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AVANT PROPOS

Ce projet s'inscrit dans une approche expérimentale afin d'identifier les réponses de
quelques biomarqueurs chez la moule bleue exposée a un retardateur de flamme (RF)
polychloré, le Déchlorane plus (DP). Etant donné I'omniprésence de RF émergents
dans les réservoirs biogéochimiques de la planéte liée a 1'utilisation croissante des RF
alternatifs (e.g., le DP), dans le but de remplacer des RF aujourd'hui prohibés grace a
la réglementation (e.g., Convention de Stockholm), il importe de connaitre la toxicité
de ces composés chimiques de substitution. La moule bleue a été sélectionnée comme
bioindicateur, puisqu'elle est une espéce filtreur et sédentaire, et qu'elle réagit suite a
l'exposition & des composés organiques. De plus, étant donné le manque probant
d'informations sur la toxicité du DP dans la littérature, la recherche d'indicateurs
d’effets est alors opportune. Ainsi, la moule bleue a été exposée a quatre
concentrations de DP: deux doses qui se situent & des niveaux environnementaux, et
deux autres doses a des niveaux 10 a 100 fois plus élevées. Deux conditions
d'exposition ont été retenues pour cette étude: in vifro et in vivo. Quelques
biomarqueurs ont été sélectionnés pour leur importance comme indicateur de toxicité
dans l'organisme a différents niveaux d'activité biologique: au niveau moléculaire (le
stress oxydatif et l'activité de la cyclooxygénase), au niveau cellulaire (les dommages
liés a 'ADN, la viabilité et la phagocytose des hémocytes) et au niveau physiologique

(histopathologie des gonades).
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RESUME

Le DP est un composé organique émergent qui est utilisé comme RF dans les produits
de consommation. C'est un produit commercial qui génére une inquiétude croissante,
étant donné I'observation de sa présence dans les différents réservoirs
biogéochimiques de la planéte. Nous avons aujourd’hui une bonne connaissance de
son mode de transport dans l'environnement. Par contre, peu de recherches
toxicologiques ont été engagées sur le DP. Les moules sont en général de bons
indicateurs de toxicité en raison de leurs caractéristiques (i.e., ce sont des espéces
filtreurs et sédentaires). En plus, elles peuvent bioaccumuler les composés
organiques, provoquant différentes réponses biochimiques et physiologiques. Nous
avons donc soumis la moule bleue a deux types d'expositions au DP; i.e., in vitro et in
vivo, & des concentrations environnementales (0,001 et 0,01 pug de DP/L) et a des
concentrations 10 a 100 fois plus élevées (0,1 et 1 pg de DP/L). Ceci, afin d'étudier
les effets au niveau physiologique (histopathologie ou la possible présence de
microlésions dans les gonades), cellulaire (rupture de brins d’ADN, viabilité et
phagocytose des hémocytes) et moléculaire (production de peroxydation des lipides
et l'activité¢ de la cyclooxygénase dans les branchies). Ainsi, nous avons étudié la
toxicit¢ du DP sur une espéce aquatique a différents niveaux d'organisation: sur
l'intégrité physiologique, sur le syst¢éme immunitaire et reproductif, et sur le stress
oxydatif. Les résultats de cette étude ont permis d’observer une absence de
microlésions dans les gonades. De plus, aucun effet n'a été observé au niveau de la
phagocytose, la viabilité cellulaire et les dommages liés & I’intégrité de ' ADN dans
I'hémolymphe. Par contre, 'exposition au DP a induit un stress oxydant par la
peroxydation des lipides dans les branchies a une concentration environnementale
(0,01 pg de DP/L) et au-dela (1.0 pg de DP/L). De plus, une diminution significative
de l'activité de la cyclooxygénase a la plus forte concentration de DP utilisée (1,0
pg/L) a été constatée, toujours dans les branchies. Cela a permis de révéler le
potentiel toxique du DP au niveau du stress oxydant et sur la cyclooxygénase
impliquée dans le systéme reproducteur (i.e., dans la production de la prostaglandine
qui module l'effet de la sérotonine sur la production des ceufs) et le systéme
immunitaire (i.e., I'inflammation).

Mots clés: Déchlorane Plus; moule bleue; peroxydation des lipides;

cyclooxygénase; dommages a I'ADN; phagocytose



INTRODUCTION

La gestion du feu fut 'un des réquisits de la civilisation et, de nos jours, certains
composés organiques synthétiques ont été inventés par les industries chimiques pour
réduire la propagation du feu lors d'incendies. Ces retardateurs de flamme (RF)
agissent sur l'une des quatre étapes impliquées lors de la combustion, i.e. le
préchauffage, la volatilisation et la décomposition, la combustion a la propagation des
flammes (Alaee ef al, 2003). Ces RF sont habituellement retrouvés dans les
plastiques, les textiles, les cdbles électroniques et tout autre matériel afin de prévenir

la propagation du feu (de Wit, 2002).

Les polybromodiphényles éthers (PBDE) font partie d’une catégorie de retardateurs
de flamme halogénés que nous retrouvons dans les produits de consommation, i.e.,
les produits de rembourrage, les équipements électroniques et électriques (Gentes et
al., 2012). De plus, étant donné leur persistance et leur toxicité, deux mélanges
commerciaux (i.e., octa- et penta-BDE) sont maintenant bannis et se retrouvent sur la
liste des polluants organiques persistants (POPs) de la Convention de Stockholm
depuis 2009 (UN, 2009). Le troisiéme et dernier mélange commercial du PBDE (i.e.,
deca-BDE) a été éliminé du marché en Amérique du Nord et en Europe (EPA, 2014)
depuis la fin de 2013, et le déca-BDE a été soumis pour faire partie de la liste des
POPs de la convention de Stockholm (UN, 2015). Le Déchlorane plus (DP) fait partie
des produits alternatifs proposés par la compagnie OxyChem (USA), en raison des
similarités des propriétés chimiques entre le DP et les PBDE (e.g., déca-BDE).
Anciennement utilisé comme pesticide, et plus tard comme RF sous I'appellation
Déchlorane, le mirex a été banni aux Etats-Unis dés 1978 en raison de sa toxicité

aujourdhui bien documentée (IPCS, 1984). Ainsi, le DP a été congu par OxyChem



pour remplacer le Déchlorane. En production depuis le début des années 1970, la
premiére détection du DP a été faite en 2006 a la suite de l'analyse chimique des
carottes sédimentaires dans la région des Grands Lacs (Hoh et al., 2006). Les
recherches ont également révélé que le DP a une distribution a grande échelle au
niveau de la planéte, puisque nous le retrouvons dans I'atmosphére et dans l'eau salée
de I'Arctique jusqu'en Antarctique (Moller et al., 2010). Depuis, la détection du DP
chez les poissons (Houde et al., 2014; Tomy et al., 2008) et les bivalves, tant d’eaux
salées (Jia et al., 2011; Sun et al., 2015) que d’eaux douces (Tomy, ef al., 2007; Igbal
et al., 2017) est fréquente. Pourtant, peu de recherche sur la toxicité du DP a été faite
depuis sa détection au milieu des années 2000 chez les espéces marines. Cela
nécessite donc des recherches écotoxicologiques afin de remplir les informations

manquantes sur sa toxicité.

Des études récentes démontrent la génotoxicité du DP (i.e., les dommages liés a
I'ADN) et la production d'un stress oxydant chez une bactérie luminescente
(Tetrahymena thermophilia) (Dou et al., 2015) et chez la moule méditerranéenne
(Mytilus galloprovincialis) (Barén et al, 2016) au-dela des concentrations
environnementales observées jusqu'a maintenant. En effet, les concentrations les plus
élevées mesurées dans les écosystémes aquatiques (i.e., les régions cdtiéres du nord
de la Chine et les eaux brutes de la centrale d'eaux usées de Shanghai) se situent entre

1,4 et 1,8 ng de DP/L, respectivement (Jia et al., 2011; Xiang et al., 2014).

Ce projet a pour objectif général de déterminer quelques indicateurs d'effets dans des
conditions in vivo et in vitro, afin de comprendre la toxicit¢ du DP & des
concentrations environnementales sur la moule bleue. Ces indicateurs d'effets se
regroupent en quatre groupes: l'intégrité physiologique (histopathologies), le systéme
immunitaire, le systéme reproducteur et le stress oxydant. Etant donné que les
bivalves ont la capacité de bioaccumuler des composés organiques comme le DP et

que ces espéces marines répondent efficacement au niveau biologique (i.e., présence



d’histopathologies au niveau de la glande digestive et dommages a I’ADN dans les
hémocytes de I’hémolymphe) suite & l'exposition d'un polluant (Rittschof et
McClellan-Green, 2005; Brooks et al., 2009), la moule bleue (Mytilus edulis) a donc
été retenue. Nous retrouvons cette espéce marine en Arctique jusqu'en Antarctique et
sa distribution est contrdlée par rapport a plusieurs facteurs environnementaux, dont:
la température, la salinité, la lumiére, la nourriture et la présence de contaminants
(Seed, 2009).



