
HAL Id: tel-01677239
https://theses.hal.science/tel-01677239

Submitted on 8 Jan 2018

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

Évaluation in vitro et in vivo des perturbateurs
endocriniens chez le poisson zèbre : cas de substances

seules et en mélanges
Hélène Serra

To cite this version:
Hélène Serra. Évaluation in vitro et in vivo des perturbateurs endocriniens chez le poisson zèbre : cas
de substances seules et en mélanges. Chimie analytique. Université de Bordeaux, 2017. Français.
�NNT : 2017BORD0744�. �tel-01677239�

https://theses.hal.science/tel-01677239
https://hal.archives-ouvertes.fr


 

 

 

THÈSE 

PRÉSENTÉE POUR OBTENIR LE GRADE DE 
 

 

DOCTEUR DE 

L’UNIVERSITÉ DE BORDEAUX 
 

ÉCOLE DOCTORALE DES SCIENCES CHIMIQUES 
SPÉCIALITÉ : CHIMIE ANALYTIQUE ET ENVIRONNEMENTALE 

 

 

Par Hélène SERRA 

Soutenue le 21 novembre 2017 

 
 

ÉVALUATION IN VITRO ET IN VIVO DES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS CHEZ 

LE POISSON ZÈBRE : CAS DE SUBSTANCES SEULES ET EN MÉLANGES  

 

 

Membres du jury : 

Mme BAUDRIMONT, Magalie Professeur, Université de Bordeaux   Présidente du jury 

M. NAVAS, José-Maria  Directeur de recherche, INIA, Madrid   Rapporteur 

M. LEVI, Yves   Professeur, Université Paris Sud    Rapporteur 

Mme BERNARD, Cécile   Professeur, MNHN     Examinateur 

M. PERCEVAL, Olivier  Chargé de mission écotoxicologie, AFB   Examinateur 

Mme BUDZINSKI, Hélène  Directrice de recherche CNRS, Université de Bordeaux Directrice de thèse 

M. AÏT-AÏSSA, Selim  Chargé de recherche, INERIS    Encadrant de thèse 

  



Titre : Evaluation in vitro et in vivo des perturbateurs endocriniens chez le 

poisson zèbre : cas des substances seules et en mélanges 

Résumé  

L’objectif de ce travail de thèse est d’évaluer le potentiel de nouveaux bio-essais in vitro 

et in vivo basés sur le poisson zèbre pour la biosurveillance de la contamination chimique de l’eau 

par les xeno-estrogènes. Pour cela, les bio-essais ont été appliqués pour évaluer les effets de 

polluants aquatiques environnementaux seuls, mais aussi en mélanges simples (reconstitués) et 

complexes (échantillons environnementaux). L’évaluation d’échantillons d’eau à travers les bio-

essais in vitro humain (MELN) et poisson zèbre (ZELH-zfERβ2) a montré des différences qualitatives 

et quantitatives de réponse, non expliquées par les molécules estrogéniques détectées. Afin de 

mieux comprendre ces différences, l’activité de polluants aquatiques a été caractérisée sur les 

différents modèles, individuellement et au sein de mélanges de 2 à 12 polluants, combinant 

molécules estrogéniques et non estrogéniques pour simuler des situations environnementales. 

Les résultats obtenus montrent que les bio-essais basés sur le poisson zèbre répondent 

différemment, et parfois de manière opposée, au modèle humain MELN aux mélanges 

reconstitués. Ces différences s’expliquent par des sensibilités différentes à certaines molécules 

entrainant des interactions avec la réponse aux xeno-œstrogènes spécifiques à chaque modèle 

biologique. Dans son ensemble, ce travail montre que les particularités biologiques de chaque bio-

essai peuvent influencer la réponse des xeno-estrogènes quand présents au sein de mélange avec 

d’autres polluants. Ces résultats sont discutés au regard de l’utilisation de bio-essais dans 

l’évaluation de la contamination chimique des masses d’eau.  

Mots clés : xeno-estrogènes, poisson zèbre, mélanges, bio-surveillance, activité estrogénique, 

échantillons environnementaux 

 

  



Title: In vitro and in vivo assessment of endocrine disrupting chemicals in 

zebrafish: the case of aquatic contaminants alone and in mixtures 

Abstract 

This PhD thesis aims at assessing the potential of innovative in vitro and in vivo zebrafish-

based bioassays for biomonitoring of surface water contamination by xeno-estrogens. For this 

purpose, the bioassays were applied to assess the effect of environmentally relevant surface water 

pollutants, alone and in simple (artificial) and complex (environmental samples) mixtures. The 

screening of surface water samples in zebrafish- (ZELH-zfERβ2 cells) and human-based (MELN 

cells) bioassays revealed qualitative and quantitative differences which could not be entirely 

explained by the xeno-estrogens identified. To better understand the response of bioassays to 

complex environmental mixtures, the activity of environmentally relevant surface water 

pollutants was characterized across the bioassays, alone and in 2 to 12-component mixtures 

combining estrogenic and non-estrogenic chemicals to simulate an environmental contamination. 

