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L’anthropisation croissante du siècle dernier a conduit à l’émission, dans 
l’environnement aquatique, d’un grand nombre de contaminants chimiques de nature et 
d’origine diverses (e.g. urbaine, industrielle, agricole). Parmi ces substances, nombreuses sont 
celles qualifiées de perturbateurs endocriniens (PE) de par leur capacité à altérer le 
développement, la reproduction et l’homéostasie des organismes exposés à travers de 
multiples mécanismes d’action (Kavlock et al. 1996). Parmi ces derniers, la fixation des 
composés aux récepteurs nucléaires et la modulation des voies de signalisation dépendantes 
de ces récepteurs reste le mécanisme le plus décrit. Du fait des risques encourus par les 
populations exposées, humaines et animales, une attention croissante a été portée sur ces 
molécules durant la dernière décennie à la fois dans le domaine des sciences fondamentales et 
dans celui des sciences appliquées (Hotchkiss et al. 2008). Cette prise de conscience des 
risques posés par les PE s’est également traduite au niveau réglementaire, avec une volonté 
d’inclure la notion de perturbation endocrine dans les nouvelles politiques d’évaluation des 
dangers et des risques liés aux substances chimiques (e.g. règlement européen REACH, 
règlement sur l'enregistrement, l'évaluation, l'autorisation et les restrictions des substances 
chimiques). Toutefois, les outils actuellement disponibles pour évaluer les risques 
environnementaux ne fournissent qu’une vision partielle de la complexité environnementale. 

La directive cadre sur l’eau (directive 2000/60/CE) qui vise à atteindre un bon état 
écologique et chimique des eaux de surface et souterraines d’ici 2015, a défini une liste de 41 
substances prioritaires afin d’évaluer la qualité chimique des milieux. S’il est nécessaire et 
indispensable de définir un cadre d’application de la surveillance chimique, ce nombre 
apparaît très faible au regard des milliers de molécules potentiellement dangereuses présentes 
dans les systèmes aquatiques européens. Ces polluants incluent entre autre des pesticides, des 
surfactants, des plastifiants, des retardateurs de flammes, des composés pharmaceutiques, des 
stéroïdes, des métaux, des composés organiques persistants (polychlorobiphényles, dioxines, 
furanes, composés aromatiques polycycliques...). Nombre de ces polluants, présents au sein 
de mélanges complexes et à des concentrations très variables, peuvent contribuer à l’altération 
de l’état écologique des écosystèmes, en agissant à différents niveaux d’organisation 
biologique. Face à ce constat, il existe actuellement un besoin de définir et de mettre en place 
des stratégies permettant la détection d’une large diversité de composés et l’identification de 
molécules (éco)toxiques dans l’environnement.  

Dans ce contexte, l’emploi de bioessais in vitro basés sur les mécanismes d’action 
moléculaire des polluants apparaît pertinent du point de vue (éco)toxicologique. Dans une 
perspective de détection de PE capables d’interagir avec des récepteurs nucléaires, les 
systèmes cellulaires in vitro basés sur le couplage récepteur/gène rapporteur présentent 
l’intérêt de permettre une détection spécifique, sensible et quantitative de l’ensemble des 
polluants actifs au sein de matrices complexes. De tels outils de criblage sont de plus en plus 
utilisés pour tracer les sources de pollution dans un cadre de surveillance de la contamination 
chimique environnementale (Louiz et al. 2008). Néanmoins, utilisés seuls, ils ne permettent 
pas l’identification des composés actifs à l’origine des effets mesurés. Ainsi, ils sont 
fréquemment couplés à des méthodes physico-chimiques d’analyse au sein de stratégies 
intégrées dites bio-analytiques de manière à identifier les polluants actifs dans des matrices 
complexes. Les approches basées sur l’analyse dirigée par l’effet ou « effect directed 
analysis » (EDA) ont ainsi connu un essor notable depuis quelques années (Brack 2003). 

L’approche EDA vise à identifier les composés actifs en orientant l’analyse chimique 
par les résultats des bioessais. Dans son principe, elle combine des outils de biodétection avec 
des outils de fractionnement physico-chimique de manière à réduire la complexité du mélange 
initial et d’isoler progressivement les composés d’intérêt, lesquels sont finalement identifiés 
par analyse chimique. Cette approche, bien que relativement récente, a démontré son 
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efficacité pour l’identification de divers toxiques dans différentes matrices environnementales 
(Brack et al. 2007).  

Dans le cas des PE, bien que principalement décrite pour les composés œstrogéniques et 
dioxin-like, sa mise en œuvre avec des outils de biodétection adaptés pourrait permettre 
l’identification de PE émergents très peu considérés actuellement. En effet, dans 
l’environnement, les effets majoritairement rapportés sont ceux impliquant les voies de 
signalisation du récepteur des œstrogènes (ER) ou du récepteur des hydrocarbures 
aromatiques (AhR). Néanmoins des études récentes rapportent l’occurrence dans les systèmes 
aquatiques de substances actives sur d’autres récepteurs nucléaires comme le pregnane X 
receptor (PXR), le récepteur des androgènes (AR), le récepteur des glucocorticoïdes (GR) ou 
encore celui de la progestérone (PR) (Mnif et al. 2010, Van der Linden et al. 2008). 
L’identification des composés environnementaux responsables de ces activités constitue donc 
un nouveau challenge de recherche.  

Enfin, les derniers progrès réalisés dans le domaine de la chimie analytique fournissent 
des outils performants qui permettent d’envisager l’identification des molécules actives 
détectées par les bioessais à l’état de trace. Néanmoins un certain nombre de verrous 
méthodologiques persistent actuellement au regard de la diversité des composés actifs et de 
leur propriétés physico-chimiques. Ces enjeux concernent notamment l’échantillonnage, 
l’extraction, la stratégie de fractionnement ou encore l’identification finale des composés 
actifs.  
 

L’objectif général de cette thèse concerne la mise en place et l’évaluation d’une 
approche de type EDA pour la caractérisation de la contamination des milieux aquatiques par 
les PE et leur identification. De manière plus spécifique ce travail a visé à : 

(1) développer et évaluer de nouveaux outils in vitro pour la détection de polluants 
émergents et ainsi augmenter la capacité de diagnostic environnemental à travers la 
mise en œuvre d’approche multi-récepteurs ; 

(2) calibrer des outils physico-chimiques d’échantillonnage, d’extraction et de 
fractionnement de manière à permettre l’étude d’une diversité de composés actifs 
pris en compte par les bioessais in vitro ; 

(3) étudier la compartimentation de la contamination entre le sédiment et la colonne 
d’eau, à travers notamment l’utilisation combinée de capteurs passifs et de 
bioessais in vitro ; 

(4) identifier des PE à travers la mise en œuvre d’une approche EDA intégrant 
l’ensemble de ces outils dans des sites soumis à des sources de contamination 
différentes. 

 
Ce manuscrit s’organise en trois grandes parties :  

� Une première partie bibliographique dresse un état des lieux non exhaustif sur l’état de 
contamination des milieux aquatiques par les polluants émergents et les perturbateurs 
endocriniens. Il s’en suit une description de leurs mécanismes d’action, des méthodes 
employées pour leur détection dans le milieu et des enjeux de recherche portant sur 
leur caractérisation environnementale et leur identification. 

� La seconde partie présente la démarche expérimentale employée au cours de cette 
thèse avec une description de nos objectifs et des choix méthodologiques.  

� La troisième partie est consacrée à la présentation des résultats sous la forme d’articles 
ainsi qu’à une discussion générale. 
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Eau Sédiment 

 Composés Concentrations (ng/L) Références  Composés Concentrations (ng/g) Références 

 

Stéroides 

1 Ingrand et al. 2002 

La
c 

Alkylphénols / BPA 100-1000 Koh et al. 2005 
5 Cargouet et al. 2004 HAP / PCB 100-1000 Koh et al. 2005 

1-20 Lagana et al. 2004 Pesticides 10 Koh et al. 2005 
3 Labadie et Budzinski 2005 

R
iv

iè
re

 

Alkylphénols / BPA 
100-1000 Song et al. 2006 

100-1000 Castiglioni et al. 2005 1-10000 Arditsoglou et Voutsa, 2008 

Alkylphénols 
/ BPA 

400 Thomas et al. 2001 10,0-5000 Navarro-Ortega et al. 2010 
800 Thomas et al. 2001 b 

PCB 
1-10 Liu et al. 2006 

30,0-2000 Lagana et al. 2004 0,02-0,25 Keiter et al. 2008 

Composés 
pharmaceutiques 

50-1000 Hilton et Thomas 2003 50 Buzitis et al. 2006 
1000 Carballa et al. 2004 

PCDD/DF 
0,15-5,0 Keiter et al. 2006 

10 Castiglioni et al. 2005 0,100-60,0 Liu et al. 2006 

5-600 Zuccato et al. 2005 PBDE 0,20-10,0 Liu et al. 2006 

100-600 Togola et Budzinski 2007a 
HAP 

1000-130000 Vondracek et al. 2001 
10-200 Kim et al. 2007 500-13000 Brack et Schirmer 2003 
10-2000 Togola et Budzinski 2008 

Pesticides 
100 Song et al., 2006 

R
iv

iè
re

 

Stéroïdes 

1-100 Vanderford et al. 2003 10000 Smalling et Kuivila 2008 
1-500 Chang et al. 2010 1-500 Villaverde et al. 2008 

1 Aerni et al. 2004 
Stéroïdes 

1 Ternes et al. 2002 
1-10 Zhang et al. 2006 1 Labadie et Hill 2007 
20 Cargouët et al. 2004 1 Kinani et al. 2008 

Alkylphénols 
+ BPA 

1000 Aerni et al. 2004 

C
ôt

e HAP 
20-200 Sanctorum et al. 2007 

1-10 Zhang et al. 2006 1-500 Louiz et al. 2008 
15-1500 Lagana et al. 2004 Stéroïdes 0,1-0,4 Houtman et al. 2006 
10-100 Arditsoglou et Voutsa 2008 Boue de station d’épuration 
5000 Navarro-Ortega et al. 2010 Composés pharmaceutiques 1-100 Jelic et al. 2009 

Composés 
pharmaceutiques 

1-100 Vanderford et al. 2003 PCP 20000 Barron et al. 2008 
50 Hilton et Thomas 2003 Stéroïdes 50-400 Nieto et al. 2008 

2-300 Zuccato et al. 2005 Organisme 
1-100 Zhang et Zhou 2007 PCB / Pesticides 0,1-10 / 25 Khim et al. 2000 
1-100 Togola et Budzinski., 2007a PCB et HAP 1000 Cailleaud et al. 2007a 
1-100 Togola et Budzinski 2008 HAP 100-500 Isobe et al. 2007 

PCP 
50-300 Cuderman et Heath 2007 Alkylphénols + BPA 50-300 Wang et al. 2007 
1-1000 Brausch et Rand 2010 Alkylphénols + BPA 5000 Cailleaud et al. 2007b 

Pesticides 10-1000 Battaglin 2010 Alkylphénols + BPA 100-1000 Isobe et al. 2007 

T
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1. Les polluants émergents dans les milieux aquatiques  

Les écosystèmes aquatiques constituent le réceptacle de milliers de polluants chimiques 
à travers le déversement intentionnel (e.g. effluent de station de traitement de eaux usées) ou 
accidentel (e.g. marée noire, dépôt atmosphérique) de substances chimiques dans les rivières, 
les lacs et les océans du monde. Ces émissions permanentes sont à l’origine d’effets néfastes, 
telles que les perturbations endocrines, sur les organismes exposés. Ces composés sont 
caractérisés par une grande variété en termes de structure et de propriété physico-chimique 
qui vont dicter leur devenir, leur distribution et leurs effets sur les organismes exposés. 

1.1 Niveaux de contamination  

De nombreuses études se sont intéressées à quantifier des contaminants organiques à 
travers des analyses ciblées basées sur des méthodes de détection de plus en plus sensibles. 
Dans le tableau 1 est présenté un inventaire non exhaustif des niveaux de contamination 
rencontrés dans les milieux aquatiques pour différentes classes de polluants.  

Les niveaux de contamination rencontrés sont extrêmement variables selon la classe 
considérée, le compartiment étudié et selon la pression anthropique à laquelle le site d’étude 
est soumis. Ils varient généralement du ng/l au µg/l dans l’eau et du ng/g au µg/g dans les 
matrices solides.  

Parmi les classes les plus décrites dans le milieu figurent les stéroïdes, principalement 
les œstrogènes, ainsi que le bisphénol A et les alkylphénols dont la capacité à perturber le 
système endocrinien des organismes aquatiques est avérée (Sumpter 2005). 

Par ailleurs, la détection des composés pharmaceutiques est en augmentation continue, 
principalement dans la colonne d’eau. Les émissions continues de ces molécules actives leur 
confèrent un caractère pseudo-persistant (Heberer 2002). Considérant la multitude de 
composés détectés (Benotti et al. 2009) et leurs effets néfastes potentiels sur les organismes 
(Fent et al. 2006, Laville et al. 2004, Ferrari et al. 2003, De Lange et al. 2006), il paraît 
pertinent de suivre l’occurrence environnementale de telles molécules.  

Enfin, les fortes concentrations mesurées en aval des stations d’épuration traduisent 
l’efficacité partielle des stations de traitement des eaux à éliminer certains composés ou 
encore à « produire » des molécules actives à partir de molécules conjuguées non actives (i.e. 
déconjugaison bactérienne). De telles observations montrent l’importance de s’intéresser aux 
métabolites en tant que source potentielle d’effet comme la perturbation endocrine (Farré et 
al. 2008).  
 

Ainsi, des milliers de molécules contaminent les systèmes aquatiques. Pour certaines 
d’entre elles, leurs effets néfastes sur les organismes aquatiques sont avérés et ont donné lieu 
à la mise en place de réglementation. Néanmoins pour un grand nombre d’entre elles, il reste 
à déterminer leur capacité à induire des effets néfastes aux concentrations environnementales 
retrouvées et, le cas échéant, à mettre en place des mesures limitant la présence de ces 
composés dans l’environnement. 
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1.2 Contexte réglementaire  

A l’échelle Européenne, la contamination des milieux aquatiques par les substances 
chimiques a conduit à la mise en place de législations visant à améliorer l’état de santé des 
écosystèmes aquatiques mais également à limiter l’exposition des populations, humaines et 
animales, à ces composés toxiques potentiels ou avérés. 

 
La directive cadre sur l’eau (DCE , 2000/60/EC) vise à la mise en place d’un 

système de protection des eaux de surfaces et souterraines à l’échelle de l’union Européenne. 
Le principal objectif étant de prévenir toute détérioration de l’environnement aquatique et de 
protéger les écosystèmes aquatiques à travers la mise en place de mesures visant à réduire 
l’émission de substances prioritaires. Elle vise ainsi à obtenir un bon état écologique et 
chimique des eaux d’ici 2015. 

L’ état écologique est défini par des éléments biologiques (i.e. phytoplancton, 
macroalgues, angiospermes, invertébrés, poissons), physico-chimiques (i.e. température, 
oxygène dissout, nutriment, salinité, turbidité) et hydromorphologiques (e.g. la géométrie du 
lit, le facies d’écoulement, la granulométrie…), Pour chacun de ces éléments, une valeur de 
référence à ne pas dépasser est définie.  

L’ état chimique est défini à travers le suivi de 41 substances prioritaires et repose sur 
l’établissement d’une norme de qualité environnementale (NQE). Cette NQE est définie 
comme étant « la concentration d'un polluant ou d'un groupe de polluants dans l'eau, les 
sédiments ou le biote qui ne doit pas être dépassée, afin de protéger la santé humaine et 
l'environnement » (DCE, article 2). Jusqu’à présent, ces analyses étaient réalisées directement 
sur l’eau. Toutefois, de nouvelles recommandations tendent à effectuer l’analyse des 
contaminants hydrophobes sur le sédiment et sur certains mollusques afin de permettre une 
surveillance plus pertinente.  

Les NQE sont déterminées à partir des PNEC (Predicted No effect Concentation ou 
CSO, Concentration Sans Effet Observé) calculées pour les organismes aquatiques (PNEC 
aqua), pour les organismes benthiques (PNEC sédiment, effets via les sédiments,) et pour les 
prédateurs supérieurs (PNEC empoisonnement secondaire, effets via l’ingestion d’organismes 
contaminés). Elles prennent en compte des critères de toxicité aigüe ou chronique mais ne 
considèrent pas les effets de perturbations endocrines.  

La liste des 41 polluants prioritaires de la DCE (Tableau 2) contient notamment des 
PE avérés (i.e. alkylphénols, phthalates, pesticides). Cependant, ils ne sont pas inclus dans 
cette liste du fait de leur propriété de PE mais de par leur toxicité globale. Il convient donc de 
s’interroger sur la pertinence des NQE, notamment vis-à-vis des effets plus spécifiques à 
faibles doses de certaines molécules. 

 
Tableau 2. Liste des substances prioritaires de la DCE. (En gras, les substances dangereuses) 

Classes chimiques Composés 

Pesticides 
alachlore , atrazine , chlorfenvinphos , éthylchlorpyrifos , diuron , endosulfan , 

hexachlorobenzène , hexachlorocyclohexane , isoproturon , pentachlorobenzène , 
pentachlorophénol , simazine , trifluraline 

Métaux lourd cadmium , mercure , nickel , plomb et les composés de ces métaux 

Polluants industriels 

anthracène , benzène , C10-13-chloro-alcanes , chloroforme , 1,2-dichloroéthane , 
dichlorométhane , diphényléther bromé , di(2-éthylhexyl)phthalate (DEHP) , 

naphtalène , nonylphénol , octylphénol , tributylétain  , HAP , 
benzo(b,k)fluoranthène , benzo(a)pyrène , benzo(g,h,i)perylène et indéno(1,2,3-

cd)pyrène , fluoranthène , trichlorobenzène , hexachlorobutadiène 

Autres polluants 
DDT total , para-para-DDT , pesticides cyclodiènes (aldrine, dieldrine, endrine, 

isodrine) , tétrachloréthylène , trichloroéthylène , tétrachlorure de carbone 
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La réglementation sur l'enregistrement, l'évaluation, l'autorisation et les 
restrictions des substances chimiques (REACH), entrée en vigueur le 1er Juin 2007, vise à 
créer un système de gestion unique de législation pour les 30 000 substances manufacturées 
ainsi que les nouvelles substances chimiques mises sur le marché ou importées à des quantités 
annuelles égales ou supérieures à une tonne.  

REACH a ainsi pour objectif de fournir des informations sur les effets à court et long 
termes de ces substances sur la santé humaine et animale. Indirectement, ce système devrait 
permettre de stimuler l’innovation technologique afin de développer des substituts de 
substances chimiques présentant un danger moindre pour les individus exposés et 
l’environnement.  

Par ailleurs, REACH vise à définir une liste candidate de « substances extrêmement 
préoccupantes » qui seront soumises à une procédure d’autorisation. Pour être définie comme 
telle, une substance doit posséder l’une des caractéristiques suivantes : 

� Les CMR (substances cancérogènes, mutagènes et toxiques pour la reproduction),  
� Les PBT (substances persistantes, bioaccumulables et toxiques),  
� Les vPvB (substances très persistantes et très bioaccumulables),  
� Certaines substances préoccupantes ayant des effets graves irréversibles sur l’être 
humain et l’environnement, telles que les PE. 

Cette liste comprend aujourd’hui une trentaine de substances parmi lesquelles on 
trouve des PE (e.g. bis-2éthylhexyl-phtalate) (ECHA 2011). Néanmoins, REACH s’adresse 
seulement à une certaine catégorie de composés chimiques manufacturés. En conséquence, 
elle ne prend pas en compte le danger lié à des substances de types PE produites en faible 
quantité mais qui peuvent agir à de faibles concentrations, ni les composés pharmaceutiques.  

1.3 Conclusion 

Cette première partie de la synthèse bibliographique a permis de dresser les enjeux 
actuels que suscite la contamination des milieux aquatiques par les polluants émergents. Le 
contexte actuel est tel que d’une part, des centaines de molécules sont détectées et/ou 
quantifiées sans qu’on connaisse leur toxicité aux concentrations environnementales (e.g. 
composés pharmaceutiques, produit cosmétiques, certains stéroïdes, certains pesticides). 
D’autre part, pour nombre d’effets biologiques néfastes observés (i.e. altération de la 
reproduction, du développement, du comportement), les molécules classiquement suivies dans 
un contexte réglementaire ne permettent pas d’expliquer ces effets.  

Il existe ainsi, un besoin de mettre en place des stratégies permettant l’identification 
des composés actifs potentiellement responsables des effets mesurés de manière à affiner des 
listes de substances prioritaires plus pertinentes afin de permettre une meilleure évaluation du 
risque pour les organismes exposés. Par ailleurs il est également nécessaire d’établir les 
mécanismes sous jacents à ces effets.  
 

Dans la seconde partie, nous nous intéressons plus précisemment au cas des 
perturbateurs endocriniens à travers la description de leurs mécanismes d’action, de leurs 
effets chez les organismes aquatiques et des outils permettant leur étude. 
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2. Les perturbateurs endocriniens (PE) 

2.1 Définitions  

Deux définitions sont communément retrouvées concernant les PE. Ils ont tout d’abord 
été décrits comme des « substances chimiques exogènes qui, interférant avec les fonctions du 
système hormonal, risquent d’influer négativement sur les processus de synthèse, de 
sécrétion, de transport, d’action et d’élimination des hormones, hormones responsables de 
l’homéostasie, de la reproduction et du comportement» (Kavlock et al. 1996). Plus 
récemment et plus simplement, ces composés ont été décrits comme des « substances 
exogènes qui altèrent le fonctionnement du système endocrinien et par conséquent causent des 
effets néfastes sur la santé d’un organisme intact, de sa descendance ou d’une sous 
population » (WHO, 2002). Les PE constituent de ce fait une classe de composé définie non 
pas chimiquement mais par leur action biologique.  

Dans l’environnement, de nombreux exemples de perturbations endocrines ont été 
rapportés depuis 30 ans et pour lesquels les molécules incriminées ont pu être identifiées 
(Revue par Jobling et al. 1998, Sumpter et al. 2005, WHO 2002, Hotchkiss et al. 2008). Le 
tableau 3 rapporte quelques exemples observés sur différentes organismes ainsi que le type 
de PE incriminés. 
 

Tableau 3. Effets biologiques de certains perturbateurs endocriniens  
(AKP, alkylphénols) 

 

Organismes Effets biologiques Molécules 
incriminés 

Références 

Homme 
Neurologique, immunitaire PCB, PCDDF Guo et al. 1995 

Comportemental , 
Reproduction (réduction spermatozoïdes) 

DES Colborn et al. 1993 

Otarie Reproduction (succès reproducteur) PCB Reijnders 1986 

Oiseaux Modification comportement DDE et PCB McArthur et al. 1983 

Alligator Anomalie du développement DDT et dérivés Guillette et al. 1994 

Gastéropodes Imposex TBT Matthiessen et Gibbs 1998 

Poissons 
Féminisation, Intersexe 

Effluent station 
épuration (EE2, AKP) 

Desbrow et al. 1998 

Masculinisation 
Effluents industriel 

(trenbolone) 
Park et al. 2001 

 
Ces exemples illustrent la diversité des effets et des organismes pouvant être la cible 

des PE. Toutefois, pour nombre d’effets reportés, les molécules restent à être identifiées ainsi 
que les mécanismes d’action à l’origine de ces effets. Ces molécules englobent une grande 
variété de classes chimiques d’origine naturelle et anthropique (industrielle, agricole, urbaine) 
(tableau 4) 
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Tableau 4. Origine et nature des perturbateurs endocriniens 

Origines Classes chimiques Exemples 

Naturelle Phytœstrogènes 
génistéine, zéaralénone, 

coumestrol 

Anthropique 

Agricole Pesticides 
atrazine, DDT, TBT, 

méthoxylchlor , fenvalérate 

Industrielle/Urbaine 

Composés halogénes persistants HAP, PCB, PCDD/DF, PBDE 

Produits cosmétiques benzophénones, parabènes 

Surfactants alkyphénols 

Plastifiants bisphénol A, phtalates 

Hormones naturelles œstradiol, DHT, progestérone 

Substances pharmaceutiques fibrates, EE2, DES 

 
Parmi ces molécules, certaines doivent être présentes à de fortes concentrations pour 

provoquer un effet néfaste sur un organisme. A l’opposé d’autres, présentes à des niveaux de 
traces, peuvent entraîner de graves altérations de la reproduction et/ou du développement. Les 
effets faible dose des xénœstrogènes, associés généralement à une intéraction avec le 
récepteur des œstrogènes, sont parmi les plus décrits dans la littérature (Tyler et al. 1998). 
Néanmoins, d’autres mécanismes d’action des PE existent.  

2.2 Mécanismes d’action des perturbateurs endocriniens 

Il existe un grand nombre de mécanismes par lesquels les perturbateurs endocriniens 
peuvent moduler le système endocrinien et causer des effets néfastes sur plusieurs fonctions 
de l’organisme (e.g. reproduction, développement, système nerveux, immmunité…). Ces 
modes d’action incluent l’altération de la biosynthèse hormonale, le transport, l’action, le 
métabolisme et l’excrétion des hormones endogènes (Figure 1). L’un des mécanismes 
majeurs qui relaient ces altérations, implique la fixation des PE aux récepteurs nucléaires et la 
modulation des réponses géniques médiées par ces récepteurs. 

 
Figure 1. Mode d’action des perturbateurs endocriniens 
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2.2.1 Effets médiés par les récepteurs nucléaires 

2.2.1.1 Les récepteurs nucléaires : généralités 

Chez les mammifères, les récepteurs nucléaires (RN) constituent une superfamille de 
48 facteurs de transcription impliqués dans des fonctions vitales comme le développement 
fœtal, l’homéostasie, la reproduction, le développement ou la réponse aux xénobiotiques.  

Classifications  

Deux classifications des RN sont couramment décrites dans la littérature scientifique. 
La première, basée sur la nature de leurs ligands respectifs, donne lieu à 3 sous classes 
(Janosek et al. 2006) : les récepteurs de type I (récepteurs des hormones stéroïdes), de type II 
(Récepteur thyroidien TR, des hydrocarbures aromatiques (AhR), de la vitamine D (VDR), de 
l’acide rétinoïque (RAR), le RXR (Retinoid X receptor) et le PPAR (peroxisome proliferator 
activated receptor), et de type III correspondant aux récepteurs orphelins (e.g. PXR, 
Pregnane X Receptor). La seconde, basée sur des critères phylogénétiques (Laudet 1997) 
résulte en une classification à 6 groupes avec une nomenclature internationale (Tableau 5). 
On constate dès lors que certains récepteurs présents dans la première classification sont 
absents de la deuxième (e.g. récepteur Ah).  

 

Tableau 5. Classification de la superfamille des récepteurs nucléaires  
 (M : monomère, D : dimère , H : hétérodimère) 

Sous-Famille Groupe Nom (isotype) Code Dimérisation 

1 

A (Thyroïd hormones receptors) TR (α, β) NR1A1, A2 H 

B (Retinoic acid receptors) RAR (α, β, γ) NRB1, B2, B3 H 

C (Peroxysom proliferation activated receptors) PPAR (α, β/δ, γ) NR1C1, C2, C3 H 

D Rev-ErbA (α, β) NR1D1, D2 M, D 

F (Related orphean receptors) ROR (α, β, γ) NRAF1, F2, F3 M 

H (Liver X receptors) LXR (α, β)/ FXR NR11, H2, H3, H4, H5 H 

I (Orphean receptors) VDR/PXR/CAR NR1I1/ I2/ I3 H 

X NR avec 2 DBD (α, β, γ))  H 

2 

A (Hepatocyte nuclear factor) HNF-4 (α, γ) NR2A1, A2 D 

B (Retinoid acid receptors) RXR (α, β, γ) NR2B1, B2, B3 D 

C (Testicular receptors) TR (2, 4) NR2C1, C2 D, H 

E TLX/PNR NR2E1, E2 M, D 

F COUP-TF (I, II)/EAR-2 NR2F1, F2, F6 D,H /M 

3 

A (estrogen receptors) ER (α, β) NR3A1, A2 D 

B (estrogen related receptors) ERR (α, β, γ) NR3B1, B2, B3 M, D 

C (3-ketosteroid receptors) GR/MR/PR/AR NR3C1, C2, C3, C4 D 

4 A NGFIB/NURR1/NOR1 NR4A1, A2, A3 M,D,H /M,H/M 

5 A SF1/LRH1 NR55A1, A2 M 

6 A GCNF NR6A1 D 

0 A DAX/SHP NR0B1, B2 H 
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Structure 

Les membres de la superfamille des récepteurs nucléaires sont des protéines qui 
partagent une structure similaire caractérisée par 5 domaines distincts (Figure 2).  

  
 
  
 
 
 

Figure 2. Structure des récepteurs nucléaires  

Dans la région N-terminale se situe le domaine de transactivation (A/B), responsable 
du recrutement des co-activateurs au moment de la transcription via le domaine d’activation 
AF1 (indépendant de la fixation du ligand). Le domaine de fixation à l’ADN (DBD, DNA 
binding domain) (C) est la région responsable de l’association du récepteur avec les éléments 
de réponses (séquence d’ADN spécifique localisée dans le promoteur) des gènes cibles. Cette 
région joue également un rôle dans la dimérisation et contient la séquence de localisation 
nucléaire (SLN) responsable de la translocation vers le noyau. Il faut noter que le DBD est 
une région hautement conservée qui contient 2 doigts de zinc qui facilitent la fixation du 
récepteur à la chromatine (Mangelsdorf et al. 1995). Le troisième domaine, la région 
charnière (D), varie selon les différents types de récepteurs nucléaires. Il contient également 
un signal de localisation nucléaire. On trouve ensuite, le domaine de fixation du ligand (LBD, 
ligand binding domain) (E) qui est hautement conservé et qui est essentiel pour la 
reconnaissance spécifique des ligands et l’induction du changement de conformation associé à 
la formation du dimère. Cette région contient également un domaine de transactivation (AF-2, 
dépendant de  la fixation du ligand) permettant le recrutement de co-activateurs. Le dernier 
domaine (F) correspond à la région C terminale. 
 

Modes d’actions des récepteurs nucléaires  

Les différents modes d’action des RN sont illustrés dans la figure 3. En l’absence de 
ligand, les récepteurs inactivés peuvent être localisés dans le cytoplasme (Figure 3A) ou le 
noyau (Figure 3B) et associés à des protéines chaperonnes inhibitrices (e.g. protéine de choc 
thermique) alors que d’autres peuvent être localisés dans le noyau et associés aux éléments de 
réponse de leurs gènes cibles et recruter des co-répresseurs (Figure 3C). 

 
 
 
 
 
 
 
 

     
 
 

Figure 3. Modes d’actions des récepteurs nucléaires en fonction de leur localisation dans le 
cytoplasme (A) ou dans le noyau (B et C). 
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Suite à la fixation d’un ligand au récepteur, un changement conformationnel se produit 
au niveau du domaine de fixation au ligand conduisant à une dissociation des protéines 
chaperonnes ou des corépresseurs, parfois à une dimérisation (i.e. hétérodimère ou 
homodimère) des récepteurs, et dans le cas des récepteurs cytoplasmiques à une libération du 
signal de localisation nucléaire autorisant la translocation du complexe dans le noyau et la 
fixation à l’ADN. Finalement le recrutement de co-activateurs provoque la transcription du 
gène cible à travers un remodelage de la chromatine et l’activation de la machinerie 
transcriptionnelle (i.e. ARN polymérase et co-facteurs).  
 

Notion d’affinité, d’efficacité et de potentialité  

La fonction première d’un récepteur est de répondre à un changement dans son 
environnement. Dans le cas des récepteurs nucléaires, il va s’agir de répondre à un 
changement dans la concentration en ligands qui va conduire à la modulation de l’expression 
de gènes cibles. Toutefois, les ligands d’un même récepteur diffèrent par leur capacité à 
activer ce récepteur et de ce fait la fixation d’un ligand ne conduit pas toujours à une réponse. 
Ainsi, l’interaction ligand-récepteur peut être envisagée comme un processus en 3 étapes : (1) 
Tout d’abord la fixation du ligand au récepteur (affinité =« force » de l’interaction), (2) 
ensuite la conversion du récepteur sous sa forme active ou non (efficacité), (3) et enfin la 
réponse finale mesurée (potentialité) (Marty et al. 2010).  

La mesure de l’affinité  se fait à travers le calcul de la constante de dissociation (Kd) 
qui correspond en fait à la concentration en ligands pour laquelle la moitié des récepteurs 
présents sont sous forme de complexe ligand-récepteur (e.g. mesure de binding). La mesure 
de la potentialité est plus complexe car elle ne dépend pas seulement du ligand et du récepteur 
(i.e. affinité et efficacité) mais également du contexte cellulaire et notamment de la présence 
d’autres facteurs (e.g. co-activateurs) dans la cellule (Neubig 2003). Elle est généralement 
évaluée par la mesure d’EC50 (effective concentration ou d’IC50) établie sur la base de 
courbes dose réponses (Figure 4).  

 
Figure 4. Exemple de courbes dose réponse et d’établissements de l’EC50. 

(a : agoniste complet , b/g : agoniste partiel , c/f : antagoniste complet , d/e : agoniste inverse) 

En fonction de la réponse qu’ils produisent seuls, les ligands peuvent être considérés 
comme des agonistes complets (induisent une conformation active du récepteur capable de 
recruter la machinerie transcriptionnelle et donnant une réponse maximale dans un certain 
contexte cellulaire, Figure 4a), des agonistes partiels (produisent une réponse inférieure à la 
réponse maximale même à fortes concentrations, Figure 4b), des antagonistes complets 

0

25

50

75

100

125

1.E-11 1.E-09 1.E-07 1.E-05 1.E-03 1.E-01

R
é

p
o

n
se

 (%
  e

ff
e

t 
m

ax
im

u
m

) 

Concentration 

EC50 EC50

(a)

(b)

(c)

(d)

SEUL

0

25

50

75

100

125

1.E-12 1.E-10 1.E-08 1.E-06 1.E-04 1.E-02 1.E+00

R
é

p
o

n
se

 (%
  e

ff
e

t 
m

ax
im

u
m

) 

Concentration 

(e)

(f)

(g)

Activité basale

EN CO-EXPOSITION AVEC UN 
AGONISTE COMPLET



Synthèse bibliographique – les perturbateurs endocriniens 

15 

(interagissent avec le récepteur sans donner de réponse et empêchent le récepteur d’adopter sa 
conformation active, Figure 4c) et enfin des agonistes inverses qui en se fixant au récepteur 
réduisent la réponse de base (répression transcriptionnelle par le recrutement de co-
répresseur) (Figure 4d) (Germain et al. 2006). En co-exposition avec un agoniste complet, les 
antagonistes complets (Figure 4f), les agonistes inverses (Figure 4e) et partiels (Figure 4g), 
de par leur intéraction avec le récepteur, empêchent son activation par l’agoniste complet. 

Du fait des concentrations variables en récepteurs nucléaires et d’autres facteurs d’un 
tissu à un autre ou d’une espèce à une autre, il peut s’avérer qu’un même ligand agisse comme 
agoniste complet dans un cas, partiel dans un autre, ou encore en tant qu’antagoniste (Hahn et 
Hestermann 2008). Par ailleurs, il arrive que certains ligands ne suivent pas une dose réponse 
classique (i.e. monotonique, effet augmentant avec la concentration), et conduisent à une 
réponse globale en forme de U. Par exemple, Pollack et al. (2003) ont montré que la 
génistéine pouvait induire à faible concentration, réprimer à moyenne concentration puis de 
nouveau induire à forte concentration la synthèse de vitellogénine. 
 

Beaucoup de perturbateurs endocriniens environnementaux peuvent se fixer 
directement aux récepteurs nucléaires, en tant qu’agoniste ou antagoniste et ainsi augmenter 
ou diminuer l’effet des hormones endogènes. Jusqu’à aujourd’hui la majorité des études se 
sont intéressées à l’interaction des PE avec le récepteur des œstrogènes, le récepteur AhR et 
dans une moindre mesure avec le récepteur des androgènes (Janocek et al. 2006). Néanmoins, 
d’autres récepteurs nucléaires jouent un rôle tout aussi essentiel et peuvent être 
potentiellement la cible de PE. Ces différentes cibles moléculaires font l’objet des 
paragraphes suivants. 

2.2.1.2 Les récepteurs stéroïdiens 

Les récepteurs des œstrogènes (ER) 

Chez les vertébrés, les œstrogènes jouent un rôle clef dans les processus de 
reproduction, de développement, de comportement et de physiologie à travers l’interaction 
avec leurs récepteurs spécifiques exprimés dans les tissus cibles. A l’état inactif, ces 
récepteurs ont une localisation nucléaire et sont associés à des protéines chaperonnes (i.e. 
hsp70/p60) (Janocek et al. 2006). Une fois activés, ils vont former des homodimères qui, en 
se fixant aux éléments de réponse aux œstrogènes (ERE), vont réguler l’expression de gènes.  

Il existe plusieurs sous types de ER, les formes ERα et ERβ chez les mammifères 
(Kuiper et al. 1997) et les formes ERα, ERβ1 (aussi appelé ERγ) et ERβ2 chez les poissons 
téléostéens (Hawkins et al. 2000). L’expression dans les tissus ainsi que l’interaction avec les 
ligands (i.e. affinité) diffèrent d’une forme à l’autre et d’une espèce à l’autre suggérant un rôle 
physiologique différent (Filby et Tyler 2005, Hawkins et al. 2000). Il semblerait ainsi que la 
forme β1, principalement exprimée dans le foie et le cerveau, joue un rôle crucial dans le 
développement et la fonction des ovaires.  

 
Bien que l’ensemble des récepteurs ER partage un certain degré d’homologie (Menuet 

et al. 2002), ils n’interagissent pas tous avec la même affinité et ne sont pas tous activés avec 
la même efficacité par ces différents ligands. Ainsi en fonction du récepteur, du contexte 
cellulaire et de l’espèce, les réponses peuvent différer (Dang et al. 2011, Molina-Molina et al. 
2008, Cosnefroy et al. 2009, Cosnefroy et al. soumis, Escande et al. 2006). Ces différences 
sont d’autant plus importantes à considérer lors de l’évaluation de l’effet des PE sur les 
individus exposés car des différences à l’échelle moléculaire ou cellulaire peuvent se traduire 
finalement par une réponse biologique différente à l’échelle de l’individu.  

Dans les milieux aquatiques, l’activation anormalement excessive du ER conduit 
généralement à une augmentation de la transcription de ses gènes cibles. L’augmentation de la 
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synthèse de vitellogénine (Jobling et al. 1998), une féminisation ou encore une intersexualité 
(Nash et al. 2004, Flammarion et al. 2000) sont les effets les plus fréquemment rapportés. 
Bien qu’un lien de causalité direct (i.e. démonstration in situ du lien entre exposition, fixation 
au récepteur et effet biologique mesuré) est rarement clairement établi de par la complexité 
des voies de signalisation impliquées dans ces processus, ces effets ont très longtemps été 
associés à la présence de stéroïdes naturels ou synthétiques ou encore de surfactants (e.g. 
alkylphénols) ou de plastifiants (bisphénol A) fréquemment détectés dans les effluents de 
stations de traitement des eaux usées (Desbrow et al. 1998). Cependant, les concentrations 
environnementales mesurées ont souvent échoué à expliquer les réponses biologiques 
observées in situ (Tyler et al. 2008).  

D’autres familles de molécules capables de se fixer au ER et d’induire des réponses 
biologiques, ont été identifiées chez l’homme et les poissons (Tableau 6). Néanmoins, de par 
leur diversité, l’apparition de nouvelles molécules liées aux activités humaines et leur 
transformation biotique et abiotique dans le milieu, il n’est pas exclu que de nombreuses 
autres substances présentes dans l’environnement puissent interagir avec le ER et provoquer 
des effets néfastes sur les populations piscicoles. Ainsi l’identification des ligands 
environnementaux du ER reste un enjeu de recherche important afin de mieux appréhender les 
réponses biologiques observées chez les individus et les populations exposés. 

Tableau 6. Exemples de ligands environnementaux des récepteurs des œstrogènes 

Classes Composés Références 

Phytoœstrogènes 
zéaralénone, génistéine, α/β/γ-zéaralénol, coumestrol, 

daidzéine, equol, biochaninA, flavones 

Pillon et al. 2005 ,  
Sanseverino et al. 2009 

Mueller 2002 

Stéroides naturels E1, E2, E3, corticostérone Escande et al. 2006 

Composés 
pharmaceutiques 

EE2, DES, dexaméthasone, tamoxifène Fent et al. 2006 

Plastifiants BPA, butyl-benzylphtalate Sanseverino et al. 2009 

Surfactants nonylphénol, 4-tert-octylphénol Pillon et al. 2005 

Pesticides 

vinclozoline, o,p’DDT, p,p’DDE, endosulfan, 
méthoxychlor, butamifos, fénamirol, fénitrothion, 

pentachlorophénol, chlordécone, heptachlor, 
prochloraz, nonachlor 

Kojima et al. 2010b, 
McKinlay et al. 2008 

Produits cosmétiques benzophénone 1,2 et 3, tetra-hydroxy-benzophénone Molina Molina et al. 2008 

Autres OH-PCB Andersson et al. 1999 

 

Le récepteur des androgènes (AR) 

Les androgènes, principaux stéroïdes sexuels chez le mâle, sont impliqués dans la 
différenciation sexuelle et le développement des caractères sexuels secondaires chez les 
vertébrés mais également dans le métabolisme ou la régulation du système immunitaire (Li et 
Al-Azzawi 2009). Sous forme inactive, le récepteur AR associé à des protéines HSP (heat 
shock protein) est localisé dans le cytoplasme. La fixation du ligand va permettre sa 
translocation, son homodimérisation et l’activation des gènes cibles après fixation aux 
éléments de réponse aux androgènes (ARE).  

