of thyroid and steroid axes, using biopsies of St. Lawrence
belugas and Minke whales. Finally, the last objective of this thesis was to investigate,
in the same beluga biopsies, the relationships between concentrations of the same
selection of organohalogens and short-chain chlorinated paraffins (SCCPs), with skin
concentrations of a suite of metabolites (i.e., 21 amino acids, 22 biogenic amines, 18
fatty acids, and 17 energy metabolites).
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The first results of this thesis showed that concentrations of PBDEs and emerging
HFRs were notably greater in St. Lawrence estuary belugas compared to Minke whales,
and that no significant trend in PBDE blubber concentrations was found in belugas
during the 17-year period investigated. In contrast, concentrations of
hexabromobenzene (HBB) and chlordene plus in belugas decreased slightly from 1997
to 2013, while dechlorane plus (DP) increased up until 2000 and decreased slightly
thereafter. In belugas, concentrations of several contaminants (PCBs, organochlorine
pesticides and HBB and Dec-604 CB) correlated with the transcription of steroid-
and/or thyroid-related genes, and SCCP concentrations also correlated with fatty acid
profiles. In Minke whales, PBDE concentrations changed positively with transcript
levels of the estrogen receptor f and HBB concentrations negatively with
glucocorticoid receptor transcripts. These results indicate that several biological
functions including growth, development, reproduction, and energetic metabolism may
represent potential targets for organohalogens in these whales.

This thesis provides new information on the composition of legacy and emerging
organohalogen compounds, to which belugas and Minke whales in the St. Lawrence
estuary are exposed. Several organohalogenated contaminants are also suspected at risk
to the health of these populations, particularly to endocrine axes and metabolic
pathways. Our results suggest that the regulation of thyroid, estrogen and cortisol
hormones, as well as lipid metabolism may be potentially disturbed, which could have
consequences on the energy metabolism, reproduction and development of these
cetacean populations. All of these data are particularly of importance for the St.
Lawrence Estuary belugas, as they are endangered. Finally, this thesis demonstrates
that the use of omics represents a valuable screening tool to assess the impacts of
environmental contaminants in cetaceans, and significantly improve the understanding
of their potential mechanisms of toxicity.

Keywords : Persistent organic pollutant; halogenated flame retardant; Cetaceans;
endocrine disruption; gene transcription; metabolomics.



INTRODUCTION

Cette thése de doctorat s’inscrit au cceur du programme de financement lancé au
printemps 2014 par le Groupe National Consultatif sur les Contaminants de Péches et
Océans Canada dans le but de financer des projets visant a mieux comprendre les effets
biologiques des contaminants sur les espéces aquatiques du Canada. Les travaux
réalisés dans cette these visent a mieux comprendre les effets d’une sélection de
contaminants organiques sur la santé de deux populations de baleines : le béluga
(Delphinapterus leucas) et le petit rorqual (Balenoptera acutorostrata) de 1’Estuaire
du Saint-Laurent. Ces deux especes sont exposées a une multitude de contaminants
transitant a travers le fleuve Saint-Laurent et qui s’accumulent dans leurs organismes

a des concentrations susceptibles d’affecter leur santé.

Cette introduction sera divisée en deux grandes parties, I'une permettant de
contextualiser les objectifs de cette these, et I’autre décrivant les principaux objectifs
et les moyens qui ont été utilisés pour y parvenir. Le premier volet de cette introduction
présentera les particularités et les menaces de I’estuaire du Saint-Laurent, 1’écologie
des deux especes étudiées, le systeme endocrinien des mammiferes, puis les principales
caractéristiques des contaminants ciblés. Dans la seconde partie de I’introduction, les
objectifs et hypotheses détaillés seront présentés et les principales techniques utilisées
lors de ce doctorat seront décrites, a savoir 1’échantillonnage de baleines et les analyses
d’isotopes stables, de transcription de genes et du métabolome. Enfin, un plan de thése

viendra conclure cette introduction.



0.1 Contexte de la thése

0.1.1 Pollution du Saint-Laurent et de son estuaire

Le plus important fleuve du Canada, le Saint-Laurent (Figure 0.1), prend sa source
dans le lac Ontario dans les Grands Lacs, faisant partie d’un des plus importants
systemes hydrographiques d’ Amérique du Nord, en drainant plus de 25 % des réserves
mondiales en eau douce (Groupe de travail Suivi de 1’état du Saint-Laurent, 2014). Ce
fleuve est constitu¢ de trois portions distinctes : un trongon fluvial constitué d’eau
douce et comprenant trois lacs fluviaux (c.-a-d. : lacs Saint-Frangois, Saint-Louis et
Saint-Pierre), un grand estuaire qui débute au lac Saint-Pierre et se termine a Pointe-
des-monts et un golfe. L’estuaire du Saint-Laurent, qui représente la zone de contact
entre le fleuve et le golfe peut également étre subdivisé en trois secteurs en fonction du
changement des conditions physico-chimiques (Plan Saint-Laurent, 2012) : 1’estuaire
d’eau douce (du lac Saint-Pierre a la pointe est de 1’ile d’Orléans), 1’estuaire moyen (de
la pointe est de I’ile d’Orléans a I’embouchure du Saguenay) et I’estuaire maritime (de
I’embouchure du Saguenay jusqu’a Pointe-des-monts). La situation géographique ainsi
que la diversité et la richesse écosystémique du Saint-Laurent font de ce fleuve un atout
socio-économique a la fois précieux et fragile. Il est devenu a travers le temps un
corridor maritime commercial majeur permettant de relier le Canada et les Etats-Unis
au reste du monde, et contribue fortement a I’économie de I’ Amérique du Nord (Shaw
et Kaczkowski, 2015). Plus de 30 millions d’Etats-Uniens et 15 millions de Canadiens
vivent dans I’immense bassin versant du Saint-Laurent (Comité de Concertation Suivi
de I’état du Saint-Laurent, 2008), et 80% de la population québécoise vit le long des
berges et des affluents de ce majestueux fleuve (Gouvernement du Québec, 2019). La
forte densité de population associée a une forte activité économique centrée sur le
transport maritime, la péche, 1’agriculture et I’industrie ont produit d’énormes quantités
de rejets, entrainant des répercussions environnementales importantes dans le fleuve

(Gouvernement du Québec, 2019 ; ISQ, 2013). Dés lors, une grande diversité et



quantité de contaminants transitent par 1’estuaire du Saint-Laurent, et représentent une

menace potentielle pour la faune qui y réside.
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Figure 0.1 Le systéme hydrographique du Saint-Laurent (Source: Groupe de travail Suivi de 1’état

du Saint-Laurent, 2014).

Jusqu’au début des années 1970, I’estuaire et le golfe du Saint-Laurent étaient
considérés comme une ressource inépuisable et un dépotoir sans limites (Costa, 1990).
En 1972, Trites (1972) publia une revue de littérature intitulée « The gulf of St
Lawrence from a pollution point of view » qui dressait un inventaire des sources
potentielles de contaminants chimiques et des mécanismes physiques susceptibles de
régir leur distribution (dilution, dispersion, temps de transit) dans I’estuaire et du golfe
du Saint-Laurent. Cet ouvrage fut I’un des premiers a pointer les problémes de pollution
dans ces écosystemes, ce qui poussa la communauté scientifique a s’intéresser de plus

pres a cette problématique. Les principaux contaminants qui ont été suivis sont des



4

métaux (p. ex., mercure, cadmium, plomb) et des composés organiques, tels que les
biphényles polychlorés (BPC), le dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT), le mirex ou
les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) (Costa, 1990). Depuis les années
1970, plusieurs mesures prises par les gouvernements canadiens et américains ont
favorisé la diminution de pres de 50% des apports de pesticides vers I’estuaire du Saint-
Laurent, et les concentrations environnementales de mercure, des BPC ou encore des
HAP ne représentent plus une menace réelle, sauf dans certains secteurs des lacs
fluviaux du Saint-Laurent ou en aval de Montréal (Groupe de travail Suivi de 1’état du
Saint-Laurent, 2014). A partir de carottes de sédiments prélevées en 1993 dans
I’estuaire du Saint-Laurent, Lebeuf et Nunes (2005) ont rapporté¢ des baisses
significatives des concentrations de plusieurs composés organiques (c.-a-d., BPC,
mirex, hexachlorobenzene (HCB) et DDT) depuis la fin des années 1970. D’autres
baisses des concentrations de ces composés ont ét€ observées dans la faune de I’estuaire
du Saint-Laurent, comme chez le béluga du Saint-Laurent (Lebeuf et al., 2014a).
Cependant, une augmentation des concentrations d’un groupe de contaminants appelés
polybromodiphényléthers (PBDE) a été observée depuis la fin des années 1990 dans
les sédiments (Pelletier et Rondeau, 2013), ainsi que chez le béluga du Saint-Laurent
(Lebeuf et al., 2014a). Malgré la baisse des concentrations de contaminants organiques
comme les BPC et plusieurs pesticides organochlorés (DDT, HCB et mirex) dans le
gras des bélugas du Saint-Laurent, leur présence continue d’étre préoccupante pour le
béluga, car leurs concentrations sont encore autant, voire plus €élevées que celles des
PBDE (Lebeuf et al., 2014a). Enfin, I’apparition de plusieurs retardateurs de flamme

halogénés émergents! dont les propriétés et toxicités restent peu documentées, ont été

! Le terme émergent regroupe plusieurs composés dont I’apparition ou la détection dans I’environnement sont
récentes, leurs concentrations sont en préoccupante augmentation, et leur toxicité est peu, voire non
documentée.



rapportés dans des brochets aux alentours de Montréal (Houde et al., 2014), laissant
présager que certains puissent déja s’étre accumulés dans la faune située plus en aval,

au niveau de ’estuaire du Saint-Laurent.

La zone d’échantillonnage de cette these est située au niveau de Tadoussac, a cheval
entre la fin de ’estuaire moyen et le début de I’estuaire maritime. C’est un point de
rencontre entre les eaux du Saint-Laurent, de la riviére Saguenay, ainsi que des eaux
de fond riches en nutriments qui remontent a cause de la té€te du chenal laurentien. Cette
configuration particuliére fait de ce secteur une région importante pour plusieurs
espeéces de cétacés compte tenu de la diversité et de 1’abondance des proies qui s’y
retrouvent (plus de détails en Appendice A). Une population de bélugas y réside toute
I’année (MPO, 2014), et d’autres espeéces de baleines, comme le petit rorqual, le visitent
de fagon saisonniére principalement pour s’y alimenter. Le béluga et le petit rorqual de
I’estuaire du Saint-Laurent sont deux cétacés, I’'une a dents et 1’autre a fanons. Leur
longue espérance de vie, leur position au sommet de leur chaine alimentaire respective,
ainsi que leurs grandes quantités de graisse sous-cutanée font d’eux de véritables
éponges a contaminants lipophiles®. Ce sont donc des modeéles d’études idéaux pour
mesurer la présence de polluants émergents, et aussi pour faire le suivi temporel de
contaminants provenant de leur habitat (Law, 2014 ; Lebeuf et al., 2014a).
L’accumulation des contaminants organiques dans les tissus des baleines du Saint-
Laurent a principalement été étudiée chez les bélugas du Saint-Laurent. Pour les petits
rorquals du Saint-Laurent, seule une étude a rapporté des concentrations de BPC, DDT
et HCB dans 21 échantillons de gras de petits rorquals récoltés par biopsie en 1991

dans le golfe du Saint-Laurent (Gauthier et al., 1997), alors que pour les bélugas du

2 Substance qui a une affinité pour les solvants apolaires comme les lipides (corps gras). Ces composés sont
donc solubles dans les corps gras, mais insolubles dans les solvants polaires comme 1’eau.
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Saint-Laurent, il y a un suivi temporel des concentrations des BPC et de plusieurs
pesticides organochlorés depuis les années 1980 (Lebeuf er al.,, 2014a). En
comparaison aux bélugas du Saint-Laurent, les concentrations en BCP, DDT et HCB
dans les petits rorquals étaient respectivement 7, 11 et 2 fois plus faibles (Lebeuf et al.,
2014a). Plusieurs des contaminants organiques étant considérés perturbateurs
endocriniens (Section 0.1.5), ils représentent une menace potentielle pour la santé de

ces especes.

0.1.2 Ecologie du béluga et du petit rorqual du Saint-Laurent
0.1.2.1 Les petits rorquals de 1’ Atlantique Nord

Le petit rorqual, rorqual a museau pointu ou encore baleine de Minke, est une espéce
de cétacé a répartition mondiale, qui se distingue par sa petite taille estimée en moyenne
a 8,7 m pour les femelles et 8 m pour les males (Horwood, 1990). Ce mammifére marin
qui peut vivre jusqu’a 50 ans est parmi les baleines a fanon les plus abondantes au
monde (Perrin et Brownell Jr, 2009). La population de petit rorqual fréquentant
I’estuaire et le golfe du Saint-Laurent n’étant pas menacée, elle n’est pas considérée en
péril au Canada (COSEPAC, 2006) et aucun suivi régulier de 1’état de la population

n’a été mis en place.

Contrairement au béluga, le petit rorqual de 1’ Atlantique Nord effectue des migrations
saisonnieres sur de larges échelles entre les aires de reproduction et d’alimentation
(Fontaine, 2005 ; Perrin et Brownell Jr, 2009). Ces baleines accumulent des graisses
1I’été dans les eaux plus froides et riches du nord de 1’ Atlantique afin de "utiliser I’hiver
(décembre a mars) dans les eaux tropicales jusqu’aux Antilles, pour la reproduction, la
mise bas et 1’allaitement (Bartha et al., 2011 ; Dam et al., 2011 ; Fontaine, 2005). En
période d’alimentation, les petits rorquals fréquentent les zones cotieres et estuariennes
riches en nourriture et se nourrissent essentiellement de crustacés comme le krill et de

petits poissons (Shirihai et Zucca, 2007). Les populations qui s’alimentent dans les



zones du nord-ouest de I’Atlantique consommeraient principalement du langon, du
capelan, de la morue et du hareng (Born et al., 2003 ; Dam et al., 2011 ; Fontaine,
2005). Les études de suivi par photo-identification opérées par le groupe de recherche
et d’éducation sur les mammiferes marins (GREMM, Tadoussac, QC) et le Mériscope
(Portneuf-sur-mer, QC) indiquent que de nombreux petits rorquals viennent chaque
année s’alimenter dans I’estuaire du Saint-Laurent en saison estivale avec une certaine

fidélité.

0.1.2.2 La population des bélugas de I’estuaire du Saint-Laurent

Le béluga est une espece grégaire vivant majoritairement dans les zones arctiques et
subarctiques, a 1I’exception de la population des bélugas du Saint-Laurent qui vit plus
au sud en région boréale (Gosselin et al., 2014 ; O’Corry-Crowe, 2018). La population
mondiale de bélugas peut étre subdivisée en 29 sous-populations réparties autour des
cotes canadiennes, russes, norvégiennes, de I’Alaska et du Groenland (DFO, 2012 ;
Martin et Reeves, 2000). Les adultes peuvent peser jusqu’a 1500 kg, atteindre des
tailles de 3,5 a 5,5 metres de long et vivre plus de 50 ans (O’Corry-Crowe, 2018). Ces
cétacés se sont parfaitement adaptés a leur environnement d’abord avec leur couleur
blanche, puis la présence d’une épaisse couche de graisse sous-cutanée (jusqu’a 15 cm),
d’un imposant melon, d’un dos robuste et I’absence de nageoire dorsale qui leur permet
de briser la glace en hiver (DFO, 2012 ; Fontaine, 2005). Une fois matures
sexuellement (5 a 8 ans), les bélugas s’accouplent tous les 3 ans au printemps, entre
avril et juin, puis donnent naissance a un veau 14 mois plus tard (Fontaine, 2005 ;
O’Corry-Crowe, 2018). Une particularité des bélugas est la différence de couleur entre
les adultes et les jeunes individus. En effet, a la naissance les veaux (0 a 1 an) naissent
de couleur café au lait, puis les juvéniles (a partir de 1 an) deviennent gris jusqu’a un
age estimé entre 12 et 24 ans, ou ils deviennent blancs et sont deés lors considérés

adultes (Michaud, 2014).



La population du Saint-Laurent occupe un territoire de plus de 8000 km?, avec une
zone de fréquentation estivale actuelle se concentrant surtout autour de I’embouchure
du Saguenay depuis Baie-Saint-Paul, jusqu’a Rimouski et Forestville (Figure 0.2),
alors qu’en hiver I’aire peut s’étendre plus au large, au niveau du golfe du Saint-Laurent
(Gosselin et al., 2014 ; MPO, 2012). Dans le Saint-Laurent, le régime alimentaire de
ce prédateur supérieur opportuniste est tres varié. Il se nourrit majoritairement
d’especes de poissons (p. ex., sébaste, anguille, langon, chabot, morue et capelan) et
d’invertébrés (p. ex., vers polychetes, céphalopodes, bivalves ou crustacés), autant

benthiques que pélagiques (Lesage, 2014 ; Vladykov, 1944 ; Wyrzykowski, 2005).
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Figure 0.2 Distribution estivale des bélugas du Saint-Laurent et composition des types de

troupeaux selon les aires de fréquentations principales (Michaud, 2014).

En saison estivale, il existe une ségrégation spatiale au sein de la population des bélugas

du Saint-Laurent qui est subdivisée en trois secteurs (c.-a-d., amont, intermédiaire et



aval) en fonction de la composition des troupeaux de bélugas observés (Figure 0.2).
Selon Michaud (1993), le secteur amont est principalement fréquenté par de petits
troupeaux (< 30 individus) composés d’adultes et de juvéniles/nouveau-nés, le secteur
intermédiaire par une composition mixte de petits groupes d’adultes seulement, ou
d’adultes et juvéniles/nouveau-nés, et le secteur aval est fréquenté essentiellement par
des troupeaux de grande taille (30 a plus de 100 individus), composés majoritairement
d’adultes (< 10% juvéniles/nouveau-nés). La particularité de cette distribution est que
chacun des secteurs posséde des spécificités écologiques qui pourraient faire varier la
composition de la diéte des bélugas du Saint-Laurent selon ’aire principalement

fréquentée (Appendice A).

0.1.3 Les bélugas du Saint-Laurent : une population en voie de disparition
0.1.3.1 Déclin de la population

Estimée a 1’origine aux environs de 8 000 individus (Figure 0.3), la population de
béluga de Saint-Laurent a subi un trés fort déclin a cause d’une surchasse?, pour
atteindre dans les années 1980 seulement 1000 individus (Gosselin et al., 2014 ;
Hammill et al., 2007). Face a ce constat alarmant, la chasse commerciale a pris fin dans
les années 1960 (Mosnier et al., 2014), puis cette population reconnue comme menacée
par le gouvernement canadien, a ét€¢ mise définitivement sous protection en 1979 (MPO,
2014). Bien que cette espece emblématique du Saint-Laurent soit protégée depuis pres

de 40 ans, celle-ci ne montre aucun signe de recouvrement. Sa population serait méme

3 Les bélugas du Saint-Laurent ont été chassés de maniére intensive a partir des années 1880 pour leur huile,
leur peau et leur viande, puis dans les années 1930 la population étant accusée a tort d’étre responsable des
baisses des stocks de saumon et de morue, le Département des Pécheries du Québec encouragea leur chasse
en accordant une prime de 15$ par nageoire caudale (Ferchiou, 2019 ; Vladykov, 1944). La chasse
commerciale des bélugas du Saint-Laurent s’est poursuivie jusqu’en 1955 et leur chasse sportive a été
autorisée jusque dans les années 1970.
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en déclin, comme le montre par exemple 1’accroissement inquiétant d’échouages de
nouveau-nés depuis 2008 (Gosselin et al., 2014 ; Hammill et al., 2007 ; Lair et al.,
2014). Les taux de croissance attendus pour une population inexploitée de bélugas
devraient étre supérieurs a 2,5% avec un maximum de 4% (DFO, 2005), or la
croissance actuelle de la population est estimée inférieure a 1% (DFO, 2012). Selon le
modele utilisé par Mosnier et al. (2015), la population des bélugas de 1’estuaire du
Saint-Laurent était stable ou 1égerement croissante de la fin de la chasse dans les années
1960 jusqu’au début des années 2000 en atteignant environ 1000 individus, puis serait
en déclin depuis 2002 pour atteindre 889 individus (IC 95% : 672-1167) en 2012. La
pollution sonore provoquée par le trafic des navires commerciaux et récréotouristiques,
les changements climatiques (c.-a-d., augmentation de la température des eaux, déclin
du couvert de glace), la réduction de certains stocks de poissons et la pollution
chimique du Saint-Laurent représentent des facteurs potentiels expliquant le manque

de recouvrement de cette population (Lesage et al., 2017 ; MPO, 2014).

Face a ce constat, un programme de récupération de la population des bélugas du Saint-
Laurent a été mis en place en 2012, avec comme objectif a long terme un recouvrement
de la population a 70% de sa taille d’origine, correspondant a 7070 individus (DFO,
2012). En 2014, le conseil canadien pour la conservation des espéces en péril a modifié
le statut de la population des bélugas du Saint-Laurent de menacé a en voie de
disparition (COSEWIC, 2014a), un statut mis a jour dans la Loi sur les especes en péril

en 2017 (DFO, 2017).
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Figure 0.3 Evolution de la taille de la population des bélugas de 1’estuaire du Saint-Laurent estimée
aI’aide d’un modéle de dynamique de population pour la période 1912-2012. Les valeurs médianes
du modele sont représentées par des points blancs, et les lignes tiretées et pointillées représentent
respectivement les intervalles de confiance de 50 et 95%. L’encadré en haut a droite indique le
nombre de bélugas nouveau-nés morts chaque année (points noirs) répertoriés de 1983 a 2012. Les
points blancs indiquent la médiane issue du modéle et les intervalles de confiance (IC) sont indiqués

par les lignes tiretées (IC 25—75%) et pointillées (IC 2,5 4 97,5%). Adaptée de Mosnier et al. (2010).
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0.1.3.2 Contamination des bélugas du Saint-Laurent

La population des bélugas du Saint-Laurent est considérée depuis plusieurs décennies
comme ¢étant 'une des plus contaminées au monde comparativement a d’autres
populations de mammifeéres marins. Les contaminants accumulés dans les tissus des
bélugas du Saint-Laurent sont suivis depuis plus de 40 ans. Cependant, ce suivi a été
effectué¢ de maniére inconstante et seulement pour certains composés organohalogénés.
Le premier signalement de contaminants chez des bélugas du Saint-Laurent provient
de carcasses récupérées dans les années 1970 (Sergeant, 1980), ou des concentrations
tres élevées de BPC (800 pg/g poids humide) et de DDT (827 ug/g poids humide) y
avaient été détectées dans le gras de ces individus. Par la suite, des concentrations
¢levées d’une gamme plus large de contaminants incluant des BPC, des pesticides
organochlorés et leurs produits dérivés (c.-a-d., DDT, HCB, mirex et trans-nonachlor)
et des paraffines chlorées a chaine courte (PCCC), ont également été rapportées dans
le gras de carcasses de bélugas du Saint-Laurent (Lebeuf et al., 2014a ; Muir ef al.,
1996 ; Tomy et al., 1998b). Bien que les concentrations de BPC et de DDT aient
nettement diminué dans le gras des bélugas entre 1987 et 2007 (Lebeuf et al., 2014a),
ces produits chimiques €taient toujours a des niveaux préoccupants a la fin de cette
période. En parallele, les niveaux d’une grande classe de retardateurs de flamme
halogénés, les PBDE, ont augmenté¢ de 1987 jusqu’a la fin des années 1990 dans le gras
des bélugas du Saint-Laurent (Lebeuf et al., 2014a). Depuis, les concentrations de
PBDE semblent avoir atteint un plateau et sont restées stables jusqu’en 2007. En plus
des nombreux composés organohalogénés qui ont €té suivis chez cette population de
béluga, il existe de nombreux autres contaminants qui n’ont fait I’objet d’aucun suivi
depuis les 20 dernieres années et qui pourraient €également représenter une menace pour
la santé des bélugas du Saint-Laurent. C’est le cas notamment des PCCC ou des métaux
traces, pour lesquels aucune donnée n’a été rapportée depuis Tomy et al. (1998b) ou
Wagemann et al. (1990). Enfin, il n’existe aucun suivi a ce jour pour étudier la présence

de contaminants émergents au sein de cette population.
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0.1.3.3 Suivi des bélugas du Saint-Laurent

Un programme de récupération et de collecte d’échantillons des carcasses de béluga
retrouvées échouées le long du Saint-Laurent a été mis en place depuis 1982, ce qui a
permis de constituer une banque d’échantillons provenant de différents tissus (p. ex.,
dent, gras, peau et foie) de 1983 jusqu’a nos jours. Lorsque 1’état des carcasses le
permet, elles sont transportées jusqu’a la facult¢ de médecine vétérinaire de
I’Université de Montréal a Saint-Hyacinthe pour faire un examen post mortem et
déterminer la cause de mortalité de 1’animal. Entre 1983 et 2012, un total de 472
bélugas du Saint-Laurent ont été retrouvés échoués ou a la dérive (Lesage et al., 2014b),
et une nécropsie complete a été réalisée sur 222 (47%) des carcasses signalées (Lair et
al.,2016). Cela a permis de faire un suivi temporel du nombre et des causes de mortalité
des bélugas du Saint-Laurent. Par exemple, le nombre de carcasses de nouveau-nés
retrouvées échouées a augmenté de maniere inquiétante depuis 2008 (Figure 0.3),
passant de 0 a 3 par an a 5 a 8 selon les années et une année record en 2012 ou 16
carcasses ont été recensées (MPO, 2014). Parallelement a ce constat, la proportion
male/femelle de carcasses de bélugas depuis les 10 dernieres années indique que de
plus en plus de femelles sont retrouvées comparativement aux males (communication
personnelle de S. Lair, 2018). De plus, une augmentation du nombre de cas de mortalité
causé en partie ou en totalité par des dystocies* a augmenté chez les femelles béluga
retrouvées échouées, et plusieurs cas d’hyperplasie adénomateuse de la glande
thyroidienne (27% des femelles nécropsiées) ont été observés avec une prédominance
pour les femelles (Lair et al., 2014, 2016). Face a ces observations, il a été supposé que
des contaminants organiques perturbateurs endocriniens tels que les PBDE puissent

étre a ’origine de 1’augmentation de ces mortalités (Lair et al., 2016). Plusieurs

# Accouchement difficile, soit en raison de la configuration du feetus, soit a cause d'une anomalie maternelle.
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carcasses de bélugas du Saint-Laurent males et femelles présentaient des

concentrations en BPC (0,4-238 pg/g poids lipidique) et PBDE (18,4-1875 ng/g poids

lipidique; Lebeuf et al., 2014a) supérieures a plusieurs valeurs seuil d’effet toxique

rapportées dans la littérature (Tableau 0.1).

Tableau 0.1 Valeurs seuil d’effets pour les BPC (ug/g poids lipidique) et les PBDE (ng/g poids

lipidique) rapportées dans la littérature.

Valeur seuil Effets observés Espeéce Référence
BPC
10,2 Prolifération de lymphocytes Béluga Desforges ez al.
(2016)
10,0 Effets sur la reproduction Grand dauphin Hall et al.
(Tursiops truncatus) (2006)
10,0 Systémes immunitaire et hormonal Cétacés sp. Dietz et al.
(2019)
9,0 Perturbation du systéme immunitaire et Cétacés sp Jepson ez al.
de la reproduction (2016)
1,4a2,5 Perturbation des niveaux de transcrits de Phoque commun Brown et al.
génes impliqués dans la régulation des (Phoca vitulina) (2014)
hormones stéroidiennes dans le foie
1,7 Perturbation du profil des vitamines A et Béluga Desforges et al.
E (foie et gras) (2013)
PBDE
1 200 Perturbation des niveaux d’hormones Vison Zhang et al.
(Mustela vison) (2014)

thyroidiennes

0.1.4 Le systeme endocrinien

Dans I’ensemble, le systéme endocrinien des mammiferes se compose de glandes et

d’organes qui produisent et sécrétent des hormones se propageant dans le sang vers des

organes cibles, dans lesquels elles vont se lier a des récepteurs spécifiques et induire

une réponse. Les glandes endocrines incluent la glande pinéale (ou épiphyse),
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I’hypophyse (ou glande pituitaire), la glande thyroide, les glandes parathyroides, le
thymus et les glandes surrénales. Il existe également d’autres organes capables de
sécréter des hormones, tels que le ceeur, I’estomac, le pancréas, les ovaires chez les
femelles et les testicules chez les males (Johnstone ef al., 2014). Chez les vertébrés, le
systeme endocrinien est constitué¢ de trois axes principaux qui agissent comme des
entités distinctes : 1’axe hypothalamo-hypophyso-thyroidien, ’axe hypothalamo-
hypophyso-gonadique et 1’axe hypothalamo-hypophyso-surrénalien (Khetan, 2014).
Ces derniers permettent de réguler diverses fonctions biologiques telles que
I’homéostasie (capacité du corps a maintenir un état d’équilibre), la croissance, le
développement, les réponses du corps aux stimuli externes (en particulier le stress), la
différenciation sexuelle et la reproduction (Norris et Carr, 2005). Face a la complexité
du systéme endocrinien, seuls ces trois axes seront traités par la suite dans cette these.
De plus, ce sont les axes hormonaux les plus susceptibles d’étre impactés par les
contaminants perturbateurs endocriniens accumulés dans les tissus des bélugas et petits

rorquals du Saint-Laurent (Section 0.1.5).

0.1.4.1 L’axe hypothalamo-hypophyso-thyroidien

La glande thyroide synthétise trois hormones lipophiles: la thyroxine (T4), la
tritodothyronine (T3) et la calcitonine. Lorsque les taux sanguins de T3 et de T4 sont
faibles ou que le taux métabolique est ralenti, I’ hypothalamus est stimulé pour produire
I’hormone thyréotrope (TRH) qui va stimuler la production de thyréostimuline (TSH)
au niveau de I’antéhypophyse (Figure 0.4). La TSH stimule a son tour les follicules
thyroidiens dans la glande thyroide, ce qui va induire une sécrétion de T3 et T4 dans le
sang jusqu'a ce que le taux métabolique redevienne normal. Dés lors, la production de

TRH et de TSH est stoppée (Johnstone et al., 2014).
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Figure 0.4 Boucle de rétroaction de I’axe hypothalamo-hypophyso-thyroidien (Source: Khetan,
2014). La thyroxine (T4) est convertie en sa forme active T3 par les déiodinases (Dio), qui se lie

ensuite a son récepteur correspondant (Thr) avant de se diriger dans le noyau de la cellule cible.

La plupart des effets des hormones thyroidiennes proviennent de la T3, qui est sécrétée
en quantités inférieures a la T4 (Kohrle, 2002). Des lors, lorsque la T4 entre dans une
cellule, elle est convertie en T3 par des enzymes appelées déiodinases. Ces enzymes
catalysent I’activation de la T4 en T3 en lui retirant un atome d’iode, mais peuvent
également inactiver la T3 également par désiodation (Soldin ef al., 2008). 11 existe trois
types de déiodinase (c.-a-d., Diol, Dio2 et Dio3) réparties dans différents tissus du
corps et qui contribuent a la régulation de I’axe thyroidien (Kohrle, 2002). Une fois
dans les cellules et activées, les hormones thyroidiennes vont se lier a des récepteurs
nucléaires (c.-a-d., dans le noyau des cellules) spécifiques. Cela va alors induire un
ensemble de réactions en chaine, allant de la synthése de transcrits de genes a la
production de protéines et/ou métabolites dont le corps a besoin. Les hormones

thyroidiennes n’ont pas d’organes cibles distincts, mais affectent presque tous les tissus
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du corps, car elles jouent un role important dans le métabolisme et dans la régulation
de I’homéostasie du corps (Johnstone ef al., 2014). Les hormones thyroidiennes sont
nécessaires a de nombreuses fonctions, notamment la régulation du métabolisme
(production de chaleur, synthése des protéines, lipolyse et sécrétion de cholestérol), la
régulation du taux de consommation d’oxygene et de dépense énergétique et le
développement normal des systémes nerveux et musculo-squelettique (Jenkins et

Tortora, 2013).

0.1.4.2 L’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique

L’activité reproductrice est contrdlée en premier lieu par I’hypothalamus, qui sécréte
de facon pulsatile de la gonadolibérine (GnRH) dans le sang (Figure 0.5). Une fois
dans I’antéhypophyse, la GnRH diffuse vers ses cellules cibles, appelées gonadotropes,
qui vont permettre la synthése et la sécrétion des gonadotrophines, 1’hormone
lutéinisante (LH) et [I’hormone folliculo-stimulante (FSH). Par la suite, les
gonadotrophines sont rapidement libérées dans le systeéme circulatoire et ciblent les
gonades (ovaires ou testicules), ou elles vont réguler la synthése des hormones
stéroidiennes sexuelles via la stéroidogenese et la production de spermatozoides ou
d’ovules via la gamétogenese. Plus spécifiquement, la LH stimule la production de
testostérone a partir de cellules de Leydig et la sécrétion par le follicule. La FSH stimule
les cellules de Sertoli, ce qui amene les testicules a produire une hormone qui régule la
production de sperme. La LH et la FSH jouent également un rdle trés important dans
le cycle menstruel. Enfin, les hormones stéroides régulent a leur tour par rétroaction
négative la production de GnRH, LH et FSH (Khetan, 2014). Une fois produits et émis,
les stéroides sexuels vont agir sur leurs récepteurs hormonaux correspondants, qui sont

largement exprimeés dans les tissus cibles.
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Figure 0.5 Boucle de rétroaction de I’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique (Source: Khetan,
2014).

Le maintien d’une fonction de reproduction normale et de ’homéostasie corporelle
dépend des hormones stéroidiennes synthétisées majoritairement dans les cellules
stéroidogenes des surrénales, des ovaires, des testicules, du placenta et du cerveau, mais
aussi plus localement comme dans la peau, le cceur ou I’intestin (Slominski ez al., 2013).
Les stéroides sexuels peuvent étre regroupés selon le type de récepteur hormonal (c.-
a-d., récepteurs des androgenes, des cestrogenes ou de la progestérone) avec lesquels
ils interagissent. Les cinq hormones sexuelles principales sont 1’cestrone (E1),
I’cestradiol (E2), I’cestriol (E3), la progestérone (P4) et la testostérone (T). Ces
hormones lipophiles sont toutes synthétisées dans les cellules stéroidogeénes a partir de
cholestérol provenant des granulocytes. Plusieurs enzymes jouent un réle majeur dans
la synthése des hormones sexuelles (Figure 0.6). C’est le cas notamment de la protéine
régulatrice stéroidogéne aigué (StAR), qui transporte le cholestérol jusqu’a la
membrane mitochondriale interne, mais aussi des cytochromes P450 (CYP) -17, -19

(aromatase) et -20, la 3-f-hydroxystéroide déshydrogénase (34-HSD), et la 175-HSD
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qui sont impliqués dans les différentes réactions d’hydroxylations et/ou de

déshydrogénation du cholestérol (Haggstrom et Richfield, 2014 ; Hu et al., 2010 ;
Miller et Auchus, 2011).

(suoqureo 12) suabejsafioly
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Figure 0.6 Diagramme indiquant la localisation cellulaire, les enzymes, les substrats et les

produits des voies de la stéroidogeneése humaine (Source: Hiaggstrom et Richfield, 2014).
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Cet axe joue un role clé dans D’adaptation d’un organisme aux contraintes

environnementales ou face a un stress. Lorsqu’un stress physique et/ou émotionnel

intervient, I’hypothalamus sécrete la corticolibérine (CRH), une hormone qui provoque

la libération de I’hormone corticotrope (ACTH) au niveau de I’hypophyse (Figure 0.7).
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L'ACTH est alors transportée par la circulation sanguine jusqu’aux glandes surrénales,
ou elle vient stimuler la sécrétion des hormones glucocorticoides (c.-a-d., cortisol et
corticostérone). La sécrétion des glucocorticoides est alors arrétée lorsque le cortisol
atteint le cerveau. Les glandes surrénales peuvent également sécréter d’autres
hormones importantes, notamment les minéralocorticoides (p. ex., aldostérone). Le
cortisol joue un role important dans le métabolisme des glucides, des protéines et des
lipides, dans le but de maintenir la glycémie, de réguler la pression artérielle et de
moduler les réponses au stress (Khetan, 2014). L’aldostérone, quant a lui, régule
I’équilibre hydrique et ¢€lectrolytique dans le corps en réduisant 1’excrétion des ions
sodium, principalement en stimulant leur réabsorption dans les reins (Khetan, 2014).
Tout comme les stéroides sexuels, les glucocorticoides sont issus de la stéroidogenese
a partir de cholestérol. Les enzymes responsables de la formation de ces hormones lors
de la stéroidogenese sont les CYP-11B1, -17 et -21 et la 34-HSD (Figure 0.6).
L’enzyme 115-HSD joue un rdle trés important dans la régulation du cortisol. La 114-
HSD de type 1 permet de transformer la cortisone (inactive) en cortisol (actif), et la
115-HSD de type 2 permet la destruction du cortisol au niveau du foie et des reins (Hu
et al., 2008 ; Ohshima et al., 2005). L’action du cortisol au niveau cellulaire s’effectue

lorsque celui-ci est reconnu par le récepteur des glucocorticoides dans le noyau.
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Figure 0.7 Boucle de rétroaction de I’axe hypothalamo-hypophyso-surrénalien (Source: Khetan,

2014).

Lorsqu’un niveau de stress est chronique, il peut y avoir une surcharge des
glucocorticoides pendant des jours, voire des semaines, ce qui peut avoir un impact
préjudiciable sur la santé et la fitness® des individus. L hypersécrétion de cortisol peut
entrainer une série de perturbations métaboliques, notamment une glycémie élevée
(hyperglycémie), une redistribution de la graisse corporelle, une augmentation du
catabolisme protéique et une hypertrophie grossie¢re du cortex surrénal (Khetan, 2014).
A long terme, un affaiblissement du systéme immunitaire, de la croissance, ainsi que
des changements comportementaux liés a la reproduction et a une perte de mémoire

peuvent également subvenir (Busch et Hayward, 2009).

5 En biologie, la fitness désigne ’aptitude a la survie des étres vivants, y compris dans un environnement non
favorable qui demande des efforts ou des adaptations.
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0.1.4.4 Mécanismes d’action génomique et non génomique des hormones

Une fois émises, les hormones thyroidiennes et stéroidiennes vont générer une variété
d’effets physiologiques en se liant a des récepteurs de leurs cellules cibles. La voie
classique s’effectue a partir de récepteurs nucléaires spécifiques aux hormones (Figure
0.8A), tels que les récepteurs des cestrogenes, de la progestérone, des androgeénes, des
glucocorticoides et des hormones thyroidiennes. Lorsqu’une hormone est reconnue par
son récepteur nucléaire correspondant, une séquence de réactions régulant I’expression
de génes spécifiques va s’opérer dans le noyau des cellules. Cette voie de signalisation
est considérée comme génomique, car elle agit via la régulation de la transcription des
genes. C’est un processus considéré relativement long puisque cela peut prendre
quelques heures entre la liaison entre ’hormone et son récepteur, la transcription, la
traduction et 1’accumulation de quantités suffisantes de protéines nouvellement

formeées (Khetan, 2014).
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(first messenger) enzyme
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Figure 0.8 Voies génomique (A) et non génomique (B) des hormones thyroidiennes et
stéroidiennes. Dans la voie génomique, les récepteurs nucléaires se lient aux hormones stéroides et
thyroidiennes et agissent directement pour réguler 1’expression des génes, et dans la voie non
génomique, les récepteurs membranaires se lient aux hormones protéiques et amines et produisent

des effets a I’intérieur de la cellule par un second systéme messager (Source: WHO, 2012).
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Il existe également une autre voie dite non génomique (Figure 0.8B) pour les hormones
thyroidiennes et stéroidiennes (Cheskis et al., 2007 ; Davis et al., 2008). Celle-ci est
beaucoup plus rapide que la voie génomique, et agit via des récepteurs de la membrane
cellulaire (Khetan, 2014). Ces récepteurs activent ensuite d’autres voies de
signalisation cellulaires (p. ex., adénosine monophosphate cyclique, kinases et flux de
Ca®") pouvant entrainer des changements rapides de comportement cellulaire en

quelques secondes ou minutes (Lodish ef al., 2000 ; Losel et Wehling, 2003).

0.1.4.5 Perturbateurs endocriniens

Un perturbateur endocrinien peut étre défini comme un agent exogene qui interfere
chez I’adulte et le foetus avec la synthese, la sécrétion, le transport, le métabolisme,
I’action de liaison ou I’élimination des hormones sanguines naturellement présentes
dans le corps qui sont responsables de 1’homéostasie, de la reproduction et du processus
de développement (Crisp et al., 1998). Ces contaminants peuvent étre soit d’origine
naturelle (p. ex., phyto-cestrogeénes de soja, extraits de plantes ou de champignons) ou
anthropique. Cette derniere catégorie comprend un large éventail de produits
industriels tels que des biocides (p. ex., pesticides, fongicides, insecticides), des
plastifiants, des médicaments dérivés d’hormones naturelles (p. ex., contraceptifs) et
un large éventail de métaux et de produits chimiques utilis€és dans des matériaux de
construction, de peintures ou d’isolation (Hampl et al., 2016). Les perturbateurs
endocriniens présentent des effets spécifiques aux tissus et produisent des courbes
dose-réponse non linéaires (WHO, 2012). Etant donné que les mécanismes de toxicité
des perturbateurs endocriniens sont complexes et variés, La Merrill ef al. (2020) ont
défini 10 caractéristiques clés qui leurs sont propres (Figure 0.9), afin de faciliter

I’identification et la classification de ces contaminants.