The results indicate that zebrafish-based bioassays have a different and even in some cases an 

opposite response to the simple mixtures compared with the human-based bioassay MELN. These 

differences are explained by different sensitivity to some pollutants leading to bioassay-specific 

interactions with estrogen receptor activation. Altogether, this work shows that the biological 

particularities of each bioassay can influence the response to estrogenic chemicals when mixed 

with other environmental pollutants, opening the discussion regarding their implementation in 

chemical water biomonitoring.  

Key words: xeno-estrogens, zebrafish, mixtures, bio-monitoring, estrogenic activity, 
environnemental samples 
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Les eaux continentales constituent le réceptacle de quantité de composés chimiques 

provenant de diverses sources, rejets industriels, hospitaliers, d’effluents de station d’épuration 

ou encore de l’agriculture. Les progrès des dernières décennies en matière d´analyses chimiques, 

tant dans l’échantillonnage de matrices complexes que dans la détection et quantification de 

molécules en mélange à l’état de traces, ont permis de mettre en évidence l´étendue de la 

contamination chimique des eaux à travers le monde (Kolpin et al., 2002; Loos et al., 2009). La 

grande diversité des familles de composés retrouvés dans le milieu aquatique (ex : pesticides, 

médicaments, produits d´hygiène) soulève la question du devenir et des effets de ces molécules 

une fois dans le compartiment aquatique et, en conséquence, du risque auquel sont exposées les 

espèces aquatiques. 

La présence de perturbateurs endocriniens (PE) dans l’environnement aquatique, tels que 

les alkylphénols, bisphénols, pesticides ou les dérivés hormonaux, a fait l’objet de nombreuses 

études au cours des dernières décennies (Sumpter and Jobling, 2013). Les PE peuvent être définis 

comme « des substances exogènes qui provoquent des effets néfastes sur la santé d’un organisme 

ou de sa descendance, secondairement à des changements dans la fonction endocrine » (WHO 

2002). Dans le compartiment aquatique, les poissons sont parmi les organismes les plus sensibles 

aux PE (Sumpter et Johnson, 2008). Des cas d’intersexes (apparition d’oocytes dans les gonades 

mâles, ou inversement) ont été reportés sur des poissons sauvages, comme des goujons péchés 

en aval d’un l’effluent d’une industrie pharmaceutique (Sanchez et al., 2011), ou des gardons 

vivants à proximité de rejets de stations d’épuration (Jobling et al., 1998). Dans le cas des gardons, 

la présence d’intersexe était associée à une diminution de la fertilité des mâles (Jobling et al., 

2002). 

Les PE agissent sur le système endocrinien via de multiples mécanismes d’action, parmi 

lesquels l’interaction avec la voie de signalisation des estrogènes est particulièrement bien 

documentée chez les poissons (Mills and Chichester, 2005). Les estrogènes jouent un rôle essentiel 

dans les processus physiologiques fondamentaux tels que la croissance, le développement et la 

reproduction (Segner et al., 2013). De nombreuses études en laboratoire ont montré que 

l’exposition chronique à de très faibles concentrations d’estradiol (E2) ou d’ethinyl estradiol (EE2) 

pouvait impacter négativement les fonctions gonadiques et altérer la fécondité, fertilité et succès 

reproducteur des poissons (review dans Caldwell et al., 2012). Dans un lac expérimental canadien, 
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des concentrations aussi faibles que 4 à 6 ng/L d’EE2 ont suffi pour entrainer la féminisation des 

mâles, puis l’échec de la reproduction de vairons à tête de boules menant à la quasi extinction de 

la population après seulement deux saisons d’exposition (Kidd et al., 2007). 

En Europe, la protection de l’écosystème aquatique est réglementée par la Directive Cadre 

sur l’Eau (DCE). Adoptée en 2000 (2000/60/CE) puis amendée en 2008 (2008/105/EC) et 2013 

(2013/39/EC), la DCE a pour objectif d’atteindre et de maintenir un bon état des masses d’eaux 

en Europe. La DCE requiert une évaluation régulière des rivières via la détermination des statuts 

écologique et chimique des eaux. Alors que le statut écologique donne une information très 

intégrative d’un ensemble de stress (biotiques et abiotiques) auxquels sont exposés les 

organismes, le statut chimique est déterminé sur la base d’une liste très restreinte de 45 molécules 

dites prioritaires. A l’occasion de la dernière révision de la DCE, une liste de surveillance a été 

créée avec pour objectif d’obtenir plus d’informations sur la présence dans l’environnement 

aquatique de molécules préoccupantes pour lesquelles les données de monitoring à l’échelle de 

l’Europe sont manquantes ou de qualité insuffisante (Commission Implementing Decision (EU) 

2015/495).  L’EE2 et l’E2 (ainsi que son principal produit de dégradation l’estrone) font partie des 

dix molécules inscrites sur cette liste pour le danger potentiel qu’elles présentent. 