Chez les vertébrés, deux sous-types de récepteurs (i.e. α, β) ont été identifiés. Ces 
récepteurs sont principalement exprimés dans les testicules mais également au niveau de la 
prostate, du cerveau, des glandes surrénales et de l’hypophyse (Thomas et al. 2008). Les 
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quelques études ayant comparé les propriétés d’interaction (i.e. affinité) entre le AR et ses 
ligands rapportent certaines différences entre l’Homme et plusieurs espèces de poissons 
(Wilson et al. 2007), notamment vis-à-vis des 17-α-trenbolone et 17-β-trenbolone. 
Globalement, les interactions sont relativement bien conservées d’une espèce à une autre 
(Ikeuchi et al. 2001). 
 

En comparaison des données sur le ER, il existe moins d’informations disponibles sur 
les ligands environnementaux du AR (Tableau 7) et notamment chez le poisson. Les ligands 
identifiés chez l’homme sont principalement des antagonistes et correspondent très 
fréquemment à des agonistes du ER.  

De manière concordante, les effets anti-androgéniques sont les plus fréquemment 
rapportés dans les milieux aquatiques (Jobling et al. 2009). Toutefois des effets de 
masculinisation de poissons liés à la présence de ligands du AR de poissons ont également été 
rapportés dans des effluents de papeterie bien que les composés responsables de cette activité 
n’aient pas pu être identifiés (Parks et al. 2001). Néanmoins, une étude menée en laboratoire a 
démontré que la trenbolone, un stéroïde de synthèse agoniste avéré du AR chez l’homme et 
fréquemment détecté dans les eaux uséees, pouvait avoir un effet masculinisant chez les 
poissons (Ankley et al. 2004). 

Tableau 7. Exemples d’agonistes et d’antagonistes environnementaux du récepteur AR chez l’Homme  

 Classes Composés Références 

A
nt

ag
on

is
te

s 

Phytoœstrogènes flavonoïdes (5-hydroxyflavone, génistéine) Nishizaki et al. 2009 

Composés Pharmaceutiques mifépristone (RU486) Hackenberg et al. 1996 

Plastifiants BPA, phtalates (benzyl-butylphtalate) 
Paris et al. 2002, 

Kruger et al. 2008 

Pesticides 

chloropropylate, o,p’DDT, p,p’DDT/DDE 
heptachlor époxide, chlométhoxyfène, 

fénitrothion, vinzocloline, chlordécone toxaphène, 
aldrine, fénamirol, métolachlor 

Kojima et al. 2010 
Scippo et al. 2004 

Aït-Aïssa et al. 2010 

Surfactants 4-t-OP, 4-n-NP, parabènes 
Kruger et al. 2008 
Satoh et al. 2005 

Divers 
polyphénols, benzo[a]anthracène, benzo[a]pyrene, 

PCB 
Paris et al. 2002 
Roy et al. 2004 

A
go

ni
st

es
 

Stéroides naturels 
testostérone, 5α-dihydroxytestostérone, 17α-

méthyltestostérone, androstènedione 
Térouanne et al. 2000 

Divers trenbolone, mélengestrol acétate, benzophénones 
Daxenberger 2002 
Ankley et al. 2004 
Nashev et al. 2010 

 

Le récepteur de la progestérone (PR) 

La progesterone et ses dérivés, via l’activation du PR, jouent un rôle essentiel dans la 
fonction de reproduction chez la femme (i.e. prolifération et différenciation des tissus 
reproducteurs). Chez les poissons téléostéens, les progestagènes les plus abondants sont la 
17,20β-dihydroxy-4-pregnen-3-one (17,20βDHP) et la 17,20β-trihydroxy-4-pregen-3-one 
(20β-S). Elles induisent notamment la maturation finale de l’ovocyte ainsi que l’ovulation 
chez les organismes femelles (Pinter et Thomas 1999) et stimulent la spermatogénèse et la 
motilité des spermatozoïdes chez les mâles (Nagahama 1994).  

Il existe deux isoformes, PR-A et PR-B, codés par le même gène chez l’Homme, alors 
que deux paralogues ont été identifiés chez certaines espèces de poissons, PR-β et PR-α codés 
par des gènes distincts chez l’anguille (Anguilla japonica) (Ikeuchi et al. 2001). Le PR-B est 
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caractérisé par la présence d’un troisième facteur d’activation (AF-3) qui permet le 
recrutement d’un certain nombre de co-activateurs. De ce fait, les formes A et B présentent 
des propriétés de transactivation différentes et le PR-B semble être notamment un fort 
activateur de la transcription de nombreux gènes dans une variété de types cellulaires où le 
PR-A est inactif (Conneely et al. 2002). Par ailleurs, il existe un fort degré de conservation 
dans les séquences du DBD (85% d’analogie) alors qu’il existe moins d’analogie dans les 
séquences des LBD entre les poissons et le reste des vertébrés. Ces différences pourraient être 
liées aux progestagènes spécifiques aux poissons (i.e. 17,20βDHP et 20β-S) (Thomas 2000). 

 
Concernant les ligands environnementaux de ce récepteur, à l’exception des 

progestatifs synthétiques, des antagonistes environnementaux ont surtout été décrits (Tableau 
8).  

Tableau 8. Exemples de ligands environnementaux du récepteur PR 

Classes Composés Action Références 

Phyto-œstrogènes 
biochanine A Fixation Scippo et al. 2004 

kaempférol Fixation Scippo et al. 2004 

Stéroïdes naturels progestérone Agoniste Molina-Molina et al. 2006 

Composés 
Pharmaceutiques 

(stéroïdes de 
synthèse…) 

gestrinone, trenbolone, 

Agoniste 

Death et al. 2004 

médroxyprogestérone, 
lévonorgestrel, mégestrol, 

noréthindrone, 
Sitruk-Ware 2004 

mifépristone Antagoniste Jones et al. 2005 

Surfactant nonyphénol Antagoniste Viswanath et al. 2008 

Plastifiants 
BPA Antagoniste Viswanath et al. 2008 

diphénylphtalate Fixation Scippo et al. 2004 

Pesticides 
endosulfan, lindane Antagoniste Scippo et al. 2004 

vinclozoline Antagoniste Molina-Molina et al. 2006 

 
Ils correspondent en partie à des antagonistes du AR, ce qui peut s’expliquer par un 

certain degré de similitude d’un point vue évolutif entre ces deux récepteurs (Ikeuchi et al. 
2001). Par ailleurs nombre de progestatifs synthétiques sont fabriqués à partir d’androgènes 
et, de ce fait, ont la capacité d’intéragir avec les deux récepteurs (Death, 2004, Sitruk-Ware et 
al. 2004). 

Aujourd’hui, seulement deux travaux ont étudié les effets potentiellement néfastes sur 
les organismes aquatiques associés à la présence de progestatifs dans les milieux aquatiques. 
La première étude rapporte une masculinisation ainsi qu’une diminution du succès de 
reproduction chez le vairon à tête de boule (Pimephales promelas) après une exposition au 
lévonorgestrel ou à la drospirénone (Zeilinger et al. 2009). La deuxième montre une altération 
de la reproduction chez le médaka (Oryzias latipes) et le vairon à tête de boule suite à une 
exposition à de faibles doses de noréthindrone (Paulos et al. 2011). Toutefois dans cette 
dernière étude, la substance étudiée pourrait agir via le récepteur AR. Des études récentes 
montrent que ces progestatifs et d’autres ligands potentiels du PR sont détectés dans les 
milieux aquatiques (voir section 3.2.2, tableau 20, p53). Toutefois, leur impact sur les 
organismes exposés in situ reste à déterminer. 
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Les récepteurs des corticostéroïdes 

Que ce soit chez l’Homme ou les poissons, les corticostéroïdes jouent un rôle majeur 
dans des fonctions physiologiques essentielles telles que l’osmorégulation, la respiration, les 
réponses immunitaires, la reproduction, la croissance et le métabolisme (Buckingham 2006, 
Prunet et al. 2006). Les récepteurs des corticostéroïdes comprennent le récepteur des 
glucocorticoïdes (GR) et le récepteur des minéralocorticoïdes (MR) dont les principaux 
régulateurs endogènes sont respectivement le cortisol et l’aldostérone. À l’état inactif ces 
deux récepteurs sont présents dans le cytoplasme, associés à des protéines chaperonnes 
(Schaaf et al. 2009 et Galigniana et al. 2004). Activés, ils forment des homodimères et se 
fixent sur des séquences spécifiques de l’ADN (i.e. éléments de réponses aux glucocorticoïdes 
et aux minéralocorticoïdes) en amont des gènes cibles, après dissociation des chaperonnes et 
translocation dans le noyau. 

Plusieurs isoformes du GR existent. Ils sont générés à partir d’un seul gène chez 
l’Homme et de deux gènes chez les poissons -à l’exception de certaines espèces comme le 
Danio rerio qui ne possèdent qu’un seul gène- à travers des épissages alternatifs (Bury et al. 
2003, Zhou et Cidlowski 2005, Schaff et al. 2009). Les deux gènes de téléostéens (i.e. GR1 et 
GR2) ont une organisation similaire au gène humain unique (Stolte et al. 2006). Concernant le 
MR, on a d’abord pensé qu’il était inexistant chez les poissons de par l’absence d’aldostérone 
chez ces organismes. Toutefois, Colombe et al. 2000 ont isolé ce récepteur chez la truite arc 
en ciel (Oncorhynchus mykiss). Il semblerait ainsi que le cortisol assure, chez les poissons, les 
fonctions associées au GR et au MR.  

 
Bien que les récepteurs humains et poissons possèdent certaines analogies de 

séquences, des différences fonctionnelles sont rapportées, notamment en termes d’affinité vis-
à-vis de certains ligands (Prunet et al. 2006, Rashid et Lewis 2005). Toutefois, de manière 
générale, le MR est décrit comme un récepteur très sensible (i.e. activé à de faibles doses) qui 
médie les effets des corticostéroïdes à de très faibles concentrations en ligand, alors que le GR 
répond à de plus fortes concentrations en ligand (Buckingham et al. 2006). Ainsi, le GR 
interviendrait surtout en réponse à des conditions de stress qui provoquent une abondante 
production de cortisol. 

 
Récemment il a été montré qu’un certain nombre de polluants environnementaux 

pouvaient affecter la voie de signalisation des corticostéroïdes, notamment à travers une 
interaction directe avec le récepteur GR (e.g. TCDD, arsenite), bien que d’autres mécanismes 
soient décrits et suspectés (Odermatt et al. 2006, Odermatt et Gumy 2008) : inhibition de la 
3β-HSD2 (enzyme impliquée dans la stéroïdogénèse) (voir section 2.2.2.1, tableau 12, p29) 
par la génistéine ou la daidzéine, inhibition de la 11-βHSD2 (enzyme responsable de 
l’inactivation du cortisol en cortisone et ainsi de la protection du MR vis-à-vis de l’activation 
par les glucocorticoïdes) par le tributylétain (TBT). Néanmoins, il subsiste encore beaucoup 
d’inconnues concernant les ligands environnementaux de ces cibles biologiques et leurs 
potentiels effets in situ, malgré le rôle physiologique majeur de ces récepteurs. 

2.2.1.3 Les récepteurs des xénobiotiques 

Le récepteur des hydrocarbures aromatiques (AhR) 

Le AhR est un membre de la famille des facteurs de transcription « hélice-boucle-
hélice »-Per-ARNT-Sim basique (bHLH-PAS) intervenant dans la réponse aux xénobiotiques 
(i.e. détoxification). Bien que le AhR ne soit pas un récepteur nucléaire, son mode d’action 
reste relativement semblable à ces derniers : sous forme inactive, il est localisé dans le 
cytoplasme et associé à des protéines de choc thermique (HSP90), la fixation du ligand 
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entraîne un changement de conformation entraînant la translocation dans le noyau, la 
dimérisation avec l’ARNT (agent de translocation du AhR), la fixation aux éléments de 
réponses du AhR (e.g. DRE, dioxin responsive element) et l’activation ou la répression de 
l’expression de gènes (Hahn 2002) (voir section 2.3.2.4, figure 14, p38).  

Il existe plusieurs formes de ce récepteur dans le règne animal. Globalement, les 
mammifères possèdent un seul isoforme du AhR, alors qu’on en dénombre au moins 2 chez 
les poissons, AhR1 (orthologue du AhR de mammifère) et AhR2 (paralogue) (Hahn et al. 
2006). AhR1 et AhR2 diffèrent par leur expression dans les tissus, suggérant un rôle différent. 
Plus récemment un troisième membre de la famille AhR a été découvert, le répresseur AhR 
(AhRR). Ce dernier, capable de former un dimère avec l’ARNT et de se fixer à la séquence 
AhRE, empêche l’activation transcriptionnelle par le complexe AhR-ARNT (Hahn et al. 
2009).  
 

La plupart des connaissances concernant la voie de signalisation de ce récepteur 
proviennnent d’études sur des systèmes mammifères (humain et rongeur essentiellement) 
(Safe 2001). Toutefois, les études réalisées sur les poissons ont montré que les principales 
propriétés de cette voie de signalisation était conservées (Pollenz et al. 2002).  

Initialement identifié dans le foie de souris (Poland et al. 1976), comme fixant de 
manière spécifique la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine (TCDD), il a été montré par la 
suite que ce récepteur régulait l’expression d’enzymes impliquées dans la détoxification, aussi 
bien les monooxygénase de phase I (i.e. CYP1A1, CYP1A2, CYP1B1) (Pelkonen et al. 2008) 
que les enzymes de conjugaison de phase II (Köhle et Bock 2007). Ces enzymes dont le rôle 
principal est de faciliter l’élimination des composés hydrophobes, peuvent également 
conduire à la formation de composés actifs , e.g. activation métabolique des HAP (Machala et 
al. 2001). Par ailleurs nombre d’effets néfastes sur la santé des organimes (e.g. neurotoxicité, 
immunotoxicité, embryotoxicité, carcinogénèse) liés à l’intéraction de xénobiotiques avec le 
AhR ont été rapportés (Safe 2001, WHO 2002). Les poissons se sont révélés être 
particulièrement sensibles aux ligands de ce récepteur, notamment durant le développement 
(Tyler et al. 1998).  
 

Chez les mammifères et les poissons, les ligands de haute affinité du AhR sont des 
composés hydrophobes et ubiquitaires tels que les hydrocarbures aromatiques halogénés 
(HAH, i.e PCB, PCDD/DF) et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) (Van den 
Berg et al. 2006, Behrens et al. 2001, Billiard et al. 2004). Toutefois d’autres familles de 
molécules peuvent intéragir avec ce récepteur (Denison et al. 2002) tels que les pesticides 
(Kojima et al. 2010) et des substances issues des plantes (e.g. flavonoïdes, caraténoïdes…) 
(Van der Heiden et al. 2009), bien qu’elles constituent généralement de faibles inducteurs de 
ce récepteur. Enfin certaines études basées sur l’évaluation de la contamination du sédiment 
(mélanges complexes) rapportent l’existence de ligands polaires du AhR (Luebcke-von Varel 
et al. 2011, Koh et al. 2005, Brack et al. 2000), bien qu’ils restent à être identifiés. 
 

Les récepteurs PXR/CAR  

Le PXR et le CAR appartiennent à la sous-famille des récepteurs nucléaires orphelins 
(i.e. NR1I) pour lesquels il n’existe pas encore à l’heure actuelle de ligands endogènes de 
haute affinité connus. Ces récepteurs jouent un rôle clef dans la détoxification et dans le 
métabolisme des hormones endogènes en régulant l’expression de gènes cibles associés à ces 
fonctions (Figure 5) (Kretschmer et Baldwin 2005). À l’état inactif, le PXR et le CAR sont 
localisés respectivement dans le noyau et dans le cytoplasme. Une fois activés par la fixation 
de leurs ligands respectifs, ils vont former dans le noyau un hététodimère avec le RXRα et 
entraîner l’expression de nombreux gènes cibles (Timsit et Negishi 2007) (Figure 5). 
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Figure 5. Rôle des récepteur PXR et CAR dans le métabolisme des xénobiotiques et des hormones 
endogènes. PBREM/XREM : séquences consensus de fixation des hétérodimères RXR-PXR/CAR , CYP : 
cytochrome P450, UGT : uridine diphosphoglucuronosyltransférase, GST : gluthation-S-transférase , MRP : 

multi resistance protein, MDR: multi drug desistance 
 

Dérivant d’un gène ancestral commun (Reschly et Krasowski 2006), il existe une vraie 
redondance fonctionnelle entre le PXR et le CAR chez les mammifères. Chez les poissons, le 
CAR semble être absent et sa fonction est remplie par un gène commun PXR/CAR. Chez 
l’Homme, ces récepteurs sont des importants régulateurs de l’expression des gènes impliqués 
dans l’ensemble des phases de métabolisation et d’excrétion des xénobiotiques. Ils sont ainsi 
essentiellement exprimés dans le foie (Moore et Kliewer 2000), le principal organe de la 
détoxification des xénobiotiques. Ils protègent l’organisme à travers le contrôlent des 
enzymes de phase I (i.e. P450, CYP2B, CYP3A), des enzymes de conjugaison de phase II 
(uridine diphosphoglucuronosyltransférase (UDP-GT) et glutathion-S-Transférase (GST)), 
ainsi que des transporteurs de phase III (MDR-1 (multi drug resistance) et MRP-2 (multi 
resistance protein) (Ihunnah et al. 2011) (Figure 5). Le PXR est notamment largement étudié 
pour sa capacité à réguler la transcription du CYP3A4 (Goodwin et al. 2001), enzyme de 
phase I qui métabolise prês de 60% des médicaments prescrits. De plus, ils sont impliqués 
dans l’homéostasie du cholestérol, la protection des tissus de composés endogènes 
potentiellement toxiques et le métabolisme des stéroïdes endogènes (Staudinger et al. 2001, 
Kliewer et al. 2002). Chez les poissons, le rôle du PXR/CAR est moins clairement établi. 
Certaines études très récentes suggèrent son implication dans le contrôle de l’expression du 
CYP3A (Tseng et al. 2005, Meucci et Arukwe 2006, Li et al. 2008, Pavlikova et al. 2010) 
(voir section 2.2.2.2, p32).  

 
La structure particulière du domaine de liaison au ligand de ces récepteurs (poche 

hydrophobe et flexibilité au niveau de l’hélice 6 pour le récepteur PXR) (Kretshmer et 
Baldwin, 2005) permet leur activation par une large diversité de ligands, essentiellement des 
xénobiotiques mais aussi des composés endogènes (Tableau 9). Cette diversité reste toutefois 
limitée pour le CAR en comparaison du PXR. Par ailleurs, il est important de préciser que 
contrairement à la majorité des récepteurs décrits précédemment, ces récepteurs sont 
caractérisés par une faible affinité pour leurs ligands (i.e. EC50 de l’ordre du µM). 
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Tableau 9. Ligands environnementaux du PXR chez l’Homme et les poissons téléostéens. 
(Cpsés. Pharma.: composés pharmaceutiques) 

 Classes Composés Références 

A
go

ni
st

e 
H

om
m

e 

Pesticides 

chlordane, dieldrine, endosulfan Coumoul et al. 2002 

transnonachlor, triclosan Jacobs et al 2005 

prétilachlor, fenvalérate, bupirimate, cyperméthryn, métolachlor, 
oxadiazon, o,p’DDT, propiconazole, 

Lemaire et al. 2004 

butamifos, chlorpyrifos, thénylchlor, dymuron, bromopropylate, 
indanofan, pypérophos 

Kojima et al. 2010a 

Cpsés. Pharma. 

hyperforin, clotrimazole, rifampicin, déxamethasone, lovastatin, 
phénobarbital, spironolactone 

Vignati et al. 2004 

SR12813, ICI, tamoxifen Jacobs et al., 2005 
clomiphène, raloxifène, Mnif  et al. 2007 
diclofénac, forskolin, ritonavir, mévastatin, mifépristone, diazépam, 
triazolam, bergamotin 

Sinz et al. 2006 

oméprazole, terbinafine, rifabutin, nicardipine Cui et al. 2008 

amoxicilline, dicloxacilline, céphradine, tétracycline, troléandomycine 
cindamycin, érythromycine 

Yasuda et al. 2008 

Surfactants 
/plastifiant 

phtalates Milnes et al. 2008 
4-t-OP, m-NP, BPA Mnif et al. 2007 
PBDE Pacyniak et al. 2007 

Stéroïdes 

pregnénolone, cortisone, corticostérone Vignati et al. 2004 

EE2, hexestriol, 4-OHT Mnif et al., 2007 

cortexone, corticostérone, métabolites de l’œstrone 
progestérone et métabolites 

Eckins et al. 2008 

Divers 

phyto/myco-œstrogènes, Filtres UV Mnif et al. 2007 
diphényls ether, carbamates Kojima et al. 2010 

TCDD Reschly et al. 2007 

TPP Honkakoski et al. 2004 

A
go

ni
st

e 
P

oi
ss

on
 

Pesticides 
méthoxychlor, toxaphène, endosulfan, chlordane, fenvalérate Milnes et al. 2008 

chlorpyrifos Eckins et al. 2008 

Cpsés. Pharma. nifédipine, clotrimazole, phénobarbital Moore et al. 2002 

Surfactant 
/Plastifiants 

n-dipropyl-phtalate, 4-t-OP, bisphenol A Milnes et al. 2008 

Stéroïdes 
pregnénolone, androstènedione, testostérone, DHT, androstérone, 
métabolites de l’œstrone 

Eckins et al. 2008 

Divers TCDD Reshly et al. 2007 

Antago-
nistes 

humain 

Phyto-œstrogènes coumestrol Wang et al. 2008 

Cpsés. Pharma. sulforaphane Zhou et al. 2007 

Divers 
imidazole (kétoconazole) Eckins et al. 2007 

azoles Venkatesh et al. 2011 

Les séquences codant pour les récepteurs nucléaires sont généralement relativement 
bien conservées chez les mammifères (en moyenne, 95% d’analogie de séquence pour le 
DBD et 85% pour le LBD, Reshly et Krasowski 2006). En revanche, les récepteurs CAR et le 
PXR sont caractérisés par d’importantes différences inter-espèces dans les séquences codant 
le LBD : (Jones et al. 2000, Moore et al. 2002, Ekins et al. 2008) (Figure 6). De ce fait, 
l’activation de ces récepteurs par les xénobiotiques diffère fortement d’une espèce à une autre 
(Milnes et al. 2008, Eckins et al. 2008, Moore et al. 2002). Il semblerait notamment que le 
PXR de poisson soit moins activable que celui de mammifère (Moore et al. 2002,Wassmur et 
al. 2010). 
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pgPXR dgPXR rbPXR mPXR rPXR CXRa fPXR xBXR hCAR  
87 83 83 77 76 49 52 51 45 hPXR 
 84 83 78 76 49 51 52 43 pgPXR 
  78 76 75 49 50 48 44 dgPXR 
   79 78 49 51 50 43 rbPXR 
    97 49 53 50 46 mPXR 
     49 53 50 46 rPXR 
      47 42 54 CXR 
       46 44 fPXR 
        39 xBXR 

Figure 6. Pourcentages d’analogie de séquence entre les LBD des PXR et du hCAR.  
(h : homme , pg : cochon , dg : chien, rb : lapin , m : souris , r : rat , f : poisson , x : xénope , a, chez le 

poulet). D’après Moore et al. 2002. 
 

Ainsi les ligands du PXR humain (hPXR) englobent essentiellement des agonistes tels 
que des stéroïdes, des composés pharmaceutiques, des acides biliaires et des composés 
industriels (e.g. pesticides, alkylphénols). En revanche, le PXR de poisson (fPXR) semble être 
activé par un nombre plus restreint de ligands (Eckins 2008, Moore et al. 2002). Enfin, bien 
que rapportée par certaines études, l’existence de vrais antagonistes du PXR -interagissant 
directement avec le récepteur- reste à démontrer car une interaction avec le domaine AF-2 
(i.e. compétition avec le co-activateur des récepteurs stéroidiens (SRC)) pourrait expliquer les 
réponses mesurées (Ekins et al. 2007). Concernant le CAR, le nombre de ligands connus est 
plus restreint, mais à la différence du PXR, il est caractérisé par une activité constitutive en 
l’absence de ligands (Kretschmer et Baldwin, 2005). De plus des agonistes inverses ont été 
identifiés pour ce récepteur (e.g. clotrimazole) (Moore et al. 2000).  
 

Ainsi, ces récepteurs et particulièrement le PXR sont potentiellement la cible d’un 
grand nombre de polluants environnementaux, mais il reste à déterminer si les concentrations 
environnementales de tels composés peuvent provoquer une activation de ces voies de 
signalisation in situ. Si tel était le cas, cela pourrait notamment conduire à une modification 
des taux d’hormones circulantes ou encore à la métabolisation de composés non-toxiques en 
métabolites toxiques (Kretshmer et Baldwin 2005). De telles cibles doivent donc être 
considérées dans l’évaluation des modulateurs endocriniens environnementaux. 

2.2.1.4 Autres récepteurs nucléaires 

Les récepteurs PPAR et RXR 

Les récepteurs PPAR (Peroxisome Proliferator Activated Receptor) regroupent une 
famille de 3 récepteurs impliqués dans le métabolisme, la prolifération, la survie et la 
différenciation des cellules (Feige et al. 2006). Ces récepteurs agissent sous forme 
d’hétérodimères avec le RXR, qui peuvent se former en l’absence de ligands et interagir avec 
les ERPP (élément de réponse de PPAR). Les récepteurs RXR ont une place toute particulière 
dans la famille des récepteurs nucléaires du fait qu’ils forment des dimères avec prês d’un 
tiers des 48 RN connus et régulent ainsi un grand nombre de voies de signalisation.  

Il existe 3 isotypes du PPAR chez l’Homme : PPARα, PPARβ et PPARγ, codés par 3 
gènes distincts. Leur patron d’expression dans les tissus ainsi que leur affinité pour les ligands 
est propre à chacun. La forme α est principalement exprimée dans les organes où il existe un 
fort catabolisme des acides gras (e.g. cœur, foie, rein, intestin) alors que la forme β est plus 
largement distribuée au sein de l’organisme (Michalik et al. 2006). De même il existe trois 
isotypes du récepteur RXR: RXRα, RXRβ et RXRγ, qui peuvent interagir avec l’ensemble 
des isotypes de PPAR. Toutefois des associations spécifiques sont nécessaires pour la 
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reconnaissance de certains gènes cibles (Feige et al. 2006). Chez les poissons téléostéens, 
l’ensemble des homologues PPAR ont été identifiés, bien qu’il existe des différences dans le 
nombre total de gènes PPAR et dans leur distribution tissulaire (Batista-Pinto et al. 2005). 

D’un point de vue fonctionnel PPARα joue un rôle essentiel dans l’homoéstasie 
énergétique (e.g. catabolisme des acides gras, stimulation de la néoglucogénèse, synthèse et 
catabolisme du cholesterol). PPARβ est essentiel au développement du placenta et du gros 
intestin mais intervient aussi dans l’équilibre énergétique. Enfin, PPARγ intervient dans la 
différenciation des tissus adipeux et dans le maintien des fonctions spécifiques des 
adipocytes. 

 
De manière générale, les PPARs interagissent avec les acides gras naturels ou 

synthétiques et avec certaines substances thérapeutiques (e.g. les fibrates). Ces ligands ont 
tendance à se fixer avec une faible affinité, toutefois des ligands endogènes de haute affinité, 
tels que des acides gras à longue chaîne, ont récemment été identifiés (Hostetler et al. 2005). 
Il semblerait que certains contaminants environnementaux (e.g. phtalates, organo-étains) 
puissent interagir avec ces récepteurs à très faibles concentrations (i.e. nano-molaires) (Grun 
et Blumberg 2009) et entraîner des effets néfastes sur les organismes exposés. Le 
développement d’organes reproducteurs mâles chez des gastéropodes femelles (i.e. imposex) 
(Nishikawa et al. 2004), la masculinisation de poissons ou encore un retard dans le 
développement des testicules chez le poisson (Zhang et al. 2009) ont notamment été rapportés 
suite à une exposition au TBT. Il semblerait que ces effets soit davantage lié à une activation 
du RXR que du PPAR (le Maire et al. 2009) bien que d’autres hypothèses soient avancées 
concernant les effets observés chez les poissons (PXR, CYP3A- Pavlikova et al. 2010). Enfin 
des études récentes ont montré que l’activation du PPARα par des composés perfluorés, une 
famille de contaminants émergents, pouvait conduire à une réduction de la prise de nourriture 
et ainsi à une réduction de la prise de poids chez la souris (Asakawa et al. 2008). 
 

Les récepteurs de la thyroxine (TR)  

Les hormones thyroïdiennes, à travers leurs interactions avec le TR, interviennent dans 
la régulation de la croissance somatique, le métabolisme, le développement du cerveau ainsi 
que d’autres fonctions vitales de l’organisme. Ils jouent également un rôle important dans les 
ovaires et les testicules, notamment au cours du développement chez les mâles (Cooke 2004). 
Enfin, ils sont aussi impliqués dans la métamorphose chez les poissons et les amphibiens 
(Nelson et Habibi 2009). Bien qu’ils puissent agir sous forme de monomère ou 
d’homodimère, les TR se fixent à leurs élements de réponse (TRE) principalement sous la 
forme d’hétérodimère avec le RXR. Sous forme inactive, ils sont généralement associés à 
l’ADN et répriment l’activité basale de leur gènes cibles (Zhang et Lazar 2000). 

Chez les mammifères, il existe 5 isoformes du récepteur TR (α1, α2, β1, β2, β3) codés 
par des 2 gènes distincts et issus d’épissages alternatifs. Alors que les formes TRα sont 
exprimées dans la plupart des tissus, le gène TRβ n’est exprimé que dans le foie, les reins, le 
système nerveux central et l’hypophyse. La présence de TR α1ou α2 et β a été démontrée chez 
plusieurs espèces de poissons téléostéens (e.g. poisson zèbre, tilapia, saumon de l’atlantique). 
Leurs profils d’expression varient également selon les espèces et le stade de développement 
(Nelson et Habibi 2009). 

 
Concernant les ligands environnementaux de ces récepteurs, jusqu’à récemment, très 

peu de composés avaient été identifiés comme pouvant se fixer directement à ce récepteur 
(e.g. OH-PCB, DDT et dérivés, pesticides organochlorés) (Cheek et al. 1999). Plus 
récemment, des études ont montré que certains retardateurs de flammes bromés tels que le 
PBDE 209, le tétrabromobisphénol A (TBBPA) ou le 1,2,5,6,9,10-hexabromocyclododécane 
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(HBCD) ainsi que certains composés perfluorés étaient capables d’interagir directement avec 
ce récepteur mais aussi avec la protéine de transport des hormones thyroïdienne (TTR) 
(Hamers et al. 2006 et Weiss et al. 2009a).  

De plus, l’emploi d’outils biologiques spécifiques a permis la détection de ligands de 
ce récepteur dans des effluents de station d’épuration ou encore dans des sédiments (Jugan et 
al. 2009, Lubke von varel et al. 2011). Le rôle clef de ces récepteurs dans le développement 
(e.g. trouble du compartement associé à une hypothyroïdie) et l’occurrence environnementale 
de composés suceptibles d’interagir avec le TR, démontrent la nécessité de prendre plus en 
considération cette voie de signalisation à l’avenir.  

2.2.1.5 Les récepteurs membranaires 

En plus des récepteurs nucléaires qui médient une action génomique considérée 
comme lente (i.e. effet quelques heures après exposition), il est maintenant établi que les 
hormones endogènes ainsi que les PE sont également capables de se fixer à des récepteurs 
membranaires et de provoquer des réponses non génomiques rapides (i.e. quelques minutes 
après exposition) (Thomas et al. 2000). Il faut préciser que ces deux voies d’action ne sont 
pas totalement indépendantes l’une de l’autre (Figure 7). En effet, des études ont rapporté des 
interactions directes entre les deux types de récepteur (i.e. cross-talk). Par ailleurs, l’activation 
de second messager par les récepteurs nucléaires (3) ainsi que l’altération de l’expression de 
gène suite à l’activation de récepteurs membranaires (4) ont également été décrites. 

 
Figure 7. Voie d’action génomique (1) et non génomique (2) par les stéroïdes  

(d’après Thomas et al. 2000) 
 
 

 
Des récepteurs membranaires associés à l’action non génomique et rapide de 

différentes classes de stéroïdes ont ainsi été identifiés chez l’Homme et certaines espèces de 
poissons (Tableau 10). Leur mode d’action ferait notamment intervenir des protéines G à 7 
domaines transmembranaires (Thomas et al. 2006). 
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Tableau 10. Récepteurs membranaires identifiés chez l’Homme et les poissons téléostéens 

 Récepteurs (expression tissulaire) Références 

Homme 

ER , AR  
PR (gonades) 

GR (foie et cerveau) 
MR 

Thomas et al. 2005/Thomas 2008 
Zhu et al. 2003 

Falkenstein et al., 2000 
Fuller et Young 2005 

Poissons 
ER (gonades) 

AR (lymphocytes) 
PR (ovaires) 

Loomis et Thomas 2000 
Braun et Thomas 2004 
Patino et Thomas 1990 

 
 
Par ailleurs, une variété de xénobiotiques semble pouvoir interférer avec l’action non 

génomique des stéroïdes endogènes, notamment chez le poisson. Ainsi, une réduction dans la 
mobilité des spermatozoïdes associée à l’interaction de certaines substances (i.e. BPA, 
op’DDT, chlordane) avec le récepteur PR membranaire (mPR) a ainsi été observée (Thomas 
et Doughty 2004). De même, une diminution dans la production d’androgènes liée à 
l’interaction de la képone, du nonylphénol et des PCB hydroxylés avec le récepteur 
membranaire des œstrogènes a été rapportée (Loomis et Thomas 2000, Thomas et al. 2006). 
Les effets sur le mPR restent à ce jour les mieux décrits.  

2.2.1.6 Crosstalk et effets de mélange  

Présentation générale 

Il est de plus en plus établi que les récepteurs agissent de concert afin de réguler un 
certain nombre de fonctions biologiques et de répondre aux attaques de leur environnement. 
Des interactions entre différentes voies de signalisation (cross-talk) ont ainsi lieu au sein de la 
cellule et permettent de gérer des situations de stress multiples. Le tableau 11 présente une 
liste non-exhaustive des interactions décrites dans la littérature. La plupart de ces interactions 
ont d’abord été observées chez les mammifères avant d’avoir été, pour certaines, étudiées 
chez certaines espèces de poissons.  

Tableau.11. Les principaux cross-talk décrits dans la littérature 

Crosstalk Mécanismes Effets Réferences 

AhR/AR Hétérodimère AhR-ARNT-ERE Contrôle des gènes cibles du ER Ohtake et al. 2003 

AhR/AR Elimination par le protéasome 
(complexe ubiquitine liguase) 

Diminution du nombre récepteurs Ohtake et al. 2007 

PXR-CAR/ER PXR et CAR contrôlent les enzymes 
métabolisant les stéroïdes endogènes 

Diminution du taux d’hormones 
circulantes 

Kliewer et al. 1999 

PXR/PPAR Induction de PPARγ par PXR activé Accumulation de tri-glycérides Pascussi et al. 2008 

CAR-PXR-
RXR/GR 

GR contrôle expression de CAR, PXR 
et RXR 

Contrôle de la détoxification par 
les ligands du GR 

Pascussi et al. 2003 
Cooper et al. 2008 

PXR/AhR inconnu 
Augmentation expression 

CYP3A-P450 
Gerbal-Chaloin et al. 2006 

Tseng et al. 2005 
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Interaction ER-AhR  

Le crosstalk AhR/ER reste à ce jour le plus décrit, aussi bien chez les mammifères que 
chez les poissons téléostéens (Coumoul 2007, Mortensen et al. 2006). Il réside notamment 
dans l’observation que la dioxine peut d’une part antagoniser l’effet des œstrogènes 
endogènes (Safe et al. 2000) mais également avoir un effet pro-œstrogénique (Ohtake et al. 
2003).  

Chez les mammifères, différents mécanismes ont été décrits (Shipley et Waxman 
2006, Ohtake et al. 2003, Safe et al. 2000, Ohtake et al. 2007) (Figure 8). Chez les poissons, 
l’inhibition par le AhR de la transcription de gènes œstrogéno-régulés a été rapportée et 
associée à un crosstalk unidirectionnel (Cheshenko et al. 2007, Bemanian 2004, Grans et al. 
2010). Toutefois une inhibition réciproque de ER vers AhR a également été observée 
(Mortensen et Arukwe 2007).  

 

Figure 8. Les différents mécanismes du cross-talk ER-AhR  
(inspiré de Matthews et Gustafsson 2006) 

 

Interaction GR/PXR, PXR/AhR et GR/AhR   

D’autres cross-talk sont rapportés dans la littérature scientifique. Un premier concerne 
l’interaction entre le GR et le AhR, observée aussi bien chez les mammifères (Wang et al. 
2009, Sonneveld et al. 2006) que chez les poissons (Celander et al. 1996). Les effets diffèrent 
cependant d’une espèce à l’autre. Ainsi une potentialisation de l’effet de la TCDD par la 
dexaméthasone a été observée chez le rat (Bielefeld et al. 2008) et les poissons (Celander et 
al. 1996) alors qu’une diminution est constatée chez l’homme (Dvorak 2008). Ce crosstalk 
pourrait s’expliquer par la présence d’éléments de réponse aux glucocorticoïdes (GRE) dans 
le promoteur du gène AhR, notamment observé chez le rat (Sonneveld et al. 2007). 

Une interaction entre les récepteurs GR et PXR/CAR a également été décrite 
essentiellement chez les mammifères. Il a ainsi été observé que l’exposition à des 
glucocorticoïdes potentialisait l’effet de ligands du PXR (Pascussi et al. 2000, Cooper et al. 
2008). Un des mécanismes évoqués serait le contrôle de l’expression du PXR par le GR à 
travers l’activation de GRE au sein des promoteurs des gènes PXR et CAR. Bien que 
démontré pour le CAR (Pascussi et al. 2003), la présence de GRE dans le promoteur du gène 
PXR n’a pas encore été observée. 
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Enfin, une interaction entre AhR et PXR a été décrite chez l’Homme (Pascussi et al. 

2008) et chez les poissons (Tseng et al. 2005) à travers la mesure de l’induction du CYP3A, 
une enzyme régulée par PXR, en réponse à des ligands du AhR (Raucy et al. 2002).  

2.2.1.7  Conclusion  

L’ensemble des récepteurs décrits ci-dessus jouent un rôle primordial dans la 
reproduction, le développement, le métabolisme, l’immunité et/ou la détoxification. Ainsi 
l’altération de leurs voies de signalisation, par des contaminants environnementaux, peut 
potentiellement conduire à des effets néfastes chez les individus exposés. Dans une 
perspective d’évaluation des impacts environnementaux des PE, il subsiste un besoin 
d’identifier ces substances et notamment celles affectant des voies de signalisation autres que 
celles médiées par ER ou AhR, les mieux décrites actuellement.  

Par ailleurs, dans l’environnement, les organismes vivants sont exposés à un 
« cocktail » de milliers de molécules responsables d’effets de mélange (i.e. additivité, 
synergisme, antagonisme) au sein d’une même cible mais aussi entre certaines voies de 
signalisation interconnectées, rendant très difficile l’établissement d’un lien direct de cause à 
effet. Par conséquent, les mécanismes d’interactions entre ces récepteurs (cross-talk) doivent 
être pris en considération de manière à mieux intégrer les effets de mélange et mieux 
comprendre les effets observés. 

2.2.2 Effets non médiés par les récepteurs nucléaires 

D’autres modes d’actions des PE non médiés par les RN ont été identifiés. Ils peuvent 
interférer directement avec la biosynthèse hormonale, le métabolisme et le transport des 
hormones endogènes. 

2.2.2.1 Modulation de la biosynthèse hormonale  

Les enzymes de la stéroïdogénèse sont responsables de la synthèse des hormones 
stéroïdiennes, incluant les glucocorticoïdes, les minéralocorticoïdes, les progestagènes et les 
hormones sexuelles (i.e. œstrogènes, androgènes), à partir d’un précurseur commun unique le 
cholesterol. Cette synthèse se produit majoritairement dans les gonades et les glandes 
surrénales. Elles englobent des cytochromes P450 (CYP) spécifiques ainsi que des réductases 
et des déshydrogénases. Les figures 9 et 10 décrivent respectivement les voies de synthèse 
des stéroïdes chez l’Homme et les poissons téléostéens. Des différences ont été constatées 
entre l’Homme et les poissons, notamment au niveau des étapes finales de la stéroïdogénèse. 
Ainsi les enzymes catalysent la même réaction mais leur position et donc les intermédiaires de 
synthèse diffèrent d’un cas à l’autre  
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Figure 9. La stéroïdogénèse chez l’Homme (d’après Boron et Boulpaep 2009). 