24

(2) Receptor antagonist (3)Receptor expression
(1)Receptor ligand or agonist 0 Nucleus (4) Signal transduction
* 4 4
Endogenous hormone O ‘:A
Endocrine- & A \\
Oﬁdismpting /—. &) (
chemical DNA ; RNA
Receptor * <> m
\‘Q‘j/lntracellular
hormone
effector
10
o Fate L h 4 (5) Epigenetic alterations
Proliferation Non-coding RNA—
!
/'_\ [
= = Y e
Cao—¢g L Q)
= )
&/--\0 ) b\ ‘¥®/((i)
Ac
0 (5* =
: \
2 J L /
Apoptosis

Histone
vy \.
Differentiation

(6) Hormone synthesis
(g) Hormone breakdown
= or clearance

. . . 4
Hormone distribution or )

® Girculati @
circulating hormone levels (7) Hormone transport ':.. \\
=\ (@ ¢ )

Active
transporter

Serum-binding X
protein Vesicle

Figure 0.9 Principales caractéristiques des produits chimiques perturbateurs endocriniens. Le
symbole + indique qu’un composé perturbateur endocrinien peut augmenter ou diminuer les
processus et les effets biologiques et les abréviations Ac et Me correspondent respectivement aux

groupements acétyle et méthyle (Source: La Merrill et al., 2020).

De maniére générale, il existe deux voies par lesquelles ces composés peuvent
perturber le systéme endocrinien : une action directe agoniste ou antagoniste avec les
récepteurs nucléaires ou de la membrane cellulaire, ou une action directe sur des
protéines spécifiques qui contrdlent le transport, la biosynthése ou 1’action hormonale
(Hampl et al., 2016 ; Pelch et al, 2011). Comme la plupart des perturbateurs

endocriniens sont de petites molécules lipophiles, ils vont principalement interagir
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directement avec les récepteurs nucléaires, entrainant des perturbations en aval au
niveau de I’expression des genes. Les effets reliés a une exposition a ces compose€s sont
variés, nombreux et difficiles a prédire. Par exemple, les perturbateurs endocriniens
peuvent entrainer une augmentation ou une diminution des taux sanguins des hormones,
mais aussi altérer les niveaux d’expression de génes nécessaire a la régulation des axes
thyroidiens et stéroidiens (Pelch et al., 2011). En plus des effets que ces perturbateurs
peuvent générer au niveau du développement et de la reproduction chez les
mammiferes, ils sont également capables de causer des troubles métaboliques. En effet,
plusieurs études ont indiqué que certains perturbateurs endocriniens détectés chez les
bélugas du Saint-Laurent (c.-a-d., DDT, BPC et PBDE) pouvaient induire une
augmentation de la lipolyse, de 1’oxydation du glucose et/ou du poids corporel chez
I’homme et les rongeurs (Casals-Casas et Desvergne, 2011 ; WHO, 2012). Les effets
des perturbateurs endocriniens sont donc variés et trés complexes, ce qui rend
I’évaluation de leur toxicité et I’identification de leurs mécanismes d’action difficiles,
notamment chez des especes sauvages comme les bélugas et les petits rorquals de

I’estuaire du Saint-Laurent qui sont exposés a un cocktail de perturbateurs endocriniens.

0.1.5 Contaminants chez le béluga et le petit rorqual du Saint-Laurent

Les contaminants étudiés dans cette thése ont été sélectionnés selon plusieurs critéres :
1) des concentrations ont d€ja été rapportées dans les tissus de la population des bélugas
et des petits rorquals de 1’estuaire du Saint-Laurent, 2) leur toxicité représente un risque
potentiel pour la sant¢ des mammiferes, et 3) leur présence dans I’environnement est
récente ou préoccupante. Les composés retenus peuvent étre classés en deux grandes

catégories :

1. Les polluants organiques persistants : composé€s qui ont €té retrouvés a des

concentrations tres élevées dans le gras des baleines du Saint-Laurent et dont



26

leur présence dans I’environnement et leur toxicité sont déja documentées
(Section 0.1.5.1) ;

2. Les contaminants d’intérét émergent : composés d’origine anthropique ou

naturels dont leur toxicité est peu, voire non documentée et dont I’apparition ou
la détection dans 1’environnement sont récentes et/ou leurs concentrations sont

en préoccupante augmentation (Section 0.1.5.2).

Afin de rester concis, seuls les contaminants qui ont été détectés et quantifiés dans les
différentes études de cette thése seront décrits dans les sections suivantes. De plus, les
descriptions détaillées (p. ex., historique, production et principales utilisations) des

composés qui ont été ciblés sont disponibles en Appendice B.

0.1.5.1 Les polluants organiques persistants

Le terme « polluants organiques persistants » ou POP désigne une catégorie de
contaminants organiques qui, de par leurs propriétés physico-chimiques, représentent
une menace pour la santé des écosystémes et des humains. Les POP sont caractérisés
par quatre critéres spécifiques : persistant, bioaccumulable, transporté sur de longues
distances et toxique. En raison des nombreux rejets dans I’environnement au cours des
dernieres décennies, dus en particulier aux activités humaines, les POP se sont
largement répandus dans I’environnement (sols, eau et air) a 1’échelle mondiale, y
compris dans des régions ou ils n’ont jamais été utilisés comme en Arctique (Muir et
de Wit, 2010) et en Antarctique (Corsolini, 2009). Ces substances lipophiles se
bioaccumulent dans les tissus adipeux (La Merrill ef al., 2013), et les organismes
exposés situés en haut des chaines alimentaires, tels que les hommes, les oiseaux
prédateurs ou les mammiferes marins, accumulent des quantités bien plus importantes
a cause d’un phénomene de bioamplification. Les doses accumulées peuvent alors
générer des effets toxiques aigus et chroniques (Daley et al., 2014). Afin de protéger la

santé humaine et les écosystémes de ces composés, 183 pays (incluant le Canada) ont
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adopté le 22 mai 2001 a Stockholm un traité international visant a limiter, interdire
et/ou ¢liminer la production, I’utilisation, I’importation et 1’exportation des produits
chimiques considérés comme POP (Stockholm Convention, 2008). A I’origine, 12
contaminants, incluant des pesticides organochlorés (p. ex., aldrin, chlordane, DDT,
mirex) et des produits et sous-produits chimiques industriels (p. ex., HCB, BPC),
¢taient visés par cette convention. Ces composé€s sont classés parmi trois principales
annexes; A (¢élimination), B (restriction) et C (production non intentionnelle); en
fonction des menaces qu’ils représentent pour I’environnement et les humains. Depuis
2001, d’autres composés ont été évalués par un comité d’experts et ajoutés dans les
différentes annexes. Parmi ces « nouveaux POP », il y a les mélanges commerciaux de
PBDE (Penta- et Octa-BDE) qui ont été ajoutés en 2009 dans I’annexe A, et de méme
avec le Deca-BDE et les PCCC en 2017.

Au Canada, I’importation, la fabrication et la vente des BPC sont interdites depuis 1977
(Santé Canada, 2005). Par la suite, le Canada a mis en place la Loi canadienne sur la
protection de ['environnement (1999) (LCPE), qui vise a prévenir la pollution et
protéger I’environnement et la sant¢ humaine (Gouvernement du Canada, 2019a).
Résultant de la LCPE, un nouveau Réglement sur les BPC est entré en vigueur en 2008,
afin d'accélérer I’¢limination de ces substances considérées toxiques aux yeux de la loi.
Ce nouveau reglement continue de contrdler la fabrication, I’exportation, I’importation,
la mise en vente, la vente, 1'utilisation, le traitement, I'entreposage et les rejets des BPC
(Gouvernement du Canada, 2019b). D’autres POP tels que ’'HCB, le DDT, les PBDE
et les PCCC sont également considérés toxiques selon la LCPE, et font I’objet de
réglementation au Canada. Des mesures d’interdiction ont €ét€é mises en place a
I’encontre du HCB dés 2003 au Canada. Le pesticide DDT est banni du Canada depuis
1990 et qui est interdit de vente et d’utilisation par la Loi sur les produits
antiparasitaires (2002) (Gouvernement du Canada, 2013). Pour les PBDE, leur

interdiction de fabrication, utilisation, vente et importation a été mise en place depuis
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2008 pour les Penta- et Octa-BDE (Canada Gazette, 2008) et depuis 2015 pour le Déca-
BDE (Canada Gazette, 2015). En 2012, le Reglement sur certaines substances toxiques
interdites interdit la fabrication, 1'utilisation, la vente, la mise en vente ou l'importation
de produits contenant des PCCC (Gouvernement du Canada, 2012), mais aussi d’autres
substances comme I’HCB et les DDT (Gouvernement du Canada, 2017). Enfin, le
chlordane (somme des a- et y-chlordane et cis- et trans-nonachlor) est également
interdit d’utilisation au Canada depuis 1998, a la suite d’un accord passé entre le
Canada, les Etats-Unis et le Mexique (le North American Regional Action Plan on

Chlordane, 1997) pour bannir ce pesticide (CEC, 2003).

Bien que I'utilisation des POP précédemment mentionnés ait été interdite ou restreinte
depuis plusieurs années au Canada, ces substances sont toujours présentes a des
concentrations susceptibles de porter atteinte aux prédateurs de niveau trophique
supérieur comme le béluga du Saint-Laurent (Section 0.1.2.2). De manié¢re générale,
I’exposition aux POP peut causer divers problémes de santé, tels que des perturbations
endocriniennes, des maladies cardiovasculaires, des cancers, du diabéte, des anomalies
congénitales et des dysfonctionnements du systéeme immunitaire et de la reproduction
(Alharbi ef al., 2018). La particularité des principaux POP accumulés dans les tissus
des bélugas du Saint-Laurent (c.-a-d., BPC, HCB, DDT, chlordanes, PBDE et PCCC)
est leur capacité a perturber la régulation des systemes endocriniens (p. ex., axes
thyroidiens et stéroidiens) et reproducteurs des mammiferes (Okoro et al., 2017 ; Pelch
etal., 2011 ; Reijnders et al., 2009 ; Zhang et al., 2016b, 2016a). De par leur structure
chimique trés proche des hormones thyroidiennes, certains BPC et PBDE peuvent
imiter ou bloquer leur action, induisant chez les mammiferes exposés une toxicité ainsi
que divers changements dans les taux d’hormones thyroidiennes (ATSDR, 2000, 2017).
Certains congéneres de PBDE comme le BDE-47, ont déja montré des effets anti-
androgéniques et anti-cestrogéniques, provoquant une baisse des niveaux d’cestradiol

et de testostérone (effet démasculinisant) chez le rat (Darnerud, 2008 ; Talsness, 2008).
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Chez I’homme et le rongeur, il a ét¢ démontré que les BPC pouvaient également avoir
un effet anti-cestrogénique et anti-androgénique, en impactant les liaisons des
hormones avec leurs récepteurs respectifs (ATSDR, 2000 ; Pelch ez al., 2011). Du c6té
des mammifeéres marins, les concentrations d’HCB et de plusieurs congénéres de
PBDE et de BPC étaient négativement corrélées a celles des hormones thyroidiennes
T4 et T3 dans le sang de bélugas de Svalbard (Villanger et al., 2011). Ces composés
pourraient également interagir soit au niveau des récepteurs hormonaux thyroidiens, de
I’activation des enzymes impliquées dans le métabolisme et 1’élimination des
hormones thyroidiennes ou en compétitionnant avec les protéines de transport de ces
hormones (Costa et al., 2014 ; Darnerud, 2008). En effet, chez des orques (Orcinus
orca), des bélugas, des phoques communs et annelés (Pusa hispida) de I’ouest et de
I’ Arctique Canadien, les concentrations de BPC et/ou de PBDE dans leur gras étaient
corrélées avec les transcrits de geénes des récepteurs nucléaires hormonaux (c.-a-d.,
récepteurs des hormones thyroidiennes a et 5, des cestrogenes a et des glucocorticoides
a) et d’enzymes impliquées dans le métabolisme des xénobiotiques (c.-a-d., récepteur
d’aryl d’hydrocarbone et CYP1A1) (Brown et al., 2014 ; Buckman et al., 2011 ; Noél
etal.,2014,2017).

Plusieurs autres POP qui s’accumulent dans les tissus des baleines du Saint-Laurent
sont également susceptibles de perturber le syst¢éme hormonal des mammiferes. L’HCB
a provoqué une perturbation des glucocorticoides (diminution de la corticostérone
plasmatique, du nombre de récepteurs glucocorticoides hépatiques et de la production
de corticostérone surrénalienne) chez des rats dosés par voie orale (Lelli et al., 2007).
Une diminution des concentrations sériques de la thyroxine et des récepteurs de la
thyroide (Liu et al., 2011), et un effet antagoniste du récepteur des androgeénes (Kelce
et al., 1995) ont été observés chez des rats dosés oralement a du p,p -DDE (produit de
décomposition du DDT). Seules quelques études semblent indiquer que les PCCC aient

un effet perturbateur endocrinien chez les mammiferes. Des rats exposés a des
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concentrations de 1 g/kg/jour d’un mélange de PCCC ont vu leurs concentrations de
T4 baisser dans le sang et celles de TSH augmenter (Wyatt et al, 1993). Plus
récemment, des rats dosés a 100 mg/kg/jour d’un mélange de PCCC ont subi une
altération des concentrations de TSH, T4 et T3 libres dans le sang et dans le foie (sauf
pour la TSH) (Gong et al., 2018). Une étude d’exposition in vitro exposant des PCCC
a des cellules H295R a également indiqué que certains congénéres de PCCC pouvaient
induire une perturbation des niveaux d’cestrogenes et de cortisol en induisant
I’expression de génes directement impliqués dans la synthese des stéroides (c.-a-d.,

StAR, 17p-HSD, CYP11A1, CYPI1BI, CYP19 et CYP21; Zhang et al., 2016b).

En plus de causer des perturbations hormonales, les POP peuvent également provoquer
d’autres déreglements métaboliques comme la modification des profils de certains
métabolites® qui sont essentiels au bon fonctionnement de I’organisme. Cependant, les
mécanismes d’action associés a ces perturbations restent incertains, et pourraient aussi
résulter soit d’une perturbation endocrinienne ou bien d’une autre voie d’action toxique.
Plusieurs études montrent que les BPC, HCB et DDE pourraient provoquer une
altération des métabolismes du cholestérol, des stéroides, de 1’acide biliaire et des
lipides chez I’humain (Carrizo et al., 2017 ; Eguchi et al., 2017 ; Salihovic et al., 2016).
De plus, les BPC pourraient également impacter directement le métabolisme des acides
aminés et provoquer un stress oxydatif, induisant une réponse inflammatoire chez
I’homme (Eguchi et al., 2017). Similairement, les métabolismes des acides gras, des
glucides et des acides aminés ont été perturbés chez des souris exposées 84 jours a 25

ng/kg/jour de BDE-209, ce qui selon les auteurs, pourrait €tre 1i€ a une altération de la

® De maniére générale, un métabolite est un composé organique issu du métabolisme qui est directement
impliqué dans les processus du développement et de reproduction cellulaire. Des exemples de métabolites
sont les acides aminés, les lipides, les sucres et les acides nucléiques.
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spermatogenese par ce contaminant (Eguchi et al., 2016). Enfin, des études in vivo (rats)
et in vitro (cellules HepG2) ont montré qu’une exposition a des PCCC pouvait entrainer
des lésions hépatiques, perturber la glycolyse, le métabolisme des acides aminés, le
cycle de I'urée et affecter directement le métabolisme des lipides en induisant une
dégradation anormale des acides gras (c.-a-d., stimulation de la f-oxydation) (Geng et

al., 2015 ; Wang et al., 2017, 2019b ; Wyatt et al., 1993).

0.1.5.2 Les contaminants d’intérét émergent

Les contaminants d’intérét émergent sont des produits chimiques, naturels ou fabriqués
par I’homme, qui ont déja été détectés dans divers compartiments environnementaux
(ou sont suspectés de 1’étre), et dont leur toxicité ou leur persistance sont susceptibles
de modifier de maniére significative le métabolisme d’un étre vivant. Bien souvent, le
devenir dans I’environnement et la toxicité de ces composés émergents est peu
documentée, ce qui rend difficile 1’évaluation des problemes potentiels associés qu’ils
pourraient causer. Les interdictions a 1’encontre des PBDE a I’international et au
Canada ont entrainé¢ I’utilisation de composés alternatifs, communément appelés
retardateurs de flamme émergents. Ces derniers englobent des retardateurs de flamme
halogénés (RFH) soit récemment mis sur le marché, soit produits depuis plusieurs
décennies, mais dont les concentrations dans [’environnement sont devenues
préoccupantes a cause d’un accroissement de leur utilisation (Bergman et al., 2012 ;
Covaci et al., 2011 ; Sverko et al., 2011). Dans cette thése, une sélection de 10 RFH
émergents a été retenue, a savoir : le Chlordéne plus (CP), le décabromodiphényléthane
(DBDPE), le Déchlorane plus (DP; isomeres syn- et anti-DP), les Déchloranes (Dec)
602, 603 et 604, I’hexachlorocyclopentadiene-tribromostyrene (Dec-604 CB),
I’hexabromobenzene (HBB) et le pentabromoéthyle benzeéne (PBEB). Tout comme les
POP, ces retardateurs de flamme €mergents partagent plusieurs points communs
comme leur faculté a étre assimilé et a se bioaccumuler dans différents compartiments

biologiques, leur persistance et leur prédisposition a étre transportés sur de longues
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distances. Bien qu’aucun de ces composés n’ait déja été rapporté dans les tissus des
baleines de I’estuaire du Saint-Laurent, plusieurs études ont démontré leur faculté a se
bioaccumuler dans les organismes. Tous ces contaminants émergents ont déja été
détectés chez des especes de poissons en Europe, en Amérique du Nord et en Arctique
(de Wit et al., 2011 ; Houde et al., 2014 ; Munschy et al., 2011 ; Shen et al., 2014) et
des mammiféres marins de I’océan Atlantique (Bardn et al., 2015a ; Dam et al., 2011 ;
de la Torre et al., 2012 ; Law et al., 2013 ; Montie et al., 2010 ; Tomy et al., 2000 ; von
der Recke et Vetter, 2007). Pour les deux espéces de mammiferes marins étudiées, seul
le HBB a été retrouvé chez des petits rorquals du nord de I’Atlantique (Dam et al.,
2011) et le Dec-602 chez le béluga de 1’Arctique canadien (Shen et al., 2012). Au
Canada, ces RFH émergents ont déja été¢ détectés dans le fleuve Saint-Laurent,
suggérant la présence possible de ces composés dans les tissus des bélugas et des petits
rorquals du Saint-Laurent. En effet, les BEHTBP, CP, DP, Dec-602, -604 et -604 CB,
DBDPE, HBB et PBEB ont été retrouvés dans du foie de brochet et/ou de maskinongé
a proximité¢ de Montréal (Houde et al., 2014).

Parmi les composés d’intérét émergents retenus dans cette these, seul le PBEB fait
I’objet de restrictions. Le PBEB a été ajouté sur la liste de la convention OSPAR” en
2001, le classant comme persistant, potentiellement bioaccumulable et toxique,
obligeant les états membres a arréter toute production ou tout rejet de ce composé
(Covaci et al., 2011). Globalement, il n’existe que trés peu d’informations
toxicologiques sur les composés émergents sélectionnés, et a notre connaissance, il n’y

en a aucune pour les CP, Dec-602, -603 et -604 CB et DBDPE. Pour le DP, des lapins

7 Convention ratifiée par 15 états de 1’Europe occidentale, ayant pour but de protéger I’environnement marin
du Nord-Est de 1’océan Atlantique, issue de 1’unification de deux autres conventions en 1992, a I’origine de
son nom : celles d’Oslo (1972) et de Paris (1974).
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exposés a ce composeé auraient subi une perte de masse de leurs ovaires (EHSI, 2004).
Bien que le HBB ne semble pas perturber le systéeme endocrinien des mammiféres
(Harju et al., 2008), il pourrait provoquer des effets similaires a son analogue chloré,

le HCB, qui peut induire une perturbation des glucocorticoides (Section 0.1.5.1).

0.2  Problématique

Les baleines de I’estuaire du Saint-Laurent vivent dans un écosystéme complexe
impacté par I’activité humaine. Ce milieu les expose a une multitude de contaminants
organiques et inorganiques, qui, pour la plupart, sont susceptibles de perturber leur
systeme endocrinien et leur métabolisme. Cependant, il n’existe aucune donnée fiable
qui permet d’affirmer ce risque potentiel. Afin d’aller plus loin dans 1’évaluation des
risques associés aux contaminants chez les bélugas et les petits rorquals du Saint-

Laurent, il est important d’identifier les faits marquants et les lacunes a combler :

- Depuis 2007, aucune nouvelle donnée n’a été publiée sur les tendances
temporelles des concentrations des principaux POP (p. ex., BPC, HCB, DDT,
PBDE) rapportés chez le béluga du Saint-Laurent

- Les concentrations des composés émergents dans les tissus des baleines du
Saint-Laurent sont inconnues

- Récemment, une augmentation de la cause du déces associée a un probléme a
I’accouchement est en augmentation chez les individus femelles des bélugas du
Saint-Laurent, ce qui pourrait étre un indicateur de perturbation de leur systéme
endocrinien

- L’impact potentiel des POP perturbateurs endocriniens présents dans les tissus

des cétacés du Saint-Laurent n’a jamais été étudié
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L’¢évaluation de I’impact potentiel des POP sur la santé des cétacés contient plusieurs
défis a la fois logistiques et analytiques. En effet, 1’accessibilité aux échantillons de
cétacés sauvages est limitée, et les quantités sont minimes (quelques milligrammes).
Cela vient donc limiter le type et le nombre d’analyses qui peuvent étre faites. Pour
cela, I’utilisation de la métabolomique (Section 0.4.2) et d’outils génomiques (Section
0.4.3) a été privilégiée, car ils permettent I’acquisition de nombreuses variables

biologiques en utilisant seulement une petite quantité¢ de matrices.

0.3 Objectifs de recherche

Le premier objectif de cette thése €tait de comparer les concentrations de 35 congénéres
des PBDE et de 10 RFH émergents mesurés dans le gras de bélugas et petits rorquals
de I’estuaire du Saint-Laurent, puis dans un second temps d’étudier les tendances
temporelles de ces mémes composés entre 1997 et 2013 dans les tissus des bélugas du
Saint-Laurent. Des échantillons archivés de peau et gras issus de carcasses ont été
utilisés pour répondre a cet objectif. Les contaminants ont été extraits du gras et
quantifiés par chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse
(GC-MS), puis, a partir de la peau, des analyses d’isotopes stables (5'°C et 3'°N) ont
été réalisées afin d’étudier I’influence du régime alimentaire et du niveau trophique sur

les concentrations adipeuses de RFH.

— Hypothese A : Les concentrations des RFH sélectionnés sont plus élevées chez
les bélugas de I’estuaire du Saint-Laurent comparativement aux petits rorquals
dus a des différences de régime alimentaire et de comportement.

— Hypothese B : Dues aux récentes interdictions de production et d’utilisation des
PBDE au Canada et ailleurs, les concentrations de PBDE suivent une tendance
temporelle décroissante dans les tissus des bélugas du Saint-Laurent, alors que

celles des RFH émergents augmentent dans le temps.
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Dans un second temps, 1’objectif était d‘évaluer a partir de biopsies de bélugas males
et de petits rorquals femelles du Saint-Laurent, les liens entre les concentrations dans
le gras de plusieurs organohalogénés (PCB, pesticides organochlorés, PBDE, RFH
émergents) et les niveaux dans la peau de transcrits de geénes associés aux principaux
systemes de régulation hormonaux de la stéroidogenese (récepteurs des cestrogenes et
des glucocorticoides, déshydrogénases) et du systeme thyroidien (déiodinase,
récepteurs thyroidiens). Pour répondre a cet objectif, des biopsies fraiches de peau et
de gras de bélugas et petits rorquals du Saint-Laurent ont été prélevées en 2015, 2016
et 2017. Les contaminants ont €té extraits du gras et quantifiés par GC-MS, et les
niveaux de transcrits ont €té déterminés dans la peau par réaction en chaine par

polymérase quantitative en temps réel (RT-qPCR).

— Hypotheése C : Les niveaux des transcrits de génes impliqués dans la régulation
du systéme thyroidien, des stéroides sexuels et du cortisol sont corrélés aux
concentrations des organohalogénés aussi bien chez les bélugas que les petits
rorquals.

— Hypotheése D : Les corrélations entre les niveaux des transcrits de génes et des
organohalogénés différent entre les bélugas et les petits rorquals dus aux
différences de concentrations en organohalogénés dans les tissus de chaque

espece.

Enfin, le troisiéme objectif était d’examiner les mécanismes de perturbation
métabolique d’une sélection de plusieurs contaminants organiques (PCB,
organochlorés, PBDE, RFH émergents et PCCC) accumulés dans les tissus de bélugas
males de I’estuaire du Saint-Laurent. A partir de biopsies de bélugas, les contaminants
ont été quantifiés par GC-MS dans le gras, et dans la peau une sélection de métabolites

(acides aminés, acides gras, amines biogenes et métabolites énergétiques) a été extraite
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et quantifiée par chromatographie en phase liquide a haute performance couplée a la

spectrométrie de masse (HPLC-MS).

— Hypothése E: Les concentrations des contaminants organiques sont
principalement corrélées avec celles des acides gras et des acides aminés
d’origine alimentaire, puisque le vecteur de contamination principal des cétacés

s’effectue par 1’alimentation.

0.4 Principaux outils utilisés

0.4.1 Echantillonnage des baleines

Les carcasses échouées représentent un des meilleurs moyens d’accéder a une
multitude d’informations biologiques pour les cétacés. Lorsque I’état de décomposition
n’est pas trop avancé, les carcasses permettent d’obtenir plusieurs types d’échantillons
(p. ex., gras, foie, cerveau, dent et sang), des informations morphologiques et
anatomiques (p. ex., longueur, poids et épaisseur du tissu adipeux), le sexe de 1’animal,
la cause du déces, mais aussi de déterminer précisément 1’age grace au cristallin de
I’ceil, aux dents ou aux bouchons de cire du conduit auditif (Godard-Codding et Fossi,
2018). Les échantillons de baleines échouées sont souvent utilisés pour suivre
I’évolution temporelle des causes de mortalité (Lair ef al., 2016), des concentrations
des contaminants dans les tissus adipeux (Lebeuf et al., 2014a) ou de la diete (Lesage,
2014). Cependant, 1’acces a des carcasses de baleines est aléatoire et par conséquent, il
n’est pas possible d’avoir un contrdle sur le nombre, ’'uniformité et la fraicheur des
échantillons. Il faut tout de méme souligner que le suivi des carcasses de baleine et plus
particuliérement de bélugas au Québec est exceptionnel de par sa durée (c.-a-d., plus
de 30 ans) et aussi la quantité de carcasses qui ont pu étre échantillonnées. Cela a été

rendu possible grace a un réseau de bénévoles treés bien organisé¢ (Réseau d’Urgence
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Québécois des Mammiferes Marins, ainsi qu’a la configuration particuliere de

I’estuaire qui facilite 1’échouage des carcasses le long de ses berges.

L’¢étude de I’impact des contaminants chez les cétacés requiert I’analyse de marqueurs
biologiques (p. ex., hormones, transcrits de genes, protéines, métabolites) capables de
rendre compte des effets toxiques qui peuvent étre induits. Cependant, la plupart de ces
marqueurs ne peuvent étre déterminés qu’a partir d’échantillons frais prélevés sur des
animaux vivants. Par exemple, comme les niveaux de transcrits genes se dégradent
rapidement apres le déces des animaux, ces derniers ne peuvent étre déterminés de
manicre fiable a partir de carcasses. En écotoxicologie, I’échantillonnage de peau et de
gras par biopsie est la technique non létale la moins invasive pour les cétacés. Le
principe général consiste a s’approcher entre 5 a 10 m de I’animal lorsqu’il remonte a
la surface pour respirer, afin de tirer un projectile a I’aide d’un fusil ou d’une arbaléte,
qui va permettre 1’obtention de quelques grammes de peau et de gras. Par convention,
les échantillons sont prélevés sur le flanc émergé de 1’animal entre la nageoire dorsale
et le pédoncule caudal. L’extrémité de la fleche ou du projectile est équipée d’une
pointe cylindrique aiguisée en acier inoxydable (8 x 25 ou 8 x 35 mm dans notre cas),
qui va s’enfoncer dans le derme de 1’animal et retenir une petite « carotte » de peau et
de gras. Plusieurs études ont indiqué que cette technique n’occasionnait aucune
perturbation comportementale a court ou a long terme chez les animaux échantillonnés
(Noren et Mocklin, 2012). De plus, la blessure occasionnée par la prise de biopsie
guérit rapidement (2 a 6 semaines) et aucune complication physiologique lors de la
cicatrisation des plaies n'a ét¢ rapportée (Noren et Mocklin, 2012). Cette technique
d’échantillonnage possede toutefois quelques inconvénients qu’il reste a surmonter.
Tout d’abord, selon I’angle d’arrivée du projectile a cause du comportement de
I’animal et/ou des conditions météorologiques (p. ex., vent, vagues, pluie), il peut y
avoir une certaine irrégularité quant a la quantité de tissu prélevé et la profondeur a

laquelle la pointe en acier va s’enfoncer dans le derme. Aussi, les quelques grammes
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d’échantillon prélevés a chaque biopsie limitent le nombre d’analyses qui peut étre fait
pour un méme individu. Cela empéche souvent les chercheurs a faire toutes les analyses
dans un méme tissu, comme dans cette thése, ou les contaminants ont été déterminés
dans la couche de gras des biopsies, et les paramétres biologiques (c.-a-d., transcrits de
genes, isotopes stables et métabolites) dans la peau. Le dernier inconvénient de cette
technique d’échantillonnage est la difficulté, voire I’impossibilité de déterminer des
variables qui peuvent influencer les données écotoxicologiques (p. ex., 1’age, la
morphologie et I’état nutritionnel). Par exemple, I’age est un parametre essentiel a
prendre en considération dans les études €cotoxicologiques chez les cétacés, puisque
plusieurs variables telles que les concentrations de contaminants ou de marqueurs
biologiques peuvent varier selon celui-ci. Enfin, il est important de garder a I’esprit que
les analyses faites a partir de biopsies de peau et de gras partent du principe que, les
parameétres biologiques mesurés dans ces tissus reflétent en partie 1’état de santé global

des animaux, ce qui n’a pas encore €té démontré.

Lorsque la carcasse est en bon état, le foie, la peau et le gras sont les principaux tissus
utilisés. Généralement, les concentrations des contaminants organiques et des
hormones sont déterminées a partir du gras, et les autres parameétres biologiques tels
que les isotopes stables ou les transcrits de genes a partir de la peau et/ou du foie. Dans
le cas des biopsies, la quantité de tissu étant limitée, les approches omiques sont de plus
en plus utilisées puisqu’elles permettent de quantifier plusieurs centaines de marqueurs

biochimiques avec seulement quelques milligrammes d’échantillon.

0.4.2 La métabolomique

Les technologies dites « omiques » font référence a un groupe d’outils analytiques de
haut débit qui visent a obtenir un maximum d’informations biologiques a un temps
donné, pour permettre de déchiffrer la complexité des systémes étudiés et de mieux

prédire leur devenir dans le temps face aux différentes conditions extérieures auxquels
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ils sont exposés (Mancia, 2018). Les approches omiques sont nommeées selon les
composés qui sont analysés (Figure 0.10) et permettent de quantifier avec précision la
totalité de celles-ci qui sont présentes dans un échantillon donné (approche non-ciblée).
Par exemple, la transcriptomique, la protéomique et la métabolomique permettent de
mesurer respectivement les niveaux de transcription de geénes, de protéines et de
métabolites. Cependant, les approches omiques non-ciblées requierent une
connaissance approfondie des systémes biologiques de 1’espece étudiée afin de mieux
comprendre et interpréter les résultats générés. Dans certains cas, une approche omique
ciblée (c.-a-d., quantification d’une sélection connue de molécules) peut étre plus
pertinente, soit lorsqu’une hypothése précise doit étre validée ou lorsque les
connaissances des processus biologiques de I’espéce étudiée sont limitées. Dans
I’ensemble, 1’utilisation des technologies omiques est caractérisée par la génération
d’une énorme quantité de données qui ne peuvent étre interprétées que par I’implication
de nombreuses disciplines scientifiques (p. ex., biologie, biostatistique,
bioinformatique, biochimie) (Chen et al., 2010a). Bien que les quantités récoltées
d’échantillons biologiques de cétacés soient limitées (~1 g), ces outils innovants
rendent possible 1’acquisition d’une multitude d’informations avec seulement quelques
milligrammes de matrice et en une seule analyse. De plus, cela permet de faciliter la
compréhension et I’évaluation des modes d’action et des impacts potentiels des
contaminants chez ces especes, en dépit du manque de connaissance sur le

fonctionnement du métabolisme des cétacés en général.
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Figure. 0.10 Technologies omiques classées en fonction des composés ciblés, et identification des
principales méthodes d’analyse. L’ADN (genomics) est d’abord transcrit en ARN messager
(transcriptomics) et traduit en protéine (proteomics), qui peut catalyser des réactions agissant sur
des métabolites (metabolomics), des glycoprotéines et des glucides (glycomics) et divers lipides

(lipidomics) (Source: Wu et al., 2011b).

La métabolomique est un domaine de recherche consistant a caractériser la composition
en métabolites (molécules polaires endogenes de taille inférieure a 1 kDA) de différents
organismes lors de leur interaction avec un environnement, afin d’évaluer les réponses
physiologiques associées, par exemple, a I’action de médicaments, aux effets toxiques
et aux troubles métaboliques (Bundy et al., 2009 ; Peng et al., 2015). Bien que le
métabolome contienne le plus petit nombre de molécules (5 000 métabolites)
comparativement au protéome (100 000 protéines) et au génome (20 000 geénes
exprimes), les métabolites sont plus diversifiés de par leur structure moléculaire et leurs

fonctions biologiques, ce qui rend 'interprétation et la compréhension des résultats
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générés plus complexe (Mancia, 2018). Il existe deux principales approches (ciblée vs
non-ciblée) pour déterminer les profils métabolomiques. L’approche ciblée consiste a
mesurer un nombre précis de métabolites connus, alors que I’approche non ciblée

détermine I’ensemble des métabolites, connus et inconnus, d’un échantillon donné.

0.4.3 Les transcrits de genes

Les transcrits de geénes ou acides ribonucléiques messagers (ARNm) sont les
intermédiaires des genes pour synthétiser les protéines dont un organisme ou une
cellule a besoin. Bien qu’il existe d’autres types d’ARN (p. ex., ribozyme, de transfert,
guide non-codant) qui peuvent ¢galement étre mesurés, ce sont les ARNm qui sont
généralement ciblés, car ce sont eux qui contiennent I’information génétique et dont
leur expression peut générer des protéines spécifiques. Comme le transcriptome (c.-a-
d., ensemble des transcrits de genes) peut varier avec les conditions environnementales
externes, la mesure du niveau de transcription des ARNm est utilisée en écotoxicologie
comme potentiel indicateur d’effets liés a une exposition (p. ex., milieu contaming vs.

non contaming).

Comme I’ARN se dégrade treés rapidement (en quelques minutes), il est nécessaire
d’obtenir des échantillons d’animaux vivants ou fraichement morts. La détermination
des niveaux de transcription des génes peut s’effectuer, soit d’une maniére globale en
ayant recourt a des outils transcriptomiques (c.-a-d., puces a8 ADN, RNA4seq) qui vont
quantifier le transcriptome (ensemble des transcrits de génes) d’un échantillon, soit en
utilisant une approche plus ciblée avec la technique de réaction en chaine par
polymérase quantitative en temps réel (RT-qPCR). Alors que notre deuxieéme objectif
¢était d’¢tudier les effets potentiels des organohalogénés spécifiquement au niveau du
systeme endocrinien, la RT-qPCR était plus adéquate pour mesurer les niveaux de
transcription de quelques génes seulement. De plus, comme cette approche ciblée est

communément utilisée en €cotoxicologie des mammiféres marins depuis quelques
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années (Buckman et al., 2011 ; Godard-Codding et Fossi, 2018 ; Noél et al., 2014,
2017), nos résultats étaient plus comparables avec les données similaires
précédemment publiées. Les approches non ciblées n’ont pas été utilisées, car pour les
puces a ADN, cette technique est de moins en moins utilisée et les séquences des génes
voulus n’étaient pas connues au préalable chez le béluga. Pour le RNAseq, le cofit
analytique était été plus élevé que la RT-qPCR, puis nous n’avions pas la puissance
informatique nécessaire ou I’expertise bio-informatique suffisante pour analyser les

résultats.

Briévement, I’approche par RT-qPCR consiste a extraire la quantité totale d’ARN d’un
¢chantillon, a le transformer en ADN complémentaire (ADNCc), puis a quantifier le
nombre d’amplicons (portion amplifiée d’ADNc définie par un couple d’amorces
spécifiques) du geéne recherché. Cependant, il faut garder a I’esprit que chaque ARNm
produit n’aboutira pas forcément a la formation d’une protéine, et que les niveaux de
transcrits de geénes ne sont pas dans tous les cas corrélés au niveau des protéines
associées a ce géne (Vogel et Marcotte, 2012). Il est donc idéal de mesurer d’autres
marqueurs tels que des protéines ou des métabolites afin de confirmer les résultats des

niveaux de transcription obtenus.

0.4.4 Les isotopes stables

Parmi tous les éléments chimiques présents sur terre, plusieurs possédent des isotopes®
qui peuvent étre soit instables, c’est-a-dire radioactifs, ou stables. Par exemple, le
carbone naturel (C) posséde deux isotopes stables : le '>C qui représente 98,89% de

I’abondance totale de carbone, et 1,11% pour le *C (Fry, 2006). La proportion en

8 Des isotopes sont des éléments chimiques homologues qui possédent un méme nombre de protons, mais un
nombre différent de neutrons.
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isotopes stables d’un animal est principalement déterminée par la composition
isotopique de sa nourriture, de 1’eau et des gaz qui entrent dans son corps (Newsome
et al., 2010). Par conséquent, sa composition alimentaire et son habitat influencent
directement sa composition isotopique. De plus, les processus biochimiques et physico-
chimiques d’un organisme (p. ex., digestion, respiration) peuvent également faire

varier ces ratios (Newsome et al., 2010).

En écologie des mammiferes marins, les isotopes stables du carbone et de 1’azote (N)
sont les plus couramment utilisés. Dans le cas de 1’azote, les processus de digestion
favorisent I’accumulation de I’isotope '’N. Par conséquent, les proies potentielles des
mammiféres marins auront un ratio '’N/'N (8!°N) plus faibles. Pour ce qui est du
carbone, le ratio '3C/'2C (8'3C) varie bien moins que pour celui de ’azote a travers le
réseau trophique, mais dépend davantage du type de proie ingéré et/ou du type de
producteur primaire qui est a la base du réseau trophique (Michener et Kaufman, 2008).
Ainsi, la valeur du 8"°N des mammiféres marins est utilisée pour déterminer leur
position trophique et celle du 6'*C permet de déterminer la source et la diversité des
proies ingérées ou bien a étudier les changements de régime alimentaire a travers le
temps (Dehn et al., 2006 ; Lesage, 2014). D’autres isotopes comme ceux du soufre (S)
sont plus rarement utilisés dans les études impliquant des mammiferes marins. Le ratio
345/328 (84S) peut étre utilisé en complément a ceux du carbone et de 1’azote pour
permettre de discriminer si la diete d’un mammifére marin est davantage
pélagique/benthique ou terrestre/marine (Connolly et al., 2004 ; Fry et Chumchal,
2011).

0.5 Plan de these

En plus de I'introduction générale, cette theése par article comprend trois chapitres

publiés et une conclusion générale. Chaque chapitre correspond a chacun des trois
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objectifs énoncés précédemment. Dans le premier chapitre, nous présentons un article
publi¢ en 2017 dans la revue Environmental Research, dans lequel nous avons comparé
les concentrations dans le gras de PBDE et de RFH émergents entre des carcasses de
bélugas et de petits rorquals du Saint-Laurent et de bélugas du Nunavik. Aussi, nous
avons analysé les tendances temporelles des mémes composés dans les carcasses
bélugas et petits rorquals du Saint-Laurent entre 1997 et 2013. Le second chapitre
correspond a un article publié en 2019 dans la revue Marine Pollution Bulletin et qui
rapporte a partir d’échantillons de peau et de gras (biopsies) de bélugas et de petits
rorquals du Saint-Laurent des corrélations entre les concentrations de plusieurs
contaminants organohalogénés (PCB, pesticides organochlorés et RFH émergents) et
les niveaux de transcription de geénes impliqués dans la régulation de plusieurs
systemes hormonaux (thyroide, cestrogene et cortisol). Le troisiéme chapitre s’inscrit
dans la continuité du second, puisqu’il vise a évaluer I’impact des mémes contaminants
au niveau métabolique chez les bélugas du Saint-Laurent. Cet article publi¢ en 2020
dans la revue Science of the Total Environment, indique notamment que les PCCC, qui
représentent la plus grande fraction des POP accumulés dans cette population, étaient
corrélés avec plusieurs acides gras, ce qui pourrait résulter d’une perturbation du
métabolisme des acides gras par ces contaminants. Les métabolites analysés dans ce
chapitre ont également permis de mettre en évidence les disparités abiotiques et

écologiques au sein de 1’habitat des bélugas du Saint-Laurent.