Alors que l’évaluation réglementaire de la qualité chimique de l’eau ne porte que sur une 

liste restreinte de molécules, l’écosystème aquatique est en fait contaminé par une multitude de 

molécules. Par conséquent, les organismes aquatiques sont exposés à des mélanges de composés, 

souvent inconnus (ex : produits de dégradation, métabolites, produits naturels) et susceptibles 

d’entrainer des effets biologiques conjointement, même à faibles concentrations (Carvalho et al., 

2014). Etant donnée l’étendue de la contamination chimique de l’environnement et des effets 

combinés potentiels de toutes ces molécules, la stratégie d’évaluation du risque substance par 

substance telle qu’elle est appliquée aujourd’hui au niveau réglementaire ne permet 

d’appréhender que très partiellement le risque auquel sont exposés les organismes aquatiques.  

Depuis plusieurs années, l’implémentation d’approches complémentaires basées sur 

l’utilisation de bio-essais est préconisée au niveau européen afin de mieux prendre en 

considération les polluants émergeants et les effets de mélange pour évaluer la qualité de l’eau 

(Vethaak et al., 2017; Wernersson et al., 2015). Les bio-essais (appelés aussi « effect-based tools ») 
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sont des tests biologiques permettant d’évaluer une réponse spécifique à différents niveaux 

d’organisation : cellule, l’organe, tissu ou organisme. Les paramètres mesurés peuvent être très 

spécifiques (ex : activation d’un récepteur) ou apicaux (ex : mortalité). Les bio-essais présentent 

l’avantage de prendre en compte les effets biologiques d’un mélange de polluants 

environnementaux, connus et inconnus. L’utilisation d’approches bio-analytiques combinant bio-

essais et analyses chimiques s’est beaucoup développée au cours des dernières années, montrant 

la complémentarité des méthodes pour améliorer l’évaluation de la qualité des milieux (Brack et 

al., 2016; Dévier et al., 2011).  

Aujourd’hui, les principaux bio-essais utilisés pour évaluer la présence de composés 

estrogéniques dans l’environnement sont des tests de transactivation in vitro basés sur l’utilisation 

de lignées cellulaires exprimant le récepteur des estrogènes humain (ER). Ces bio-essais sont 

sensibles, fiables, et robustes pour évaluer les composés estrogéniques en mélange et au sein 

d’échantillons environnementaux (Kunz et al., 2017; Leusch et al., 2017). Cependant, les 

récepteurs des estrogènes (ER) des poissons ont une sensiblité différente des ER de l’Homme pour 

certains composés estrogéniques environnementaux (Matthews et al., 2000; Molina-Molina et al., 

2008; Pinto et al., 2014). De plus, chaque modèle biologique utilisé pour les bio-essais conserve 

des spécificités du tissu et de l’espèce d’origine (ex : cofacteurs de ER, métabolisme), susceptibles 

d’influencer la réponse aux composés estrogéniques (Routledge et al., 2000).  

De récentes études ont montré que des bio-essais in vitro basés sur le ER du poisson zèbre 

(Sonavane et al., 2016) et du médaka (Ihara et al., 2014) pouvaient répondre différemment que 

des bio-essais basés sur le récepteur ERα humain à des échantillons environnementaux, aussi bien 

quantitativement que qualitativement. Dans certaines situations, les réponses in vitro des 

récepteurs ER de poisson se corrélaient mieux avec les mesures in vivo chez le poisson que la 

réponse du bio-essai in vitro basé sur ER de l’Homme (Ihara et al., 2015; Sonavane et al., 2016a). 

Au regard des différences inter-espèces et des spécificités de réponse des bio-essais basés sur les 

ER de poisson, ces études soulèvent la question de l’adéquation des bio-essais in vitro basés sur 

l’Homme pour rendre compte de l’exposition aux molécules estrogéniques chez le poisson, taxon 

le plus sensible de l’écosystème aquatique à ces molécules. 
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La thèse s’inscrit dans une démarche d’évaluation de l’estrogénicité des eaux de surface à 

l’aide d’une approche bio-analytique basée sur des bio-essais in vitro et in vivo chez le modèle 

poisson zèbre. L’objectif général de ce travail de thèse vise à caractériser les réponses des bio-

essais basés sur le poisson zèbre vis-à-vis de polluants aquatiques environnementaux soit seuls, 

soit en mélanges simples (reconstitués) et au sein d’échantillons environnementaux.  

Cette thèse a été menée à l’INERIS, en collaboration avec l’UMR-EPOC (Université de 

Bordeaux), et en grande partie dans le cadre du projet européen FP7-SOLUTIONS. L’application 

des bio-essais au cas d’étude du projet (molécules priorisées, mélanges reconstitués, études 

terrain) a permis de les inscrire dans une approche intégrée combinant de nombreux outils 

analytiques et bio-analytiques.  