 

 

 
Figure 10. Stéroïdogénèse chez les poissons téléostéens (Villeneuve et al. 2007). 

Les cadres jaunes et bleu marquent les différences entre les systèmes poisson et humain. 
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L’altération de la biosynthèse des stéroïdes est généralement associée à une 
inhibition/induction d’une ou de plusieurs enzymes dans cette voie. Chaque enzyme est 
potentiellement la cible de PE. Ces derniers peuvent agir à travers différents mécanismes (i.e. 
substrat compétitif, inhibition non-compétitive, inactivation catalytique, modulation de 
l’expression). L’un des cas le plus décrit est celui de l’aromatase (i.e. CYP19) responsable de 
la synthèse finale d’œstrogènes à partir d’androgènes qui est la cible d’une grande diversité de 
composés chimiques. Des effets sur la 5-α réductase, la protéine Star ou encore la 3β-HSD ont 
également été rapportés (Tableau 12). 
 

Tableau 12. Effets des PE sur la stéroïdogénèse chez les mammifères et les poissons téléostéens 
(en italique : effet portant sur l’expression médié par les récepteurs nucléaires) 

Enzymes ciblés PEs incriminés Espèces (mode d’action) Références 

StAR 
Lindane, Imidazole Souris (réduction expression) Walsh et al. 2000 

β-Naphtoflavone Poissons (réduction expression) Aluru et Vijayan 2004 

21-Hydroxylase Flavonoïdes Homme-H295R (inhibition activité) Mesiano et al. 1999 

3β-HSD Flavonoïdes Homme-H295R (inhibition activité) Ohno et al. 2002 

11β-Hydroxylase DDT, imidazole Homme-H295R (inhibition activité) Johansson et al. 2002 

17α-hydroxylase 
Imidazole Homme (inhibition activité) WHO et al. 2002 

Alkylphénols, BPA Homme (inhibition activité) Niwa et al. 2002 

17-20 Lyase Imidazole Homme (inhibition activité) WHO et al. 2002 

17β-HSD 
Organoétain Poissons (inhibiton activité) Thibaut et Porte 2004 

Benzophénone Homme (inhibiton activité) Nashev et al. 2010 

20β-HSD Pesticides Poissons (Induction activité) Thibaut et Porte, 2004 

Aromatase 

Organoétains 
Gasteropodes (inhibition activité) 

Homme - H295R (inhibition activité) 
Poissons (inhibition activité) 

Fent 1996 
Sanderson et al. 2002 
McAllister et al. 2003 

Imidazoles, OCP 
Homme (inhibition activité) 
Poissons (inhibition activité) 

Sanderson et van den Berg 2003 

Triazines Homme-H295R (induction activité) Sanderson et al. 2000 

Imidazoles, triazoles Poissons (inhibition activité) Hinfray et al. 2006 

Alkylphénols, BPA Poissons (augmentation expression) Denslow et al. 2008 
Stéroïdes 

synthétiques 
Poissons (augmentation expression) Denslow et al. 2008 

Phtalates Rat (inhibition expression) Lovekamp et Davis 2001 

5-α-reductase 
Phtalate, 

Organoétains 
Atrazine 

Poissons (inhibition activité) 
Homme (inhibition activité) 

Thibaut et Porte 2004 
Daxenberger et al. 2002 

2.2.2.2 Modulation du métabolisme des hormones endogènes  

L’homéostasie des hormones endogènes n’est pas le seul fait de la stéroïdogénèse, 
l’augmentation ou la diminution du métabolisme de ces hormones jouent également un rôle 
important. Ce dernier est réalisé principalement au niveau du foie. 
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Présentation générale 

Le métabolisme est assuré par deux catégories d’enzymes qui interviennent également 
dans le métabolisme et l’élimination des xénobiotiques (i.e. détoxification), il s’agit des 
enzymes de phase I et de phase II (Tableau 13).  

 

Tableau 13. Enzymes de phase I et II du métabolisme des xénobiotiques et des hormones endogènes 

 Action Enzymes 

Phase I 

Oxydation Cytochrome P450, Amino-oxydase, Deshydrogénase 

Réduction Nitro/azo-réductase 

Hydrolyse Estérase 

Phase II 

Acétylation Acétyl-transférase 

Conjugaison amino-acide Glutathione transférase(GST) 

Glucuronidation Glucuronyl transférase (UGT) 

Méthylation Méthyl transférase 

Sulfonation Sulfo-transférase (SULT) 

 
Les enzymes de phase I regroupent essentiellement des membres de la famille des 

cytochromes P450 qui constituent un groupe d’hémo-protéines. Elles ont pour fonction 
d’ajouter ou d’exposer des groupements polaires à la surface des molécules à travers des 
réactions d’oxydation, de manière à augmenter leur polarité et favoriser ainsi leur élimination 
(Figure 11). Les enzymes de phase II, dites de conjugaison, interviennent ensuite et 
augmentent encore la polarité des molécules en leur ajoutant des groupements polaires (i.e. 
sulfo/glucoro-conjugés). Ces enzymes peuvent aussi rendre inactives les molécules à travers 
le masquage de certains groupements fonctionnels (i.e. stéroïdes conjugués inactifs). 

 
 

 
 

Figure 11. Métabolisation de stéroïdes endogènes par les enzymes de phase I (à gauche, Sanderson et 
van den Berg 2003) et de phase II (à droite, Raftogianis et al. 2000) 

 

Le contrôle transcriptionnel de ces enzymes par les récepteurs nucléaires AhR, PXR et 
CAR a été mentionné plus haut. Ainsi tout ligand environnemental d’un de ces récepteurs 
peut potentiellement entraîner un dérèglement du métabolisme de ces hormones en modulant 
l’expression et l’activité sous-jacente de ces enzymes. Dans cette partie sont décrites 
uniquement les interactions directes avec les enzymes indépendantes des récepteurs nucléaires 
et du AhR. 

Les effets de contaminants environnementaux ont particulièrement été décrits pour 
certaines familles d’enzymes de phase I, notamment la famille du CYP1A, et plus récemment 
celle du CYP3A. Les effets sur les enzymes de phase II restent moins connus. 

Phase I : Phase II : 
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Le CYP1A  

Chez l’Homme, les principaux membres de cette famille sont le CYP1A1 et le 
CYP1A2. Chez les poissons, on parle généralement de CYP1A du fait des analogies partagées 
à la fois pour le CYP1A1 et le 1A2 (Schlenk et al. 2008). Que ce soit chez l’Homme ou les 
poissons, les membres de la famille du CYP1A catalysent l’oxydation de substrats endogènes 
et de polluants environnementaux et jouent de ce fait un rôle clef dans la détoxification.  

L’expression génique de tous les membres de cette famille est régulée par le AhR 
aussi bien chez l’Homme que chez les poissons. De ce fait l’expression peut être induite suite 
à l’exposition à des contaminants environnementaux spécifiques. Ainsi l’activité enzymatique 
du CYP1A est très souvent utilisée comme biomarqueur pour la détection spécifique de ces 
composés (i.e. activité éthoxyrésorufine-O-deéthylase-EROD, voir section 2.32.4, figure 14, 
p38)  
 

Le CYP3A 

Chez les mammifères et les poissons, cette sous-famille enzymatique est l’une des plus 
abondantes dans le foie et joue un rôle clef dans le métabolisme des xénobiotiques (Burk et 
Wojnowski 2004, Gibson et Plant 2002). Jusqu’à aujourd’hui, 14 gènes paralogues du 
CYP3A ont été identifiés chez les poissons téléostéens (McArthur et al. 2003, Tseng et al. 
2005, Kashiwada et al. 2005, Christen et al. 2010). Chez l’Homme, le CYP3A4 est le plus 
caractérisé et il est notamment capable de métaboliser près de 60% des médicaments prescrits 
(Pelkonen et al. 2008).  

La régulation de la transcription du CYP3A est modulée par de nombreux 
xénobiotiques mais aussi par des composés endogènes tels que les hormones stéroïdiennes et 
leurs métabolites. Cependant elle diffère d’une espèce à une autre (Moore et al. 2002) tout 
comme les mécanismes de régulation sous-jacents. Chez les mammifères, la régulation de la 
transcription du CYP3A est placée sous le contrôle de plusieurs récepteurs nucléaires : le 
PXR (Kliewer et al. 1998), le CAR (Goodwin et al. 2001), le VDR (Burk et al. 2004) et le 
GR (Pascussi et al. 2000). L’action du GR semble être indirecte et passerait par une 
augmentation de l’expression du PXR et du CAR (Pascussi et al. 2003, Gibson et al. 2002). 

Chez les poissons, ces mécanismes de régulation sont moins bien caractérisés. 
Cependant, il semblerait que le PXR (Moore et al. 2002) et le complexe AhR/ARNT (Tseng 
et al. 2005) soient impliqués. Par ailleurs, un certain nombre d’études réalisées in vitro et in 
vivo ont permis de mettre en évidence des divergences dans l’expression, la localisation 
tissulaire et l’activité catalytique des différentes isoformes (Mortensen et Arukwe 2006, 
Hasselberg et al. 2004, Hasselberg et al. 2008, Hegelund et al. 2004, Tseng et al. 2005, Smith 
et Wilson 2010, Pavlikova et al. 2010). 
 

Perturbation du métabolisme 

De manière générale, l’augmentation ou la diminution du métabolisme des stéroïdes 
peut contribuer à l’effet délétère des PE. L’altération de ce métabolisme induit par des 
contaminants environnementaux représente un mécanisme important de perturbation 
endocrinienne. Nombre d’études ont porté sur les enzymes de phase I en comparaison des 
enzymes de phase II. Le tableau 14 présente une liste non exhaustive des interactions entre 
contaminants et enzymes du métabolisme décrits chez l’Homme et les poissons téléostéens 
dans la littérature scientifique.  
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Tableau 14. Interactions des polluants environnementaux avec les enzymes de phase I et II. 
(D’après Miranda et al. 1998, Thibaut et Porte 2004, Pelkonen et al. 2008, Denslow et al. 2008, Sanderson et al. 

2003, Song 2001, Harris et al. 2004, Waring et al. 2008) 

 Enzymes Substrats endogènes Inducteurs Répresseurs 

M
am

m
ifè

re
 

CYP1A œstradiol 

 
caffein, théophyllin, flutamide, lidocaïne 

HAP, Dioxines, Furanes, PCBs 
 

α-naphtoflavone, kétoconazole, 
clotrimazole 

CYP3A4 testostérone, progestérone, 
œstradiol 

 
testostérone, alprazolam, lovastatin, 

érythromycin, dexaméthasone, 
rifampicin, α-naphtoflavone, 

progestérone, tamoxifène, prednisolone, 
oméprazole, OCP 

 

kétoconazole, clarythromycin 

UGT œstradiol, thyroxine, 
testostérone 

OH-PCB BPA 

SULT œstradiol, thyroxine 
testostérone 

? 
flavonoïdes, phénols, plastifiants, 

alkylphénols 

P
oi

ss
on

s 

CYP1A œstradiol HAP, Dioxines, furanes, PCB 

élliptiscine, cadmium, TBT, α-
naphtoflavone, parathion, 

clotrimazole, kétoconazole, 
miconazole, isosafrole et pipéronyl  

butoxide 

CYP3A testostérone, progestérone, 
œstradiol 

kétoconazole, nonylphénol, rifampicin, 
TCDD, DDE, dexaméthasone, fluoxétine, 

α-naphtoflavone, parathion, 
clotrimazole, kétoconazole, 

miconazole, EE2, nonylphénol, 
isosafrole et pipéronyl butoxide 

UGT œstradiol, testostérone ? 
alkylphénols, phtalates, 

organoétains 

SULT œstradiol, testostérone ? 
alkylphénols, phtalates, 

organoétains 

2.2.2.3 Modulation du transport des hormones endogènes 

Un autre mécanisme d’action important des PE consiste à interférer avec le transport 
des hormones endogènes. En effet, les PE peuvent interagir directement et de manière 
spécifique avec les transporteurs d’hormones telles que les protéines de transport plasmatique 
ou SHBG (sex hormones binding protein) ou encore l’ABP (Androgen binding protein). 
Tollefsen (2002) a notamment décrit l’interaction des alkyphénols avec les SHBG chez les 
poissons téléostéens. De même, le DDT, le lindane, et l’atrazine ont la capacité de se fixer à 
l’ABP et de limiter le transport des androgènes endogènes (Daxenberger et al. 2002). Enfin, 
certaines études rapportent la capacité de retardateurs de flammes bromés à interagir avec le 
TTR (Hamers et al. 2006). 

2.2.3 Conclusions 

Cette partie a permis de montrer la diversité et la complexité des mécanismes d’action 
par lesquels pouvaient agir les PE. Une bonne connaissance de ces mécanismes a permis le 
développement d’outils biologiques spécifiques de certaines familles de toxiques et qui sont 
employés pour la caractérisation des PE. La présentation de ces outils fait l’objet de la partie 
suivante.  
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2.3 Méthodes biologiques pour l’étude des perturbateurs endocriniens 

Les perturbateurs endocriniens peuvent exercer leur effets à différents niveaux 
d’organisation biologique, allant de la molécule jusqu’à l’écosystème (Figure 12).  

 
Figure 12. Paradigme de l’analyse en écotoxicologie (d’après Denslow et al. 2008) 

 
En fonction du contexte de l’étude, le niveau d’organisation considéré et les outils 

employés diffèrent. Ainsi, l’étude de l’effet des PE et des mécanismes sous-jacents passe 
d’avantage par l’analyse de réponses à un faible niveau d’organisation (i.e. moléculaire, 
biochimique, cellulaire et organisme), à travers l’emploi d’outils spécifiques (i.e. bioessais, 
biomarqueurs). En revanche dans un contexte d’évaluation du risque pour les populations 
exposées, des niveaux d’organisation supérieurs sont considérés (i.e. populationnel, 
communautaire) et des outils plus adaptés tels que les mésocosmes, sont employés pour la 
mesure d’indices populationnels.  

Plusieurs bio-essais in vivo et in vitro, plus ou moins spécifiques, sont disponibles 
pour étudier et surveiller les PE, de manière individuelle, en mélanges connus ou dans des 
mélanges environnementaux complexes.  

2.3.1 Outils in vivo pour l’étude des PE 

Concernant les outils in vivo, selon leur utilisation, il faut distinguer d’une part les 
biomarqueurs d’exposition in situ qui sont mesurés sur des individus sauvages et d’autre part 
les bioessais in vivo qui sont basés sur des expositions réalisées en laboratoire en conditions 
controlées. Dans les deux cas, différents niveaux d’organisation peuvent être considérés. 

2.3.1.1 Échelles moléculaire et biochimique 

Les réponses moléculaires et biochimiques sont généralement les premières réponses 
détectables associées à un changement environnemental ou à un stress. Elles peuvent ainsi 
servir d’indicateur précoce d’exposition et d’effet. Les réponses à de tels niveaux sont très 
sensibles et permettent dans certains cas de prédire une réponse à un plus haut degré 
d’organisation (i.e. tissu et organisme).  

 
À un niveau moléculaire, ces tests sont en général basés sur l’analyse d’un paramètre 

spécifique au sein d’un tissu collecté. Il peut par exemple s’agir du suivi du profil 
d’expression d’un gène (i.e. PCR quantitative, ARNm) (Ankley et al. 2004) ou d’une batterie 
de gènes (i.e. microarrays, ADN) (Coe et al. 2006).  

Réponse 
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Exposition/Niveau de stress
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Sous-cellulaire
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Concernant les outils biochimiques, certains sont relativement spécifiques d’une voie 
de signalisation telle que la mesure de la quantité de VTG (Jobling et al. 1998) ou des 
protéines de la zona radiata (Arukwe et al. 2000), la mesure de l’activité de l’aromatase 
cérébrale (Hinfray et al. 2006) associées à l’activation du récepteur ER, ou encore la mesure 
de l’activité EROD associée à l’activation du récepteur AhR (Mortensen et al. 2011). 
D’autres, en revanche, sont moins spécifiques telle que la mesure des concentrations 
d’hormones circulantes (e.g. ratio œstradiol/testostérone-11-cétotestostérone) (Garcia-Reyero 
et al. 2007)  

2.3.1.2 Échelle tissulaire et de l’organisme 

Il est également possible de mesurer des impacts à des degrés supérieurs 
d’organisation. Bien que ces outils soient pertinents et informatifs d’un point de vue 
biologique et écologique, ils sont souvent plus variables et parfois spécifiques d’une espèce.  

A l’échelle tissulaire, on peut citer, la mesure d’indice somatique (e.g. indice gonado-
somatique), l’observation d’histopathologie (e.g. ovotestis), l’étude de l’altération des 
caractères sexuels secondaires ou encore la qualité du sperme (e.g. nombre et motilité des 
spermatozoïdes). A l’échelle de l’organisme, l’étude du nombre d’œufs, de la maturité 
sexuelle, de la mortalité embryonnaire et néonatale, des altérations de la reproduction 
constituent des biomarqueurs d’effet reprotoxique (Gross et al. 2001, Scholz et Mayer 2008).  

2.3.1.3 Réponse moléculaire à l’échelle de l’organisme 

Récemment de nouvelles approches ont été développées pour appréhender certaines 
voies de signalisation. Leur intérêt principal réside dans le fait que l’on mesure une réponse 
moléculaire ou biochimique à l’échelle de l’organisme. Ces approches sont basées sur la 
mesure de l’expression d’un gène rapporteur ou de l’activité d’une enzyme sur des 
organismes vivants. De tels outils ont notamment été mis au point sur le poisson zèbre (Danio 
rerio). 

 
Carvan et al. (2000) ont développé un poisson zèbre transgénique possédant un gène 

codant la luciférase (de luciole) ou un gène codant la green fluorescent protein (GFP) placés 
sous le contrôle des éléments de réponse de la dioxine. En présence de ligands du AhR, 
l’activation du récepteur conduit à l’expression de la luciférase ou de la GFP. Ainsi la simple 
quantification de la lumière ou de la fluorescence permet de mettre en évidence la présence de 
ligands du AhR. 

Plus récemment Tong et al. 2009 ont mis au point un système similaire mais portant 
sur la voie de signalisation du récepteur des œstrogènes. Ils ont introduit chez le poisson zèbre 
le gène codant pour la GFP placé sous le contrôle du promoteur du gène codant l’aromatase B 
cérébrale (cyp19a1b) dont l’expression est essentiellement contrôlée par le récepteur des 
œstrogènes (Hinfray et al. 2006). En présence de ligand du ER, le récepteur activé se fixe aux 
éléments de réponse et induit l’expression de la GFP. La quantité de fluorescence mesurée est 
proportionnelle à la quantité de ligands. 
  

Enfin, une dernière méthode développée ces dernières années consiste à mesurer des 
activités enzymatiques (e.g. EROD) sur des organismes vivants de petites tailles. La mesure 
de l’activité EROD en plaque 48 puits sur des larves de poissons zèbres a été développée et 
s’est montrée très sensible pour la détection des composés dioxin-like (e.g. EC50 2,3,7,8 
TCDD à 1 pM) (Brion et al. comm pers ; Noury et al. 2006). 
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2.3.1.4 Conclusion 

Les outils in vivo sont pertinents car ils permettent une mesure intégrative de la 
réponse des organismes aux contaminants auxquels ils sont exposés. Ils prennent ainsi en 
considération la complexité de la réponse associée à la pharmaco-cinétique et au métabolisme 
des composés. De plus ils permettent, dans certains cas, de faire le lien entre une réponse 
précoce (échelle moléculaire, biochimique) et un effet global à l’échelle de l’organisme (e.g. 
anomalies du développement, œdèmes…). Par ailleurs, les nouveaux outils in vivo basés sur 
l’expression de gènes facilement détectable par fluorescence ou luminescence sont adaptés au 
screening à travers la mesure de ces gènes à des stades précoces de développement (i.e. 
larves).  

Néanmoins leur utilisation présente quelques limites dans une démarche bio-
analytique. Tout d’abord on pourrait considérer qu’ils sont trop intégratifs, si bien qu’on ne 
peut jamais totalement spécifier le mécanisme sous-jacent à la réponse mesurée de par les 
interactions existantes entre les différentes voies de signalisation (i.e. nécessité de multiple 
co-exposition pour discriminer les voies impliquées). De plus cette réponse est également la 
résultante d’un certain nombre de facteurs environnementaux et physiologiques totalement 
indépendants de la seule présence des contaminants. Ces tests in vivo restent donc 
relativement peu spécifiques et, utilisés seuls, ne permettent pas l’identification des composés 
responsables des effets mesurés. Enfin, la mise en œuvre de tels outils peut s’avérer coûteuse 
(e.g. élevage) et, de plus, l’utilisation d’organismes vivants pour de telles expériences n’est 
pas sans poser des problèmes éthiques. 

2.3.2 Outils in vitro pour l’étude des PE 

2.3.2.1 Généralités  

Alors que les bioessais in vivo sont réalisés sur des organismes vivants entiers, les tests 
in vitro sont basés sur l’utilisation d’une composante d’un organisme, isolée de son contexte 
biologique naturel. Ces bioessais emploient généralement des cellules isolées à partir d’un 
organe sain (i.e. culture primaire) ou de tumeurs et immortalisées par l’ajout d’un oncogène 
ou par une mutation d’un gène impliqué dans le cycle cellulaire (i.e. lignées cellulaires). Une 
diversité de bioessais in vitro a ainsi été développée pour étudier les PE. (Tableau 15).  

Tableau 15. Exemples d’outils in vitro pour l’étude des PE à action œstrogénique 

 Principes Exemples Avantages spécifiques Limites spécifiques 

Liaison au 
récepteur 
Binding 

Fixation radioligand 
marqué sur récepteurs 

isolés ou cellules entières 

Fixation [3H]-E2     

au ER 
Simple, haut débit, spécifique 

Aucune distinction 
ago/antago. 

Réponses 
cellulaires 
endogènes 

mRNA (PCR-quantitative) 

Protéines (Western-blot) 

Activité enzymatique 

Prolifération cellulaire 

VTG 

VTG 

EROD/Aromatase 

E-SCREEN 

Réponse spécifique 

Intégratif 

Intégratif 

Réponse physiologique +             
distinction ago/antago 

Mise en œuvre 

Peu spécifique 

± Faible spécificité 

Peu spécifique 

Gènes 
rapporteurs 

Transactivation promoteur 
cible 

Luciférase en aval 
ERE 

Simple, très spécifique, très sensible Réponse artificielle 
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Les plus décrits restent ceux portant sur l’activité (anti-)œstrogénique (Figure 13). 

 
Figure 13. Méthodes pour la détection des composés œstrogéniques (Mueller et al. 2002) 

 
Le principal intérêt de ces tests réside dans le fait qu’ils sont sensibles et basés sur des 

mécanismes d’action plus ou moins spécifiques de PE. De plus, ce sont des outils intégratifs. 
Ils sont ainsi utiles pour étudier le mécanisme d’action de substances, évaluer les effets de 
mélange et mettre en évidence des interactions potentielles entre certaines voies de 
signalisation. Toutefois, il s’agit de systèmes simplifiés et, de ce fait, la réponse mesurée 
réflète rarement la réponse à l’échelle de l’individu. Les tests les plus employés sont présentés 
ci-après. 

2.3.2.2 Mesure de binding 

Ce test consiste à mesurer la fixation des ligands au récepteur. Cette mesure peut se 
faire sur cellules entières lysées ou sur une fraction de cellule (e.g. cytoplasme, membrane, 
noyau). Elle consiste à évaluer la compétition entre un ligand de haute affinité radiomarqué 
(e.g. [3H]-E2) et le composé dont on cherche à évaluer s’il se fixe au récepteur. De telles 
approches ont été développées pour différents récepteurs nucléaires (Laws et al. 2000, Molina 
Molina et al. 2008, Wilson et al. 2007, Weiss et al. 2009a). Ils ont largement été utilisés par le 
passé de par leur rapidité et leur facilité de mise en œuvre. Toutefois, ce test ne permet pas de 
distinguer un agoniste d’un antagoniste.  

2.3.2.3 Mesure de prolifération cellulaire 

Un deuxième type de bioessais consiste à mesurer la prolifération cellulaire. La 
mesure de la prolifération des lignées cellulaires MCF-7 (E-Screen) et T47D a très 
fréquemment été utilisée pour l’étude des composés œstrogéniques (Isidori et al. 2009). Des 
tests similaires existent pour les composés androgéniques (A-screen, Soto et al. 2004) sur la 
lignée MCF7-AR1, ainsi que pour les composés intéragissant avec TR (T-Screen, Kitamura et 
al. 2005) sur la lignée GH-3 de rat. 

À la différence de la mesure de binding, cette mesure comporte l’avantage d’être une 
réponse biologique secondairement à l’activation du récepteur par des agonistes. Toutefois 
quelques rares études rapportent des réponses prolifératives de la lignée MCF-7 associées à 
des molécules non-œstrogéniques (e.g. progestagènes, dihydroxy-testostérone, éthanol…) 
générant ainsi des faux positifs (Baker 2001).  
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2.3.2.4 Utilisation de gènes naturels ou rapporteurs 

D’autres bioessais, basés sur l’expression de gènes naturels ou rapporteurs (e.g. 
luciférase, β-galactosidase, GFP), ont été mis en place et se sont révélés particulièrement 
utiles de par leur sensibilité, leur spécificité, leur simplicité d’utilisation et leur rapidité 
(Tableau 16).  

 
Concernant la mesure de l’expression de gènes naturels, elle peut porter sur la 

détection et la quantification d’ARNm (Pomati et al. 2007) ou de protéines (e.g. VTG), ou 
encore sur la mesure d’une activité enzymatique résultante de l’activation d’un récepteur 
nucléaire sur des lignées cellulaires (e.g. HepG2, H4IIE, PLHC-1, RTL-W1) ou en culture 
primaire (e.g. hépatocytes de truite arc-en-ciel). La mesure de l’activité EROD reste à ce jour 
la méthode la plus employée pour la détection des composés dioxin-like (Behnisch et al. 
2001) (Figure 14). La mesure de l’activité aromatase et d’autres enzymes de la 
stéroïdogénèse (e.g. 17β-HSD) sont également rapportées sur des lignées humaines (i.e. 
H295R, JEG-3) (Hecker et Giesy 2008). 

 
Figure 14. Principe de la mesure de l’activité EROD in vitro 

 

Par ailleurs l’utilisation de gènes rapporteurs est très fréquemment rapportée dans la 
littérature pour évaluer le potentiel de perturbateur endocrinien de polluants 
environnementaux et détecter des composés actifs dans des extraits environnementaux (voir 
section 3.2.2, p52). Ils sont basés sur des cellules de mammifères mais l’utilisation de levures 
et plus rarement celles de cellules issues d’organismes non mammaliens (e.g. poisson) sont 
également rapportées. Néanmoins, les systèmes rapporteurs basés sur des levures ont 
quelques limites telles qu’une imperméabilité de la membrane à certains composés pouvant 
générer des faux négatifs (Baker et al. 2001). 
Généralement, les cellules sont transfectées de manière stable avec un plasmide codant pour 
un gène rapporteur placé sous le contrôle d’un promoteur contenant des éléments de réponse 
d’un récepteur donné. Ce récepteur peut être présent de façon endogène ou introduit par 
transfection stable ou transitoire. Une fois activé, le récepteur se fixe sur le promoteur du gène 
cible et induit sa transcription (Figure 15). Des systèmes chimériques ont également été mis 
au point pour augmenter la spécificité de la réponse (e.g. système gal-4, Seimandi et al. 
2005). 
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Tableau 16. Bioessais in vitro basés sur l’expression de gène naturel ou rapporteur en lignées 
cellulaire (ed : endogène , ex : exogène , R : gène rapporteur , N : gène naturel , St :tranfection stable , Tr : 

tranfection transitoire ) 
 

Récepteur Lignée cellulaire (Isotype, Système) Lignée Mère (Espèces-Tissus)- Réf 

ER 

MELN  (hERα-ed, R-Luc-St) 
MVLN  (hERα-ed, R-Luc-St) 

HELN  (hERα/β-ex, R-Luc-St) 
ER-CALUX® (hERα/β ed, R-Luc-St) 

YES (hERα-ex, R- βGal-St) 
T47D-KBluc (hERα/β -ed, R-Luc-St) 

BG1Luc4E2 (hER-ed,R-Luc-St 
HELN-rtER  (rtERα-ex, R-Luc-St) 
ZELH  (zfERα/β1/β2-ex, R-Luc-St) 
PELN-rtER  (rtERα-ex, R-Luc-St) 

RTG-2-rtERα (rtERα-ex, R-Luc-St) 

MCF-7 (Homme, cancer du sein) 
MCF-7 (Homme, cancer du sein) 

HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 
T47D (Homme, cancer du sein) 

Saccharomyces cerevisiae (Levure) 
T47D (Homme, cancer du sein) 
BG1 (Homme, cancer ovaire) 

HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 
ZFL (Poisson, hépatocytes) 

PLHC-1 (Poisson, hépatocytes) 
RTG-2 (Poisson, Gonades) 

[1] 
[8] 
[1] 
[12] 
[9] 
[7] 
[32] 
[10] 
[14] 
[11] 
[35] 

AR 

PALM  (hAR-ed,R-Luc-St) 
MDAkb2  (hAR-ed, R-Luc-St) 

AR-CALUX® (hAR-ex, R-Luc-St) 
CHO-515 (hAR-ex, R-Luc-St) 

YAS (hAR-ex, R- βGal-St) 

PC-3 (Homme, adénocarcinome prostate) 
MBA-MB-453 (Homme, cancer du sein) 

U2-OS (Homme, ostéosarcome) 
CHO (Hamster, ovaries) 

Saccharomyces cerevisiae (Levure) 

[5] 
[4] 
[13] 
[22] 
[33] 

GR 

MMLN  (hGR-ed, R-Luc-St) 
HMLN  (hGR-ed, R-Luc-St) 

HG5LN-GR  (Gal4-hGR-ex, R-Luc-St) 
MDAkb2 (hGR-ed, R-Luc-St) 

GR-CALUX ® 
COS-7-rtGR2 (rtGR2-ex, R-Luc-Tr) 
CHO-K1-rtGR  (rtGR-ex, R-Luc-Tr) 

MCF-7 (Homme, cancer du sein) 
HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 
HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 

MBA-MB-453 (Homme, cancer du sein) 
U2-OS (Homme, ostéosarcome) 

COS-7 (Chimpanzé, fibrolaste rein) 
CHO-K1 (Hamster, ovaries) 

[2] 
[2] 
[3] 
[4] 
[?] 
[29] 
[30] 

PR 

HG5LN-PR (Gal4-hGR-ex, R-Luc-St) 
HELN-PRB  (hPRB-ex, R-Luc-St 

MMLN  (hPR-ed, R-Luc-St) 
YPH-499-hPR (hPR-ex, R-GFP-St) 
PR-CALUX® (hPRB-ex, R-Luc-St) 

CHO-hPR (hPRB-ex, R-Luc-St) 

HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 
HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 

MCF-7 (Homme, cancer du sein) 
YPH-499 (Levure) 

U2-OS (Homme, ostéosarcome) 
CHO (Hamster, ovaries) 

[3] 
[?] 
[2] 
[24] 
[25] 
[26] 

MR HG5LN-MR  (Gal4-hMR-ex, R-Luc-St) HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) [3] 

TR 
CHO-TSH (hTSH-ex, R-Luc-St) 

TR-CALUX (hTRα-ex, R-Luc-St) 
PC-DR-LUC (hTRα-ex, R-Luc-St) 

CHO (Hamster, ovaries) 
U2OS (Homme, ostéosarcome) 

PC12 (rat, glande surrénale) 

[27] 
[28] 
[34] 

PPAR HG5LN-PPAR (Gal4-hPPAR-ex, R-Luc-St) HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) [6] 

AhR 

DR-CALUX ® (rAhR-ed, R-Luc-St) 
CAFLUX (mAhR-ed, R-GFP-St) 

HepG2 (AhR, N-CYP1A) 
H4IIE  (AhR, N-CYP1A) 

RTL-W1,  PLHC-1 (AhR, N-CYP1A) 

H4IIE (Rat, Hépatome) 
Hepa1c1c7 (Souris, Hépatome) 

HepG2 (Homme, Carcinome hépatique) 
H4IIE (Rat, Hépatome) 

Hépatocytes Truite arc en ciel/ Vairon 

[31] 
[36] 
[37] 
[37] 
[38] 

PXR 

HepG2-hPXR (hPXR-ex, R-Luc-Tr) 
Cos-7-hPXR (hPXR-ex, R-Luc-Tr) 
HuH-7-hPXR (hPXR-ex, R-Luc-Tr) 
HepG2-PXR (hPXR-ex, R-Luc-Tr) 

CV-1-PXR (hPXR, fPXR, BXR, CXR-ex, R-
Luc)  

HepG2-hPXR (hPXR-ex, R-Luc-St) 
HG5LN-hPXR  (Gal4-hPXR-ex, R-Luc-St) 

DPX-2 (hPXR-ex, R-Luc-St)) 

HepG2 (Homme, Carcinome hépatique) 
Cos-7 (Chimpanzé, fibrolastes rein) 

HuH-7 (Homme, Carcinome hépatique) 
HepG2 (Homme, Carcinome hépatique) 

CV-1 (Chimpanzé, fibrolaste rein) 
HepG2 (Homme, Carcinome hépatique) 
HeLa (Homme, cancer col de l’uterus) 

HepG2 (Homme, Carcinome hépatique) 

[15] 
[16] 
[17] 
[18] 
[19] 
[20] 
[21] 
[23] 
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Figure 15. Principe de l’utilisation de gène rapporteur luciférase 

 
De nombreuses études rapportent également avec succès l’emploi de transfection 

transitoire (Kruger et al. 2008, Coumoul et al. 2002, Venkatesh et al. 2011, Wilson et al. 
2007) pour le criblage de polluants environnementaux.  

Enfin des systèmes hydrides poissons-humains, ont récemment vu le jour et ont permis 
de mettre en évidence des variations dans les réponses mesurées selon le contexte cellulaire 
(Molina-Molina et al. 2008, Cosnefroy et al. 2009).  
 

Globalement, l’intérêt principal des systèmes rapporteurs reste la mesure d’une 
réponse très précoce (i.e. fixation au récepteur) et spécifique constituant le point de départ 
d’une multitude de potentiels effets biologiques, contrairement à la mesure d’une activité 
enzymatique qui reste généralement multi-factorielle (e.g. interaction avec le récepteur ou 
avec l’enzyme, cross-talk…).  

2.3.2.5 Conclusion 

Les bioessais in vitro offrent des outils de détection sensibles, spécifiques, rapides, 
intégratifs, relativement peu coûteux et sont réellement adaptés à un criblage haut débit de 
substances ou d’échantillons environnementaux. Ces nombreux avantages les rendent 
aujourd’hui quasi-incontournables pour l’étude des PE dans l’environnement à travers la mise 
en évidence du mécanisme d’action de ces composés. Cependant l’utilisation de tels outils 
n’est pas sans inconvénient du fait d’une certaine simplicité de ces systèmes.  

En effet, bien qu’ils tiennent compte des effets de mélange et des interactions entre les 
voies de signalisation à l’échelle de la cellule, la réponse mesurée ne peut refléter celle à 
l’échelle de l’individu. Par exemple, les aspects pharmaco-cinétiques, de biotransformation ou 
encore de fixation à des protéines de transport ne sont pas pris en compte. Or, il est fréquent, 
par exemple, que certains PE soit activés ou inactivés in vivo par une conversion 
enzymatique. Ainsi certains composés décrits comme actifs sur des modèles in vitro ne le 
seront pas forcément sur des modèles in vivo et inversement. Ces limites doivent être 
considérées dans le cadre d’une démarche d’évaluation du risque pour les organismes exposés 
et l’utilisation d’outils in vitro peut sur/sous-estimer le potentiel PE de composés ou 
d’échantillon testés (Schlenk 2008). Ainsi la combinaison des outils in vitro et in vivo est à 
privilégier pour une meilleure caractérisation du danger des substances chimiques. 

RE          LUC                   Néo

Noyau
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Récepteur nucléaire 
endogène ou exogène

Transcription  +/-

Ligands 
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3. Évaluation de la contamination in situ : les approches bio-
analytiques 

Cette troisième et dernière partie de la synthèse bibliographique vise à présenter les 
différentes approches employées actuellement pour l’étude de la contamination in situ des 
milieux aquatiques par les PE (Figure 16). Elle présente ainsi pour chacune de ces approches, 
les méthodes actuelles et leurs limites de manière à définir les futurs enjeux d’une telle 
démarche pour une caractérisation optimale de la contamination. 
 

 
Figure 16. Approches pour l’évaluation de la contamination des milieux aquatiques par les PE 

3.1 La préparation des échantillons 

La préparation des échantillons est une étape clef dans l’évaluation de la 
contamination par les PE. Dans une optique d’identification des composés, elle se doit 
principalement d’être relativement exhaustive (i.e. extraction d’une large gamme de 
composés) et de permettre des analyses biologiques et chimiques optimales (i.e. limiter les 
effets de matrices). Dans une optique d’évaluation du risque pour les populations exposées, 
elle se doit d’être réaliste, et notamment de tenir compte de la biodisponibilité des 
contaminants pour les organismes aquatiques. 

3.1.1 Le sédiment  

3.1.1.1 Une matrice complexe 

Le sédiment est un compartiment du milieu aquatique où sont stockés à long terme des 
milliers de molécules (e.g. métaux, polluants organiques hydrophobes…). Il se compose de 
l’eau interstitielle (≥ 50% de son volume), de la phase minérale inorganique (e.g. argiles, 
silicates) et de la phase organique. Cette dernière, de par la diversité de sa composition 
chimique et structurale (i.e. granulométrie, association à la phase minérale) contrôle le 
transport, la biodisponiblité et l’extractabilité (i.e. bioaccessibilité) des contaminants 
organiques qu’elle contient (Seiler et al. 2008, Jeanneau et al. 2007). 

PE
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3.1.1.2 Extraction : Prise en compte de la diversité et de la biodisponibilité  

Du fait de la diversité des contaminants présents dans le sédiment, la méthode 
d’extraction se doit de pouvoir extraire une large gamme de composés en termes de propriétés 
physico-chimiques et d’activité biologique globale de l’échantillon.  

Différentes méthodes sont utilisées pour l’extraction des contaminants organiques 
dans les matrices solides (Tableau 17). Elles diffèrent notamment par leur rapidité, leur 
consommation en solvant, leur possible automatisation et leur coût. Historiquement, 
l’extraction par Soxhlet a été la plus employée mais de par sa grande consommation en 
solvant et la lenteur de l’extraction, d’autres techniques ont été développées. Actuellement 
l’extraction assistée par micro-ondes (MAE) et l’extraction en phase liquide à haute pression 
(PLE ou ASE®) sont les techniques les plus employées car elles permettent une extraction 
rapide, efficace et automatisée d’un grand nombre d’échantillons. Toutefois ce sont des 
méthodes considérées comme drastiques, et une étape de purification de l’extrait post-
extraction est souvent nécessaire. 

Tableau 17. Méthodes d’extraction de matrices solides employées pour l’étude des PE 
(DCM : dichlrométhane , AE : acétate d’ethyl) 

 

Méthodes Composés étudiés Solvant Rendements (%) Références 

Soxhlet 

HAH, HAP, OCP 
alkylphénols 

DCM 
84-105 
60-73 

Khim et al. 1999 

alkylphénols DCM:Hexane (3:1) 90-105% Khim et al. 2000 

alkylphénols, stéroïdes DCM:Hexane (3:1) ? Song et al. 2006 

HAH, HAP, OC DCM:Hexane (1:1) ? Song et al. 2007 

HAP, OCPs, PCB  DCM ? Brack et al. 2003 

HAP, PCDD/DF, PCB Acétone 84 Keiter et al. 2008 

pesticides Hexane:Acétone (1:1) 48-100 Villaverde et al. 2008 

PCB, PBDE, OCP, 
Alkylphénols, E2 

DCM:Acétone (3:1) 87 
Houtman et al. 2007 

Hexane:Acétone (3:1) 89 

ASE 

PCN, HAP, OCP, PCB Toluène:Acétone (70:30, v/v) ? Brack et al. 2008 

pesticides Hexane:Acétone (1:1) 27-161 Villaverde et al. 2008 

PCB, PBDE, OCP, 
alkylphénols, E2 

DCM:Acétone (3:1) 86 
Houtman et al. 2007 

Hexane:Acétone (3:1) 84 
HAP, PCDD/DF, PCB Toluène ? Sanctorum et al. 2005 

alkylphénols MeOH:Acétone (1:1) 73-97 Petrovic et al. 2002c 

stéroïdes, HAP, PCB Heptane:Acétone ? Louiz et al. 2008 

Pesticides Hexane:Acétone (1:1) 63-123 Villaverde et al. 2008 

pharmaceutiques MeOH:H2O (1:2, v/v) 34-160 Jelic et al 2009 

pharmaceutiques MeOH:H2O acidifié (1:1, v/v) 70-125 Nieto et al. 2007 

filtres UV AE:Hexane (50:50, v/v) 88-120 Rodil et Moeder 2008 

pharmaceutiques MeOH:H2O (1:2, v/v) 3-129 Radjenovic et al., 2009 

Ultrasons 

stéroïdes MeOH + Acétone 73-104 Ternes et al. 2002 

stéroïdes et métabolites ACN:H2O (9:1, v/v) 85-117 Isobe et al. 2006 

pesticides Hexane:Acétone (1:1) 47-134 Villaverde et al. 2008 
pesticides, alkylphénols, 

stéroïdes, benzophénones, 
parabènes 

Hexane:Acétone (2:1, v/v) 85-108 Kinani et al. 2008 

Micro 
Onde 

stéroïdes MeOH > 92 Labadie et al. 2007 

pesticides MeOH:DCM (1:9) 73-118 Smalling et al 2008 

pharmaceutiques DCM:MeOH (2:1, v/v) 20-105 Rice et Mitra 2007 

PCB/PBDE Hexane:Acétone (1:1) 60-140 Wang et al. 2010 
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Les composés œstrogéniques et dioxin-like restent les plus étudiés et ont souvent été 
associés à une extraction ciblée d’une certaine classe de contaminants (i.e. composés semi-
polaires et polaires pour les xénœstrogènes et composés apolaires pour les substances dioxin-
like). Toutefois, certaines études rapportent l’utilisation de méthodes plus exhaustives avec 
l’emploi de mélanges de solvants à large spectre (e.g. DCM:acétone, hexane:acétone), mais 
généralement validées pour une seule catégorie de composés (Houtman et al. 2007). Ainsi il 
subsiste un besoin de mettre en place et d’évaluer une/des méthode(s) permettant l’extraction 
d’une large gamme de composés présentant des activités biologiques (i.e. autres que 
œstrogénique et dioxin-like) et des propriétés physico-chimiques différentes.  
 