Pour finir, nous reviendrons brievement sous forme d’une conclusion générale, sur les
principaux résultats issus de cette thése, et les analyserons en fonction de nos
hypothéses initiales. Nous discuterons également des limites des résultats de cette thése,
et terminerons par une énumération de recommandations et pistes de recherche
permettant de poursuivre 1’évaluation de 1’impact de contaminants organohalogénés

sur la santé des baleines du Saint-Laurent.
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1.1  Résumé

Une augmentation exponentielle des niveaux d’une classe de retardateurs de flamme
halogénés (RFH), les polybromodiphényléthers (PBDE), a été documentée au cours
des années 1990 chez des bélugas (Delphinapterus leucas) en voie de disparition de
I’estuaire du Saint-Laurent (ESL), dans 1’est du Canada. Les récentes interdictions et
réglementations mondiales concernant les mélanges de PBDE ont conduit a leur
remplacement par des RFH alternatifs (appelés RFH émergents), qui sont de plus en
plus fréquemment signalés dans divers compartiments environnementaux. Cependant,
les connaissances sur les tendances spatiales et temporelles des PBDE et des RFH
émergents chez les cétacés sont limitées, en particulier apres les restrictions imposées
a l'utilisation de PBDE. Le premier objectif de cette étude était d’étudier la présence de
RFH (35 congéneres de PBDE et 13 composés émergents) dans le gras de bélugas et
de petits rorquals (Balenoptera acutorostrata) retrouvés morts dans 1’estuaire ou le
golfe du Saint-Laurent, ainsi que des bélugas du Nunavik (Arctique canadien) collectés
dans le cadre de la chasse de subsistance des Inuits. Un deuxiéme objectif consistait a
étudier les tendances des concentrations de RFH chez les méales bélugas de I’ESL entre
1997 et 2013. Les PBDE ¢étaient les RFH les plus abondants chez les trois populations
de baleines, puis 1’hexabromobenzéne (HBB), le Chlordéne plus (Cplus), le
Déchlorane plus (DP) et le Déchlorane 604 Composant B (Dec-604 CB) ont été
quantifiés dans la majorité des échantillons de gras. Dans [’ensemble, les
concentrations de RFH émergents étaient nettement plus élevées chez les bélugas de
I’ESL que chez les deux autres populations de baleines, a 1’exception des DP et Dec-
604 CB qui étaient a des plus grandes concentrations chez les bélugas de I’ Arctique
canadien. Aucune tendance significative des concentrations de PBDE dans le gras n’a
été observée chez les bélugas de I’ESL au cours de cette période de 17 ans. Cela suggere
que les réglementations mondiales sur les PBDE sont trop récentes et que les émissions

en continu (p. ex., produits encore en circulation, dépotoirs, effluents municipaux) sont
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encore trop importantes pour observer des changements de concentrations en PBDE
dans I’environnement de ces bélugas. En revanche, les concentrations de HBB et de
CPlus chez les bélugas de I’ESL ont légerement diminué de 1997 a 2013, tandis que
les DP ont augmenté jusqu'en 2000 et ont 1égerement diminué par la suite. La présence
et les variations temporelles des PBDE et de leurs produits de remplacement chez ces

cétacés méritent une surveillance continue.

Mots-clés: polybromodiphényléthers; retardateur de flamme halogéné; tendance

temporelle; Arctique canadien; baleine a dents; baleine a fanons; Saint-Laurent.

1.2  Abstract

An exponential level increase of the ubiquitous halogenated flame retardant (HFR)
class polybrominated diphenyl ether (PBDE) has been documented during the 1990s
in endangered belugas (Delphinapterus leucas) from the St. Lawrence Estuary (SLE),
Eastern Canada. The recent worldwide bans and regulations of PBDE mixtures led to
their replacement by alternative HFRs (so-called emerging HFRs) that are increasingly
being reported in various environmental compartments. There are, however, limited
knowledge on the spatial and temporal trends of PBDEs and emerging HFRs in
cetaceans, especially after restrictions on PBDE usage. The first objective of this study
was to investigate the occurrence of HFRs (35 PBDE congeners and 13 emerging
compounds) in the blubber of belugas and minke whales (Balenoptera acutorostrata)
found dead in the Estuary or Gulf of St. Lawrence as well as belugas from Nunavik
(Canadian Arctic) collected as part of the Inuit subsistence hunt. A second objective
was to investigate the trends of HFR concentrations in SLE beluga males between 1997
and 2013. PBDEs were the most abundant HFRs in all three whale populations, while
hexabromobenzene (HBB), Chlordene Plus (CPlus), Dechlorane Plus (DP), and
Dechlorane 604 Component B (Dec-604 CB) were quantified in the majority of blubber
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samples. Overall, concentrations of emerging HFRs were notably greater in SLE
belugas compared to the two other whale populations, with the exception of DP and
Dec-604 CB that were found in greater concentrations in Canadian Arctic belugas. No
significant trend in blubber PBDE concentrations was found in SLE belugas during this
17-year period. This suggests that global PBDE regulations are too recent and that
continuous emissions (e.g., in-use products, landfills, municipal effluents) are still too
important to observe changes in PBDE concentrations in the environment of these
belugas. In contrast, concentrations of HBB and CPlus in SLE belugas decreased
slightly from 1997 to 2013, while DP increased up until 2000 and decreased slightly
thereafter. The occurrence and temporal variations of PBDEs and their replacement

products in these cetaceans warrant continuous monitoring.

Keywords: Polybrominated diphenyl ether; halogenated flame retardant; temporal

trend; Canadian Arctic; toothed whale; baleen whale; St. Lawrence.

1.3 Introduction

Halogenated flame retardants (HFRs) are industrial chemicals widely used in a range
of consumer products (e.g., upholstered furniture, electric and electronic devices,
vehicles, efc.) to comply with fire safety standards (Mack, 2004). A large number of
HFRs are additives (not chemically bound to polymers), and thus can migrate out of
polymeric materials to the environment. As a result, some of the most heavily used
HFRs, including the polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) used in three technical
mixtures (i.e., Penta-, Octa-, and Deca-BDE), have become ubiquitous pollutants in
ecosystems worldwide. This is of major environmental concern given the
bioaccumulative and biomagnifying properties of PBDEs in food webs and their
adverse health effects documented in a range of wildlife species (e.g., Kelly et al., 2008 ;

Law et al., 2014 ; Mizukawa et al., 2009 ; Toms et al., 2009). Specifically, in vitro and
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in vivo studies have shown that exposure to PBDEs may be associated with deleterious
effects on the endocrine and nervous systems, reproduction, and development in a
range of species (e.g., Costa et al., 2014 ; Yu et al., 2015a). As a result, PBDEs were
added to the annex A of the Stockholm Convention on Persistent Organic Pollutants
(POPs) in 2009 for the Penta- and Octa-BDE technical mixtures (Stockholm
Convention, 2009) and in 2017 for Deca-BDE (Stockholm Convention, 2017). Deca-
BDE was also regulated in Canada (Canada Gazette, 2015) and in the European Union
(European Chemicals Agency, 2014). These global PBDE bans and regulations led to
their replacement by alternative HFRs including pentabromoethylbenzene (PBEB),
hexabromobenzene (HBB), bis(2-ethylhexyl)-tetrabromophthalate (BEHTBP),
octabromo-1,3,3-trimethyl-1-phenylindan (OBIND), and decabromodiphenylethane
(DBDPE). Highly halogenated norbornenes such as syn- and anti-Dechlorane Plus
isomers (DP), Dechlorane-602 (Dec-602), Dec-603 and Dec-604 were also suggested
as putative alternatives to Deca-BDE (Pakalin et al., 2007). Moreover, two other
structurally-related Dechlorane compounds, Chlordene Plus (CPlus) and Dec-604
Component B (Dec-604 CB), have been detected in aquatic organisms (de la Torre et
al.,2012 ; Houde et al., 2014 ; Shen et al., 2014). To date, no global restriction exists
on the production or use of these emerging HFRs. However, DP is currently being

evaluated for annexation to the Stockholm Convention (Stockholm Convention, 2020).

A number of studies have reported the environmental occurrence of PBDEs and
selected emerging HFRs (e.g., HBB, PBEB, and DP) from the Laurentian Great Lakes
and St. Lawrence River basin (Gentes et al., 2012 ; Houde et al., 2014 ; Su et al., 2015 ;
Venier et al., 2015), and Arctic regions (de Wit ef al., 2010 ; Muir and de Wit, 2010 ;
NCP, 2013 ; Vorkamp and Rigét, 2014). Specifically, elevated concentrations of
PBDEs were determined between 2004 and 2008 in suspended matters and sediments
collected from the St. Lawrence River, with an increase in levels downstream to major

urban outfalls (Pelletier and Rondeau, 2013). Elevated tissue concentrations of PBDEs
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and selected emerging HFRs (e.g., Dec-604 CB, Dec-602, and CPlus) were also
reported in two predatory fish species (Houde ef al., 2014) and two gull species
occupying high trophic levels (Chen et al., 2012 ; Gentes ef al., 2012) in the St.
Lawrence River near the city of Montreal (QC, Canada). Moreover, the St. Lawrence
Estuary (SLE) belugas (Delphinapterus leucas) were found to exhibit blubber
concentrations of PBDEs that were among the greatest documented worldwide (males:
421 ng/g lw; females: 419 ng/g lw) (Lebeuf et al., 2014a). By comparison, notably
lower PBDE concentrations (53 ng/g lw) were reported in the liver of Canadian Arctic
belugas (McKinney et al., 2006) and blubber of a baleen whale species, the minke
whale (Balecenoptera acutorostrata) (range: 71-126 ng/g lw) from Norway, Greenland,

and Iceland (Rotander et al., 2012).

Despite a nearly 40-year hunting ban, the SLE beluga population, comprised of
approximately 900 individuals (Mosnier ef al., 2015), is not recovering and was listed
in 2014 as endangered by the Committee on the Status of Endangered Wildlife in
Canada (COSEWIC, 2014b), a status that echoed under the Species at Risk Actin 2017
(DFO, 2017). The lack of recovery of this population may be explained by a number
of factors including climate variability and change in prey availability (Plourde et al.,
2014), episodic toxic algal blooms (Scarratt et al., 2014), vessel traffic (Lesage et al.,
2014a ; Ménard et al., 2014), and chronic exposure to environmental contaminants (e.g.,
PBDEs, PCBs, DDTs, polycyclic aromatic hydrocarbons, mercury, and butyltin)
(Lebeuf et al., 2014b ; Martineau, 2010 ; O’Hara et al., 2003). The concentrations of
several POPs (i.e., PCBs, DDTs, and HCHs) have decreased significantly in the
blubber of SLE belugas over the last 30 years (Lebeuf et al., 2007 ; Muir et al., 1996).
In contrast, blubber PBDE concentrations in SLE belugas increased markedly from
1987 to the late 1990s, and remained stable up until 2007 (Lebeuf et al., 2014a). Similar
temporal trends in PBDE concentrations were documented in Great Lakes lake trout

(Salvelinus namaycush) in which an increase was observed between 1980 and 2000
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(Venier et al., 2015), although followed by a decrease from 2000 up to 2009 (Crimmins
et al., 2012). A limited number of studies have investigated the temporal trends of
emerging HFRs in the Great Lakes. For instance, levels of several Dechlorane-related
compounds were reported to slowly decrease from the 1980s to 2010 in sediments and
lake trout from the Great Lakes (Ismail et al., 2009 ; Shen et al., 2011a). Furthermore,
HBB, PBEB and DP concentrations were found to decrease steadily in Great Lakes air
samples between 2005 and 2013 (Liu et al., 2016b). To our knowledge, temporal trends
of emerging HFRs have as yet not been investigated in aquatic species other than fish
from the Great Lakes and St. Lawrence River basin - a known hotspot region for these

chemicals of high environmental concern.

The objectives of the present study were two-fold. First, the blubber concentrations of
HFRs (35 PBDE congeners and 13 emerging compounds) were compared between
belugas found dead in the SLE and those of belugas from the eastern Canadian Arctic
and minke whales (Balenoptera acutorostrata), a baleen whale occurring seasonally
in the SLE and Gulf of St. Lawrence and occupying lower trophic levels than belugas
(Gavrilchuk et al., 2014 ; Lesage et al., 2001). Second, the temporal trends of HFRs
were investigated in the blubber of SLE belugas between 1997 and 2013 (pre- and post-
PBDE restriction periods). Ecological factors such as trophic position (determined
from stable carbon and nitrogen isotope signature), age and body length were
considered in the analyses as these are known to influence the bioaccumulation
dynamics of POPs in marine mammals (e.g., Hebert and Weseloh 2006 ; Krahn et al.,
2007 ; Lebeuf et al., 2014a ; Reijnders et al., 2009).
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1.4 Materials and methods

1.4.1 Study area and sampling

Skin and blubber samples archived by Fisheries and Oceans Canada (DFO) were made
available for 51 male belugas and 11 minke whales (six females, one male, and four
unsexed individuals) found dead in the SLE and northwestern Gulf of St. Lawrence
between 1997 and 2013 (belugas) and 2002 and 2013 (minke whales) (Figure 1.1). In
addition, blubber samples from six male belugas harvested in Nunavik waters
(Canadian Arctic) in 2011 and 2013 as part of the Inuit subsistence hunt were provided
by DFO (Figure 1.1). Because concentrations of POPs in marine mammals differ
between males and females due essentially to maternal transfer (e.g., Martineau ef al.,
1987 ; Ross et al., 2000), only male SLE belugas were selected to investigate temporal
trends. For SLE belugas and minke whales, the skin and blubber samples (10 x 10 cm)
were collected mid-dorsally at approximately 70% of the body length from the rostrum,
on the opposite side to that exposed to the sun in order to minimize the effects related
to tissue oxidation (e.g., chemical degradation). Blubber and skin samples of Canadian
Arctic belugas were collected from the back. Samples were wrapped in solvent-rinsed
aluminum foil and kept in hermetic plastic bags at -20°C until chemical and stable

isotope analyses (Sections 1.4.2 and 1.4.3).

The body length of each whale was measured from the rostrum to the notch of the tail
fluke, and the carcass state of preservation was classified as good, fair or poor (i.e.,
codes 2 to 4) according to a scale described by Geraci and Lounsbury (2005). Age was
estimated for belugas only by counting the annual growth layers in longitudinal tooth
sections according to methods described by Stewart ef al. (2006). Sex was confirmed
genetically for SLE belugas (Bérubé and Palsbell, 1996) or visually for Canadian

Arctic belugas and minke whales based on external morphology of the genitalia region.
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Figure 1.1 Map of Eastern Canada showing sites where samples were collected from belugas from
the St. Lawrence Estuary ([J) and the Canadian Arctic (@) as well as from minke whales from the
St. Lawrence (%). A minke whale carcass carried over a long distance by a ship (bow) was found

near Montreal.

1.4.2 Chemical analysis

Blubber samples were analyzed for 35 PBDE congeners (Table A1) and 13 emerging
HFRs (Table A2). For each sample, 0.1-0.15 g of blubber was aliquoted from an area
corresponding to the core of the blubber layer, equidistant between the skin and the

muscle to avoid the most oxidized outer layer of the blubber. Sample extraction and
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clean-up was accomplished following methods described by Houde et al. (2014).
Briefly, blubber aliquots were homogenized with diatomaceous earth (J.T. Baker,
Phillipsburg, NJ, USA) and spiked with 100 pL of a 200 ng/mL internal standard
solution (BDE-30, BDE-156, 3C-BDE-209, and '*C-syn-DP). Samples were extracted
using n-hexane and dichloromethane (50:50 volume ratio) using a pressurized liquid
extraction system (Fluid Management Systems, Watertown, MA, USA), and cleaned-
up using a PBDE-free acid-basic-neutral silica column followed by a PBDE-free
neutral alumina column (Fluid Management Systems). The lipid percentages of each
sample were determined gravimetrically. Identification and quantification of target
analytes was performed using a gas chromatograph (GC) coupled to a single
quadrupole mass spectrometer (MS) (Agilent Technologies 5975C Series, Palo Alto,
CA, USA) operating in the electron capture negative ionization mode (GC/MS-ECNI)
based on methods described by Gentes et al. (2012). The analytical column (15 m x
0.25 mm % 0.10 mm) was a fused-silica DB-5 HT capillary column (J & W Scientific,
Brockville, ON, Canada).

Quality control and assurance procedures included analyses of procedural method
blanks, duplicate blubber samples and standard reference materials (SRM; NIST 1945
Whale Blubber) for each batch of ten samples. Mean (= SEM) recoveries of spiked
internal standards in samples were as follows: BDE-30 (70.4 =21.5%), BDE-156 (96.1
+ 10.5%), *C-BDE-209 (554 + 20.2%) and C-syn-DP (96.8 + 11.7%).
Concentrations of the five PBDE congeners in SRM (n = 4) showed less than 16.4%
variation 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 = 8) of matrix samples spiked at a concentration of 3-5 times the estimated detection
limit (Table A1 and A2). Blubber HFR concentrations are reported in ng/g lipid weight
(Iw).
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1.4.3 Stable isotope analysis

Skin samples were analyzed for stable carbon (C) and nitrogen (N) isotopes. Two
different laboratories conducted the analyses as 40% of samples have been previously
analyzed as part of a previous study. Specifically, a series of samples (n = 25) was
analyzed using a continuous-flow stable isotope MS coupled to a Carlo Erba elemental
analyzer (CHNS-O EA-1108) at the Environmental Isotope Laboratory, University of
Waterloo (Waterloo, ON, Canada) (Lesage ef al., 2010). The remaining samples (n =
38) were analyzed at the Research Centre for Geochemistry and Geodynamics

(GEOTOP) laboratory, Université du Québec a Montréal (see below).

For each sample analyzed in the GEOTOP laboratory, a longitudinal section of the skin
(1 g) was aliquoted and the oxidized outer layers were removed using a scalpel. Skin
samples were then freeze-dried, cut in small pieces, and homogenized using an agate
mortar. The skin homogenate sample was divided into two aliquots in which one was
lipid-extracted. Lipid extraction was performed using methanol and chloroform (50:50
volume ratio) following methods by Post and Parkinson (2001) with minor changes.
The modification to this method consisted of a 10 min sonication of the skin
homogenate sample immersed in pre-heated methanol-chloroform solution. Each
sample was passed through a Whatman® glass microfiber filter (1.2 um) and rinsed
with 10 mL of 0.9% saline solution. Filters were dried overnight in an aluminum cup
at room temperature under a fume hood. This procedure was repeated twice for the
most lipid-rich samples. Bulk and lipid-extracted samples (0.9 £ 0.1 mg) were weighted
in tin cups and analyzed using a continuous flow isotope ratio MS (Isoprime™,
Isoprime 100, Cheadle, UK) coupled to an elementary analyzer (Vario MicroCube,
Elementar, Hanu, Germany). Isotope ratios were expressed in delta notation (J) in per
mil (%o) relative to international reference materials (i.e., VPDB for §!°C and AIR for
8'°N) according to the equation: X = [(Rsample / Rstandard) — 1] x 1000, where X

denoted either *C or N, and R represented the isotope ratio of the heavier over the
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lighter isotope (i.e., '*C/'?C or N/'N). For each batch, two internal reference
materials (i.e., urea and dogfish muscle DORM-2; normalized using the NBS19-
LSVEC and IAEA-N1, N2 and N3 scales, respectively) were used to normalize the
data (8'3C = —42.16%0 and —11.85%o; 8'°N = —0.22%0 and +14.36%o). Calibration
accuracy was further assured using a third internal reference material (i.e., leucine)
(813C = —28.75%o; 8'"°N = —0.06%o0). Quality assurance and control data for samples
analyzed at the University of Waterloo can be found in Lesage et al. (2010).

The reproducibility of methods between the two laboratories was verified using two
skin samples (lipid-extracted and bulk) previously analyzed by Lesage et al. (2010)
that were reanalyzed in the GEOTOP laboratory. Bulk and lipid-extracted 6'3C and
85N values obtained from these two laboratories were highly similar (Table A3).
Specifically, mean deviation between the two laboratories was 0.2 + 0.1%o and 0.2 +
0.2%o for 3'3C and 8'°N, respectively, and thus within the analytical error observed for
replicate samples. Due to the depletion of lipids in '3C and inter-individual variations
in extractable lipid contents (Table 1.1), the 3'3C values were used from the lipid-

extracted skin samples (Yurkowski ez al., 2014), while bulk samples were used for §'°N.

1.4.4 Statistical analyses

The Shapiro-Wilk and Bartlett's tests were used to test the normality and homogeneity
of variances for each variable (i.e., age, stable isotope ratio, body length, and HFR
concentration). Variables that deviated from the normal distribution even after
transformation (e.g., log) were analyzed using non-parametric tests (see below).
Outliers were identified using the Bonferroni Outlier test, and were excluded from all
analyses. Differences in stable isotope ratios were tested using the analysis of variance
(ANOVA) followed by the Tukey's honest significant difference (HSD) post-hoc test

for pairwise comparisons.
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Temporal trends in ages, stable isotope ratios, body lengths, and HFR concentrations
were examined using Spearman's rank correlations for SLE beluga males only.
Generalized Additive Models (GAMs) using a linear time trend and a spline effect with
five degrees of freedom for HFRs and four degrees of freedom for other variables (i.e.,
age, body length and stable isotope ratio) were also used to detect non-linear trends.
GAMs are flexible predictor functions that may contribute to uncover hidden patterns
in the dataset while avoiding over-fitting through predictor function regularization
(Larsen, 2015). HFR concentrations that were below the MLOQs were replaced in the
GAMs with a median MLOQ of 0.01 ng/g Iw All statistical analyses were carried out
using R version 3.2 (R Core Team, 2015, Vienna, Austria), with the exception of
GAMs, which were fitted using SAS/STAT 13.1 (SAS Institute, Cary, NC, USA).

Results were considered significant when p was < 0.05 and tendencies to be significant

when 0.05 < p < 0.10.

1.5 Results

1.5.1 Biological variables and stable isotopes

There were no young individual in the SLE and Canadian Arctic beluga sample, with
all individuals being 8 years or older (Table 1.1). Body length was unavailable for five
Canadian Arctic belugas and four minke whales (Table 1.1). The three whale
populations exhibited different §'°N (F(2,60) = 27.5, p < 0.001) and 3'3C values
(F(2,60) = 63.6, p <0.001). Post-hoc comparisons showed that belugas from the SLE
and the Canadian Arctic had similar skin 8'°N values (p = 0.14), and were enriched in
SN compared to minke whales by 3.3%o and 2.4%o, respectively (both p < 0.001)
(Figure A1 and Table 1.1). While Canadian Arctic belugas and minke whales had
similar skin 6'3C (p = 0.74), they showed depletion in *C relative to SLE belugas

corresponding to 3.1%o and 2.7%o, respectively. No correlation was found between skin
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8'3C or 6'°N values, and ages or body lengths in SLE belugas (0.12 < p < 0.90), and
these variables were not correlated with years (1997-2013) in this population (0.59 <

P < 0.95).

Table 1.1 Mean + SEM (range) of biological variables and 8'°C and §'°N in SLE and Canadian

Arctic belugas as well as minke whales from the St. Lawrence.

SLE belugas Minke whales Canadian Arctic
belugas
n=>51 n=11 n==6
1997-2013 2002-2013 2011-2013
Age (year) 384+2.0 n.a. 263+£5.2
(8—-165) (10 —48)
Body length (cm) 412+£3.92 632 +26.8 376°
(300 — 460) (487 — 780)°
Carcass status? 3.0£0.1 3.0£0.2 2.0+0.0
-4y 2-4 @)
Blubber lipid content (%) 86.2 £2.74 81.7+£1.76 973+ 1.78
(3.50—-100) (72.0 - 92.0) (89.0 —100)
8" Niuik (%o) 16.7+0.2 133+0.4 157+ 0.4
(15.0-19.5) (11.3-14.7)° (15.0-17.5)
8‘3C1ipid_extrac[ed (%0) '15.8 + 0.1 '18.4 + 0.2 '18.9 + 0.2
(-18.0—-13.8) (-19.1 —-18.0)° (-19.5--18.1)

n.a.: Not available

2 Classified as good (2), fair (3) or poor (4) according to a scale described by Geraci and Lounsbury
(2005).

® Not determined for four individuals.

¢ Not determined for five individuals.

4 Not determined for one individual.

1.5.2 HFR concentrations

The preservation state of SLE beluga and minke whale carcasses (Table 1.1) was not
correlated with blubber concentrations of any HFRs (0.06 < p < 0.87). For the three

whale populations, £3sPBDE contributed to approximately 97% of the sum of all HFRs
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screened in this study. Penta-BDE represented the greatest percent contribution to
>3sPBDE concentrations (i.e., 68.3-94.5%), followed by Octa-BDE (1.2-14.5%) and
Deca-BDE (0-3.8%) (Table A4). The five most abundant PBDE congeners quantified
in blubber of all whale populations were in decreasing order: BDE-47, -99, 100, -119
and -154, which are all major components in Penta-BDE (La Guardia et al., 2006).

Among the 11 targeted emerging HFRs, BEHTBP, OBIND, DBDPE, PBT, Dec-603
and Dec-604 were not detected in any blubber samples. CPlus was the most abundant
emerging HFRs in SLE beluga blubber, followed in decreasing order by HBB, Dec-
602, PBEB, Dec-604 CB, and DP (Table AS). Comparatively, the most dominant
HFRs were HBB followed by CPlus in minke whales (Table A6), and DP in Canadian
Arctic belugas (Table A7). The accumulation patterns of syn- and anti-DP isomers
were examined in the three populations using ratios of anti-DP to ZDP concentrations

(fanti), and are provided in Supplementary Material (Tables AS through A7).

Blubber X3sPBDE concentrations were positively correlated with age in SLE belugas
(rho = 0.28, p = 0.05), a pattern also observed for concentrations of CPlus (740 = 0.53,
p <0.001), PBEB (rho = 0.34, p = 0.02), HBB (rho = 0.29, p = 0.05), and Dec-602
(rho = 0.34, p = 0.02). 23sPBDE concentrations also positively correlated with age in
belugas from the Canadian Arctic (rho = 0.94, p = 0.005). Additionally, skin 6'"N
values were positively associated with concentrations of £3sPBDE (rho = 0.34, p =
0.02), PBEB (770 =0.30, p = 0.03), CPlus (rho = 0.37, p = 0.01), Dec-602 (rho = 0.30,
p = 0.03), and Dec-604 CB (rho = 0.30, p = 0.04) in SLE belugas, but not in belugas

from the Canadian Arctic nor in minke whales (0.06 < p < 0.96). HFR concentrations

did not vary according to body length or §'*C in any whale populations (0.10 < p <
0.98).
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Table 1.2 Mean + SEM (range) concentrations (ng/g 1w) of PBDEs and major emerging HFRs
determined in blubber of belugas and minke whales from the St. Lawrence Estuary and Canadian

Arctic belugas collected in 2013 (i.e., the only common sampling year for the three populations).

Blubber lipid

content (%)

SLE belugas

n =4 (males)

Minke whales

n =13 (unsexed
individuals)

Canadian Arctic
belugas
n =3 (males)

93.3+3.07 (87— 99)

88.0 +2.31 (84— 92)

96.3 = 3.67 (89 — 100)

¥3sPBDE¢ 1,068 + 138 (666 — 257+ 11.6 (244 - 280) 276+ 14.4 (247 —293)
1,287)

HBB 1234228 (8.91 - 18.6) 8.03+1.98 (5.87—12.0) 2.63 = 0.64 (1.84 —3.90)

PBEB 3.09+ 1.29 (0.94 — 6.58)  0.34 = 0.06 (0.22 — 0.43)  0.69 + 0.20 (0.40 — 1.07)

CPlus 7.61£5.09 (0.28 —22.1) 2.00 % 1.62 (0.27 — 5.23) <MLOD

Dec-602 3.58 +1.83 (0.22—7.87) 0.62+0.51 (0.11 — 1.65) <MLOD

Dec-604 CB 039+ 017 (<MLOD — 0.06+0.06 (< MLOD — 1.06 % 0.12 (0.83 — 1.23)
0.70) 0.17)

YDP? 0.44+0.12 (0.24 —0.74) 0.31+0.06 (0.22 — 0.42) 1.28 +0.15 (0.97 — 1.45)

* Sum of BDE-7, -10, -15, -17, -28, -47, -49, -66, -71, -77, -85, -99, -100, -119, -126, 138, -139, -
140, -153, -154, -171, -180, -183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -205, -206, -207, -208,
and -209. Following congeners were not detected in any samples: BDE-15, -71, -171, -180, -191,
and -205.

® Sum of syn- and anti-DP.

HFR concentrations were compared between the three whale populations using
samples from 2013, which was the only common sampling year in our sample.
However, due to low sample sizes for that particular year, no statistical comparison
was conducted and thus a qualitative description is provided. £3sPBDE concentrations
in SLE belugas were approximately 4-fold greater compared to those of minke whales
and Canadian Arctic belugas (Table 1.2 and Figure 1.2). Penta- and Octa-BDE
concentrations were also greater in SLE belugas compared to the other two populations
(Table A4). Interestingly, Deca-BDE concentrations and their percent contributions to

%3sPBDE were more elevated (i.e., up to 80% greater) in Canadian Arctic belugas than
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those of the other two populations (Table A4). Overall, concentrations of emerging
HFRs were greater in SLE belugas compared to belugas from the Canadian Arctic and
minke whales from the St. Lawrence, with the exception of Dec-604 CB and DP that
were comparatively more abundant in Canadian Arctic belugas (Figure 1.2 and Table
1.2). This latter population exhibited the lowest fu.i (0.25 £ 0.03), followed by SLE
belugas (0.43 = 0.02) and minke whales (0.50 + 0.18).
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Figure 1.2 Mean (= SEM) concentrations (ng/g Iw) of A) X3sPBDE, B) HBB, C) CPlus, and D)
2DP in blubber of St. Lawrence belugas (n = 4) and minke whales (n = 3), and Canadian Arctic
belugas (n = 3) collected in 2013. n.d.: Not detected.
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1.5.3 Temporal trends of HFRs in SLE belugas

Blubber concentrations of £3sPBDE (Figure 1.3) as well as Penta-, Octa- and Deca-
BDE mixtures did not vary significantly over the 1997-2013 period in SLE belugas
(0.25 < p < 0.92). In contrast, concentrations of CPlus (non-linear trend; p = 0.001)
and HBB (7ho = -0.29, p = 0.04) decreased significantly over this same period (Figure
1.3). Moreover, blubber ZDP concentrations increased significantly (p < 0.001) from
1997 to 2003, and declined weakly thereafter (Figure 1.3). No significant trend was
observed for other HFRs in SLE belugas (0.12 < p < 0.60).
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Figure 1.3 Concentrations (ng/g Ilw) of A) X3sPBDE, B) HBB, C) CPlus, and D) ZDP in blubber of

male St. Lawrence Estuary belugas sampled between 1997 and 2013 (actual sampling dates were
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used). Significant linear and spline trends, and credibility intervals (95%) of trends estimated with
GAMs are represented by a solid and a dashed line, respectively. Raw data are shown on the graphs

while trend lines are fitted to log-transformed concentrations.

1.6 Discussion

This study confirmed higher exposure of SLE belugas to PBDEs compared to St.
Lawrence minke whales and Canadian Arctic belugas, and further showed for the first
time that a series of emerging HFRs of potential health concern are bioaccumulative in
blubber of this endangered population. Moreover, the present study showed that
blubber concentrations of PBDEs have remained stable in SLE belugas between 1997
and 2013, a period during which concentrations of HBB, CPlus and DP exhibited

overall declines.

1.6.1 HFR concentrations

%3sPBDE concentrations in the blubber of SLE belugas were within the same range as
those reported previously in this population for samples collected between 1987 and
2007 (Lebeuf et al., 2014a ; McKinney et al., 2006). SLE belugas are to our knowledge
the second most exposed Canadian marine mammal population to PBDEs after
southern resident killer whales (Orcinus orca) residing in waters off British Columbia
(range: 680-15,000 ng/g Iw; Krahn et al., 2007, 2009). Greater ZPBDE concentrations
have also been reported in blubber of other toothed whales living close to densely-
populated areas, for example, Indo-Pacific humpback dolphins (Sousa chinensis) from
the Hong-Kong area (range: 691-41,900 ng/g lw; Zhu et al., 2014) and bottlenose
dolphins (Tursiops truncatus) from the Charleston region (South Carolina, USA)
(range: 1,711-13,200 ng/g lw; Fair et al., 2010).
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Blubber concentrations of XPBDE reported in this study for Canadian Arctic belugas
were comparable to those reported for belugas from Svalbard (Norwegian Arctic)
(range: 161-314 ng/g lw; Wolkers ef al., 2004) and were in general greater than those
found in other beluga populations from the Canadian Arctic (i.e., Eastern Hudson Bay,
Ungava Bay, Cumberland Sound, and Beaufort Sea) (range: 1.29-160 ng/g lw; Alaee
etal., 1999 ; NCP, 2013 ; Stern and Ikonomou, 2000b, 2000a, 2001 ; Tomy, 2014) and
Alaska (range: 4.33-45.6 ng/g lw; Hoguet et al., 2013), or in other marine mammals
from the Canadian Arctic including ringed seals (Pusa hispida) (range: 6-28.8 ng/g Iw;
Houde et al., 2017) and narwhals (Monodon monoceros) (18 ng/g lw; Tomy et al.,
2008b). The greater blubber concentrations of PBDEs that accumulated in Canadian
Arctic belugas from the present study relative to previous Arctic beluga studies suggest
continuous inputs of PBDEs to the Arctic, and further support marked geographical
differences within circumpolar regions. As such, a recent study on ringed seal
populations across the Canadian Arctic indicated that blubber PBDE concentrations
were greater in more southern populations (e.g., Hudson Bay and Northern
Newfoundland) compared to those from the high Arctic (Houde et al., 2017).
McKinney et al. (2011) observed similar patterns for Canadian Arctic polar bear (Ursus
maritimus) populations and suggested that the greater PBDE concentrations
determined in individuals from Hudson Bay were likely associated with closer
proximity to North American sources. These findings were suggestive of important
atmospheric influxes of PBDEs through prevailing westerly winds from southern
industrialized areas such as the Great Lakes region (Schichtel and Husar, 2001).
However, Tomy (2014) reported PBDE concentrations (26.9 ng/g lw) in the blubber of
belugas harvested near Sanikiluaq (Belcher Islands, SE Hudson Bay; 2013) that were
nearly 7-fold lower than levels from the Canadian Arctic belugas collected as part of
the present study along the coast of eastern Hudson Bay. Nevertheless, genetic and
satellite telemetry studies indicated that belugas in these areas may not be exposed to

the same prey communities as they probably belong to different stocks (Turgeon et al.,
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2012), and exhibit different migratory patterns (Bailleul et al., 2012 ; Luque and
Ferguson, 2010).

Only a few studies have reported the occurrence of PBDEs in mysticetes. Overall, the
blubber PBDE concentrations in St. Lawrence minke whales were approximately 1.5-
to 7-fold greater than those reported for minke whale populations from Korea (Moon
et al., 2010), Japan (Marsh et al., 2005), United-Kingdom (Law et al., 2005), and
Greenland, Iceland and Norway (Rotander et al., 2012 ; Sonne et al., 2014). Minke and
humpback whales (Megaptera novaeangliae) were reported to be the most PBDE-
exposed baleen whales in the North Atlantic (Alonso et al., 2014), which is most likely
due to a greater contribution of higher-trophic level prey species in their diet (e.g.,
pelagic fish) compared to other baleen whale species or populations that may rely more
heavily on zooplankton (Folkow et al., 2014 ; Gavrilchuk et al., 2014 ; Perrin and
Brownell Jr, 2009 ; Todd, 1997). Differences in blubber PBDE concentrations between
minke whales and SLE belugas were likely explained by the higher trophic position of
belugas. SLE belugas exhibited 8'°N values 3.4%o higher than minke whales, which
represent more than a full trophic level (Lesage ef al., 2001 ; Newsome ef al., 2010).
Moreover, SLE belugas are year-round residents to the St. Lawrence system as opposed
to minke whales that are seasonal migrants to this region (Lesage ef al., 2007). Indeed,
it has been observed that the winter breeding ground of Northwest Atlantic minke
whales is located in Caribbean waters (Risch ef al., 2014). As a result, over a year,

minke whales are not exposed to the same prey communities as SLE belugas.

The large predominance of BDE-47, -99, -100, -154 and -153 determined in belugas
and minke whales in this study is consistent with general PBDE profiles reported for
other marine mammals (Elfes ef al., 2010 ; Shaw et al., 2012 ; Tomy et al., 2008b) and
the extensive use of Penta- and Octa-BDE mixtures in North America during the last

four decades (Kefeni et al., 2011 ; Ma et al., 2013). In contrast, BDE-209 is less
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frequently detected in cetacean samples, a pattern also observed in the present study
for the three whale populations. For instance, BDE-209 was not previously detected in
the liver of SLE belugas (Raach ef al., 2011) or in the brain of five dolphin species
from the Mediterranean Sea (Barén et al., 2015b), which adds further support to the
very low bioavailability of BDE-209 for cetaceans and other aquatic organisms in
general. By comparison, this fully-brominated congener is commonly reported at
elevated concentrations in sediments across North America (range: 19-242 ng/g dw;
Hale et al., 2003 ; Song et al., 2005), including the St. Lawrence River (range: 2.40-
4.05 ng/g dw; Pelletier and Rondeau, 2013).

Limited information is available on PBDE-replacement products in the Canadian
environment, including cetaceans (Shen et al., 2012 ; Tomy et al., 2008a). Dechlorane-
related compounds (i.e., Dec-602, Dec-604 CB, CPlus, and DP) represented the bulk
of emerging HFR concentrations documented in this study for the three whale
populations. To date, only four studies have reported the occurrence of dechloranes in
the blubber of cetaceans (Baron et al., 2015a ; de la Torre et al., 2012 ; Shen et al.,
2012 ; Zhu et al., 2014). ZDP concentrations in present whale populations were lower
than those reported in delphinid species during the same period (2000s) from Spain
(range: 2.67-13.5 ng/g lw; Baron ef al., 2015a) and China (range: 1.74-63.7 ng/g lw;
Zhu et al., 2014). The occurrence of DP in present Canadian Arctic belugas is
consistent with studies that reported high detection frequencies and concentrations of
DP in Arctic air and seawater (Moller et al., 2010 ; Xiao et al., 2012). Nevertheless,
the greater DP concentrations determined in Canadian Arctic belugas relative to St.
Lawrence whales could not be explained by atmospheric concentrations, which were
reported to be far greater in the Great Lakes region (XDP: 34 pg/m?; Hoh et al., 2006)
compared to the Canadian sub-Arctic (ZDP: 0.25 pg/m?; Yu et al., 2015b) or Eastern
Greenland (EDP: 0.50 pg/m?; Moller ef al., 2010). Calculation of DP isomer ratios to

their sums (funsi) in environmental matrices may provide information on the metabolism
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and bioaccumulation behavior of this isomeric mixture. The f..; typically ranges
between 0.65 and 0.75 in technical mixtures (Qi ef al., 2010 ; Qiu et al., 2007 ; Sverko
et al., 2011; Gagné and Verreault, unpublished data); however, several studies have
reported that this ratio is species- and tissue-specific. It has been suggested that syn-DP
has a greater potential for bioaccumulation, or is metabolized more slowly than the anti
1somer (Sverko et al., 2011 ; Xian et al., 2011). Values of f..: in present St. Lawrence
and Canadian Arctic whale blubber were in general lower than those determined in
technical mixtures; a result similar to what was reported in the blubber of three dolphin
species from Southern European waters (Baron et al., 2015a). However, in the liver of
Brazilian Franciscana dolphins (Pontoporia blainvillei), fuui levels were found to be
comparable to those of the DP technical mixture (de la Torre ef al., 2012). Zhu et al.
(2014) suggested that the differences in f.. observed between cetacean species from a
similar trophic level may be attributed to diet or differences in habitat and metabolism,
making any interpretations cumbersome. As such, the higher f..,; values in minke
whales compared to belugas were consistent with reports suggesting that 7., decreases
with increasing trophic levels (Wu et al., 2010). Stereoselection during atmospheric
transport may also result in geographical differences in fu.: values that were found to
be more comparable in technical mixtures to air of industrial regions and much lower
in Arctic regions (Moller ef al., 2010, 2011 ; Xiao et al., 2012). This could also explain
why fuui values were greater in belugas and minke whales from the St. Lawrence

compared to Canadian Arctic belugas.

CPlus was the most abundant dechlorane-related compound in the two whale
populations from the St. Lawrence with the greatest levels determined in SLE belugas.
This compound was also quantifiable at very low level in one Canadian Arctic beluga
(0.49 ng/g Iw). To our knowledge, this is the first report of CPlus in Arctic biota,
suggesting that this compound may be prone to long-range transport. Previous studies

have reported the occurrence of CPlus in lake trout from the Great Lakes (Shen ef al.,
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2011a), two predatory fish species from the St. Lawrence river (Houde ef al., 2014)
and liver of Franciscana dolphins from Brazil (de la Torre et al., 2012). CPlus was
reported to be patented by OxyChem as a flame retardant and was detected as an
impurity (<1%) in Chlordane and Chlordene technical mixtures, suggesting that
emissions of CPlus may also be related to the use of these now banned organochlorine
pesticide mixtures (Shen et al., 2011b). Moreover, North American sources of
dechloranes might originate from manufacturing plants along the Niagara River,

upstream of Lake Ontario (Shen ef al., 2011Db).

Dec-602 was also frequently detected in SLE belugas and was within the concentration
range reported in blubber of bottlenose dolphins from the Mediterranean Sea (Bardn et
al.,2015a). Furthermore, concentrations of Dec-602 were lower in St. Lawrence minke
whales, but comparable to those reported in the liver of Franciscana dolphins from
Brazil (de la Torre et al., 2012). Although no Dec-602 was detected in Canadian Arctic
belugas from the present study, low concentrations (8-300 pg/g lw) were documented
in the blubber of Beaufort Sea belugas (Hendrickson Island) (Shen et al., 2012),

demonstrating its potential for bioaccumulation in Canadian Arctic wildlife.

Dec-604 CB was one of the least abundant halogenated norbornenes determined in SLE
belugas and minke whales from the present study. This compound was recently
detected in Great Lakes fish and was suggested as a putative debrominated product (via
photodegradation) of Dec-604 (Shen et al., 2014). These authors also suggested that
this compound might have areas of applications other than a flame retardant.
Surprisingly, and consistently with blubber DP concentrations, Dec-604 CB was found
at greater concentrations in Canadian Arctic belugas than in St. Lawrence whale
species. Nevertheless, the detection frequency of Dec-604 CB was low in minke whales

(four out of 11 individuals), making any level comparisons difficult to interpret.
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HBB and PBEB were the only brominated emerging compounds detected in belugas
and minke whales from the present study, largely dominated by HBB. In a polar bear
study, these two HFRs were detected in a few fat samples, although below the limits
for quantification (McKinney ef al., 2011). To our knowledge, the present study is the
first report of HBB and PBEB in an Arctic cetacean. HBB has previously been reported
in the blubber of minke and pilot whales (Globicephala macrorhynchus) from the
Eastern Atlantic as well as in five dolphin species from the Alboran Sea at
concentrations (1.56-13.9 ng/g lw) (Baron ef al., 2015a ; Dam et al., 2011) that were
within the same range as those reported in present St. Lawrence whale populations. In
general, concentrations of PBEB in Canadian Arctic belugas and minke whales were
low compared to those of SLE belugas. These findings were consistent with blubber
levels in right whales (Eubalaena glacialis) from the Gulf of Maine (range: 0.11-6.68
ng/g lw; Montie et al., 2010) and harbour porpoises (Phocena phoceena) from the U.K.
(range: 0.34-36.5 ng/g lw; Law et al., 2013).