Le manuscrit s’organise en quatre grandes parties : 

(1) une synthèse bibliographique présentant les principales caractéristiques du système 

endocrinien des vertébrés, en particulier les spécificités des poissons par rapport à l’Homme, ainsi 

que les bio-essais existant pour évaluer les composés estrogéniques et leurs applications dans une 

démarche de bio-surveillance ; 

(2) une présentation des principaux objectifs du travail de thèse incluant une brève 

description du projet SOLUTIONS et de la démarche expérimentale mise en œuvre ; 

(3) les résultats présentés sous forme d’articles et répartis dans 4 chapitres qui concernent 

(1) les acquis et limites actuelles de la bio-analyse d’échantillons complexes, (2) l’évaluation de 

l’estrogénicité de polluants environnementaux testées seuls et (3) en mélanges reconstitués, et 

enfin (4) une application à des échantillons environnementaux ;  

(4) une discussion générale visant à replacer les résultats dans le contexte de la surveillance 

des milieux aquatiques. 
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 Système endocrinien et voie des estrogènes 

Cette partie aborde la fonction endocrinienne dans son ensemble et la voie des estrogènes 

chez le poisson en particulier. Par la suite, le mode d’action des estrogènes via les récepteurs des 

estrogènes est décrit, avec en focalisant particulièrement sur les différences entre Homme et 

poissons. Enfin, deux exemples de gènes estrogéno-régulés codant pour protéines d’intérêt (la 

vitellogénine et l’aromatase B) sont présentés.  

 Le système endocrinien 

Le système endocrinien est formé par un réseau d’organes (glandes) et d’hormones qui 

agissent de manière coordonnée pour maintenir l’homéostasie et contrôler de nombreuses 

fonctions comme le développement, la croissance ou la reproduction, en relation avec le système 

nerveux (Norris and Carr, 2013). Les glandes sécrètent des hormones qui peuvent soit agir 

localement (glandes autocrine et paracrine), soit à distance au niveau des organes effecteurs en 

étant véhiculées dans le sang par des protéines (glandes neurocrines et endocrines). Les hormones 

ont des précurseurs variés, comme les dérivés d’acides aminés (ex : mélatonine), des polypeptides 

(ex : insuline) et glycoprotéines (ex : hormone folliculo-stimulante), des dérivés du cholestérol (ex : 

hormones stéroïdiennes) ou des dérivés d’acides gras (ex : prostaglandines). Les niveaux circulant 

d’hormones sont contrôlés par un système complexe de rétrocontrôles, garantissant une action 

rapide, contrôlée et adaptée. La suite la synthèse porte sur la voie des estrogènes qui font partie 

des hormones stéroïdes.  

1.1 Stéroïdogénèse 

La stéroidogénèse chez les poissons est présentée dans la figure 1 (adapté de Fernandino 

et al., 2013). Les hormones stéroïdiennes sont synthétisées à partir du cholestérol, converti 

progressivement par de nombreuses enzymes en androgènes, progestagènes, corticoïdes et 

estrogènes. L’androstenedione et la testostérone (T), inter-convertibles par l’action de la 17β-

hydroxystéroïde déshydrogénase (17β-HSD), sont les précurseurs de l’estrone (E1) et du 17β-

estradiol (E2), respectivement. A la différence de l’Homme, le principal androgène chez le poisson 
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est la 11 Keto-Testosterone (11-KT) (Tokarz et al., 2015). La testostérone est un précurseur 

commun de l’E2 et de la 11-KT (figure 1).   

La formation de stéroïdes en C18 (estrogènes) à partir de stéroïdes en C19 (androgènes) 

est réalisée par un complexe enzymatique comprenant l’aromatase (Diotel et al., 2011). Cette 

enzyme, qui fait partie de la famille des cytochromes P450, est responsable de l’aromatisation 

irréversible du cycle A des androgènes. A la différence de l’Homme, où il existe qu’un seul gène 

cyp19 codant pour l’aromatase, il y a deux gènes distincts codant pour deux aromatases 

structurellement et fonctionnellement différentes chez le poisson : cyp19a1a, codant pour 

l’aromatase A (aroA) majoritairement exprimée dans les gonades, et le cyp19a1b, codant pour 

l’aromatase B (aroB) principalement exprimée dans le cerveau (Pellegrini et al., 2005).  

1.2 Hormones stéroïdes et reproduction 

La reproduction est un processus physiologique coordonné par le système nerveux central 

et le système endocrinien, où les hormones stéroïdes jouent un rôle primordial chez les vertébrés 

(Norris et Carr, 2013). En réponse à des stimulus extérieurs (ex : changement de la photopériode 

ou de la température), toute une chaîne d’évènements est enclenchée, depuis des signaux 

Figure 1: Steroidogénèse chez le poisson (adapté de Fernandino et al., 2013).  
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neuronaux jusqu’aux stimuli hormonaux, menant à la maturation, libération, et fécondation des 

gamètes. 