Jusqu’à présent, la plupart des études sur le sédiment ont utilisé des méthodes ne 
tenant pas compte de la biodisponibilité des polluants. Nous définissons ici la fraction 
biodisponible comme la fraction désorbable et dissoute libre pouvant être absorbée par les 
organismes (i.e. circulation à travers les membranes biologiques) selon des processus de 
partitionnement associés aux propriétés physico-chimique des molécules (Seiler et al. 2008). 
Nous la distinguons ainsi de la biodisponibilité toxicologique correspondant à la fraction 
absorbable produisant un effet chez l’organisme selon des processus de transport de 
métabolisme et d’excrétion conditionnant la concentration finale au niveau des cibles 
biologiques (Figure 17).  

Il est désormais avéré que si la biodisponibilité est ignorée, les risques associés à ces 
contaminants peuvent être mal estimés (Brack et al. 2009) (e.g. sur-estimation du risque pour 
les organismes exposés dans le cas de composés très toxiques mais très peu biodisponibles in 
situ). Dès lors, plusieurs études ont porté sur le développement d’approches permettant de 
tenir compte de cette biodisponibilité (Figure 17).  

 
Figure 17. Différentes approches pour la prise en compte de la biodisponiblité  

Une première série d’approche a porté sur la détermination de la fraction bioaccessible 
de contaminants organiques, c'est-à-dire la fraction désorbable des particules et accessibles 
aux organismes benthiques. Des outils basés sur la désorption dans l’eau d’échantillons de 
sédiment suivie d’une adsorption utilisant un adsorbant compétitif suivie d’une extraction de 
cet adsorbant ont notamment été développés (e.g. TENAX, Schwab et al. 2009). Ces 
extractions dirigées par la bioaccessibilité (bioaccessibility-directed extraction, BDE) 
constituent une approche intéressante, cependant elles ne rendent pas compte des phénomènes 
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de partitionnements entre la colonne d’eau, le sédiment et les organismes qui conditionnent la 
biodisponibilité des contaminants.  

Des approches plus récentes tiennent compte de cette biodisponibilité. Il s’agit 
d’extractions (partition based-extraction, PBE) ou de dosages basés sur le partitionnement 
(partition based-dosing, PBD). Dans le premier cas, elles sont basées sur le dosage de la 
fraction des contaminants dissouts libres au sein de l’eau interstitielle en équilibre avec la 
matrice solide et les organismes. Elle consiste principalement à faire de l’extraction passive 
(e.g. Semi Permeable Membrane Device (Leppänen et Kukkonen 2006). Toutefois les 
quantités extraites sont souvent limitées et insuffisantes pour permettre une analyse complète 
(i.e. analyses biologiques et chimiques) des contaminants. Dans le cas du PBD il s’agit 
d’exposer les modèles in vitro et/ou in vivo à un adsorbant artificiel (e.g. ruban de silicone, 
(Bandow et al. 2009) préalablement mis au contact d’un extrait environnemental. Cette 
approche permet ainsi de simuler le phénomène de partitionnement se produisant 
naturellement entre le sédiment, l’eau et les organismes. 

Il faut noter que les méthodes PBD peuvent être combinées aux méthodes BDE de 
manière à considérer l’ensemble des processus régissant la contamination des organismes 
aquatiques par le sédiment. Ainsi de manière à mieux évaluer les risques encourus par les 
populations exposées, il conviendra d’intégrer progressivement ces nouvelles méthodes. 

3.1.1.3 Purification  

De nombreux composés naturels présents dans le sédiment (i.e. glucides, lipides, 
soufre, acides humiques, pigments…) ou chez les organismes (i.e. stéroïdes, cholestérol, 
acides gras) ont été décrits comme pouvant interférer avec les analyses biologiques et 
chimiques. Notamment les substances humiques ont été montrées comme pouvant altérer la 
biodisponibilité de contaminants organiques in situ mais aussi post-extraction en complexant 
les composés organiques (Steinberg et al. 2003, Seiler et al. 2006). Il semblerait également 
que les acides humiques puissent agir de manière directe sur les cibles biologiques (e.g. 
récepteur AhR, Janosek et al. 2007). Enfin d’autres types de substances, tels que le soufre, 
peuvent endommager les colonnes analytiques (i.e. CPG) et ainsi altérer l’analyse. Ces 
composés sont qualifiés d’interférents matriciels.  

L’extraction conduit généralement à la co-extraction de ces interférents. Ainsi la 
mesure d’une activité biologique sur des extraits bruts peut ne pas être suffisante pour évaluer 
le vrai potentiel PE et il en va de même pour les analyses chimiques (e.g. extinction de signal 
ou signal sur-évalué). Une étape de purification est donc souvent nécessaire pour éliminer ces 
interférences.  

Il existe une diversité de méthodes de purification plus ou moins spécifiques. Dans le 
cadre d’une caractérisation complète de la contamination, cette méthode de purification se 
doit d’éliminer une majorité d’interférents matriciels tout en conservant une large gamme de 
composés actifs. 

 
L’élimination du soufre par l’acide sulfurique, par le cuivre activé ou par la 

chromatographie de perméation de gel (GPC), est quasi-universellement réalisée de manière à 
limiter l’endommagement des colonnes analytiques. L’utilisation de l’acide sulfurique ou du 
cuivre pouvant altérer l’extrait environnemental (i.e. oxydation, changement de pH, effet 
catalytique…), la GPC est souvent la plus utilisée. 

Concernant les autres molécules naturelles tels que les lipides ou les substances 
humiques, des méthodes de chromatographie d’adsorption ou de GPC, d’extraction sur phase 
solide seules ou combinées permettent leur élimination (Isobe et al. 2007, Simon et al. 2011). 
Parmi ces techniques la GPC offre le spectre le plus large et le moins spécifique. Elle permet 
ainsi l’élimination de la plupart des interférents matriciels, tout en conservant une large 
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gamme de composés. Toutefois, elle reste très consommatrice en solvant et dans certains cas 
s’avère moins efficace pour certains interférents du fait d’une capacité de rétention limitée 
(i.e. overloading, Streck et al. 2008).  

Les méthodes d’extraction sur phase solide sont également très largement utilisées de 
par leur simplicité et le coût relativement faible d’utilisation. Leur limite principale est d’être 
relativement spécifique d’une classe de contaminants (i.e. phase inverse pour les composés 
polaires et semi-polaire versus phase normale pour les composés apolaires). 

Enfin, récemment, des techniques automatisées dites online ont été développées. 
Ainsi, Streck et al. (2008) ont développé une technique de purification sur des extraits 
d’organismes basée sur l’emploi d’une membrane LDPE (low density polyethylene) placée 
dans une cellule ASE. Cette dialyse automatisée, permettant une très bonne élimination des 
lipides, a depuis été utilisée pour la purification d’extraits de sédiments (Bandow et al. 2009). 
Toutefois elle a principalement été utilisée pour l’étude de composés dioxin-like (Kaisarevic 
et al., 2009) et il reste à étudier son efficacité pour des composés plus polaires.  
 

En résumé, les techniques de purification utilisées actuellement restent généralement 
ciblées sur une catégorie de contaminants associés à une classe de contaminants. Dans le 
sédiment, les méthodes de purification associées aux composés dioxin-like ont été les plus 
décrites. L’exhaustivité de ces techniques vis à vis d’une plus large gamme de composés et 
d’activités biologiques reste à être évaluée.  

3.1.2 La colonne d’eau   

3.1.2.1 Une contamination diffuse et périodique  

La colonne d’eau est un compartiment contaminé de manière diffuse où les polluants 
sont généralement présents à l’état de traces avec des concentrations de l’ordre du ng/L. Par 
ailleurs, ces niveaux de contamination varient très rapidement, selon le débit de la rivière et 
les épisodes de pollution périodique (e.g. relarguage STEP). 

 
Les prélèvements ponctuels ne sont pas adaptés à la détection de concentrations traces. 

De plus, ils donnent une image de la contamination à un instant et un endroit donnés. Enfin, 
ils ne tiennent donc pas compte des pollutions périodiques, de l’exposition moyenne des 
organismes dans la colonne d’eau et de la biodisponibilité des contaminants. Les 
échantillonneurs passifs semblent pouvoir répondre à ces contraintes. 

3.1.2.2 L’échantillonnage passif 

De nouvelles méthodes ont été développées pour l’échantillonnage d’une diversité de 
contaminants chimiques (Tableau 18) aussi bien dans l’eau que dans l’air. Ces méthodes, 
dites « passives », sont basées sur la libre circulation des composés depuis le milieu 
échantillonné vers une phase réceptrice liquide ou solide et sont généralement spécifiques 
d’une catégorie de contaminants (i.e. fonction de leur polarité). 
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Tableau 18. Capteurs passifs couramment utilisés pour échantillonner la colonne d’eau  
(POCIS : Polar organic integrative sampler , SPMD : semi permeable membrane device) 

 Conception Composés 
ciblés 

Avantage Inconvénients Références 

P
O

C
IS

 

Composés organiques 
polaires 

(log KOW < 3) 

Haute sensilibilté 
Faible biofouling 

Rs disponible 

Semi-quantitatif 
± phase dissoute 

Alvarez et al. 2004 
Vermeirssen et al. 2005 

Togola et Budzinski 2007b 
Arditsoglou. et Voutsa 2008 

Harman et al. 2008 

C
he

m
-

ca
tc

hr
 

 

Composés organiques 
polaires et apolaires 

Échantillonnage 
modulable 

Durée période 
d’échantillonnage 

intégratif  
(souvent < 10 jours) 

Vrana et al. 2006 
Aguilar-Martínez et al. 2008 

Vermeirssen et al. 2009 

S
P

M
D

 

 

Composés organiques 
apolaires 

(Log Kow > 3) 

Disponibilité 
commercial, 

Haute sensibilité 

Coûteux 
Biofouling 
Clean-up 

Huckins et al. 2006 
Esteve-Turrillas et al. 2007 

Rastall et al. 2006 

La cinétique d’échange entre le milieu et l’échantillonneur suit généralement 2 
régimes (Figure 18) : un régime cinétique ou intégratif (linéaire) durant lequel la 
concentration dans la phase augmente de manière linéaire et un régime à équilibre durant 
lequel la concentration reste constante du fait d’un équilibre adsorption/désorption.  

  

L’avantage de l’échantillonnage passif en régime cinétique est qu’il est intégratif. 
Ainsi il permet de calculer pour un composé donné, à partir de son taux d’échantillonnage 
(Rs), une concentration moyennée dans l’eau sur l’ensemble de la période d’exposition (i.e. 
time weigh average, TWA). Cette TWA (Cw (t)) correspond à l’exposition moyenne à laquelle 
ont été soumis les organismes.  

� ���� � �� 	 
�
�� 	 �  

CS, concentration en composé dans le capteur passif, MS, quantité de phase dans l’échantillonneur,  
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Figure 18. Cinétique d’échantillonnage des échantillonneurs passifs. 
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Toutefois ce taux d’échantillonnage peut être affecté par différents facteurs 
environnementaux comme la température, la salinité, la turbulence ou le biofouling (i.e. 
accumulation d’organismes animaux et/ou végétaux sur la surface des dispositifs) (Togola et 
Budzinski 2007). De ce fait l’emploi de tels capteurs à des fins quantitatives nécessite des 
étapes de calibration importantes en laboratoire de manière à déterminer ces taux 
d’échantillonnage (Alvarez et al. 2004, Harman et al. 2008). Cependant, les conditions 
environnementales sont difficilemment reproduites en laboratoire. Ainsi, pour certains 
préleveurs passifs (e.g. SPMD, POCIS), des composés généralement non présents dans 
l’environnement (i.e. composés deutérés) sont placés pré-échantillonnage dans ces dispositifs, 
on parle de performance reference compounds (PRC, Huckins et al. 2002, Mazzella et al. 
2008). La perte de ces composés par désorption permet de corriger le taux d’échantillonnage 
et de déterminer des Rs in situ.  
 

Un autre intérêt de ces échantillonneurs passifs est leur capacité à tenir compte de la 
biodisponibilité des polluants. En effet, de par leur conception, ils sont fabriqués de manière à 
mimer la circulation à travers les membranes biologiques (pores de 1 à 100 nm pour les 
capteurs) et la bioaccumulation se produisant dans certains tissus animaux. Ainsi l’ensemble 
des échantillonneurs ont en commun la présence d’une barrière physique limitant le passage 
de certaines macromolécules mais contrôlant également la vitesse d’échantillonnage des 
composés en fonction de leur concentration (Vrana 2005).  

La porosité de cette barrière diffère d’un dispostif à l’autre. Dans certains cas, elle va 
permettre la circulation des molécules réellement dissoutes et biodisponibles (e.g. SPMD dont 
la taille des membranes LDPE est de l’ordre de 10Ǻ). En revanche dans d’autres cas, la 
porosité permet la circulation de certains colloïdes, c’est le cas des POCIS dont la taille des 
pores des membranes de polyéther sulfone (PES) est de 0,1 µm. Pour ces derniers dispositifs, 
on ne peut pas parler de mimétisme réel du phénomène de bioaccumulation par absorption 
cutanée rencontré chez les organismes aquatiques mais simplement d’échantillonnage de la 
phase dissoute. 
 

Par ailleurs, de par cette capacité d’accumulation des contaminants, ces 
échantillonneurs permettent de détecter, et dans certains cas de quantifier, des contaminants 
présents à l’état de trace non détectés par un prélèvement ponctuels habituels (Togola et 
Budzinski 2007, Alvarez et al. 2004).  

 
L’intérêt croissant pour les capteurs passifs a conduit à leur utilisation pour la 

détection d’activités biologiques dans les eaux de surface ou les effluents de STEP (Rastall et 
al. 2006, Alvarez et al. 2008, David et al. 2010). À l’avenir, le couplage de tels dispositifs 
avec des outils de biodétection adaptés pourraient permettre la détection voire même 
l’identification de polluants émergents.  

 

3.2 Détection des perturbateurs endocriniens dans les milieux aquatiques  

3.2.1 Les approches de chimie analytique 

Les méthodes de chimie analytique sont utilisées depuis de nombreuses années afin de 
déterminer la présence et les concentrations en contaminants organiques dans les différents 
compartiments de l’environnement aquatique (i.e. eau, sédiment, matière en suspension, 
organisme…). Concernant les PE, ces analyses sont rendues particulièrement difficiles de par 
la diversité des classes de molécules concernées et leur présence à l’état de trace. Un certain 
nombre de techniques ont été rapportées pour leur détection (RIA, ELISA, ou analytique telle 
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que la chromatographie en phase gazeuse ou liquide couplée à différents détecteurs). Parmi 
ces outils, la spectrométrie de masse est la plus fréquemment employée. 

3.2.1.1 Généralités sur la spectrométrie de masse  

La spectrométrie de masse est basée sur la détermination des masses des composés 
présents dans l’échantillon étudié. Dans son principe, une petite partie des composés à 
analyser est fragmentée en ions par différentes méthodes (e.g. bombardement d’électron, 
d’atomes ou de photons…). Ces ions sont alors soumis, sous vide, à l’action d’un champ 
électrique et/ou magnétique. Les forces qui s’exercent sur ces ions permettent de les accélérer 
et de les séparer selon leur rapport masse/charge (m/z). Les résultats sont présentés sous la 
forme d’un spectre de masse sur lequel on reporte l’abondance des ions formés en les classant 
par ordre croissant de leur rapport m/z. En opérant dans les mêmes conditions d’analyse, la 
fragmentation est reproductible et devient caractéristique du composé. La figure 19 présente 
les différentes étapes pour l’obtention d’un spectre de masse et les différentes méthodes 
associées utilisées pour l’analyse des échantillons environnementaux. Les étapes d’ionisation 
et d’analyse (i.e. séparation) sont ainsi caractérisées par une diversité de méthodes offrant une 
multitude de combinaisons dont le choix sera déterminé par la nature des composés à 
analyser.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 19. Principe de fonctionnement d’un spectromètre de masse 

 
Quelle que soit la technique d’ionisation utilisée, on distingue trois modes 

d’acquisition de données au sein des analyseurs : le balayage (full-scan), la détection d’ions 
sélectionnés (selected ion monitoring, SIM/SIS) ou la détection de réactions sélectionnées 
(selected reaction monitoring, SRM/MRM).  

(1) En mode balayage, on prend des spectres complets entre 2 masses extrêmes de 
façon répétée. En fonction du temps de balayage par unité de masse, la sensibilité sera plus ou 
moins importante. Plus le temps sera important, meilleure sera la sensibilité car le nombre 
d’ions comptés sera d’autant plus grand.  

(2) Si on cherche à détecter des substances cibles dont les caractéristiques 
spectrales sont connues et avec un maximum de sensibilité, le mode SIM sera privilégié. En 
ciblant les ions à compter, le temps passé sur chaque masse sera fortement augmenté et la 
sensibilité tout autant.  
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(3) Le mode SRM (ou MRM) permet encore un gain de sensibilité et de sélectivité par 
rapport au mode SIM (ou SIS). Il nécessite l’emploi d’un spectromètre de masse en tandem, 
dans le temps (e.g. trappe ionique) ou dans l’espace (e.g. triple quadripôle). 

Ces différents modes de détection sont couramment employés pour la détection des PE 
basés sur le couplage entre technique de séparation chromatographique et spectrométrie de 
masse.  

3.2.1.2  Couplage CPG/SM(SM), CLHP/SM(SM)  

La chromatographie en phase liquide à haute pression (CLHP) ou phase gazeuse 
(CPG) couplée à un spectromètre de masse simple (SM) ou en tandem (SM/SM) fournissent 
une sensibilité et une sélectivité suffisante pour l’analyse de mélanges environnementaux. 
Notons toutefois que d’autres couplages peuvent également être utilisés (e.g. CPG-ECD, CPG 
FID, CLHP-UV…) mais sont dédiés à certaines familles de composés (e.g. détecteur ECD 
pour les PCB, OCP) ou possèdent une sensibilité moindre que la SM. 
 

Le choix entre la CPG ou la CLHP, dépend essentiellement de la volatilité et de la 
stabilité thermique des composés à analyser. Ainsi la CPG est préférentiellement employée 
pour les composés apolaires volatils et thermiquement stables (e.g. PCB, HAP, PCDD/DFs) 
alors que la CLHP est utilisée pour les composés polaires. L’utilisation de la CPG nécessite 
souvent une étape de dérivation afin de permettre l’analyse de composés non volatils et 
thermiquement labiles (e.g. stéroides, pesticides). Ainsi, la CLHP est souvent préférée pour 
l’analyse des composés polaires.  

 
Le tableau 19 présente une liste de méthodes analytiques employées pour la détection 

de différentes classes de PE dans les milieux aquatiques. La CLHP-SM/SM est la plus 
largement employée actuellement mais d’autres tendances apparaissent également. 

3.2.1.3 Tendances actuelles  

La dernière décennie a vu l’apparition d’un certain nombre d’innovations 
technologiques dans le domaine de la chimie analytique environnementale. Ces 
développements ont aussi bien porté sur la séparation chromatographique que sur l’analyse 
sensu-stricto des contaminants. 
 

Concernant la chromatographie en phase liquide, la tendance actuelle porte sur 
l’évolution de la CLHP vers la CLUHP (chromatographie liquide ultra-haute-performance, 
e.g. UPLC® développée initialement par Waters). Cette dernière est une technique récente de 
chromatographie en phase liquide basée sur l’emploi de colonnes plus petites avec une 
granulométrie de la phase stationnaire réduite (1,7 µm) permettant d’augmenter la pression et 
de réduire la largeur des pics (i.e. meilleure séparation chromatographique, donc meilleure 
résolution). Elle permet aussi de réduire les temps d’analyse (i.e.<10 min) et la consommation 
des solvants.  
 

Des innovations en CPG ont également vu le jour avec notamment l’emploi de la CPG 
bidimensionnelle (CPG x CPG). Cette technique permet d’augmenter la séparation de 
mélanges complexes grâce une plus grande capacité de pic. Il autorise ainsi une identification 
plus facile des composés et la détection de certains composés non identifiés en CPG simple. 
Le couplage CPG x CPG-TOF est souvent employé de par sa capacité d’acquisition rapide 
(Houtman et al. 2006). 
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Tableau 19. Méthodes de chimie analytique utilisées pour la détection des PE dans les milieux 
aquatiques (D : dérivation, AKP : alkylphénols, pharma : composés pharmaceutiques) 

 

Composés Méthode analyseur LOD/LOQ Références 

E
au

 d
e 

su
rf

ac
e 

AKP, œstrogènes RP-HPLC Fluo - / 50ng/mL Snyder et al. 1999 

stéroïdes GC-MS (D, EI) Quad (SIM) 1-8 ng/L / - Labadie et Budzinski 2005 

œstrogènes GC-HRMS (D, EI) Quad (SIM) 1 ng/L 
Aerni et al. 2004 

AKP NP-HPLC DAD 0,1 ng/L 

stéroïdes GC-MS (D, EI) Quad (SIM) - / 10,0-20 ng/L Jeannot et al. 2002 

AKP LC-MS Quad (SIM) - / 0,1 µg/L Jeannot et al. 2002 

pharma, stéroïdes GC-MS Quad (SIM) 10-20 ng/L / Soliman et al. 2004 

œstrogènes, AKP GC-MS (D, EI) Quad (SIM) 0,1-1 ng/L / Zhang et al. 2006 

harma., stéroïdes… LC-MS-MS (ESI) QqQ (MRM) 1 ng/L / Vanderford et al. 2003 

pharma RPLC-MS-MS (ESI) QqQ (MRM) 0,05/0,1 ng/L Zhang et Zhou., 2007 

pharma RP-HPLC -MS-MS (ESI) QqQ (MRM) - / 1 ng/L Castiglioni et al. 2005 

AKP GC-MS  (EI) 
 

1 ng/L Fenet et al. 2003 

PCP GC-MS (D, EI) Quad (SIM) 10-100 ng/L Cuderman et Heath 2007 

stéroïdes UPLC-MS/MS  (ESI) QqQ (MRM) 0,04-10 ng/L Chang et al. 2010 

stéroïdes 
GC-MS (D, ESI) IT (SIS) 

5 ng/L / 15 ng/L 
Arditsoglou et Voutsa 2008 

AKP 5 ng/g / 20 ng/g 

stéroïdes, AKP LC-MS/MS (ESI / ACPI) QqQ (MRM) 0,1 ng/L Lagana et al. 2004 

pharma 
LC-MS-MS (ESI) QqQ (MRM) 0,1 ng/L / - 

López-Roldán et al. 2010 
UPLC-TOF-MS (NI/PI) TOF (full scan) - / - 

E
ffl

ue
nt

s 

stéroïdes, AKP, BPA LC-MS/MS (ESI / ACPI) QqQ (MRM) 1 ng/L Lagana et al. 2004 

stéroïdes LC-MS-MS (ESI) QqQ (MRM) 2 /10 ng/L Ingrand et al. 2002  

stéroïdes conjugués LC-MS/MS (ESI) QqQ (MRM) 0,1 ng/L / - Reddy et al. 2005 

pharma GC-MS (D, EI) Quad (SIM) 1 ng/L / - Togola et Budzinski 2007a 

pharma LC -MS-MS (ESI) QqQ (MRM) 10-50 ng/L / - Hilton et Thomas 2003 

pharma LC-LTQ-Orbitrap (ESI) LTQ-Orbitrap 0,1-1ng/L / 1 ng/L Krauss et Hollender 2008 

pharma UPLC-QTOF/-MS (ESI) QTOF - / 10-500 ng/L Petrovic et Barcelo 2006 

S
éd

im
en

t 

HAP GC-MS (EI) IT (SIS) - / 0,02-1,2 ng/g Louiz et al., 2008 

stéroïdes, AKP GC-MS-MS  (D, EI) IT (SRM) - / - Houtman et al. 2006 

AKP GC-MS (EI) Quad (SIM) 1 ng/g Fenet et al. 2003 

PCDD/DFs GC-HRMS 
 

0,01 ng/g / - Brack et al. 2002 

stéroïdes GC-MS-MS (D, EI) IT (SRM) - / 2 ng/g Ternes et al. 2002 

PCP GC-MS (EI) Quad (SIM) 10 ng/g / Rodil et al. 2008 

stéroïdes LC-TOF-MS TOF 20 pg/g Labadie et al. 2007 

PCB CLHP PDA 0,5 ng/g / - Buzitis et al. 2006 

stéroïdes, AKP… GC-MS-MS (D, EI) IT (SIS, SRM) 0,01 ng/g Kinani et al. 2008 

pesticides 
GC-MS (EI) IT (SIS) 1 ng/g 

Smalling et Kuivila 2008 
LC-MS-MS (ESI) QqQ (MRM) 1 pg/g 

B
ou

e 

pharma LC-MS/MS (ESI) Qq-LIT (MRM) 0,1 ng/g / 1 ng/g Jelic et al. 2009 

pharma LC-MS/MS (ESI) QqQ (MRM) - / 1-50 ng/g Radjenovic et al. 2009 

stéroïdes LC-MS/MS (ESI) QqQ (MRM) 10-100/10-250 ng/g Nieto et al., 2008 

stéroïdes GC-MS-MS (D, EI) IT (SRM) - / 0,1 ng/g 
Jeannot et al. 2002 

AKP LC-MS (ESI) Quad (SIM) - / 1 ng/g 

B
io

ta
 stéroïdes, AKP GC-MS-MS (D, EI) IT (SRM) 0,5-1,5 ng/100 µL / - Houtman et al. 2004 

PCB, OCP GC-ECD 
 

0,01-1 ng/g / - Khim et al. 2000 

stéroïdes GC-MSD (S, EI) Quad (SIM) 0,1 ng/g / - Budzinski et al. 2006 

PCP GC-MS/MS (D, EI)  Quad (SIM-MRM) 10 ng/g Mottaleb et al. 2009 
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Concernant l’utilisation de la SM pour la détection des PE, on distingue 2 tendances 
actuellement. La première vise à développer des méthodes mono- ou multi-résidus très 
sensibles et spécifiques pour la quantification des polluants dans les matrices 
environnementales. Ces développements ont porté par le passé sur l’emploi de la CLHP-SM 
(ESI ou ACPI) mais sont aujourd’hui largement dominés par la CLHP-SM/SM munie d’un 
analyseur QqQ ou IT basé sur un mode de détection en MRM (Radjenovic et al. 2009, Nieto 
et al. 2007, Barron et al. 2008).  

La deuxième concerne l’emploi d’analyseurs permettant l’élucidation de la structure 
et/ou la masse de la molécule et son identification. Les analyseurs SM en tandem fournissent 
notamment des informations structurales alors que les analyseurs à haute résolution 
permettent d’identifier les composés à travers leurs masses exactes (i.e. formule empirique). 
Les appareils hydrides combinent ces deux approches. Ainsi, les analyseurs de type TOF-MS, 
Q-TOF-MS ou encore QqLIT-MS (i.e. triple quadripole + trappe à ion linéaire) (Petrovic et 
al. 2006, Jelic et al. 2009) ont vu leur utilisation croitre au cours des 5 dernières années (voir 
section 3.3.1.5, tableau 24, p64).  
 

De manière plus générale, les développements analytiques tendent à diminuer les 
seuils de détection des composés. Il y a quelques années, la détection au µg/L était la règle, 
aujourd’hui rares sont les méthodes dont les limites de détection sont supérieures au ng/L. 
Certaines études rapportent mêmes des limites de détection de l’ordre du pg/L (Richardson 
2008). Par ailleurs, le tableau 19 montre un intérêt croissant pour les polluants émergents, 
notamment les composés pharmaceutiques et les produits cosmétiques, laissant légèrement en 
retrait les stéroïdes et surfactants largement recherchés ces dernières années. De manière 
concomitante, les analyses portent davantage sur les eaux de surface que sur le sédiment dont 
la contamination par les composés persistants est aujourd’hui bien avérée. Néanmoins, de par 
la présence de composés polaires actifs non identifiés dans le sédiment (Koh et al. 2005), ce 
compartiment continue de faire l’objet d’investigations afin d’identifier ces inconnus (Lübke-
von-varel et al. 2011). 

3.2.1.4 Conclusions 

Les méthodes de chimie analytique fournissent des outils sensibles et sélectifs pour la 
détection d’une diversité de contaminants organiques. Néanmoins, ces analyses nécessitent 
généralement une purification et une préconcentration des extraits environnementaux. Ainsi, 
la plupart des méthodes actuelles sont développées pour une unique classe de composés, et 
des méthodes multirésiduelles seraient nécessaires pour les PE et les pollutants émergents 
(Kinani et al. 2008, Togola et Budzinski 2008). Par ailleurs, bien que certains PE soient 
présents à l’état de trace, il convient de s’interroger sur la pertinence d’abaisser les seuils 
analytiques au regard de l’activité des composés actifs recherchés. Enfin, ces analyses 
considèrent chaque molécule individuellement et ne tiennent donc pas compte des effets de 
mélange. 

En conséquence, dans une optique d’évaluation du risque pour les populations 
exposées, il apparait évident que le seul niveau de contamination de différentes classes de 
polluants n’est pas suffisant. Par ailleurs, au vu du nombre de molécules émises dans 
l’environnement il semble impossible de suivre l’ensemble des composés dans la totalité des 
compartiments notamment du fait des coûts financiers et de la durée de ces analyses. D’autres 
méthodes doivent donc être mises en œuvre.  
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3.2.2 La bio-détection des PE 

3.2.2.1 Généralités sur les outils de bio-détection spécifiques 

Les méthodes bio-analytiques basées sur le mécanisme d’action sont définies comme 
des outils biologiques utilisant des principes de détection spécifiques et quantifiables. Dans le 
cas présent, le terme « analyse » ne fait pas référence à un concept physique comme pour les 
analyses chimiques, mais à la détection basée sur une interaction biologico-chimique. 
Différentes méthodes sont décrites dans la littérature (Eggen et Segner 2003): inhibition 
enzymatique, interaction avec récepteurs, induction de gène. La mesure d’induction de gène, 
en réponse à l’interaction spécifique de composés avec un récepteur nucléaire, reste à ce jour 
la méthode la plus employée et fait l’objet de cette thèse. 

 
L’intérêt principal de ces outils demeure leur capacité à mesurer et à quantifier 

l’activité biologique d’un extrait environnemental en tenant compte de l’ensemble de sa 
composition chimique tout en fournissant une information sur le mécanisme d’action de ces 
substances. Ce potentiel, établi à partir de courbes dose réponse, est quantifiable à travers le 
calcul de l’équivalent toxique biologique (TEQ-bio) (Figure 20). 

 

Figure 20. Exemple de calcul d’un TEQ-bio à partir d’un biœssai in vitro 
(EC20 : concentration en composé ou en extrait donnant 20 % de la réponse maximale) 

Les bioessais in vitro basés sur l’expression de gènes naturels ou rapporteurs sont 
actuellement les plus utilisés pour la détection de composés actifs dans des extraits 
environnementaux. Jusqu’à aujourd’hui cette détection a porté très majoritairement sur les 
activités œstrogénique et dioxin-like (Tableau 20) bien que d’autres cibles aient également 
été explorées avec succès (e.g. ligand de GR, PR, PXR). Ce constat traduit le besoin 
d’orienter la bioanalyse des milieux vers de nouvelles cibles biologiques pour une meilleure 
intégration de la contamination réelle des systèmes aquatiques. 

3.2.2.2 De nouveaux outils pour des polluants émergents  

Récemment Runnalls et al. 2010 soulignaient le décalage existant entre les quantités 
de stéroïdes de synthèses prescrites au Royaume-Uni et les orientations scientifiques 
concernant la caractérisation de la contamination des milieux aquatiques. Ainsi, alors que les 
quantités prescrites de corticostéroïdes ou de progestatifs (i.e. agonistes) sont respectivement 
10 et 4 fois supérieures à celles des androgènes ou des œstrogènes, l’étude des stéroïdes dans 
les milieux aquatiques a porté principalement sur ces deux dernières catégories. Cela peut 
s’expliquer par la découverte précoce d’un lien de causalité entre des altérations de la 
reproduction chez les poissons et la présence de xénœstrogènes agissant à très faibles 
concentrations (Desbrow et al. 1998). Toutefois, dans bien des cas, les xénœstrogènes n’ont 
pas pu expliquer les effets observés. À l’heure actuelle peu de données existent concernant 
l’effet PE in situ de ces polluants émergents. Un tel constat traduit la nécessité d’inclure ces 
voies stéroïdiennes (i.e. PR, MR, GR) afin de mieux caractériser la contamination et mieux  
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Tableau 20. Quantifications d’activités biologiques dans les matrices environnementales par des 
bioessais in vitro. (Aff : affluent , Eff M , effluent municipal , Eff H : effluent hosptalier , Eff I : effluent 

industriel , E.S : eau de surface , OHTam : Hydroxy-tamoxifen , ORG : Org2058 , Pg : progesterone , 
Th :Thyroxine , Dex :dexamethasone) 

 Compartiment Bioessais TEQ-bio Références 

ER 

eau (Aff / Eff M / E.S) MELN 100 / 10 / 1 ngE2EQ/L Cargouet et al. 2004 
eau (Eff M) YES 5,0-20,0 ngE2EQ/L Thomas et al. 2001 
eau (Eff M) YES 53 ngE2EQ/L Aerni et al. 2004 
eau (Eff M) YES 10 ngE2EQ/L Hill et al. 2010 

eau (Eff I / Eff H / Eff M / 
E.S) 

ER-CALUX 3,4 / 24/ 1 / 0,5 ngE2EQ/L Van der Linden et al. 2008 

sediment (lac) MVLN 50-500 pgE2EQ/g Koh et al. 2005 
sédiment (rivière) MVLN 100000 pgE2EQ/g Song et al. 2006 
sédiment (rivière) YES 1000-10000 pgE2EQ/g Wang et al. 2011 
sédiment (rivière) ER-LUC 50-500 pqE2EQ/g Schmitt et al. 2010a 
sédiment (rivière) ER-CALUX 20-100 pgE2EQ/g Lubke von Varel et al. 2011 
sédiment (marin) MELN 500 pgE2EQ/g Louiz et al. 2008 

sédiment (portuaire) ER-CALUX 500 pgE2EQ/g Houtman et al. 2006 
organisme (bile) ER-CALUX 22 ngE2EQ/mL Houtman et al. 2004 
organisme (bile) YES 30-1000 ngE2EQ/mL Gibson et al. 2005 
organisme (bile) YES 200-1000 ngE2EQ/mL Hill et al. 2010 

Anti-ER organisme (bile) YES 100 µgOHTam/mL Hill et al, 2010 

AR 

eau (Eff. I / Eff H / Eff M / 
E.S) 

AR-CALUX 100 / 100 / 1 /12 ngDHT-EQ/L Van der Linden et al. 2008 

sédiment (rivière) AR-CALUX 30 ngDHT-EQ/g Weiss et al. 2009b 
organisme YAS 1500 ngDHT-EQ/mL Hill et al. 2010 

Anti-AR 

eau (eff M) YAS 0,1-1,0 ngFluEQ/L Hill et al. 2010 
sédiment (rivière) AR-CALUX 36 µg FluEQ/g Weiss et al. 2009b 

sédiment (rivière) MDAkb2 1,08-32,49 µg FluEQ/g Kinani et al. 2008 

sédiment (rivière) AR-CALUX 1,3 µgFluEQ/g Schmitt et al. 2010b 

sédiment (rivière) YAS 50-150 µgFluEQ/g Urbatzka et al. 2007 

PR 
eau (Eff I / Eff H / Eff M / 

E.S) 
PR-CALUX 2/ n.d / 1 / 5 ngOrgEQ/L Van der Linden et al. 2008 

eau (Eff M) HEK-hPR-luc 5-10 ngPgEQ/L Viswanath et al. 2008 

GR 
eau (Eff I / Eff H / Eff M / 

E.S) 
GR-CALUX 

250 / 100 / 50 / 
1 

ngDexEQ/L Van der Linden et al. 2008 

TR eau (Aff / Eff M ) PC-DR-LUC 25  ng ThEQ/EQ Jugan et al. 2009 

AhR 

sédiment (lac) H4IIE-luc 50-500 pgTCDD-EQ/g Koh et al. 2005 

sédiment (rivière) H4IIE-luc 1000-13000 pgTCDD-EQ/g Song et al. 2006 

sédiment (rivière) H4IIE 
3000-40000 ngBaP-EQ/g 

Vondracek et al. 2001 
5000-50000 pgTCDD-EQ/g 

sédiment (rivière) H4IIE/RTL-W1 1000-10000 pgTCDD-EQ /g Keiter et al. 2008 

sédiment (rivière) H4IIE-luc 1000-5000000 pgTCDD-EQ /g Brack et al. 2008 

sédiment (rivière) DR-CALUX 10000 pgTCDD-EQ /g Lubke von Varel et al. 2011 

sédiment (marin) PLHC-1 
10000 pgTCDD-EQ /g 

Louiz et al. 2008 
100-6000 ngBAP-EQ /g 

sédiment (marin) DR-CALUX 12,0-7000 pgTCDD-EQ /g Sanctorum et al. 2007 

sédiment (marin) DR-CALUX 2-100 pgTCDD-EQ /g Hurst et al. 2004 

sédiment (portuaire) DR-CALUX 5000 pgTCDD-EQ /g Houtman et al. 2006 
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appréhender le risque pour les populations exposées. De plus, lorsque de telles activités ont 
été recherchées, elles ont très souvent été détectées et généralement en forte quantité (Van den 
Linden et al. 2008, Streck 2009). 

Par ailleurs, les PE n’agissent pas que sur des cibles stéroïdiennes, des modifications 
du métabolisme endogène et/ou de la détoxicification sont également en jeu (voir section 
2.2.2.2, p30). De telles altérations sont fréquemment évaluées par l’étude de la voie de 
signalisation du AhR. Or, d’autres récepteurs interviennent dans ces processus (i.e. PXR, 
CAR, voir section 2.2.1.3, p19). Il apparait donc important d’étudier ces autres voies. Le PXR 
est notamment connu pour la très grande diversité de ses ligands et, de par sa fonction, il est 
probablement activé par un grand nombre de substances environnementales dont on ignore 
encore l’identité.  

3.2.2.3 Approche multi-cibles  

De manière à intégrer la plus grande diversité de composés possible, l’étude 
simultanée de plusieurs cibles biologiques est nécessaire. Ce type d’approche est de plus en 
plus fréquemment employée pour l’évaluation de la contamination du milieu aquatique 
(Schmitt et al. 2010b, Smital et al. 2010). Cependant, ces études emploient généralement des 
outils peu spécifiques (e.g. croissance algale, reproduction de nématodes). 

 
Au-delà d’une meilleure intégration de la contamination, l’utilisation d’une approche 

multi-spécifique (e.g. plusieurs systèmes rapporteurs) permet également de tenir compte des 
interactions potentielles entre ces voies de signalisation (i.e. crosstalk) et ainsi de mieux 
appréhender les mécanismes d’actions sous jacents aux réponses mesurées et plus largement 
aux effets observés sur les organismes. Par ailleurs, certains composés, notamment des 
stéroïdes de synthèse, sont connus pour agir sur différentes cibles biologiques. Ainsi, en 
première approche, un profil croisé sur plusieurs récepteurs permet d’émettre des hypothèses 
quant à l’identité des composés responsables des activités mesurées.  