1.6.2 Temporal trends of HFRs in SLE beluga males

Because it has been widely demonstrated that age and sex may influence temporal
trends of POPs in marine mammals (e.g., Reijnders et al., 2009), only adult male SLE
belugas were selected to examine the temporal variations of HFRs. In this population,
no association was found between blubber HFR concentrations and age, body length,
carcass state, and trophic position (i.e., 8'°C and §'°N) between 1997 and 2013. This
suggests that these variables had limited (if any) influence on blubber HFR

concentrations in SLE belugas.

No significant temporal trend in blubber £3sPBDE concentrations was found in SLE
belugas over this 17-year period. In a previous study where SLE belugas found dead
also were investigated, Lebeuf et al. (2014a) reported a significant increase in blubber

YPBDE concentrations between 1987 and 1997, followed by a plateau up to 2007.
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Results from the present study concur with those of Lebeuf et al. (2014a) and indicate
that the plateau observed for PBDEs between 1997 and 2007 prevailed up until at least
2013. A study on lake trout collected from the Great Lakes between 1980 and 2009
showed that ZPBDE concentrations decreased slowly since the early 2000s (Crimmins
etal.,2012 ;Ismail et al., 2009). Because belugas are long-lived animals with relatively
low metabolic and excretory capabilities for xenobiotics in general (Letcher et al.,
2000 ; Tanabe, 2002), potential decrease in tissue PBDE concentrations might take
longer than other organisms such as fish. In addition, blubber has a lower metabolic
activity compared to, for example, perfused tissues such as liver. By comparison, Muir
et al. (1996) observed a significant decline in blubber PCB concentrations in SLE
belugas between 1982 and 1994, i.e., less than 10 years after the first Canadian
regulations on this POP (1977). Since this first report, PCB concentrations have shown
continuous decline in SLE beluga blubber, although they still remain at elevated levels
(Lebeuf et al., 2014a). Hickie et al. (2000) estimated that it would require a minimum
of seven years before statistically significant changes in PCB concentrations are
detected in adult male SLE belugas. Despite worldwide restrictions on PBDE mixtures
over the last decade, these findings suggest that SLE belugas are exposed to continuous
inputs of these chemicals from PBDE-containing products that are in use or have
entered the waste phase (Abbasi et al., 2015). In fact, Abbasi et al. (2015) estimated
that the stock of commercial in-use products containing Penta- and Octa-BDE mixtures
peaked in 2004 and might still be in the market by 2020. Moreover, approximately 60%
of the stock of PBDEs in 2014 (~70,000 tons), of which 95% is composed of Deca-
BDE, will remain in the use phase up to 2020. Recycling plastics or electronic products
that contain PBDEs may also represent a significant continuous source of PBDEs to
the environment in the years to come (Chen et al., 2010b). In this context, present
results suggest that it might take several more years before a significant decline in

PBDE concentrations is observed in SLE belugas.
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Blubber concentrations of Dec-602, Dec-604 CB, and PBEB did not vary over the 17-
year study period in SLE belugas. This is consistent with the absence of trends between
1979 and 2004 for PBEB in lake trout from Lake Ontario (Ismail ef al., 2009). PBEB
was used as HFR during the 1970s and 1980s, and its production decreased by 1986
(Hoh et al., 2005). No recent information on the production volume of PBEB is
available (OSPAR Commission, 2013). Concentrations of Dec-604 CB in sediments
from the Great Lakes showed a strong increase from the 1950s to the 1970s, and then
remained unchanged until 2009 (Shen et al., 2014). Shen et al. (2011a) further reported
a significant decrease in Dec-602 concentrations in sediments and lake trout from the
Great Lakes between 1980 and 2006. The lack of changes in Dec-602, Dec-604 CB
and PBEB concentrations in SLE belugas imply that these chemicals are still in use

and/or that there are continuous inputs to the environment via the waste phase.

DP concentrations in SLE belugas significantly increased from 1997 to approximately
2003, and declined weakly up until 2013. Temporal trends of this high production
volume HFR (US EPA, 2015) originally introduced in the 1960s (Hoh et al., 2006)
have been reported in air, sediments, and lake trout from the Great Lakes. Overall, DP
concentrations increased significantly in a sediment core from the 1940s until the 1980s.
A subsequent decline up to 2004 was further reported in tissues of lake trout from Lake
Ontario (Ismail ef al., 2009 ; Shen et al., 2011a). Similar observations were made in
suspended sediments from Niagara River collected between 1980 and 2006, with the
strongest decline observed between the late-1990s and 2006 (Shen et al., 2011a;
Sverko et al., 2008). Moreover, a study of air DP concentrations around the Great Lakes
reported no significant change between 2005 and 2009 (Salamova and Hites, 2011).
Sverko et al. (2008) suggested that the production and/or use of DP may have decreased
in recent years, or that modern manufacturing processes currently release less DP into
the environment. The last production volumes of DP in North America was estimated

to several thousand tons in 2002 (National Center for Biotechnology Information, s.
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d.). DP concentrations documented in SLE beluga provide additional support to the

observed declines in DP concentrations in other species of (Eastern) North America.

CPlus concentrations decreased slightly in SLE belugas between 1997 and 2013. There
1s, to our knowledge, no temporal trend available for CPlus in marine mammals. Shen
et al. (2011a) observed a decrease in CPlus levels from 1980 to 2006 in suspended
particulate matter from the Niagara River. These authors also observed peak
concentrations of this compound in Lake Ontario trout in the early 1980s, with
subsequent declines up to 2004. These decreasing trends in sediments and fish were

consistent with findings for SLE beluga blubber reported in present study.

HBB concentrations also significantly decreased in SLE belugas during this 17-year
timeframe. A previous study on herring gull (Larus argentatus) eggs from the Great
Lakes found no significant temporal trend of HBB between 1982 and 2006 (Gauthier
et al., 2009). Buser (1986) reported that HBB is likely a major product derived from
pyrolysis of Octa- and Deca-BDE technical mixtures. This finding is not consistent
with the increasing use of Deca-BDE in North America over the last decade (Abbasi et
al., 2015), and results from the present study suggest that the occurrence of HBB in
blubber of SLE belugas and St. Lawrence minke whales would likely originate from
its industrial use. HBB was widely used in Japan with a production volume estimated
to 350 tons/year in 2001 (Watanabe and Sakai, 2003). Recent production volumes for
HBB are to our knowledge not publicly available.

1.7 Conclusions

The present study provided information on the occurrence of established and emerging
HFRs of high environmental concern in three Canadian cetacean populations, including

the now endangered SLE beluga population. Overall, blubber HFR concentrations were
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greater in SLE belugas compared to minke whales from the St. Lawrence and belugas
from the Canadian Arctic. These results can be explained by the higher trophic position
of SLE belugas and well as their proximity to local HFR sources originating from major
cities upstream in the St. Lawrence River and the Great Lakes, combined to their
limited seasonal movements outside the St. Lawrence region. Unexpectedly, Dec-604
CB and DP were found at greater concentrations in Canadian Arctic belugas than in St.
Lawrence whale species, suggesting that these compounds might have areas of
applications other than flame retardant and/or originate from different sources outside
the St. Lawrence River-Great Lakes basin. However, these inter-population
comparisons must be interpreted with caution since sample sizes were low, thus
preventing robust statistical comparisons. Temporal trend examination in SLE belugas
showed for the first time in marine mammals significant trends (declines) for HBB,
CPlus and DP concentrations, although no significant change was observed for PBDE:s.
This suggests that North American PBDE regulations (and outside North America) are
too recent to observe changes in PBDE concentrations in beluga blubber. Emissions
from HFR-containing products that are still in use or in waste phase likely played a role
in influencing these temporal trends in belugas; a long-lived marine mammal (40-60
years). These findings warrant further investigation on the environmental fate,
biomagnification, and toxicological effects of PBDEs and emerging HFRs in these

whale populations, and is subject of ongoing work in our laboratory.
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2.1 Résumé

Des concentrations élevées de polluants organiques persistants (POP) et de retardateurs
de flamme halogénés (RFH) émergents ont été rapportés dans les tissus de la population
menacée des bélugas de I’estuaire du Saint-Laurent (Canada), ainsi que chez les petits
rorquals fréquentant la méme aire d’alimentation. Cette étude a examiné les liens entre
les concentrations de POP et de RFH émergents (dans le tissu adipeux), et la
transcription de genes impliqués dans la régulation des axes thyroidien et stéroidien
(dans la peau) chez les bélugas et les petits rorquals de I’estuaire du Saint-Laurent.
Chez les bé¢lugas, les concentrations de BPC, de pesticides organochhlorés et
d’hexabromobenzeéne (HBB) étaient positivement corrélées a la transcription des génes
liés a la thyroide et/ou aux stéroides, tandis que les concentrations de Dec-604 CB
¢taient associées négativement a la transcription des génes des glucocorticoides et de
la thyroide. Chez les petits rorquals, les concentrations de PBDE ont changé
positivement avec les niveaux de transcription du récepteur des cestrogenes S et les
concentrations de HBB négativement avec les transcrits du récepteur des
glucocorticoides. Les résultats actuels suggerent que plusieurs fonctions biologiques,
telles que la reproduction et le métabolisme énergétique, pourraient représenter des

cibles potentielles des organohalogénés détectés chez ces baleines.

Mots clés : Organochlorés; retardateurs de flamme; transcription de genes; thyroide;

stéroide; Cétacé.

2.2  Abstract

Elevated concentrations of persistent organic pollutants (POPs) and emerging
halogenated flame retardants (HFRs) have been reported in tissues of the endangered

St. Lawrence Estuary (Canada) beluga population as well as in minke whales visiting
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that same feeding area. This study examined the linkages between blubber
concentrations of POPs and emerging HFRs, and transcription in skin of genes
involved in the regulation of thyroid and steroid axes in belugas and minke whales from
the St. Lawrence Estuary. In belugas, concentrations of PCBs, OCs and
hexabromobenzene (HBB) were positively correlated with the transcription of thyroid-
and/or steroid-related genes, while Dec-604 CB concentrations were negatively
associated with the transcription of glucocorticoid and thyroid genes. In minke whales,
PBDE concentrations changed positively with estrogen receptor f transcript levels and
HBB concentrations negatively with glucocorticoid receptor transcripts. Present results
suggest that several biological functions including reproduction and energetic

metabolism may represent potential targets for organohalogens in these whales.

Keywords : Organochlorine; flame retardant; gene transcription; thyroid; steroid;

Cetacean.

2.3 Introduction

Marine mammals are exposed to a variety of organic contaminants that can accumulate
in their tissues at occasionally elevated concentrations (Law, 2014). Among these,
persistent organic pollutants (POPs) generally accumulate at the greatest
concentrations in marine mammal species residing in coastal regions that are
characterized by dense human populations and intensive industrial and agricultural
activities (Evans, 2009). Cetaceans and pinnipeds from the Estuary and Gulf of St.
Lawrence (Canada), which are located downstream of large American and Canadian
cities along the Great Lakes and St. Lawrence River, were shown to accumulate
elevated concentrations of POPs (Bernt et al., 1999 ; Lebeuf et al., 2014a). The St.
Lawrence Estuary (SLE) is home to the St. Lawrence beluga (Delphinapterus leucas)

population and represents an important summer feeding ground for the minke whale
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(Balaenoptera acutorostrata). The hunting ban in 1979 has brought some stability to
the SLE beluga population, although an increase was expected following the
elimination of this threat. However, since the early 2000s, the population has been
declining at a rate of approximately 1% per year (Mosnier et al., 2015). While
contaminant exposure, noise and disturbance are still among the main stressors
potentially acting on this population, others such as sporadic exposure to algal toxins,
food scarcity and climate warming have been added to the list to explain the decline of
the SLE beluga population, which is now considered at risk of extinction under the
Species at Risk Act (DFO, 2012 ; Lair ef al., 2016). Although minke whales are
currently not considered at risk in the Western North Atlantic, exposure to
environmental contaminants could also be a concern as relatively elevated
concentrations of halogenated flame retardants (HFRs) relative to other minke whale
populations were recently reported in the blubber of minke whale carcasses collected

in the Estuary and Gulf of St. Lawrence (Simond et al., 2017).

The first report of polychlorinated biphenyls (PCBs) and dichlorodiphenyltrichloro-
ethane (DDT) and related compounds in SLE belugas came from a carcass recovered
in 1971, which showed very high blubber concentrations of these compounds (i.e., 800
and 827 pg/g for PCBs and DDTs, respectively) (Sergeant, 1980). Since then, elevated
blubber concentrations of a broader suite of PCBs and organochlorine (OC) pesticides
and by-products (i.e., DDTs, hexachlorobenzene (HCB), mirex, and trans-nonachlor)
were also reported in SLE beluga carcasses (Lebeuf et al., 2014a ; Muir et al., 1996).
Although concentrations of PCBs and DDTs have declined markedly in SLE beluga
blubber between 1987 and 2007 (Lebeuf et al., 2014a), these chemicals were still at
elevated levels at the end of this period (i.e., 2.4-243 pg/g lw for PCBs and 0.6-85 ng/g
lw for DDTs). By comparison, sharp increases in other toxic chemicals including the
halogenated flame retardant (HFR) polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) have
been documented from the late 1980s to 1990s in their blubber. PBDEs reached their
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maximum concentrations in beluga tissues in 1997, followed by a plateau up until at
least 2013 (Lebeuf et al., 2014a ; Simond et al., 2017). All PBDE commercial mixtures
(i.e., Penta-, Octa- and Deca-BDE) have now been added to the annex A of the
Stockholm Convention on POPs. As a consequence, alternative chemicals to PBDE
mixtures are increasingly being used in consumer products (Covaci et al., 2011).
Recently, Simond et al. (2017) reported low (relative to PBDEs) concentrations of
several emerging HFRs including hexabromobenzene (HBB),
pentabromoethylbenzene (PBEB), and Dechlorane-related compounds in the blubber
of SLE belugas and minke whales.

The biological effects of contaminants are likely to be greater when mobilized in blood
as opposed to being stored in adipose tissue. Periods of highest vulnerability for marine
mammals include mating in the case of species such as pinnipeds in which fasting may
occur in males during this period, pregnancy and lactation for reproducing females, and
starvation when food supplies becomes limited. The enhanced release of POPs into the
blood during these periods may thus affect calf and adult health of marine mammals
(Reiynders et al., 2009). An increase of mortality related to dystocia (i.e., difficult
labour) and postpartum complications has been reported over the last decade in SLE
beluga females (Lair ef al., 2016). These authors suggested that female exposure early
in life to elevated concentrations of endocrine disruptors including PBDEs, might lead
to parturition-related problems. This hypothesis was based on studies of other
mammals (e.g., rats, rodent and human cells) showing that a number of POPs reported
in SLE beluga and minke whale blubber such as PCBs, PBDEs and OC pesticides, can
elicit adverse developmental, neurological, reproductive and immune abnormalities,
including perturbation of the circulating thyroid and steroid hormone homeostasis (see
reviews by Kefeni ef al., 2011 ; Mrema et al., 2013 ; Pelch ef al., 2011). Moreover,
PCBs, PBDEs and DDTs have the potential to interfere with nuclear thyroid and/or

steroid hormone receptors (Kojima et al., 2009 ; Pelch et al., 2011). It has been shown
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that the activity of nuclear hormone receptors represents a good indicator of endocrine
disruptor exposure in wildlife as they were documented to interact with these POPs,
and play a major role in the endocrine transcriptional response in target cells (McKenna

etal., 1999).

Skin/blubber biopsy sampling has become one of the most common non-destructive
technique used for studying free-ranging cetaceans as the tissues collected can be used
to examine a variety of biological and ecological questions. The collection of the two
tissues allows for quantifying both POP concentrations and biological markers
including the expression of specific genes or hormone levels (Godard-Codding and
Fossi, 2018). Several studies have reported interactions between PCBs and/or PBDEs,
and steroid and thyroid hormone receptors using biopsies of marine mammals. For
example, PCB and/or PBDE concentrations have been correlated for several cetacean
(including belugas) and pinniped species with transcript levels of several nuclear
hormone receptors (i.e., thyroid hormone receptor a (Thra) and B (Thrp), estrogen
receptor a (Esra), and glucocorticoid receptor (Nr3cl) transcripts), and enzymes
involved in the metabolism of xenobiotics (i.e., aryl hydrocarbon receptor (44r)) in
their blubber (Brown ef al., 2014 ; Buckman et al., 2011 ; Noél et al., 2014, 2017).
Concentrations of DDTs, trans-nonachlor and HCB have also been shown to interfere
with the steroid or thyroid axes in humans and laboratory animals (e.g., Cocco, 2002 ;
Starek-Swiechowicz et al., 2017). Currently, information on the effects of emerging
HFRs is scarce, and it remains unclear whether these replacement products to the

banned PBDEs can disrupt endocrine systems of mammals (Ezechias et al., 2014).

The present study aimed at investigating the relationships between blubber
concentrations of a suite of POPs and emerging HFRs, and the transcription of genes
related to the regulation of thyroid and steroid hormones, and metabolism of

xenobiotics in free-ranging SLE belugas and minke whales. POPs (i.e., PCBs and other
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OCs, and PBDEs) and emerging HFRs were selected because of their known endocrine
disruptive potential or the lack of knowledge on their toxicity in mammals. Results
from this study will provide valuable information on the potential of POPs and
emerging HFRs to elicit endocrine disrupting effects in highly exposed whales,
including the endangered SLE beluga population for which contaminant exposure has

been identified as a potential cause of decline.

2.4 Materials and methods

2.4.1 Field sampling

A skin/blubber biopsy was collected from the flank of adult belugas (n =45) and minke
whales (n = 11) in the SLE (Figure 2.1) during the summers of 2015, 2016 and 2017
using sharpened 8 x 25 mm to 8 x 35 mm stainless steel tips cleaned with oxygen
peroxide or HPLC grade acetone and 95% ethanol. Biopsies were processed
immediately after sampling using disposable DNAse and RNAse-free scalpels as well
as cleaned forceps. As the biopsy dart often hits with an oblique angle, more epidermis
and connective tissues are often collected. Therefore, the intermediate fibrous layer
between the epidermis and blubber (i.e., dermis) and the blubber (when available) were
used for chemical analysis, and is referred to as “blubber” hereafter. Blubber samples
were wrapped in solvent-rinsed aluminum foil, flash-frozen in liquid nitrogen, and
stored at -80°C in the laboratory until chemical analysis (Section 2.4.3). The skin of
all minke whales and four belugas was separated from the blubber, immersed in
RNAlater® and kept in a cooler before being stored at -80°C in the laboratory. The
remaining beluga skin samples were flash-frozen in liquid nitrogen and stored at -80°C
in the laboratory until sexing (Section 2.4.2) and gene transcription analyses (Sections
2.4.4 and 2.4.5). Both these sample handling methods were shown to be optimal for
RNA preservation (Camacho-Sanchez et al., 2013).
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This research was conducted under permits granted by Parks Canada (SAGMP-2013-
14734 and SAGMP-2017-25339) and Fisheries and Oceans Canada (IML-2015-13,
IML-2016-021, and QUE-SCIENTIFIQUE-048-2017). Sampling methods were
approved by animal care committees of the Universit¢é du Québec a Montréal and
Fisheries and Oceans Canada, two entities recognized by the Canadian Council on

Animal Care (Ottawa, ON, Canada) and complying with their guidelines.
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Figure 2.1 Sampling area (hatched) for belugas and minke whales in the St. Lawrence Estuary
(Quebec, Canada).
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2.4.2 PCR-based sex determination

Sex of whales was determined by a PCR amplification-based method at Saint Mary’s
University (Halifax, NS, Canada) for belugas and Environment and Climate Change
Canada (Montreal, QC, Canada) for minke whales using skin DNA extracts. The
methods were based on Gilson et al. (1998) for belugas and on Jayasankar et al. (2008)
with minor modifications for minke whales (see Annexe B). Only male belugas were
included in this study. For minke whales, there is a strong bias toward females visiting
the SLE for feeding (Ursula Tscherter, personal observations), and thus as expected,

minke whales in present study were all confirmed to be females.

2.4.3 Chemical analysis

Blubber samples (30-100 mg) were analyzed for 41 PCBs, 23 OCs (pesticides and
industrial by-products), 35 PBDEs, and 11 emerging HFRs. Sample extraction and
clean-up followed methods described in Simond et al. (2017) without modification.
Briefly, blubber samples were homogenized with diatomaceous earth, and spiked with
100 puL of a 200 ng/mL internal standard solution (BDE-30, BDE-156, '3*C-BDE-209,
and '3C-anti-DP). The total lipid content of samples was determined gravimetrically.
Identification and quantification of PBDEs and emerging HFRs was performed 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). An internal standard approach was

used for HFR quantification, and thus all analytes were inherently recovery-corrected.

Extracted blubber fractions generated for PBDE/HFR analysis were reanalyzed for
PCBs and other OCs by AGAT Laboratories (Montreal, QC, Canada) for belugas only.
Briefly, extracted fractions were spiked with performance standards consisting of
neutral PCBs (PCB-9, -136, and -204) and polycyclic aromatic hydrocarbons
(naphthalene-d8, phenanthrene-d10, and chrysene-d12). Identification and
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quantification of PCBs was performed using a 6890N GC coupled to an 5975B Inert
mass selective detector (MSD) (Agilent Technologies) operating in selected ion
monitoring mode (GC/MSD-SIM). For OCs, a 7890A GC coupled to a 5975C MSD
(Agilent Technologies) operating in SIM mode was used. The analytical column (30 m
x 0.25 mm x 0.25 um) was a fused silica RXI-5SIL MS capillary column (Restek
Corporation, Bellefonte, PA, USA). Concentrations of PCBs and OCs were corrected

using recovery percentages of the internal standard '*C-anti-DP.

Quality control and assurance procedures included analyses of procedural method
blanks, duplicate blubber samples and standard reference materials (SRM; NIST 1945
Whale Blubber, Gaithersburg, MD, USA) for each batch of ten samples. Analyte
concentrations in whale samples were blank-corrected when necessary. Mean (+ SEM)
recoveries of internal standards in samples were as follows: BDE-30 (95.3 + 1.08%),
BDE-156 (96.0 £ 1.94%), '*C-BDE-209 (64.0 + 3.41%), and '3C-anti-DP (104 +
1.82%). Performance standard recoveries for PCB/OC analyses were: PCB-9 (75.3 +
1.05%), PCB-136 (91.0 + 1.65%), PCB-204 (91.2 + 0.94%), naphthalene-d12 (91.6 +
0.84%), phenanthrene-d10 (103 + 1.04%), and chrysene-d12 (77.9 + 1.73%). Mean
percent variation from SRM certified values were 33.6 + 3.2% for PCBs (n = 32), 37.0
+5.3% for OCs (n=15), and 40.2 = 10.7% for PBDEs (n = 4). 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 = 8 for HFRs and 10 for OCs) of matrix samples spiked at a
concentration of 3-5 times the estimated detection limit. All contaminant
concentrations were reported in ng/g wet weight (ww). Lipid-corrected contaminant

concentrations can be found in Table B1.
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2.4.4 Total RNA isolation and cDNA synthesis

Different protocols and kits were used depending on whether samples were stored in
RNA/ater® prior to freezing or directly flash-frozen in liquid nitrogen. The RNeasy®
fibrous tissue mini kit (Qiagen, Toronto, ON, Canada) was used to isolate total RNA
from skin stored in RNA/ater® following the manufacturer’s instructions. Briefly, 10-
20 mg of skin was disrupted on ice in 100 uL of RLT buffer using a sterile plastic
pestle. Then, 200 uL of RLT buffer, 590 uL of RNase-free water and 10 pL of
proteinase K were added to the homogenate. The mixture was incubated at 55°C for 10
min in a ThermoMixer® R Comfort (Eppendorf, Mississauga, ON, Canada) without
agitation, and centrifuged at 10,000 x g for 3 min at room temperature. The supernatant
was transferred into a new tube, and centrifuged again at the same speed for 3 min to
settle the remaining particles. RNA was precipitated from the supernatant with ethanol

(70%), and cleaned with RW1 and RPE buffers on a RNeasy® spin column (Qiagen).

For flash-frozen beluga skin samples, total RNA was extracted using the RNeasy®
mini kit (Qiagen) as per manufacturer’s instructions with minor modifications. Briefly,
for each sample, 15-30 mg of skin was cut into small pieces on ice with a sterile scalpel,
disrupted in 100 pL of RLT buffer using a sterile plastic pestle. Then, 500 uL of RLT
and 290 pL. RNAse-free water were added to the homogenate. To optimize
homogenization, 10 uL of proteinase K was added to the mixture, and the solution was
incubated without agitation at 55°C for 10 min. Homogenates were transferred into
QIAshredder™ spin columns and centrifuged at 21,000 x g for 2 min at room
temperature. Supernatants were then transferred into a new tube, and total RNA was
precipitated with 70% ethanol, and cleaned on a RNeasy® spin column using RW1 and

RPE buffers.

In both methods, RNA was resuspended in 30 pLL RNase-free water, quantified using
a NanoDrop™ 1000 spectrophotometer (Thermo Fisher Scientific, Mississauga, ON,
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Canada), and RNA integrity was assessed on an agarose gel stained with SYBR™
green | Nucleic Acid Gel Stain (Thermo Fisher Scientific). Total RNA (500 ng) was
retro-transcribed using the QuantiTect® Reverse Transcription kit (Qiagen) following
the manufacturer's instructions, and stored at -20°C until further analysis (Section

2.4.5).

2.4.5 Quantitative real-time PCR
2.4.5.1 Primer design

A total of 12 genes were selected based on their key roles in endocrine functions and
xenobiotic metabolism in mammals in addition to five reference genes (Table B2).
Primers for minke whales were designed from predicted gene sequences obtained from
whole-genome sequencing of this species (Yim et al., 2014). For belugas, primers were
designed based on available sequences in GenBank, and on conserved regions of genes
of interest obtained after the alignment of sequences from other cetacean species (e.g.,
Tursiops truncatus, Orcinus orca, Balaenoptera acutorostrata, Lipotes vexillifer, and
Physeter catodon). Multiple sequence alignments were performed using the Clustal
Omega program (http://www.ebi.ac.uk/). All primers were designed by the authors
using Primer-BLAST from NCBI (Primer3 with Blast;
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/tools/primer-blast/), except for the beluga ribosomal
protein L8 (Rpl8), which was designed by Chen et al. (2016). Primers all respected the
Minimum Information for Publication of Quantitative Real-Time PCR Experiments
(MIQE) guidelines (Taylor et al., 2010), with an amplicon size from 75 to 150 bp, GC
contents between 50 and 60%, and a melting temperature comprised between 55 and
65°C. Primers were manufactured by IDT (Coralville, IA, USA). Amplification
efficiencies were measured using an 8-points standard curve, and only genes with
efficiency between 90 and 110% were measured. Name and symbol of transcripts as

well as primer-specific efficiencies and sequences are listed in Table B3 and B4.
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2.4.5.2 gRT-PCR measurements and normalization

All qRT-PCR analyses were performed using the SsoFast™ EvaGreen® Supermix and
the CFX96 TouchTM Real-Time PCR Detection System (Bio-Rad, Mississauga, ON,
Canada). Each reaction was run in duplicate in a total reaction volume of 13 pL using
5 and 7.5 ng of cDNA template for minke whales and belugas, respectively, and a final
concentration of 400 nM for each primer. Cycling parameters were 95°C for 30 s,
followed by 45 cycles at 95°C for 5 s and 60°C for 15 s. Amplification specificity was
verified with a melting curve. Quality control procedures included a no-template
control in order to monitor for random or reagent contamination as well as a primer

dimer formation.

Data acquisition was performed by the CFX Manager™ software (Bio-Rad). Cq values
were imported into Qbase+ 3.1 (Biogazelle, Zwijnaarde, Belgium). The AAC; approach
(Livak and Schmittgen, 2001) was used for relative quantification, and results were
converted to calibrated normalized relative quantity values (CNRQ). The relative gene
transcription was calculated and normalized using reference genes selected using the
geNorm algorithm: Diol, Hsd17f2, Sdha and Thra for belugas, and Ahr, RplS, and

Thra for minke whales.

2.4.6 Statistical analysis

For correlation analyses, concentrations of compounds/congeners that were below the
MLODs or MLOQs were substituted by a random value comprised between 0 and the
compound/congener-specific  MLOD, and randomly sampled from a normal
distribution. Only those compounds/congeners above the MLODs or MLOQs in at least

65% of the samples were included in correlation analyses (Table BS to BS8).

Normality and homogeneity of variances were tested using the Shapiro-Wilk and

Bartlett's tests, respectively. Contaminant concentrations in most belugas did not meet



88

the assumptions of normality and homogeneity of variances even after log-
transformation. Therefore, and due to the low sample size for minke whales, the non-
parametric Spearman’s rank correlation test was used to test the strength of the
relationships between contaminant concentrations and mRNA levels of target genes.
Differences in compound/congener concentrations between species were evaluated
using the Kruskal-Wallis test. Significant differences were discriminated using the
Dunn post-hoc test with a Bonferroni-type adjustment. All statistical analyses were
carried out using R version 3.2 (R Core Team, 2015, Vienna, Austria). Level for

statistical significance was set to = 0.05.

2.5 Results

2.5.1 Contaminant concentrations

Blubber X29PBDE concentrations were 1.8-fold greater in male belugas compared to
female minke whales (H (2) = 6.38; p = 0.01) (Table 2.1). 220PBDE concentrations
made up 96% of total HFRs in belugas, and were 10 times lower than X37PCB. The six
most abundant PBDE congeners determined in blubber of both species were BDE-47,
-49, -99, -100, -154/BB-153 and -209 (Figure B1), which are all major components of
Penta-BDE and Deca-BDE mixtures (La Guardia et al., 2006). Z;3Penta-BDE in
belugas and minke whales accounted for the largest part (92% and 80%, respectively)
of X290PBDE concentrations (H (2) = 89.7 and 21.4, respectively; both p < 0.001),
whereas percent contributions of X;1Octa- (3% and 8%, respectively) and Deca-BDE
(BDE-209; 4% and 8%, respectively) were lower and roughly similar in both species
(0.53 < p <0.95). Interestingly, £110cta- and Deca-BDE percent contributions were
greater in minke whales than in belugas (9.38 <H (2) < 18.3; both p = 0.01).

Among the 11 emerging HFRs (Table B6), only Dec-604 CB, syn- and anti-DP, HBB
and PBEB could be quantified in the two species (Table 2.1). The most abundant
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emerging HFR in SLE beluga and minke whale blubber was anti-DP, followed in
decreasing order by Dec-604 CB, HBB, and PBEB (Table 2.1). Concentrations of
PBEB and Dec-604 CB were significantly greater in minke whales than in SLE belugas
(H (2)=4.25 and 17.8, p = 0.04 and < 0.001, respectively), whereas the reverse was
observed for syn-DP (H (2) =4.30; p = 0.04).

Table 2.1 Mean concentrations (= SEM) and ranges (ng/g ww) of PCBs/OCs and PBDEs/HFRs
determined in biopsy blubber of belugas and minke whales from the St. Lawrence Estuary (Canada).

Means were calculated when compounds/congeners were quantified in > 65% of samples.

Belugas Minke whales
n=45 n=11
Blubber lipid content (%) 12.9+ 1.11 (1.50 - 39.6) 22.3+1.85(13.5-32.3)
OCs?
¥3;PCB® 1,356 £ 153 (150 - 4,171) n.a.
HCB 26.9 +£2.80 (<MLOD - 88.5) n.a.
p.p -DDE 561 +79.5 (55.8 - 2,456) n.a.
Mirex (<MLOD - 37.6) n.a.
trans-nonachlor 116 +£13.2 (<MLOD - 395) n.a.
HFRs*
T20PBDE! 144 £ 12.0 (28.9 - 386) 81.8+11.4(29.4 - 155)
PBEB 0.23 £0.05 (< MLOD - 1.66) 0.28 £ 0.06 (< MLOD - 0.75)
HBB 0.93 +0.13 (<MLOD - 3.70) 0.56 = 0.07 (0.24 - 0.99)
Dec-604 CB 0.99 +0.12 (< MLOD - 3.50) 2.56 £0.30 (1.29 - 4.99)
syn-DP 0.49 +0.16 (< MLOD - 6.50) 0.09 + 0.05 (< MLOD - 0.50)
anti-DP 1.84+0.41(0.27 - 12.8) 1.00 +0.15 (0.35 - 1.95)
>DP¢ 2.33£0.54 (0.36 - 19.3) 1.10+0.15 (0.35 - 1.95)

* OCs that were not detected in any blubber samples: Aldrin, p,p"-DDD, p,p"-DDT, Dieldrin, Endosulfan
I, Endosulfan II, Endosulfan sulfate, Endrin, Endrin aldehyde, Endrin ketone, Heptachlor epoxyde,
HCHs, Heptachlor, Methoxychlor, OCS, and Oxychlordane.

®Sum of CB-17, -18, -28, -31, -33, -44, -49, -52, -70, -74, -82, -87, -95, -99, -101, -105, -110, -118, -
128, -132, -138, -149, -151, -153, -156, -158, -170, -171, -177, -180, -183, -187, -191, -194, -195, -199,
and -209. Congeners that were not detected in any blubber samples: CB-169, -205, -206, and -208.

¢ HFRs that were not detected in any blubber samples: DBDPE, CPlus, Dec-602, Dec-603, and OBIND.
4 Sum of BDE-7, -10, -17, -28, -47, -49, -66, -77, -85, -99, -100, -126, 138, -139, -140, -153, -154, -180,
-183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -207, -208, and -209. Congeners that were not detected
in any blubber samples: BDE-15, -71, -119, -171, -205, and -206

¢ Sum of syn- and anti-DP.

n.a.: not analyzed.
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>37PCB concentrations contributed to 61 = 0.7% of the sum of all organohalogens
quantified in the blubber of SLE belugas. CB-153, 138/158, -99, -149, -101 and -95
were, in decreasing order, the most abundant congeners (Figure B2). Four OCs (30 +
0.9% of total organohalogens) were quantified in the blubber of belugas (Table 2.1) of
which the most abundant was p,p -DDE, followed by #rans-nonachlor and HCB.

2.5.2 Correlations between gene transcription and contaminant levels

The mRNA levels of 13 gene transcripts (i.e., Actf, Ahr, Dio2, Esra, Gapdh, Hsd17/2,
Nr3cl, Rpl8, Sdha, Star, Thra, Thrf, and Tub) were quantified in the skin of belugas
and minke whales (Table B3 and B4). The transcription of several of these genes was
significantly correlated with POP concentrations in SLE beluga blubber. Briefly,
237PCB, p,p’-DDE, trans-nonachlor and HCB concentrations were positively
correlated with the transcription of Dio2 (0.34 <rho <0.41; 0.01 <p <0.03) and Esra
(0.31 <rho <£0.42; 0.01 <p <0.05) (Figure 2.2 and B3). HBB concentrations were
positively correlated with Ahr, Esra, Hsd1152, Nr3cl and Star (0.32 < rho < 0.71;
0.001 < p <0.03) transcript levels, while Dec-604 CB concentrations were negatively
correlated with transcript levels of Hsd11f2, Nr3cl, Star and Thrf (-0.47 <rho <-0.31;
0.002 <p <0.04) (Figure 2.3 and B4). Transcripts of Actb (rho =-0.39; p=0.01) and
Tub (rho = -0.30; p = 0.04), two genes initially selected as reference genes, were

negatively correlated with concentrations of Dec-604 CB (Figure BS).

The concentrations of several HFRs were also correlated with skin gene transcripts in
female minke whales. Blubber concentrations of X20PBDE were positively correlated
with transcript levels of Esrf, whereas HBB concentrations were negatively correlated

with Nr3cl mRNA levels (Figure 2.4).
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Figure 2.2 Correlations between skin mRNA levels of Dio2 (a) and Esro (b), and blubber PCB

concentrations (ng/g ww) in male belugas sampled in the St. Lawrence Estuary.
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Figure 2.3 Correlations between skin mRNA levels of Esra (a), Nr3cl (b), Hsd11p2 (c, d), and

blubber HFR concentrations (ng/g ww) in male belugas sampled in the St. Lawrence Estuary.
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Figure 2.4 Correlations between biopsy skin mRNA levels of Es#f (a) and Nr3cl (b), and blubber

HFR concentrations (ng/g ww) in female minke whales sampled in the St. Lawrence Estuary.

2.6 Discussion

Present results suggest that elevated concentrations of POPs but also selected emerging
HFRs in SLE belugas and minke whales may be associated with perturbation in the
transcription of genes (in skin) involved in the regulation of thyroid, gonadal steroid,
and glucocorticoid hormones. To our knowledge, this is the first study investigating
the linkages between concentrations of any contaminants and genomic markers of

endocrine control in these two cetacean populations.

2.6.1 Contaminants in SLE belugas and minke whales
2.6.1.1 PCBs and other OCs

Despite their ban in the late 1970s in Canada and internationally, PCBs remain the most
abundant POPs in the blubber of SLE belugas. High concentrations of other legacy
OCs were also determined, which exceeded by 3.6-fold the sum of all quantified HFRs
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(Z34HFR). Concentrations in our recent samples of male SLE belugas were lower (i.e.,
7-, 2-, 14- and 5-fold for PCBs, HCB, p,p -DDE and trans-nonachlor, respectively)
than the previous report of OC concentrations measured in this segment of the
population (Lebeuf et al., 2014a). Moreover, only four OC pesticides and by-products
were detected in the present study compared to 16 in that of Lebeuf et al. (2014a).
These differences are consistent with the significant declines in concentrations of PCBs,
DDTs, trans-nonachlor, and HCB (i.e., 4-11% decline per year) that were calculated
by Lebeuf et al. (2014a) for female and/or male beluga carcasses sampled between
1987 and 2007. Concentrations of PCBs have considerably declined since the 1970s in
St. Lawrence River sediments (e.g., up to 95% between 1986 and 2003; Pelletier, 2002,
2005) and fish (e.g., 65-96% between 1976 and 2007; Painchaud and Laliberté 2010).
Results from the present study suggest that concentrations of PCBs and other OCs

continue to decline, at least in male SLE belugas.

2.6.1.2 HFRs

The Z0PBDE concentrations made by far the largest contributions to the sum of all
targeted HFRs measured in the blubber of male SLE belugas. Levels in biopsy blubber
were within the same range as those obtained from carcasses sampled between 1997
and 2013 (Simond et al., 2017). PBDE concentrations in female SLE minke whale
biopsy blubber were also within the range of those obtained from blubber of stranded
females sampled between 2002 and 2005 (i.e., 355+ 61.2 ng/g lw; Simond et al., 2017).
The leveling off of PBDEs in SLE belugas is likely due to the continuous release of
these chemicals via effluents from wastewater treatment plants, which represent one of
the most important source of PBDEs in aquatic environments (Kim et al., 2013).
Because PBDEs released from wastewater treatment plant effluents mainly originate
from domestic usage, the inputs of these chemicals into the environment are expected
to continue as long as HFR-containing consumer goods will be in use (Abbasi et al.,

2015).
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Four non-PBDE HFRs (DP, Dec-604 CB, HBB, and PBEB) were quantified in the
blubber of SLE belugas and minke whales. Concentrations from the present study were
greater in both species for XDP and Dec-604 CB (i.e., 11- to 51-fold), lower for HBB
(i.e., 2-fold), while PBEB concentrations were greater in minke whales (i.e., 4-fold)
and lower in belugas (i.e., 1.4-fold) compared to levels reported in blubber of carcasses
sampled between 1997 and 2013 from the same two populations (Simond et al., 2017).
The latter study was based on tissues collected from whale carcasses that used deeper
blubber layers than those that are typically obtained through biopsy sampling. These
differences in sampling might explain concentration discrepancies between studies,
although these could also be due to differences in sample freshness (e.g., oxidation)
and the heterogeneous vertical distribution of these chemicals within the blubber layer.
The inner blubber layer is considered metabolically more active than the outer layer,
which has structural properties and is often used for long-term lipid storage (Iverson et
al., 2004). Moreover, significant differences between blubber layers in composition
and quantity of fatty acids have been shown in both belugas and minke whales (Budge

et al., 2006 ; Iverson et al., 2004 ; Olsen and Grahl-Nielsen, 2003).