Les principales étapes de l’oogenèse chez les poissons femelles sont présentées dans la 

figure 2 (adapté de Nagahama, 2002). En réponse à des stimuli extérieurs, des neurones en 

provenance de l’hypothalamus secrètent de la GnRH (Gonadotrophin Releasing Hormones) au 

niveau de l’hypophyse qui stimule la production de FSH (hormone folliculo-stimulante) et de LH 

(luteinizing hormone) (Nagahama, 2002). L’oogenèse dans les ovaires est initiée par la FSH. Les 

cellules de la thèque, situées en périphérie du follicule grandissant, synthétisent de l’E2 grâce à 

l’aromatase A. Transporté par le sang, l’E2 agit au niveau du foie pour induire la production de 

choriogénines (stade pré-vitellogénique) puis de vitellogénines (oocytes vitellogéniques), qui sont 

incorporées dans le follicule pour former, respectivement, le chorion et le sac vitellin du futur 

embryon (Lubzens et al., 2010). L’oocyte post-vitellogénique peut rester quiescent plusieurs mois 

jusqu’à stimulation par la LH de la production de dihydroprogesterone (DHP) par les cellules de 

granulosa du follicule, qui initie alors la maturation des oocytes. Une fois la maturation terminée, 

l’ovulation est déclenchée par action des prostaglandines (PG).  

 

A la différence de l’oogenèse, la spermatogénèse chez les poissons mâles est 

principalement sous le contrôle de la FSH. Sous l’action de la FSH, les cellules de Leydig 

synthétisent de E2 et de 11 KT initiant la prolifération des spermatogonies par l’intermédiaire des 

cellules de Sertoli (Schulz et al., 2010). Comme lors de l’oogenèse, la DHP contrôle la maturation 
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Figure 2: Régulation hormonale de la gamétogenèse chez les poissons femelles (d’après Nagahama 2002).  
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des spermatogonies, et serait secrétée par les cellules souches et les cellules matures (Chen et al., 

2010). 

1.3 Métabolisme et élimination 

Après avoir agi, les hormones stéroïdes sont métabolisées par l’action conjointe des 

enzymes de phase I et de phase II qui augmentent leur polarité et facilitent leur élimination (Xu et 

al., 2005). Les enzymes de phase I, dites de fonctionnalisation, catalysent des réactions simples 

comme des oxydations, des réductions, ou des hydrolyses. Elles regroupent essentiellement des 

enzymes de la famille des cytochromes P450 responsables d’oxydation et d’oxydo-réduction (Xu 

et al., 2005). Les cytochromes P450 sont majoritairement régulés de manière transcriptionnelle 

par des récepteurs nucléaires, à l’instar du CYP1A et CYP3A inductibles, respectivement, par le 

récepteur AhR (« Aryl hydrocarbon receptor »), et par le récepteur PXR (« Pregnane X receptor ») 

(Denison and Nagy, 2003). Les enzymes de phase II, dites de conjugaison, transfèrent des 

groupements polaires, comme un groupement glucuronide (par des glucuronyl transferases, 

UGT), glutathion (glutathione-S-transferase, GST), ou sulfate (sulfo-transferase, SULT), pour 

faciliter leur élimination (James, 2011) 

Il existe beaucoup de similitudes dans le métabolisme des hormones stéroïdes au sein des 

vertébrés (James, 2011; Sanderson and van, 2009). La métabolisation des stéroïdes s’effectue 

principalement dans le foie. L’estradiol, par exemple, est pris en charge par les CYP1A et CYP3A, 

ainsi que par les hydroxy-stéroïde déshydrogénases (Sanderson and van, 2009). Les métabolites 

glucuro- et sulfo-conjugués formés sont ensuite éliminés par des transporteurs tels que la P-gp 

(« P-glycoprotein ») et la MRP (« Multidrug-resistance Associated Protein »).  

 Les récepteurs des estrogènes 

2.1 Structure et mode d’action 

2.1.1 Généralités 

Les récepteurs des estrogènes (ER) sont des récepteurs nucléaires qui font partie de la 

sous-famille III des récepteurs stéroïdiens, incluant les récepteurs des progestagènes, des 
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androgènes, des glucocorticoïdes, des minéralocorticoïdes et des estrogen-related receptors 

(Laudet, 1997). Il existe plusieurs sous-types de ER (α et ß), qui peuvent différer en fonction des 

espèces (Matthews et al., 2000; Tohyama et al., 2016). Les récepteurs nucléaires sont des facteurs 

de transcription qui régulent l’expression de gènes cibles impliqués dans de grandes fonctions 

physiologiques comme la croissance, le développement ou la reproduction (Heldring et al., 2007; 

Segner et al., 2013).  

2.1.2 Structure 

La structure des récepteurs des estrogènes est présentée dans la figure 3. Les ER ont une 

organisation structurale commune aux récepteurs nucléaires qui comprend 6 régions appelées 

domaines (A, B, C, D, E, F) ayant chacun une fonction distincte.  