3.2.2.4 Des outils adaptés au milieu aquatique  

Les tests in vitro employés actuellement sont majoritairement basés sur des modèles 
mammifères. Compte tenu des différences pouvant exister dans certaines voies de 
signalisation entre les systèmes mammifère et poisson (voir section 2.2.1, p12), de tels outils 
ne permettent pas d’établir avec certitude le lien entre les réponses observées chez les 
organismes aquatiques et les composés détectés. Dès lors, dans un contexte d’évaluation du 
risque, l’emploi de modèles cellulaires de poissons basés sur des systèmes rapporteurs 
spécifiques semble nécessaire (Molina-Molina et al. 2008, Cosnefroy et al. 2009, Cosnefroy 
2010, Cosnefroy et al. soumis).  

 
Par ailleurs, globalement, les outils in vitro ne peuvent rendre compte de la réponse 

d’un organisme entier (voir section 2.3.2, p36). In situ, ces outils permettent de mettre en 
évidence la présence d’une certaine catégorie de molécules suceptibles d’activer certaines 
voies de signalisation. Toutefois, pour mettre en évidence un lien de causalité réel, des outils 
in vivo sont nécessaires. L’utilisation d’outils in vivo spécifique (e.g. poisson zèbre AroB-
eGFP) suite à une détection in vitro permettrait de confirmer le mécanisme d’action et l’effet 
associé à la présence de contaminants.  

3.2.2.5 Conclusions 

Les outils in vitro apparaissent quasi-incontournables pour la détection spécifique de 
composés actifs dans l’environnement. Néanmois, les cibles les plus couramment étudiées 
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(i.e. ER, AhR) restent insuffisantes pour rendre compte de la diversité de PE. Notamment, 
nombre de polluants émergents (e.g. antibiotiques, stéroïdes de synthèse, pesticides) ne sont 
pas détectées par ces tests. Il existe donc un besoin de se tourner vers d’autres voies de 
signalisation pour pouvoir détecter et identifier les polluants émergents (i.e. composé parents 
et métabolites) et ainsi évaluer les risques encourus par les organismes exposés à ces 
composés. A ce titre, l’emploi d’approches multi-cibles spécifiques devrait permettre 
d’intégrer une grande diversité de composés actifs. Par ailleurs, dans un contexte d’évaluation 
du rique, il conviendra de s’intéresser à des outils basés sur des récepteurs de poissons (in 
vitro ou in vivo) 
 

Enfin, à elles seules, les méthodes biologiques, tout comme les analyses chimiques, ne 
permettent pas d’identifier les substances à l’origine des activités biologiques mesurées. Dans 
un cas on mesure une activité globale sans connaître les composés à l’origine de cette 
réponse. Dans l’autre, on quantifie des composés dont on ne connait pas, pour la plupart 
d’entre eux, leur activité biologique. L’approche idéale consisterait à diriger les analyses 
chimiques vers les composés actifs. Ainsi des approches combinant des analyses biologiques 
et chimiques ont vu le jour de manière à identifier les contaminants responsables des activités 
mesurées. Deux sont classiquement décrites dans la littérature et sont présentées ci-après.  

3.3 L’analyse de l’équilibre des masses ou Mass Balance Analysis (MBA) 

Cette approche, également appelée potency balance analysis (Khim et al. 2001), est 
communément utilisée pour évaluer si la composition chimique d’un extrait environnemental, 
déterminée par des analyses chimiques ciblées, peut expliquer, au moins en partie, la réponse 
biologique mesurée. D’autres approches similaires ont également été décrites (e.g. approche 
toxic unit (TU), Altenburger et al. 2004). Dans son principe, cette approche comporte deux 
volets (Figure 21).  

 
Figure 21. Le principe de la mass balance analysis (MBA) 
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Pour un extrait environnemental donné, l’activité biologique globale de cet extrait est 
mesurée avec l’établissement d’une courbe dose réponse qui est ensuite comparée à la courbe 
dose réponse du composé de référence. Cette comparaison permet la détermination du TEQ-
bio, comme décrit précédemment (voir section 3.2.2, Fig.20, p52), selon l’équation : 

�� � ��� �  �� ������é �� �é�é�����
�� �� � �!"�#�" ��$���������"#� 

Avec ECy = Concentration donnant y % de la réponse maximale pour l’activité considérée 

En parallèle des analyses chimiques ciblées sont réalisées sur ce même extrait. Ces 
analyses peuvent ou non être dirigées, selon les activités biologiques détectées, vers des 
composés connus pour être actifs (e.g. Recherche BPA, 4tOP, E2, EE2 pour l’activité 
œstrogénique ; recherche de HAP, PCB pour l’activité dioxin-like). A l’issue de ces analyses, 
si elle n’est pas déjà connue, l’activité biologique de chacun des composés détectés est 
évaluée par les bioessais. Pour chacun de ces composés, un facteur de toxicité équivalent 
(TEF) est calculé selon l’équation : 

�%& � �' ������é �� �é�é�����
�' ������é �  

Ce TEF correspond au potentiel de chacun des composés à produire une réponse 
équivalente à celle du composé de référence.  

 
Enfin, pour une activité donnée (e.g. œstrogénique, androgénique, dioxin-like), sur la 

base de la composition du mélange environnemental et de la concentration des constituants de 
ce mélange, une activié théorique globale (TEQ-chim) est calculée selon l’équation : 

�� � �(�� �  ) �� ������é �� �é�é�����
�� ������é � 

*
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Avec ECy = Concentration donnant y % de la réponse maximale pour l’activité considérée, Ci = Concentration 
du composé dans l’extrait environnemental. 
 

Ainsi, le ratio entre TEQ-Bio et TEQ-chim fournit une première évaluation de la 
contribution des composés ciblés à la réponse biologique mesurée. Une telle approche fournit 
un outil utile pour émettre des hypothèses concernant l’identité des composés responsables de 
cette activité biologique. 
 

Cette approche a largement été utilisée pour l’évaluation de la contamination par des 
composés œstrogéniques ou dioxin-like dans des extraits environnementaux alors que le suivi 
d’autres activités reste beaucoup moins décrit. L’efficacité de cette approche varie d’une 
étude à l’autre, selon les sites et selon les familles de contaminants recherchées. Dans certains 
cas, les analyses chimiques ciblées ont permis d’expliquer une grande partie de l’activité 
biologique mesurée par les bioessais in vitro (≥ à 70%). Toutefois dans la majorité des cas, les 
composés recherchés n’expliquent seulement qu’une petite partie de l’activité (Tableau 21). 
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Tableau 21. Etudes basées sur l’approche MBA 

 
Cibles Composés incriminés (contribution) Références 

E
au

 ER Stéroïdes + AKP (50-70 %) Aerni et al., 2004 

GR Corticostéroïdes (70%) Schriks et al. 2010 

S
ed

im
en

t 

ER 
AhR 

AKP, BPA (20%) + composés inconnus acido-labiles 
PCDD/DFs and composés polaires inconnus 

Khim et al. 1999 

ER 
AhR 

AKP, BPA + composés inconnus 
HAP (<10%) + composés inconnus 

Khim et al. 2001 

ER 
AhR 

Stéroïdes 
HAP 

Vondracek et al. 2001 

AhR 
HAP prioritaires et non priortaire 

(produit de dégradation du 2-naphtol) 
Brack et Schirmer 2003 

ER 
AhR 

composés inconnus 
HAP et composés inconnus polaires 

Koh et al., 2005 

AhR PAH + cpsés polaires inconnus Song et al. 2006 

ER Stéroïdes (76%) + composés inconnus apolaires Houtman et al., 2006 

AhR HAP (10-40%) + PCB/PCDD (<8%) + inconnus Keiter et al. 2008 

AhR 
ER + AR 

HAP prioritaires (1%) + composés inconnus 
? 

Louiz et al. 2008 

AhR PCB, PCDD/DF, PAH (82%) Shen et al. 2008 

B
io

ta
 

AhR PCB/PCDD (5%) Song et al. 2007 

ER Composés organochlorés Garcia Reyero et al. 2007 

 
Cela peut s’expliquer en partie par le fait que cette approche est basée sur un mode 

d’action additif des composés (i.e. activité individuelle de chaque composé s’ajoute les une 
aux autres). Ce modèle semble être adapté à certaines activités pour certaines familles de 
composés comme les ligands de ER (Kunz et Fent 2009). Mais des phénomènes de 
synergisme ou d’antagonisme ont également été décrits dans la littérature (Arnold et 
McLachlan 1996). En conséquence l’activité potentielle établie par la composition chimique 
peut être sous- ou sur-estimée par rapport à l’activité biologique réelle (Kaisarevic et al. 
2009). Toutefois la principale raison de ces différences reste le fait que d’autres composés que 
ceux ciblés par les analyses chimiques choisis car prioritaires et/ou connus pour être actifs 
sont responsables des activités mesurées. L’approche MBA reste donc limitée pour identifier 
les composés actifs détectés par les bioessais. 

3.4 L’ analyse dirigé par l’effet ou effect directed analysis (EDA) 

3.4.1 Généralités sur l’approche EDA 

Cette approche, décrite par Brack en 2003, dérive de la méthodologie TIE (Toxicity 
Identification Evaluation) mise en place par l’agence de protection de l’environnement 
Américaine (US-EPA) au début des années 90 visant à identifier des substances actives dans 
les effluents municipaux (Ho et al. 2007).  

Cette approche emploie une combinaison d’outils biologiques de détection (e.g. 
bioessais in vitro) et d’outils physico-chimiques (i.e. extraction, fractionnement, analyses 
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chimiques) dans le but de réduire la complexité du mélange environnemental et de diriger les 
analyses chimiques vers des composés effectivement actifs afin de permettre leur 
identification (Leonard et Lamoree 2008).  

 
De manière conceptuelle, cette approche est composée de trois phases (Figure 22). Une 

phase de caractérisation de l’échantillon (i.e. mesure de l’activité biologique dans l’extrait 
brut et au sein de fractions), une phase d’identification des composés actifs et une phase de 
confirmation de l’activité biologique des composés identifiés (Bakker et al. 2007). Dans la 
pratique, les mélanges complexes (e.g. extraits environnementaux) sont d’abord testés pour 
leurs effets biologiques (i.e. activité PE ou autres) et sont ensuite soumis à un ou plusieurs 
fractionnements physicochimiques de manière à réduire la complexité du mélange initial afin 
d’isoler des fractions actives. Les fractions isolées actives sont alors soumises à une 
identification chimique, généralement par spectrométrie de masse. In fine, les composés 
identifiés sont testés sur les bioessais de manière à confirmer leur(s) activité(s) biologique(s). 

 

 

Figure 22. Principe de l’approche EDA (inspiré de Brack 2003)  
(1) Caractérisation, (2) Identification, (3) Confirmation. 

 

Cette approche a été utilisée avec succès pour l’identification d’une diversité de 
composés effecteurs (Tableau 22). L’étude de la génétoxicité, de la mutagénécité, du 
caractère de perturbateurs endocriniens, de l’inhibition de la croissance algale sont parmi les 
bioessais les plus couramment employés. Pour la majorité des études répertoriées dans ce 
tableau les effets des composés identifiés ont pu être confirmés. 
  

COMPOSÉ 
IDENTIFIÉ

EXTRAIT
ENVIRONNEMENTAL

FRACTIONNEMENT

ANALYSES 
CHIMIQUES

ANALYSES 
BIOLOGIQUES

ANALYSES 
BIOLOGIQUES

1

2

3
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Tableau 22. Etudes basés sur l’approche EDA. 
En italique, composés détectés dans les fractions actives mais dont l’activité biologique ou la contribution n’ont 
pas été déterminées. a,Composés inconnus signifie que les composés identifiés n’expliquent que partiellement les 

activités mesurées ; b, (C) croissance , (R) reproduction et (M) mortalité  
 

 
Bioessais Composés identifiés et confirmés Références 

E
au

 

ER 
AR 

17β-E2, E1, E3  
Thomas et al. 2001 
Thomas et al. 2002 

ER 17β-E2, EE2  Snyder et al. 2001 

ER 
AhR 

stéroïdes, alkylphénols, benzophénone, parabènes, HAP, 
pesticides, dibenzofurane  

Grung et al. 2007 

ER BPA, bis(2-éthylhexyl)phthalate, dibutyl-phtalate Fernandez et al. 2007 

ER E1, E2, EE2, nonylphénol, 17β-dihydroéquilenin  Gibson et al. 2005 

ER 
AhR 

stéroïdes, alkylphénols, phtalates, benzophénones  
composés polaires inconnusa 

Smital et al. 2010 

(Anti)-AR 
di(chloromethy-l)anthracène, di(chlorométhyl)phénanthrène 

et composés inconnusa 
Hill et al. 2010 

AhR benzophénones, phtalates
 
, sitostérole

 
 Rastall et al. 2006 

ER EE2 Desbrow et al. 1998 

Croissance algale 
2-[(2-chlorophényl)amino] 

benzaldéhyde (CPAB) (métabolite diclofenac) 
Schulze et al. 2010 

S
ed

im
en

t 

Croissance algale 
HAP prioritaires, prométhryn, N-phényl-2-naphthalamine, 

tributylétain 
Brack et al. 1999 

AhR PCDD/DF et HAP Brack et al. 2002 

AhR 
HAP prioritaires, dinaphtofurans, 9-methylben[a]anthracène, 

2-(2naphthalényl-benzothiophène), 1-méthylchrysène 
Brack et Schirmer 2003 

AhR 
Genotoxicité 

composés inconnusa 
HAP prioritaires (pérylene, benzo[a]fluoranthène) 

Brack et al. 2005 

ER E1, E2 + composés apolaires inconnus a Houtman et al., 2006 

(Anti)-AR HAP prioritaires, dibutyl-phtalate,  Weiss et al. 2009b 

AhR HAP méthylés et alkylés Kaisarevic et al., 2009 

ER / AR 
Invertébrés (C/R/M)b 

BPA, AKP / composés inconnus a Schmitt et al. 2010b 

TR 
AhR 
ER 

DDT et dérivés + composés inconnus a 
HAP, PCB, PCN, PCDD/DF 

stéroïdes, AKP, BPA 
Lubke von varel et al. 2011 

ER nonylphénol  Hollert et al. 2005 

AhR polychloro-naphtalènes Brack et al. 2008 

B
io

ta
 ER E1, E2, EE2, NP, 17β-dihydroéquilénine Gibson et al. 2005 

AR 
di(chlorométhy-l)anthracène di(chlorométhyl)phénanthrène 

et composés inconnus a Hill et al. 2010 

ER E1, E2, EE2 + Chloroxylénol + composés inconnus a Houtman et al. 2004 

 
L’EDA constitue aujourd’hui la seule démarche permettant d’identifier des molécules 

actives au sein de matrices environnementales. Aussi son utilisation et les développements 
méthodologiques associés n’ont cessé de croître durant la dernière décennie. Néanmoins, cette 
approche reste optimisable tant au niveau de la préparation des échantillons (extraction, 
purification), du fractionnement que des analyses biologiques et chimiques.  
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3.4.2 De nouvelles cibles biologiques 

Dans les milieux aquatiques, les approches EDA ont principalement été focalisées sur 
l’identification des PE bien que d’autres effets biologiques aient également été considérés 
(Figure 23).  

 

Figure 23. Recensement d’études publiées sur les effets biologiques utilisés dans des études EDA 
(Source : Web of Sciences; 2003-2011) 

 
Une diversité d’outils biologiques a été utilisée. Pour l’essentiel, il s’agit de tests in 

vitro basés sur des gènes naturels ou rapporteurs permettant la détection spécifique de 
composés interagissant avec les récepteurs nucléaires (voir section 2.3.2.4,tableau 16, p39). 
Des tests in vitro et in vivo moins spécifiques ont également été employés. 
  

A l’image de l’étude globale des PE, in situ et en laboratoire, cette identification a 
principalement porté sur les composés œstrogéniques et dioxin-like. Précédemment, nous 
avons vu que, à elle seule, l’étude de ces voies de signalisation ne permettait pas de rendre 
compte de la diversité des contaminants environnementaux (voir section 3.2.2.2, p52).  
Actuellement, nombre de polluants émergents (e.g. composés pharmaceutiques, pesticides, 
produits cosmétiques) sont émis dans l’environnement sans que l’on connaisse 
nécessairement leurs effets biologiques. En parallèle, certaines études rapportent la présence 
de composés capables d’activer certains récepteurs nucléaires mais l’identité de ces 
substances reste inconnue (Brack et al. 2005, Schmitt et al. 2010b, Smital et al. 2010). La 
prise en considération de ces contaminants est indispensable pour une évaluation réaliste du 
risque pour les organismes exposés. Notamment, l’intégration dans une démarche de type 
EDA d’outils in vitro spécifiques basés sur des cibles biologiques différentes du ER ou du 
AhR (e.g. AR, GR, PR, MR, PXR), permettrait la prise en compte et l’identification de ces 
composés émergents.  

3.4.3 Des méthodes physico-chimiques adaptées 

La prise en compte de nouvelles cibles biologiques et l’emploi d’approches multi-
cibles impliquent de disposer de méthodes physico-chimiques permettant de tenir compte de 
cette plus grande diversité de composés actifs. Les enjeux des méthodes d’extraction et de 
purification ont été discutés dans la section 3.1.1.2 (Tableau 17, p42). Concernant 
l’extraction, plus particulièrement dans le cadre d’une approche EDA, il est important de 
souligner que généralement les bioessais sont appliqués sur des échantillons dont on ne 
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connait pas la composition et dans lesquels des composés inconnus participent à la réponse 
biologique. En conséquence, les bioessais devraient être intégrés à la calibration des méthodes 
d’extraction comme le préconise Houtman et al. (2007). Concernant le fractionnement, une 
diversité de procédures est décrite dans la littérature (Tableau 23).  

Tableau 23. Procédures de fractionnement utilisées dans des études EDA 
(a,Lubcke-von Varel et al. 2008) 

 Cibles Fractionnement Références 

E
au

 

ER SPE-C18 (9 F) => RP-HPLC (30 F) Desbrow et al. 1998 

ER NP-CLHP (3 F) => RP-CLHP (9 F) Snyder et al. 2001 

ER, AR RP-CLHP (30 F) Thomas et al. 2001 

ER RP-CLHP (60 F) Gibson et al. 2005 

ER RP-CLHP (60 F) Rastall et al. 2006 

AhR, ER RP-CLHP (30 F) Grung et al. 2007 

ER SPE-OasisHLB (5 F) => NP-CLHP (20 F) Fernandez et al. 2007 

S
ed

im
en

t 

AhR Col-Alu (5 F) => NP-CLHP (6 F) Brack et al. 1999 

Genotox SPE-silice (4 F)=> NP-CLHP (30 F) versus RP-CLHP (30 F) Thomas et al, 2002 

AhR Col-Alu (5 F) => NP-CLHP (4 F) => CLHP (11 F) => SEC Brack et al. 2002 

ER AhR GPC (60 F) Houtman et al. 2002 

AhR Col-Alu (5 F) => NP-CLHP (7 F) => RP-CLHP (10 F) => RP-HPLC (4 F) Brack et Schirmer 2003 

AhR Col-Alu (4 F) => NP-CLHP (8 F) => RP-CLHP Brack et al. 2005 

ER, AhR RP-CLHP (5 F) => NP-HPLC (8 F) Houtman et al., 2006 

Croiss. Alg. NP-CLHP automatiséea : CN-NO-PGC => 18 F Schwab et al. 2009 

Croiss. Alg NP-CLHP automatiséea : CN-NO-PGC => 18 F Bandow et al. 2009 

(anti)-AR RP-CHLP (5 F) => NP-CHLP (8 F) Weiss et al. 2009b 

ER, AR + vivo NP-CLHP automatiséea : CN-NO-PGC => 18 F Schmitt et al., 2010b 

AhR, TR, ER, muta. NP-CLHP automatiséea : CN-NO-PGC => 18 F Lubke von Varel et al. 2011 

B
io

ta
 ER RP-HPLC (10 F) Houtman et al. 2004 

ER RP-CLHP (60 F) Gibson et al, 2005 

ER RP-CLHP (60 F) Hill  et al. 2010 

 
Ces fractionnements sont réalisés par extraction sur phase solide, sur colonne 

chromatographique ouverte ou encore en CLHP sur la base de la polarité des molécules. On 
distingue généralement le fractionnement en phase normale (NP, e.g. alumine, silice, cyano-
propyl…) et le fractionnement en phase inverse (RP, e.g. C18). Mais des fractionnements 
selon la taille des molécules sont également rapportés (i.e. GPC, Houtman et al. 2002 et 
Brack et al. 2002). Le choix du mode de fractionnement est généralement fonction de la 
nature de la matrice puisqu’à priori on ne connait pas la nature des composés actifs. Ainsi la 
phase inverse est préférentiellement utilisée pour les extraits d’eau, alors que la phase normale 
est plus fréquemment employée pour les extraits de sédiment. 

 
Fréquemment, les études EDA font appel à une succession de phases de 

fractionnement, entrecoupées de bioessais, de manière à isoler finement les composés actifs 
(Brack et al. 2008a, Houtman et al. 2007). Récemment, Lubke-von-varel et al. (2008) ont 
développé un fractionnement automatisé en phase normale pour l’étude des composés dioxin-
like. Ce système a depuis été utilisé pour l’étude d’autres activités (e.g. mutagénécité, 
reproduction d’invertébrés, activité œstrogénique).  
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Néanmoins, de manière générale, bien qu’a priori on ne connaisse pas la nature des 
composés, ces études partent du postulat que les ligands du AhR sont des composés apolaires 
(i.e. utilisation de la phase normale prépondérante) et que les ligands du AR et du ER sont 
plutôt polaires (i.e utilisation de la phase inverse). Ainsi ces procédures de fractionnement 
sont généralement calibrées et validées pour une certaine catégorie de composés. Hors, 
certaines études rapportent l’existence de ligands polaires du AhR, ou encore de ligands 
apolaires du récepteur des œstrogènes (Koh et al. 2005, Houtman et al. 2006). Il reste donc à 
optimiser et valider de telle procédure pour une plus grande diversité de composés. 
 

Par ailleurs, malgré l’emploi de plusieurs phases de fractionnement, il est fréquent de 
retrouver dans les fractions finales plusieurs activités biologiques (Lubke-von-Varel et al. 
2011, Schmitt et al. 2010b). Dès lors il n’est pas toujours possible, en première approche, 
d’identifier les composés responsables d’une activité donnée. Ainsi, l’un des points limitants 
aujourd’hui reste la confirmation de l’activité biologique des composés isolés au sein des 
fractions actives. De nouvelles stratégies doivent donc être développées. 

L’utilisation de colonnes greffées avec des récepteurs nucléaires est une approche très 
récente pour l’isolement de ligands (i.e. agonistes et antagonistes) au sein de matrices 
environnementales complexes. Contrairement aux méthodes de fractionnement traditionnelles 
basées sur les propriétés physico-chimiques des contaminants (polarité essentiellement), elles 
permettent de séparer les composés en fonction de leur affinité pour le récepteur (Fechner et 
al. 2010). A notre connaissance seulement quelques études rapportent l’emploi de telles 
colonnes pour l’isolement de ligands environnementaux. La majorité de ces travaux sont 
basées sur le récepteur humain des œstrogènes (Ferguson et Shaw 2009, Pillon et al. 2005). 
Ces dispositifs ont notamment permis de séparer efficacement des ligands AhR et des ligands 
du ER sur des extraits de sédiment (Pillon et al. 2005). De la même manière, Riu et al. 2008 
ont isolé avec succès des ligands du récepteur ER dans du lait maternel. Récemment, des 
colonnes basées sur d’autres récepteurs, comme le PXR, ont vu le jour (Dagnino 2009). 
L’étape cruciale concernant la mise en place de ces outils est la production du récepteur, 
limitée essentiellement par sa solubilité.  

Bien que ces outils semblent très prometteurs pour l’isolement de composés actifs, il 
reste néanmoins à évaluer la faisabilité de l’intégration de tels outils dans une démarche EDA. 
 

En résumé, un des défis actuels est de développer et d’évaluer des stratégies de 
fractionnement à large spectre permettant d’isoler progressivement, rapidement et 
efficacement, au sein d’un même extrait environnemental, des ligands présentant des 
propriétés physico-chimiques (e.g. polarité) et des activités biologiques différentes. A terme, 
l’automatisation de telles procédures pourrait permettre l’utillisation d’approche EDA de 
manière moins contraignante et plus routinière.  

3.4.4 La prise en compte du devenir des contaminants  

La connaissance du devenir des contaminants dans les milieux aquatiques est un point 
crucial dans l’évaluation du risque. Jusqu’à présent, cet aspect n’a été que rarement considéré 
dans le cadre d’études EDA (Gibson et al. 2005, Hill et al. 2010).  

 
La diversité des composés et celles de leurs priopriétés physico-chimiques imposent 

de s’intéresser à l’étude simultanée du sédiment et de la colonne deau. Notamment, la prise en 
compte de la distribution des polluants entre le sédiment et la colonne permettrait de tenir 
compte de l’ensemble des sources potentielles de contamination et, dans le cadre d’approche 
EDA, renseignerait sur l’origine des composés actifs identifiés.  
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Par ailleurs l’intégration de la biodisponibilité dans une telle démarche permettrait 
l’identification de composés actifs qui réprésentent un risque réel pour les organismes 
exposés. L’étude de la distribution au sein même des organismes  ou des systèmes permettant 
de rendre compte de l’activité de la fraction biodisponible ont ainsi été utilisés ou sont en 
cours de développement (voir section 3.1.1.2, Figure 17, p43) (Houtman et al. 2004, 
Budzinski et al. 2006, Hill et al. 2010, Simon et al. 2011). 
 

Enfin au-delà de la distribution, le suivi de la transformation in situ (e.g. 
biostransformation biotique/abiotique, phototransformation, ozonation) des polluants paraît 
également important. Certains études rapportent notamment la transformation de composés 
non-actifs en métabolites actifs (La Farré et al. 2008). Dans ce contexte, l’EDA pourrait 
permettre l’identification de métabolites actifs comme des études l’ont montré récemment 
(e.g. métabolite du diclofénac - Schulze et al. 2010). 

3.4.5 Développement de stratégie d’identification et de confirmation 

3.4.5.1 Identification et confirmation analytique 

Une fois les molécules isolées, il convient de les identifier. L'enjeu de cette 
identification est notamment la confirmation analytique, c'est à dire la confirmation de la 
structure de la molécule. En effet, à une molécule donnée peut correspondre une multitude de 
structures dont l’activité biologique peut différer.  
 

La résonance magnétique nucléaire (RMN) est un outil puissant pour déterminer la 
structure des composés, mais elle est très rarement utilisée de par sa faible sensibilité et le 
manque de pureté des fractions. Ainsi, jusqu’à récemment, cette identification passait 
systématiquement par l'emploi de méthodes analytiques de type CPG-SM en mode full-scan 
du fait de l’existence d’importantes bases de données spectrales disponibles (e.g. NIST, 
Wiley) et de la bonne reproductibilité des spectres en ionisation électronique (EI). Néanmoins 
de par l’incapacité de la CPG à analyser les composés non volatils, thermolabiles ou polaires, 
les méthodes basées sur la CLHP sont de plus en plus utilisées pour l’identification de 
composés. 

 
Les dernières innovations réalisées dans le domaine de la chromatographie en phase 

liquide ont permis d’optimiser cette identification (voir section 3.2.1.3, p49). Notamment, la 
CLHP-SM/SM (QqQ ou IT) peut fournir des informations structurales (e.g. MRM , balayage 
des ions fragments ou précurseurs , patron de fragmentation en MSn) (Krauss et al. 2010). 
Elles sont notamment utilisées pour l’identification de métabolites de phototransformation 
(Petrovic et Barceló 2007). Néanmoins, la fragmentation dépendant fortement des conditions 
d’analyse (i.e. ionisation, phase mobile), on constate une mauvaise reproductibilité des 
spectres de masse qui rend difficile la mise en place de banques spectrales (Schymanski et al. 
2009). Ainsi, ces méthodes sont très rarement utilisées pour l’identification de composés 
inconnus dans le cadre d’approches EDA.  

 
Le développement de la haute résolution a ouvert de nouvelles perspectives. Par 

exemple, les outils tels que les analyseurs à temps de vol (TOF) permettent de mesurer la 
masse des ions avec une très grande précision et de déterminer leur formule empirique. 
Cependant, sans des informations de fragmentation (i.e. MS², et MSn), la formule empirique, 
seule, est insuffisante pour identifier la structure d’un composé. Ainsi l’emploi d’appareil 
hydride combinant la précision de la masse à la fragmentation progressive est préconisé 
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(Kraus et al. 2010). Plusieurs appareils hydrides regroupent ces compétences (e.g.QqTOF-
MS, QqLIT-MS, LTQ-FT-Orbitrap) (Tableau 24).  

Tableau 24. Comparaison des différents analyseurs utilisés pour l’identification de composés 
inconnus. (d’après Petrovic et al. 2006, Kraus et al. 2010, de Hoffman et Stroobant 2007 ) 

Analyseurs Sensibilité Résolution (FWHM) Précision (ppm) Limite en masse 

Q Moyenne (SIM) Unitaire Faible (100) 104 

QqQ 
Moyenne (full-scan) 

Haute (MRM) = pg-fg 
Unitaire Faible (50) 104 

IT Moyenne (MS²) Unitaire Faible (10-100) 104 

TOF Haute (full-scan) = pg 20 000 Haute (200) 102-103 

QqLIT Haute (MRM) = pg-fg 10 000 Faible (50) 103 

QqTOF Moyenne 30 000 Haute (2) 104 

Orbitrap Haute (full-scan) = pg-fg 100 000 Haute (2) 103-104 

FT-ICR Haute (full-scan) = pg 1 000 000 Haute (≤ 1) 104 

 
Actuellement, l'emploi de tels outils reste relativement restreint de par le coût élevé de 

ces appareils. De plus, l’utilsation de ces outils implique de nombreuses mises au point 
méthodologiques (e.g. ionisation, colonne, gradient...) de manière à pouvoir les utiliser de 
manière optimale. On observe ainsi, actuellement, la mise en place de stratégies moins 
coûteuse. La première est basée sur la recherche de candidats dans des banques de données de 
spectre de masse ou de formule empirique. Toutefois elle reste limitée aux composés 
répertoriés. La seconde, plus récente, est basée sur l’identification de sous structures et la 
génération de structures à partir de logiciel de traitement de spectre de masse (e.g. AMDIS, 
MOLGEN-MS) puis sur la réduction du nombre de structure selon les propriétés physico-
chimique des candidats (e.g. log-kow, indices de rétention) (Schymanski et al. 2008, 
Schymanski et al. 2011). 
 

Ainsi, l’enjeu actuellement est de mettre en place des outils (e.g. haute résolution, 
appareil hydride) et/ou des stratégies permettant de récupérer suffisamment d’information 
pour pouvoir identifier le composé et sa structure. 

3.4.5.2 Confirmation biologique 

Tous les composés identifiés ne sont pas forcément actifs. En première approche, 
certains outils permettent de déterminer, en fonction de la structure des composés, leur 
activité biologique potentielle (e.g. QSAR). Ils permettent ainsi d’isoler les composés 
potentiellement actifs des autres composés identifiés dans les fractions actives (Balaam et al. 
2009). Par la suite il convient de confirmer que les composés potentiellement actifs le sont 
effectivement. Si une fraction contient un unique composé et si ce dernier est 
commercialement disponible, il suffit de le tester sur le(s) bioessai(s) de manière à confirmer 
ce potentiel. Cependant, généralement, les fractions finales contiennent plusieurs composés et 
il convient alors d’évaluer l’activité du mélange de ces contaminants.  
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Figure 24. Démarche expérimentale mise en œuvre pour la caractérisation de la contamination et l’identification des PE dans les milieux aquatiques. 
(MBA= mass balance analysis ou analyse de l’équilibre des masses) 
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1. Objectifs et stratégie bio-analytique 

Ce travail de thèse vise à contribuer à la mise en œuvre de nouvelles stratégies bio-
analytiques qui permettent une caractérisation de la contamination chimique des milieux 
aquatiques par les PE ainsi que leur identification. Dans ce but, la démarche expérimentale a 
consité à la mise en place et l’évaluation d’une approche de type EDA intégrant plusieurs 
étapes (Figure 24):  
 

(1) La caractérisation toxicologique de la contamination sur la base d’une 
approche multi-récepteurs in vitro réalisée dans le sédiment et la colonne d’eau.  

(2) La mise en œuvre d’une MBA à travers des analyses chimiques ciblées. 

(3) L’isolement et la purification des composés détectés au sein des échantillons 
actifs à travers la mise en place de fractionnements physico-chimiques et biochimiques. 

(4) L’identification des composés isolés à l’aide de différentes techniques 
spectrométriques et définie selon les propriétés physico-chimiques des fractions. 
 

À chaque étape, des développements méthodologiques ont été opérés afin d’optimiser la 
démarche de sorte à prendre en compte une diversité de polluants chimiques PE. Cette 
démarche a pu ensuite être éprouvée sur deux rivières impactées de typologies très différentes 
en termes d’impacts chimiques et écotoxicologiques. Les choix méthodologiques et leurs 
enjeux spécifiques ainsi que les sites d’études sont détaillés ci-après. 
 

2. Choix méthodologiques 

2.1 Approche multi-récepteurs 

Les outils biologiques utilisés au cours de ce travail sont des modèles cellulaires basés 
sur l’expression d’un gène rapporteur ou de gène naturel régulé par différents récepteurs 
cibles de xénobiotiques. Ces modèles et leurs spécificités sont décrits dans le tableau 25.  

Tableau 25. Les différentes lignées cellulaires utilisées au cours de cette thèse  
(*, bioessais mis en place à l’INERIS dans le cadre de cette thèse) 

 Lignées cellulaire 
(Récepeur –Principe) 

Reference ligands (EC50) Ligands environnementaux 

A
ct

iv
ité

 
H

or
m

on
al

e MELN 
(hER - LUC) 

ago :17β-E2 (0,01 nM) 
antago : ICI () 

Xéno-œstrogènes (e.g. BPA, Alkylphenols, EE2, 
E2, Parabens, pesticides, phtalates…) 

MDA-kb2 
(hGR > hAR - LUC) 

ago : DEX (10 nM) / DHT (0.1 nM) 
antago : RU486 ( µM) / FLU 

Glucocorticoïdes naturels et de synthèse (e.g. 
cortisol, prednisone, dexamethasone…) 

M
ét

ab
ol

is
m

e 
de

s 
xé

no
bi

ot
iq

ue
s 

HG5LN-hPXR * 
(hPXR-LUC) 

ago  SR12813 (70 nM) 
Pesticides, composes pharmaceutiques, steroids, 

phthalates, plastifiants, surfactants... 

PLHC-1, H4IIE 
(AhR-EROD) 

ago : TCDD (0.1/0.07 nM) 
antago : α-NF (10 µM) 

PAHs, PCBs, PCDD/Fs... 

PLHC-1, ZFL, RTL-W1  
(CYP3A-BFCOD)*  

? ? 
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engendré par le récepteur endogène.  
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Des différences pouvant exister entre certaines espèces de poissons, nous avons décidé 
d’utiliser des lignées appartenant à trois espèces différentes. Par ailleurs, de par l’implication 
du PXR et du CYP3A dans la détoxification se déroulant principalement dans le foie, nous 
avons décidé de travailler sur des lignées hépatiques. Les lignées PLHC-1 (Pœciliopsis 
lucida), ZFL (Danio rerio) et RTL-W1 (Oncorhynchus mykiss) ont été choisies pour ce 
travail. Enfin, de manière à évaluer si les résultats observés in vitro étaient en adéquation avec 
les réponses in vivo, nous avons également entrepris la mesure de cette activité sur des larves 
de poissons zèbre. 

Plusieurs méthodes sont employées pour la mesure de cette activité in vitro. Chez les 
mammifères, elles consistent à mesurer le métabolisme par le CYP3A d’un substrat en un 
produit fluorescent [e.g. 7-Benzyloxy-4-trifluorométhylcoumarine (BFC) en 7-hydroxy-4-
trifluorométhylcoumarine (HFC) et Benzyloxyrésorufin (BzRes) en resorufin] (Donato et al. 
2004, Mensah-Osman et al. 2007) ou luminescent (i.e. Luciférine PFBE, P450-GloTM de chez 
Promega) (Cali et al. 2006, Westerink et Schoonen 2007). Chez les poissons, elle consiste le 
plus souvent en une mesure indirecte par le suivi de l’activité de la 6β-testosterone 
hydroxylase ou de l’erythromycin N-demethylase (Vaccaro et al. 2003, Li et al. 2008). 
Néanmoins, ces méthodes impliquent un travail important d’analyse chimique en aval (i.e. 
CLHP avec détection UV) pour déterminer la quantité de métabolites. La mesure de l’activité 
benzyloxy-4-[trifluorométhyl]-coumarine-O-debenzyloxylase (BFCOD) est également de 
plus en plus rapportée chez le poisson, en particulier sur les fractions S9 ou microsomales 
hépatiques (Smith et al. 2010, Hasselberg et al. 2004, Hegelund et al. 2004) et plus 
récemment sur lignées cellulaires (Christen et al. 2009). Au regard des autres méthodes 
existantes chez les poissons, sa mise en œuvre semble relativement facile.  

 
Dans le cas de ce travail, nous avons choisi la mesure de l’activité BFCOD (Figure 

26). Au-delà de la simple détection des polluants émergents, la mesure de cette activité 
devrait également nous permettre de répondre à des questions mécanistiques portant sur la 
régulation du CYP3A chez le poisson. 

 
Figure 26. Principe de la mesure de l’activité BFCOD  

(BFCOD = benzyloxy-4-[trifluorométhyl]-coumarine-O-debenzyloxylase , BFC = benzyloxy-4-
[trifluorométhyl]-coumarine , HFC = 7-hydroxy-4-133 [trifluorométhyl]-coumarine)  
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2.2 Approche multi-compartiment 

Une grande partie de cette thèse a été consacrée à la calibration de méthodes physico-
chimiques de manière à permettre l’étude d’une multitude de contaminants organiques 
caractérisés par des propriétés physico-chimiques et des activités biologiques différentes. Ces 
calibrations, pour l’essentiel, ont porté sur le traitement des échantillons de sédiment mais 
également de la colonne d’eau 

2.2.1 Le sédiment 

2.2.1.1 L’échantillonnage 

Les prélèvements ont été réalisés à l’aide d’une benne Van Veen. Le sédiment a été 
tamisé sur site à 1 mm et stocké dans des barquettes aluminium au -20°C (Figure 27).  

   
Figure 27. Photographies du prévèlement de sédiment  

Benne VanVeen (a) , Tamis (b) , Barquettes d’aluminium pour le stockage du sédiment (c) 

2.2.1.2 L’extraction: Accelerated Solvent Extraction (ASE) 

Diverses méthodes sont décrites dans la littérature pour l’extraction des matrices 
solides (voir section, 3.1.1.2 de la synthèse bibliographique, tableau 17, p42). Cependant, la 
variété des propriétés chimiques des PE rend leur extraction commune difficile et la 
validation de méthodes d’extraction en vue d’analyses bio-analytique multi-bioessais reste 
très peu décrite. Parmi les techniques existantes, l’ASE très largement utilisée et permettant 
une extraction rapide et automatisée, a été choisie pour l’extraction de matrices solides dans le 
cadre de notre travail (Figure 28). 

 

 

 

 

 

 

 

 

              
 
  

Figure 28. Photographie d’un appareil ASE 350® et son principe d’utilisation 

a b c 
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Dans le cadre de la mise en œuvre de cet outil, nous avons évalué une méthode 
permettant l’extraction d’une large gamme de composés actifs dans le sédiment. Il nous a 
paru intéressant de comparer un rendement issu des analyses chimiques à un rendement issu 
des analyses biologiques in vitro, notamment vis-à-vis des potentiels effets de mélange ou de 
matrice. Cette comparaison a été réalisée d’une part sur un sédiment artificiel non actif dopé 
avec un mélange de composés actifs donnant théoriquement une réponse maximale pour les 
différentes activités mesurées (i.e.calcul d’un rendement réel) et d’autre part pour des PE 
natifs présents dans un sédiment naturel actif (i.e. détermination des concentrations et des 
activités biologiques). Ce travail spécifique est décrit dans la partie résultats (Article 5). 

2.2.1.3 Purification par chromatographie de perméation de gel (GPC) 

L’extraction des échantillons environnementaux conduit généralement à une co-
extraction de substances naturelles constituant la matrice et pouvant interférer avec les 
analyses biologiques et chimiques (voir section 3.1.1.3 de la synthèse bibliographique, p44). 
Dans le cadre de ce travail, l’effet de la purification par GPC sur nos réponses biologiques a 
été évalué.  

La GPC est une technique de chromatographie d’exclusion stérique (CES) basée sur la 
différence de pénétration des molécules de l’échantillon dans la phase stationnaire. Celle-ci 
comporte des pores dont le diamètre est comparable à celui des espèces présentes lorsqu’elles 
sont en solution dans la phase mobile. Selon la nature de la phase stationnaire, la CES est 
désignée par filtration sur gel quand la phase est hydrophile (phase mobile aqueuse) et par 
perméation de gel (GPC) quand elle est hydrophobe (phase mobile organique). Le principe de 
la GPC est la rétention/piégeage des molécules de petites tailles alors que les macromolécules 
sont éluées plus rapidement.  