2.6.2 Correlations between contaminant levels and gene transcripts
2.6.2.1 Thyroid-related genes

Transcript levels of the gene encoding for deiodinase 2 (Dio2) were positively
correlated with concentrations of several OCs (i.e., PCBs, p,p -DDE, HCB, and trans-
nonachlor) in male SLE belugas, suggesting that these POPs could interfere with
thyroid axis regulation. Similar trends were observed using the liver of ringed seals
(Pusa hispida) from Svalbard and the Baltic Sea for which positive correlations were
reported between mRNA levels of Diol and concentrations of organohalogens (sum of
PCBs, PBDEs, HCB, trans-nonachlor, and p,p -DDE) (Routti et al., 2010). Moreover,
the activity of Diol and Di02 in muscle, liver and kidney was positively correlated with

plasma concentrations of PCB, OH-PCB and PBDE congeners in polar bears (Ursus
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maritimus) from Greenland (Gabrielsen ef al., 2015). Diol and Dio2 are key enzymes
involved in thyroid metabolism in mammals. These enzymes catalyze thyroid hormone
activation through outer ring deiodination of thyroxine (T4) to the active form 3,3’,5-
tritodothyronine (T3), and/or the inactivation of T3 (inner ring deiodination) to reverse
T3 and 3,3'-diiodothyronine (T2) (Soldin et al., 2008). Dio2 was documented to be the
only type of deiodinase found in skin and blubber of mammals (Kohrle, 2002).
Disturbance of deiodinase functioning may alter the circulating thyroid hormone status,
and subsequently impact processes in which thyroid hormones are involved including
thermoregulation, energetic metabolism, reproduction, growth, and development of the
nervous system in fetuses, neonates and juveniles (McNabb, 1992). In Svalbard
belugas (Villanger et al., 2011) and polar bears (Braathen ef al., 2004 ; Skaare et al.,
2001), plasma or blubber concentrations of HCB and PCBs were negatively correlated
with circulating thyroid hormone levels. Similar findings were reported for rats
chronically exposed to PCBs (Byrne et al., 1987), p,p -DDE (Liu et al., 2011), trans-
nonachlor (Bondy et al., 2000) as well as HCB (de Pisarev et al., 1989). Based on these
observations and the fact that a marked increase in D102 activity can be indicative of
hypothyroidism in mammals (St. Germain and Hernandez, 2016), the positive
correlations observed between OCs and Dio2 may represent an indirect evidence of
altered thyroid hormone status in SLE belugas. Nevertheless, it has been shown in polar
bears that although organohalogen concentrations were related to the activity of Diol
and Dio2, these were not associated with changes in plasma thyroid hormone levels
(Gabrielsen et al., 2015). In recent years, the number of fatal dystocia and postpartum
complications have increased in adult female SLE belugas (Lair et al., 2016),
conditions that can be influenced or triggered by altered thyroid hormone status (e.g.,
hypothyroidism) in mammals (Grant, 2015). Considering that other factors such as
nutritional stress or disturbance during parturition might also increase the probability
of parturition-associated complications in reproductive females (Lair ef al., 2016), the

latter hypothesis remains to be verified through, for example, measurement of
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circulating thyroid hormone levels, although this could not be performed in the present

study due to ethical reasons.

Another gene involved in thyroid regulation (action), Thrf, was negatively related to
blubber Dec-604 CB concentrations. Thyroid hormone receptors are essential for
normal development and energy homeostasis (Pelch ez al., 2011). The interpretation of
this negative correlation is cumbersome as no toxicological information is currently
available for this emerging HFR. However, the molecular structure of Dec-604 CB
contains a brominated aromatic ring similar to PBDEs, which have been associated
with changes in thyroid hormone receptor mRNA levels (Ibhazehiebo and Koibuchi,
2014). By comparison, PBDEs and PCBs exhibit highly similar structures to thyroid
hormones. As such, PCB concentrations have been positively correlated with several
thyroid hormone receptor gene transcripts in pinnipeds (Noél ez al., 2017 ; Routti et al.,
2010) and killer whales (Buckman et al., 2011). However, Noél et al. (2014) did not
report any significant relationships between Thro or Thrf transcript levels, and PCBs

in Arctic beluga blubber.

The present interpretations must be considered with caution as potential effects of POP
exposure could not be dissociated from biological and ecological factors (e.g., age,
nutritional status, seasonal variations, etc.) regulating Dio2 and Thrf (Bianco et al.,
2002). Also, as transcript levels of enzymes might not necessarily reflect their activity
(Greenbaum et al., 2003), the measurement of mRNA/protein levels should be
considered to complement these results. The measurement of other thyroid-related gene
transcripts such as the thyroid hormone response element (7re), retinoid X receptor
(Rxr) as well as deiodinase 3 (Dio3) might also contribute to better understand potential

organohalogen-exposure mediated mechanisms of disruption in SLE belugas.
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2.6.2.2 Gonadal steroid-related genes

Positive correlations were found in male SLE belugas between transcription levels of
Esro and concentrations of five organohalogens (PCBs, p,p’-DDE, trans-nonachlor,
HCB, and HBB). Moreover, in female SLE minke whales, PBDE concentrations were
positively related to Esrf transcripts. Similar correlations were found in liver of ringed
seals (Brown et al., 2014) and blubber of harbor seals (Noél et al., 2017) and killer
whales (Buckman et al., 2011), where PCBs were all positively correlated with Esro
transcript levels. However, no such correlation was reported in Beaufort Sea belugas
(Noél et al., 2014), although blubber PCB concentrations in this population were three
times lower than in those measured in SLE belugas in our study. PBDE concentrations
and Esro transcripts were positively correlated in blubber of harbor seals (Noél et al.,
2017) and Beaufort Sea belugas (No€l ef al., 2014). PCBs and PBDEs were shown to
bind to estrogen receptors, with congeners of low molecular weight eliciting generally
stronger estrogenic activity (Kojima et al., 2009 ; Soto et al., 1995). Estrogenic effects
were also reported for p,p’-DDE, trans-nonachlor and HCB in bottlenose dolphins
(Tursiops truncatus) (Yordy et al., 2010) and/or rats (Kelce et al., 1995 ; Pena et al.,
2012). Yordy et al. (2010) performed an E-screen assay with a mixture of
organohalogens (e.g., PCBs, chlordanes, DDTs, HCB, and PBDEs) extracted from the
blubber of male bottlenose dolphins and showed that this mixture induced a global

estrogenic effect.

To our knowledge, toxicity of HBB has been little studied (Ezechids et al., 2014). Since
HBB is the brominated analogue of HCB, these two chemicals are likely to elicit
similar effects. As such, similarly to HCB, HBB might not have a strong affinity for
estrogen receptors, suggesting that other intracellular pathways may be involved in the
perturbation of estrogen metabolism (Mrema ef al., 2013). This might also explain the
positive correlation between HBB concentrations and Esra transcripts. Rats exposed to

HCB showed a significant increase in Esra and plasma concentrations of 17/-estradiol
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(Pefia et al., 2012). Another potential mechanism of HBB-mediated disruption could
be via the interaction between 4Ar and Esro since transcript levels of both genes were
positively correlated with HBB concentrations as well as with each other (720 = 0.34;
p = 0.03; data not shown) in male SLE belugas. In vitro and in vivo studies have
provided extensive evidence that crosstalk between Esr and Ahr could lead to activation

of Esra in the absence of estrogens (Marlowe and Puga, 2010).

Although o and f estrogen receptor transcripts increased with increasing concentrations
of several organohalogens in male SLE belugas and female minke whales, the present
study design did not allow confirming if these contaminants caused estrogenic or
antiestrogenic effects. In both cases, imbalance could alter reproduction and other
physiological functions such as fertility, energetic metabolism, growth or development
(Kumar et al., 2018). It should be noted that correlations between organohalogens and
Esra transcripts could also be related with age in males. Indeed, POP concentrations
have been positively correlated with age in male SLE belugas (Lebeuf et al., 2014a ;
Simond et al., 2017), and estrogen levels could possibly also increase with age as
reported in elderly men (Bjernerem et al., 2004). Unfortunately, age of present free-

ranging whales could not be determined.

2.6.2.3 Glucocorticoid-related genes

Concentrations of HBB and Dec-604 CB in blubber of male SLE belugas were
positively and negatively correlated to levels of Hsd 1152 gene transcripts, respectively.
Since it is, to our knowledge, the first time that this gene is quantified in marine
mammals, no comparable results could be found in the literature. This gene encodes
for hydroxysteroid-11-pB-dehydrogenase 2 (Hsd11p2), an enzyme that unidirectionally
catalyzes the conversion of cortisol to cortisone, its inactive form, and has a protective
role for kidney and testicular Leydig cells (Hampl ez al., 2016 ; Krozowski et al., 1999).

A reduced activity of Hsd11B2 may result in severe forms of renal sodium retention
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and hypertension in humans (White et al., 1997), and in alteration of testosterone
production in rat Leydig cells (Ge et al., 2005). In humans, Hsd11/2 is known to play
an important role in pregnancy maintenance and fetal maturation, and in protecting the
fetus from overexposure to maternal cortisol (Krozowski ef al., 1999). An abnormal
increase of cortisol in plasma and fetus could induce delayed fetal growth, and cause
disturbance in intrauterine development including cardiovascular and metabolic
disorders (Odermatt, 2004 ; Seckl and Holmes, 2007). Although our results cannot
establish a clear mechanistic linkage between HBB or Dec-604 CB exposure and
Hsdl11p52 activity, they suggest that this enzyme can potentially be the target of a

organohalogen-mediated toxicity.

Concentrations of HBB and Dec-604 CB were oppositely correlated with Nr3cl
transcript levels (i.e., positively and negatively, respectively) in male SLE belugas,
while HBB was negatively correlated with this gene in female minke whales. Nr3cl
encodes for glucocorticoid receptor, which once activated by cortisol, is directly
involved in the regulation of physiological processes such as immune function, anti-
inflammatory response or blood pressure (Katsu and Iguchi, 2016). As a consequence,
variations in mRNA levels of this gene are in general closely linked to circulating
cortisol levels in mammals. Comparable to Dec-604 CB results in male SLE belugas
and HBB in female minke whales, PCB concentrations were negatively correlated with
Nr3cl transcripts in skin of North American harbor seals (Noél ef al., 2017) and brain
of Arctic chars (Salvelinus alpinus) (Aluru et al., 2004). However, no significant
relationship was found between PCB concentrations and Nr3c/ mRNA or cortisol
levels in the blubber of Arctic belugas (Loseto et al., 2018 ; Noél et al., 2014),
suggesting that different mechanisms of disruption are involved or that PCBs do not
affect corticosteroid regulation in belugas. Interestingly, HBB concentrations in SLE
belugas were also positively correlated with Ahr, as was Ahr with Nr3cl (rho = 0.83;

p < 0.001; data not shown). Several studies have documented crosstalk between Ahr
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and Nr3c1 in human cells, but molecular mechanisms behind these interactions have
as yet to be clarified (Sato ef al., 2013). HBB might bind and activate Ahr (Brown et
al., 2004), which is actively involved in xenobiotic detoxification (Marlowe and Puga,
2010). HBB concentrations were shown to increase with age in male SLE belugas
(Simond et al., 2017), and so did cortisol blubber concentrations in male belugas from
the Beaufort Sea (Loseto et al., 2018). These observations suggest that the correlation
described between Nr3cl and HBB levels in present study may indirectly or directly
be linked to age of male SLE belugas. Age could also be a confounding factor for the
correlation between HBB concentrations and Nr3c/ transcripts in SLE minke whale
females as burdens of POPs are eliminated during gestation and lactation (Reijnders ef

al., 2009).

The opposite direction of correlations observed in SLE belugas between HBB and Dec-
604 CB concentrations with Nr3cl and Hsdl1p2 transcripts remains difficult to
interpret, especially since these two HFRs were not correlated with each other (p =
0.26). Regardless, these results indicate that a link may exist between exposure to these
contaminants and glucocorticoid metabolism. Thus, HBB and Dec-604 CB may be
associated with modulation of the stress response of this endangered population, which
may also be affected by noise pollution, a warmer environment, sporadic toxic algal
blooms, and lesser availability of prey (DFO, 2012 ; Plourde et al., 2014). Individuals
undergoing chronic stress can exhibit higher baseline levels of circulating cortisol
(Dickens and Romero, 2013) that may alter physiological processes including stress
response, immune functions, electrolyte homeostasis, growth, development, and
reproductive success (Katsu and Iguchi, 2016 ; Rolland et al., 2012). Despite that
cortisol levels have not been measured in this population, pathological observations
may suggest that this population is under chronic stress. For instance, a high prevalence
of adrenal lesions (i.e., cortical hyperplasia, cortical and medullary nodular hyperplasia,

and serous cysts) was noted in necropsied male SLE belugas (Lair et al., 1997).
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Moreover, the death of 19% of adult females necropsied between 1983 and 2012 was
attributed to complications occurring during or shortly after birth (i.e., dystocia,
presence of full-term fetus in the uterus or its engagement in the birth canal with signs

of active labor, and intra-uterine infection or traumas) (Lair et al., 2016).

2.6.2.4 Other metabolic axes

Star, a key gene involved in steroidogenesis, was positively correlated with
concentrations of HBB, and negatively associated with Dec-604 CB in male SLE
belugas. As observed with Hsdl152 and Nr3cl transcripts, HBB and Dec-604 CB
concentrations were oppositely correlated to Star. The role of the steroidogenic acute
regulatory protein (Star) is to transport cholesterol across the inner mitochondrial
membrane for conversion to pregnenolone (Stocco, 2001), and subsequently to a
variety of steroid hormones (e.g., cortisol, progesterone, androgens, and estrogens).
The Star protein represents an important rate-limiting step in steroidogenesis; an
alteration of its expression could impact homeostasis of circulating steroid hormones.
A few in vitro studies in human and rodent cells have reported negative effects of PCBs
(Xu et al., 2006) and biocides (e.g., lindane and glyphosate; Harvey et al., 2007) on the
expression of Star. In male rodents, alteration of Star transcription may lead to a
reduction of hormonal signaling or responsiveness of the testis at both the fetal and
adult stages, and a decrease in testosterone synthesis (Clark and Cochrum, 2007).
Although results may be indicative of a potential disruption of the Star protein by HBB
and/or Dec-604 CB in male SLE belugas, more information needs to be obtained (e.g.,
steroid hormone and Star protein levels) in order to confirm whether organohalogens

exert steroid disruption in SLE belugas through alteration of Star activity.

Finally, the two genes that encode for the proteins f-Actin (4Actb) and a-Tubulin (Tub)
were negatively correlated with Dec-604 CB concentrations in blubber of male SLE

belugas. f-Actin is a monomer of microfilaments and a-Tubulin of microtubules, two
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structural constituents of the cytoskeletal system (Goodman and Zimmer, 2008). Thus,
in addition to being potentially involved in the disruption of the corticosteroid axis,
Dec-604 CB might interfere with cellular mechanisms in SLE male belugas. Disruption
of the cellular cytoskeleton, responsible for essential cell functions, may result in
perturbed embryonic and nervous system development during which movement,
motility, and division of cells are essential (Hargreaves et al., 2014). In vitro studies
involving neurotoxic compounds such as PCBs and PBDEs suggest that these toxic
substances may act by altering cytoskeletal functions (Alm et al., 2008 ; Tang et al.,
2007). However, no significant correlations were found between PBDE or PCB

concentrations, and Actb and Tub transcript levels in male SLE belugas.

2.7 Conclusions

This study presents multiple evidences that several POPs as well as selected emerging
HFRs that accumulate in the blubber of male SLE belugas and female minke whales
may affect the regulation of the thyroid and/or steroid axes, although no cause-effect
linkages could be established between organohalogen exposure and endocrine
perturbation. In fact, a number of potentially confounding variables (e.g., age,
nutritional status, other unmeasured contaminants, etc.) may have influenced these
correlations. The analysis of genomic markers alone is insufficient to predict or
diagnose effects related to contaminant exposure. Markers at other levels of the
biological organization such as hormone titers and/or measurement of proteins and
metabolites are essential to improve our understanding of the mechanisms of action of
these toxic chemicals. Biopsy sampling represents a valuable technique in
ecotoxicological studies on large marine mammals, especially for populations of
conservation concern. However, the collection of sufficient tissue to conduct multiple
analyses remains a major challenge for free-ranging cetaceans. While a uniform sample

in terms of sex or age composition may represent an asset for clarifying trends or
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eliminating some confounding factors, sampling only a fraction of a population may
also add complexity to result interpretation and extrapolation at the population level.
Toxicological effects of HBB and Dec-604 CB also need to be better understood.
Moreover, attention should be directed to degradation products of certain POPs (e.g.,
hydroxylated PCBs and PBDEs) as these metabolites that have been shown to disrupt
the activity of thyroid or estrogen receptors (Kitamura et al., 2005 ; Kojima et al., 2009)
and induce endocrine disrupting effects (Dhakal et al., 2018 ; Song et al., 2008), have
been detected in some populations of cetaceans including SLE belugas (McKinney et

al., 2006).
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3.1 Résumé

La population de béluga (Delphinapterus leucas) qui réside dans 1’estuaire du Saint-
Laurent (ESL ; Est du Canada) est en déclin. Les concentrations élevées d’une vaste
gamme de contaminants organohalogénés dans leurs tissus pourraient jouer un rdle
dans le non-rétablissement de cette population qui est en voie de disparition. Il a été
rapport¢ que les organohalogénés pouvaient entraver la régulation de plusieurs
métabolites issus de réactions cellulaires chez les mammiferes, tels que les acides
aminés et les acides gras. Ainsi, I’objectif de cette étude était d’¢tudier, a partir de 40
biopsies (peau/gras) de bélugas males de I’ESL, les relations entre les concentrations
dans le gras d’une sélection de composés organohalogénés (biphényles polychlorés,
pesticides organochlorés, paraffines chlorées a chaine courte (PCCC),
polybromodiphényléthers et certains retardateurs de flamme émergents), et les
concentrations cutanées de métabolites cibles (21 acides aminés, 22 amines biogenes,
18 acides gras et 17 métabolites énergétiques). Une analyse de partitionnement de
données basée sur les profils métabolomiques a permis de distinguer deux principaux
sous-groupes de bélugas ; I'un constitué d’une majorité d’individus échantillonnés
dans le secteur amont de leur habitat estival et ’autre en provenance majoritairement
du secteur aval. Ces résultats indiquent que des facteurs écologiques tels que la
disponibilité des proies et la composition du régime alimentaire peuvent influencer les
profils des métabolites du béluga. De plus, les concentrations de PCCC chez les bélugas
males de ’ESL étaient également corrélées négativement avec celles de quatre acides
gras insaturés (C16:1w7, C22:5w3cl, C22:5w3c2, et C22:6w3), et positivement avec
celles de ’acétylornithine (amine biogéne). Ces résultats suggerent que dans cette
population de bélugas, plusieurs fonctions biologiques telles que le métabolisme des
lipides pourraient étre des cibles potentielles des organohalogénés accumulés. Ceci
renforce également notre compréhension des risques d’une exposition ¢levée a des

organohalogénés sur la santé¢ des cétacés. Nos résultats soulignent également la
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nécessité de prendre en compte des facteurs écologiques (p. ex., régime alimentaire et

utilisation de 1’habitat) dans les études métabolomiques.

Mots-clés: mammifére marin; métabolomique; retardateur de flamme halogéné;

organochloré; paraffine chlorée a chaine courte; métabolisme des lipides.

3.2 Abstract

The small endangered beluga (Delphinapterus leucas) population residing in the St.
Lawrence Estuary (SLE; Eastern Canada) is declining. The elevated tissue
concentrations of a wide range of organohalogen contaminants might play a role in the
non-recovery of this whale population. Organohalogens have been reported to impair
the regulation of several metabolic products from cellular reactions in mammals such
as amino acids and fatty acids. The objective of this study was to investigate a suite of
organohalogens including polychlorinated biphenyls, organochlorine pesticides, short-
chain chlorinated paraffins (SCCPs), polybrominated diphenyl ethers, and selected
emerging flame retardants in blubber (biopsy) collected from 40 SLE male belugas,
and their relationships to skin concentrations of targeted metabolites (i.e., 21 amino
acids, 22 biogenic amines, 18 fatty acids, and 17 energy metabolites). A cluster analysis
based on metabolomic profiles distinguished two main subgroups of belugas in the
upper and lower sector of their summer habitat in the SLE. These results indicate that
ecological factors such as local prey availability and diet composition played a role in
shaping the metabolite profiles of belugas. Moreover, SCCP concentrations in SLE
male belugas also correlated negatively with those of four unsaturated fatty acids
(Clé:1w7, C22:5w3cl, C22:5w3c2, and C22:6w3), and positively with those of
acetylornithine (biogenic amine). These findings suggest that biological functions such
as lipid metabolism represent potential targets for organohalogens in this population,

and further our understanding on the health risks associated with elevated
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organohalogen exposure in cetaceans. Our results also underscore the need to consider

ecological factors (e.g., diet and habitat use) in metabolomic studies.

Keywords: marine mammal; metabolomic; halogenated flame retardant;

organochlorine; short-chain chlorinated paraffin; lipid metabolism.

3.3 Introduction

The St. Lawrence Estuary (SLE; Eastern Canada) is known to be an important feeding
ground for many marine mammal species, including a small resident population of
belugas (Delphinapterus leucas) (Lesage et al., 2007 ; Mosnier et al., 2010). A decline
in population size of approximately 1% per year has been documented from the early
2000s to 2012 at a time when it was estimated at 889 individuals (Mosnier et al., 2015).
This declining trend has likely continued since this last census given the abnormally
elevated number of calves found dead since 2008 (DFO, 2017). As a result, the status
of this population was changed from threatened to endangered in 2014 by the
Committee on the Status of Endangered Wildlife in Canada (COSEWIC, 2014a), a
status echoed under the Species at Risk Act in 2017 (DFO, 2017). Contaminant
exposure, noise pollution, disturbance from recreational and whale-watching vessels,
toxic algal blooms, food scarcity, and climate warming have been identified as factors
potentially contributing to the non-recovery of this population (DFO, 2014). The SLE
is part of the St. Lawrence Seaway and is located downstream of the Laurentian Great
Lakes and St. Lawrence River in Canada and the USA where several large cities and
agricultural regions are found, thus chronically exposing SLE belugas to multiple

organic and inorganic contaminants that may accumulate in their tissues.

Since the 1980s, elevated concentrations of polychlorinated biphenyls (PCBs) and

organochlorine (OC) pesticides and industrial by-products have been reported in the
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blubber of SLE belugas (Lebeuf et al., 2014a ; Sergeant, 1980). However, since their
ban in Canada more than four decades ago, PCB and OC pesticide concentrations have
declined markedly in SLE beluga blubber (Lebeuf et al., 2014a). In contrast, levels of
a widely used halogenated flame retardant (HFR) class, the polybrominated diphenyl
ethers (PBDEs), increased exponentially during this period in SLE beluga blubber,
reaching a peak in the mid-1990s (Lebeuf et al., 2014a ; Simond et al., 2017). PBDE
levels have remained stable in blubber of this population up until the last assessment
that included samples from 2013 (Simond et al, 2017). The addition of PBDE
commercial mixtures (i.e., Penta-, Octa-, and Deca-BDE) to the Annex A of the
Stockholm Convention on Persistent Organic Pollutants (POPs) in 2009 and 2017
(Stockholm Convention, 2009, 2017) led to market usage of alternative chemicals
known as emerging HFRs (Covaci ef al., 2011). Several of these chemicals (e.g.,
chlordene plus, dechlorane-602 and -604 Component B, and hexabromobenzene) were

recently quantified in the blubber of SLE beluga carcasses (Simond et al., 2017).

Despite the marked temporal decline of PCB and OC pesticide concentrations in SLE
beluga blubber, concentrations of these legacy organohalogens remain several-fold
greater than PBDEs or any other HFRs (Simond et al., 2019). Other chemicals such as
short-chain chlorinated paraffins (SCCPs) were quantified in SLE beluga blubber at
concentrations 100-fold lower than PCBs in the late 1980s (Tomy et al., 2000). SCCPs
are complex mixtures of alkanes of varying chain length (i.e., Cio to Ci3) and chlorine
content (30-70% by mass) that have been used mainly as lubricant, metal-cutting fluid,
plasticizer, and flame retardant (Feo et al., 2009). SCCPs are listed as toxic substances
under the Canadian Environmental Protection Act, and their manufacture, use, sale or
import are prohibited in Canada since 2012 (Canada Gazette, 2013). SCCPs are also
listed under Annex A of the Stockholm Convention on POPs since 2017 (Stockholm
Convention, 2017). These compounds have decreased significantly in lake trout (whole

homogenate) from lake Ontario in the Laurentian Great Lakes between 2001 and 2011
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(Saborido Basconcillo ef al., 2015). However, SCCP trends in belugas or any other

species from the SLE have not been investigated.

Several of the organohalogens reported in SLE beluga blubber (i.e., PCBs, OC
pesticides, PBDEs, emerging HFRs, and SCCPs) may represent a threat to their health
as many of these chemicals are known to disrupt the regulation of thyroid and steroid
axes in human, rodents, and marine mammals (e.g., Liu et al., 2016a ; Okoro ef al.,
2017 ; Retjnders et al., 2009 ; Zhang et al., 2016b). As such, plasma concentrations of
PCBs, PBDEs and OC pesticides have been correlated with several endocrine variables
(i.e., plasma steroid and thyroid hormone levels and/or liver thyroid-related gene
transcripts) in Fennoscandian and Norwegian Arctic ringed seals (Phoca hipsida)
(Routti et al., 2010) and Norwegian Arctic polar bears (Ursus maritimus) (Ciesielski
et al., 2017). Recently, concentrations of PCBs, OC pesticides and emerging HFRs in
SLE male beluga blubber (biopsy) were shown to correlate with skin transcript levels
of genes coding for nuclear receptors and proteins involved in the regulation of thyroid
(Dio2) and steroid hormones (Esra, Hsd1 12, and Nr3cl) as well as the metabolism of
xenobiotics (4Ar) (Simond et al., 2019). Consistent findings have been reported in
studies of transient and northern resident killer whales (Orcinus orca) from British
Columbia (Canada) and belugas from the Canadian Arctic, which showed correlations
between PCB concentrations and transcripts of genes involved in the regulation of
thyroid and estrogen axes as well as xenobiotic responses (Buckman et al., 2011 ; Noél

etal.,2014).

Several studies suggest that metabolomic profiles in mammals may be impacted by
exposure to organohalogen contaminants. For instance, correlations between blubber
concentrations of PCBs, OC pesticides and PBDEs, and lipid metabolism-related
compounds (e.g., phosphatidylcholines and arachidonic acid) were reported in two

Canadian Arctic polar bear sub-populations (Morris et al., 2019). Similarly, serum
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levels of amino acids involved in energy, lipid, amino acid or immune pathways were
altered in humans exposed to PCBs and mice dosed with BDE-209 (>97% of Deca-
BDE mixture) (Eguchi et al., 2016, 2017). Additionally, in vitro studies in rodent have
shown that SCCP dosage induced liver damage and fatty acid degradation, and affected
several lipid metabolic pathways (Geng et al., 2015 ; Wang et al., 2017 ; Wyatt et al.,
1993). Lipids play an essential role in energy storage, buoyancy and temperature
regulation in cetaceans, while fatty acids are involved in the regulation of multiple
biological processes including membrane structure and functions, intracellular
signaling pathways, gene expression, and production of bioactive lipid mediators
(Calder, 2015). Therefore, whale populations that are highly exposed to
organohalogens might experience lipid metabolism disorders that may in turn impact
energetic metabolism, and ultimately the animal’s health and reproductive success

(Iverson and Koopman, 2018).

Investigating the mechanisms of toxicity associated with environmental contaminant
exposure in free-ranging cetaceans is challenging as it requires access to fresh tissue
via biopsy sampling. These samples are generally limited in size (few grams per biopsy)
and number of individuals they can be collected from. As a result, a growing number
of studies investigating contaminant exposure-related effects in cetaceans rely on
“omics” methods (Mancia, 2018). These approaches require small amounts of tissue
and are amenable to multiple analyses, yielding a maximum of biological information
to further our understanding on the mechanisms of toxicity and related metabolic
pathways (Godard-Codding and Fossi, 2018). As such, metabolomic profiling allows
for screening a large suite of low-molecular weight (< 1000 Da) metabolites (e.g.,
amino acids, fatty acids, amines, and sugars) produced by cells that are specific to
certain metabolic pathways (Burgess ef al., 2014). Given that diet is the main uptake
pathway for contaminants in marine mammals, and that it can also influence

concentrations of certain metabolites such as amino acids or fatty acids (Arab, 2003 ;
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Poesen et al., 2015), feeding ecology must therefore be considered when assessing
metabolomic profiles. The summer habitat of SLE belugas is highly heterogeneous in
terms of bathymetry, salinity, and temperature (Therriault et al., 1990). These
characteristics may influence the structure of prey communities, including their relative
abundance and diversity. This is expected to influence metabolomic and contaminant
profiles of SLE belugas depending on their prey selection, degree of dietary

specialization, and preferred habitat for foraging.

The objective of this study was to examine the potential mechanisms of toxicity and
metabolic disruption in the highly organohalogen-exposed SLE beluga population. A
targeted metabolomic approach was used to characterize profiles of amino acids,
biogenic amines, fatty acids, sugars and energy metabolites in skin of SLE beluga
males, and to examine their relationships with blubber concentrations of selected
organohalogens (PCBs, OC pesticides, PBDEs, emerging HFRs, and SCCPs), while

accounting for ecological factors such as habitat use.

3.4 Materials and Methods

3.4.1 Field sampling

Given the known effect of sex on plasma biochemistry (e.g., triglyceride, glucose, and
cholesterol levels) and organohalogen concentrations in beluga tissues (Lebeuf et al.,
2014a ; Norman et al., 2013 ; St. Aubin et al., 2001), only male SLE belugas were
included in this study. A total of 40 males were biopsied (skin and blubber) in
September 2015 and 2016 using sharpened 8 x 25 or 8 x 35 mm stainless steel tips pre-
cleaned with acetone, 95% ethanol and Virkon, and fired from a MK24C Paxarms dart
projector with .22 caliber blank charges (Domett, New Zealand). Epidermis and
connective tissues were generally predominant relative to blubber in biopsies due to

skin thickness and occasional oblique hit angle of the dart; “blubber” therefore refers
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hereafter to the hypodermis and the intermediate fibrous layer between the epidermis
and blubber (i.e., dermis). Immediately after sampling, blubber was separated from the
epidermis using disposable DNAse/RNAse-free scalpels and forceps pre-cleaned with
acetone and 70% ethanol, wrapped in solvent-rinsed aluminum foil, flash-frozen in
liquid nitrogen, and stored in a Cryovial at -80°C in the laboratory until chemical
analysis (Section 3.4.2). The epidermis was flash-frozen in liquid nitrogen in a
Cryovial and stored at -80°C in the laboratory until sexing according to published
methods (Simond et al., 2019) as well as metabolomic analysis (Section 3.4.3). The
GPS coordinates of the biopsy sampling location were recorded for each beluga. Age

of the animals was not determined.

This study was conducted under permits granted by Parks Canada (SAGMP-2013-
14734) and Fisheries and Oceans Canada (IML-2015-13 and IML-2016-021).
Sampling methods were approved by the animal care committee of Fisheries and

Oceans Canada, which is accredited by the Canadian Council on Animal Care (Ottawa,

ON, Canada).

3.4.2 Chemical analyses

Blubber samples (30-100 mg) were analyzed for 41 PCBs, 23 OC pesticides and
industrial by-products, 35 PBDEs, 11 emerging HFRs, and 24 Cio to Ci3 SCCPs
(Tables C1 to C5). Sample extraction and clean-up was performed according to
methods described by Simond et al. (2017) without modification. Briefly, blubber
samples were homogenized with diatomaceous earth and spiked with 100 puL of a 200
ng/mL internal standard solution (BDE-30, BDE-156, '3C-BDE-209, and '*C-anti-DP).
The total lipid content of samples was determined gravimetrically. Identification and
quantification of PBDEs and emerging HFRs was performed using a gas

chromatograph (GC) coupled to a single quadrupole mass spectrometer (MS) (Agilent
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Technologies 5975C Series, Palo Alto, CA, USA) operating in electron capture
negative ionization mode (GC/MS-ECNI).

Extracted blubber fractions generated for PBDE/HFR analysis (1% aliquot) were spiked
with performance standards consisting of neutral PCBs (CB-9, -136, and -204) and
polycyclic aromatic hydrocarbons (naphthalene-d8, phenanthrene-d10, and chrysene-
d12), and reanalyzed for PCBs and OC pesticides by AGAT Laboratories (Montreal,
QC, Canada). Identification and quantification of PCBs was performed using a 6890N
GC coupled to an 5975B Inert mass selective detector (GC/MSD) (Agilent
Technologies) operating in selected ion monitoring mode (SIM), while for OC
pesticides this was performed using a 7890A GC coupled to a 5975C MSD (Agilent
Technologies) operating in SIM mode. The analytical column (30 m x 0.25 mm x 0.25
um) was a fused silica RXI-5SIL MS capillary column (Restek Corporation, Bellefonte,
PA, USA).

Blubber extracts generated for PBDE/HFR analysis (2™ aliquot) were also analyzed
for Ci0-Ciz SCCPs by the National Laboratory for Environmental Testing,
Environment and Climate Change Canada (Burlington, ON, Canada). Analytical
method was adapted from Tomy ef al. (1997), and quantification was performed using
a Q Exactive™ GC Orbitrap™ GC-MS/MS system (Thermo Fisher Scientific,
Mississauga, ON, Canada) with a TraceGOLD TG-5SiIMS GC column (30 m x 0.25
mm % 0.25 pm; Thermo Fisher Scientific, Mississauga, ON, Canada). The instrument
operated in negative chemical ionization mode at a mass resolution of 60,000. A total
of 24 SCCP mass-to-charge ratio (m/z) M-CL ions were extracted from total ion
chromatograms (Table CS5). Specific m/z values corresponding to the molecular
formulas of [M — Cl] ions of all major Cio-Ci3 formula groups were monitored
concurrently. Corrections were made for the fractional abundance of specific m/z

values and number of Cl atoms. Quantification was performed by comparing the
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response for specific m/z values in the sample to that of an authentic standard, which
was a Cio-Ci3 technical mixture containing 55.5% CI (DRE-X23105500CY, LGC
Standards, Augsburg, Germany).

Quality control and assurance procedures included analysis of procedural method
blanks, duplicate blubber samples and standard reference material (SRM; NIST 1945
Whale Blubber, Gaithersburg, MD, USA) for each batch of ten samples. Internal
standards (BDE-30, BDE-156, '*C-BDE-209, and !}C-anti-DP) were used for
PBDE/HFR quantification, and thus all analytes were inherently recovery-corrected.
Concentrations of PCBs and OC pesticides were corrected using recovery percentages
of the internal standard !*C-anti-DP. Internal and performance standard recoveries can
be found in Table C6. The percentages of variation from certified concentrations in
SRM are available in Table C7. Information on methods limits of detection (MLODs)
and quantification (MLOQs) for SCCP, PCB/OC and PBDE/HFR compounds can be
found in Supplementary Materials. Blank contribution in samples for SCCPs required
a blank correction for all congeners. All contaminant concentrations are reported in

ng/g wet weight (ww). Lipid-corrected (Iw) concentrations are listed in Table C8.

3.4.3 Metabolomic analysis

A total of 21 amino acids, 22 biogenic amines, total hexose, 18 fatty acids (FAs), and
17 energy metabolites were analyzed in skin (Table C9) by SGS AXYS (Sidney, BC,
Canada) following a targeted metabolomic approach described in Benskin ez al. (2014)
without modification. Briefly, metabolites were extracted from skin samples ground in
methanol using a bead blender. Amino acids and biogenic amines were derivatized
prior to analysis. All metabolites were quantified using an Agilent 1100 high
performance liquid chromatography (HPLC) system coupled to an API4000 triple
quadrupole MS (Applied Biosystems/Sciex, Concord, ON, Canada). Quantification

was made by isotope dilution using authentic standards and identical (or homologous)
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isotopically-labeled internal standards (Table C9), and a quadratic metabolite-specific
calibration curve. Specifically, at the start of a MS analysis, eight calibration samples
containing internal and authentic standards were run. Ratios of the authentic standard
peak areas and the surrogate peak areas were used to create a calibration curve specific
to each metabolite. MLODs and MLOQs were based on the calibration samples
containing the lowest metabolite concentrations, and were specific to both the

metabolite and the sample itself.

Quality control and assurance procedures comprised triplicate analyses of procedural
method blanks and SRM (Oncorhynchus nerka liver; SC6106). Recovery percentages
of internal standard in the SRM varied between 88% and 105% for biogenic amines
and amino acids (acetylornithine, alanine, glutamine, glutamic acid, glycine, histidine,
methionine, serine, and taurine), between 77% and 108% for fatty acids (C20:4w6,
C20:5w3 and C22:6w3), and between 29% and 84% for energy metabolites (hexose-
phosphate and succinic acid). Metabolites that were detected in one or more blank
samples at concentrations >30% of the mean sample concentration (i.e., FA C16:0, FA
C18:2, spermine, phosphoenolpyruvate, and kynurenine) or that showed > 30%
variation in concentrations between triplicates in the SRM (i.e., succinic acid, hexose
phosphate, tetrose-phosphate, spermidine, and cAMP) were excluded from further
analyses. Analytes that could not be quantified reliably based on the calibration curve
from the standards were also excluded from further analyses (i.e., hexose-phosphate
and lactic acid). The final dataset therefore included 46 metabolites (21 amino acids,
eight biogenic amines, total hexose, 10 fatty acids, and six energy metabolites), which

were all blank-corrected (Table C10).

3.4.4 Statistical analysis

Because the distribution of most variables did not meet the assumption of normality

(Shapiro-Wilk test) and homogeneity of variances (Bartlett’s test) even after log-
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transformation, non-parametric tests were used unless stated otherwise. Only
organohalogen compounds and congeners for which at least 65% of the SLE beluga
samples had values above the MLOQs (PBDEs/HFRs) or MLODs (SCCPs and
PCBs/OC pesticides) were included in statistical analyses (Tables C1 to C5, and C10).
Concentrations of Z13SCCP, the six major PBDE and PCB congeners and all emerging
HFRs and OC pesticides that were detected in > 65% of SLE male beluga blubber
samples were used for comparisons between SLE beluga groups (see below). In
addition to the 46 metabolites, the ratios of omega-3 to omega-6 fatty acids (w3:w6)
were also compared between individuals as it can be indicative of health and/or dietary
changes (Kékeld and Hyvérinen, 1998 ; Simopoulos, 2016). The statistical effect of
sampling year was not taken into account given the low annual sample size and

consistency in sampling period (September) between the two sampling years.

A series of multivariate analyses using log-transformed metabolite concentrations were
used to examine similarity patterns among SLE male belugas. A principal component
analysis (PCA) and a hierarchical cluster analysis on principal components (HCPC)
were performed using the package FactoMineR (L& et al., 2008). HCPC is an
unsupervised classification method that emphasizes the similarities between
individuals. A hierarchical tree was generated using Euclidian distances, and the
optimal number of clusters was determined based on the highest relative loss of inertia
(i(cluster n) — I(cluster n+1)). Differences in organohalogen and metabolite concentrations
between clusters were examined only for the two clusters (groups) showing the highest
number of individuals using a Mann-Whitney-Wilcoxon U test. Volcano plots were
then used to highlight variables that significantly differed (i.e., fold-change > 1.5; p <

0.05) between these two main clusters.

The strength of the relationships between contaminant and metabolite concentrations

was also examined using Spearman’s rank correlation. To limit the number of
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simultaneous hypothesis testing and family-wise error rate, organohalogens were
grouped into three chemical classes for this specific analysis: 234HFR (sum of PBDEs,
HBB, Dec-604 CB, DP, and PBEB), X1sSCCP and 24 PCB/OC (sum of PCBs, HCB,
p.p -DDE, and trans-nonachlor).

To reduce risks of Type I errors, p-values were adjusted using the classical one-stage
false discovery rate (FDR) method following Pike (2011) and using a FDR of 0.05.
Raw p-values were considered significant only if they remained significant after FDR
adjustment. Adjusted p-values were referred to as g-values to avoid confusion with raw
p-values. All statistical analyses were carried out using R version 3.2 (R Core Team,

Vienna, Austria) and a level of significance set to a = 0.05.

3.5 Results

3.5.1 Metabolite concentrations in SLE male belugas

Among all metabolite classes determined in SLE male beluga skin, total hexose was
the most abundant (41 £ 1.9%), followed by amino acids (34 + 0.7%), biogenic amines
(13 £ 0.3%; mean = SEM)), fatty acids (10 £ 0.7%), and energy metabolites (2.5 £ 0.1%).
The five individual metabolites that had the greatest concentrations, accounting for 67%
of the sum of all metabolites, were in decreasing order: total hexose (3,963 + 182 nug/g
ww; mean £ SEM), taurine (1,078 £ 26.0 pug/g ww), alanine (533 + 13.2 ug/g ww),
valine (447 £ 11.9 pg/g ww), and oleic acid (418 £ 34.2 pg/g ww).

The HPCP analysis based on all metabolite concentrations determined in SLE male
beluga skin yielded three clusters (Figure 3.1). Mapping biopsy sampling locations
revealed that male belugas categorized in cluster 1 were sampled mainly downstream
of the Saguenay River in the Lower Estuary (referred hereafter to “downstream

belugas”; n = 17). Belugas in cluster 2 were sampled mainly in the sector of the SLE
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located just off the Saguenay River mouth (“intermediary belugas™; n = 5), while those
in cluster 3 were sampled mainly in the Upper Estuary upstream of the Saguenay River,

or in or off the Saguenay River mouth (“upstream belugas”; n = 18) (Figure 3.2).
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Figure 3.1 Hierarchical tree (A) and score plot with 95% confidence ellipses from the HCPC and
PCA analyses (B) generated based on skin metabolite concentrations of male St. Lawrence Estuary
belugas. Following clusters were identified: cluster 1 (red; » = 17), cluster 2 (green; n = 5), and

cluster 3 (blue; n = 18).

Each SLE male beluga cluster generated through HPCP analysis was characterized by
concentrations of certain metabolites that differed significantly from the overall mean
(Table C11). Specifically, male belugas sampled downstream of the Saguenay River
generally exhibited greater concentrations of fatty acids (except stearic acid), whereas
those sampled in the upstream sector had lower concentrations of these same fatty acids.
In contrast, male belugas in the intermediary sector exhibited distinct amino acid
profiles, with lower concentrations of nine amino acids. Given that the intermediary
group of male belugas was constituted of only five individuals, this group was not used

further in statistical analyses.
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Figure 3.2 Biopsy sampling sites of male belugas in the St. Lawrence Estuary (SLE; n = 40)

categorized using hierarchical cluster analysis on principal components analysis of skin metabolite

concentrations. Clusters generated from this analysis are identified using different colors and

corresponded to specific sectors in the SLE: upstream (blue dots) and downstream (red dots) of the

Saguenay River mouth, and in or off the Saguenay River mouth (green dots).