 

Dans la région N-terminale se trouve le domaine A/B qui contient la fonction d’activation 

AF-1 indépendante du ligand. On y retrouve aussi des sites de phosphorylation (un motif serine-

proline), cibles de la signalisation des MAPK (« mitogen-activated protein kinase »), permettant 

de réguler la transcription de gènes cibles indépendamment du ligand (Nelson and Habibi, 2013). 

Le domaine C contient le domaine de liaison à la l’ADN (DBD pour DNA binding domain). Constitué 

de deux doigts de zinc, il permet au récepteur de se dimériser et de se lier à l’ADN en reconnaissant 

l’élément de réponse des estrogènes (ERE) constitué d’un motif palindromique 5’-

AGGTCAxxxTGACCT-3’. Le domaine D est une région charnière qui contient un signal de 

localisation nucléaire masqué lorsque le récepteur inactif est lié aux protéines chaperonnes. De 

plus, cette région semble importante pour la conformation spatiale du récepteur (Heldring et al., 

2007). Le domaine E contient le domaine de liaison au ligand (Ligand Binding Domain, LBD) 

Figure 3: Structure générale des récepteurs nucléaires 
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composé de 12 hélices α formant une poche hydrophobe. Le domaine E contient aussi la fonction 

d’activation AF-2 dépendante du ligand capable d’interagir avec des cofacteurs et avec la fonction 

AF-1 pour réguler la transcription. Le région C-terminale, de petite taille et très variable, constitue 

le domaine F et jouerait un rôle dans l’action des anti-estrogènes (Nelson and Habibi, 2013). 

2.1.3 Mode d’action 

Les estrogènes peuvent agir via les différentes voies de signalisation représentées dans la 

figure 4: les voies génomiques ERE dépendante et ERE-indépendante, et les voies extra-

génomiques (Heldring et al., 2007).  

 

En l’absence de ligand, ER est associé à des protéines chaperonnes (« heat shock protein » 

HSP) et il est maintenu sous sa forme inactive dans le cytoplasme. La fixation du ligand entraine 

un changement conformationnel du récepteur induisant la dissociation des protéines 

chaperonnes, la dimérisation du récepteur et laissant apparaître un site de fixation de cofacteurs. 

En fonction du ligand, le changement de conformation du récepteur favorise le recrutement de 

certains cofacteurs (coactivateurs/corépresseurs) qui induisent une réponse transcriptionnelle 

spécifique (Nelson and Habibi, 2013). Dans la voie génomique classique, le récepteur ER sous 

Figure 4: Signalisation des estrogènes : voie d'activation génomique et non génomique. P : phosphorylation, TF : 
facteur de transcription, E2 : 17β-estradiol, EGFR : recepteur EGF, GPER : ER couplé à une protéine G, NOS : oxyde 
nitrique synthase, PKA : phosph phospho-kinase A (adapté de Heldring et al., 2007 et Prossnitz et Barton, 2005). 
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forme d’homodimère activé se lie à l’ADN au niveau des séquences ERE situées dans les 

promoteurs de gènes cibles hormono-régulés. Cependant, chez l’Homme, un tiers des gènes 

régulés par ER ne contient pas de séquence ERE complète (Björnström and Sjöberg, 2005).  

Dans la voie génomique non-ERE dépendante, les ER peuvent moduler la transcription de 

gènes en interagissant avec d’autres facteurs de transcription tels que Sp-1 (specific protein 1), ou 

le complexe AP-1 (activating protein 1) contenant un dimère c-jun et/ou c-fos (Heldring et al., 

2007). Les estrogènes peuvent aussi induire des actions rapides via les récepteurs ER 

membranaires en interagissant avec des récepteurs tyrosines kinases tels que les récepteurs de 

facteurs de croissance (EGF et IGF). D’autre part, il a été mis en évidence l’existence d’un récepteur 

membranaire couplé à un protéine G, le GPR30 (« G-protein-coupled estrogen receptor »), 

capable de lier l’E2 et d’induire des réponses cellulaires rapides (Prossnitz and Barton, 2011; 

Thomas et al., 2005). L’activation des récepteurs membranaires induit des réponses rapides, telles 

que l’activation de la voie des MAPK et PI3K (phosphoinositide 3-kinase) et d’une cascade de 

réponses cytoplasmiques (Heldring et al., 2007).  

2.2 Spécificités des récepteurs des estrogènes chez le poisson 

Cette partie traite des différences entre récepteurs des estrogènes ichtyens et humains en 

termes d’homologie de séquence, d’affinité et de réponse à l’E2. 