CHAPITRE I

1.1 Revue de littérature
1.1.1 Généralités

L'omniprésence de produits de consommation a base de pétrole a nécessité de limiter
leur inflammabilité, ce qui est devenu un enjeu de taille pour l'industrie chimique. En
effet, celle-ci a mis sur le marché une myriade de composés chimiques ignifuges afin
de respecter le critére d'inflammabilité prescrit par un certain cadre normatif. Ainsi,
nous retrouvons ces composés chimiques nommeés retardateurs de flamme (RF) dans
une pléthore de matériaux: les plastiques, le bois et les textiles. Il existe quatre grands
groupes de RF: 1) les composés inorganiques, 2) les composés organiques halogénés,
3) les composés organiques organophosphorés et 4) les composés a base azotée
(Alaee et al., 2003).

Ce qui caractérise la plupart des composés organiques halogénés est leur persistance
dans I'environnement (Qiu et al., 2007; He et al., 2014) et leur accumulation dans la
chaine trophique (Klausterhaus et al., 2012; Zhang et al., 2010). Plusieurs de ces RF
sont maintenant identifiés comme étant des polluants organiques persistants (POPs)
par la Convention de Stockholm. En conséquence, ces contaminants ont
progressivement été retirés du marché, particuliérement la plupart des congénéres des
polybromodiphényles éthers (PBDE) issus de mélanges techniques, i.e. l'octa- et
penta-BDE (UNEP, 2013). Suite au remplacement progressif d'un autre mélange
technique du PBDE (i.e., le Deca-BDE) maintenant reconnu pour sa persistance et sa
toxicité dans l'environnement, tant en Europe qu'en Amérique du Nord, l'industrie
chimique utilise davantage des produits de remplacement (Bergman et al., 2012;

Chen et al., 2013). Ces RF, dits émergents (y compris plusieurs composés organiques



polychlorés), ont conséquemment été mis sur le marché, comme le Déchlorane Plus
(DP) (EPA, 2014; Sun et al., 2016).

1.1.2 Déchlorane Plus

Le DP est un retardateur de flamme polychloré que I'on retrouve dans les matériaux a
base de polymeére, comme dans l'enrobage de fils électriques, les connecteurs
d'ordinateur et les matériaux de toiture (He et al., 2014). Sa fabrication a commencé il
y a prés de 40 ans, plus particulierement comme produit de remplacement au mirex
ou Déchlorane, insecticide et retardateur de flamme banni depuis 1978 (Kaiser, 1978;
IPSC, 1984). 1l fait également partic de la liste des 12 premiers POPs de la
Convention de Stockholm (UNEP, 2004). La consommation non-agricole du
Déchlorane a nécessité la fabrication d'autres composés chimiques similaires suite a
son élimination sur le marché des produits de consommation. Une pléthore de
molécules de la famille des déchloranes a donc vu le jour, dont: le Déchlorane 602
(Dec 602), le Déchlorane 603 (Dec 603), le Déchlorane 604 (Dec 604) et le
Déchlorane plus (DP) (mélange commercial de deux isoméres dans une proportion

1:3, i.e. syn-DP et anti-DP, respectivement) (figure 1.1).
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Figure 1. 1: Composés organiques polychlorés de la famille des déchloranes (tiré
de Feo et al., 2012)
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déchloranes (a droite) (tiré de Sverko er al., 2011)



Le DP reproduit un type de liaison chimique similaire & celui d'autres RF halogénés
(e.g., les PBDESs), c'est-a-dire que ces composés ajoutés a la matrice n'ont pas de liens
covalents avec celle-ci (Siddiqi et al., 2003; Peng et al., 2015). Ainsi, ils ont tendance
a se diffuser hors des produits de consommation, durant leur cycle de vie ou d'usure,
et a se retrouver dans l'environnement. Les produits commerciaux de la famille des
déchloranes proviennent de la réaction de Diels-Alder: un alcéne (diénophile)
s'additionne & un diéne conjugué pour former un dérivé de cyclohexéne (i.e.,
hexachlorocyclopentadiéne) (figure 1.2). Ainsi, les propriétés physico-chimiques
propres a la famille des déchloranes sont similaires (Shen et al., 2010). De plus, étant
donné la similarité de la réaction chimique, ces composés (et d'autres molécules
similaires) (figure 1.3) peuvent également étre classés comme impuretés tant dans les
RF (i.e., la famille des déchloranes) que dans certains pesticides polychlorés (i.e., le
chlordane). Leurs présences ont ¢été détectées dans l'environnement, plus
particulierement dans les sédiments de la région des Grands Lacs (Sverko et al.,
2011; Sverko et al, 2010). Le DP a été détecté pour la premicre fois dans
l'environnement biotique (doré jaune) et abiotique (air et sédiment) dans la région des
Grands Lacs (Hoh et al., 2006). Depuis, le DP a été détecté un peu partout dans les
réservoirs biogéochimiques de la planéte (Wang et al., 2016) (figure 1.4). Certaines
études ont démontré que le DP est présent dans les poussiéres de l'air que I'on
retrouve dans les milieux domestiques dans la région de Vancouver (Shoeib et al.,
2012) et d'Ottawa au Canada (Zhu et al., 2007) ainsi que la province de Guangdong
dans le sud de la Chine (Wang et al., 2011). Le lien entre les activités anthropiques et
la présence du DP dans I'environnement est donc un facteur déterminant (Sun et al.,
2013). On retrouve également le DP dans l'atmosphere (Liu et al., 2016) et les
milieux aquatiques tant en eaux salines (mer de Bohai en Chine; ie., la valeur
moyenne de DP se situe a 1,8 ng/L) (Jia er al., 2011) que dans l'affluent des eaux
usées municipales dans la ville de Shanghai en Chine (valeur maximale de DP a 1,4
ng/L) (Xiang ef al., 2014). La chaine trophique des milieux aquatiques ne semble pas

épargnée, puisqu'elle est également le théitre de l'accumulation du DP, tant dans le



Grand Canal de Beijing-Hangzhou, a proximité de la province de Jiangsu en Chine

(Wang et al., 2015), que dans les lacs Winnipeg et Ontario situés au nord de la ville

de Winnipeg au Manitoba et la région des Grands lacs, respectivement (Tomy ez al.,

2007). Cela refléte en partie les propriétés physico-chimiques du DP (e.g., son

caractére hydrophobe représenté par un Log Kow > 7) (tableau 1.1). Le DP est donc

persistant et semble se transporter sur de

(Mboller et al., 2010).
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Figure 1. 3: Molécules provenant de la dégradation ou d'impuretés du DP (tiré

de Sverko ef al., 2011)
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Figure 1.4: Distribution du DP telle que détectée dans les réservoirs

biogéochimiques de la planéte (tiré de Wang et al., 2016)

Etant donné que le DP est considéré comme un produit de remplacement au déca-
BDE (EPA, 2014; Sun ef al., 2016) et en raison du peu d'informations sur la toxicité
du DP, la nécessité d'entreprendre des recherches en ce sens est donc importante
(Vorkamp et al., 2015). Le caractére stéréoisomérique du mélange commercial du DP
provoque des comportements d'accumulation différents tant pour l'isomére syn- que
pour l'isomére anti- une fois dans l'environnement. En effet, Tomy er al. (2007) ont
observé une plus grande bioaccumulation de I’isomere syn- par rapport a I’isomere
anti- pour quelques espéces de poisson du lac Winnipeg (e.g., le meunier noir et le
grand corégone) et vice versa (e.g., le doré jaune et le laquaiche aux yeux d’or). De
plus, le portrait d'accumulation stéréoisomérique du DP dans I’environnement peut
également étre étudié grace au ratio de la fonction de l'isomere anti- (valeur de la

concentration de l'isomeére anti- divisé par la somme de la concentration des deux
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isomeres), ce qui confirme le caractére spécifique de 1’accumulation du DP chez les
especes aquatiques, e.g., le grand corégone (fani = 0.445) et le doré (fani = 0.961)
(Tomy et al., 2007).

Peu d'études ont été effectuées quant a la toxicité du DP. Deux études ont démontré la
génotoxicité du DP suite 4 des expositions in vivo d’une bactérie luminescente
(Tetrahymena thermophila) et la moule méditerranéenne (Mytilus galloprovincialis) a
des doses de l'ordre de 300 a 1500 pg de DP/L (Dou et al., 2015) et de 5,6 4 100 pg
de DP/L (Barén et al., 2016), respectivement.