Beluga males sampled in the sectors of the SLE located upstream and downstream of

the Saguenay River mouth differed in concentrations of several metabolites (Figure

3.3A). With the exception of stearic (C18:0) and osbond acids (C22:5w6),

concentrations of fatty acids (1.7- to 3.4-fold) and the two energy metabolites a-
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ketoglutaric and oxaloacetic acids (1.6-fold) were significantly greater (252 < U <306;
p<0.001) in male belugas sampled downstream compared to upstream of the Saguenay
River mouth. In contrast, concentrations of the biogenic amine acetylornithine (Ac-Orn)
were 1.8-fold greater in upstream belugas (U = 12; p < 0.001). The w3:w6 fatty acid

ratios did not differ between the upstream and downstream male belugas (p = 0.48).
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Figure 3.3 Volcano plots showing concentrations of metabolites (A) and organohalogens (B) that
significantly differed (fold-change > 1.5; p < 0.05) between upstream (n = 18) and downstream (n
=17) SLE male belugas. Fold-changes are expressed relative to individuals sampled in the upstream
sector, i.e., a positive fold-change indicates higher concentrations in downstream belugas, while a
negative fold-change indicates higher concentrations in upstream belugas. Concentrations that
differed significantly between male belugas sampled upstream and downstream of the Saguenay
River are identified in green and those that significantly differed although with a lower magnitude

(fold-change < 1.5) are identified in red.
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3.5.2 Organohalogens in blubber of SLE male belugas

Blubber concentrations of £;sSCCP and major PCB/OC pesticide and HFR compounds
are listed in Table 3.1. £13SCCP represented 74 + 15% (mean = SEM) of the sum
concentrations of all organohalogens, followed by X4 PCB/OC (24 £ 3.1%) and
234HFR (1.7 £ 0.1%). A total of 18 SCCP congeners were detected in all but two
individuals. ZsC11Cls9 (60 £ 1.9%) contributed largely to X1sSCCP concentrations,
followed by X5C12Cls.9 (18 £ 1.0%), X5C10Cls.9 (13 £2.0%) and X3C3Cls.7 (2.8 £2.9%).
The five most abundant SCCP congeners were in decreasing order: C;1Clg (1,372 +
334 ng/g ww), C11Cls (1,049 + 165 ng/g ww), C11Cl7 (1,022 + 428 ng/g ww), Ci0Cls
(824 + 224 ng/g ww), and C1oCl7 (660 = 173 ng/g ww).

Table 3.1 Mean (= SEM) concentrations (ng/g ww) and ranges of SCCPs, PCBs and OC pesticides,
and HFRs determined in the blubber of male St. Lawrence Estuary belugas (n = 40). Means were
calculated only when concentrations exceeded the method limit of detection (MLOD) or

quantification in more than 65% of the beluga samples.

Mean = SEM

Blubber lipid content (%) 13.5+£1.17 (1.50 - 39.6)
Short-chain chlorinated paraffins

213SCCP? 6,545 £+ 1,325 (<MLOD - 30,745)
PCBs and OC pesticides®

>37PCB¢ 1,386 = 162 (150 - 4,171)

HCB 27.0 +£2.93 (<MLOD - 88.5)

p.p -DDE 586 + 86.3 (55.8 - 2,456)

Mirex (<MLOD - 249)

trans-nonachlor 119+ 13.9 (<MLOD - 395)

24PCB/OC 2,154 £273 (254 - 6,961)
HFRs"

T29PBDE! 149 £ 12.6 (28.9 - 386)

PBEB 0.20 £ 0.04 (< MLOD - 1.60)
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HBB 0.92 +0.14 (< MLOD - 3.70)
Dec-604 CB 1.02 +0.12 (< MLOD - 3.50)
syn-DP 0.53 +0.18 (< MLOD - 6.50)
anti-DP 1.93 + 0.46 (0.27 - 12.8)
TDP* 2.46 +0.59 (0.36 - 19.3)
$34HFR 154 + 13.0 (30.6 - 395)

2 Sum of C10Cls, C10Cls, C10Cl7 C10Cls, C10Clo, C11Cls, C11Cls, C11Cl7, C11Cls, C11Clo, C12Cls, C12Cls,
C12Cl7, C12Cls, C12Clo, Ci13Cls, C13Cls and Ci13Cly. Congeners that were not detected in any samples:
Ci10Clio, C11Clio, C12Clio, C13Clg, C13Clo, and C13Clio.

b Partial data from Simond et al. (2019).

¢Sum of CB-17, -18, -28, -31, -33, -44, -49, -52, -70, -74, -82, -87, -95, -99, -101, -105, -110, -118, -
128, -132, -138, -149, -151, -153, -156, -158, -170, -171, -177, -180, -183, -187, -191, -194, -195, -
199, and -209. Congeners that were not detected in any samples: CB-169, -205, -206, and -208.

4 Sum of BDE-7, -10, -17, -28, -47, -49, -66, -77, -85, -99, -100, -126, 138, -139, -140, -153, -154, -
180, -183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -207, -208, and -209. Congeners that were not
detected in any samples: BDE-15, -71, -119, -171, -205, and -206.

¢ Sum of syn- and anti-DP.

Concentrations of PCBs, OC pesticides and industrial by-products, PBDEs and
emerging HFRs have been reported in a companion investigation that included the
majority of the present SLE male beluga samples (Simond et al., 2019), and thus will
not be described in details here. Briefly, concentrations of £37PCB accounted for the
greatest proportions (64 = 7.6%; mean = SEM) of £41PCB/OC, followed by p,p -DDE
(27 £ 4.1%), trans-nonachlor (5.5 £ 0.7%), and HCB (1.2 £ 0.1%). While X20PBDE
concentrations accounted for 97% of all HFRs, PBDEs were 14- and 43-fold lower
than X37PCB and X1sSCCP, respectively. The most abundant emerging HFR was ZDP
(sum of syn- and anti-DP), followed in decreasing order by Dec-604 CB, HBB, and
PBEB.

Concentrations of two organohalogens significantly differed between male belugas
sampled downstream and upstream of the Saguenay River mouth (Figure 3.3B and
Table 3.2). Specifically, £1sSCCP concentrations were four-fold greater (U = 38; p <
0.001) in upstream relative to downstream male belugas. PBEB concentrations were

2.6-fold greater in male belugas sampled downstream compared to upstream (U = 161;
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p = 0.002). 234HFR and 24PCB/OC concentrations did not differ between these two
beluga groups (p = 0.42 and 0.55, respectively).

Table 3.2 Mean (= SEM) concentrations (ng/g ww) of the three main organohalogen classes
determined in the blubber of male belugas sampled in the St. Lawrence Estuary upstream (n = 18)

and downstream (n = 17) of the Saguenay River.

Upstream belugas Downstream belugas
>34HFR 146 +23.6 161 +17.7
24 PCB/OC 2,344 + 454 1,749 £ 293
218SCCP 10,363 +2,234 2,509 + 812

3.5.3 Relationships between metabolites and contaminants

Blubber concentrations of X£33HFR, £4;PCB/OC and Z;3SCCP in SLE male belugas
were correlated with skin concentrations of several amino acids, hexose, biogenic
amines, and fatty acids. However, only a few of these relationships remained
significant after FDR adjustment (Table C12). Specifically, blubber X;sSCCP
concentrations correlated positively with those of acetylornithine (biogenic amine) and
negatively with those of four unsaturated fatty acids (Cl6:1w7, C22:5w3cl,
C22:5w3c2, and C22:6w3) (Figure 3.4). The w3:w6 fatty acid ratios did not correlate
with any contaminants (Table C12).
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Acetylornithine
concentrations (ng/g ww)

C16:1w7 concentrations
(ng/g ww)

rs=0.51; p <0.001

re=-0.45 ; p =0.004

0 2 4 6 8 10 12 0 2 4 6 8 0 12
%,gSCCP concentrations (ng/g ww) 2,gSCCP concentrations (ng/g ww)

11 1C) 14 1D)

C22:5w3c1 concentrations
(ng/g ww)
C22:5w3c2 concentrations
(ng/g ww)

re=-0.49 ; p =0.002 ro 046  p = 0.003

71 8
0 2 4 6 8 10 12 0 2 4 6 8 10 12
3,SCCP concentrations (ng/g ww) 3,gSCCP concentrations (ng/g ww)
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C22:6w3 concentrations
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re=-0.47 ; p =0.002
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Figure 3.4 Correlations between log-transformed blubber concentrations (ng/g ww) of Z;sSCCP
and skin concentrations (ng/g ww) of A) acetylornithine, B) C16:1w7, C) C22:5w3cl, D)
C22:5w3c2, and E) C22:6w3 in male belugas sampled in the St. Lawrence Estuary. Only
correlations with raw p-values that remained significant after applying the false discovery rate

criterion are presented. Adjusted p-values (g-values) are listed in Table C12.
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3.6 Discussion

3.6.1 Organohalogen concentrations in male SLE belugas

Contaminant research and monitoring on the SLE beluga population over the last
decades has focused primarily on PCBs, OC pesticides, and PBDEs (Lebeuf et al.,
2014a; Simond et al, 2017). PCB concentrations have consistently dominated
contaminant profiles in SLE beluga blubber despite their marked decline over the past
30 years. However, our results show that blubber concentrations of a previously
investigated class of plasticizer and flame retardant, the SCCPs, largely surpass those
of PCBs in this population. In fact, a previous study on SLE belugas reported SCCP
concentrations in males found dead in 1988 (493 to 915 ng/g lw; Tomy et al., 2000)
that were more than 65-fold lower than those reported in the present study. Assuming
that blubber concentrations determined in beluga carcasses and biopsy samples are
comparable on a lipid weight basis, this suggests a strong increase in SCCP
concentrations over the past three decades in this population. Also, because the
maximum lifespan of belugas is around 80 years (Lesage ef al., 2014b ; Stewart et al.,
2006), SCCP exposure in certain older individuals may go back as far as the 1950s.
Interestingly, £1sSCCP concentrations in SLE belugas from the present study were
among the greatest reported in marine mammals worldwide: 3- to 1,800-fold greater
than those reported in Indo-Pacific humpback dolphins (Sousa chinensis) and finless
porpoises (Neophocaena phocaenoides) from the South China Sea (570 to 24,000 ng/g
Iw; Zeng et al., 2015), seals and harbor porpoises (Phocoena phocoena) from the Baltic
Sea (34 to 300 ng/g lw; Yuan et al., 2019), polar bears and ringed seals from Greenland
(370 to 2,700 ng/g ww; Vorkamp et al., 2017), polar bears from the Canadian Arctic
(75 to 207 ng/g ww; Letcher et al, 2018), or humpback whales (Megaptera
noveanglie) foraging in Antarctic waters (10-46 ng/g Iw; Casa et al., 2019). Moreover,
present X;sSCCP concentrations were more than 300-fold greater than those

documented during the 2000s in Canadian Arctic and Greenland beluga populations
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(Vorkamp et al., 2019). Fish from lake Ontario and the St. Lawrence River also exhibit
much lower SCCP concentrations (5 to 34 ng/g ww; Houde et al., 2008 ; Saborido
Basconcillo et al., 2015) than SLE male belugas.

There is currently no information available on the temporal trends of SCCP
concentrations in the St. Lawrence basin nor on recent production volumes and use of
SCCPs in North America. Nevertheless, considering that the production and use of
SCCPs have been regulated in Canada since 2012 (Canada Gazette, 2013) and in the
USA since 2014 (US EPA, 2017), it can be predicted that SCCP concentrations will
eventually decline in SLE beluga tissues. However, consumer goods imported to North
America or in the waste-phase represent a non-negligible source of SCCPs (van Mourik
et al., 2016) that may significantly delay their decline in the environment. Given the
toxicity of these compounds (e.g., oxidative stress, endocrine disruption, metabolism
disturbance) (Wang et al., 2019b), current elevated SCCP concentrations in male SLE
beluga blubber can be regarded as preoccupying. Therefore, a continued attention
should be paid on the temporal and spatial variations of these compounds in addition
to the medium- and long-chain chlorinated paraffins that were not determined in the

present study.

3.6.2 Differences in metabolites and contaminants in belugas between sectors of the
SLE

Concentrations of metabolites that were significantly different between male belugas
sampled upstream and downstream of the Saguenay River mouth in the SLE were
mainly fatty acids, which were documented to originate primarily from dietary intake
(Iverson et al., 2004). This suggests the existence of ecological and/or hydrographic
factors within this system that influence local prey availability and diet composition.
The sector upstream of the Saguenay River in the SLE is characterized by shallow

water (depth from 20 to 50 m), salinity ranging from 10 to 25%o0 and high turbidity



128

(euphotic zone < 5 m), whereas the sector downstream of the Saguenay River exhibits
more contrasting features: in its northern portion, the deep (> 300 m) Laurentian
Channel ending abruptly at the mouth of the Saguenay river causes an upwelling of
more saline (> 25%o) and cold water near the surface, while the southern portion of the
Lower Estuary is shallower and receives water flowing out of the Saguenay River and
the Upper Estuary, and thus is warmer and less salty than water from the Laurentian
Channel (Mosnier et al., 2010 ; Therriault et al., 1990). These characteristics likely
lead to differences in community structure, although these are currently poorly
described (but see de Lafontaine, 1990 ; Therriault et al., 1990). It was reported that
the primary production is higher in the Lower Estuary compared to the Upper Estuary
due to the intense tidally-induced mixing (upwelling) of surface freshwater and deep
saltwater at the head of the Laurentian Channel, resulting in higher levels of nutrients
(Simard, 2009). This productivity cascades through the trophic web, and attracts large
marine predators such as whales (Lacroix-Lepage, 2018 ; Lavoie et al., 2000 ; Lesage
et al., 2007 ; Marchand et al., 1999). The lower concentrations of acetylornithine in
male belugas sampled downstream of the Saguenay River also suggest that these
individuals rely on different prey, as it has been shown that levels of this biogenic
amine could vary in serum of mammals depending on their diet (Ghaffari et al., 2019).
While belugas are likely to move around between the different sectors of the SLE,
differences in metabolite profiles between males sampled upstream and downstream
suggest a certain level of fidelity to these sectors for foraging and relatively similar diet

within these.

Diet and hydrographic differences between upstream and downstream sectors could
also influence foraging behavior (e.g., deeper dives, feeding frequency, and amount of
food ingested) of belugas, and consequently their metabolic activity. Several
metabolites that had greater concentrations in belugas sampled in the downstream

sector are involved in various energy metabolic pathways. For instance, oxaloacetic
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and a-ketoglutaric acids are involved in urea and citric cycles and the biosynthesis of
amino acids, fatty acids, and proteins. Furthermore, the fatty acids C14:0, C16:1w7,
C18:1w9, C22:5w3cl and C22:5w3c2 can be synthesized both from biosynthesis of
amino acids as well as diet (Iverson et al., 2004 ; Iverson and Koopman, 2018).
Consequently, differences in concentrations of these metabolites may reflect dietary
sources exhibiting different contents of these fatty acids, and/or a differential
biosynthesis or metabolic activity among groups of belugas from these two sectors. It
has been shown in human that diet composition or physical activity can both affect

plasma lipid and amino acid levels (Suérez et al., 2017).

Differences in PBEB and Z1sSCCP concentrations between upstream and downstream
SLE male belugas could also be related to dietary differences. Moreover, co-ingestion
of sediments while foraging on benthic organisms (e.g., polychaetes, plaice, and rattail)
(Lesage et al., 2017) could represent a non-negligible source of exposure to these
chemicals. Although PBEB and SCCPs have not been monitored in sediments or preys
of belugas in the SLE, these contaminants are known to accumulate in sediments at
occasionally elevated concentrations (Chen et al, 2011 ; Ganci et al., 2019) and
biomagnify in aquatic food webs (Huang et al., 2019 ; Tao ef al., 2019). Several studies
have shown that sediments is a significant sink for SCCPs, and thereby exposure source
for benthic and bottom-dwelling organisms (Ma et al., 2014b, 2014a ; Sun et al., 2017).
It can be suggested that male belugas using the Upper Estuary were exposed to greater
levels of these contaminants given the higher proximity of the Upper Estuary to the
Great Lakes compared to the Lower Estuary. Another hypothesis would be that benthic
or demersal prey are more important in the diet of male belugas feeding primarily in
the Upper Estuary. A better understanding of these differences within the SLE beluga
population would require more data on the concentrations of these contaminants in

sediments and prey.
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Age could also influence metabolite and contaminant concentrations in SLE male
belugas. Tsai et al. (2016) showed that serum biochemistry profiles changed with age
in captive belugas in Taiwan. Similarly, hepatic levels of amino acids, fatty acids and
energy metabolites varied depending on age class (i.e., adults vs. subadults) in
American black bears (Ursus americanus) (Niemuth and Stoskopf, 2014).
Organohalogen bioaccumulation is strongly related to age in male belugas as their
excretion may be limited compared to females that can eliminate these via placental
transfer and lactation (Cadieux et al., 2015 ; Desforges et al., 2012 ; Reijnders et al.,
2018). Moreover, according to Michaud (1993), the sectors identified in the present
study (i.e., upstream and downstream) generally are visited by herds of belugas with
different gender composition and age structure during the summer. The sector upstream
of the mouth of the Saguenay River is mostly frequented by small herds of adult
females, juveniles and/or calves. Groups downstream of the Saguenay River mouth
vary in size and are mainly composed of large adults (likely males) in the Laurentian
Channel area, while in the southern portion the two types of herds are observed. As a
result, male belugas sampled in the upstream sector of the SLE were likely younger
than those sampled downstream given the higher occurrence of large adults in the
downstream portion of the SLE. The greater concentrations of SCCPs quantified in
male belugas (potentially younger) sampled in the upstream sector may indicate that
these individuals likely were born from female belugas that had been more exposed to
these chemicals compared to downstream belugas that may belong to younger
generations. Conversely, PBEB concentrations may be greater in downstream male
belugas (potentially older individuals) as there has been a decline in the production of
this chemical in North America since 1986 (Hoh et al., 2005). Differences between

belugas from the two sectors may therefore be at least partly age-related.
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3.6.3 Correlations between contaminants and metabolites in belugas

Among all organohalogens quantified in SLE male beluga blubber, only SCCPs
significantly correlated with skin metabolite concentrations. The correlations between
SCCP and fatty acid concentrations in these belugas might indicate a disruption of lipid
metabolism. Recently, rats orally dosed with SCCPs showed an increase in liver fatty
acid oxidation leading to a decrease in their concentrations (mostly unsaturated and
long-chain fatty acids), which was associated with an up-regulation of the peroxisome
proliferator-activated receptor alpha (PPARa) (Gong et al., 2019). PPARa« is a ligand-
dependent transcription factor known to be involved in the S-oxidation of lipids
(Kersten, 2014) that could be activated by SCCPs due to their efficient binding affinity
to PPARa (Gong et al., 2019). Similarly, an up-regulation of fatty acid degradation
also occurred in a human cell line (HepG2) and in liver of rats and mice dosed with
SCCPs (Geng et al., 2015 ; Wyatt et al., 1993). A change in blubber fatty acid
composition might alter their thermoregulatory capacity and ultimately survival. In
addition of being a source of energy, fatty acids are also involved in other physiological
processes such as the inflammatory response, insulation and buoyancy (Fritsche, 2015 ;
Iverson and Koopman, 2018). For example, an increase in saturated fatty acid content
may impact the health of belugas as these fatty acids are able to trigger hepatic
lipotoxicity by inducing hepatocyte lipoapoptosis (Chen et al., 2018). In adult mice
dosed with SCCPs via gavage, an up-regulation in fatty acid f-oxidation induced
immunotoxic effects including an increase of white blood cell, neutrophil, lymphocyte,
monocyte, and blood serum pro-inflammatory cytokine levels (Wang et al., 2019a).
Moreover, as C22:603 is known to have health benefits in relation to inflammatory
conditions in mammals (Muhlhausler, 2018), a decrease of its bioavailability might
affect the inflammatory response. Although mechanisms of toxicity of SCCPs in male
belugas cannot be identified using the present correlative approach, results from the
present study suggest that SCCP exposure could alter their fatty acid profiles. As
described previously, all fatty acids (C16:1w7, C22:5w3cl, C22:5w3c2, and C22:6w3)
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that correlated with SCCP concentrations in male SLE beluga blubber can be acquired
through diet (Iverson et al., 2004 ; Iverson and Koopman, 2018). Due to a high degree
of similarity in molecular structures between fatty acids and SCCPs, the correlations
observed between these compounds may also indicate that SCCPs somewhat behaved
similarly to fatty acids in belugas and/or their prey (bioaccumulation and
biomagnification) and/or during sample extraction (i.e., pressurized liquid extraction;
see Section 3.4.2). In the event where our hypothesis of a difference in diet depending
on sectors is verified, the correlations observed between fatty acids and SCCPs could
be related to these ecological differences rather than to a deleterious effect of SCCPs

on fatty acids.

Acetylornithine, for which the concentrations correlated positively with those of
218SCCP in SLE male belugas, is an intermediate compound in the biosynthesis of
arginine from glutamate, and is involved in arginine and proline metabolism (Morizono
et al, 2006). Significant disorders in arginine and proline metabolism were
documented following exposure of the human liver cells HepG2 to SCCPs (Geng et al.,
2015), which was suggested by these authors to be a possible adaptive response to
oxidative stress. SCCPs might change the fatty acid profiles of SLE belugas as well as

induce oxidative stress that could, in turn, impact amino acid metabolism.

3.7 Conclusions

This study showed that metabolomic profiles of beluga skin varied depending on
sampling sectors in the SLE. Moreover, elevated concentrations of organohalogen
contaminants, largely dominated by SCCPs, were quantified in blubber samples of
male belugas. Significant correlations between SCCP concentrations and those of four
fatty acids and acetylornithine suggested potential impacts of SCCP exposure on lipid

or amino acid metabolic pathways in SLE belugas. In addition, concentrations of



133

several organohalogens and metabolites significantly differed between belugas
sampled upstream and downstream of the Saguenay River mouth. These geographical
differences in metabolite and contaminant profiles could be related to the unique
environmental characteristic of these sectors, including prey availability and diet
composition. Organohalogens should therefore be monitored in the SLE beluga food
web and environment (e.g., sediments and water) to verify this assumption, and will be
the subject of an upcoming study. Also, it cannot be completely disregarded that these
results could have been influenced by age, which is a known confounding factor to
contaminant concentrations and/or metabolite profiles in belugas (Lebeuf ez al., 2014a ;

Norman et al., 2013 ; Stern et al., 2005 ; Tsai et al., 2016).

The markedly elevated SCCP concentrations in male SLE belugas, which are among
the greatest reported in marine mammals worldwide, raise concerns about the potential
toxicity of these chemicals in this endangered population. Future research is warranted
to investigate environmental concentrations and mechanisms of toxicity of SCCPs in
apex predators from the marine food web. Further investigations should also deepen
our knowledge on the potential effects of organohalogens on the fatty acid metabolism
of marine mammals. Finally, a more holistic approach is critically needed to better
understand the health implications of highly-exposed cetacean populations to
organohalogens. As such, there is a strong need to develop new tools capable of
providing simultaneously a maximum of biological and chemical information (e.g., age,
“omics” profiles, contaminant concentrations, nutritional status, etc.) from cetacean

biopsy samples.
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CONCLUSION

4.1 Résultats principaux

Les résultats issus de cette thése apportent de précieuses informations sur le devenir et
les risques potentiels de toxicité d’une sélection de contaminants organohalogénés
¢établis et émergents chez les bélugas et les petits rorquals du Saint-Laurent. Dans le
premier chapitre de cette thése, nous avons constaté que six retardateurs de flamme
émergents (c.-a-d., HBB, PBEB, Cplus, Dec-602, Dec-604 CB et DP) étaient présents
a la fois dans les tissus des bélugas et des petits rorquals du Saint-Laurent. Nous avons
vu ensuite que le comportement migratoire et la position trophique pouvaient expliquer
les différences de concentrations des organohalogénés entre les bélugas et les petits
rorquals du Saint-Laurent. Puisque les concentrations des contaminants chez les
bélugas ¢€taient plus élevées en comparaison aux petits rorquals, nous pouvons donc
accepter notre premicre hypothese (A). Aussi, alors que nous nous attendions a avoir
une baisse des concentrations de PBDE chez les bélugas du Saint-Laurent (hypothese
B), celles-ci sont restées stables de 1997 a 2013. Cela vient confirmer les observations
faites par Lebeuf et al. (2014a) qui indiquaient que les concentrations de PBDE chez
les bélugas du Saint-Laurent avaient atteint un seuil €levé (plateau) depuis la fin des
années 1990 jusqu’en 2007. Ce résultat rappelle également que, malgré des
interdictions mises en place a I’encontre d’une molécule ou d’une famille de composés,
ceux-ci continuent d’étre diffusés dans I’environnement pendant des années via les
sites d’enfouissement par exemple, ou encore les effluents urbains dus a 1’utilisation
de produits de consommation courants ou recyclés qui en contiennent. Aussi, le

transfert des contaminants des femelles a leur progéniture favorise également la
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persistance de ces composés dans les tissus de ces especes longévives. Pour les
composés émergents, ceux-ci n’ont pas augmenté a travers le temps chez le béluga du
Saint-Laurent comme nous [’avions prédit (hypothése B). Au contraire, les
concentrations du HBB, du Cplus et des DP semblaient diminuer, et il n’y avait aucune
tendance temporelle pour les autres composé€s émergents. Cela semble suggérer que
I’utilisation du HBB, du Cplus et du DP aurait soit diminué ou arrété depuis plusieurs
années en Amérique du Nord. Dans le premier chapitre, nous rapportons également
pour la premiere fois, la présence de retardateurs de flamme émergents (c.-a-d., HBB,
PBEB, Dec-604 CB et DP) dans des bélugas du Nunavik. Comparativement aux
baleines du Saint-Laurent, les concentrations pour le Dec-604 CB et les DP étaient plus
¢levées chez les bélugas de 1’ Arctique, ce qui reste difficile a expliquer étant donné le
peu d’information disponible sur leur utilisation, les sources d’exposition possibles et
leur présence dans I’environnement. Cependant, ces résultats indiquent que ces
composés €émergents posséderaient la capacité a €tre transporté sur de longues distances
et a se bioaccumuler a travers les réseaux trophiques, qui sont des caractéristiques

propres a celle des POP.

Dans un second temps, nous voulions voir si les contaminants organohalogénés dans
les tissus des bélugas et des petits rorquals du Saint-Laurent étaient corrélées a des
niveaux de transcrits de génes impliqués dans la régulation de leur systéme endocrinien.
D’apres nos résultats, plusieurs POP et retardateurs de flamme émergents retrouvés
chez ces deux especes, semblaient affecter la régulation de leurs axes thyroidiens et
stéroidiens (sexuel et glucocorticoides), ce qui correspond a notre hypotheése C, que
nous acceptons. En effet, les concentrations des composés organochlorés (BPC, trans-
nonachlor, HCB et p,p’-DDE) dans les graisses des bélugas étaient corrélées avec les
niveaux de transcription dans la peau de genes impliqués dans la régulation de 1’axe
thyroidien (Dio?2) et des cestrogeénes (Esra), puis celles de ’HBB étaient corrélées avec

les transcrits du géne Esra et de deux genes qui régulent les glucocorticoides (Nr3cl et
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Hsdl11p2), et celles du Dec-604 CB avec les transcrits du gene Hsd11f2. Chez les petits
rorquals, les concentrations des PBDE étaient corrélées avec les transcrits du récepteur
B des cestrogenes (Esrf), et celles du HBB I’étaient avec les transcrits Nr3cl. Nous
acceptons €galement notre hypothese D, puisque les corrélations entre les contaminants
et les transcrits n’étaient pas les mémes entre les deux especes. Cela pourrait provenir
des différences liées a I’espéce, au sexe et a I’exposition aux contaminants. En effet,
nos €chantillons étaient composés que de femelles pour les petits rorquals, et que de
males pour les bélugas, puis les concentrations en organohalogénés étaient plus €levées
chez les bélugas. Néanmoins, tous ces résultats ne peuvent pas étre considérés comme
des relations de cause a effet, car une mesure des niveaux de transcription de génes
seule n’est pas suffisante pour témoigner d’un effet direct sur le métabolisme, puis de
nombreuses variables confondantes qui auraient pu avoir influencé nos résultats n’ont
pas pu étre déterminées (p. ex., age, €tat nutritionnel, autres contaminants, exposition
variée aux stresseurs environnants). Il n’est donc pas possible de déterminer de
relations de cause a effet, et de démontrer si ces composés représentent un risque pour
la santé¢ globale de ces especes. De plus, les résultats de ce chapitre permettent
également de faire un suivi de [’évolution temporelle des concentrations
d’organochlorés chez le béluga du Saint-Laurent. Comparativement aux concentrations
entre 1987 et 2007 de BPC, HCB, p,p ’-DDE et frans-nonachlore rapportées par Lebeuf
et al. (2014a), celles issues de nos échantillons de bélugas récoltés en 2015 et 2016
¢taient de 2 a 14 fois plus faibles, ce qui confirme les tendances a la baisse qui avaient

¢été rapportées dans cette étude.

Enfin, notre dernier objectif était d’examiner les mécanismes potentiels de
perturbations métaboliques des contaminants organohalogénés (c.-a-d., PCCC, POP,
PBDE et retardateurs de flamme émergents) accumulés chez les bélugas males du
Saint-Laurent. Dans un premier temps, en analysant les données de concentrations de

métabolites, nous nous sommes apercus qu’il y avait une ségrégation entre nos



138

échantillons. Les bélugas échantillonnés en aval de la riviere Saguenay présentaient
des profils en acides gras et en acides aminés différents comparativement aux individus
échantillonnés en amont, ce qui pourrait provenir d’une différence dans la composition
du régime alimentaire, elle-méme influencée par les différences de conditions
abiotiques (p. ex., profondeur, salinité, température) entre les deux secteurs. C’est la
premiere fois que des parametres biologiques semblent corroborer avec des
observations faites sur le terrain par Michaud (1993), qui indiquaient que des sous-
groupes de bélugas du Saint-Laurent restaient fidéles a des secteurs spécifiques de leur
habitat. Un autre résultat marquant de cet objectif a été de constater que les
concentrations en PCCC dans le gras des bélugas du Saint-Laurent surpassaient
largement celles rapportées précédemment dans cette population (Tomy et al., 2000)
et d’autres especes et populations de mammifeéres marins a travers le monde. Enfin, les
résultats principaux de cet objectif indiquaient des corrélations entre les concentrations
en PCCC et celles de quatre acides gras et de I’acétylornithine, indiquant que les PCCC
pourraient impacter le métabolisme des lipides ou des acides aminés des bélugas males
du Saint-Laurent. Cependant, les métabolites qui corrélaient avec les PCCC n’étaient
pas exclusivement d’origine alimentaire comme nous 1’avions suggéré (hypothése E),
puisque les acides gras concernés pourraient soit provenir de I’alimentation ou avoir
¢été synthétisés par 1’organisme (Iverson et al., 2004), et ’acétylornithine est un produit
intermédiaire de la biosynthése de I’acide aminé arginine a partir du glutamate
(Morizono et al., 2006). Une perturbation du métabolisme des lipides pourrait avoir
des conséquences pour la fitness des bélugas du Saint-Laurent, car ces métabolites
jouent un role essentiel dans le stockage de I’énergie, la flottabilité et la régulation de

la température chez les cétacés (Iverson et Koopman, 2018).
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4.2 Importance et originalité de la these

Dans un premier temps, les résultats issus de cette theése apportent une multitude de
nouvelles informations sur la composition en composés organohalogénés auxquels sont
exposés les bélugas et les petits rorquals de I’estuaire du Saint-Laurent, mais aussi les
bélugas du Nunavik. En effet, c’est la premiére fois que des données de retardateurs de
flamme halogénés émergents sont rapportées dans les tissus de ces populations de
cétacés. Etant donné qu’il existe que trés peu d’information sur ces composés, nos
données permettent donc d’en apprendre plus sur leur répartition et leur devenir dans
I’environnement. Les concentrations des organohalogénés ont également été utiles
pour identifier des composés préoccupants qui devraient étre mis plus en avant. C’est
le cas par exemple des PCCC, dont les concentrations ont fortement augmenté dans les
tissus des bélugas du Saint-Laurent en comparaison avec les derniéres rapportées par
Tomy et al. (2000). De plus, les données de production (tonnage) et sur les
concentrations environnementales des PCCC étaient insuffisantes pour expliquer une
telle augmentation, ce qui indique que la répartition historique des PCCC dans
I’environnement devrait étre davantage étudiée. C’était également le cas des composés
émergents Dec-604 CB et des DP, qui avaient des concentrations environ trois fois plus

¢levées chez les bélugas du Nunavik comparativement aux bélugas du Saint-Laurent.

Les résultats de cette thése sont particulierement importants pour les bélugas du Saint-
Laurent. En effet, ils sont considérés en voie de disparition depuis 2014 au Canada
(COSEWIC, 2014a), et I’exposition aux contaminants est considérée comme un des
facteurs contribuant a leur déclin. Nos résultats nous ont permis d’identifier 1) des
contaminants organohalogénés qui pourraient présenter des effets sur la biologie des
bélugas (c.-a-d., BPC, HCB, p,p’-DDE, trans-nonachlor, HBB, Dec-604 CB et les
PCCC), et 2) les axes endocriniens et les voies métaboliques qui sont susceptibles

d’étre affectées par ces composés (c.-a-d., régulation des hormones thyroidiennes et
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stéroidiennes et métabolisme des lipides). D’apres Lair et al. (2016), des perturbateurs
endocriniens comme les PBDE pourraient étre a 1’origine d’une augmentation de la
mortalité liée a un accouchement difficile (p. ex., dystocie et complications post-
partum) pour les femelles bélugas. Bien que seuls des bélugas males aient été utilisés
dans cette theése, nos résultats soutiennent cette hypothése et seront utiles pour de
futures recherches avec les femelles bélugas. Etant donné que nos résultats suggérent
une potentielle perturbation au niveau de la régulation des hormones thyroidiennes, des
cestrogenes, du cortisol et du métabolisme des lipides, cela pourrait avoir des
conséquences sur le métabolisme énergétique et la reproduction des femelles bélugas.
Aussi, il a été démontré chez les animaux domestiques femelles qu'une altération du
niveau des hormones thyroidiennes, le stress ou encore des niveaux anormaux de
cortisol pourraient interrompre ou retarder la parturition (Grant, 2015 ; Lair et al., 2016 ;
Nagel et al., 2019). 1l serait donc d’intérét d’examiner en priorité les liens potentiels
entre les organohalogénés et des marqueurs biologiques impliqués directement dans la
régulation des axes thyroidiens et corticostéroidiens des femelles bélugas de I’estuaire

du Saint-Laurent.

Toutes les données sur les contaminants qui ont été rapportées dans cette theése viennent
alimenter les objectifs de différents ministeres québécois et canadiens. Par exemple, le
Plan de Gestion des Produits Chimiques du Canada se base sur des données externes
comme les notres, pour permettre d’évaluer et d’identifier quelles sont les substances
qui présentent des risques pour I’environnement et la santé humaine. Nos données sont
d’autant plus importantes pour les contaminants qui n’ont pas fait I’objet de suivi sur
leur répartition dans 1’environnement (c.-a-d., RFH émergents et PCCC). Nos données
vont également permettre d’aider le Plan d’Action Saint-Laurent a identifier les
substances chimiques les plus préoccupantes pour la santé¢ du fleuve. Enfin, il y a le
programme de rétablissement des bélugas du Saint-Laurent (Péches et Océans Canada)

qui grace en partie a nos données, lui permettra d’identifier les substances chimiques
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qui menacent le plus le rétablissement de cette population en voie de disparition. Des
lors, des mesures de régulation pourront étre mises en place afin de réduire la présence

des composés les plus préoccupants chez le béluga, ses proies et son habitat.

L’originalité de cette thése se situe avant tout dans la variété des données obtenues a
partir de biopsies de cétacés. En effet, ’accessibilité¢ a des échantillons d’especes
sauvages de cétacés est difficile, mais surtout, la quantité d’échantillons disponible se
limite bien souvent a quelques milligrammes. Ainsi, le nombre d’analyses qui peut étre
fait est souvent limité. Cependant, grace a I’utilisation combinée d’outils de biologie
moléculaire et métabolomique, nous sommes parvenus a extraire de nombreuses
variables biologiques en utilisant une quantité raisonnable d’échantillons. Cette theése
indique que l’utilisation d’outils omiques est maintenant possible en utilisant des
biopsies de cétacés, et que ceux-ci peuvent aider a identifier quelles sont les cibles
métaboliques potentielles qui peuvent étre impactées par les contaminants accumulés
par les cétacés. Enfin, I’originalité de cette theése provient également de la comparaison
qui a été faite entre les bélugas et les petits rorquals du Saint-Laurent au niveau des
concentrations d’organohalogénés, mais aussi des mécanismes potentiels de toxicité
associés. En effet, il est rare en écotoxicologie de pouvoir comparer deux especes de
cétacés fréquentant un meéme habitat, tant 1’accessibilit¢é aux échantillons est

logistiquement difficile et colteuse.

4.3  Les limites de cette thése

Les limites du premier chapitre de cette these se situaient au niveau de 1’accessibilité
et de I'uniformité des échantillons. En effet, les concentrations de contaminants des
trois populations de cétacés dans le premier chapitre ont ét€¢ comparées avec seulement
3 a 4 individus de chaque population échantillonnés une méme année (2013), ce qui est

peu étant donné la forte variabilit¢é observée entre les individus. Cependant,
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I’accessibilité a des échantillons de carcasses de baleines est aléatoire et il est
impossible d’avoir un controle sur le sexe et I’age des individus qui sont retrouvés.
Aussi, 1l aurait ét¢ important d’avoir ces informations chez les petits rorquals, puisque
ce sont deux variables qui sont fortement reliées au niveau de contaminants accumulés
chez les cétacés (Binnington et Wania, 2014). Pour les tendances temporelles dans les
carcasses de bélugas, un nombre supérieur d’individus aurait également permis
d’atténuer 1’influence des variabilités interindividuelles sur nos résultats. De plus, il
aurait pertinent d’intégrer les PCCC pour lesquels aucune donnée des concentrations
temporelles n’a été rapportée dans cette population. Enfin, nous aurions pu considérer
d’autres variables pour corriger les concentrations des contaminants. Selon la cause du
déces (soudain ou issu d’une maladie) de I’animal, les conditions physiologiques et
nutritionnelles peuvent varier, ce qui peut venir influencer les concentrations dans le
gras des cétacés. Par exemple, 1’épaisseur de la couche de gras des carcasses pourrait
permettre de faire la distinction entre un animal en pleine santé ou en mauvaise

condition nutritionnelle.

Dans le second chapitre, les points limites qui ressortent sont principalement inhérents
a toute étude travaillant sur des especes sauvages de cétacés. Premicrement, le nombre
d’échantillons utilisés n’était pas suffisant chez les deux especes pour pouvoir les
comparer. Dans notre cas, c’était surtout le cas des petits rorquals pour lesquels seules
11 biopsies ont pu étre récoltées pendant ce doctorat. A 1’inverse pour les bélugas, nos
45 biopsies ont été sélectionnées parmi plus de 150 échantillons qui ont été récoltés
pendant deux années consécutives (2015 et 2016) lors de campagnes d’échantillonnage
de 1 mois seulement. Cette différence marquée provient du fait que les petits rorquals
se déplacent seuls et sont plus farouches lorsqu’ils sont approchés par une embarcation,
ce qui rend la récolte de biopsie plus difficile. Les résultats obtenus a partir des biopsies
de petits rorquals €étaient donc moins robustes a cause du petit nombre d’échantillons.

Aussi, comme les échantillons de petit rorqual ont été prélevés entre juin et octobre



143

pendant les 3 années d’échantillonnage (2015 a 2017), cela a pu ajouter de la variabilité
dans nos résultats. En effet, il a ét¢é démontré chez des dauphins sauvages que le
transcriptome et les concentrations des contaminants organiques dans le gras pouvaient
varier selon les saisons (Van Dolah ef al., 2015). Comme les petits rorquals sont des
espéces migratrices qui migrent 1’ét¢ dans D’estuaire du Saint-Laurent pour s’y
alimenter, un individu prélevé en début de saison estivale (mai-juin) n’aura pas la
méme quantité de gras, et fort probablement les mémes proportions de contaminants,

comparativement a un animal échantillonné en fin de saison (septembre-octobre).

Un autre point limite associé a la prise de biopsies de cétacés était I’impossibilité de
déterminer un certain nombre de variables pouvant influencer nos résultats.
Premiérement, I’age est un facteur essentiel a considérer chez les cétacés, puisque selon
celui-ci, les niveaux d’hormones (cortisol, hormones thyroidiennes) et de POP peuvent
varier (Flower et al., 2015 ; Lebeuf et al., 2014a ; Loseto et al., 2018). Cependant,
comme il n’existe pas encore d’outils fiables permettant de déterminer 1’age des cétacés
a partir d’une biopsie de peau et de gras, il n’était pas possible de vérifier I’influence
de ce facteur sur nos données. Il est donc possible que nos résultats de corrélation entre
les contaminants et les transcrits et les métabolites aient été davantage influencés par
I’age plutdt qu’a un effet réel des contaminants. Enfin, ’analyse des niveaux de
transcription de genes seule est insuffisante pour prédire ou diagnostiquer les effets liés
a I'exposition aux contaminants, puisque le lien entre expression de genes et synthése
de protéines n’est pas direct (Liu et al., 2016c). L’analyse de marqueurs situés a
d’autres niveaux de I’organisation biologique, tel que la mesure de niveaux de protéines
associées aux genes que nous avons ¢€tudiés ou encore le dosage des hormones
stéroidiennes et thyroidiennes dans le gras des individus nous auraient permis
d’améliorer la compréhension des mécanismes d’action de ces produits chimiques
toxiques. Plusieurs études chez des mammiféres marins ont rapporté des corrélations

entre les niveaux hormonaux sériques thyroidiens et stéroidiens et les concentrations
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dans le gras de plusieurs POP (Ciesielski et al., 2017 ; Gabrielsen et al., 2015 ; Tabuchi
et al., 2006 ; Villanger et al., 2011). L utilisation combinée des niveaux hormonaux et
des transcrits de génes pourrait alors permettre de renforcer la présence d’une

perturbation endocrinienne.