2.2.1 Séquences des ER 

L’existence des ER a été mise en évidence initialement par l’identification de ERα chez 

l’Homme, puis d’un deuxième sous-type, ERβ, chez le rat (Kuiper et al., 1996) et de nombreuses 

autres espèces (Matthews et al., 2000). Chez l’Homme, les deux sous-types de ER, hERα et hERβ, 

sont codés par deux gènes distincts, esr1 et esr2. Chez les poissons téléostéens, un évènement de 

duplication du génome il y a environ 350 millions d’années serait responsable de l’apparition d’un 

autre sous-type de ER, orthologue de esr2 (Tohyama et al., 2016). Chez les salmoniformes, une 

autre duplication du génome plus récente est suggérée pour expliquer la présence de deux esr1 

identifiés chez la truite (Nagler et al., 2007; Tohyama et al., 2016). D’après la nomenclature 

internationale (Gray et al., 2015), esr1 code pour ERα, esr2a pour ERβ2 et esr2b pour ERβ1, sauf 
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pour le médaka (O. latipes), où la séquence esr2a correspond au sous-type initialement appelé 

ERβ1 et esr2b au sous-type initialement appelé ERβ2 (Tohyama et al., 2015). 

Les ER de nombreux vertébrés, incluant mammifères, amphibiens et poissons, ont été 

isolés et séquencés au cours des deux dernières décennies (Hawkins et al., 2000). Un exemple 

récent d’arbre phylogénétique illustrant l’évolution de ERα chez les poissons téléostéens est 

présenté en figure 5 (issu de Tohyama et al., 2016). Si les structures de ER pour chaque sous-type 

sont relativement bien conservées au sein des cyprinidés (gardon, carpe, vairon tête de boule et 

poisson zèbre), on observe que ces espèces forment un groupe distinct par rapport aux autres 

poissons téléostéens, comme le médaka, l’épinoche ou la truite arc-en-ciel (figure 5). 

 

Les sous-types de ER partagent un certain degré d’homologie entre poissons et 

mammifères.  Le domaine C de liaison à l’ADN est très bien conservé entre vertébrés et au sein 

des poissons téléostéens (Miyagawa et al., 2014; Tohyama et al., 2015), indiquant le maintien de 

la cible génomique des ER au cours de l’évolution. A titre d’exemple, la figure 6 présente les 

homologies de séquences pour les récepteurs ER humain (hERα et hERβ) et les récepteurs ERα, 

ERß1 et ERß2 du poisson zèbre (zfERα, zfERβ1, zfERβ2). Menuet et al. (2002) montrent qu’il y a 

plus de 90% d’homologie de séquence entre zfERα et hERα, et entre zfERβ et hERβ.  

Figure 5: Arbre phylogénétique du récepteur ERα chez les poissons téléostéens (issu 
de Tohyama et al., 2016). L’échelle represente 0.05 substitutions par sites.  
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Au sein des poissons téléostéens, le domaine E de liaison du ligand est également 

relativement bien conservé, avec 78% à 98% d’homologie pour un même sous-type (Miyagawa et 

al., 2014; Tohyama et al., 2015). Cependant, on relève en moyenne 60% d’identité de séquence 

seulement entre le ERα de l’Homme et de nombreuses espèces de poissons, ce qui soulève la 

question d’une sensibilité différente des poissons aux ligands de ER par rapport à l’Homme 

(Matthews et al., 2000; Menuet et al., 2002; Miyagawa et al., 2014). A la différence des domaines 

C et E, les domaines A/B, D et F sont très variables quels que soient le ER et l’espèce considérés, 

comme illustré dans la figure 5 entre l’Homme et le poisson zèbre (Miyagawa et al., 2014; 

Tohyama et al., 2015; Menuet et al., 2002). 

2.2.2 Evaluation de l’interaction ligand-récepteur 

La fixation du ligand au récepteur peut entrainer son activation ou son inhibition. La 

réponse transcriptionnelle qui en résulte dépend la force de l’interaction du ligand avec le 

récepteur (affinité), et de la conformation du complexe ligand-récepteur, qui peut entraîner soit 

une induction (agoniste) ou une inhibition (antagoniste) de la transcription des gènes cibles 

(efficacité et puissance) (Foreman et al., 2010). 

Les tests de binding permettent d’évaluer l’affinité du ligand pour le récepteur. Les deux 

méthodes principalement employées, les tests de saturation et le test de déplacement compétitif, 

permettent de déterminer la constante de dissociation (Kd) (concentration nécessaire pour 

saturer 50% des récepteurs), la concentration inhibant la fixation de 50% du ligand de référence 

(IC50) et la constante d’inhibition de dissociation (Ki) (essai OCDE n°493). Cependant, les tests de 

Figure 6: Analyse des identités de séquence entre les domaines des récepteurs ER du poisson zèbre et de l'Homme pour les régions 
codantes (issu de Menuet et al., 2002). 
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binding ne donnent pas d’information sur la réponse induite et ne permettent pas de différencier 

les agonistes des antagonistes.  