Tableau 1. 1: Propriétés physico-chimiques du DP (tiré de Feo ef al., 2012; Xian
etal,2011)

Propriétés physico-chimiques Déchlorane plus (DP)
Structure chimique CisH2Cly,

Pression de vapeur (Pa) 471 X1

Densité (g/cm’) 1,8

Solubilité dans 1'eau (ug/L) 0,044 - 249

Log Kow (coefficient de partition | 9,3

octanol-eau a 25 °C)

1.1.3 Modele d'étude: la moule bleue

Selon Seed (2009), la distribution géographique des espéces aquatiques est contrdlée
en grande partie par la température de I’eau. Les microphages, comme les bivalves,
sont des espéces filtreurs qui posseédent une vaste distribution qui s'étend jusqu'aux

deux hémisphéres de la planéte, de l'océan Arctique et ses tributaires jusqu'en
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Californie, tant dans les eaux marines que dans les eaux douces. La capacité des
bivalves a absorber des contaminants, plus particuliérement les RF halogénés, a été
observée un peu partout sur la planéte, dont les régions cotieres au nord de I'Espagne
(Villaverde-de-Saa e al., 2013) et en aval du canal de rejet des effluents d'une usine
de traitement des eaux usées dans la riviere Yadkin en Caroline du nord (La Guardia
et al., 2012). Les moules du genre mytilus dont la moule bleue fait partie, sont
omniprésents dans les eaux marines (Gaitan-Espita es al., 2016) (figure 1.5).
Plusieurs biomarqueurs ont été développés chez les bivalves pour évaluer la toxicité
d’une grande variété de xénobiotiques, e.g., hydrocarbures aromatiques polycyclique
(HAP) et tributylétain (TBT) (Brooks ef al., 2009; Hagger ef al., 2005), ce qui fait de
ces especes des indicateurs de pollution de grand intérét écotoxicologique (Rittschof
et McClellan-Green, 2005). Ces biomarqueurs se regroupent en trois classes:
physiologiques (i.e., histopathologies), cellulaires (dommages a ' ADN, phagocytoses
et viabilité) et moléculaires (i.e., COX et peroxydation des lipides). L’utilisation de
la moule bleue et des outils disponibles peuvent donc nous donner de I'information au
niveau des effets de I’exposition au DP sur l'intégrité des tissus, la production de

stress oxydant, la reprotoxicité, la génotoxicité et I'immunotoxicité.

g N

B Mytilus trossulus
W Mytilus edulis
B Mytilus galloprovincialis
" Mytilus californianus ’ . - D
Mytilus coruscus ® @
B Mytilus platensis
W Mytilus chilensis
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Figure 1. S:Distribution géographique des moules marines du genre mytilus,
selon les études écologiques (tiré de Gaitan-Espita ef al., 2016. doi:

10.1038/srep26853)
1.1.4 Biomarqueurs d’intérét

Aprés une exposition a des xénobiotiques, les tissus des moules peuvent subir des
altérations observables par des analyses histopathologiques ou de la présence de
microlésions au niveau des tissus, particulierement dans la glande digestive (voir
figure 1.6). Cuevas et al. (2015) ont observé des nécroses et des fibroses au niveau
des glandes digestives et des gonades sur des échantillons de moules récoltées sur 5
sites contaminés par des composés inorganiques (e.g., cadmium, mercure, plomb) et
des composés organiques (polychlorobiphényles et les composés organiques
polycycliques). Li et al. (2011) ont relevé une inhibition de la spermatogenése et une
réduction de spermatocytes dans 1’analyse histopathologique des gonades chez les
males d’une espéce endémique de méné de la région de Jiuxiang dans la province de
Sichuan en Chine, suite a I’exposition in vivo pendant 21 jours d’un congénére du
PBDE (i.e., BDE-209) a une concentration de 10 pg/L.
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Figure 1. 6: Histopathologies examinées sur la glande digestive d'une moule
méditerranéenne (Myftilus galloprovincialis) (note: f: fibrose; nt: nécrose) (Tiré

de Cuevas et al., 2015)

Une fois dans l'organisme, les xénobiotiques peuvent aussi provoquer plusieurs
réactions biologiques, dont la phagocytose, une réponse immunitaire non-spécifique
(Rawley et Powell, 2007). Celle-ci représente une des premiéres barriéres au niveau
cellulaire pour combattre les contaminants, particuliérement chez les invertébrés
comme les moules d'eau salée (e.g., la moule bleue) et d'eau douce (e.g., elliptio
complanata) (Bruneau ef al., 2013). La phagocytose est un procédé immunologique
similaire chez les vertébrés et les invertébrés impliquant plusieurs étapes telles que: la

reconnaissance, le chimiotactisme, l'adhésion de la cellule phagocytaire au
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contaminant, l'ingestion et la destruction (Galloway et Depledge, 2001). Peu
d'informations existent sur les effets du DP ou d'autres composés de la famille des
déchloranes sur le systéme immunitaire. Liu et al. (2009) a constaté une diminution
significative de l'activité phagocytaire chez un pétoncle d'eau marine (i.e., Chlamys
farreri) pour toutes les doses utilisées (i.e., 0.05, 0.5, 5.0 et 50 pg/L) lors d'une
exposition in vivo de 1 a4 30 jours d'un mélange commercial de polychlorobiphényles
(i.e., Aroclor 1254). L'étude de Grabowski (1981) sur le mirex a observé d’autres
effets immunotoxiques chez le rat aprés une exposition prénatale de 7 jours, plus
particuliérement la formation d'ecedéme (inflammation) au niveau du feetus. La
formati(')n des cedémes est possible lors d'une hausse de la perméabilité des vaisseaux
sanguins, provoquant une réponse immunotoxique (Mitchell, 2005). Lv (2015) a
également observé une réponse immunotoxique, l'apoptose, et la formation de dérivés
réactif de I'oxygéne (ROS), dans les macrophages de souris exposées de 2 a 24 heures
au BDE-47 et au BDE-209.

La peroxydation des lipides est générée par un stress oxydant a la suite d’un
déséquilibre entre la formation d’espéces chimiques oxygénées (i.e., ROS) et la
production déficitaire d’antioxydants (e.g., la superoxyde dismutase et le glutathion),
ce qui altére I'intégrité cellulaire comme la membrane phospholipidique. Ceci a été
observée (Gagné et al., 2011) chez des moules d'eau douce exposées in situ aux eaux
usées de deux usines d'épuration situées au nord de la ville de Laval dans la riviere
des Mille-fles. Hu et al. (2015) ont enregistré une hausse de la peroxydation des
lipides chez un bivalve d'eau marine (Chlamys farreri) suite a l'exposition in vivo de
1 4 10 jours d'un RF polybromé (i.e., tetrabromobisphénol A ou TBBPA). Cela a
provoqué une suite de réactions sur d'autres biomolécules qui ont une filiation par
rapport au stress oxydant, comme le glutathion-s-transférase, le superoxyde dismutase
et quelques enzymes liés au cytochrome P450 (e.g., Cytochrome bS). La
peroxydation des membranes phospholipidiques, provoquant la perte de perméabilité

cellulaire, permet l'atteinte possible a 1'intégrité de ' ADN (Valavanidis e? al., 2006).
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Dou et al. (2015) ont entrepris l'étude de la génotoxicité sur des bactéries
luminescentes (Vicia faba et Tetrahymena thermophila) suite a I'exposition in vitro de
30 minutes a des concentrations de DP qui se situent entre 2 et 1500 pg/L. Cela a eu
des effets délétéres, plus particuliérement sur la réponse non-spécifique que sont les
dommages liés 4 ' ADN (Shugart, 2000), provoquant des modifications structurelles
cellulaires (i.e., formation de micronucléus) chez une seule bactérie luminescente
(i.e., T. thermophila). Baré6n et al. (2016) ont €galement observé des dommages lié€s a
I'ADN (5.6, 56 et 100 pg/L) et la formation de micronucléus (100 pg/L) sur la moule

méditerranéenne lorsqu’exposée in vivo au DP pendant 6 jours.