Plusieurs points limites du chapitre 2 pourraient s’appliquer également au chapitre 3.
C’est le cas notamment pour 1’age des bélugas qui n’a pas pu étre déterminé a partir
des biopsies. Similairement a ce qui a été discuté précédemment, plusieurs études
montrent que les niveaux de métabolites et de contaminants peuvent varier selon cette
variable chez les bélugas (Lebeuf et al., 2014a ; Norman et al., 2013 ; Tsai et al., 2016).
Il est donc possible que les résultats observés avec les métabolites aient davantage été
reliés a I’age des bélugas plutdt qu’a un effet des contaminants. Ensuite, un plus grand
nombre d’échantillons aurait été nécessaire pour nous permettre de renforcer certains
de nos résultats. Alors que nos données suggerent qu’il y a des ségrégations au sein de
la population des bélugas du Saint-Laurent, un plus grand nombre d’échantillons nous
aurait permis de regarder les corrélations entre contaminants et métabolites pour
chaque sous-groupe €chantillonné. Il n’est pas impossible que selon les groupes de
bélugas, les corrélations auraient pu étre différentes, puisque nous supposons que leur

dicte et potentiellement leur exposition aux contaminants différent.

D’une maniere plus générale, il faut garder en téte que nous avons seulement analysé
une petite partie de tous les contaminants accumulés qui sont susceptibles d’induire des
perturbations endocrines ou métaboliques chez les bélugas et petits rorquals du Saint-
Laurent. Par exemple, des produits de dégradation de certains POP (p. ex., formes
hydroxylées de BPC et PBDE) ou les métaux (c.-a-d., plomb, mercure et cadmium) qui
ont déja été détectés dans les tissus des bélugas du Saint-Laurent (McKinney et al.,
2006 ; Wagemann et al., 1990), peuvent aussi induire des effets de perturbation de la

régulation des hormones thyroidiennes et des cestrogenes chez les mammiferes (Dhakal
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et al., 2018 ; Gabrielsen et al., 2011, 2015 ; Gustavson ef al., 2015 ; He et al., 2008 ;
Pelch et al., 2011). Par conséquent, nos résultats indiquent parmi la suite des composés
organohalogénés analysés, lesquels pourraient avoir le potentiel de perturber le systéme
endocrinien ou le métabolome chez les bélugas et petits rorquals du Saint-Laurent. De
plus, notre design d’étude ne nous permettait pas de prendre en compte I’effet cumulatif
de tous les composés organiques et inorganiques qui se sont accumulés dans ces deux
cétacés du Saint-Laurent. Face aux mélanges complexes de contaminants organiques
auxquels sont exposés les petits rorquals et les bélugas du Saint-Laurent, il serait
intéressant de considérer les contaminants comme un ensemble. En effet, ces
combinaisons de composés sont capables d’entrainer de nombreux effets synergiques,
additifs ou antagonistes sur diverses réactions biologiques (Altenburger et al., 2012 ;
Beyer et al., 2014 ; Panizzi et al., 2017). Un autre point important commun aux
objectifs 2 et 3 est que les contaminants et les marqueurs biologiques (transcrits de
genes et niveaux de métabolites) n’ont pas été analysés dans les mémes tissus, car il
n’y avait pas assez d’échantillons de gras restant apres les analyses chimiques. Nous
ne pouvons ignorer la possibilité que les données biologiques obtenues dans le gras
puissent différer de celles mesurées dans d’autres tissus comme la peau, a cause des

différences de fonction biologique et de taux de renouvellement cellulaire.

4.4 Recommandations et perspectives de recherche

4.4.1 Investigation sur les disparités au sein de la population des bélugas

Un des faits marquants de cette these est la différence au niveau métabolomique entre
les bélugas ¢chantillonnés en amont et en aval de I’embouchure du Saguenay. En nous
appuyant sur la littérature, nous avons supposé¢ que ces disparités pourraient étre reliées
a des différences de diversité des proies des bélugas entre chaque secteur di a des
particularités abiotiques (c.-a-d., salinité, température et profondeur). Cependant, cela

n’a pas pu étre vérifié¢ par manque de données sur I’abondance et la diversité des proies
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potentielles de bélugas (p. ex., langon, capelan, polychetes, décapodes, bivalves) dans
I’estuaire du Saint-Laurent. De plus, comme nous avons aussi observé une différence
au niveau des concentrations de PCCC entre les bélugas en amont et en aval, il se
pourrait que ces différences soient dues a des différences en composition alimentaire.
Pour cela, il serait donc intéressant de quantifier chacun des contaminants ciblés dans
cette thése dans les réseaux alimentaires de bélugas, en amont et en aval de
I’embouchure du Saguenay, afin de voir si les proies en amont sont plus contaminées

par les PCCC.

Comme les bélugas du Saint-Laurent dans cette these étaient exclusivement des males,
il serait également pertinent d’évaluer I’impact des organohalogénés sur la santé des
femelles bélugas, puisque plusieurs des contaminants qui ont été rapportés pourraient
impacter le syst¢tme hormonal des femelles et provoquer des perturbations au niveau
de la reproduction. Selon Lair et al. (2016), le nombre de déces causés par des
problémes liés a ’accouchement (p. ex., dystocies) est en augmentation depuis les 10
derniéres années, ce qui pourrait étre provoqué par des perturbateurs endocriniens
accumulés dans leurs tissus. De plus, le nombre de femelles et de nouveau-nés
retrouveés morts est €galement en augmentation par rapport aux males (Lair, 2018). Il
apparait donc urgent d’étudier I’impact des contaminants organiques sur le systéme

endocrinien des bélugas femelles du Saint-Laurent.

4.4.2 Identification de 1’age des cétacés a partir de biopsies

L’age des cétacés est un €élément trés important a considérer, particulierement en
écotoxicologie. En effet, nous avons vu a plusieurs reprises dans cette conclusion, que
les contaminants et plusieurs variables biologiques (p. ex., hormones, métabolites)
pouvaient varier avec l’age chez les cétacés. Cependant, les seules techniques
permettant d’évaluer précisément I’age des grands cétacés nécessitent que I’animal soit

mort. En effet, les principales techniques pour estimer 1’age des cétacés utilisent les
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dents (Read et al., 2018), le noyau de la lentille oculaire (Watt et al., 2019) ou les
bouchons d’oreille (Yasunaga et al., 2017). Durant ce doctorat, il n’existait pas de
technique fiable permettant d’estimer précisément 1’age des cétacés a partir de biopsies
de peau et de gras. Toutefois, Polanowski et al. (2014) a montré pour la premiere fois
qu’il était possible d’estimer 1’age des cétacés en utilisant la méthylation de I’ADN de
certains genes. Les auteurs ont également indiqué que cette technique pouvait étre
appliquée a partir d’ADN extraits de biopsies de cétacés. Depuis, cette méthode a été
développée pour les petits rorquals (Tanabe ef al., 2019) et est en train d’étre adaptée
aux bélugas (Pr Scott Baker, Oregon State University). A I’avenir, il serait donc plus
qu’essentiel de tester et d’utiliser cette technique, afin de pouvoir évaluer I’influence
de I’age sur les concentrations de contaminants et le dosage de marqueurs biologiques

déterminés a partir de biopsies de cétacés.

4.4.3 Des contaminants a prioriser

A travers cette thése, plusieurs composés pouvant représenter une menace potentielle
pour les cétacés du Saint-Laurent ont ét¢ mis en avant. Cependant, pour plusieurs
d’entre eux, la littérature n’était pas suffisamment étoffée sur leur toxicologie et leur
devenir dans D’environnement (utilisation actuelle ou historique). C’est le cas
notamment des HBB et Dec-604 CB qui selon nos résultats pourraient affecter la
régulation de 1’axe des glucocorticoides des bélugas du Saint-Laurent. Face au manque
de connaissances entourant la toxicologie de ces composés, il faudrait approfondir les
recherches sur leur toxicologie chez les mammiferes, et plus spécifiquement chez les
cétacés. Ceci permettrait de mieux comprendre la menace qu’ils représentent pour les
bélugas et les petits rorquals du Saint-Laurent. Il en est de méme pour les PCCC, pour
lesquels il n’existe aucun résultat similaire aux notres qui démontre une toxicité de ces
composés chez les mammifeéres marins. La majorité des données toxicologiques des
PCCC proviennent d’études in vitro ou chez les rongeurs, ce qui rend toute

extrapolation plus difficile. Il serait donc nécessaire d’acquérir des connaissances plus
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approfondies notamment sur les effets que les PCCC sont susceptibles d’avoir sur le

métabolisme des lipides chez les cétacés.

En complétant le troisiéme chapitre de cette thése, nous nous sommes également rendu
compte qu’il n’y avait que trés peu de données sur la répartition environnementale
actuelle et historique des PCCC au Québec et au Canada. Alors que nos données
indiquent une importante augmentation des PCCC dans les tissus des bélugas en
comparaison aux dernieres données rapportées plus de 15 ans auparavant par Tomy et
al. (2000), nous n’avons pas pu nous baser sur des données actualisées pour expliquer
ce résultat. A 1’avenir, il serait donc intéressant de regarder les tendances temporelles
des PCCC a partir de carottes de sédiments ou d’échantillons archivés de bélugas ou
de poissons de I’estuaire du Saint-Laurent. Il en est de méme pour les Dec-604 CB et
le DP qui étaient plus concentrés dans le gras des bélugas du Nunavik comparativement
a ceux du Saint-Laurent. Ces deux composés émergents n’ont pas beaucoup été étudiés,
et il est nécessaire de continuer a engranger des informations a leur sujet pour mieux
comprendre leurs sources d’exposition, surtout dans des endroits reculés comme dans
I’ Arctique. Enfin, les effets de contaminants inorganiques (c.-a-d., plomb, mercure et
cadmium) devraient également étre étudiés chez cette population de bélugas étant
donné qu’ils peuvent aussi induire des effets de perturbation de la régulation des
hormones thyroidiennes et des cestrogenes chez les mammiferes (Pelch et al., 2011).
De plus, les données de concentrations des métaux dans les tissus des bélugas du Saint-
Laurent n’ont pas fait I’objet d’un suivi régulier, puisqu’a notre connaissance, seule
une ¢tude a rapporté des concentrations de métaux incluant le mercure (1,42-756 pg/g
poids sec), le cadmium (< 0,005-17,9 pg/g poids sec), le plomb (0,004-2,13 pg/g poids
sec) et le cuivre (0,34-162 pg/g poids sec) dans des tissus (c.-a-d., foie, reins et muscle)
issus de carcasses de bélugas du Saint-Laurent retrouvées échouées entre 1982 et 1987

(Wagemann et al., 1990).



149

4.4.4 Validation de I’approche par biopsie

Il est important de garder a I’esprit que les analyses faites a partir de biopsies de peau
et de gras partent du principe que les variables biologiques mesurées dans ces tissus
refletent en partie I’état de santé global des animaux. En utilisant cette approche
uniquement, il est donc difficile de savoir si les effets potentiels observés dans de la
peau et du gras sont spécifiques aux tissus analysés ou si au contraire, ils indiquent un
effet dans d’autres tissus ou organes de I’organisme. Une étude de Noél et al. (2014)
semblerait indiquer que des corrélations entre transcrits de génes et contaminants
pourraient étre spécifiques au tissu et au gene. En effet, ils ont observé que les
concentrations de BPC dans le gras de bélugas de 1’ Arctique étaient corrélées avec les
transcrits des genes Ahr et Cyplal dans le foie, mais pas avec les niveaux des mémes
genes dans le gras. Il serait donc utile de comparer les relations entre des marqueurs
biochimiques et les contaminants organiques dans plusieurs tissus d’un méme individu
(p. ex., sérum, peau, foie, muscle, gras, glande thyroide, gonades). Une telle démarche
ne pourrait pas €tre appliquée pour les bélugas du Saint-Laurent pour des raisons
éthiques (population en voie de disparition et chasse interdite), puisque 1’obtention de
tissus frais ne pourrait se faire qu’en capturant ou en euthanasiant les animaux. Il serait
donc nécessaire d’utiliser des bélugas arctiques issus de la chasse traditionnelle

effectuée par les peuples autochtones.

4.4.5 Vers une approche plus holistique de 1’écotoxicologie

Afin d’aller plus loin dans I’évaluation et la compréhension de la toxicité potentielle
des organohalogénés chez les bélugas et les petits rorquals du Saint-Laurent, I’analyse
d’une multitude d’autres variables chimiques (p. ex., POP, composés émergents,
produits de biotransformation), biochimiques et biologiques serait nécessaire. Aussi,
les cétacés étant des especes longévives, opportunistes la plupart du temps, il est plus
probable qu’il y ait des variabilités interindividuelles plus marquées au sein d’une

méme population a cause des habitats vastes et complexes dans lesquels ils vivent.
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C’est pourquoi I’utilisation d’une approche plus holistique en écotoxicologie des
cétacés permettrait de faire un bond en avant sur la compréhension des risques sur leur
santé des organohalogénés, et ce, en dépit des nombreuses contraintes logistiques et

financieres qui sont propres a I’étude de ces especes.

Tout d’abord, la technique d’échantillonnage de prise de biopsie, surtout pour les petits
rorquals, devrait étre optimisée afin de pouvoir récolter une quantité de gras suffisante
et faire plus d’analyses. Par exemple, 1’utilisation d’un barbillon a I’intérieur du dard a
biopsie permettrait de récolter plus efficacement la couche de gras des petits rorquals.
Etant donné la couche épaisse de tissu adipeux des bélugas (10-15 cm), 'utilisation
d’un dard plus grand pour permettre I’acquisition d’une plus grande quantité de gras.
Cela permettrait alors d’analyser en plus des contaminants, des hormones thyroidiennes
et stéroidiennes a partir d’un échantillon de gras issu de biopsies de cétacés. Galligan
et al. (2019) ont réussi a doser 11 hormones stéroidiennes (p. ex., cortisol, cestradiol,
testostérone) et plusieurs POP (c.-a-d., BPC, PBDE, pesticides organochlorés) a partir
de gras issu de biopsies de dauphins, mais les quantités de gras utilisées (> 100 mg par
analyse) ne permettraient pas encore leur application pour les bélugas du Saint-Laurent.
En plus des informations obtenues a partir des biopsies, un projet en cours du Groupe
de Recherche et d’Education des Mammiféres Marins en collaboration avec notre
groupe de recherche a I"'UQAM pourrait bientot permettre d’estimer la morphologie et
le statut nutritionnel des bélugas biopsiés grace a 1’utilisation d’un drone. Récemment,
des méthodes ont été développées pour estimer la taille, le volume et la masse
corporelle de baleines franches (Eubalaena sp.) a partir de photos prises d’un drone
(Christiansen et al., 2019), mais la méthode et les estimations doivent étre adaptées

pour les bélugas.

Aussi, il est nécessaire de continuer a développer des outils de haut débit qui permettent

I’obtention de plusieurs centaines de données par individus, avec peu d’échantillons.
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Des techniques « omiques » ont été utilisées avec succes a partir de biopsies de cétacés,
comme la transcriptomique (Lunardi et al., 2016) ou la métabolomique (Chapitre 3 de
cette thése), mais pour les autres techniques (p. ex., prot€éomique et lipidomique), il
reste encore des optimisations a faire pour les appliquer a des biopsies de cétacés. Pour
les contaminants, il existe des approches non ciblées qui ont été utilisées, entre autres,
chez des dauphins (Shaul ef al., 2015) et qui permettent d’estimer la totalité des
composés organiques connus et inconnus. Cependant, les quantités requises (~2 g) ne
permettraient pas leur utilisation a partir des biopsies que nous avions dans cette thése.
Des développements de méthodes resteraient a faire afin d’arriver aux mémes résultats

avec une quantité moindre d’échantillon.

L’acquisition de toutes ces données (p. ex., age, contaminants, morphologie, sexe,
transcriptome et métabolome) devra nécessiter la collaboration entre des chercheurs
spécialisés en endocrinologie, génomique ou métabolomique, mais surtout avec des
biostatisticiens qui devront aider les chercheurs a gérer, analyser et interpréter toute

cette information.



ANNEXE A

SUPPLEMENTARY MATERIAL - TEMPORAL TRENDS OF PBDES AND
EMERGING FLAME RETARDANTS IN BELUGAS FROM THE ST.
LAWRENCE ESTUARY (CANADA) AND COMPARISONS WITH MINKE
WHALES AND CANADIAN ARCTIC BELUGAS
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Figure A1 Skin §'°N and §'3C values (%o) in SLE belugas (®), minke whales (A) and Canadian
Arctic belugas (<) sampled between 1997 and 2013. §'*C and 8'°N values were significantly
correlated (r; = 0.65; p <0.001).
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Table A1 Method limits of detection (MLODs, ng/g lw) and method limits of quantification
(MLOQs, ng/g Iw) for PBDE congeners and percentages of samples that were below the MLODs

and MLOQs. PBDE congeners were identified according to their BZ congener number.

MLODs MLOQs % samples < MLODs % samples < MLOQs
BDE-7 0.01 0.01 1.4 -
BDE-10 0.01 0.01 5.8 -
BDE-15 0.01 0.03 100 -
BDE-17 0.01 0.01 - -
BDE-28 0.01 0.01 - -
BDE-47 0.01 0.02 - -
BDE-49 0.01 0.02 - -
BDE-66 0.01 0.02 - -
BDE-71 0.01 0.01 100 -
BDE-77 0.01 0.02 1.4 -
BDE-85 0.01 0.02 1.4 -
BDE-99 0.01 0.04 - -
BDE-100 0.01 0.04 - -
BDE-119 0.01 0.03 - -
BDE-126 0.01 0.02 - -
BDE-138 0.01 0.05 18.8 7.2
BDE-139 0.01 0.03 34.8 1.4
BDE-140 0.01 0.03 2.9 -
BDE-153 0.01 0.02 - -
BDE-154 0.01 0.01 - -
BDE-171 0.01 0.05 100 -
BDE-180 0.01 0.02 95.7 -
BDE-183 0.01 0.03 - -
BDE-184 0.01 0.04 11.6 1.4
BDE-191 0.01 0.01 98.6 -
BDE-196 0.01 0.03 31.9 -
BDE-197 0.02 0.07 11.6 -
BDE-201 0.01 0.03 10.1 1.4
BDE-203 0.02 0.06 24.6 5.8
BDE-204¢ 0.02 0.07 11.6 -
BDE-205 0.04 0.13 97.1 2.9
BDE-206 0.23 0.76 95.7 2.9
BDE-207 0.03 0.1 36.2 43.5
BDE-208 0.04 0.14 59.4 36.2
BDE-209 0.09 0.29 8.7 10.1

4 BDE-204 co-eluted with BDE-197.
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Table A2 Method limits of detection (MLODs, ng/g lw) and method limits of quantification

(MLOQs, ng/g lw) for the determination of emerging HFRs as well as percentages of samples that

were below the MLODs and MLOQs. Definition of abbreviations can be found in footnote a.

PBEB
HBB
OBIND
DBDPE
CPlus
BEHTBP?
PBT?
Dec-602
Dec-603
Dec-604°
Dec-604 CB
syn-DP
anti-DP

MLODs MLOQs % samples <MLODs % samples < MLOQs
0.01 0.01 1.4 -
0.01 0.01 - -
0.06 0.19 100 -
0.36 1.21 100 -
0.01 0.05 7.2 -
0.04 0.12 10.1 8.7
0.01 0.01 - -
0.02 0.08 8.7 5.8
0.14 0.47 97.1 2.9
0.01 0.03 - -
0.01 0.01 14.5 -
0.04 0.12 10.1 8.7
0.01 0.05 10.1 2.9

“ PBEB (pentabromoethyle benzene), HBB (hexabromobenzene) , OBIND (octabromo-1.3.3-
trimethyl-1-phenylindane) , DBDPE (decabromodiphenylethane), CPlus (Chlordene plus), BEHTBP
(bis(2-ethylhexyl)tetrabromophthalate), PBT (Pentabromotoluene), Dec-602 (Dechlorane 602), Dec-
603 (Dechlorane 603), Dec-604 (Dechlorane 604), Dec-604 CB (Dechlorane 604 component B), syn-
DP (syn-Dechlorane plus), anti-DP (anti-Dechlorane plus).
>PBT, Dec-604 and BEHTBP are co-eluted with BDE-28, BDE-183 and syn-DP, respectively.

Table A3 Comparison between §'*C and §'°N (%o) in two skin samples of SLE belugas analyzed

using methods in the GEOTOP laboratory and Waterloo University (Lesage et al., 2010).

Sample A
GEOTOP

Waterloo University®

Differences

Sample B
GEOTOP

Waterloo University

Differences

Bulk Lipid-extracted

813C 615N SISC 615N
-18.5+0.08* 163+0.11" -16.7+0.01% 16.7+0.05"
-18.6 £ 0.53 16.7+0.28 -16.8 +0.27 16.5+0.06

0.1 0.4 0.1 0.2
-183+0.15% 15.3+0.03" -16.3+0.10% 15.5+0.24"
-18.0+0.19¢ 153+021°¢ -16.1+0.14" 15.6+0.27"

0.3 0.0 0.2 0.1

2 Five replicates.
® Two replicates.
¢ Three replicates.
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Table A4. Mean (£ SEM) concentrations (ng/g Iw) of X3sPBDE, Penta-, Octa- and Deca-BDE

mixtures as well as percent contributions (%) to £3sPBDE in blubber of SLE belugas, minke whales

and Canadian Arctic belugas collected in 2013. Congener composition of PBDE mixtures are based

on La Guardia et al. (2006).

SLE belugas Minke whales Canadian Arctic belugas
_ n =13 (unsexed _

n =4 (males) individuals) n =3 (males)
>3sPBDE? 1,068 + 138 257+ 11.6 276 £ 14.4
Penta-BDEP 918 £ 121 205 +7.21 214+ 14.8
Octa-BDE° 76.7 £28.0 7.48 +3.68 5.65+0.25
Deca-BDE! 0.82+0.14 0.80 £0.20 1.47+0.14
% Penta-BDE 86.3 +3.63 80.0+0.89 77.2 +1.45
% Octa-BDE 694 +£2.11 2.80+1.25 2.07+£0.21
% Deca-BDE 0.08 £0.02 0.31 +£0.07 0.54 +0.07

* Sum of BDE-7, -10, -15, -17, -28, -47, -49, -66, -71, -77, -85, -99, -100, -119, -126, 138, -139, -140,
-153, -154, -171, -180, -183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -205, -206, -207, -208 and -209.
Congeners that were not detected in any blubber samples: BDE-15, -71, -171, -180, -191, and -205.

® Sum of BDE-17, -28, -47, -49, -66, 85, -99, -100, -126, -138, -139, -140, and -154.

¢ Sum of BDE-153, -180, -183, -184, -196, -197, -201, -203, -204 -206, -207, and -208.

4 BDE-209.
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Table A6 Mean (= SEM) blubber concentrations of HFRs?® (ng/g Iw) and skin §'3C and §'°N values

(%o0) in male and female St. Lawrence minke whales sampled between 2002 and 2013.

2002 2005 2013

n=4 n=4 n=3
>3sPBDE” 357 +£50.7 371 £90.1 257+11.6
PBEB 028 £0.10 0.48 £0.22 0.34 +£0.06
HBB 3.26 £0.85 8.53+4.26 8.03+1.98
Dec-602 0.35+0.17 0.33£0.25 0.62 +£0.51
CPlus 0.56 +0.21 0.68 £0.55 2.00+1.62
Dec-604CB 0.48 +£0.48 0.12 £0.08 0.06 £ 0.06
syn-DP 0.21 +£0.08 0.20 £ 0.06 0.17+£0.07
anti-DP 0.20 £0.03 0.41+0.22 0.14 £0.03
Santi 0.56+0.11 0.63+0.11 0.50£0.18
2DP 041+0.11 0.61 £0.26 0.31 £0.06
813C1ipid—extracted -18.4+0.26 -18.4+0.28 n.a.
8" Npulk 12.8 £0.60 14.0 £0.48 n.a.
% lipids 82.3+1.93 76.5+1.71 88.0+2.31

“ Compounds that were not detected: OBIND, DBDPE, Dec-603, and Dec-604.
5 Sum of BDE-7, -10, -15, -17, -28, -47, -49, -66, -71, -77, -85, -99, -100, -119,
-126, 138, -139, -140, -153, -154, -171, -180, -183, -184, -191, -196, -197, -201,
-203, -204, -205, -206, -207, -208, and -209. Following congeners were not
detected in any samples: BDE-15, -71, -171, -180, -191, and -205.

n.a.: not analyzed.
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Table A7 Mean (+ SEM) blubber concentrations of HFRs?® (ng/g Iw) and skin §'3C and §'°N values
(%o0) in male Canadian Arctic belugas sampled in 2011 and 2013.

2011 2013
n=3 n=3

¥3sPBDE? 127 = 50.4 276+ 14.4
PBEB 0.42+0.12 0.69 £ 0.20
HBB 2.68 +0.62 2.63 +0.64
Dec-602 <MLOD <MLOD

CPlus 0.16+0.16 <MLOD

Dec-604CB 0.92+0.16 1.06 +0.12
syn-DP 0.74 + 0.06 0.96+0.14
anti-DP 0.28+0.10 0.32 £ 0.04
fanti 0.25 +0.06 0.25 = 0.06
*DP 1.02+0.16 1.28+0.15
8" Clipid-extracted -18.5+0.37 -19.2+0.17
8" Npulk 15.6 +0.29 15.9 +0.81
% lipids 98.3+1.20 96.3 + 3.67

¢ Compounds that were not detected: OBIND, DBDPE, Dec-
603, and Dec-604.

5 Sum of BDE-7, -10, -15, -17, -28, -47, -49, -66, -71, -77, -85,
-99, -100, -119, -126, 138, -139, -140, -153, -154, -171, -180,
-183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -205, -206, -
207, -208, and -209. Following congeners were not detected in
any samples: BDE-15, -71, -138, -171, -180, -191, -201, -205,
-206, and -208.

n.d.: not detected.
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SUPPLEMENTARY MATERIAL — ASSOCIATIONS BETWEEN
ORGANOHALOGEN EXPOSURE AND THYROID- AND STEROID-RELATED
GENE RESPONSES IN ST. LAWRENCE ESTUARY BELUGAS AND MINKE
WHALES
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2.4.2 PCR-based sex determination (additional information)

Sex identification of whales was based on methods by Jayasankar et al. (2008). Briefly,
DNA of minke whales was isolated using the DNeasy® blood and tissue mini kit
(Qiagen, Toronto, ON, Canada) using 10-30 mg of skin biopsy aliquot. DNA was
quantified using a NanoDrop™ 1000 spectrophotometer (Thermo Fisher Scientific,
Mississauga, ON, Canada). Loci of the Y-chromosome-specific region (SRY or Sex-
determining Y-chromosome gene) and a fragment of the ZFX/ZFY region (zinc finger
protein genes located both on the X and Y chromosomes, respectively) were
simultaneously amplified using primers described by Jayasankar et al. (2008). PCR
analyses were performed using the iProof™ High-Fidelity DNA Polymerase kit (Bio-
Rad, Mississauga, ON, Canada). Each reaction was performed in duplicate (i.e., one
reaction per gene) with a total reaction volume of 13 pL, and using 250 ng of DNA
template and a final concentration of 10 uM for each primer. Cycling parameters were
98°C for 150 s, followed by 35 cycles at 98°C for 10 s, 58°C for 25 s, and 72°C for 15
s. Quality control procedures included a no-template control in order to monitor for
potential random or reagent contamination as well as primer dimer formation. A 2%
agarose gel was used to identify sex of each whale by looking at the number of genes

amplified.
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Table B1 Mean (+ SEM) and range (in parenthesis) concentrations (ng/g Iw) of organochlorines

(OCs) and halogenated flame retardants (HFRs) as well as lipid content (%) determined in biopsy

blubber of belugas and minke whales from the St. Lawrence Estuary (Canada). Means were

generated when compounds were quantified in at least 65% of the samples.

Blubber lipid content (%)

0OCs
237PCB?
HCB
p.p -DDE
Mirex
trans-nonachlor

HFRs
~20PBDEP
PBEB
HBB
Dec-604 CB
syn-DP
anti-DP
YXDP¢

Belugas
n=45

Minke whales
n=11

12.9+ 1.11 (1.50 - 39.6)

11,432 + 973 (1,140 - 28,570)
251 +39.4 (KMLOD - 1,767)
4,536 + 523 (623 - 16,820)
(<MLOD - 249)

936 + 79.0 (KMLOD - 2,216)

1,277 £ 109 (375 - 4,740)
3.67 +1.69 (< MLOD - 76.5)
9.36 + 1.46 (< MLOD - 45.5)
10.6 + 1.85 (< MLOD - 69.1)
5.97+1.94 (< MLOD - 66.3)

21.2+4.92 (1.64 - 131)

27.2+6.58 (1.83 - 197)

22.3+1.85(13.5-32.3)

n.a.
n.a.
n.a.
n.a.
n.a.

375+49.2 (174 - 626)
1.28 +£0.22 (<MLOD - 2.51)
2.68+£0.37(0.73 - 4.63)
11.9+1.49 (6.19 - 23.6)
0.36+0.19 (<MLOD - 1.55)
4.82 £0.96 (2.07 - 13.0)
5.18+0.92 (2.07 - 13.0)

aSum of PCB-17, -18, -28, -31, -33, -44, -49, -52, -70, -74, -82, -87, -95, -99, -101, -105, -110, -118, -
128, -132, -138, -149, -151, -153, -156, -158, -170, -171, -177, -180, -183, -187, -191, -194, -195, -199,
and -209. Congeners that were not detected in any samples: PCB-169, -205, -206, and -208.

® Sum of BDE-7, -10, -17, -28, -47, -49, -66, -77, -85, -99, -100, -126, 138, -139, -140, -153, -154, -180,
-183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -207, -208, and -209. Congeners that were not detected
in any samples: BDE-15, -71, -119, -171, -205, and -206.

¢ Sum of syn- and anti-DP.
n.a.: Not analyzed.



164

Table B2 List of genes analyzed in biopsy skin samples of St. Lawrence Estuary belugas and minke

whales.

Category Gene name Abbreviation

Steroid axis Estrogen receptor a Esra
Estrogen receptor 3 Esrp
Glucocorticoid receptor Nricl
Hydroxysteroid-11-p-dehydrogenase 2 Hsdl1p2
Hydroxysteroid-17-p-dehydrogenase 2 Hsdl17p2
Steroidogenic acute regulatory protein Star

Thyroid axis Deiodinase type 1 Diol
Deiodinase type 2 Dio2
Thyroid hormone receptor o Thra
Thyroid hormone receptor 3 Thrp

Xenobiotic response  Aryl hydrocarbon receptor Ahr
Cytochrome P450 1al Cyplal

Reference genes Cytoplasmic B Actin Actf
Glyceraldehyde-3-phosphate dehydrogenase Gapdh
Ribosomal protein L8 Rpl8
Succinate dehydrogenase Sdha
a-Tubulin Tub
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Table BS Percentages of biopsy blubber samples (belugas and minke whales combined) that were
above the method limits of quantification (MLOQs)* for PBDE congeners. Definition of

abbreviations can be found in footnote b.

% > MLOQs

BDE-7 92.9
BDE-10 75.0
BDE-15 0

BDE-17 96.4
BDE-28/PBT 100
BDE-47 100
BDE-49 100
BDE-66 89.3
BDE-71 0

BDE-77 33.9
BDE-85 50.0
BDE-99 100
BDE-100 100
BDE-119 0

BDE-126 96.4
BDE-138 16.1
BDE-139 23.2
BDE-140 21.4
BDE-153 94.6
BDE-154 100
BDE-171 0

BDE-180 1.79
BDE-183/Dec-604 57.1
BDE-184 26.8
BDE-191 1.79
BDE-196 46.4
BDE-197/-204 48.2
BDE-201 28.6
BDE-203 57.1
BDE-205 0

BDE-206 0

BDE-207 37.5
BDE-208 429
BDE-209 92.9

* MLOQs can be found in Simond et al. (2017).
® BDE (bromodiphenyl ether), Dec-604 (Dechlorane 604), PBT (Pentabromotoluene).
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Table B6 Percentages of biopsy blubber samples (belugas and minke whales combined) that were
above method limits of quantification (MLOQs)? for emerging HFRs. Definition of abbreviations

can be found in footnote b.

% > MLOQs
PBEB 85.7
HBB 89.3
OBIND 0
DBDPE 0
Cplus 0
Dec-602 0
Dec-603 0
Dec-604 CB 92.9
syn-DP 55.4
anti-DP 100

* MLOQs can be found in Simond et al. (2017).

® PBEB (pentabromoethyl benzene), HBB (hexabromobenzene), OBIND (octabromo-
1,3,3-trimethyl-1-phenylindane), DBDPE (decabromodiphenylethane), CPlus
(Chlordene plus), Dec-602 (Dechlorane 602), Dec-603 (Dechlorane 603), Dec-604 CB
(Dechlorane 604 component B), syn-DP (syn-Dechlorane plus), anti-DP (anti-
Dechlorane plus).
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Table B7 Percentages of beluga biopsy blubber sample that were above the method limits of
detection (MLODs)? for PCB congeners. PCB congeners were identified according to their BZ

congener number.

% > MLODs

PCB-17/-18 57.8
PCB-28/-31 95.6
PCB-33 33.3
PCB-44 77.8
PCB-49 84.4
PCB-52 82.2
PCB-70 80.0
PCB-74 80.0
PCB-82 4222
PCB-87 93.3
PCB-95 100
PCB-99 97.8
PCB-101 95.6
PCB-105 84.4
PCB-110 93.3
PCB-118 86.7
PCB-128 84.4
PCB-132 97.8
PCB-138¢ 100
PCB-149 100
PCB-151 97.8
PCB-153 100
PCB-156 31.1
PCB-158/-138 100
PCB-169 0

PCB-170 91.1
PCB-171 62.2
PCB-177 86.7
PCB-180 97.8
PCB-183 88.9
PCB-187 100
PCB-191 2.22
PCB-194 35.6
PCB-195 2.22
PCB-199 64.4
PCB-205 0

PCB-206 0
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PCB-208 0
PCB-209 93.3

2 MLODs were set to 5.00 ng/g ww for all congeners.
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Table B8 Percentages of beluga biopsy blubber samples that were above the method limits of
detection (MLODs)* for OC pesticides and by-products. Definition of abbreviations can be found

in footnote b.

% > MLODs
Aldrin 0
p,p-DDD 0
p.p-DDE 100
p,p-DDT 0
Dieldrin 0
Endosulfan I 0
Endosulfan II 0
Endosulfan sulfate 0
Endrin 0
Endrin aldehyde 0
Endrin ketone 0
Heptachlor epoxyde 0
o-HCH 0
S-HCH 0
y-HCH 0
0-HCH 0
Heptachlor 0
HCB 95.6
Methoxychlor 0
Mirex 8.89
trans-nonachlor 97.8
OCS 0
Oxychlordane 0

* MLODs varied between samples from 2.90 and 8.00 ng/g ww according to the
dilutions applied for injection.

® DDD (Dichlorodiphenyldichloroethane), DDE (Dichlorodiphenyldichloroethylene),
DDT (Dichlorodiphenyltrichloroethane), HCB (Hexachlorobenzene), HCH
(Hexachlorocyclohexane), y-HCH (Lindane), OCS (Octachlorostyrene).
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Table C1. Percentages of St. Lawrence Estuary (SLE) male beluga blubber samples that were

above the method limits of quantification (MLOQs)? for PBDE congeners.

% > MLOQs

BDE-7 90.0
BDE-10 70.0
BDE-15 2.50
BDE-17 95.0
BDE-28/PBT 100
BDE-47 100
BDE-49 100
BDE-66 87.5
BDE-71 0

BDE-77 25.0
BDE-85 40.0
BDE-99 100
BDE-100 100
BDE-119 0

BDE-126 95.0
BDE-138 17.5
BDE-139 27.5
BDE-140 25.0
BDE-153 92.5
BDE-154 100
BDE-171 0

BDE-180 2.50
BDE-183/Dec-604 57.5
BDE-184 20.0
BDE-191 0

BDE-196 47.5
BDE-197/-204 47.5
BDE-201 27.5
BDE-203 52.5
BDE-205 0

BDE-206 0

BDE-207 30.0
BDE-208 40.0
BDE-209 90.0

* MLOQs can be found in Simond et al. (2017).

BDE (bromodiphenyl ether); Dec-604 (Dechlorane 604); PBT (Pentabromotoluene).
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Table C2. Percentages of SLE male beluga blubber samples that were above the method limits of
quantification (MLOQs)? for emerging HFRs.

% > MLOQs
PBEB 82.5
HBB 87.5
OBIND 0
DBDPE 0
Cplus 0
Dec-602 0
Dec-603 0
Dec-604 CB 90.0
syn-DP 62.5
anti-DP 100

* MLOQs can be found in Simond et al. (2017).

PBEB (pentabromoethyl benzene); HBB (hexabromobenzene); OBIND (octabromo-1,3,3-trimethyl-
1-phenylindane); DBDPE (decabromodiphenylethane); CPlus (Chlordene plus); Dec-602 (Dechlorane
602); Dec-603 (Dechlorane 603); Dec-604 CB (Dechlorane 604 component B); syn-DP (syn-
Dechlorane plus); anti-DP (anti-Dechlorane plus).
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Table C3. Percentages of SLE male beluga blubber samples that were above the method limits of
detection (MLODs)? for polychlorinated biphenyls (PCBs).

% > MLODs

CB-17/-18 55.0
CB-28/-31 95.0
CB-33 30.0
CB-44 75.0
CB-49 82.5
CB-52 82.5
CB-70 80.0
CB-74 80.0
CB-82 42.5
CB-87 92.5
CB-95 100
CB-99 97.5
CB-101 95.0
CB-105 82.5
CB-110 92.5
CB-118 85.0
CB-128 82.5
CB-132 97.5
CB-138¢ 100
CB-149 100
CB-151 97.5
CB-153 100
CB-156 30.0
CB-158/-138 100
CB-169 0

CB-170 90.0
CB-171 65.0
CB-177 87.5
CB-180 97.5
CB-183 87.5
CB-187 100
CB-191 2.50
CB-194 37.5
CB-195 2.50
CB-199 67.5
CB-205 0

CB-206 0

CB-208 0
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CB-209 97.5

* MLODs were set to 5.00 ng/g for all congeners.

Table C4. Percentages of SLE male beluga blubber samples that were above the method limits of
detection (MLODs)“ for organochlorine pesticides and by-products.

% > MLODs

Aldrin 0
p,p-DDD 0
p.p-DDE 100
p,p-DDT

Dieldrin
Endosulfan I
Endosulfan II
Endosulfan sulfate
Endrin

Endrin aldehyde
Endrin ketone
Heptachlor epoxyde
o-HCH

S-HCH

y-HCH

0-HCH

Heptachlor

HCB

Methoxychlor
Mirex 10.0
trans-nonachlor 97.5
OCS 0
Oxychlordane 0

NMoocoocoococoooocoocooooo o

O
)

® MLODs varied between samples from 2.90 to 8.00 ng/g ww according to the dilutions applied during
injection.

DDD  (Dichlorodiphenyldichloroethane); DDE  (Dichlorodiphenyldichloroethylene); DDT
(Dichlorodiphenyltrichloroethane); HCB (Hexachlorobenzene); HCH (Hexachlorocyclohexane); y-
HCH (Lindane); OCS (Octachlorostyrene).
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Table C5. Accurate mass-to-charge ratios (m/z) of SCCP [M — Cl] ions monitored in blubber of
male belugas from the St. Lawrence Estuary (Canada), and percentages of samples that were above

the instrument detection limits (IDLs)?.

SCCP isomers mlz % > IDL
C10Cls 279.00606 41.0
C10Cls 312.96650 48.7
Ci1oCly 346.92750 48.7
C1oCls 380.88860 48.7
C10Clo 416.84670 43.6
Ci0Clyo 450.80770 0
Ci11Cls 293.02110 76.9
CiiCls 326.98220 48.7
CuiCly 360.94397 46.2
CuiClg 394.90420 38.5
CiiClo 430.86230 154
Ci1Clyo 464.82330 0
Ci2Cls 307.03680 87.2
Ci2Cls 340.99780 64.1
Ci2Cly 374.95880 38.5
C12Clg 408.91990 15.4
C12Clyg 444 87790 154
C12Clyo 478.83900 0
Ci3Cls 321.05240 20.5
C13Cls 355.01350 59.0
Ci3Cly 388.97450 48.5
Ci3Clg 422.93550 0
C13Cly 458.89360 0
Ci13Clyo 492.85460 0

2 IDLs were estimated from three technical mixtures from LGC Standards (DRE-X23105100CY,
DRE-X23105500Y, and DRE-X23106300CY) analyzed at different average chlorination (Cio-Ci3
51.5% Cl, C10-Ci3 55.5% ClI and Cio-C13 63% Cl, respectively). The IDLs for SCCPs were calculated
according to EPA 40 CPR Part 136 (Clean Water Act Methods, part II, Vol 80 no. 33, 2015) and
defined as 5-fold the instrument background noise. The combined average IDL was calculated as 0.294
ng/uL from individual IDLs: 500 pg/puL (51.5% Cl), 271 pg/uL (55.5% Cl) and 112 pg/uL (63% CIl).
As standards for not every individual homologue isomer was available for purchase, it was not possible
to calculate or estimate their specific detection limits.
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3.4.2 Chemical analyses

Method limits of detection and quantification for HFRs, PCBs/OCs and SCCPs

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 = 8 for HFRs and 10 for OCs)
of matrix samples spiked at a concentration of 3-5 times the estimated detection limit.
MLODs and MLOQs for OC and HFR compounds can be found in Simond ef al. (2019),
but those for SCCPs could not be calculated as authentic internal standards were not
spiked prior to sample extraction. Tables C2 and C5 to C8 are generated from partial

data in Simond et al. (2019).

Table C6. Mean (+ SEM) recovery percentages of spiked internal standards for HFR, PCB and OC

pesticide analyses in SLE male beluga blubber samples.