Actuellement, cette technique est la plus largement utilisée pour la purification des 
extraits organiques (e.g. sédiment, organimes, SPMD) vis-à-vis de macromolécules (e.g. 
lipides, acides humiques). Cela s’explique notamment de par son universalité vis à vis d’une 
large gamme de contaminants organiques. C’est pourquoi nous avons décidé d’utiliser cette 
méthode de purification. 

 
Dans le cas présent, l’objectif était d’évaluer l’importance de cette purification pour la 

bio-détection d’une multitude de composés actifs. Il a ainsi été question de comparer les 
activités brutes mesurées au sein des extraits bruts à celle issues des extraits purifiés sur GPC. 
Pour réaliser cette purification, nous avons utilisé deux colonnes en série Waters EnvirogelTM 
GPC clean-up (19 x 150 mm et 19 x 300 mm) couplées à une colonne de garde (4.6 x 30 mm) 
et montées sur un système CLHP Thermo SpectraSystem équipé d’un passeur d’échantillon 
AS300, d’une seringue de 5 mL, d’une boucle d’injection de 2 mL, d’une pompe binaire 
P4000 et d’un détecteur UV1000. La méthode de purification a été calibrée selon les 
recommandations de Waters®, basées sur le protocole EPA-3604A (1994). Les conditions 
d’analyses étaient les suivantes : phase mobile cyclohexane/AE (50/50, v:v), débit 5 mL/min, 
injection 1 mL, température de 20°C.  

2.2.2 La colonne d’eau 

2.2.2.1 L’échantillonnage 

La colonne d’eau est généralement caractérisée par une variation périodique des 
niveaux de contamination qui peuvent être assez faibles selon le débit, ce qui constitue une 
contrainte importante dans leur évaluation. Pour pallier ces limites, des capteurs passifs ont 
été déployés. L’intérêt de tels dispositifs à été discuté dans la section 3.1.2.2 de la synthèse 
bibliographique (p45). En fonction des objectifs des études in situ et toujours dans une 
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optique d’avoir une approche la plus exhautive possible, 2 types de capteurs ont été utilisés de 
manière à couvrir un large spectre de polarité: les POCIS permettant l’échantillonnage des 
composés polaires (log Kow < 3) et les SPMD permettant l’échantillonage des composés 
apolaires (log Kow > 3) (Figure 29).  
 

       
Figure 29. Photographies des POCIS et des SPMD  avant leur déploiement  

Dispositifs utilisés pour l’échantillonnage (a) , Cannister équipé de 3 POCIS (b) , Cannister spider équipé d’une 
membrane SPMD (c) 

2.2.2.2 L’extraction 

Les procédures de traitement des POCIS et des SPMD sont présentées en figure 30. 
Les POCIS, après un nettoyage des membranes à l’eau distillée, ont été extraits par extraction 
sur phase solide (SPE) en transférant la phase HLB, piégée entre les membranes PES, dans 
des cartouches SPE en verre. Après séchage de la phase, les composés retenus sur la phase ont 
été élués par une élution séquentielle avec 10 mL de MeOH, 10 mL de MeOH/DCM et 10 mL 
de DCM. Après évaporation sous flux d’azote, chaque extrait a été repris dans un volume de 
200 µL de MeOH pour les bioessais in vitro et les analyses chimiques.  

 
Concernant les SPMD, le biofouling (i.e. inscrustation d’organismes végétaux ou 

animaux) étant plus important, un premier nettoyage des membranes a été effectué in situ 
avec de l’eau distillé. Avant extraction, les membranes ont de nouveau été nettoyées à l’aide 
d’un chiffon imbibé d’eau distillé, puis d’acétone et enfin de cyclohexane. L’extraction a 
consisté en une dialyse de 2 fois 24 h dans 125 mL de cyclohexane. Après reconcentration au 
RotavapTM (Heidolph, Schwabach, Allemagne), les extraits ont été purifiés par GPC de 
manière à éliminer la trioléine et d’autres lipides persistant dans les SPMD après la dialyse et 
pouvant intérférer avec les analyses biologiques et chimiques.  

2.3 Stratégie de fractionnement des extraits environnementaux 

La stratégie bio-analytique de type EDA mise en place au cours de ce travail vise à 
isoler et identifier des PE actifs. Cette approche utilise notamment des étapes de 
fractionnement de manière à réduire la complexité du mélange environnemental (voir section 
3.4.3 de la synthèse bibliographique, p60). Le couplage de bioessais et de plusieurs étapes 
successives de fractionnement permet notamment d’isoler progressivement les composés 
d’intérêts. Jusqu’à aujourd’hui de tels couplages ont le plus souvent été dédiés à une classe 
spécifique de contaminants (composés œstrogénique et dioxin-like –Houtman et al. 2007, 
Brack et al. 2005) et des méthodes plus intégratives ont rarement été développées.  

a b c 
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Dans notre étude, il a été question de développer et d’évaluer une stratégie de 
fractionnement permettant l’analyse simultanée de plusieurs activités PE liés à la présence de 
ligands du ER, du AR, du PXR et du AhR. 

2.3.1 Fractionnement primaire : pré-fractionnement par SPE 

Plusieurs études rapportent l’emploi d’un fractionnement primaire « grossier » ou pré-
fractionnement permettant une première réduction de la complexité de mélange à travers 
l’obtention d’un nombre réduit de fractions (Khim et al. 1999, Thomas et al. 2002, Brack et 
al. 2005). Dans le cas présent, le pré-fractionnement est réalisé par extraction sur phase solide 
(SPE) sur cartouches de silice selon les étapes décrites figure 31.  

 

 

 

 

 

 

 

 
  
 
 
 
 
 

 
En amont, différentes cartouches et différentes conditions d’élutions ont été testées 

pour l’isolement de 12 composés standards présentant des propriétés physico-chimiques et 
des activités différentes. Les cartouches de silice permettant la meilleure séparation ont été 
choisies. La Figure 31 présente le profil d’élution des standards analytiques utilisés pour la 
calibration de la procédure. Les investigations portant sur cette calibration (i.e. établissement 
de rendement de pré-fractionnement) sont présentés dans l’article 6.  

2.3.2 Fractionnement secondaire : hyperfractionnement par CLHP 

Le pré-fractionnement fournit une première information sur la polarité des ligands 
mais reste généralement insuffisant pour séparer finement les activités les unes des autres. Par 
conséquent un deuxième fractionnement par CLHP en phase inverse sur colonne C18 
(Poursuit-C18, 5 µm, 250 x 4,6 d.i.) (Figure 32) a été développé. Pour la calibration de cette 
méthode, un mélange de 35 molécules standards, couvrant une large gamme de polarité (-1 < 
log Kow < 7), a été utilisé. Les conditions du gradient d’élution sont résumées dans le tableau 
26. La détection a été réalisée en UV à 210 nm. Les composés sont élués entre 4 (caféine) et 
99 (TCDD) min (Figure 33). 

 
 
 

 

Figure 31. Les différentes étapes du pré-fractionnement sur cartouche de silice 
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Figure 32. Système CLHP utilisé pour l’hyperfractionnement 

 

 

Tableau 26. Gradient d’élution d’élution utilisé pour l’hyperfractionnement 

min Débit (mL/min) %ACN %H2O 
0 1 20 80 
10 1 20 80 
60 1 45 55 
100 1 100 0 
120 1 100 0 

120,01 1 20 80 
125 1 20 80 

 
 
 

 
Figure 33. Profil de séparation chromatographique du mélange de 35 PE  

(BP : benzophénone , EE2 : éthinyl-œstradiol , DES : Diéthyl-stilbestrol)  
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2.3.3 Fractionnement ciblé sur colonne récepteur 

Comme évoqué dans la section 3.4.3 de la synthèse bibliographique (p62), il est 
fréquent que les fractions finales contiennent encore plusieurs activités. De manière à isoler 
efficacement les activités les unes des autres, nous avons utilisé des colonnes d’affinité 
contenant des récepteurs nucléaires purifiés permettant de séparer les composés qui lient les 
récepteurs de ceux qui ne les lient pas. Dans ce travail, selon la méthode décrite par Pillon et 
al. (2005), Riu et al. (2008) et Dagnino (2009), des colonnes ERα et PXR ont été employées. 
Leur principe d’utilisation est décrit figure 34. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 34. Principe d’utilisation des colonnes d’affinité aux récepteurs nucléaires 

2.4 Stratégie d’identification chimiques 

2.4.1 Analyses chimiques quantitatives 

Des analyses chimiques ciblant différentes classes de composés, majoritairement des 
PE, ont pu être réalisées à différentes étapes de la stratégie bio-analytique. Avant chaque 
injection, les extraits ont subit une purification par extraction sur phase solide ou sur micro-
colonne de manière à optimiser leur détection. Les différentes classes de composés analysés 
ainsi que les méthodes de purification et d’analyses utilisées pour leur détection et leur 
quantification sont présentées dans le tableau 27. 
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Tableau 27. Méthodes utilisées pour les analyses chimiques ciblées 
(a, TPP : triphenyl phosphate anlysé directement sans purification)

 

Classes de 
composés 

Méthodes de 
purification 

HAP 
µcolonne d’alumine 

+ 
µcolonne de silice 

PCB, OCP 
Micro-colonne silice 

acide 
après purification HAP 

Stéroïdes 

Cartouche Oasis HLB 
(200 mg, 6cc 
WATERS®) 

+ 
Cartouche NH2 

(500mg, 3cc, Supelco) 

Composés 
pharmaceutiques 

Cartouche Oasis MCX 
(60mg, 3cc, 
WATERS®) 

Alkylphenols 
BPA 

Cartouche Bond Ellut 
C18 (200 mg, 3cc, 

Varian®) 
+ 

HF-Bondelut PSA 
(500 mg, 3cc, Varian®) 

2.4.2 Analyses chimiques non ci

La CPG-SM utilisant un simple quadrip
scan reste actuellement la méthode la plus employée
inconnus dans les matrices en
données de spectres de masses (e.g. NIST). 

Dans le cadre de ce travail, cette méthode
analyses ont été realisées en utilisant un CPG (GC, Agilent 6890, France) 
colonne HP-5MS couplé un SM
7683). Les conditions d’analyse étaient les suivantes
Injection 1 µl en splitless, Tem
(4°C /min), Gamme de masse
comparés avec ceux de la banque NIST98.
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Méthodes utilisées pour les analyses chimiques ciblées 
: triphenyl phosphate anlysé directement sans purification) 

Méthodes 
d’analyse Composés quantifiés

CPG-SM (SIM) 

 

naphtalène, acenaphthylène, acen
anthracène, fluoranthène, dibenzothioph

benzo[a]anthracène, triphenylè
benzo[b/j/k]fluoranthène, benzo[

benzo[a]pyrène, indeno[1,2,3,c,d]
[a,h]anthracène, benzo[g,h,i]p

CPG-µECD 

PCB 08 / 30 /18 / 29 /50+ 28 / 52 / 
155 / 101 / 87 / 154 + 77 / 188 / 153 / 105 / 138 / 126 / 

187 / 128 / 200 / 180 / 170 / 198 / 195
BDE47 / 119 / 99 / 

hexachloro-benzène, lindane, heptachlor, heptachlore 
époxide, 2,4’DDE, cis-chlordane, 
4,4’DDE, dieldrin, 2,4’DDD, 4,4’DDD, 2,4’DDT, 

4,4’DDT d8, 4,4’DDT, 

UPLC-MS/MS 
(MRM) 

 

œstriol, noréthindrone, testostérone, 
œstrone, 17α-œstradiol, 17β-œstradiol, 

progestérone, mestranol

RRLC-MS/MS 
(MRM) 

 

caféine, carbamazépine, diazepam, 
amitryptiline, doxepine, imipramine, ibuprofène, 
paracétamol, kétoprofène, naproxène, a
diclofénac, gemfibrozil, clenbuterol,

terbutaline, théophylline, alprazolam, 
fluoxétine, clotrimazole, fénofibrate

UPLC-MS/MS 
(MRM) 

 

NP2EO, NP1EO, NP1EC, BPA, 

Analyses chimiques non ciblés pour l’identification de composé

utilisant un simple quadripole associée à un mode de détection 
méthode la plus employée pour l’identification de composés 

dans les matrices environnementales à travers une comparaison avec des
de spectres de masses (e.g. NIST).  

cadre de ce travail, cette méthode a été utilisée en première approche
analyses ont été realisées en utilisant un CPG (GC, Agilent 6890, France) 

couplé un SM (MS, Agilent 5973) et d’un passeur d’échantillon 
7683). Les conditions d’analyse étaient les suivantes : phase mobile : Helium (1.3 mL/min)

Température de l’injecteur : 250°C, T°C du four
amme de masse : 50-500 m/z (70 eV). Les spectres de masse obtenus ont été 

comparés avec ceux de la banque NIST98. 
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Méthodes utilisées pour les analyses chimiques ciblées  
 

Composés quantifiés Réf 

cenaphtène, fluorène, 
ibenzothiophène, pyrène, 

ène, triphenylène, chrysène, 
enzo[e]pyrène, 

[1,2,3,c,d]pyrène, dibenzo 
[g,h,i]perylène, TPPa 

 

 44 / 104 / 103 / 66 / 
155 / 101 / 87 / 154 + 77 / 188 / 153 / 105 / 138 / 126 / 

187 / 128 / 200 / 180 / 170 / 198 / 195 / 206/ 209, 
 153 

ndane, heptachlor, heptachlore 
hlordane, trans-nonachlore, 

ieldrin, 2,4’DDD, 4,4’DDD, 2,4’DDT, 
4,4’DDT d8, 4,4’DDT, mirex 

 

rone, éthinylœstradiol, 
stradiol, lévonorgestrel, 
estranol 

 

iazepam, nordiazepam, 
, imipramine, ibuprofène, 

naproxène, aspirine, 
lenbuterol,salbutamol, 
lprazolam, bromazepam, 

clotrimazole, fénofibrate 

 

NP2EO, NP1EO, NP1EC, BPA, 4-tOP, 4-NP  

tion de composés inconnus 

à un mode de détection en full-
pour l’identification de composés 

à travers une comparaison avec des bases de 

a été utilisée en première approche. Les 
analyses ont été realisées en utilisant un CPG (GC, Agilent 6890, France) equipé d’une 

et d’un passeur d’échantillon (Agilent 
: Helium (1.3 mL/min), 

four : 50°C à 300°C 
es spectres de masse obtenus ont été 



2.5 Les sites d’études 

2.5.1 Le Réveillon 

Le Réveillon est une rivière française localisée en région parisienne
D’une longueur de 21,6 km, 
affluents de l’Yerres dans l’Essone. Son débit moyen est de 0.304 m
bassin de versan de 1020 km². 
pression anthropique mixte d’origine agricole
une diversité de contaminants 

 
 

  

 
Le site de prélèvement, localisé au sein de la commune de Villecresnes 

l’objet de plusieurs investigations par l’INERIS ces dernières années. Initialement, le choix de 
ce site comme site d’étude a été dicté par la mise en évidence d’un impact sur les populations 
de poissons à l’aide de certains biomarqueurs bioch
(Sanchez et al. 2007). 

Le caractère multi-contaminé de ce site a pu être confirmé à l’aide d’analyses 
et chimiques appliquées au sédiment avec notamment la mise en évidence d’activités 
œstrogénique, dioxin-like et anti androgénique
détectés dans cette étude restait à être identifié
à être évaluée.  

Enfin, des analyses réalisées au cours de la première année de thèse 
certaine constance dans les niveaux de contamination entre l’année 2004 
et l’année 2009, nous avons décidé d’utiliser ce site comme site atelier pour la calibra
outils physico-chimiques mise en œuvre dans le cadre de notre démarche
de notre stratégie bio-analytique sur ce site fait l’objet de l’
distribution de la contamination est rapportée dans l’

2.5.2 La Dore 

La Dore est une rivièr
D’une longueur de 1065 km, elle constitue l’un des affluents de l’Allier
localisé au niveau de la commune de Vertolaye à proximité d’un rejet pharmaceutique et d’un 
rejet municipal (Figure 36). 
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Le Réveillon est une rivière française localisée en région parisienne
D’une longueur de 21,6 km, elle prend sa source en Seine et marne et constitue l

de l’Yerres dans l’Essone. Son débit moyen est de 0.304 m3/s et elle couvre un 
bassin de versan de 1020 km². De par son cheminement, cette rivière est soumise à une 

mixte d’origine agricole et urbaine et de ce fait charie potentiellement 
une diversité de contaminants chimiques.  

 Figure 35. La rivière Réveillon 

Le site de prélèvement, localisé au sein de la commune de Villecresnes 
l’objet de plusieurs investigations par l’INERIS ces dernières années. Initialement, le choix de 
ce site comme site d’étude a été dicté par la mise en évidence d’un impact sur les populations 
de poissons à l’aide de certains biomarqueurs biochimiques d’exposition (i.e. VTG et EROD) 

contaminé de ce site a pu être confirmé à l’aide d’analyses 
s au sédiment avec notamment la mise en évidence d’activités 

et anti androgénique (Article 2). Toutefois, la majorité des PE 
détectés dans cette étude restait à être identifiée et la contamination de la col

es analyses réalisées au cours de la première année de thèse 
certaine constance dans les niveaux de contamination entre l’année 2004 (

décidé d’utiliser ce site comme site atelier pour la calibra
ise en œuvre dans le cadre de notre démarche.

analytique sur ce site fait l’objet de l’article 6 alors que l’étude de la 
distribution de la contamination est rapportée dans l’article 7. 

La Dore est une rivière française localisée pour l’essentiel dans le P
D’une longueur de 1065 km, elle constitue l’un des affluents de l’Allier. 
localisé au niveau de la commune de Vertolaye à proximité d’un rejet pharmaceutique et d’un 

Site de prélèvement 
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Le Réveillon est une rivière française localisée en région parisienne (Figure 35). 
elle prend sa source en Seine et marne et constitue l’un des 

/s et elle couvre un 
son cheminement, cette rivière est soumise à une 

urbaine et de ce fait charie potentiellement 

Le site de prélèvement, localisé au sein de la commune de Villecresnes (94), a fait 
l’objet de plusieurs investigations par l’INERIS ces dernières années. Initialement, le choix de 
ce site comme site d’étude a été dicté par la mise en évidence d’un impact sur les populations 

imiques d’exposition (i.e. VTG et EROD) 

contaminé de ce site a pu être confirmé à l’aide d’analyses in vitro 
s au sédiment avec notamment la mise en évidence d’activités 

Toutefois, la majorité des PE 
et la contamination de la colonne d’eau restait 

es analyses réalisées au cours de la première année de thèse ayant montré une 
(Kinani et al. 2010) 

décidé d’utiliser ce site comme site atelier pour la calibration des 
. La mise en œuvre 

alors que l’étude de la 

essentiel dans le Puy de Dôme. 
. Le site d’étude est 

localisé au niveau de la commune de Vertolaye à proximité d’un rejet pharmaceutique et d’un 

Site de prélèvement  



 

 

(U 

Le choix de cette rivière pour site d’étude a été déterminé par l’observation 
d’une usine pharmaceutique 
hypertrophie des gonades, Figure 3
intersexualité marquée chez des goujons (
fortement une contamination par des composés de type PE. 

Le contexte particulier de contami
besoin d’identifier les molécules à l’origine des effets observ
conduits à mettre en œuvre notre stratégie
pouvant être multiple nous avons investigué le sédiment et la colonne d’eau. 
bioessais in vitro, la proximité d’une industrie
contamination, nous a amené à intégrer à 
biologiques : GR, MR et PR. Les investigations réalisées sur ce site font l’objet de l’
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Figure 36. La rivière Dore  
 : STEP urbaine , P : Usine pharmaceutique) 

 
Le choix de cette rivière pour site d’étude a été déterminé par l’observation 

d’une usine pharmaceutique et d’une STEP urbaine d’anomalies morphologiques 
Figure 36) et d’une incapacité de ponte

chez des goujons (Sanchez et al. 2011). Ces résultats suggéraient 
fortement une contamination par des composés de type PE.  

particulier de contamination de ce site (i.e. rejet pharmaceutique) et le 
besoin d’identifier les molécules à l’origine des effets observés chez les poissons nous ont 
conduits à mettre en œuvre notre stratégie bio-analytique. La source de contamination 
pouvant être multiple nous avons investigué le sédiment et la colonne d’eau. 

, la proximité d’une industrie pharmaceutique comme source potentielle de 
contamination, nous a amené à intégrer à une batterie de bioessais incluant de 

: GR, MR et PR. Les investigations réalisées sur ce site font l’objet de l’

PPPP
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Hypertrophie des gonades chez 
un goujon pêché en aval des 
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Le choix de cette rivière pour site d’étude a été déterminé par l’observation en aval 
d’anomalies morphologiques (i.e. 

cité de ponte associées à une 
Ces résultats suggéraient 

(i.e. rejet pharmaceutique) et le 
és chez les poissons nous ont 
La source de contamination 

pouvant être multiple nous avons investigué le sédiment et la colonne d’eau. Concernant les 
pharmaceutique comme source potentielle de 

bioessais incluant de nouvelles cibles 
: GR, MR et PR. Les investigations réalisées sur ce site font l’objet de l’article 8.  

Hypertrophie des gonades chez 
un goujon pêché en aval des 

points U et P 
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1. Nouveaux outils in vitro pour la détection de PE émergents 

La contamination des milieux aquatiques par les PE est aujourd’hui un fait avéré. 
Plusieurs études rapportent des altérations de la reproduction et/ou du développment chez les 
poissons associées à la présence de composés pouvant intéragir avec le système endocrinien. 
Ces effets délètères souligent le besoin de caractériser la contamination par ces substances de 
manière à évaluer les risques encourus pour les populations exposées. Actuellement les outils 
bio-détection sont fréquemment employés pour cette caractérisation de par leur capacité à 
détecter de manière sensible et intégrative les composés actifs. Jusqu’à présent, l’emploi de 
tels outils a essentiellement porté sur la détection des composés intéragissant avec le ER ou le 
AhR. Néanmoins, quelques d’études rapportent l’occurrence environnementale de substances 
qui n’intéragissent pas avec ces voies de signalisation et dont les impacts in situ restent 
souvent méconnus. La bio-détection de composés actifs reste donc un enjeu de recherche 
important et il existe actuellement un besoin d’évaluer de nouveaux outils permettant de 
rendre compte de la diversité des contaminants actifs présents dans les milieux aquatiques.  

 
La première partie des résultats est consacrée à l’évaluation de nouveaux bioessais in 

vitro. Parmi les nombreuses cibles éventuelles des PE, nous nous sommes notamment 
interessés à l’utilisation du récepteur PXR au sein d’une démarche bio-analytique. Ce dernier, 
décrit dans la littérature comme un xenosensor (détecteur des xénobiotiques) (Kretschmer et 
Baldwin 2005), peut potentiellement permettre la détection d’une diversité de substances 
regroupant une multitude de classes chimiques, notamment de polluants émergents non 
considérés par les outils généralement utilisés (i.e. ER, AhR). Par ailleurs, au delà de la seule 
détection de composés actifs, l’étude du PXR revêt une pertinence mécanistique et 
fonctionnelle du fait de son rôle clef dans la régulation de gènes, dont le CYP3A, impliqués 
dans la détoxification des xénobiotiques et le métabolisme des hormones endogènes. 

Du fait des fortes différences inter-espèces rapportées pour ce récepteur (Moore et al. 
2000, Eckins et al. 2008), il nous a paru pertinent d’étudier les systèmes humain et poisson à 
travers (1) l’utilisation d’un modèle gène rapporteur basé sur le PXR humain (hPXR) ; (2) la 
mesure de l’activité CYP3A dans des lignées de poissons. 

1.1 Utilisation du récepteur hPXR 

Des différents analogues identifiés dans le règne animal, le hPXR reste à ce jour le 
mieux décrit, d’une part d’un point vue mécanistique et fonctionel et d’autres part en termes 
de diversité de ligands. Parmi les différents systèmes cellulaires rapportés dans la littérature 
pour l’étude de ce récepteur, une majorité sont basés sur des systèmes de transfection 
transitoires (voir section 2.3.2.4, tableau 16, p39). Dans le cas de notre travail nous avons 
utilisé la lignée HG5LN-hPXR issue d’une double transfection stable (Lemaire et al. 2006).  

 
Les objectifs étaient de caractériser (1) l’utilisation de la lignée HG5LN-hPXR pour la 

détection de polluants environnementaux, pures et au sein d’échantillons complexes ; (2) son 
degré de complémentarité avec d’autres tests in vitro au sein d’une démarche bio-analytique 
intégré pour informer sur l’état de contamination des milieux aquatiques. 

 
Ci-après sont ainsi présentés la caractérisation de cette lignée vis-à-vis d’une diversité 

de ligands puis son évaluation pour la détection d’activateurs du hPXR dans des matrices 
environnementales. Ces premiers travaux ont donné lieu à deux articles publiés dans 
Analytical Bioanalytical chemistry (Creusot et al. 2010, Article 1) et Environmental pollution 
(Kinani et al. 2010, Article 2).  
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1.1.1 Caractérisation de la lignée HG5LN-hPXR 

De précédentes études utilisant cette lignée ont décrit divers composés comme des 
activateurs spécifiques du hPXR (pesticides, stéroïdes, surfactants…) (Lemaire et al. 2006, 
Mnif et al. 2007). Dans le cadre de notre travail, il nous a paru intéressant d’étendre cette 
caractérisation à d’autres classes chimiques présentes dans les milieux aquatiques incluant 
notamment des polluants émergents. Parmi ces composés, certains avaient déjà été décrits 
comme activateurs du hPXR, mais il nous a paru important de confirmer leur capacité à 
activer ce récepteur dans notre lignée et dans nos conditions de test. Au total, plus d’une 
centaine de composés ont été testés à la fois sur la lignée HG5LN-hPXR et sur la lignée 
HG5LN de manière à garantir la spécificité de l’activation. Une partie de ce criblage (57 
composés) est présenté dans l’article 1. 
 

Les résultats (Tableau 28) confirment l’activation spécifique du récepteur hPXR dans 
la lignée HG5LN-hPXR par une diversité de pollutants environnementaux. Sur les 110 
composés testés, 58 se sont révélés être actifs incluant 17 nouveaux ligands non décrits 
jusqu’alors. Parmi les composés actifs un certains nombres sont décrits comme pouvant 
intéragir avec d’autres cibles moléculaires (ER, AhR, AR, MR, GR et PR). C’est notamment 
le cas des pesticides, des surfactants/plastifiants/conservateurs et des stéroïdes. Dans un 
contexte de caractérisation de la contamination du milieu, le recouvrement de plusieurs 
activités peut permettre d’orienter les analyses chimiques. Concernant les composés 
pharmaceutiques, nos résultats confirment l’intérêt d’utiliser la lignée HG5LN-hPXR pour 
leur détection potentielle.  
 

Au vu de ces premiers résultats, la lignée choisie permettait potentiellement la 
détection d’une multitude de composés actifs. Une limite réside toutefois dans le fait que 
beaucoup des ligands du hPXR ont une potentialité relativement faible car ils activent le 
récepteur à de fortes concentrations (>µM), généralement au dessus des concentrations 
environnementales observées pour ces composés. Il a donc été question, dans un deuxième 
temps, d’évaluer la capacité de cette lignée à détecter des ligands du hPXR dans les matrices 
environnementales.  
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Tableau 28. Résumé du screening de polluants environnementaux sur la lignée HG5LN-hPXR  
(en gras : nouveaux ligands)  

  Composés EC 50 TEF Autre(s) cible(s) PE 

P
e

st
ic

id
e

s 
(2

7
) 

Actifs (21) 

Pretilachlore 1.3E-07 0.440 
 

Metolachlor 4.2E-06 0.074  
Oxadiazon 5.3E-07 0.053 

 
Bupirimate 2.8E-06 0.046 

 
pp'DDD 2.0E-06 0.041 ER, AR 

Fenvalerate 1.0E-06 0.038 ER, AR 
pp'DDE 6.1E-06 0.030 ER, AR 
pp'DDT 5.5E-06 0.029 ER, AR 

Cypermethryn 2.5E-06 0.029 ER 
Trans-nonachlor 3.6E-06 0.024  

Lindane 5.5E-06 0.021 ER 
Chlordane 3.2E-06 0.020 ER 
o,p' DDT 4.0E-06 0.018 ER, AR 

Endosulfan 3.8E-06 0.015 ER, AR 
Terbutryn 1.8E-05 0.010 

 
Prometryn 1.4E-05 0.010 

 
Triclosan 1.4E-06 0.006 

 
Terbutylazine 3.3E-05 0.004 

 
Linuron 3.7E-05 0.003 AR 
Diuron 4.8E-05 0.002 AR 

Isoproturon 7.5E-05 0.002 
 

Non actifs (6) TBT, chlorotoluron, metoxuron, chlorosulfuron, nicosulfuron, hexachlorobenzène 

C
o

m
p

o
sé

s 
p

h
a

rm
ac

eu
tiq

u
e

s 
(3

9
) 

(c
o

sm
é

tiq
u

e
s,

 m
é

d
ic

am
e

n
ts

, 
an

tib
io

tiq
u

e
s)

 

Actifs (19) 

T0901317 5.2E-09 10.2 
 

SR 128113 6.9E-08 1.0 
 

Rifampicin 3.8E-07 0.162 
 

Clotrimazole 4.7E-07 0.043 AhR 
Fénofibrate 1.2E-06 0.025 

 
Mévastatin 2.4E-06 0.013 

 
Médazepam 1.4E-06 0.009 

 
Masoprocol 1.2E-05 0.007 AR 
Tamoxifen 1.3E-06 0.007 ER 

Propiconazole 1.4E-05 0.006 AhR 
Gemfibrozil 6.1E-05 0.003 

 
Diazépam 6.2E-05 0.002  

Clonazépam 1.1E-04 0.001 
 

Carbamazepin 2.7E-04 0.001 
 

Diclofénac 1.2E-04 0.001 
 

Triazolam 3.8E-04 0.0004 
 

Kétoprofène 3.5E-04 0.0004 
 

Bézafibrate 2.0E-04 0.0003 
 

Erythromycin 4.3E-03 0.0001 
 

Non actifs (20) 

Loprazolam, bromazepam, alprazolam, naproxen, ibuprofen, aspirin, caféine, 
flumazemil, pravastatin, sulfamethoxazole, paracetamol, roxithromycin, 
clarythromycin, sotalol, staduvine, bisoprolol, aténolol, théophyllin, propranolol, 
benzophénone 2 

P
C

B
 +

 
H

A
P

 (
1

4
) 

Actifs (5) 

PCB 118 2.8E-05 0.007 
 

PCB 153 1.5E-05 0.006 
 

PCB 180 1.5E-05 0.006 
 

PCB 138 1.5E-05 0.005 
 

PCB 101 2.1E-05 0.003 
 

Non actifs (9) 
PCB 28, PCB 52, PCB 77, PCB 126, PCB 169, benzo[k]fluoranthène, OH-
benzo[a]pyrene, fluoranthène, naphtalène 

S
u

rf
a

ct
a

n
t, 

p
la

st
ifi

an
t 

e
t 

co
n

se
rv

a
te

u
rs

 (
1

2
) 

Actifs (7) 

4tOP 1.4E-06 0.061 ER 
mNP 4.2E-06 0.031 ER 
DIOP 2.8E-06 0.025 

 
TPP 1.4E-06 0.019 ER 
BPA 2.7E-05 0.006 ER, anti-AR 

NP1EO    
NP1EC   

ER, anti-AR 

Non actifs (5) n-butyl parabens, n-benzyl paraben, n-pentyl paraben, BHT, 4NP 

S
te

ro
id

es
  

n
at

u
re

ls
 e

t 
d

e 
sy

n
th

ès
e

 
(1

8
) Actifs (6) 

Spironolactone 1.4E-05 0.006 PR, GR, MR,  
E1 3.2E-05 0.004 ER 

17BE2 4.3E-05 0.003 ER 
EE2 3.0E-06 0.003 ER 

Norgestimate 2.4E-05 0.003 ER, PR, MR 
Pregnenolone 3.5E-05 0.002 ER, MR 

Non actifs (12) 
Mestranol, prednisone, 6-α-methylprednisone, cortisone, OH-Cortisone, testostérone 
progesterone, lévonorgestrel, DHEA, prednisolone, prednisone, DHT,  
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1.1.2 Détection d’activateurs du hPXR dans les matrices environnementales 

Pour évaluer la capacité de la lignée HG5LN-hPXR à détecter des ligands du hPXR 
dans les milieux aquatiques, un premier criblage de différents types d’échantillons déjà 
collectés au laboratoire a été réalisé. Il s’agissait d’une part d’extraits d’eau de surface (3 
fractions POCIS) et d’effluents industriels et municipaux et d’autre part d’extraits de sédiment 
issus de sites impactés et de sites de référence. Ces investigations ont fait l’objet des articles 
1 et 2, respectivement. En parallèle de l’activité PXR, les activités œstrogénique, (anti)-
androgénique et dioxin-like ont été caractérisées. 
 
Article 1 :  Creusot et al. (2010) publié dans Analytical Bioanalytical Chemistry 
Evaluation of an hPXR reporter gene assay for the detection of aquatic emerging pollutants: 
screening of chemicals and application to water samples 
 
Article 2 :  Kinani et al. (2010) publié dans Environmental pollution 
Bioanalytical characterisation of multiple endocrine- and dioxin-like activities in sediments 
from reference and impacted small rivers 
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Synthèse des articles 1 et 2 

 
Les résultats de ces deux études montrent la présence d’une activité PXR-like dans 

l’ensemble des extraits environnementaux testés, confirmant ainsi la capacité de notre lignée à 
détecter des composés actifs dans des matrices complexes. En particulier, les résultats de 
l’ article 1 ont montré l’intérêt du couplage entre les bioessais in vitro et des capteurs passifs 
pour la détection de contaminants actifs dans les eaux de surfaces, notamment pour la 
détection de polluants émergents polaires. Dans l’ensemble, ces résultats témoignent de la 
diversité des ligands environnementaux du hPXR, regroupant des composés présentant des 
propriétés physico-chimiques très variées et distribués aussi bien dans la colonne d’eau que le 
sédiment. Ils soulignent ainsi le besoin de considérer plusieurs compartiments (approche 
multi-compartiment) pour une caractérisation optimale de la contamination.  
 

Par ailleurs, au regard des autres activités détectées, il semble que le hPXR apporte des 
informations supplémentaires concernant la contamination chimique. Notamment, les profils 
des activités œstrogénique et PXR-like différaient pour les effluent dans l’article 1 et pour les 
sédiments dans l’article 2, suggérant que les composés détectés par les bioessais n’étaient pas 
les mêmes. Ces observations sont en faveur de la mise en œuvre d’approche multi-récepteurs 
intégrant le hPXR pour une détection optimale de polluants actifs.  
 

Enfin, pour l’ensemble des échantillons analysés, une mass balance analysis a été 
entreprise. Globalement, les résultats montrent que les composés ciblés n’expliquent qu’une 
infime partie de l’activité PXR-like (<0.1% dans les POCIS et de 0.13 à 1.42 % dans les 
effluents-article 1, entre 0,005 et 0,035 % dans le sédiment-article 2). Ces résultats traduisent 
le manque de connaissance sur les ligands environnementaux du hPXR et soulignent le besoin 
de mettre en place des approches de type EDA pour leur identification. 
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1.2 Utilisation de l’activité CYP3A chez le poisson 

La précédente partie a permis de mettre en évidence la présence de composés 
activateurs du hPXR d’une part dans la colonne d’eau et d’autre part dans le sédiment. Ces 
résultats confirment donc la pertinence de suivre d’autres voies de signalisation que celles 
médiées par le ER et le AhR pour une meilleure évaluation de la contamination. Néanmoins, 
compte tenu des fortes différences inter-espèces dans l’activation du PXR (Moore et al. 2002, 
Eckins et al. 2008), la présence de ligand du hPXR ne peut pas rendre compte d’un risque 
pour les organismes aquatiques. Nous avons donc entrepris de travailler sur le PXR de 
poisson. Ne disposant pas de modèle rapporteur de poisson pour ce récepteur, nous avons 
utilisé la mesure de l’activité du CYP3A dans différentes lignées cellulaires dérivés de cet 
organisme.  
 

Le CYP3A est une enzyme jouant un rôle clef dans le métabolisme des xénobiotiques. 
Chez l’Homme elle est principalement régulée par le PXR (Kliewer et al. 2002), mais 
également par le CAR, le VDR et le GR (Pascussi et al. 2003). Chez le poisson, sa régulation 
est moins clairement établie, le PXR et le AhR pourraient être impliqués (Tseng et al. 2005, 
Bresolin et al. 2007, Li et al. 2008). Ainsi, à l’image de l’activité EROD utilisée pour la 
détection des composés dioxin-like activant le AhR, l’activité CYP3A pourrait 
potentiellement être employée pour la détection de xénobiotiques interagissant avec le PXR 
(Christen et al. 2009). Par ailleurs d’autres récepteurs intervenant également dans sa 
régulation, elle pourrait s’avérer intégratrice d’une diversité de voies de signalisation.  
 

Dans le cadre de ce travail nous avons utilisé l’activité associée BFCOD fréquemment 
employée dans le règne animal pour le suivi de l’activité du CYP3A, notamment chez 
l’Homme et le poisson (Westerink et Schoonen 2007, Miranda et al. 2007, Hegelund et al. 
2004, Hasselberg et al. 2005). De manière générale, il subsiste actuellement un manque 
d’information concernant la modulation de cette activité chez le poisson par des composés 
autres que des ligands du PXR. De plus, les résultats obtenus restent souvent contradictoires 
entre deux études. Notamment, Christen et al. (2009) rapporte une induction de cette activité 
par la rifampicin, un fort activateur du hPXR, sur des lignées cellulaires de poissons (i.e. 
PLHC-1, ZFL, RTG-2) alors que Smith et al. (2010) n’ont observé aucune modulation de 
l’activité par la rifampicin, la dexaméthasone ou encore le pregnenolone 16a-carbonitrile 
(PCN) sur des microsomes hépatiques chez la truite arc en ciel et le choquemort (Fundulus 
heteroclitus). 
 

Les objectifs étaient donc de déterminer (1) si l’activité BFCOD pouvait être utilisée 
comme un marqueur de l’activation du PXR ou d’autres récepteurs nucléaires chez le poisson 
pouvant témoigner de la contamination par des polluants émergents, (2) si elle pouvait 
apporter des informations supplémentaires sur la contamination d’échantillons 
environnementaux. Ainsi, nous avons d’abord entrepris la caractérisation de l’activité 
BFCOD in vitro et in vivo chez le poisson, pour ensuite mesurer cette activité dans des 
extraits de sédiment et de POCIS issus de sites impactés.  

1.2.1 Caractérisation in vitro et in vivo de l’activité BFCOD 

Compte tenu des différences inter-espèces marquées dans l’expression et l’activité 
catalytique de cette enzyme chez les poissons téléostéens (Schlenk et al. 2008), nous avons 
choisi de réaliser cette caractérisation in vitro sur trois lignées cellulaires hépatiques (PLHC-
1, ZFL, RTL-W1) et in vivo sur larves de poisson zèbre de manière à tenir compte des aspects 
pharmaco-cinétiques à l’échelle de l’organisme, non considérés par nos bioessais in vitro.  
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La mesure de l’activité BFCOD sur des lignées cellulaires reste à ce jour très peu 
décrite dans la littérature. Actuellement seulement deux études rapportent son utilisation : 
Mensah Osman et al. (2007) sur lignées humaines (LS174T-adénocarcinome du colon ; 
OS187-ostéosarcome) et Christen et al. (2009) sur des lignées humaines (Huh7-Hépatome) et 
de poissons (PLHC-1, ZFL, RTG2-cellule gonadique de la truite arc en ciel, FHM- cellules 
épithéliale du vairon à tête de boule) En revanche, actuellement, aucune étude ne rapporte la 
mesure de l’activité BFCOD ou équivalente sur des larves de poissons vivantes. 
 

Les objectifs de cette partie étaient (1) le développement et la caractérisation de 
bioessais in vitro et in vivo chez le poisson par la mise en place de la mesure de l’activité 
BFCOD en plaque 96 puits ; (2) le criblage de divers polluants environnementaux incluant 
des composés pharmaceutiques, des stéroïdes, des alkylphénols, des HAP et des dioxines (i.e. 
TCDD, HCDD, PCDD) de manière à établir si l’activité BFCOD pouvait permettre la 
détection de polluants émergents et plus particulèrement la détection spécifique de ligand du 
PXR. L’ensemble de ces investigations ont fait l’objet de l’article 3.  
 
Article 3:  Creusot et al., (en préparation) 
Modulation of CYP3A-like activity by aryl hydrocarbon and nuclear receptor ligands in fish 
cell lines and zebrafish embryos 
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Synthèse de l’article 3 

 
Les résultats de cette étude montrent que l’activité BFCOD, détectable et inductible 

dans l’ensemble des modèles considérés, est principalement modulée par des ligands du AhR 
mais également, dans une moindre de mesure, par des ligands du PXR et du GR. L’activité 
BFCOD n’est donc pas un marqueur spécifique de l’activation du PXR et à ce titre ne peut 
pas être utilisée pour l’unique détection des ligands du PXR de poisson. Ainsi, nos résultats 
mettent en évidence que d’autres outils devront être développés et évalués pour la détection 
de ligand de ce récepteur chez le poisson. A ce titre, l’utilisation de modèles in vitro ou in 
vivo avec gènes rapporteurs basés sur le PXR de poisson semble une piste intéressante. 
 