D'autres biomolécules peuvent étre affectées par la peroxydation lipidique, comme
l'isoenzyme COX-2 (cyclooxygénase-2) impliqué dans la réponse inflammatoire et le
cycle de reproduction chez les vertébrés (i.e., les souris) (Smith et Langenbach,
2001). Une étude récente (Woo et al., 2013) a permis d'observer une production de la
peroxydation des lipides gridce & une diminution de 1’expression génétique de
’isoenzyme COX-1 (qui est un acteur déterminant dans I’intégrité cellulaire), altérant
certaines fonctions immunitaires suite & l'exposition in vivo a des conditions
d'hypoxie (i.e., concentration d’oxygéne dissous égale a 2 ppm) pendant 24, 48 et .72
heures chez la moule méditerranéenne (Mytilus galloprovincialis). De plus, la COX
est l'enzyme responsable dans la biotransformation de l'acide arachidonique en
prostaglandine qui module l'effet de la sérotonine dans la production des ceufs chez
les bivalves, tel qu’observé chez le pétoncle japonais (Patinopecten yessoensis)
(Matsutani et Nomura, 1987). La production de la COX peut donc influencer la
production de prostaglandines et, ainsi, moduler les effets de la sérotonine sur la
reproduction chez les invertébrés (e.g., les bivalves), tant au niveau des gonades que
dans les branchies, comme cela a été observé durant trois stades de la période de
frayére (production des ceufs), i.e., immédiatement aprés la production des ceufs

(temps 0), 12 a 24 heures suivant la production des ceufs et 7 & 35 jours aprés la
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période de frayére, chez le pétoncle chilien (Argopecten purpuratus) (Martinez et
Rivera, 1994).
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1.2 Objectifs et hypothéses

L’omniprésence du DP dans les réservoirs biogéochimiques de la planéte, son

utilisation croissante comme retardateur de flamme alternatif et le manque

d’informations sur les effets liés & 1’exposition du DP sur les organismes aquatiques

nécessitent des recherches toxicologiques qui permettront d’obtenir une meilleure

compréhension des effets du DP au niveau physiologique, cellulaire et moléculaire.

Ainsi, l'objectif principal de ce projet est d'évaluer, dans une démarche expérimentale,

le portrait d'accumulation stéréoisomérique du DP et d'identifier des

bioindicateurs d'effets (e.g., les biomarqueurs) suite & 1'exposition au DP chez un

bivalve d'eau marine, la moule bleue (Mytilus edulis).

1.2.1 Objectif spécifique

y

Plus précisément, 1’objectif est d’évaluer les effets toxicologiques du
DP au niveau de l'intégrité physiologique des tissus  (i.e.,
histopathologies), la phagocytose, la viabilit¢ cellulaire, la
peroxydation des lipides, l'intégrité du matériel génétique ou la rupture
de brins d'ADN, et ’activité de la cyclooxygénase chez la moule
bleue, suite a des expositions in vivo et in vitro au DP. Ces
biomarqueurs ont été sélectionnés étant donné leurs recours fréquents
dans les études écotoxicologiques antérieures chez les organismes
aquatiques. Ainsi, la 1) phagocytose et la viabilité cellulaire, 2)
’activité de la cyclooxygénase, et 3) la peroxydation des lipides et la
rupture de brins d’ADN permettent d’étudier les effets du DP sur le
systtme immunitaire et reproducteur, et le stress oxydant,

respectivement.

1.2.2 Hypothéeses
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1. Le portrait d'accumulation du DP refléte son caractere
stéréoisomérique (i.e., syn- et anti-) et les concentrations des deux
isoméres augmentent en fonction de la dose dans la glande digestive et
les muscles de la moule bleue suite & une exposition in vivo de 29

jours.

Considérant que les études écotoxicologiques ont observé un mode d'accumulation
interspécifique des isoméres du DP chez plusieurs espéces aquatiques, dont les
bivalves (Tomy et al., 2007); considérant que cette accumulation stéréoisomérique est
différente selon les tissus analysés (Zhang ef al., 2011) et considérant que ce schéma
d'accumulation des isoméres du DP est modifié par rapport a la métabolisation du DP
une fois dans l'organisme (Sverko er al, 2011). Le portrait d'accumulation sera

spécifique a l'espéce marine a I'étude.

2. L'observation d'effets liés a I’intégrité des tissus (histopathologies),
I’immunotoxicité (viabilité cellulaire et phagocytose), la reprotoxicité
(I’activité de la cyclooxygénase) et le stress oxydant (peroxydation des
lipides et rupture des brins d’ADN) en fonction de la dose suite a

l'exposition du DP chez la moule bleue.

Considérant que les études toxicologiques sur 1’exposition du DP ont permis
d’observer jusqu'a maintenant des effets génotoxiques chez une bactérie luminescente
(Dou et al., 2015) et sur la moule méditerranéenne (Baron et al, 2016), plus
particuliérement au niveau de ruptures des brins d’ADN, ces effets toxicologiques
seront donc observés. Par contre, pour ce qui est des autres biomarqueurs a 1’étude
(i.e., histopathologies, peroxydation des lipides, ’activité de la cyclooxygénase, la
viabilité cellulaire et la phagocytose), les résultats obtenus sur I’exposition du DP

chez un bivalve d’eau marine pour cette étude est sans précédent.
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ABSTRACT

Dechlorane Plus (DP) is a chlorinated flame retardant used mainly in
electrical wire and cable coating, computer connectors and plastic roofing materials.
Concentrations of DP (syn and anmti isomers) are increasingly being reported in
aquatic ecosystems worldwide. However, there is exceedingly little information on
the exposure-related toxicity of DP in aquatic organisms, especially in bivalves. The
objective of this study was to investigate the in vivo and in vitro effects of DP on
histopathology, lipid peroxidation (LPO) levels, cyclooxygenase (COX) activity,
phagocytosis capacity and efficiency, and DNA strand breakage on the blue mussel
(Mytilus edulis) following a 29 d exposure (0.001, 0.01, 0.1 and 1.0 pg DP/L). Blue
mussels accumulated DP in muscles and digestive glands in a dose-dependent
manner. LPO levels in gills were found to increase by 82% and 67% at the 0.01 and
0.1 pug DP/L doses, respectively, while COX activity in gills decreased by 44% at the
1 pug DP/L dose. No histopathological lesion in gonads was found following DP
exposure. Moreover, no change in hemocyte DNA strand breakage, phagocytosis
rate, and viability was observed following DP exposure. Present study showed that
toxicity of DP may occur principally via oxidative stress in the blue mussel and
potentially other bivalves, and that gills represent the most responsive tissue to this

exposure.

Keywords: Dechlorane Plus; flame retardant; blue mussel; cyclooxygenase; lipid

peroxidation; DNA damage.

2l Introduction
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Dechlorane Plus (DP) is a highly chlorinated compound that has been manufactured
over the last 40 years as a replacement to Dechlorane (Mirex) (Fang et al., 2014) and
is mainly used today as flame retardant (Wang et al., 2016). DP is synthesized by a
Diels-Alder reaction of hexachlorocyclopentadiene and cyclooctadiene (Shen et al.,
2011). The DP technical mixture contains two stereoisomers (syn- and anti-DP) in a
ratio of approximately 1:3 (Wu et al., 2010). Usage of DP includes electrical wire and
cable coating, computer connectors, plastic roofing materials and other polymeric
materials (Feo et al., 2012). DP is currently unregulated and considered as a high
production-volume chemical in the USA with an annual production or importation
estimated to 500 t (EPA, 2015). Studies have also reported the presence of DP as an
impurity in other chlorinated compound mixtures including the pesticide Chlordane
(Shen et al., 2011; Sverko et al., 2010). The environmental persistence,
bioaccumulation propensity and potential for toxicity suggest that DP may represent a

persistent organic pollutant (POPs) candidate (Feo et al., 2012).

The global bans of Octa- and Penta-bromodiphenyl ether (BDE) technical mixtures
(UN, 2009) have resulted in an increased market demand for alternative flame
retardants (Bergman et al., 2012; Chen et al., 2013). DP has been identified as a
possible replacement product to the recently phased-out Deca-BDE in North America
and Europe (EPA, 2014), and was proposed for listing in the Stockholm Convention
on POPs (UN, 2015).

DP has been reported in wastewater from Shanghai and water samples from the
coastal shore of northern China at concentrations up to 1.4 and 1.8 ng/L, respectively
(Xiang et al., 2014; Jia et al., 2011). DP has also been determined in sediments of
tributaries of the Laurentian Great Lakes (Shen et al., 2011) and several studies have
reported levels of DP in aquatic species, including certain marine bivalves (Asiatic
hard clams (Meretrix meretrix L) and Manila clams (Ruditapes philippinarum)) from
the Pearl River estuary in China in which high levels (13-37 ng/g Iw) were found
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(Sun et al., 2015). DP was also determined at lower levels in several marine mollusks
from the Northern coast of Spain, e.g., Mediterranean mussels (Mytilus
galloprovincialis), manila clams and cockles (Cerastoderma edule) (Villaverde-de-
Saa et al., 2013). Recent studies have shown that DP is genotoxic to luminous
bacteria (Tetrahymena thermophila) (Dou et al., 2015), earthworms (FEisenia fetida)
(Yang et al.,, 2016) and Mediterranean mussel (Barén et al., 2016). There are,
however, limited information available on the bioaccumulation dynamics and toxicity
(i.e., reprotoxicity and immunotoxicity) of DP in bivalves, and there is an urgent need

to fulfill these knowledge gaps.