Internal standards % recovery
BDE-30 953+1.1
BDE-156 96.0+1.9
3C-BDE-209 64.0+34
BC-anti-DP 104 +1.8
CB-9 753+£1.0
CB-136 91.0+1.6
CB-204 91.0+0.9
Naphthalene-di» 91.6+0.8
Phenantrene-dio 103£1.0
Chrysene-di» 779+ 1.7

BDE (bromodiphenyl ether); DP (dechlorane plus); CB (chlorinated biphenyl).
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Table C7. Mean (£ SEM) percentages of variation from certified concentrations of standard

reference materials (NIST 1945 Whale Blubber, Gaithersburg, MD, USA).

Standard reference materials % variation
PCBs? (n = 32) 33.6+3.2
OC pesticides® (n = 5) 37.0+£53
PBDEs® (n=4) 40.2 £10.7

2 PCB (polychlorinated biphenyl): CB-28, -44, -49, -52, -70, -74, -82, -87, -95, -99, -101, -105, -110,
-118, -128, -132, -138, -149, -151, -153, -156, -170, -177, -180, -183, -187, -194, -195, -199, -206, -
208, and -209.

® OC (organochlorine): p,p -DDE, hexachlorobenzene, cis-chlordane, trans-nonachlor, and mirex.

¢ PBDE (polybrominated diphenyl ether): BDE-47, -99, -100, and -153.
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Table C8. Mean (+ SEM) concentrations (ng/g Iw) and ranges of the five most abundant short-
chained chlorinated paraffins (SCCPs), PCBs and OC pesticides, and HFRs determined in blubber
of male belugas (n = 40) from the St. Lawrence Estuary (Canada). Means were calculated when

compounds/congeners were quantified in more than 65% of samples.

Mean = SEM
Blubber lipid content (%) 13.5+1.17 (1.50 - 39.6)
Short-chain chlorinated paraffins
CiCls 13,006 + 3,045 (<MLOD - 60,465)
CinCls 11,031 + 2,279 (<MLOD - 49,786)
CuCly 8,167 £3,201 (<MLOD - 65,386)
CioCls 7,626 + 1,840 (<KMLOD - 39,654)
CioCly 5,870 £ 1,554 (<MLOD - 31,170)
¥135SCCPP 60,348 + 11,740 (<KMLOD - 272,578)
PCBs and OC pesticides”
¥37PCB¢ 11,049 + 1,028 (1,140 - 28,570)
HCB 239 +42.4 (KMLOD - 1,767)
p.p -DDE 4,541 £ 578 (623 - 16,820)
Mirex (<MLOD - 249)
trans-nonachlor 908 + 85.5 (<MLOD - 2,216)
HFRs?
T20PBDE! 1,243 + 114 (301 - 4,740)
PBEB 2.01 £0.38 (<MLOD - 10.9)
HBB 8.38+1.29 (< MLOD - 32.2)
Dec-604 CB 9.57+1.41 (< MLOD - 44 .4)
syn-DP 6.01 £2.13 (< MLOD - 66.3)
anti-DP 20.6 £5.27 (1.64 - 131)
>DP¢ 26.6 +£7.08 (1.83 - 197)

2 Partial data from Simond et al. (Simond ef al., 2019).

® Sum of C10Cls, C10Cls, C10Cl7 C10Cls, C10Clo, C11Cls, C11Cls, C11Clz, C11Cls, C11Clo, C12Cls, C12Cls,
C12Cl7, C12Cls, C12Clo, Ci13Cls, C13Cls and Ci13Cly. Congeners that were not detected in any samples:
Ci10Clio, C11Clio, C12Clio, C13Clg, C13Clo, and C13Clio.

¢Sum of CB-17, -18, -28, -31, -33, -44, -49, -52, -70, -74, -82, -87, -95, -99, -101, -105, -110, -118, -
128, -132, -138, -149, -151, -153, -156, -158, -170, -171, -177, -180, -183, -187, -191, -194, -195, -
199, and -209. Congeners that were not detected in any samples: CB-169, -205, -206, and -208.

4 Sum of BDE-7, -10, -17, -28, -47, -49, -66, -77, -85, -99, -100, -126, 138, -139, -140, -153, -154, -
180, -183, -184, -191, -196, -197, -201, -203, -204, -207, -208, and -209. Congeners that were not
detected in any samples: BDE-15, -71, -119, -171, -205, and -206.

¢ Sum of syn- and anti-DP.
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Table C9. List of metabolites analyzed in male beluga skin samples as well as the corresponding

abbreviations, PubChem compound identification numbers (CIDs), and matched internal standards.

Target Abbreviation PubChem Internal standard
CID

Amino acids
Alanine Ala 5950 ds-Ala
Arginine Arg 6322 SN»-Arg
Asparagine Asn 6267 "N,-Asn
Aspartic acid Asp 5960 ds-Asp
Citrulline Cit 9750 PC-ds-Cit
Glutamine Gln 5961 ds-Gln
Glutamic acid Glu 33032 d3-Glu
Glycine Gly 750 13C,-1N-Gly
Histidine His 6274 13Ce-His
Isoleucine Ile 6306 BCe-1le
Leucine Leu 6106 BCe-1le
Lysine Lys 5962 ds-Orn
Methionine Met 6137 ds-Met
Ornithine Orn 6262 ds-Orn
Phenylalanine Phe 6140 ds-Phe
Proline Pro 145742 d;-Pro
Serine Ser 5951 ds-Ser
Threonine Thr 6288 B3Cy-Thr
Tryptophan Trp 6305 PN,-Trp
Tyrosine Tyr 6057 ds-Tyr
Valine Val 6287 ds-Val

Biogenic amines
Acetylornithine Ac-Orn 439232 ds-Orn
Asymmetric dimethylarginine ADMA 123831 d;-ADMA
a-aminoadipic acid o-AAA 469 ds-Orn
Carnosine Carnosine 439224 13Ce-His
Creatinine Creatinine 588 ds-Creatinine
Dimethylamine DMA 674 d-ADMA
[-Hydroxytyrosine DOPA 836 d;-DOPA
Dopamine Dopamine 681 ds-Dopamine
y-Aminobutyric acid GABA 119 ds-Val
Histamine Histamine 774 13Ce-His
Hydroxyproline Hyp 5810 ds-Pro
Kynurenine Kynurenine 846 ds-Tyr
Methioninesulfoxide Met-SO 847 ds-Met

Nitrotyrosine Nitro-Tyr 65124 ds-Tyr



Phenylethylamine
Putrescine

Sarcosine

Symmetric dimethylarginine
Serotonin

Spermidine

Spermine

Taurine

Carbohydrates

> hexose

Fatty acids

Capric acid

Myristic acid

Palmitic acid
Palmitoleic acid
Stearic acid

Oleic acid

Linoleic acid
Linolenic acid
Eicosadienoic acid
Eicosatrienoic acid
Dihomo-y-linolenic acid
Arachidonic acid
Eicosapentaenoic acid
Adrenic acid
all-cis-4,8,12,15,19-
docosapentaenoic acid
all-cis-7,10,13,16,19-
docosapentaenoic acid
all-cis-4,7,10,13,16-
docosapentaenoic acid
Docosahexaenoic acid

Energy metabolites

Aconitic acid

a-ketobutyric acid
a-ketoglutaric acid
3'.5'-Cyclic AMP
Dihydroxyacetone phosphate
Fumaric acid

Glutathione

Glutathione disulfide
Hexose-1-phosphate

PEA
Putrescine
Sarcosine
SDMA
Serotonin
Spermidine
Spermine
Taurine

Hex

C10:0
C14:0
C16:0
Cl6:107
C18:0
Cl18:109
C18:2w6
C18:3w3
C20:2w6
C20:3w3
C20:3w6
C20:4w6
C20:5w3
C22:4w6
C22:5w3cl

C22:5w3c2
C22:5w6

C22:603

Aconitic acid
Ketobutyric acid
Ketoglutaric acid

cAMP
DHAP
Fumaric acid
GSH
GSSG
Hexose-phosphate

1001
1045
1088
169148
5202
1102
1103
1123

206

2969
11005
985
445638
5281
445639
5280450
5280934
6439848
5312529
5280581
444899
446284
187287
5282849

5497182

6441454

445580

309
58
51

6076
668
444972
124886
65359
466
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d4-Serotonin
ds-Putrescine
ds;-Sarcosine
d7-ADMA
d4-Serotonin
ds-Putrescine
ds-Putrescine
13C,-Taurine

B3C¢-Glucose

d19—C1020
d27—C1420
d;1-C16:0
d;1-C16:0
d35—C1 8:0
d;1-C16:0
d35—C1 8:0
ds-C22:6
ds-C22:6
ds-C22:6
ds-C22:6
ds-C22:6
ds-C20:5
ds-C22:6
ds-C20:5

ds-C20:5
ds-C20:5

ds-C22:6

13Cy4-fumaric acid
13C4-D,-o-ketobutyric acid
13Cs-o-ketoglutaric acid
13Cs-cAMP
13Ce-glucose-6-phosphate
13Cy4-fumaric acid
13Cs-cAMP
13Ce-glucose-6-phosphate
13Ce-glucose-6-phosphate
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Lactic acid Lactic acid 612 13C;-lactic acid
Malic acid Malic acid 525 B3Cy-fumaric acid
Oxaloacetic acid Oxaloacetic acid 970 13C4-D,-o-ketobutyric acid
D-ribulose-5-phosphate Pentose- 439184 13Cg-glucose-6-phosphate
phosphate

Phosphoenolpyruvate PEP 1005 13C¢-glucose-6-phosphate
Pyruvic acid Pyruvic acid 1060 BC,-pyruvic acid
Succinic acid Succinic acid 1110 1B3C4-succinic acid

D-erythrose-4-phosphate Tetrose-phosphate 122357 13Cg-glucose-6-phosphate
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Table C10. Percentages of samples that were outside the calibration curve (OCC) and above the
method limits of detection (MLODs)¢, and mean (+ SEM) and range concentrations (pg/g ww) of
metabolites determined in skin of male belugas (n = 40) from the St. Lawrence Estuary (Canada).

Means were calculated when compounds were quantified in more than 65% of samples.

Target % <0CC % >MLODs Mean + SEM

Amino acids

Alanine 0 100 533 +13.2 (338 - 726)
Arginine 0 100 20.9+£0.75(12.3 - 30.1)
Asparagine 0 100 47.5+1.60(21.8 - 70.1)
Aspartic acid 0 100 18.5+0.98 (5.51 - 32.8)
Citrulline 0 100 163 +£5.67 (92.5 - 269)
Glutamine 0 100 330+ 14.6 (161 - 702)
Glutamic acid 0 100 208 +£6.04 (151 - 311)
Glycine 0 100 325+9.21 (213 - 493)
Histidine 0 100 107 +3.88 (42.4 - 171)
Isoleucine 0 100 157 £4.73 (106 - 225)
Leucine 0 100 249+ 6.90 (178 - 353)
Lysine 0 100 32.1£0.92 (18.4 - 45.5)
Methionine 0 100 61.4+2.26(30.4-86.2)
Ornithine 0 100 9.62£0.34 (4.01 - 15.5)
Phenylalanine 0 100 159 £4.19 (90.6 - 237)
Proline 0 100 139 +£5.84 (69.2 - 254)
Serine 0 100 78.9 £ 1.94 (40.9 - 99.5)
Threonine 0 100 51.7+2.01 (19.6 - 82.2)
Tryptophan 0 100 23.4+£0.89 (12.0 - 37.9)
Tyrosine 0 100 92.4+£2.82(60.5 - 164)
Valine 0 100 447 +11.9 (297 - 634)
Biogenic amines

Acetylornithine 0 100 1.83+0.13 (0.81 - 5.47)
Asymmetric dimethylarginine 80.0 82.5 -
a-aminoadipic acid 0 100 12.5+1.00 (5.04 - 42.4)
Carnosine 75.0 100 -

Creatinine 2.50 0 14.6 £0.44 (8.11 - 20.8)
Dimethylamine 0 0 -
f-Hydroxytyrosine 0 0 -

Dopamine 0 0 -
y-Aminobutyric acid 70.0 100 -

Histamine 0 0 -
Hydroxyproline 0 100 37.7+1.49 (20.6 - 66.3)

Kynurenine 90.0 95.0 -
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Methioninesulfoxide 0 100 545+£0.3(2.44-11.5)

Nitrotyrosine 0 0 -

Phenylethylamine 0 0 -

Putrescine 0 100 2.05+0.22 (0.48 - 7.34)

Sarcosine 0 100 56.5+1.88(30.5-93.2)

Symmetric dimethylarginine 0 0 -

Serotonin 0 0 -

Spermidine 50.0 100 -

Spermine 5.00 97.5 -

Taurine 15.0 100 1,078 +26.0 (787 — 1,440)
Carbohydrates

> hexose 0 100 3,963 + 182 (2,290 — 7,390)
Fatty acids

Capric acid 0 0 -

Myristic acid 0 100 21.6 £1.74 (5.22 - 50.8)

Palmitic acid 0 100 -

Palmitoleic acid 0 100 123 £11.9 (23.1 - 296)

Stearic acid 0 100 35.7+1.81 (14.6 - 60.0)

Oleic acid 0 100 418 +£34.2 (124 -917)

Linoleic acid 0 100 -

Linolenic acid 0 0 -

Eicosadienoic acid 60.0 100 -

Eicosatrienoic acid 0 0 -

Dihomo-y-linolenic acid 0 0 -

Arachidonic acid 0 100 33.9+£2.75(9.18 - 77.6)

Eicosapentaenoic acid 0 100 156 £9.31 (54.7 - 305)

Adrenic acid 0 35.0 -

all-cis-4,8,12,15,19- 0 100

docosapentaenoic acid 12.9+£0.69 (6.79 - 23.9)

all-cis-7,10,13,16,19- 0 100

docosapentaenoic acid 84.7+6.47 (22.6 - 214)

all-cis-4,7,10,13,16- 5.00 100

docosapentaenoic acid 8.19+£0.34 (443 -12.5)

Docosahexaenoic acid 0 100 58.5+4.24(19.1 - 122)
Energy metabolites

Aconitic acid 0 100 0.61 £0.06 (0.11 - 1.52)

a-ketobutyric acid 0 0 -

a-ketoglutaric acid 0 100 4.27 +£0.25 (1.63 - 7.38)

3',5'-Cyclic AMP 92.5 92.5 -

Dihydroxyacetone phosphate 45.0 100 -

Fumaric acid 20.0 100 14.4+£0.74 (5.38 - 24.6)

Glutathione 67.5 100 -



Glutathione disulfide 0
Hexose 1-phosphate 42.5
Lactic acid 100
Malic acid 0
Oxaloacetic acid 0
D-ribulose-5-phosphate 0
Phosphoenolpyruvate 22.5
Pyruvic acid 95.0
Succinic acid 0
D-erythrose-4-phosphate 0

100
100
100
100
97.5
100
100
100
100
100
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125 +£8.27 (45.2 - 268)

22.7 +1.03 (7.88 - 39.4)
71.1 +5.03 (6.60 - 153)

* MLODs varied between samples from 0.61 to 4,600 ng/g ww.
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Table C11. Mean (+ SEM) metabolite concentrations (pug/g ww) in SLE male beluga skin

determined for each cluster that differed significantly (p < 0.05) with greatest fold changes from

the overall mean concentrations for all individuals. Variations of each cluster were either greater

(+) or lower (-) compared to the overall mean.

Metabolite class  Cluster mean = Overall mean £ Cluster
SEM SEM variation
UPSTREAM BELUGAS
Cl14:0 Fatty acid 30.7+£2.42 21.6+1.74 +
Cl6:1w7 Fatty acid 190 +13.2 123+ 11.9 +
Cl18:1w9 Fatty acid 610 +33.1 417 +£34.2 +
C20:403 Fatty acid 449 +4.12 339+£2.75 +
C20:5w3 Fatty acid 201+ 11.1 156 +9.31 +
C22:5w3cl Fatty acid 16.8 £ 0.82 12.9 + 0.69 +
C22:5w3c2 Fatty acid 118 +8.80 84.6 +6.47 +
C22:506 Fatty acid 9.60 +0.43 8.19+0.34 +
C22:6w3 Fatty acid 81.8+5.33 58.5+4.24 +
Glutamic acid Amino acid 236 £7.91 208 £6.04 +
Oxaloacetic acid Energy metabolite 94.1 £7.69 72.7+4.87 +
Serine Amino acid 88.6 £ 1.66 78.9 + 1.94 +
INTERMEDIARY BELUGAS
Alanine Amino acid 403 +£28.2 533+ 13.2 -
Citrulline Amino acid 126 +13.3 163 +5.67 -
Fumaric acid Energy metabolite 8.72+1.23 14.4+0.74 -
Glutamine Amino acid 208 £18.6 330+ 14.6 -
Histidine Amino acid 68.5+£8.49 107 £3.88 -
Lysine Amino acid 25.2+2.50 32.1+0.92 -
Malic acid Energy metabolite 16.3+2.93 22.7+1.03 -
Phenylalanine Amino acid 124 +£10.8 159+4.19 -
Sarcosine Biogenic amine 43.6 +4.37 56.5+1.88 -
Serine Amino acid 63.3+£5.96 78.9 + 1.94 -
Tryptophan Amino acid 16.9+1.92 23.4+0.89 -
Valine Amino acid 359+234 447+ 11.9 -

UPSTREAM BELUGAS



Acetylornithine
C14:0
Cl6:1w7
Cl18:109
C20:4w6
C20:5w3
C22:5w3cl
C22:5w3c2
C22:5w6
C22:6w3

Glutamic acid
a-ketoglutaric acid

Biogenic amine

Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid
Fatty acid

Amino acid

Energy metabolite

2.44 +0.21
13.5+1.06
55.4+4.43
219+ 14.8
23.2+2.52
115+9.37
9.22+£0.29
53.6 £4.09
6.75+0.31
37.1+£1.92

189 +6.57
3.35+0.27

1.83 £0.13
21.6+1.74
123+ 11.95
418 +34.2
33.9+2.75
156 +9.31
12.9 +0.69
84.6 + 6.47
8.19+0.34
58.5+4.24

208 + 6.04
4.27+0.25
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Table C12. Spearman coefficient (7;), raw p-values and corresponding adjusted p-values (g-values)
for correlations between contaminant and metabolite concentrations in SLE male belugas (n = 40).

Bold g-values denote significant (< 0.05) correlations after FDR adjustment.

Is p-value g-value
>18SCCCP
Acetylornithine 0.51 <0.001 0.030
Aconitic acid 0.37 0.023 0.134
C14:0 -0.31 0.050 0.230
Cl6:1w7 -0.45 0.004 0.035
C18:1w9 -0.42 0.007 0.060
C20:5w3 -0.39 0.013 0.084
C22:5w3cl -0.49 0.002 0.030
C22:5w3c2 -0.46 0.003 0.031
C22:6w3 -0.47 0.002 0.030
Glutamic acid -0.32 0.044 0.225
Y34sHFR
Glutamic acid 0.33 0.039 0.354
Glycine 0.43 0.005 0.101
YHexose -0.39 0.014 0.159
Proline 0.42 0.007 0.101
Putrescine 0.46 0.003 0.101
X4 PCB/OC
Proline 0.37 0.020 0.310
Putrescine 0.37 0.017 0.310
Sarcosine -0.34 0.031 0.361

®3:06 ratio -0.46 0.003 0.124




APPENDICE A

L’ESTUAIRE DU SAINT-LAURENT

1. Généralités

L’estuaire du Saint-Laurent peut étre subdivisé en trois secteurs (Plan Saint-Laurent,

2012) :

e un estuaire fluvial : aussi appelé estuaire d’eau douce, il est majoritairement
constitu¢ d’eaux douces provenant des Grands Lacs et de nombreux tributaires.

® un estuaire moyen : aussi appelé estuaire d’eau saumatre, il représente le lieu
de rencontre des eaux douces du fleuve et des eaux salées du golfe.

® un estuaire maritime : il est caractérisé par une augmentation rapide de la
profondeur et est composé de plusieurs masses d’eau aux propriétés

physicochimiques différentes.

La colonne d’eau de I’estuaire maritime et du golfe du Saint-Laurent est particuliere,
car stratifiée (Figure AP1) presque toute 1’année en trois couches distinctes (Dickie et

Trites, 1983) :

e une couche superficielle mince de 25 a 50 m de profondeur, a température
variant avec la saison (0 a 14°C), de faible salinité (25 a 31 %o) et s’écoulant

vers le large,
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e une couche intermédiaire froide (-1 a 2°C) et saline (32 a 33 %o) issue des eaux
du Golfe en hiver et s’étalant jusqu’a 150 m de profondeur et s'écoulant vers
I’amont,

e une couche profonde (> 150 m) plus chaude (2 a 5°C) et plus salée (33 a 35 %o)
provenant d’un mélange d’eaux du courant du Labrador et de I’ Atlantique Nord

qui s’écoulent également vers I’amont.

Stratification et circulation des eaux du Saint-Laurent

. ESTUAIRE | ESTUAIRE | ESTURIRE | GOLFE i PLATEAL
¢ FLUVIAL | MOYEN MARITIME | H CONTINENTAL
fle drCnéans Ties de Ockan
Troks-Riviéres Tadoussac Pointe-des-Monis Gaspé la Madeleine  Terre-Neuve  Aflanbigque

320 km 150 km 0 km 250 km 875 kim 1100 kmi 1280 km

Couche superficielle — 0 4 14 °C 25 4 31 %

Couche intermediaire glaciale (formée en hiver)
-142°C 32433 %

Couche profonde (de I'Atlantique)
245°C 33435%

Profondeur (m)

Figure AP1 Stratification et circulation des eaux du Saint-Laurent (Source: GREMM, 2017).

Cette stratification est due a la présence du Chenal Laurentien (Figure AP2), une vallée
sous-marine d'origine glaciaire longue de 1240 km et de 250 a 500 m de profondeur
(Mucci et al., 2017). Ce canal sous-marin s’achéve au niveau de la ville de Tadoussac,
ou la présence de la téte du Chenal Laurentien provoque un changement drastique de
profondeur, passant de -50 a -300 m en moins de 20 km. La configuration

bathymétrique atypique de cette région, qui correspond au début de I’estuaire maritime,
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induit une remontée vers la surface des eaux de fond. Cette remontée des eaux issues
du courant du Labrador et de 1’ Atlantique créé un phénomene dit de « upwelling » car
ces eaux sont riches en matiere organique décomposée qui favorise la croissance de
microalgues, augmentant ainsi la production biologique du milieu. Cette zone est donc
particulierement riche en organismes marins (p. €x., zooplanctons, crustacés, poissons,)

et agit comme un véritable garde-manger pour de nombreuses especes de baleines.

52°
i
Québec v‘,‘:
o |
Sept-iles §
®
50°4 -
o~
g 2
)4 Pointe-des-Monts g
- | Terre-Neuve
% . Golfe du
~ Fjord du . Saint-Laurent B
Saguenay ® Rimouski
48° TRl K Estuaire maritime T 1
Madeleine
fle *— Estuaire moyen
d'Orléans '
™~ y |
# : fle-du-Prince \
uébee | Lt = -
2 | ) Edouard
[ Etats-Unis Nouveau-Brunwick Bathymétrie N
46° .‘; | (métre) A
| ; 0
y b Nouvelle-Ecosse 1:5 500 000
} .545 0 S0 1
T T T
68° 64° 60°
Longitude (°0)

Figure AP2 Carte bathymétrique de 1’estuaire et du golfe du Saint-Laurent, illustrant le parcours
du Chenal Laurentien (Source: Savenkoff et al., 2017).
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L’estuaire du Saint-Laurent est une région importante pour les cétacés compte tenu
notamment de la diversité des especes qui s’y retrouve. Une partie de la population de
béluga y réside toute ’année (MPO, 2014), et au moins sept autres especes de cétacés
le visitent de fagon saisonniere principalement pour s’y alimenter (Figure AP3). Le
rorqual bleu (Balaenoptera musculus) et le béluga du Saint-Laurent ont un statut
précaire au Canada, et sont considérés en voie de disparition en vertu de la Loi sur les
especes en péril (COSEPAC, 2002, 2014). Le gouvernement canadien a donc
obligation de protéger leur habitat essentiel et d’établir une stratégie de rétablissement

de ces populations.

Figure AP3 Principales espéces de cétacés fréquentant I’estuaire du Saint-Laurent : A) béluga
(Delphinapterus leucas), B) rorqual bleu (Balaenoptera musculus), C) marsouin commun
(Phocoena phocoena), D) petit rorqual (Balaenoptera acutorostrata), E) rorqual a bosse
(Megaptera novaeangliae) et F) rorqual commun (Balaenoptera physalus) (Source: Savenkoff et
al., 2017).
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2. Caractéristiques de I’habitat des bélugas du Saint-Laurent

En saison estivale, il existe une ségrégation spatiale au sein de la population des bélugas
du Saint-Laurent qui est subdivisée en trois secteurs (c.-a-d., amont, intermédiaire et
aval) en fonction de la composition des troupeaux de bélugas observés (Figure 0.2).
Le secteur amont se caractérise par une profondeur allant de 20 a 50 m, des salinités
variant de 10 a 25 %o, une turbidité élevée (zone euphotique < 5 m) et la présence
d’especes en majorité marines et aussi d’eau douce (Therriault et al., 1990). Le secteur
intermédiaire, qui s’étend d’une partie du Fjord du Saguenay jusqu’au trongon sud de
I’estuaire maritime, correspond a un canal de sortie d’un mix de masses d’eau composé
des eaux du Saint-Laurent, du Saguenay et en provenance de I’estuaire maritime, avec
des profondeurs similaires au secteur amont. DG a une turbidité élevée des eaux et aux
forts courants, la production primaire y est moins ¢levée que dans les autres régions de
I’habitat des bélugas et la production de biomasse n’y est pas accumulée (Therriault et
al., 1990). Enfin, le secteur aval d’une profondeur > 300 m, se distingue par une forte
augmentation de la salinit¢ (> 25 %o), des concentrations en nutriments et un
abaissement des températures moyennes et de la turbidité, causé en grande partie par
la téte du Chenal Laurentien, qui provoque une remonté des eaux arctiques (Mosnier
et al., 2010 ; Therriault et al., 1990). La production primaire dans ce secteur y étant
particuliérement élevée, il y a une grande diversité et abondance des proies des
mammiferes marins (Simard, 2009). Bien que les secteurs amont, aval et intermédiaire
aient des caractéristiques physicochimiques spécifiques, aucun de ces facteurs n’a
permis d’expliquer la distribution particuliere des bélugas du Saint-Laurent (Lesage et
al., 2017). Cependant, des différences en terme de diversité de phytoplanctons et
d’ichtyoplanctons (larves de poissons) ont été mises en évidence entre les secteur
amont et aval (de Lafontaine, 1990 ; Therriault er al., 1990), et des agrégations
importantes de krill ou de proies pélagiques comme le capelan ont été remarqués au

niveau du Chenal Laurentien (Lavoie et al.,, 2000 ; Marchand et al., 1999). Ces
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observations laissent présager que la composition de la diete des bélugas du Saint-

Laurent pourrait varier selon 1’aire majoritairement fréquentée.



APPENDICE B

DESCRIPTION DETAILLEE DES PRINCIPAUX CONTAMINANTS ETUDIES

1. Polluants organiques persistants

BPC 0

Les biphényles polychlorés (BPC) forment un Clm i ‘; ~ = | . -Cly
groupe de composés organiques chlorés = =

synthétiques qui sont exclusivement d’origine anthropique. Leur structure moléculaire
consiste en une molécule de biphényle qui peut contenir jusqu'a dix atomes de chlore.
I1 existe au total 209 congéneres de BPC, qui sont numérotés en fonction du nombre et
de la position des atomes de chlore. Les mélanges commerciaux de BPC contiennent
différentes proportions d’une sélection de congéneres et sont connus sous différents
noms commerciaux, tels que Aroclor, Chloretol, Dyknol, Inerteem, Kanechlor,
Noflamol, Phenoclor et Pyranol (ATSDR, 2000). A cause de leur propriété isolante et
ignifuge, les BPC ont ét¢ abondamment utilisés comme agents de refroidissement et
lubrifiants dans les transformateurs, les condensateurs et autres équipements
¢électriques, mais aussi comme retardateur de flamme (ATSDR, 2000). En 1977, les
Etats-Unis ont mis un terme a leur fabrication, le Canada a restreint leur usage en raison

de leur omniprésence dans 1’environnement et des effets nocifs qu’ils peuvent avoir

(Santé Canada, 2010).
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Chlordanes Cl

Le chlordane (CioHsCigs) est un pesticide organochloré Cl

synthétique qui a été introduit au Canada durant les années

cl~ Cl

1940 et a été utilisé jusque dans les années 1998 (Santé Canada,

2010). II a été utilis¢ comme insecticide sur diverses cultures y-chlordane

Cl

agricoles et dans diverses applications résidentielles,
notamment comme agent de fumigation sur les pelouses et les potagers, et pour le
traitement souterrain des maisons contre les termites (ATSDR, 2018). Le mélange
commercial de chlordane contient plus de 140 composés organochlorés de structure
apparentée et les quatre composés majoritairement présents sont I’a-chlordane (CAS #
5103-71-9), le y-chlordane (CAS # 5103-74-2), le trans-nonachlor (CAS # 39765-80-
5) et le cis-nonachlor (CAS # 5103-73-1).

DDT Cl
Cl Cl

Le dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT; CAS

# 50-29-3), est un insecticide organochloré de la

catégorie des dichlorodiphényléthanes dont ‘ ‘
I’usage a été interdit durant les années 1970 et C Cl
1980 par de nombreux pays incluant le Canada, a cause de ses effets préoccupants sur
I'environnement et la santé humaine (ATSDR, 2002). Le mélange de DDT utilisé
comme insecticide pouvait contenir jusqu'a 14 composés, dont principalement trois
isoméres du DDT : le p,p’-DDT (65 a 80 %), I’o,p’-DDT (15 a 21 %) et des quantités
traces de 0,0 -DDT (Metcalf, 1995). En raison de son efficacité, de sa persistance et de
son colt peu élevé, cet insecticide a large spectre a été utilisé pour lutter contre les
vecteurs de maladies humaines transmises par les insectes, principalement les

moustiques (paludisme), les moucherons et les poux (typhus), et son usage s’est ensuite

étendu en agriculture ou il servait a lutter contre les ravageurs agricoles (ATSDR, 2002).
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Dans 1'environnement, le DDT se décompose en formes chimiques plus stables telles
que le p,p’-DDE (2,2-bis(4-chlorophenyl)-1,1-dichloroethylene; CAS # 72-55-9) et le
p,.p -DDD (2,2-bis(4-chlorophenyl)-1,1-dichloroethane; CAS # 72-54-8).

HCB Cl
Cl Cl
L'hexachlorobenzene (HCB; CAS # 118-74-1) est un produit
chimique industriel totalement chloré qui a ét¢ utilis¢ dans ClI Cl
plusieurs produits, notamment des pesticides, des objets Cl

pyrotechniques, des munitions, du caoutchouc synthétique, des produits de
conservation du bois et des fluides diélectriques (ATSDR, 2015 ; Santé Canada, 2010).
Au Canada, ’HCB a été principalement utilisé comme fongicide sur les semences de
céréales depuis les années 1940, mais depuis la fin des années 1970, ’HCB n’est plus
produit ni utilisé a des fins commerciales en Amérique du nord (ATSDR, 2015). De
nos jours, les rejets d’HCB peuvent venir principalement de la fabrication et de
l'utilisation de solvants et de pesticides chlorés qui contiennent du HCB sous forme
d'impuretés, et d’émissions industrielles et d'incinération qui en libérent durant les
procédés de combustion incompléte (Santé Canada, 2010). Du fait de sa stabilité
chimique et de sa résistance a la biodégradation, ’HCB est treés persistant dans

I’environnement.

PCCC Cl Cl Cl Cl
CHs

Les paraffines chlorées a chaine courte H3C

(PCCC) sont des alcanes a structure Cl Cl

aliphatique, qui peuvent avoir des chaines de 10 a 13 atomes de carbone et contenir de
40 a 50% de chlore (Tomy et al., 2000). Les PCCC sont utilisés dans de nombreuses
applications en raison de leur stabilité¢ chimique, résistance aux flammes et aux basses

températures, viscosité, faible pression de vapeur et faible cofit de production, (Tomy
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et al., 1998a). Initialement utilisés pendant la Premi¢re Guerre Mondiale pour la
préparation d’antiseptiques, les PCCC ont ensuite été¢ produits et utilisés par milliers
de tonnes dans le monde entier depuis les années 1930 en tant qu’agent ignifuge (Bayen
etal.,2006 ; Tomy et al., 2000). De nos jours, ils sont utilisés dans une grande gamme
de produits de consommation et de procédés industriels comme réfrigérants, lubrifiants
en métallurgie, agents plastifiants principalement pour la production de plastiques tels
que les PVC, ou encore la fabrication de caoutchouc, de peinture et de produits
d’étanchéité (Lassen ef al., 2014). Les PCCC ont été produits exclusivement produits
aux Etats-Unis des années 1930 jusqu’aux années 1970, en quantités allant de 20 000
a 35 000 tonnes par an, puis la production a augmenté pour atteindre environ 300 000
tonnes par an aux Etats-Unis, au Japon et en Europe dans les années 1990, puis un
million de tonnes en Chine en 2009 (Vorkamp et al., 2019). En 2015, les PCCC étaient

toujours fabriquées en Russie, en Inde, au Japon et au Brésil (UNEP, 2015).

PBDE 0
= X
Les polybromodiphényléthers (PBDE) sont By —— | | ——Br,
une famille de retardateurs de flamme XX Z

bromés a la structure trés similaire aux BPC, car composés de deux cycles phényles.
Selon le nombre et la position des atomes de bromes, ils peuvent étre divisés en 10
groupes, (du mono- au déca-BDE), représentant au total 209 congéneres. Plus le degré
de bromination de ces composés organiques augmente et plus ils sont ignifuges, stables
chimiquement et persistants, mais moins ils sont lipophiles (de Wit, 2002 ; Frederiksen
et al., 2009). Les PBDE sont produits industriellement sous forme de trois mélanges
commerciaux, les Penta-, Octa- et Déca-BDE, qui sont nommées selon les congénéres
qui prédominent (Tableau AP1.1). Le Penta-BDE a été principalement utilisé pour les
mousses de polyuréthane, les intérieurs de voiture ou d’avions, les produits pour bébé,
puis 1’Octa-BDE pour des résines thermoplastiques (p. ex., I’acrylonitrile-butadiene-

styréne) ainsi que divers plastiques d’ordinateurs et d’¢lectroménagers (Centre de
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Collaboration Nationale en Sant¢ Environnementale, 2013). Le Deca-BDE, parmi le
plus abondamment utilisé des trois mélanges, a été ajouté a des polymeres de plastique
(p. ex., polycarbonates, polychlorure de vinyle), pour le polystyréne puis pour des

revétements noirs dans 1’industrie textile (Shaw et al., 2010 ; Yogui et Sericano, 2009).

Tableau AP1.1 Compositions majoritaires des trois principaux
mélanges commerciaux de PBDE (d’aprés La Guardia et al., 2006)

Mélanges commerciaux Principaux congéneéres

Penta-BDE tetra-BDE (BDE-47)
penta-BDE (BDE-99, -100)
hexa-BDE (BDE-153, -154)

Octa-BDE hepta-BDE (BDE-183)
octa-BDE (BDE-197)
nona-BDE (BDE-207)

Déca-BDE deca-BDE (BDE-209)

Numéros CAS des tetra- (# 40088-47-9), penta- (# 32534-81-9), hexa-
(# 36483-60-0), I'hepta- (# 68928-80-3), octa- (n° CAS : 32536-52-0),
nona- (# 63936-56-1) et déca-BDE (# 1163-19-5).

Depuis les années 1960, I’utilisation massive des PBDE dans des produits de
consommation courante (p. ex., ordinateurs, jouets en plastique, appareils
¢lectroménagers en plastiques, matelas, polystyréne, canapé, voiture, etc.) a entrainé
un relargage important des congéneres dans 1’environnement, lors des processus de
fabrication, de combustion, de recyclage des produits, des lessivages des sites
d’enfouissement et des rejets urbains (McKenzie, 2009 ; Shaw et al., 2010). De tous
les congéneres, le BDE-209 qui est le plus saturé en brome, va se retrouver en majorité
dans les sédiments, le sol et la poussicre, alors que les PBDE les moins bromés (p. ex.,
BDE-47, -99 et -100) étant plus bioaccumulables, seront davantage présent dans le

biote (Brandsma et al., 2015 ; Dosis et al., 2011 ; Rahman et al., 2001).



203

2. Contaminants d’intérét émergents

CHj
BEHTBP
Br O CH3
Le bis(2-ethylhexyl)-tetrabromophthalate B 0
(BEHTBP ou TBPH; CAS # 26040-51-7) o)
est un additif utilisé dans la production de Br
. , . Br O CHs;
chlorure de polyvinyle (PVC), de néoprene,
de tissus, d’adhésifs, d’enduits muraux et de CH3

mousses polyuréthanes, en tant que substitut au Penta-BDE (Covaci et al., 2011 ; de
Jourdan, 2012). 11 est utilis€ depuis plus de 20 ans dans différents mélanges
commerciaux comme le Firemaster®550, le DP-45 et le BZ-54 (de Jourdan, 2012 ; de
Witetal.,2011 ; EzechiaS et al., 2014). Les volumes de production américains de 1990

a 2006 étaient de 400 a 4 500 tonnes par an (Covaci ef al., 2011).

DBDPE Br Br
Le décabromodiphényléthane (DBDPE; CAS # 84852- Br O Br
53-9) est un alternatif au Déca-BDE dont la structure
moléculaire et les propriétés chimiques sont similaires Br

(Covaci et al., 2011 ; de Wit et al., 2011). Tout comme
ce dernier, il est utilisé en tant qu’additif dans une grande Br Q Br
gamme de matériaux polymeres, pour le polystyréne

choc, les textiles, des résines ou le coton (Covaci et al., Br Br

2011 ; de Jourdan, 2012). Le DBDPE a été mis sur le marché depuis la moitié¢ des
années 1980 et apparait dans différents mélanges commerciaux comme le
Saytex®8010, le Milebrome®8010 ou le Firemaster®2100 (Covaci et al., 2011 ;

Ezechids$ et al., 2014). 1l est préféré au Déca-BDE pour sa meilleure stabilité thermique,
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I’empéchant de s’échapper du matériau a haute température lors sa fabrication, mais
aussi de par sa structure qui le rend trés peu susceptible de produire des dioxines et
furannes sous conditions de pyrolyse (de Wit ef al., 2011). De plus, les restrictions et
les 1égislations surtout en Europe contre le Déca-BDE ont mis le DBDPE en premicére
position pour tout ce qui est équipement é€lectronique et électrique sur le marché

européen (de Jourdan, 2012).

Déchloranes

Cl

Cl
Les déchloranes (Dec) représentent une famille

de retardateurs de flamme organochlorés

représentée tout d’abord par le chlordane wive o
(C10Cl12) qui dans les années 1960-1970 était Cl

utilis¢€ comme pesticide sous le nom de Mirex (de Jourdan, 2012). Ce dernier a été
interdit a cause de sa persistance et de sa toxicité, et depuis sont apparus des substituts
comme le déchlorane plus (DP ou Dec-605; CigHi2Cli2; CAS # 13560-89-9), le Dec-
602 (C14H4Cl120; CAS # 31107-44-5), le Dec-603 (C17HsCli2; CAS # 13560-92-4) et
le Dec-604 (C13H4BrsCls; CAS # 34571-16-9) qui sont maintenant utilisés depuis plus
de 40 ans (Feo et al., 2012). Le mélange commercial de DP contient les deux isomeéres,
syn- et anti-, avec un ratio de 1 pour 3 (Feo ef al, 2012). Le DP est utilisé pour
I’1solation de fils et de cables, les connecteurs d’ordinateur, les plastiques de toiture, le
Dec-602 pour la fibre de verre renforcée et le Dec-604 dans une graisse de silicone
(Feo et al., 2012 ; Sverko et al., 2011). Souvent inclus ou associé a cette famille de par
sa structure proche, il y a le Chlordene plus (CPlus; C15sHeCli2; CAS # 13560-91-3) qui
a été détecté dans les mélanges commerciaux Chlordéne et Chlordane, utilisés comme
retardateurs de flamme halogéné dans divers plastiques (Shen et al., 2010, 2014).
Derni¢rement, il y a aussi 1’hexachlorocyclopentadiene-tribromostyrene ou Dec-604
CB (2,4,5-BrsDec-604; CAS # 56890-89-2), qui serait un produit de photodégradation
du Dec-604 et qui est présent également dans le mélange industriel Tech604-Mix A
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(Shen et al., 2014 ; Wellington Laboratories, 2013). En revanche, aucune information

n’est disponible sur la production et I’utilisation du CPlus et du Dec-604 CB.

HBB Br

Br Br
L’hexabromobenzene (HBB; CAS # 87-82-1) est un

retardateur de flamme bromé émergent utilis€é avec les

plastiques, les bois, les textiles, les papiers, les matériaux Br Br
¢lectriques et qui est principalement produit et utilisé en Br

Chine et au Japon pour environ 100 tonnes par an (Ezechias et al., 2014 ; Vorkamp et
Rigét, 2014). L’HBB qui a un grand facteur de bioaccumulation, peut se retrouver dans
I’environnement soit par son utilisation en tant que retardateur de flamme, soit lors de

la pyrolyse des Octa- et Déca-BDE (de Wit et al., 2011 ; Wu et al., 2011a).

PBEB CH,
Le pentabromoéthyle benzéne (PBEB; CAS # 85-22-3), est utilis¢ Br Br
comme ignifugeant pour les résines polyester, les circuits
imprimés, les textiles, les adhésifs, les peintures et les mousses en  Br Br
polyuréthane (Covaci et al., 2011 ; Ezechias et al., 2014). Le PBEB Br

a été principalement produit dans les années 1970 aux Etats-Unis puis dans les années
1980 sous le nom FR-105 (Ezechids et al., 2014). Le PBEB est bioaccumulable et peut
s’échapper du matériau auquel il a été ajouté par la simple chaleur d’une piece, causant
ainsi des problémes de contaminations et de relargage environnemental (de Wit et al.,

2011 ; Wuet al., 2011a).
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