D’un point de vue mécanistique, ces résultats suggèrent le rôle majeur du récepteur 
AhR dans la régulation du CYP3A chez le poisson ce qui est peu décrit dans la littérature. 
Néanmoins, en accord avec la littérature, nos résultats indiquent également que les récepteurs 
PXR et GR pourraient aussi intervenir dans cette régulation. Toutefois, des investigations 
supplémentaires seront indispensables afin de mieux caractériser les mécanismes sous-jacents 
aux réponses mesurées dans nos bioessais (e.g. expression de gène, fixation à l’ADN, fixation 
au récepteur…). 

 
Enfin, nos résultats mettent en évidence des différences inter-modèles dans 

l’inductibilité, la sensibilité et les réponses aux composés testés. Globalement, les modèles in 
vitro sont plus sensibles et plus inductibles que le modèle in vivo. Mais des différences ont 
également été observées entre les modèles in vitro (e.g. imidazoles). Dans le cas présent les 
modéles cellulaires PLHC-1 et ZFL semblaient être les plus prédictifs de la réponse mesurée 
sur le modèle embryo-larvaire.Ces résultats mettent en lumière l’importance du contexte 
cellulaire et/ou physiologique pour la caractérisation de l’effet de contaminants.  

 
L’ensemble des résultats souligne que la régulation du CYP3A chez le poisson reste 

encore mal connue et que des investigations seront nécessaires afin de mieux établir le risque 
environnemental associés aux composés pouvant intéragir avec cette enzyme clef du 
métabolisme des xénobiotiques. 
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1.2.2 Évaluation in situ de l’activité BFCOD  

En complément aux résultats présentés dans l’article 3, il nous a paru important de 
déterminer si l’activité BFCOD pouvait apporter des informations supplémentaires, en 
comparaison de l’activité EROD dédiée à la détection spécifique des ligands du AhR, sur la 
contamination chimique des matrices environnementales.  

Ainsi, nos différents modèles ont été exposés à des gammes de dilution d’extraits 
environnementaux, et les activités BFCOD et EROD ont été mesurées après 24 et 4 h 
d’exposition. Pour les modèles in vitro, deux extraits ont été testés : le premier est un extrait 
de sédiment fortement contaminé par des composés dioxin-like, le deuxième un extrait de 
POCIS faiblement contaminé par des composés dioxin-like mais très fortement contaminé par 
des ligands du hPXR (Figure 38). En parallèle, des larves de poisson zèbre ont été exposées à 
quatre extraits de sédiment plus ou moins contaminés en composés dioxin-like (Figure 37).  
 

 
 

Figure 37. Activité EROD/BFCOD dans le modèle embryo-larvaire exposé à des extraits de sédiment 
(Contamination en composés dioxin-like : A>B>C>D) 
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Les résultats montrent un très fort parallélisme dans les réponses obtenues pour 
l’activité EROD et l’activité BFCOD aussi bien pour les modèles in vitro que pour les larves 
de poisson zèbre. Ces observations confirment que l’activité BFCOD est principalement un 
marqueur du AhR mais montrent également que le suivi de cette activité au sein de matrices 
environementales ne fournit pas d’informations supplémentaires sur l’état de contamination 
en comparaison à l’activité EROD.  

1.3 Conclusions 

Cette première partie des résultats nous a amené à évaluer de nouveaux outils pour la 
biodétection de PE dans les matrices environnementales de manière à accroître notre capacité 
de diagnostic environnemental. Nos résultats montrent que la lignée HG5LN-hPXR permet la 
détection d’une diversité de composés et qu’utilisée en combinaison à d’autres bioessais (ER, 
AR, AhR), elle apporte des informations supplémentaires sur l’état de contamination. En ce 
qui concerne la mesure de l’activité BFCOD, nos résultats semblent indiquer que cette activité 
est majoritairement un marqueur de l’activation du AhR et qu’à ce titre elle n’apporte aucun 
complément d’information sur l’état de contamination au regard de l’activité EROD. Ainsi, 
suite à ces observations, seule la lignée HG5LN-hPXR a été intégrée à notre batterie de 
bioessais.  
 

Dans la démarche bio-analytique du travail de thèse, cette première partie a permis de 
montrer que la mise en œuvre d’une approche multi-récepteurs était particulièrement 
pertinente en première approche pour une caractérisation de la contamination d’échantillons 
multi-contaminés. Par ailleurs, elle confirme également le besoin de considérer plusieurs 
compartiments pour une meilleure évaluation de la contamination. Enfin, elle met en évidence 
que le couplage d’analyses biologiques et chimiques (i.e. ciblés sur des substances 
prioritaires) dans le cadre d’une approche MBA est généralement insuffisant pour 
l’identification des composés responsables des activités mesurées. Ainsi d’autres approches 
doivent être mises en jeux pour une caractérisation complète de la contamination, tout 
particulièrement pour l’identification de substances actives.  
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2. Mise en œuvre de l’EDA pour l’identification de PE  

L’approche EDA est employée et reconnue comme une méthode permettant 
l’identification de composés actifs au sein de matrices environnementales (Brack et al. 2007). 
Elle a pour vocation d’aider à optimiser l’évaluation du risque environnemental à travers la 
caractérisation du potentiel toxique de certains contaminants présents dans des mélanges 
complexes. Concernant les perturbateurs endocriniens, cette approche s’est principalement 
interessée aux composés œstrogéniques et dioxin-like dont l’occurrence environnementale est 
largement décrite (Tyler et al. 1998, Sumpter et al. 2005, Hotchkiss et al. 2008) mais dont 
l’identité reste souvent non établie. 

La présence avérée de contaminants émergents dans le milieu aquatique (composés 
pharmaceutiques, produits cosmétiques) (Barcelo et Petrovic 2008, Runnalls et al. 2010) 
suscite actuellement un grand intérêt pour l’étude d’autres voies de signalisation associées à 
d’autres récepteurs nucléaires (GR, TR, PR, AR). Ainsi de récentes études rapportent la 
présence dans les milieux aquatiques de composés activateurs d’autres voies de signalisation 
(Van der Linden et al. 2008, Weiss et al. 2009b, Jugan et al. 2009). Dans la première partie 
des résultats, nous avons notamment mis en évidence la présence d’activateurs du hPXR dans 
la colonne d’eau mais également dans le sédiment. Les rôles clef de ces récepteurs et la 
présence dans l’environnement de composés suceptibles de les activer soulignent d’une part la 
nécessité d’intégrer ces voies de signalisation pour une meilleure évaluation de la 
contamination chimique et d’autre part le besoin d’identifier ces substances. 
 

La deuxième partie des résultats présente la mise en œuvre d’une stratégie bio-
analytique de type EDA pour la caractérisation de la contamination par les PE et leur 
identification. La mise en œuvre d’une telle stratégie a impliqué en amont d’optimiser les 
différentes étapes (i.e. extraction, fractionnement) de manière à tenir compte d’une diversité 
de PE actifs au regard de l’approche multi-récepteurs employée. Ainsi, dans un premier 
temps, sont présentés la calibration d’outils physico-chimique pour l’étude des PE dans la 
colonne d’eau (Article 4) et le sédiment (Article 5). Il s’en suit l’application de notre 
démarche d’une part sur une petite rivière française soumise à une contamination d’origine 
urbaine et agricole (Articles 6 et 7) et d’autre part sur une rivière exposée à un rejet 
pharmaceutique (Article 8).  

2.1 Calibration d’outils physico-chimiques 

2.1.1 Échantillonnage passif de la colonne d’eau 

De manière à palier les limites liées à l’échantillonnage ponctuel, nous avons décidé 
d’utiliser des capteurs passifs de type POCIS permettant l’échantillonnage de composés 
polaires (log Kow < 3) présents à l’état de trace. L’article 4 présente ainsi l’évaluation des 
performances d’échantillonnage des POCIS au regard des prélèvements ponctuels 
classiquement employés. Au délà du seul échantillonnage, il est important de garantir la 
bonne extraction des composés captés par de tels dispositifs, les rendements d’extractions de 
diverses classes de contaminants organiques captés par les POCIS sont ainsi mesurés. Enfin 
cet article présente une illustration de l’utilisation combinée de ces échantillonneurs avec des 
bioessais in vitro déjà abordée dans l’article 1.  
 
Article 4 :  Tapie et al. (2011) publié dans Water Sciences and Technology. 
Passive samplers for chemical susbstance monitoring and associated toxicity assessment in 
water. 
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Synthèse de l’article 4 

 
Les résultats de cette étude confirment que les POCIS permettent la détection de 

composés présents à l’état de trace en dessous des limites de détection de l’échantillonage 
ponctuel. Par ailleurs, ils démontrent également que ces capteurs passifs ont la capacité 
d’échantillonner des contaminants dont le log Kow est supérieur à 3, valeur seuil rapportée 
dans la littérature (Vrana et al. 2005). En effet, dans le cas présent ils ont permis 
l’échantillonnage de composés tels que le lindane ainsi que le DDT et ses dérivés dont les log 
Kow sont autour de 4 et 7 respectivement.  
 

De manière complémentaire, notre méthode d’extraction des POCIS, validée dans le 
cadre de ce travail, permet la récupération optimale d’une diversité de classes chimiques telles 
que les HAP, les alkylphénols, les stéroïdes, les pesticides ainsi que des composés 
pharmaceutiques. Dans ce contexte l’utilisation d’outils in vitro pour la détection sensible des 
contaminants au sein des extraits semble une approche particulièrement intéressante pour la 
caractérisation de la contamination de composés actifs présents à l’état de trace dans la 
colonne d’eau. 
 
 
  



Résultats- Approche EDA – Calibration d’outils physico-chimiques  

143 

2.1.2 Extraction du sédiment 

2.1.3 Préparation des échantillons de sédiment 

La mise en œuvre d’une stratégie bio/analytique basée sur une approche multi-cibles 
implique de pouvoir extraire en amont une multitude de composés présentant des propriétés 
physico-chimiques et des activités biologiques différentes. Actuellement, la littérature 
rapporte l’existence de nombreuses méthodes pour l’extraction et la purification de PE dans 
les matrices solides (voir section 3.1.1 de la synthèse bibiographique, p 41). Ces méthodes de 
préparation d’échantillon étant très souvent dédiées à une classe spécifique de composés 
(Petrovic et al. 2002, Labadie et Budzinski 2005) ou d’activités (Kinani et al. 2008, Houtman 
et al. 2007), nous avons entrepris ici:  
 

(1) l’évaluation d’une méthode permettant l’extraction par ASE (Accelerated Solvent 
Extraction) d’un large spectre de composés actifs dans les sédiments.  
 

(2) l’évaluation de l’effet de composés matriciels sur les réponses biologiques mesurées à 
travers une purification par GPC d’un extrait de sédiment actif. 

2.1.3.1 Extraction du sédiment par ASE 

Les bioessais utilisés dans le cadre d’une stratégie bio-analytique étant appliqués sur 
des extraits au sein desquels des composés inconnus participent à l’activité mesurée, il nous a 
paru important de les intégrer à l’évaluation de la méthode d’extraction en complément des 
analyses chimiques généralement utilisées.  

De manière à pouvoir déterminer un rendement d’extraction sur la base des activités 
biologiques, un mélange d’une douzaine de molécules actives couvrant un large spectre de 
polarité (2<log Kow<8) et présentant plusieurs activités biologiques (ER, PXR, AhR) a été 
préparé et utilisé pour doper du sédiment artificiel non actif. La constitution du mélange a été 
déterminée sur la base du modèle d’additivité des effets, vérifié expérimentalement pour les 
trois récepteurs. Les performances d’extraction d’une dizaine de solvants (seul et en mélange 
binaire) ont ainsi été évaluées biologiquement et chimiquement sur ce sédiment. Par ailleurs, 
les interactions naturelles entre le sédiment et les contaminants étant difficiles à reproduire, 
les performances de ces différents solvants ont également été évaluées pour l’extraction de PE 
natifs au sein d’un sédiment naturel actif. Ces investigations ont fait l’objet de l’article 5. 
 
Article 5 :  Creusot et al. (en préparation) 
Evaluation of pressurized liquid extraction of mixture of active endocrine disrupting 
chemicals in sediment using biological and chemical analyses 
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Synthèse de l’article 5 
 

Les résultats de cette étude confirment que l’ASE, de manière générale, est une 
méthode drastique. Par conséquent, quelque soit le solvant utilisé, l’efficacité d’extraction ne 
varie pas énormément aussi bien pour le sédiment dopé avec notre mélange de 12 PE que 
pour le sédiment naturel. Néanmoins les mélanges de solvants polaires et apolaires de type 
méthanol/dichlorométhane (50/50, v:v) ou méthanol/heptane (50/50, v:v) semblent permettre 
une extraction plus efficace alors que l’heptane est clairement moins efficace.  
 

Par ailleurs, la démarche proposée ici est particulièrement innovante à travers 
l’utilisation d’outils biologiques pour la mesure du rendement d’extraction sur le sédiment 
dopé, en comparaison des outils chimiques classiquement employés. Les résultats des 
rendements diffèrent quelque peu selon les outils employés. Notamment les rendements 
« biologiques » semblent meilleurs et suggèrent que les composés ciblés par les analyses 
chimiques et associés à une activité donnée contribuent potentiellement aux autres activités 
comme le suggère nos investigations pour la préparation du mélange de 12 PE. 
 

En effet, cette étude a également été l’occasion d’explorer les effets de mélange sur les 
récepteurs ER, PXR et AhR à travers notamment le modèle d’additivité CA (concentration 
addition). En accord avec la littérature, nos résultats expérimentaux montrent une relative 
bonne concordance avec le modèle CA pour le ER et le AhR, malgré une très légère sous-
estimation de l’effet expérimental par ce modèle. Pour le PXR, cette sous-estimation est plus 
marquée suggérant que des interactions de type synergique pourraient intervenir.  
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2.1.3.2 Purification par GPC 

La littérature rapporte fréquemment l’emploi de méthode de purification pour 
l’élimination de composés matriciels (e.g. substances humiques, lipides, pigments) présents 
dans l’extrait brut (voir section 3.1.1.3 de la synthèse bibliographique, p 44). Généralement ce 
clean-up est réalisé en amont des analyses chimiques de manière à limiter les interférences 
potentielles avec les composés d’intérêts ou pour limiter l’endommagement des colonnes 
analytiques (e.g. élimination du soufre). Dans le cas des analyses biologiques, certaines études 
rapportent de possibles interférences avec les réponses mesurées. Notamment les acides 
humiques en plus de réduire la biodisponibilité de certains contaminants seraient capable 
d’intéragir avec certains récepteurs, notamment le AhR (Janocek et al. 2007). 

Dans le cadre de ce travail, nous nous sommes intéressés aux composés matriciels de 
haut poids moléculaires de type lipides ou acides humiques. Parmi les méthodes de 
purification employées, nous avons choisi la chromatographie par perméation de gel décrite 
comme étant la moins destructive. 
 

La calibration de la colonne a été réalisée selon les recommandations du protocole 
EPA 3640A en utilisant un mélange d’huile de maïs, de méthoxychlore, de DEHP, de 
pérylène et de soufre. Ces composés ont été injectés seuls puis en mélange (Figure 39) de 
manière à établir leur temps de rétention (Tableau 29).  

Tableau 29. Temps de rétention des standards employés pour la calibration de la GPC 
(En gras : composés du mélange étalon EPA 3640A) 

Composés Concentration 
(mg/L) 

Détection UV 
(nm) 

Temps de rétention 
(min) 

huile de maïs 37000 254 11,5 
4-t-OP 80 280 14,5 
BPA 80 254 14,5 

DEHP 1300 254 14,5 
E2 80 280 15,5 

fénofibrate 80 280 15,75 
méthoxychlor 300 254 16,5 

o,p’DDT 80 280 17,5 
TPP 80 254 17,5 

slotrimazole 80 280 18,5 
DaA 80 254 28 
BkF 80 254 29,5 

soufre 200 254 31,5 
pérylene 40 254 32 

 

 
Figure 39 : Profil d’élution du mélange étalon utilisé pour la calibration de la GPC 

Huile de maïs
(37000 mg/L)

DEHP
(1300 mg/L)

Pérylène (40 mg/L)          
+ soufre (300 mg/L)

Méthoxychlor
(300 mg/L)
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Par la suite les profils d’élution de différents standards analytiques (E1, E2, 4tOP, 
BPA, o,p’DDT, fénofibrate, TPP, clotrimazole, PCB126, BkF and DaA) ont été établis avec 
une détection UV à 254 ou 280 nm (Tableau 29). Globalement les résultats montrent que les 
composés d’intérêt sont élués après 13 minutes alors que l’huile de maïs représentative des 
macromolécules est éluée avant 13 minutes. En revanche la méthode utilisée ne semble pas 
permettre l’élimination du soufre comme en témoigne la co-élution de cet élément avec le 
pérylène. 

La procédure de purification de l’extrait de sédiment était la suivante. Une quantité 
équivalente à 1 g de sédiment en masse sèche a d’abord été filtrée sur une seringue Acrodisc 
0.45 µm (Waters®) comme préconisé par le fabricant de la colonne (Waters®). L’extrait filtré 
a ensuite été repris dans un mélange cyclohexane/AE (50/50, v:v). Sur la base des résultats de 
la calibration, deux fractions ont été collectées : F1 de 0 à 13 min (65 mL) et F2 de 13 à 40 
min (135 mL). Ces fractions ont ensuite été évaporées jusqu’à 1 mL au Rotavap (Heidolph, 
Schwabach, Allemagne) puis évaporées à sec sous flux d’azote avant d’être reprise dans du 
DMSO pour les tests in vitro. Des blancs de manipulations ont été réalisés pour mettre en 
évidence toute contamination potentielle durant la procédure. Les analyses biologiques ont 
ainsi été réalisées sur l’extrait brut, sur l’extrait filtré sur Acrodisc, sur les fractions F1 et F2, 
sur le pool des fractions et sur les blancs de manipulations. 

Tableau 30. Activités détectées au sein de l’extrait de sédiment avant et après purification 
(résultats exprimés en TEQ-bio (interval de confiance, p < 0,05) 

 
ER 

(ngE2-EQ/g sed) 
Anti-AR 

(µgFlu-EQ/g sed) 
PXR 

(µgSR-EQ/g sed) 
AhR 24h 

(ngTCDD-EQ/g sed) 
AhR 4h 

(µgBaP-EQ/g sed) 

Brut 6,8 (5,3-7,6) 61,3 (43,5-77,7) 44,4 (34,1-49,2) 64,1 (58,2-65,0) 40,5 (38,4-45,5) 

Pool 7,2 (4,7-10,1) 62,5 (53,3-67,5) 32,1 (28,3-39,2) 58,7 (52,2-60,5) 68,3 (57,7-73,0) 

F1 n.d n.d 2,6 (2,2-3,3) n.d n.d 

F2 5,2 (4,9-5,6) 52,1 (42,8-70,8) 31,2 (27,6-38,6) 57,9 (52,3-58,2) 128,0 (117,2-129,6) 

Blancs n.d n.d n.d n.d n.d 

 
Les résultats présentés dans le tableau 30 montrent tout d’abord qu’aucune actitivé 

n’a été détectée dans les blancs de procédure excepté pour l’activité dioxin-like à 4h 
supposant une légère contamination par des composés de types HAP. Néanmoins cette 
activité reste inférieure à la limite de quantification. Par la suite aucune différence n’a été 
observée dans l’activité mesurée dans l’extrait brut et dans l’extrait purifié sur seringue 
Acrodisc (données non montrées).  

Par ailleurs, les activités œstrogénique et anti-androgénique présentent des profils 
similaires : (1) activité identique dans le brut et le pool suggérant que la purification ne 
conduit pas à la perte de composés actifs , (2) aucune activité en F1 et une activité très 
légèrement réduite en F2 en comparison du pool suggérant la présence de faibles quantités de 
composés actifs dans la F1 (i.e. non détectable seul) qui pourraient potentialiser l’effet des 
composés présent dans la F2.  

Concernant l’activité PXR-like, on constate une réduction de l’activité détectée entre le 
brut et le pool démontrant que la purification a entraîné une perte de composés actifs dans le 
système. Par ailleurs, une activité similaire à celle du pool est détectée dans la F2 alors qu’une 
faible activité était détectable dans la F1 suggérant que certains interférant matriciels 
pouvaient provoquer l’activation du récepteur. La poche de fixation du ligand du hPXR est 
décrite comme particulièrement large et flexible (Di-Masi et al., 2010), pouvant acceuillir des 
molécules dont la masse est comprise entre 272 Da (E2) à 823 Da (rifampicine) (di Masi et al. 
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2009, Le Maire et al. 2010). Dans le cas présent, le(s) composé(s) responsable(s) de 
l’activation du hPXR dans la F1 reste(nt) à être identifié(s). 

Enfin, en ce qui concerne l’activité dioxin-like, les profils diffèrent selon la durée de 
l’exposition. Après une exposition de 24h correspondant à l’activité liée majoritairement aux 
composés persistants (PCB, PCDD/DF), l’activité dans le pool et la F2 est légèrement 
inférieure à celle du brut suggérant la perte de composés actifs durant la procédure. Après une 
exposition de 4h correspondant à l’activité globale mais reflétant principalement la 
contamination par les activateurs du AhR non persistants, l’activité est plus élevée dans le 
pool et elle augmente encore dans la F2. Ensemble, ces résultats semblent démontrer (1) la 
perte de composés interférants avec la voie de signalisation du AhR durant la procédure (2) 
l’occurrence de tels composés dans la F1.  

 
Ensemble ces résultats témoignent de la présence potentielle de composés matriciels 

de haut poids moléculaires pouvant interférer avec la biodétection de contaminants actifs au 
sein de matrices environnementales. Suite à ces observations, une première série de tests 
réalisés sur nos modèles in vitro a permis de montrer que les acides humiques pouvaient avoir 
un effet anti-œstrogénique mais pouvaient également intervenir dans la voie de signalisation 
du AhR et induire l’activité EROD (données non montrées). Dans le cas de notre sédiment, si 
les acides humiques participaient à la réponse globale, leur élimination dans la F1 auraient 
vraisemblement conduit à (1) une augmentation de l’activité œstrogénique dans la F2 en 
comparaison du pool, (2) une réduction de l’activité dioxin-like dans la F2. Ainsi à ce jour 
l’identité des interférants présents dans notre extrait de sédiment reste inconnue et des 
investigations supplémentaires seront nécessaires pour confirmer l’implication réelle de 
composés matriciels. 

 
De manière générale, à l’exception de l’activité dioxin-like, l’effet des composés 

matriciels reste relativement réduit sur les réponses mesurées. Par ailleurs, la purification par 
GPC reste une méthode coûteuse en temps et en argent. Dans le cas présent, au regard de la 
différence entre les activités de l’extrait purifié et non purifié, la purification ne semble pas 
indispensable pour une caractérisation amont de la contamination. Notamment dans le cadre 
d’une démarche EDA, implicant plusieurs étapes de fractionnement, il est vraisemblable que 
ces interférants soient progressivement isolés des contaminants actifs recherchés. Ainsi, dans 
le cadre de notre démarche, nous avons décidé de ne pas réaliser de purification par GPC en 
amont du fractionnement.  
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2.2 Application 1 : Le Réveillon : contamination agricole et urbaine 

 
Au regard des précédentes investigations sur ce site (Articles 2 et 5), il était question 

ici (1) d’identifier les composés actifs au sein du sédiment à travers la mise en place de notre 
stratégie de type EDA, (2) d’étudier la distribution de la contamination entre le sédiment et la 
colonne d’eau.  

2.2.1 Identification de ligands du hPXR et du ER dans le sédiment 

Dans l’article 2, nous avons mis en place une approche multi-récepteurs pour la 
caractérisation de la contamination dans les sédiments de cinq rivières françaises. Parmi elles, 
le Réveillon était fortement contaminé par des composés de type œstrogénique, anti-
androgénique, PXR-like et dioxin-like. Pour ce site en particulier, les analyses chimiques 
n’expliquaient qu’une infime partie des activités PXR-like et anti-androgénique (<0,1 %) alors 
qu’elles expliquaient environ 30 % des activités œstrogénique et dioxin-like.  
 

Fort de ce constat nous avons entrepris la mise en œuvre d’une approche EDA pour 
l’identification des composés responsables des activités mesurées dans le sédiment. Pour cela 
nous avons développé et calibré une stratégie de fractionnement en plusieurs étapes incluant 
un préfractionnement par NP-SPE, un hyperfractionnement par RP-HPLC et un 
fractionnement sur colonne d’affinité au récepteur des œstrogènes. Cette stratégie et les 
résultats qui en découlent sont présentés dans l’article 6. 
 
Article 6 : Creusot et al. (en préparation) 
Effect directed analysis (EDA) of multiple endocrine disrupting activities: identification of ER 
and PXR ligands in a multi-contaminated river sediment 
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Table S1. Summary of compounds measured in the crude extract of Réveillon sediment: 
concentrations and mass balance analysis of their potential contribution to estrogenic (E2-
EQ), anti-androgenic (Flu-EQ), PXR-like (SR-EQ), PAH-like (BaP-EQ) and dioxin-like 
(TCDD-EQ) activities detected by in vitro bioassays (Bio-TEQs).  
 

Compounds 
LOD 
(ng/g) 

Conc. 
(ng/g) E2-EF E2-EQ Flu-EF Flu-EQ SR-EF SR-EQ BaP-EF BaP-EQ TCDD-EF TCDD-EQ 

Steroids   
          

Estriol n.e n.d 0.17 - n.a - n.a.  n.a - n.a - 

Norethindrone n.e n.d n.a - n.a - n.a - n.a - n.a - 

Testosterone 0.1 0.5 n.a - n.a - n.a - n.a - n.a - 

Ethinylestradiol n.e n.d 0.93 - n.a - n.a - n.a - n.a - 

Estrone 6 n.d 0.02 - n.a - 0.004 - n.a - n.a - 

17-alpha-estradiol n.e n.d 0.02 - n.a - n.a. - n.a - n.a - 

17-beta-estradiol 0.2 0.5 1 0.5 n.a - 0.13 0.065 n.a - n.a - 

Levonorgestrel n.e n.d 3.1E-05 - n.a - n.a - n.a - n.a - 

Progesterone 0.6 4.6 7.5E-07 3.5E-06 n.a - n.a - n.a - n.a - 

Mestranol n.e n.d 0.02 - n.a - n.a - n.a - n.a - 

Pesticides   
          

HCB 0.4 0.4 n.a - n.e - n.a - n.a - n.a - 

gamma-HCH 0.3 0.3 n.a - n.e - 0.02 0.01 n.a - n.a - 

Heptachlor n.e - n.a - n.e - n.a - n.a - n.a - 

Heptachlor-Hepox. 0.2 0.2 n.a - 0.08 0.02  - n.a - n.a - 

2,4'DDE 0.4 0.4 n.e - n.e -  - n.a - n.a - 

Cis Chlordane n.e - n.e - 0.04 0.00 0.02 - n.a - n.a - 

Trans Nonachlor 0.4 0.4 n.e - n.e - 0.02 0.01 n.a - n.a - 

4,4'DDE+Dieldrin 10.1 10.1 2.4E-07 2.5E-06 0.56 5.67 0.03 0.30 n.a - n.a - 

2,4'DDD n.e. 0.0 n.e - n.e -  - n.a - n.a - 

4,4'DDD 3.6 3.6 6.8E-07 2.4E-06 0.27 0.97 0.04 0.15 n.a - n.a - 

2,4'DDT 0.8 0.8 1.7E-05 1.4E-05 0.15 0.12 0.03 0.03 n.a - n.a - 

4,4'DDT 1.3 1.3 1.3E-06 1.7E-06 0.72 0.93 0.03 0.04 n.a - n.a - 

Alkyphenols   
          

NP1EO 20 105.4 n.a  n.a  n.a 0.00 n.a - n.a - 

NP2EO 0.3 26.9 n.a  n.a  n.a 0.00 n.a - n.a - 

4-NP 19 757.9 3.3E-06 2.5E-03 0.02 12.13 0.03 23.19 n.a - n.a - 

OP n.e. < lod 1.1E-04 - 0.34 - 0.06 - n.a - n.a - 

BPA 8 294.9 4.5E-05 1.3E-02 0.39 116.21 0.03 7.37 n.a - n.a - 

NP1EC 0.3 4.1 4.1E-04 1.7E-03 0.06 0.25 0.02 0.07 n.a - n.a - 

PAHs   
          

Naphtalene 0.4 0 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

Acenaphthylene 0.9 19.0 n.a - n.e. - n.a - 5.6E-03 1.06E-01 n.a - 

Acenaphtene n.e. 0.0 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

Fluorene 0.4 64.1 n.a - n.e. - n.a - 0.0144 9.24E-01 n.a - 

phenanthren 4.3 496.7 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

Anthracen 3.4 84.6 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

Dibenzothiophene n.e. n.d n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

Fluoranthene 6.7 781 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

Pyrene 8.1 726 n.a - n.e. - n.a - 3.6E-03 2.6 3.9E-05 0.028 

Benzo[a]anthracen 6.6 999 n.a - n.e. - n.a - 0.258 257.7 9.8E-05 0.098 

Triphenylen+chrysen 4.9 877.8 n.a - n.e. - n.a - 0.292 256.3 3.8E-04 0.330 

Benzo[b]fluoranthen 2.2 1109.9 n.a - n.e. - n.a - 0.694 770.3 4.6E-04 0.514 

Benzo[k]fluoranthen 2.2 550.9 n.a - n.e. - n.a - 2.9 1597.5 4.2E-03 2.330 

Benzo[e]pyren 8.4 599.9 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a. - 

Benzo[a]Pyren 2.9 720.4 n.a - n.e. - n.a - 1 720.4 5.1E-04 0.370 

Perylen 1.8 223.3 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a. - 
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Indenopyren 3.2 563.1 n.a - n.e. - n.a - 0.843 474.7 1.6E-03 0.924 

Dibenzo[a]anthracen 4.9 118.8 n.a - n.e. - n.a - 3.66 435.0 6.1E-03 0.726 

Benzoperylen 3.1 506.1 n.a - n.e. - n.a - n.a - n.a - 

PCBs   
      n.a    

CB 50+28 0.4 0.4 n.a - n.a - n.a - n.a - n.a - 

CB 52 0.4 1.0 n.a - n.a - n.a - n.a - n.a - 

CB 101 0.4 1.9 n.a - n.a - 0.003 0.01 n.a - n.a - 

CB 118 0.5 4.3 n.a - n.a - n.a - n.a - n.a - 

CB 153 0.4 5.4 n.a - n.a - 0.01 0.03 n.a - n.a - 

CB 138 0.4 6.8 n.a - n.a - 0.01 0.04 n.a - n.a - 

CB 180 0.4 5.0 n.a - n.a - 0.01 0.03 n.a - n.a - 

PBDEs   
          

BDE 47 0.5 2.9 n.e - n.e - n.e - n.e - n.e - 

BDE 119 1.3 3.5 n.e - n.e - n.e - n.e - n.e - 

BDE 99 n.e. n.d n.e - n.e - n.e - n.e - n.e - 

BDE 153 n.e. n.d n.e - n.e - n.e - n.e - n.e - 

Σ Chem-EQ (ng/g)  
 0.517  136  31  4516  7 

Bio-EQ (ng/g)   
 7  70000  37000  30000  40 

% chem/bio    7.4  0.19  0.1  15.1  17.4 

 
LOD: limit of detection; n.d. : not detected ; n.a. : compound non active ; n.e. : not evaluated in the specified 
assay 
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Synthèse de l’article 6 

 
Les résultats de cette étude confirment tout d’abord que l’utilisation de la MBA en 

première approche est généralement insuffisante pour l’identification des PE. Dans le cas 
présent, malgré des investigations chimiques plus poussées que celle de la précédente étude 
(Article 2), nous n’avons pas pu expliquer la majorité des différentes réponses biologiques 
mesurées. C’est pourquoi nous avons entrepris un fractionnement de l’extrait brut. 

 
La stratégie de fractionnement proposée et validée dans cette étude a permis d’isoler 

de manière efficace les composés actifs dans le cadre de l’approche multi-récepteur mise en 
œuvre. Tout d’abord, le pré-fractionnement s’est avéré utile pour fournir des informations sur 
la polarité des composés ainsi que l’identité potentielle des classes de composés sur la base de 
la calibration de la méthode. Néanmoins ce seul préfractionnement s’est révélé être insuffisant 
pour isoler complétement les activités les unes des autres. L’hyper-fractionnement entrepris 
par la suite sur les préfractions a permis de mieux séparer les activités voir pour certaines de 
les isoler totalement les unes des autres. Ainsi les ligands du hPXR ont pu être séparés des 
activités œstrogénique et dioxin-like confirmant que les composés responsables de ces 
activités étaient différents. Enfin, l’utilisation de la colonne d’affinité basée sur le récepteur 
des œstrogènes s’est révélée particulièrement efficace pour l’isolement final des ligands du 
ER au sein d’hyper-fractions dans lesquelles subsistaient plusieurs activités. Pour finir, une 
partie des composés isolés (i.e. ligands hPXR et ER) a pu être identifiés par CPG-SM. Dans 
l’ensemble, ces résultats démontrent l’intérêt et valident l’approche EDA développée pour 
l’identification de composés inconnus au sein de matrices environnementales.  

 
Néanmoins, nos investigations montrent également que l’étape de fractionnement qui 

joue un rôle clef dans cette approche, reste une procédure complexe, en particulier lorsque 
l’on considère plusieurs activités. En effet, dans le cas présent, l’hyperfractionnement a 
conduit à la perte de l’activité anti-androgénique liée à une simplification trop poussée des 
fractions (i.e. activité totale retrouvée en poolant les fractions) mais également à un étalement 
de l’activité dioxin-like sur une quinzaine de fractions successives. Ces résultats témoignent 
des limites liées à l’utilisation d’une stratégie de fractionnement calibrée en routine. Ainsi, la 
stratégie de fractionnement doit rester une démarche dynamique qui doit s’adapter et être 
modulée selon la spécificité des réponses biologiques mesurées. À ce titre, l’utilisation d’un 
fractionnement en plusieurs étapes semble particulièrement pertinente.  

 
Concernant, l’identification sensu-stricto, nos résultats confirment que la CPG-SM 

reste une technique limitée par la volatilité et la polarité des composés. Dans le cas présent, 
aucun composé n’a pu être identifié au sein des hyperfractions polaires. Ainsi, comme 
rapportée dans la littérature, l’utilisation de la chromatographie liquide est aujourd’hui 
indispensable dans ce type d’approche mais reste particulièrement difficile à mettre en œuvre 
(e.g. inexistance de banque spectrale en SM…) (Shymanski et al. 2009). Dans le cadre de 
cette étude, des investigations devraient prochainement être initiées sur des appareils hydrides 
de types Q-TOF et LTQ-Orbitrap® au travers d’une stratégie d’identification qui reste à 
définir.  
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2.2.2 Etude de la compartimentation de la contamination 

Nous avons vu dans la première partie des résultats que des PE étaient détectés dans 
l’ensemble des compartiments. Dans le cas du Réveillon, nous avons montré que le sédiment 
était fortement contaminé sans toutefois considérer les autres compartiments. Dans ce 
chapitre, nous nous intéressons à l’étude de la distribution spatio-temporelle de la 
contamination entre le sédiment et la colonne d’eau sur le site du Réveillon  

 
Concernant le sédiment nous avons comparé les activités obtenues sur des échantillons 

de 2004 (Article 2), 2009 (Article 6) et 2010 (Article ci-après). Concernant la colonne 
d’eau, nous avons employé des capteurs passifs de type POCIS et SPMD de manière à 
permettre l’échantillonnage des composés polaires et des composés apolaires.  

Par la suite, de façon à établir si les composés responsables des activités mesurées 
dans les différents compartiments étaient comparables, nous avons entrepris un notre stratégie 
de fractionnement des différents extraits selon la méthodologie décrite dans l’article 6. Ce 
travail est en cours d’investigation. Les résultats obtenus jusqu’à présent sont présentés dans 
l’ article 7. 
 
Article 7 :  Creusot et al. (en préparation) 
Distribution of mutiple endocrine disrupting activities between sediment and surface water 
using passive sampling in a French river under mixed anthropogenic pressures 
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Synthèse de l’aticle 7 

 
Les résultats de cette étude montrent, sur le Réveillon, une contamination de 

l’ensemble des compartiments étudiés par des composés de type PE. À l’image de la forte 
contamination du sédiment précédemment décrite (Articles 2 et 6), de très fortes activités ont 
également été détectées dans la colonne d’eau aussi bien dans les POCIS que les SPMD. Par 
ailleurs, il est intéressant de noter que la distribution des activités diffère selon les 
compartiments (Tableau 31). 

Tableau 31. Distribution des activités entre le sédiment et la colonne d’eau 

 ER AR Anti-AR PXR AhR 24h AhR 4h 
sédiment + n.d +++ ++ +++ +++ 
POCIS +++ n.d n.d +++ n.d + 
SPMD n.d n.d +++ ++ ++ ++ 

 
De manière plus générale, cette étude montre qu’une telle caractérisation permet 

d’émettre plusieurs hypothèses concernant la nature des composés actifs (persistance, 
polarité) Dans le cas présent, des différences ont été observées pour certaines activités entre 
les deux points de prélèvement suggérant la présence d’une source potentielle de 
contamination entre les deux stations. Ces résultats témoignent de l’intérêt des outils de bio-
analyse pour tracer la contamination. 

Concernant la nature des composés détectés, la forte activité PXR-like présente dans 
les POCIS montre la présence de ligand(s) polaire(s) de ce récepteur. Dans le cadre de nos 
précédentes investigations, nous avions mis en évidence la présence de composés activateurs 
du PXR polaires dans le sédiment (Article 6).  

 
Dans ces circonstances, il semblait intéressant d’établir si les composés à l’origine de 

cette activité étaient les mêmes quelque soit le compartiment considéré. Pour répondre à cette 
question, nous avons entrepris le fractionnement des extraits de sédiment, de POCIS et de 
SPMD selon la methodologie décrite dans l’article 6. Globalement, le fractionnement met en 
évidence (1) une continuité dans les profils d’activité des fractions SPE (préfractions) dans le 
sédiment entre l’année 2009 et 2010 confirmant l’intérêt de ce site comme site atelier ; (2) que 
les composés à l’origine des activités dans le sédiment (2009) et dans les POCIS (2010) 
diffèrent au moins en partie (i.e. fractions CLHP actives différentes selon le compartiment). 
Jusqu’à présent seul un extrait de POCIS de la campagne de prélèvement 2010 a pu être 
hyperfractionné. Le fractionnement secondaire par CLHP des préfractions de SPMD et de 
sédiment reste à être réalisé.  
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2.3 Application 2 : La Dore : contamination pharmaceutique 

 
Dans l’article 6 nous avions utilisé avec succès notre démarche EDA pour 

l’identification de ligands environnementaux du hPXR et du ER dans le sédiment. Il nous a 
paru important de confirmer l’applicabilité d’une telle stratégie sur un site soumis à une 
contamination de nature différente.  

 
Récemment, plusieurs études ont mis en évidence la présence de fortes teneurs en 

résidus médicamentaux dans des effluents d’usines pharmaceutiques rejettés dans les rivières 
(Gilbert 2011) soulevant ainsi la question des effets de telles émissions sur les organismes 
aquatiques. En 2008, une étude menée par notre laboratoire a mis en évidence la présence de 
fortes altérations de la reproduction chez le goujon (i.e. hypertrophie des gonades, incapacité 
de ponte) en parallèle d’une intersexualité très marquée en aval d’une usine pharmaceutique et 
d’une STEP urbaine (Sanchez et al. 2011). Dans ce contexte, il nous a paru pertinent de 
mettre en œuvre notre stratégie bio-analytique de manière à caractériser la qualité du milieu 
en aval et à identifier les composés responsables des effets relevées chez le goujon.  

 
Dans ce but, en complément de la batterie précédemment évaluée (ER, PXR, AR, 

AhR), nous nous sommes intéressés à de nouvelles cibles adaptées au contexte de l’étude 
(GR, MR et PR) permettant la détection d’une diversité plus large de stéroïdes. 

Nous avons évalué la contamination dans le sédiment et la colonne d’eau au sein de 
trois stations localisées respectivement en amont de l’industrie pharmaceutique ; entre cette 
usine et la STEP urbaine ; en aval de la STEP urbaine. La contribution potentielle de résidus 
pharmaceutiques, généralement hydrosolubles et présents à l’état de trace, nous a amené à 
employer des capteurs passifs de type POCIS permettant l’échantillonnage de telles 
substances dans la colonne d’eau (Article 4). Concernant le déploiement de ces dispositifs, 
six campagnes d’échantillonnage de 1 mois chacune ont été réalisées. Ensuite sur la base des 
activités détectées, des analyses chimiques ciblées ont été entreprises et les composés détectés 
testés individuellement sur l’ensemble de nos modèles celllulaires de manière à réaliser une 
MBA. Finalement, notre stratégie de fractionnement a été utilisée pour permettre l’isolement 
et l’identification finale des composés responsables des activités mesurées. Les résultats de 
ces investigations sont présentés dans l’article 8. 