The blue mussel (Mytilus edulis) is ubiquitously distributed in the marine
environment from Antarctica up to Arctic regions. Its distribution, reproductive cycle
and growth are influenced by an array of environmental factors including
temperature, salinity, light, and food supply (Seed, 2009). Their sedentary lifestyle
makes blue mussels ideal candidates for xenobiotic bioaccumulation and toxicity
studies. Mussels are well-known to respond to a wide array of pollutants including
municipal wastewater effluent that was shown to induce lipid peroxidation (LPO) in
mussel gonads (Gagné et al., 2011a; Gagné et al., 2011b) as well as polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHs) for which exposure was associated with DNA damage

in mussel hemocytes and microlesions in digestive glands (Brooks et al., 2009).

The first line of defence to xenobiotics in mussels is phagocytosis by the hemocytes
as for example demonstrated in marine (Mya arenaria) and freshwater bivalves
(Elliptio complanata) exposed to municipal wastewater effluent (Blaise et al., 2002).
However, there are to our knowledge exceedingly limited information on the
immunotoxicity of DP in aquatic organisms. Nevertheless, bivalves were shown to
exhibit inhibition (Pichaud et al., 2008) or stimulation (Croxton et al., 2012) of
phagocytosis by hemocytes following exposure to PAHs. In mice, exposure to the
PBDE congeners BDE-47 (one major congener in Penta-BDE) and BDE-209 (>97%
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of Deca-BDE) was shown to induce immunosuppressive response through formation
of reactive oxygen species (ROS) and apoptosis in peritoneal macrophages of female
following a 24 h exposure (Lv et al., 2015). Depressed immunity in bivalves may
thus lead to susceptible disease vulnerability, i.e, to marine pathogens Listonella
anguillarum, as demonstrated in salmon (Oncorhynchus tshawytscha) exposed in vivo
for 40 d to five PBDE congeners (i.e, BDE-47, -99, -100, -153, and -154) (Arkoosh et
al., 2010).

DP exposure was also shown to induce a genotoxic response (i.e., DNA strand
breakage) in Mediterranean mussels at concentrations far greater than those found in
aquatic ecosystems in general (>1.8 ng/L) (Bar6n et al., 2016). Interaction with
genetic material can also be associated with enhanced oxidative stress (i.e., increased
LPO levels) by altering the permeability of cell membrane (Sheehan and McDonagh,
2008). For example, recent study on the molecular properties of the anti-
inflammatory, anti-diabetic and anti-hypertensive of ethyl acetate-methanol extracts
in marine bivalves (i.e., Villorita cyprinoides and Paphia malabarica) showed
significant decrease of cyclooxygenase (COX) activity that was indirectly related to
oxidative stress (Joy et al., 2016). Also, Gagné et al. (2011b) showed significant
increase of COX activity and LPO levels in gonads of a freshwater bivalve (Elliptio
complanata) following exposure to municipal wastewater effluent. Given the key role
of COX on the immune system (Shimokawa and Smith, 1992; Gagné et al., 2007)
and spawning (Matsutani and Nomura, 1994) in invertebrates including bivalves, it is

of primary importance to determine the effects of DP on this enzyme.

Due to the ubiquitous environmental presence and potentially growing usage of DP as
an alternative flame retardant, and considering the lack of information on the
exposure-related effects of DP on aquatic organisms, the objective of the present

study was to investigate the accumulation and in vivo and in vitro effects of chronic
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DP exposure on the DNA and tissue integrity, immune system, oxidative stress and

the reproductive system of blue mussels.
2.2  Materials and methods
2.2.1 Invivo exposure

Adult blue mussels (shell length: 62.9 + 1.7 mm; n = 72) were obtained from the
mussel husbandry La moule du large (Havre-aux-Maisons, QC, Canada). Upon
reception, mussels were acclimatized for 14 d in 20 L tanks filled with artificial
aerated marine water (AAMW) at a salinity of 31 psu (Instant Ocean, Reef Crystal,
Cincinnati, OH, USA) that was changed twice a week. After the acclimatization
period, mussels were divided into six groups (» = 12 per group) in 3 L Pyrex beakers:
a control (AAMW only), a vehicle control (AAMW with DMSO; 0.002% v/v) and
four doses of DP (stock solution: 50 mg/L; Wellington laboratories, Guelph, ON,
Canada): 0.001, 0.01, 0.1 and 1.0 pg/L.. The selected DP doses represented two
environmental concentrations (0.001 and 0.01 pg/L) (wastewater from Shanghai and
seawater of coastal shore in Northern China: Xiang et al., 2014; Jia et al., 2011) and
10- and 100- fold higher concentrations. Mussels were kept at 25 + 2°C under a
photoperiod of 12h light and 12h dark. The mussels were fed during the
acclimatization period with commercially available algae (i.e., phytoplankton solution
(Phytoplex) containing Nannochloropsis, Tetraselmis suecica, Isochrysis sp. in a
concentration of 3,0 X 10° cells/5 mL) (Reef solution, Laval, QC, Canada), although
they were not fed during the exposure period that lasted 29 d. During this exposure
period, 14 individuals were found dead although this mortality was independent to
the DP dose. After the exposure period, mussels (final » = 58) were weighed and
measured individually, and hemolymph was collected from the posterior adductor
muscle using a 3 mL syringe with a 23 G needle. Gills, muscles, digestive glands and
mantles were then collected for subsequent analysis. More specifically, digestive

glands and muscle tissues were homogenized using a tissue grinder in a buffer
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consisting of 100 mM NaCl and Hepes-NaOH, pH 7.4, 0.1 dithiothreitol and 1 pg/mL
aprotinin, pooled and kept at -20 °C until chemical analysis (section 2.3). Gills were
kept in the same buffer at -80 °C until LPO and COX analysis (sections 2.2.5.3 and
2.2.5.4). A section of the mantle was also excised and fixed in Bouin's solution for 24

h at room temperature to determine the reproductive cycle stage (section 2.2.2).
2.2.2 Reproductive stage and goﬁadal integrity

Gonadal reproductive stage of blue mussels was determined following Ruiz et al.
(2011) and Ananthraman and Craft (2012). Histopathological lesions were examined
according to description by Cuevas et al. (2015). Briefly, after being fixed in Bouin’s
solution, individual gonad tissue samples were embedded in paraffin using a
dehydration protocol (several cycles of ethanol and xylene). The paraffin blocks were
"sliced at 5 pm and mounted on microscope slides. After drying, slides were soaked
using several cycles of alcohol and solvent (citrisolv) for deparaffinization. The
embedded gonad tissues were then hydrated with hematoxylin and eosin Y. Each

slide was examined with a light microscope (200X).
2.2.3 DP analysis

The homogenate pool samples including digestive glands and muscles of blue
mussels were analyzed for DP (syn-and anti-DP) following methods described by
Houde et al. (2014). Briefly, aliquots of homogenate pool samples (0.75-1.0 g) were
ground with diatomaceous earth, spiked with 100 pL of the internal standard BC-syn-
DP (200 ppb) and extracted with dichloromethane:rn-hexane (50:50, v:v) using a
pressurized liquid extraction system (Fluid Management Systems, Watertown, MA,
USA). The lipid content was determined gravimetrically. Sample clean-up was
further achieved using a PBDE-free acid-basic-neutral silica column followed by a
PBDE-free neutral alumina column (Fluid Management Systems) eluted with

dichloromethane:n-hexane (50:50, v:v). Identification and quantification of DP
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isomers were 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 by Gentes et al. (2012). The analytical column (15 m X
0.25 mm X 0.10 pm) was a fused-silica DB-5 HT capillary column (J & W Scientific,
Brockville, ON, Canada). Quality control and assurance procedures included
procedural method blanks, repeated analyses of a blue mussel sample, and standard
reference material for which certified concentrations of PBDEs are available (NIST
SRM 1947; Lake Michigan fish tissue). Mean (+ SEM) recovery of BC-syn-DP was
98 + 2%. Concentrations of DP isomers were quantified using an internal standard
approach, and thus all concentrations were inherently recovery-corrected.
Concentrations of the five PBDE congeners (i.e., BDE-47, 99, 153, 154 and 183) in
SRM 1947 (n = 3) showed less than 16.4% variation from the certified values.

2.2.4 Cell viability and phagocytosis

The viability of blue mussel hemocytes was assessed by flow cytometry using a
Guava PCA flow cytometer and ViaCount solution kit (Guava technologies,
Hayward, CA, USA) according to the manufacturer's instructions. Briefly, an aliquot
of hemolymph was mixed with ViaCount and the fluorescence of 1,000 events was
recorded for viability analysis. Phagocytic capacity (1 bead and more) and phagocytic
efficiency (3 beads and more) were recorded by flow cytometry according to
Brousseau et al. (1999). Hemocytes were mixed with yellow-green latex Fluoresbrite
TM Carboxylate microspheres (Polysciences, Warrington, PA, USA) at a ratio of
100:1 (beads: cell), and incubated at 15 °C for 18 h in the dark. After incubation, the
cell suspensions were overlaid with 4 mL of RPMI medium supplemented with 3.5%
of sea salt, and centrifuged at 150 x g at 4 °C for 8 min. This step allowed removal of
free and loosely adhered beads at the cell surface. The cell pellets were fixed in a
solution of 0.5% formaldehyde in 3.5% salt water and 0.2% sodium azide (NaN3).
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Data acquisition was performed using a FACSCalibur flow cytometer (Becton
Dickinson, San Jose, CA, USA) equipped with a 488 nm argon laser based on
methods by Brousseau et al. (1999). Ten thousand events were recorded per sample

for phagocytosis analysis.
2.2.5 Invitro exposure
2.2.5.1 Phagocytosis

Hemolymph (500 pL) of blue mussels was extracted from six individual mussels that
were previously acclimatized in AAMW but not used for the in vivo DP exposure
(section 2.1.1). An adjustment of cell concentration (50,000 hemocytes/mL) was
made and the cells were transferred to 5 mL polypropylene tubes. Cells were
incubated for 3 h with the same doses of DP (0.001, 0.01, 0.1, and 1.0 pg/L) as used
for the in vivo experiment. A control (artificial marine water (AMW) only) and a
vehicle control (AMW and DMSO, 0.002%) were also included. After the incubation

period, phagocytosis and cell viability were assessed as described in section 2.2.4.
2.2.5.2 Comet assay

Blue mussel hemocyte counts and mortality rates were determined by flow cytometry
using the ViaCount solution kit following methods by Lacaze et al. (2015). This
assay is based on the differential permeability of two DNA-binding dyes. Briefly, an
aliquot of 50 pL of hemolymph was mixed with 200 pL of ViaCount and at least
5,000 events were recorded. Mussels (n = 8) that were not used for the in vivo DP
exposure (previously acclimatized in AAMW) for whose cellularity of hemolymph
was sufficient to test the entire concentration range of DP were selected. Hemolymph
was diluted with AMW to 200,000 hemocytes per mL. For the exposure, stock
solution of DP with DMSO was diluted in AMW at the same concentrations used for
the in vivo exposure (0.001, 0.01, 0.1, and 1.0 pg DP/L). A control (AMW only) and
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vehicle control (AMW and DMSO 0.002%) were included. Cells were incubated at
15°C for 21 h in the dark under gentle shaking.

The Comet assay (alkaline version) was performed according to procedures described
by Lacaze et al. (2015). Briefly, 20 puL of exposed hemolymph was mixed with 20 pL.
of 1% low melting point agarose prepared in saline phosphate buffered fixed at 37
°C. This mixture was spread on a frosted microscope slide precoated with normal
agarose (1%), and covered with a 22 x 22 mm coverslip (two gels per slide).
Coverslips were withdrawn after agarose polymerization (4 °C, 10 min.), and slides
were incubated for 90 min in a lysing solution (2.5 M NaCl, 0.1 M Na;EDTA, 10
mM Tris, 10% DMSO, 1% Triton X 100; pH 10) at 4 °C in the dark. The slides were
then submerged in an electrophoresis buffer (0.3 M NaOH, 1 mM Na;EDTA; pH >
13) during 30 min to allow the unwinding of DNA. Electrophoresis was carried out at
25V (0.61 V/cm) and 300 mA for 24 min. Slides were then washed three times for 5
min with a neutralization buffer (0.4 M Tris HCI; pH 7.5) and dried in absolute
ethanol. After staining with diluted Sybr Green solution (1/5,000), slides were viewed
using a fluorescence microscope (400X). Results were obtained by computerized
scoring. Because of a lack of cells (cells/mussel < 3) in hemolymph in 7 out of 8 blue
mussels, no control group was added. The contribution of the effects of salt water

solely was not considered in this test.
2.2.6 LPO analysis

Blue mussel gills were homogenized as described in section 2.2.1. LPO levels in gill
homogenates were determined using thiobarbituric acid reactants (TBARS), which
reacts with malonaldehyde following the oxidative breakdown of unsaturated
phospholipids, using the methods described by Gagné et al. (2011a) with minor
modifications. Tetramethoxypropane was used for the standard curve and blanks were

prepared using the homogenization buffer. Fluorescence was measured at 535 nm
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excitation and 635 nm emission, and the results were expressed as pg of TBARS/mg
of proteins. The Pierce BCA protein assay kit (ThermoFisher scientific, Waltham,
MA, USA) was used for protein content determination using the Bradford assay

(Bradford, 1976) following the manufacturer's instructions.

2.2.7 Cyclooxygenase activity

Blue mussel gill homogenate samples were centrifuged at 15,000 x g and the S15
fraction was used to determine COX activity based on the oxidation of 2,7-
dichlorofluorescein diacetate (DCFD) in the presence of arachidonate as described by
Gagné et al. (2011a). Briefly, gill homogenate S15 fractions were mixed with
arachidonate, DCFD and horseradish peroxidase in a tris-HCl buffer (pH 8)
containing 0.05% polysorbate 20 (Tween 20). The materialization of fluorescein was
measured every 2 min for 30 min at 485 nm (excitation) and 520 nm (emission) with
a spectrofluorometer (Spectra Max M5, molecular devices, Sunnyvale, CA, USA).

Results were expressed in relative fluorescence units/min/mg of proteins.

2.2.8 Statistical analysis

Variables with or without transformation (i.e., log or square root) were checked for
normality using the Shapiro-Wilk test. The homogeneity of variances was further
verified using the Bartlett or Levene’s test. Differences in LPO levels between
treatment groups for the in vivo assay were tested using the Tukey’s HSD test
(pairwise comparison). Differences in COX activity, % tail DNA, phagocytosis
capacity and efficiency, and viability of hemocytes between treatment groups for both
in vivo and in vitro assays were tested using the Wilcoxon signed-rank test (pairwise

comparison). Results are expressed as mean + standard error (SEM). The package
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JUMP (SAS institute Inc., Cary, NC, USA) was used for statistical analysis. Results

were considered significant when p < 0.05 or tendencies when 0.05 > p <0.10.
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2.3  Results
2.3.1 Invivo exposure
2.3.1.1 Reproductive stage and gonadal integrity

Gonadal examination confirmed that all mussels in the present study were at
reproductive resting stage. No histopathological lesion was found in gonads of blue

mussels exposed to DP for any treatment groups (data not shown).

2.3.1.2 Bioaccumulation of DP

DP accumulated in blue mussel digestive gland and muscle homogenate tissues
(pools) in a dose dependent manner (Table 2.1). More specifically, concentrations of
syn-DP increased with approximately 10- to 11-fold between each treatment group,
although this isomer could not be quantified in the 0.001 pg /L dose. Comparatively,
the concentration of anti-DP increased with approximately 7-fold between each
treatment group. The ratio of anti-DP (fani) to > DP (sum of anti- and syn-DP)
concentrations in mussel tissues decreased slightly from the low, to the medium, to
the high doses. The fan determined in the DP technical mixture for present study was
0.69.
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Tableau 2. 1: Concentrations (ng/g ww) of DP isomers (syn- and anti-DP), lipid
content (%) and fu,i in blue mussel digestive gland and muscle tissue
homogenates exposed in vivo (29 d) to DP. Method limits of quantification
(MLOQ) were 0.12 and 0.05 ng/g ww for syn-DP and anti-DP).

TRCiHEarTs syn-DP anti-DP Lipid fanti
(ng/g ww) | (ng/g ww) content

Control (AAMW) <MLOQ | <MLOQ 0.60 -

Vehicle control 0.31 -

(AAMW and <MLOQ | <MLOQ

DMSO, 0.002%)

0.001 pg DP/L <MLOQ 812 0.41 -

0.01 pg DP/L 0.14 0.84 0.57 0.86

0.1 ug DP/L 157 5.69 0.66 0.79

1.0 ug DP/L ISy3 42.3 0.53 0.73

2.3.1.3  Cell viability and phagocytosis

Following 29 d in vivo exposure, blue mussel hemocyte viability was above 80% for
all treatment groups. No significant difference in hemocyte viability was found for
any treatment groups compared to the vehicle control, although there was a difference
with the control (FS, 52 = 4.56, p = 0.002) (Fig. 2.6). Moreover, no significant
' difference in phagocytosis activity was found between treatment groups and vehicle
control for capacity (1 bead and more; F' 5, 52 = 1.18, p = 0.33) and efficiency (3
beads and more; F' 5, 52 = 1.12, p = 0.36) (Fig. 2.1).
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Figure 2. 1: Mean (= SEM) phagocytosis capacity (1 bead and more) and
efficiency (3 beads and more) both expressed as % of phagocytosis activity in

hemocytes of blue mussels following a 29 d in vivo exposure to DP.