 
 
Article 8:  Creusot et al., (en préparation) 
Multiple in vitro steroid-like and xenobiotic activities and chemical identification of active 
synthetic steroid compounds in river water downstream from pharmaceutical manufacture 
discharges 
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Synthèse de l’article 8 

 
L’approche bio-analytique mise en œuvre a permis de mettre en évidence la présence 

de composés à l’origine d’un profil mixte de type xénobiotique et stéroïdiens (PXR/GR/anti-
MR > PR > AR >> ER) dans la colonne d’eau. Certaines activités (GR, PR, anti-MR) n’étant 
détectées qu’en aval de l’usine pharmaceutique, ces résultats confirment en partie que les 
rejets de cette usine sont responsables de ces activités. À ce titre nos bioessais se sont révélés 
à nouveaux être de bon traceurs de la contamination. 
 

Ensuite, contrairement au Réveillon, la mise en œuvre d’une MBA s’est révélée 
particulièrement utile pour identifier certains des composés contribuant aux activités 
mesurées : dexaméthasone, spironolactone et 6α-méthylprednisolone pour les activités 
corticostéroïdiennes, et la lévonorgestrel pour les activités AR et PR. En revanche, les autres 
activités (PXR et ER) restaient très faiblement expliquées par les composés ciblés (<1%). 

 
Enfin, la mise en œuvre de l’hyperfractionnement sur un extrait de POCIS a permis 

d’isoler partiellement les activités. Pour le moment aucune analyse chimique n’a été réalisée 
sur ces fractions. Néanmoins sur la base de la calibration de cet hyperfractionnement (Article 
6), les résultats semblent confirmer l’implication de certains des composés détectés dans 
l’extrait brut. Par ailleurs les profils d’activité au sein des fractions tendent à montrer que 
vraisemblemement une majeure partie des activités anti-MR et GR sont dû aux mêmes 
composés.  

Toutefois, un important travail d’analyse sera prochainement entrepris sur l’ensemble 
des fractions actives pour confirmer la présence supposée de certains composés très actifs 
mais également identifier les composés inconnus pour lesquelles aucune correspondance n’a 
été observée avec les standards utilisés pour la calibration. Une fois ces composés identifiés, il 
conviendra de confirmer leur activité sur nos modèles in vitro. 

 
De manière plus générale, même si un lien de causalité n’a pas pu être établi pour le 

moment, la présence de fortes altérations de la reproduction non associées à des ligands du 
ER mais plutôt à d’autres familles de stéroïdes (androgènes, progestagènes, corticostéroïdes) 
amène à s’intérroger sur (1) l’occurrence environnementale de telles substances 
(corticostéroïdes, progestagènes, ligand du PXR) dans d’autres systèmes aquatiques, (2) 
l’effet de tels composés chez les poissons.  
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Les systèmes aquatiques sont aujourd’hui contaminés par une diversité de polluants 
organiques qui peuvent altérer la structure et le fonctionnement des écosystèmes. 
Traditionnellement, le suivi de la qualité chimique des eaux est réalisé au travers d’analyses 
chimiques ciblées sur des composés définis comme prioritaires selon des critères 
écotoxicologiques qui définissent des valeurs de références individuelles à ne pas dépasser. 
Dans ces circonstances, un très faible nombre de composés sont considérés comme dangereux 
et/ou à risque et sont finalement intégrés aux programmes de surveillance. Cependant, les 
impacts écotoxicologiques rapportés dans l’environnement, notamment ceux des PE sont le 
fruit de mélanges complexes de polluants connus et inconnus, présents parfois à de très 
faibles concentrations. Ainsi les analyses chimiques ciblées ne donnent qu’une image partielle 
de la contamination et ne permettent généralement pas de rendre compte des effets éco-
toxiques observés in situ (Hollert et al. 2005). Dans ces circonstances, il semble nécessaire 
d’explorer et d’appliquer de nouvelles stratégies combinant les réponses biologiques aux 
analyses chimiques de manière à (1) caractériser et tracer la pollution (i.e. source et devenir), 
(2) identifier les composés potentiellement responsables d’effets biologiques néfastes et leur 
mécanisme d’action, (3) évaluer le risque éco-toxicologique des composés identifiés pour les 
organismes exposés.  

Dans le cadre de ce travail, nous avons proposé la mise en œuvre et l’évaluation d’une 
approche EDA pour la caractérisation de la contamination des milieux aquatiques par des 
perturbateurs endocriniens et leur identification.  

 
Contamination des rivières française par les PE 

Si les analyses chimiques ciblées ne permettent pas à elles seules de rendre compte de 
la qualité chimique des systèmes aquatiques, les méthodes de bio-détection in vitro 
constituent aujourd’hui un outil de diagnostic environnemental efficace à travers la détection 
spécifique, sensible, rapide et intégrative de contaminants actifs - connus et inconnus - au sein 
de matrices complexes (Eggen et Segner 2003). L’utilisation de tels outils est ainsi 
fréquemment rapportée pour la caractérisation toxicologique d’extraits environnementaux 
(Louiz et al. 2008 , Hollert et al. 2002) et la surveillance intégrée de la qualité chimique des 
eaux (i.e. indicateur précoce de risques potentiels) (Houtman 2007).  

Actuellement, au regard d’autres pays industrialisés, il existe très peu de données 
concernant la contamination des écosystèmes aquatiques français par les PE. Néanmoins, 
certaines études rapportent l’occurrence de composés œstrogéniques dans les eaux de surface, 
le sédiment ou les effluents de STEP (Labadie et Budzinki 2005, Cargouet et al. 2004, Fenet 
et al. 2003, Muller et al. 2008) alors que d’autres mettent en évidence la présence de 
composés dioxin-like (David et al. 2010, Cailleaud et al. 2007, Budzinski et al. 1997). Dans le 
cas de cette étude nos investigations confirment la présence de tels composés d’une part dans 
le sédiment et d’autre part dans la colonne d’eau. En particulier, de fortes activités 
œstrogénique et dioxin-like ont pu être détectées sur des sites ou des impacts avaient pu être 
observés sur les poissons (i.e. VTG, EROD) (Articles 2, 6 et 7), suggérant ainsi un lien 
potentiel entre la contamination chimique et les effets observés à un plus haut degré 
d’organisation biologique. 

En parallèle des cibles classiquement étudiées (ER et AhR), de nouvelles cibles ont été 
explorées de manière à permettre une plus large caractérisation de la contamination. Un effort 
tout particulier a été porté sur les composés susceptibles d’interagir avec le hPXR, récepteur 
impliqué dans le métabolisme des xénobiotiques et des hormones endogènes. D’autres cibles 
ont également été étudiées: le hAR et le hPR impliqués dans le développement et la 
reproduction ainsi que le hGR et le hMR jouant un rôle majeur dans la modulation de 
nombreuses fonctions physiologiques (e.g. développement, reproduction, immunité, réponse 
au stress…). Nos travaux sont parmi les premiers à rapporter l’occurrence de ligands du 
hPXR dans les milieux aquatiques (Articles 1, 5 et 8). D’autres équipes françaises ont 
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également rapporté la présence de tels composés dans des eaux d’irrigation, dans des sols de 
culture ainsi que dans des effluents de STEP en Tunisie (Majouhb et al. 2009, Mnif et al. 
2010), confirmant la pertinence de cette cible pour la détection de la contamination. 
Concernant les autres cibles explorées, nos résultats montrent l’occurrence environnementale 
de ligands du hGR, du hMR, du hAR et du hPR (Article 8). De telles activités ont 
précédemment été rapportées dans d’autres pays (Schriks et al. 2010, Chang et al. 2007, 
Streck 2009). Dans le cas présent, ces fortes activités ont été détectées en aval d’une usine 
pharmaceutique ou d’importantes altérations de la reproduction avaient été observées chez les 
poissons.  

Globalement, nos résultats démontrent la présence de composés PE agissant sur 
d’autres cibles que le ER et le AhR et confirment ainsi la nécessité de considérer d’autres 
voies de signalisation que celle médiées par ces récepteurs, comme le préconisait récemment 
Runnalls et al. (2010) concernant les progestagènes et les cortico-stéroïdes. Actuellement, la 
détection de tels composés pose la question de l’identité de telles substances et de leurs effets 
sur les organismes exposés. 

 
Profils de toxicité in vitro pour la priorisation des sites 

Dans une optique de diagnostic environnemental, l’approche multi-récepteurs mise en 
œuvre a permis d’établir des profils de contamination dans les différents extraits 
environnementaux via l’établissement de TEQ-bio et s’est révélé particulièrement efficace 
pour tracer les sources de pollutions et étudier la distribution de la contamination (Article 7). 

En dehors des sources naturelles (e.g. phyto-œstrogènes), la présence de PE dans les 
milieux aquatiques est principalement associée aux activités humaines (industrie, agriculture, 
urbanisation). Dans le cas de cette étude nous avons considéré plusieurs types d’échantillons 
(sédiment, effluents, POCIS, SPMD) dans des contextes de contamination différents (urbain, 
agricole, pharmaceutique, industrielle). Nos résultats témoignent de la présence de composés 
actifs dans l’ensemble des échantillons analysés. Toutefois le profil de ces activités diffère 
selon le compartiment et le contexte de contamination. Ainsi, les activités œstrogénique, 
dioxin-like et PXR-like ont pu être détectées dans l’ensemble des échantillons alors que les 
autres activités mesurées n’ont pu être détectées que dans certains contextes : e.g. activité 
anti-androgénique dans le sédiment de site soumis à des pressions mixtes (Réveillon-Articles 
2, 6 et 7) ; activité androgénique et glucocorticoïdique dans les eaux de surface en aval d’une 
usine pharmaceutique (La Dore-Article 8). Bien que nos investigations n’aient porté que sur 
une dizaine de sites, ces résultats confirment le caractére ubiquitaire de la contamination par 
les PE et la nécessité de considérer l’ensemble des compartiments pour caractériser la 
pollution et rendre compte de la possible exposition des organismes aux contaminants. 

Dans ce type d’approche, chaque bio-essai est spécifique d’un mécanisme d’action de 
manière à ce que la batterie couvre la plus grande gamme d’effets et de composés possibles . 
Dans notre étude en particulier, nos résultats ont mis en évidence que l’utilisation du hPXR 
apportait un complément d’information au regard des activités généralement considérées (i.e. 
ER, AhR) (Article 1 et 2) c’est pourquoi nous avons décidé de l’intégrer à notre batterie en 
routine.  

Sur la base des profils éco-toxiques, il semble envisageable de hiérachiser les sites vis-
à-vis d’un site de référence et ainsi dresser un profil du danger PE dans un contexte de 
contamination particulier (Hamers et al. 2010). Dans le cadre de nos travaux, nous avons 
entrepris une telle classification pour les échantillons de sédiment et de POCIS (Figure 41). 
Les sites de l’Aisne (Article 2) pour le sédiment et la Baïse pour les POCIS (Article 1) ont 
été choisis comme site de référence. Les profils de danger obtenus montrent logiquement que 
la qualité des sédiments et des eaux de surface est moins bonne sur les sites soumis à de fortes 
pressions anthropiques. Par ailleurs, la hiérarchisation des sites sur la base de leur profil 
d’activité PE selon la méthode des clusters permet de distinguer plusieurs groupes : un groupe 
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des sites faiblement contaminés (Vallon du Vivier, Aisne, Baïse, Rhonelle, Lézarde) et deux 
autres groupes plus fortement contaminés (Figure 40).  

 
Figure 40. Classification des sites selon leur profil d’activités biologiques  

 
Il est intéressant de noter que sur la base d’une telle analyse, les compartiments d’un 

même site sont fortement discriminés (e.g. sédiment et POCIS du Réveillon et de la Dore) 
démontrant une fois de plus la nécessité de considérer l’ensemble des compartiments pour une 
évaluation optimale de la contamination. Si le jeu de données utilisé ici reste relativement 
restreint, il semble envisageable à l’avenir d’entreprendre une telle procédure à une plus large 
échelle de manière à établir une cartographie de sites prioritaires en terme de potentiel éco-
toxique (i.e. priorisation de site) dans le cadre de programmes de surveillance. 

 
Contribution de l’approche EDA à l’identification de PE 

En complément à l’appoche bioessais qui ne renseigne globalement que sur la qualité 
chimique des milieux aquatiques, il semble indispensable de déterminer l’identité des 
composés à l’origine des activités détectées de manière à ce qu’ils soient surveillés et que 
leurs émissions soient potentiellement réglementées (i.e. priorisation de substances). En 
particulier, l’application de la DCE requiert le couplage entre la surveillance de l’état 
chimique et celle de l’état écologique dans les milieux aquatiques. Dans ce contexte, la 
méthodologie EDA apparaît comme un outil de choix afin de déterminer le lien entre les 
effets (éco)toxiques et les composés qui en sont responsables (i.e. causalité) (Brack et al., 
2005). Dans le cadre de ce travail, nous avons tenté de répondre aux défis méthodologiques 
(Hecker et Hollert 2009) posés par la mise en œuvre d’une telle approche tels que (1) la prise 
en considération de nouvelles cibles biologiques pour la détection de polluants émergents (i.e. 
PXR), (2) la mise en œuvre d’une stratégie de fractionnement permettant l’isolement 
simultané et l’identification de composés polaires, semi-polaire et apolaires (3) la prise en 
compte de la biodisponibilité.  

De nouveaux outils biologiques 

Les approches EDA ont généralement été restreintes à un nombre limité de bioessais 
plus ou moins spécifiques (voir section 3.4.2 de la synthèse bibliographique, p69). 
Concernant les PE, les composés oestrogénique et dioxin-like ont principalement été étudiés 
(Brack et al. 2008, Houtman et al. 2007). Toutefois la diversité des contaminants requiert 
l’emploi d’approche multi-bioessais (Smital et al. 2010, Schmitt et al. 2010b, Lübke von-
Varel et al. 2011) intégrant des bioessais pertinents pour faire face à l’augmentation du 
nombre et du type de polluants aquatiques émergents. Dans le cadre de notre stratégie EDA, 
la mise en place de nouveaux outils (i.e. hPXR, hAR, hPR, hGR, hPR) pour la détection de 
polluants émergents et leur intégration dans une batterie multi-récepteurs s’est révélée 
particulièrement intéressante dans une optique d’évaluation intégrée du risque des polluants 
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émergents en permettant de faire le lien entre l’exposition, l’effet et l’identité des composés 
(i.e. mesure de l’exposition basé sur l’effet) (Articles 6 et 8). 

Néanmoins, comme l’illustre l’article 8, il semble particulièrement important à 
l’avenir de mettre en œuvre des outils de profiling adaptés au contexte aquatique permettant 
de faire le lien entre les réponses in vitro ou in vivo et les réponses à un plus haut degré 
d’organisation biologique pour une meilleure évaluation du risque écotoxicologique. 
Actuellement la majorité des outils de criblage employés sont des outils in vitro basés sur des 
modèles mammifères. Or, il existe des différences inter-espèces en terme de strutures et de 
ligands des récepteurs (voir section 2.2.1 de la synthèse bibliographique, p12), de 
métabolisme cellulaire, de co-facteurs de transcription qui peuvent influencer la réponse 
cellulaires aux PE. Ainsi, il pourra être question à l’avenir d’utiliser des outils in vitro basés 
sur des récepteurs de poissons de manière à mieux prendre compte des spécificités inter-
espèces existantes (Cosnefroy et al. 2009). Dans le cas présent, nous avons mis en place un 
bioessai basé sur le hPXR permettant la détection de nombreux contaminants organiques mais 
qui, du fait des différences très marquées dans l’activation de ce récepteur d’une espèce à 
l’autre (Moore et al., 2002, Eckins et al. 2008), ne témoigne probablement pas fidèlement de 
l’activation potentielle du PXR de poisson in situ. La mesure de l’activité BFCOD sur cellules 
de poissons n’a pas permis de répondre à ce besoin (Article 3) et d’autres outils devront être 
développés (e.g. lignée cellulaire à gène rapporteur placé sous le contrôle du PXR de poisson 
zèbre).  

Par ailleurs, de manière à tenir compte des aspects pharmaco-cinétiques non 
considérés par les outils in vitro, des modèles in vivo embryo-larvaires pourraient également 
être employés. En particulier, les outils permettant la mesure d’une réponse moléculaire à 
l’échelle de l’organisme et adaptés à un criblage haut débit pourraient s’avérer pertinents (voir 
section 2.3.1.3 de la syntèse bibliographique, p35). Dans le cadre de ce travail, des 
investigations ont été réalisées sur un modèle embryo-larvaire de poisson zèbre concernant la 
mesure de l’activité CYP3A et EROD ; les réponses obtenues avec un panel de substances 
chimiques et des extraits de sédiments étaient apparues relativement concordantes avec les 
réponses obtenues in vitro (Article 4). D’autres investigations, non présentées dans ce 
manuscrit, ont également porté sur des larves transgéniques exprimant la GFP (Tong et al. 
2009) placée sous le contrôle du gène de l’aromatase B, gène œstrogène-régulé dans le 
cerveau. Ces expériences ont révélé certaines différences dans les réponses du modèle 
cellulaire MELN concernant l’activité œstrogénique de fractions de sédiment du Réveillon. 
Dans l’ensemble, ces premières investigations démontrent (1) la complémentarité des outils 
vitro/vivo pour décrypter les mécanismes sous jacents aux effets observés, en intégrant les 
barrières métaboliques et pharmacocinétiques chez l’organisme, (2) l’intérêt des outils in vivo 
pour confirmer chez un poisson modèle l’activité PE des molécules identifiées sur des 
modèles in vitro dans le cadre d’une démarche EDA. Ces résultats soulèvent aussi l’intérêt de 
développer des modèles in vitro de poisson et de les intégrer dans la démarche EDA, afin de 
prendre en compte d’éventuelles spécificités d’espèces et d’identifier des molécules actives 
sur les récepteurs de poisson. 

De nouvelles stratégies de fractionnement et d’identification 

Notre approche multi-récepteurs s’est révélée également intéressante pour l’orientation 
des analyses chimiques sur la base des profils toxicologiques croisés (Article 8). À partir des 
activités et des composés ciblés quantifiés, une MBA a été réalisée sur les différents sites 
investigués. À l’image de ce qui est décrit dans la littérature (Houtman et al. 2007, Snyder et 
al. 2001, Hollert et al. 2005), l’efficacité d’une telle approche varie fortement d’un 
échantillon à un autre et d’une activité à l’autre (Articles 1, 2, 6 et 8). De manière générale, si 
elle a permis de confirmer l’implication de certains ligands du ER (E2) et du AhR (HAP), 
cette approche s’est révélée insuffisante pour identifier l’ensemble des composés responsables 
des activités mesurées, plus particulièrement dans le cas des cibles émergentes tels que le 
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PXR, le AR ou le PR traduisant un manque de connaissance a priori concernant les ligands 
environnementaux de ces récepteurs. Ces résultats illustrent la limite principale de la MBA 
qui repose sur des composés dont l’activité biologique a déjà été caractérisée, et en cela ne 
permet pas l’identification de nouveaux polluants. 

Le fractionnement, étape clef de l’EDA, permet d’isoler les composés actifs à l’origine 
des activités mesurées. Généralement, dans le sédiment, les protocoles validés concernent 
l’isolement de composés apolaires à activités dioxin-like et sont basés sur l’utilisation de 
phase normale (Brack et Schirmer 2003, Brack et al. 2005, Brack et al. 2008) alors que la 
phase inverse est préférée pour les matrices aqueuses (Thomas et al. 2002). Par ailleurs, il est 
également fréquent que, de manière à réduire suffisamment la complexité du mélange initiale, 
plusieurs étapes de fractionnement soient employées (Thomas et al. 2002, Lubke von Varel et 
al. 2008) mais peuvent s’avérer parfois insuffisantes pour l’isolement final des composés 
actifs, notamment lorsque plusieurs réponses biologiques sont considérées (Lubke-von-Varel 
et al. 2011). 

Dans le cadre de cette thèse nous avons calibré puis évalué une stratégie de 
fractionnement à trois étapes pour l’isolement de composés présentant des activités 
biologiques (PXR, ER, AhR et (anti-)AR) et des propriétés physico-chimiques différentes (i.e. 
composés polaires, semi-polaires et apolaires). Si notre stratégie s’est révélée efficace pour 
l’isolement et l’identification de ligands du PXR (di-iso-octylphtalate) et du ER (2,4 di-tert-
butylphenol et 2,6-di-tert-butyl-α-methoxy-p-cresol) dans le sédiment, elle s’est avérée 
partiellement inadaptée pour l’isolement des ligands du AR et du AhR dans le sédiment 
(Article 6), et pour l’isolement de ligand du PXR dans des POCIS dans un certain contexte de 
contamination (Article 7).  

Au vu de nos résultats, il semble que le fractionnement doit être envisagé comme une 
étape dynamique qui puisse être modulable en fonction de la nature de la matrice, de la nature 
des composés (i.e. polarité) et des activités détectées. Les outils proposés dans le cadre de 
cette thèse constituent une première base pour l’isolement de composés actifs. Notamment, la 
mise en œuvre d’un fractionnement sur colonne d’affinité au hERα s’est révélée 
particulièrement efficace pour l’isolement final de composés au sein de fractions présentant 
plusieurs activités (Article 6). Des investigations similaires seront prochainement menées 
pour l’isolement de ligands du hPXR (i.e. colonne hPXR - Dagnino 2009). Il conviendra à 
l’avenir de développer de telles colonnes pour d’autres récepteurs nucléaires (e.g. AR, 
AhR…) 

Une fois les composés isolés il convient de les identifier (i.e. confirmation analytique : 
élucidation de la structure). Incontestablement cette étape est celle sur laquelle les efforts de 
recherches méthodologiques devront être portés. Dans le cas de ce travail, la CPG-SM avec 
un mode d’acquisition en full-scan a été utilisée pour l’identification des composés inconnus. 
Si elle a permis l’identification de ligands du hPXR et du ER dans des fractions semi-polaires, 
cette méthode s’est révélée inefficace pour l’identification de composés présents dans les 
fractions plus polaires (Article 6) vraisemblablement du fait de la présence de composés non 
compatibles avec une analyse en CPG (i.e. thermolabiles et/ou polaires).  

De manière générale, les techniques d’élucidation de structure basées sur la CPG-SM 
sont actuellement les mieux décrites au regard de celle des composés thermolabiles basés sur 
la chromatographie liquide couplée à des spectromètres de masse à haute résolution 
(Schymanski et al. 2008, Hill et al. 2008). L’utilisation de tels outils sera nécessaire pour 
l’identification des composés détectés dans nos fractions polaires qu’il s’agisse du Réveillon 
(Article 6) mais également de la rivière Dore (Article 8). De récentes études ont présenté des 
approches basées sur ces outils (Krauss et al. 2010; Hogenboom et al. 2009), toutefois ces 
premières investigations ont montré leurs limites. Actuellement l’absence de banque de 
donnés spectrales, associés à la mauvaise reproductibilité des spectres de masse, est le 
principal facteur limitant, nécessitant la mise en œuvre de vraie stratégie analytique pour 
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l’élucidation de la structure des composés. A l’avenir la mise en œuvre de stratégie 
informatisée intégrant de nouveaux logiciels pour la génération et l’élucidation de structure 
ainsi que la création de bases de données spectrales devraient permettre d’améliorer 
l’applicabilité de telles méthodes (Schymanski et al. 2009).  

La confirmation de la structure du composé actif n’est pas la dernière étape de l’EDA. 
Il convient par la suite de confirmer l’activité du composé identifié. La confirmation est 
définie comme une approche hiérarchisée comprenant la confirmation analytique (décrite ci-
dessus), la confirmation de l’effet in vitro et in vivo et enfin la confirmation du risque 
écologique à travers la mise en évidence d’un lien de causalité entre une exposition aux 
polluants et un effet à l’echelle des populations et des communautés (Brack et al. 2008b). 

Dans le cadre de ce travail, notre approche a permis l’isolement puis l’identification de 
ligands du hPXR et du ER dont la capacité à activer ces récepteurs à pu ensuite être confirmée 
sur nos modèles in vitro (Article 6). Néanmoins, nous n’avons pas encore confirmé que ces 
composés, de part leur concentration dans les fractions, expliquaient la totalité de l’activité au 
sein de ces fractions. Par ailleurs, les fractions finales contiennent généralement plusieurs 
composés dont il convient d’évaluer les effets de mélange en fonction de leur concentration 
dans l’extrait. Dans le cas présent nous avons montré les limites de la prédiction des effets 
basée uniquement sur l’additivité, en particulier pour l’activité PXR-like (e.g. modèle CA 
dans l’article 5 ; MBA dans les articles 1, 2, 6 et 8). Dans ce contexte, la démarche proposée 
par Grote et al. (2005) basée sur la détermination d’un indice de confirmation (ICQ), incluant 
le modèle d’addivité et d’action indépendante, semble particulièrement pertinente.  

Si la confirmation de l’effet in vitro et in vivo est actuellement envisageable, la 
confirmation de l’effet à des niveaux supérieurs d’organisation biologique reste actuellement 
un réel challenge méthologique mais qui sera néanmoins nécessaire à l’amélioration de la 
pertinence écologique de l’EDA pour une meilleure évaluation du risque (Figure 41).  

 

 
 

Figure 41. Position de l’EDA au regard de l’évaluation du risque écologique  
 
 
En effet, s’il semble envisageable d’augmenter la pertinence écotoxicologique des 

outils de profiling (voir ci-dessus), ceux-ci devant restés compatibles avec un screening haut 
débit, l’étude de niveaux supérieurs d’organisation biologique (i.e. individus, population, 
communauté, écosystème) ne pourra être abordée qu’au stade de la confirmation. La 
réalisation d’exposition en mésocosme ou l’emploi d’outils de modélisation (e.g. dynamic 
energy budget (DEB)-Muller et al. 2010) pourraient, par exemple, être envisagés. Bien que 
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l’amélioration de la pertinance écologique de l’EDA, notamment au stade de la confirmation, 
reste un sujet de recherche important (e.g. programme européen FP6-MODELKEY), la 
confirmation des effets à l’échelle des populations, des communautés et des écosystèmes 
relève actuellement de l’utopie. 

 
La prise en compte de la biodisponibilité  

Par ailleurs, toujours dans une optique d’optimiser l’évaluation du risque, la prise en 
compte de la biodisponibilité est fortement recommandée afin d’améliorer la pertinence 
écologique de nos résultats (Hamers et al. 2010, Brack et al. 2009). L’échantillonnage passif 
permet de rendre compte de la biodisponibilité des contaminants environnementaux à travers 
le mimétisme du phénomène d’accumulation au sein des organismes. De plus, ils permettent 
une mesure intégrée de la contamination dans le temps. De nombreuses techniques 
d’échantillonnage passif ont vu le jour durant ces vingt dernières années pour l’échantillonage 
et/ou l’extraction de contaminants organiques et inorganiques (Vrana et al. 2005) (e.g. SPMD, 
POCIS, ruban de silicone, TENAX®…). Pour la plupart elles ont concerné la colonne d’eau, 
bien que de récentes études rapportent l’application de telles techniques au sédiment (Schwab 
et al. 2009). Dans notre travail, nous avons combiné avec succès des capteurs passifs de type 
POCIS et SPMD à notre batterie de bioessais permettant ainsi une meilleure évaluation du 
potentiel éco-toxique de mélanges environnementaux complexes vis-à-vis des organismes 
exposés. En particulier, dans le cadre d’une approche EDA, nous avons pu isoler des 
composés biodisponibles (Article 7 et 8) qu’il reste toutefois à identifier. 

Concernant le sédiment, nous avons évalué une méthode d’extraction à large spectre 
en correspondance avec notre approche multi-récepteurs (Article 5). Si notre méthode permet 
une extraction relativement exhaustive d’une diversité de contaminants organiques, il 
conviendra à l’avenir d’intégrer la notion de biodisponibilité à cette méthodologie de manière 
à appréhender notre approche multi-compartiments de manière cohérente selon les approches 
décrites dans la littérature (Brack et al. 2009). Dans ce contexte, il conviendra également de 
poursuivre nos investigations sur l’effet des composés matriciels sur les réponses biologiques 
mesurées et notamment de déterminer l’utilité d’une étape de purification dans le cas d’une 
extraction basée sur la biodisponibilité (i.e. extractabilité des composés matriciels).  

Une autre manière d’aborder la biodisponibilité et d’évaluer directement le risque pour 
les organismes exposés serait de réaliser nos investigations (i.e. bioessais in vitro) sur des 
extraits animaux (e.g. bile, foie, muscle). Cela permettrait également de tenir compte des 
aspects de bioaccumulation et de métabolisation des polluants. Actuellement, seules quelques 
études rapportent la mise en œuvre d’un screening d’activité PE sur des extraits d’organimes 
dans le cadre d’approches EDA (Houtman et al. 2004, Gibson et al. 2005, Hill et al. 2010). 
Cela tient en partie au fait de fortes concentrations en lipides nécessitant d’importantes étapes 
de purification ou encore de la présence d’hormones endogènes. Simon et al. (2010) ont 
récemment décrit une méthodologie, applicable dans le cadre d’une approche EDA, 
permettant de s’affranchir de ces limites à travers une triple purification (i.e. dialyse, CLHP 
en phase normale, GPC). Le suivi de bio-TEQ, en parallèle à celui de la contamination dans le 
sédiment et la colonne d’eau permettrait de tracer la dynamique des polluants entre les 
différents compartiments mais également de mieux définir l’exposition réelle des organismes 
aux contaminants in situ. 

 
Vers une évaluation intégrée du risque ? 

Enfin, dans une optique d’évaluation du risque environnemental, certains équipes 
envisage la possibilité d’intégrer l’EDA dans une démarche globale basée sur le concept de 
poids de la preuve (weigh of evidence ou WOE) permettant d’évaluer la qualité de l’eau ou du 
sédiment selon différents groupes d’information ou line of evidence (LOE). Chapman et 
Hollert (2006) ont initialement proposé l’intégration de l’EDA en tant que LOE à une triade 
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définie pour évaluer la qualité du sédiment (SQT pour sediment quality triad). Cette triade 
fournit actuellement la base de l’évaluation du risque lié à la contamination du sédiment en 
tenant compte de l’exposition (chimie du sédiment), de l’effet (toxicité du sédiment, structure 
des communautés benthiques) et de la caractérisation du risque (concept WOE). L’intégration 
de l’EDA permettrait d’inclure la notion de causalité à cet ensemble et ainsi de faire le lien 
entre la contamination chimique et les effets observés. 

Plus récemment, dans le cadre du programme Européen MODELKEY, une 
méthodologie d’évaluation intégrée du risque (IRA) basée également sur le concept WOE a 
été mise au point (Gottardo et al. 2011). En accord avec la DCE, qui préconise l’intégration 
d’indicateurs biologiques, chimiques, écotoxicologiques, physico-chimiques et 
hydromorphologiques (DCE, 2000/60/CE) pour l’évaluation de l’état écologique, cette 
métholologie regroupe actuellement cinq LOE. En particulier, la LOE écotoxicologie prend 
en considération des effets chroniques et aigus mesurés à l’échelle de la cellule, de 
l’organisme et de la population. Concernant la LOA chimique, elle porte sur le sédiment, 
l’eau et les organismes. A terme, cette méthodologie est censée fournir un outil d’évaluation 
et de classification de l’état écologique aux gestionnaires de l’environnement. Ainsi, à 
l’avenir, il pourrait être envisagé d’intégrer l’EDA en tant que sixième LOE de manière à 
pouvoir faire la distinction entre ce qui est lié à la pollution chimique et ce qui est lié à des 
facteurs environnementaux (e.g. morphologie des habitats, espèces invasives…).  

Néanmoins, si une telle méthodologie fournit un outil de classification 
particulièrement puissant, la mise en œuvre d’une telle démarche ne pourra être entrepise que 
sur le très long terme et passera notamment par une meilleure compréhension des réponses 
mesurées ainsi qu’une standardisation des procédures et des outils utilisés. 
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Il est désormais reconnu que l’effet des substances non-prioritaires est significatif dans 
les réponses mesurées dans l’environnement, à différents degrés d’organisation. Ainsi le 
développment d’outils et de stratégies utilisables en routine pour l’identification de polluants 
(i.e. priorisation de substance) et de sites très pollués (i.e. priorisation de site) reste un enjeu 
de recherche important dans le contexte de l’évaluation du risque environnemental. Le travail 
réalisé dans le cadre de cette thèse s’inscrit dans ce contexte général à travers la mise en place 
d’une stratégie bio-analytique de type EDA basée sur l’utilisation combinée d’outils de 
biodétection (in vitro et in vivo) et d’outils physico-chimiques d’analyse pour la 
caractérisation de la contamination et l’identification de PE dans les milieux aquatiques. 

 
Ce travail a permis : 
 
1) De mettre en évidence l’occurrence environnementale de polluants émergents 

intéragissant avec d’autres récepteurs que le ER et le AhR à travers l’utilisation de 
nouveaux outils in vitro.  
 

2) De démontrer l’intérêt de l’approche multi-récepteurs/multi-compartiments pour le 
diagnostic environnemental de la qualité chimique des eaux. Notamment 
l’intérêt du couplage entre les bioessais in vitro et les capteurs passifs pour la 
détection de composés hydrosolubles. 

 
3) De confirmer l’intérêt de l’approche EDA pour identifier des polluants 

émergents dans des mélanges environnementaux complexes. 
 
Dans l’ensemble, ces résultats militent pour l’utilisation des outils bio-analytiques et 

plus largement de l’EDA dans un cadre de surveillance environnementale de la pollution 
chimique (Figure 42). Actuellement, si l’utilisation de bioessais pour la surveillance éco-
toxicologique de l’environnement n’est pas explicitement recommandée par la DCE, certains 
pays tels que les Pays-Bas ont reconnu le rôle important de tels outils pour parvenir aux 
objectifs de la DCE. Ainsi, il pourrait être envisagé à l’échelle Française ou Européenne 
d’utiliser ces bioessais pour surveiller la présence d’activités biologiques dans 
l’environnement associées à la contamination chimique (i.e. diagnostic intégrée de la 
contamination chimique basé sur l’effet) et notamment tracer les sources de pollutions. Entre 
autre, la définition de NQE intégrée basée sur ces bioessais permettrait de répondre aux 
incertitudes de l’évaluation actuelle de la qualité chimique des eaux à travers la prise en 
considération des effets faibles doses et des effets de mélange caractéristiques des PE 
(Matthiessen et Johnson 2007). Par ailleurs, sur la base des profils d’écotoxicité, une 
classification ainsi qu’une priorisation de sites pourraient être envisagées (Hamers et al. 
2010). Enfin, au vu de nos résultats, le développement et la mise en œuvre de bioessais in 
vitro/in vivo plus adaptés au contexte aquatique permettront également une meilleure 
évaluation du risque pour les organismes exposés. 

 
Dans ce contexte, l’EDA pourrait être utilisée en seconde approche pour 

l’identification des composés actifs inconnus et de leurs effets combinés. Cette identification 
est une étape nécessaire pour discriminer les effets liés aux substances de ceux liés à d’autres 
facteurs environnementaux mais également pour la mise en œuvre de mesures permettant de 
restaurer la qualité environnementale des eaux et plus globalement des écosystèmes à travers, 
en particulier, l’établissement de nouvelles liste de substances prioritaires à surveiller (i.e. 
substances dangereuses et/ou à risque). 
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Néanmoins, si l’emploi de bioessais pour le diagnostic environnemental est 
aujourd’hui opérationnel en routine, à travers notamment l’automatisation du criblage, l’EDA 
reste une démarche lourde et coûteuse dont la mise en œuvre est lente. De ce fait, son emploi 
a principalement été rapporté dans le cadre d’étude de cas pour répondre à des 
questionnements spécifiques dans des contextes de contamination bien précis (Brack et al. 
2005, Brack et al. 2007, Brack et al. 2008, Hill et al. 2010, Keiter et al. 2008, Weiss et al. 
2009b). Ainsi, l’un des futurs enjeux sera de rendre cet outil accessible aux gestionnaires de 
l’environnement et notamment de développer des outils et des stratégies permettant 
l’intégration de l’EDA dans la surveillance des milieux aquatiques. Dans cette optique, les 
résultats obtenus dans le cadre de cette thèse amènent à un certain nombre de perspectives 
méthodologiques et pratiques. Ainsi, en complément de nouveaux outils de criblage, il s’agira 
de proposer des méthodes de fractionnement adaptées à l’utilisation d’approches multi-
récepteurs limitant la co-occurrence de plusieurs activités dans les fractions finales. Par 
exemple, la colonne d’affinité au ER utilisée dans ce travail est un outil très prometteur dans 
cette optique. Des stratégies d’identification de composés polaires en chromatographie liquide 
seront également indispensables (e.g. utilisation combinée de spectre de masse hydride avec 
des logiciels d’interprétation des sous-structures). La prise en compte de la biodisponibilité 
apparaît également importante pour mieux rendre compte de l’exposition réelle des 
organismes aux contaminants. A terme, sur la base de ces nouveaux outils, l’établissement de 
protocoles simplifiés et de procédures standardisées ainsi que leur automatisation (e.g. 
criblage, criblage-fractionnement…) devraient permettre une utilisation plus réactive de 
l’EDA dans le cadre de contrôle d’enquête.  

 
L’atteinte de ces objectifs passera notamment par le développement de plateformes 

bio-analytiques regroupant les différentes compétences nécessaires à l’EDA et à 
l’accomplissement de programme/réseaux de recherche nationaux (e.g. ECOPI) et 
internationaux (e.g. MODELKEY, EDA-EMERGE) dont un des objectifs est de mettre en 
œuvre des outils fonctionnels et opérationnels pour la surveillance des milieux aquatiques. 
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Résumé  
 
L’objectif général de cette thèse concerne la mise en place et l’évaluation d’une approche de 
type effect directed analysis (EDA), couplant bioessais in vitro et analyses physico-
chimiques, pour la caractérisation de la contamination des milieux aquatiques par les 
perturbateurs endocriniens (PE) et leur identification. De nouveaux outils in vitro ont été 
développés et intégrés à une approche multi-bioessais pour la détection de polluants 
émergents afin de permettre un large diagnostic de la contamination par les PE. Parmi eux, le 
bioessai basé sur le pregnane X receptor humain s’est avéré complémentaire des cibles 
classiquement étudiées (e.g. récepteurs des œstrogènes (ER), des androgènes (AR) ou des 
hydrocarbures aromatiques (AhR)). Combinés, ces bioessais ont permis de déterminer des 
profils intégrés de la contamination inédits dans le sédiment et les eaux de surface, mettant en 
lumière la nécessité de considérer d’autres cibles biologiques que ER et AhR et de s’intéresser 
à l’ensemble des compartiments du milieu aquatique pour une meilleure évaluation de la 
contamination. En particulier, l’utilisation combinée de ces nouveaux outils à des capteurs 
passifs de type POCIS (polar organic compound integrative sampler) s’est révélée pertinente 
pour évaluer la contamination de la colonne d’eau par des composés hydrosolubles. Enfin, 
une démarche EDA, intégrant ces bioessais et des méthodes physico-chimiques d’extraction 
et de fractionnement adaptées, a été validée pour l’identification des composés détectés. Son 
application sur deux sites soumis à des contaminations chimiques différentes (mixte 
urbaine/agricole et pharmaceutique) a permis d’évaluer la contribution des polluants cibles, 
dont les prioritaires, dans les réponses des bioessais et d’identifier de nouveaux PE.  
 

Mots clefs : EDA ; outils bioanalytiques in vitro; perturbateurs endocriniens ; capteurs passifs 

 

Abstract 
 
The aim of this thesis was to develop and to evaluate an effect directed analysis (EDA) 
approach, combining in vitro bioassays and chemical analysis for the characterization of 
aquatic systems contamination by endocrine disrupting chemicals (EDCs) and their 
identification. For integrative contamination assessment, new in vitro tools have been 
developed and evaluated for the detection of emerging pollutants, and then integrated in a 
multi-bioassays approach. In particular, the human pregnane X receptor (PXR) based 
bioassay provided further information on bioactive contaminants and thereby enhanced the 
environmental diagnostic as regard to classical biological target (e.g. estrogen (ER), androgen 
(AR) or aryl hydrocarbon receptors (AhR)). Such multi-receptors approach allowed 
determining novel integrative toxicity profiles in sediment and surface water. Overall, our 
results demonstrated the need to integrate other biological target than ER and AhR, and to 
assess contamination partitioning for a better hazard/risk assessment. For such purpose, 
combined use of polar organic compound integrative sampler and in vitro bioassays provided 
suitable tools to assess active hydrosoluble chemicals in surface water. Finally, in order to 
identify the compounds responsible for the detected activities, the multi-receptors approach 
has been integrated in EDA strategy applied to two river sites under different chemical 
pressures (urban/agricultural and pharmaceutical). To tackle this challenge, extraction and 
fractionation methods were developed and evaluated in order to encompass a diversity of 
active chemicals that are detected by in vitro bioassays. The EDA approach allowed 
determining partial contribution of priority pollutants in biological responses as well as the 
identification of new EDCs. 
 
Keywords : EDA, in vitro bioanalytical tools ; endocrine disrupting chemicals, integrative 
sampler  