2.3.2  Invitro exposure

2.3.2.1 Cell viability and phagocytosis

For the 3 h in vitro exposure, the hemocyte viability of blue mussels was above 70%
for all ﬁeatment groups. No significant difference in hemocyte viability was found in
any treatment groups compared to vehicle control (F'5, 30=1.21, p = 0.33) (Fig. 2.7).
Moreover, no significant difference in phagocytosis rate was found between treatment
groups and vehicle control for capacity (1 bead and more; F 5, 29 = 0.36, p = 0.87)
and efficiency (3 beads and more; F' 5, 29 = 0.25, p = 0.94) (Fig. 2.2).
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Figure 2. 2: Mean (= SEM) phagocytosis capacity (1 bead and more) and
efficiency (3 beads and more) both expressed as % of phagocytosis activity in

hemocytes of blue mussels following a 3 h in vifro exposure with DP.

2.3.2.2 DNA damage

No significant difference was found in blue mussel hemocyte viability between
treatment groups and vehicle control after the 21 h in vitro exposure with DP in the
Comet assay (F 4, 20 = 0.19, p = 0.94). Moreover, no significant DNA strand

breakage frequency was measured in hemolymph cells between the treatment groups

and vehicle control (F 4, 20 = 0.66, p = 0.63) (Fig. 2.3).
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Figure 2. 3: Mean (= SEM) DNA strand breakage in blue mussel hemocytes

following a 21 h in vitro exposure to DP.
2.3.3 LPO levels

Blue mussel gill homogenates exposed to DP showed a significantly greater LPO
levels (82% increase) at the 0.01 pg/L dose compared to the vehicle control (F 5, 52 =
9.48, p <0.0001). A tendency for greater LPO levels (67% increase) in gills was also
found at the 1.0 pg/L dose in gills compared to the vehicle control (Fig. 2.4).
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Figure 2. 4: Mean (£ SEM) LPO levels in blue mussel gill homogenates following
in vivo exposure to DP. The " indicates a tendency, while " indicates a significant

difference compared to the vehicle control.
2.3.4 COX activity

COX activity in blue mussel gills was significantly lower (44% decrease) in the 1.0
ug/L dose compared to vehicle control (F' 5, 52 = 4.36, p = 0.002) (Fig. 2.5).
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Figure 2. 5: Mean (x SEM) COX activity in blue mussel gills following in vivo
assay with DP. The ** indicate a significant difference between treatment group

and vehicle control.
2.4 Discussion

The present blue mussel study showed that in vivo exposure to DP at environmental
and greater concentrations resulted in dose-dependent tissue accumulation (i.e.,
muscle and digestive gland) that was associated with induction of oxidative stress
(i.e., increased LPO levels) and decreased COX activity in gills. No effect was
observed on gonad histology, phagocytosis, viability and DNA integrity in
hemolymph.

2.4.1 Bioaccumulation of DP

The in vivo exposure to the DP resulted in a dose-dependent bioaccumulation (7 to
11-fold increase) of both DP isomers in blue mussel tissues. These results were
consistent with a study by Barén et al. (2016) that reported in Mediterranean mussels
exposed to greater concentrations of DP (5.6, 56, 100 pg/L) than that DP also

accumulated in a dose-dependent manner (2-fold increase between doses). The fan



38

determined in present blue mussel tissue homogenates (0.73-0.86) were slightly
greater to that determined in the DP technical mixture in our laboratory (0.69) for the
present study, and were within the same range as those reported by Tomy et al.
(2007) (fans: 0.65) and Qiu et al. (2007) (fani: 0.75) for mixtures supplied by
Wellington laboratories and OxyChem, respectively. Furthermore, the fay; reported in
Mediterranean mussel hemolymph in the Barén et al. (2016) study (0.74, 0.69 and
0.73 for the low, medium and high doses, respectively) were within the same range as
those determined in muscles and digestive glands of present mussels. However, in
this study, no dose-dependent increase of fai was observed in contrast with our
study. Studies have shown a stereoselective accumulation of DP that may explain the
differences in f,y values in aquatic species (Tomy et al., 2007; He et al., 2014). For
example, the f,; values determined in present blue mussels were greater compared to
fish from the Pearl river delta in China (He et al., 2014) (0.59-0.71) and lake Ontario
(Tomy et al., 2007) (0.65), while other fu; values reported in fish from Lake
Winnipeg were even greater (0.96 and 0.93). This suggests that DP isomers in aquatic
organisms are bioaccumulated in a species-specific manner. However, there is
exceedingly limited information available on the biotransformation of DP isomers in
these organisms. Moreover, due to their hydrophobicity (log Kow > 7) and very low
vapor pressures (P; < 6-10 Pa), obtaining reliable measurements of their
physicochemical properties is a technical challenge (Sverko et al., 2011).
Nevertheless, Sverko et al. (2011) reported the formation of DP monoadducts and
other dechlorinated products in lake trout that were suggested to be formed through
metabolic transformation. No dechlorinated product of DP were found in present blue

mussels (data not shown; DP monoadducts were not analyzed).
2.4.2 Phagocytosis

No impairment of phagocytosis and viability in hemocytes was observed for the in

vivo and in vitro exposure to DP in hemolymph. There is, to our knowledge, no
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information available on the immunotoxicity of DP in bivalves or any other aquatic
organisms. However, studies have reported impaired viability and phagocytosis
capacity in aquatic organisms following exposure to other organochlorines. For
example, Liu et al. (2009) observed significant decrease in phagocytosis rate in
scallops (Chlamys farreri) following 1 to 30 d exposure to the commercial PCB
mixture Aroclor 1254 for all doses investigated (0.05, 0.5, 5 and 50 pg/L). Anguiano
et al. (2007) further reported a significant decrease in hemocytes viability in oysters
(Crassostrea gigas) exposed to lindane for the 1 and 5 mg/L dose after 12 d. This
suggests that with respect to phagocytosis, DP alone does not represent an
immunotoxic compound in blue mussels at the current environmental concentrations

(0.001 and 0.1 pg/L) and even greater (10- to 100- fold higher concentrations).

2.4.3 DNA damage

The in vitro DP exposure using mussel hemocytes revealed no effect on DNA strand
breakage. In contrast, Barén et al. (2016) reported significant increase in DNA strand
breakage and an induction of micronuclei in Mediterranean mussel hemocytes
following DP exposure, although at much greater doses (5.6-100 pg/L) compared to
those used in the present study. Dou et al. (2015) further observed significant DNA
strand breakage in luminous bacteria (Tetrahymena thermophila) after 30 min
exposure to DP at even greater concentrations (300-1,500 pg/L). Moreover, Riva et
al. (2007) reported induction of DNA damage in zebra mussel (Dreissena
polymorpha) hemolymph following 48 to 168 h exposure to BDE-209 at all doses
(0.1-10 pg/L). Collectively, these findings suggest that DP doses far greater that those
found in the environment would be required to elicit a genotoxic response in blue

mussel.

2.4.4 Gills integrity and oxidative stress
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Blue mussels exposed to DP exhibited significant increase in LPO levels in gills at
0.01 pg/L (environmental dose), and a tendency for increasing LPO levels at the
greatest dose (1.0 pg/L). Enhanced lipid peroxidation in blue mussel gills exposed to
DP may result in damage to lipid-based membranes (Wong-ekkabut et al., 2007). As
such, DP exposure-related oxidative stress could alter functions and structures of
cellular jphospholipid-based components, but also proteins, carbohydrates and DNA
structure, thus leading to cell death (Sheehan and McDonagh, 2008). Barén et al.
(2016) investigated the oxidative stress response in Mediterranean mussels exposed
to DP at three doses (5.6, 56 and 100 pg/L) and reported a significant increase of
DNA strand breakage in hemolymph for all three doses. Hu et al. (2015) further
showed that levels of LPO in the Chinese scallop following a 10 d exposure to
tetrabromobisphenol A (TBBPA) increased significantly in a dose-dependent manner.
Another study using a saltwater clam (Venerupis philippinarum) exposed in vivo to
hexabromocyclododecane (HBCDD) during 15 d reported significantly greater LPO
levels in gills (Zhang et al., 2014). In contrast, Lemiere et al. (2005) reported a poor
correlation between induction of DNA strand breakage and LPO in gills of a
freshwater bivalve (Unio tumidus) exposed to PAHs. It was suggested in the study
that a detoxification response could have been involved via certain antioxidant
activities, i.e., glutathione-s-transferase and superoxide dismutase (SOD) as for
example shown by Hu et al. (2015) and Zhang et al. (2014). Therefore, present results
in blue mussels indicate that LPO levels in gills might have been regulated by
antioxidant mechanisms, e.g. glutathione (GHS) and SOD, which would warrant

further investigation.

2.4.5 COX activity

A significant decrease in COX activity in gills of exposed in vivo blue mussel gills

was measured for the greatest DP dose only. COX activity was determined by Hong
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et al. (2014) following exposure to HBCDD in medaka embryos at relatively high
doses (i.e., 5, 20, 50 pg/L), although no significant change in COX was observed. In
contrast, Gagné et al. (2005) observed a significant increase in COX activity and
inflammatory response in gills and gonads of eastern elliptio (i.e., Elliptio
complanata) following exposure to municipal wastewater effluent and its organic
extract (i.e., solid-phase methanolic extract). The latter study also found a decreased
in COX activity in gonads and gills following injection (in anterior adductor muscle)
of the anti-inﬂr;lmmatory drug ibuprofen, which confirmed the role of COX in the
inflammatory response of bivalves. It has been shown that COX possesses one
isoenzyme related to the normal cell functions (COX-1) while the other (COX-2)
plays a role in inflammatory response. In bivalves, COX is considered essential in
ovulation, blastocyst implantation, inflammation and T cell development in
vertebrates (e.g., mice) (Smith and Langenbach, 2001). However, in bivalves, COX
plays a role in the production of prostaglandins and modulates the effect of serotonin
in the spawning process, as it was shown in the Yesso scallop (Patinopecten
yessoensis) (Matsutani and Nomura, 1987). The depletion of COX activity at the
highest DP dose may thus have implications in the control of reproduction in blue

mussels.
245 Conclusions

DP exposure in blue mussels resulted in dose-dependent accumulation and induced
an increase in LPO levels at an environmental concentration, thus suggesting an
oxidative stress response in gills. Also, COX activity in gills significantly decreased
at the highest DP dose of exposure. To gain better insight into the oxidative stress
response in gills of blue mussel, investigation of antioxidant mechanisms (e.g.,
glutathione and superoxide dismutase) should be performed. Furthermore, the effect
of DP on COX activity may have deleterious impact on the reproductive system of

blue mussel (e.g., spawning), which would need further research. In view of the
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increased production of DP as putative Deca-BDE replacement product and its
growing detection in aquatic organisms, including its metabolic products, DP should

be the subject of long-term toxicity studies and environmental scrutiny.
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Figure 2. 6: Mean (= SEM) viability expressed as % viability of hemocytes of

blue mussels following a 29 days in vivo exposure to DP.
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Figure 2. 7: Mean (= SEM) viability expressed as % viability of hemocytes of

blue mussels following a 3 h in vitro exposure to DP.



CONCLUSIONS GENERALES

Etant donné la carence d’informations sur la toxicité du DP chez les
organismes aquatiques, ce mémoire a eu pour objectif d’évaluer le portrait de la
bioaccumulation du DP et d’identifier des effets toxicologiques du DP & des
concentrations environnementales, et au-dela, sur la moule bleue, dans des conditions
in vivo et in vitro, en utilisant quelques biomarqueurs liés & 1) I’immunotoxicité et 2)
le stress oxydant (i.e., peroxydation des lipides dans les branchies), 3) la génotoxicité
(i.e., la rupture de brins d’ADN dans I’hémolymphe), 4) la reprotoxicité (i.e.,
I’activit¢ de la cyclooxygénase) dans les branchies, et 5) les microlésions ou
histopathologies dans les gonades. Les hypothéses avancées sont donc qu’il y aura 1)
une bioaccumulation spécifique du DP chez la moule bleue selon la dose et que 2) des
effets toxicologiques seront relevés, particuliecrement au niveau de 1’intégrité
physiologique des gonades (microlésions ou histopathologies), et des réponses
immunotoxiques (viabilité cellulaire, phagocytose), génotoxiques (ruptures de brin
d’ADN) dans les cellules de I’hémolymphe, et la manifestation de stress oxydatif et
une modification de I’activité de la cyclooxygénase dans les branchies en fonction de

la dose de DP.

Premiérement, les résultats ont démontré que le portrait d’accumulation du DP et des
isoméres chez la moule bleue suivait une courbe dose-dépendante. De plus, le ratio de
I’isomére anti-DP par rapport a la somme de la concentration des deux isoméres du
DP diminuait avec 1’augmentation de la dose, ce qui suggére une dégradation de
I’isomére anti- dans la glande digestive et dans les muscles. Par contre, peu d’études
sur la dégradation du DP dans les tissus d’organismes aquatiques ont €té entreprises,

a I’exception de deux études in vivo sur I’omble du Canada (Tomy et al. (2008)) et
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I’anguille d’Europe (Siihring et al. (2015)). La premiére étude n’a observée aucune
présence de métabolites dans les tissus de foie analysés a la suite de 1’exposition des
deux isomeéres du DP sur ’omble du Canada pendant 48 jours. La deuxieéme étude,
quant a elle, a détecté plusieurs métabolites dans les muscles de 1’anguille d’Europe,
e.g., deux produits de déchloration du DP (aCl10DP et aCll1DP) et un monoadduit
du DP (DPMA), suite a I’exposition de deux systémes de drainage situés dans la
riviere Ems prés du fjord de Schlei dans le nord de I’Allemagne. Etant donné que
nous n’avons pas poussé I’examen de sous-produits du DP dans les tissus analysés,
des recherches dans ce sens pourraient donc étre entamées chez la moule bleue, afin
de comprendre si des sous-produits du DP plus toxiques peuvent avoir eu une
influence sur les résultats obtenus dans les tissus analysés. Nonobstant, ce portrait
d’accumulation stéréoisomérique du DP a confirmé son caractére interspécifique par

rapport a d’autres especes aquatiques étudiées dans les Grands Lacs (Tomy et al.,
2007).

Deuxiémement, 1’étude de la toxicité du DP a révélé une absence de
microlésions dans les gonades, et aucun effet n’a été observé sur ’activité
phagocytaire, sur la viabilité cellulaire et sur les dommages li€¢s & I’ADN dans
I’hémolymphe. Par contre, la toxicité du DP a été observée dans 1’augmentation de la
peroxydation des lipides & une dose environnementale (0.01 pg/L) et au-dela (1.0
ug/L), et une diminution de la cyclooxygénase a la plus haute dose testée (1.0 pg/L)
dans les branchies. Cela suggére donc la production d’un stress oxydant, ainsi que des
effets possiblement délétéres au niveau du systéme immunitaire (i.e., I’inflammation)
et du systtme reproducteur (i.e., sur la production de la prostaglandine),
particuliérement au niveau de la production des ceufs. La présence de stress oxydant a
une dose environnementale (i.e., 0.01 pg/L) et au-dela (1.0 pg/L) suggere une
détoxification de dérivés réactifs de I’oxygéne (ROS) dans les branchies, grace a
I’action a rebours d’antioxydants (e.g., glutathion-s-transférase) et d’enzymes (e.g.,

superoxyde dismutase), comme cela a été observé dans I’étude de Lemiere et al.,
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(2005). Des recherches sur les mécanismes de détoxification des ROS, comme cause
possible de stress oxydant dans les branchies, doivent étre envisagées. De plus, des
¢tudes ont démontré que 1’exposition & des composés organiques polycycliques (Hu
et al. (2015) et Zhang et al., (2014)), i.e., deux retardateurs de flamme polybromés,
(hexabromocyclododécane (HBCD) et tétrabromobisphénol A (TBBPA)),
provoquent un stress oxydant, i.e., augmentation de la peroxydation des lipides, tant
dans les branchies que dans la glande digestive chez deux bivalves d’eau marine (i.e.,
Chlamys farreri et Venerupis philippinarum, respectivement) pour toutes les doses
testées (i.e., 0,2 a 0,8 mg/L et 0,086 a 8,6 ng/L, respectivement). De plus, la
peroxydation des lipides et l’activit¢é de la cyclooxygénase ont été étudiées
antérieurement dans les gonades (Gagné ef al., 2011) et I’hémolymphe (Gagné et al.,
2012), afin d’étudier les effets délétéres au niveau du systéme reproducteur et
immunitaire, respectivement, d’une exposition & des eaux usées municipales chez une
moule d’eaux douces (i.e., Elliptio complanata). Nos résultats sur ’activité de la
COX et la peroxydation des lipides suggérent que la toxicité du DP dans les branchies
est probablement présente dans d’autres tissus, particulierement dans les gonades,
étant donné 1’absence de réponses immunotoxiques dans 1’hémolymphe. Cela
nécessite donc d’autres recherches sur les effets du DP sur le systéme reproducteur et
I’intégrité des tissus, liée a ’activité de la cyclooxygénase et au stress oxydant, dans

les gonades chez la moule bleue.

Etant donné que le DP est considéré comme produit de remplacement &
plusieurs solutions commerciales contenant du PBDE et que son utilisation n’est pas
sur le point de diminuer, comprendre la toxicité du DP sur une espéce marine
sentinelle permet de combler une carence d’informations écotoxicologiques. De plus,
les résultats obtenus ont révélé des effets & court et moyen termes du DP chez la
moule bleue. Les recherches futures devraient également traiter sur les effets 4 long
terme du DP grdce a des recherches sur le terrain en utilisant la méme espéce

aquatique, c’est-a-dire la moule bleue.
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