L’évaluation du profil de réponse de molécules dans un test biologique mesurant la 

transcription d’un gène ou d’une fonction cellulaire ER-régulée permet de comparer les molécules 

en fonction de leur efficacité (effet maximal induit, Emax) et de la concentration à laquelle l’effet 

est observé (puissance), souvent défini par l’EC50 (concentration induisant 50% de l’effet 

maximal). La figure 7 présente les principaux cas de figure : les agonistes (cas n°1), les agonistes 

partiels (cas n°2, plateau intermédiaire), les faibles agonistes (cas n°3, activité à fortes 

concentrations, pas de plateau), et les antagonistes (cas n°4, molécule co-exposée avec le ligand 

de référence). Le profil d’activité de composés estrogéniques est généralement mesuré in vitro 

avec des tests basés sur des systèmes avec gène rapporteur et des tests de prolifération cellulaire. 

 

2.2.3 Affinité des récepteurs des estrogènes à l’estradiol 

L’étude de l’affinité de ligands endogènes aux ER de l’Homme et des poissons a fait l’objet 

de nombreuses études. L’affinité de l’E2 semble plus forte pour ERα de l’Homme (0,13 nM < 

IC50/Kd < 0,23 nM) que pour le ERα du poisson, à l’image du vairon tête de boule (Kd = 0,58 nM, 

(Rider et al., 2009) et de la truite arc-en-ciel (1,35 nM < IC50 < 1,65 nM, Molina-Molina et al., 2008; 

Petit et al., 1995). Alors que l’E2 se lie chez l’Homme avec une meilleure affinité à ERα que ERβ 

(Escande et al., 2006; Gutendorf and Westendorf, 2001; Harris et al., 2002; Molina-Molina et al., 

2008), l’inverse est signalé pour le tambour brésilien (Hawkins and Thomas, 2004), le barbut de 

rivière (Gale et al., 2004), le medaka (Yost et al., 2014) et le poisson zèbre (Menuet et al., 2002). 
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Figure 7: Exemples type de profils de réponse de ligands de ER. Emax : effet maximal, 
EC50/ IC50 : concentration induisant/inhibant 50% de l’effet maximal 
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Les différences d’affinité entre hERα et hERβ ont été attribuées à des changements clé d’acides 

aminés dans le LBD (Matthews et al., 2000). Une raison similaire a été suggérée pour les 

différences de sensibilité entre sous-type de ER du tambour brésilien (Hawkins et al., 2004) et 

entre ER l’Homme et le poisson zèbre (Pinto et al., 2014). 

De plus, à la différence de l’Homme, l’augmentation de la température réduit l’affinité de 

l’E2 chez certaines espèces piscicoles, comme la truite (Hornung et al., 2003), le tilapia (Tan et al., 

1999) et le vairon à tête-de-boule (Rider et al., 2009). La thermolabilité du récepteur ERα ichthyen 

pourrait être due à des différences d’acides aminés clé dans des sous-parties du domaine E (Tan 

et al., 1999). 

L’activation des ER en réponse à la fixation de l’estradiol a été évaluée chez de nombreuses 

espèces de poisson et chez l’Homme in vitro. Chez les poissons, les ERβs sont en moyenne plus 

sensibles à l’E2 (0,01 nM < EC50 < 0,5 nM) que ERα (0,1 nM < EC50 < 1 nM), comme dans le cas du 

poisson zèbre (Cosnefroy et al., 2012; Le Page et al., 2006; Tohyama et al., 2015), de l’épinoche 

(Tohyama et al., 2015), du médaka (Tohyama et al., 2015), du gardon (Katsu et al., 2007), de la 

carpe (Katsu et al., 2013; Tohyama et al., 2015), et du tilapia (Davis et al., 2010). A l’inverse des 

poissons, ERβ chez l’Homme est 2 à 6 fois moins sensible à l’E2 (0,0065 nM <EC50< 0,2 nM) que 

ERα (0,001 nM <EC50< 0,05 nM) (Balaguer et al., 1999; Molina-Molina et al., 2008; Shanle and Xu, 

2011).  

Les différences de réponse à l’E2 entre sous-types de ER pour l’Homme et les poissons sont 

en accord avec les différences d’affinité présentées précédemment. De la même manière que 

pour l’affinité, une augmentation de la température peut diminuer la sensibilité de ER à l’E2 chez 

la truite et le poisson zèbre (Pinto et al., 2014, Hornung et al., 2003, Matthews et al. 2002).  

2.3 Interactions entre ER et AhR 

La voie de signalisation du récepteur des estrogènes peut interferer avec d’autres voies de 

signalisation comme celle du récepteur de la progestérone (Katzenellenbogen, 2000), des 

androgènes (Karamouzis et al., 2016), ou de la dioxine AhR (Ohtake et al., 2003). L’interaction des 

voies de signalisation de ER et AhR, la plus documentée à ce jour, sera prise comme exemple pour 

la suite.  
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2.3.1 Généralités 

Le récepteur AhR (« aryl hydrocarbon receptor ») est un facteur de transcription de la 

famille des facteurs de transcription bHLH-PAS (« basic Helix-Loop-Helix/PER-ARNT-Sim »), 

impliqués dans la réponse aux signaux extérieurs (ex : polluants) et aux signaux physiologiques 

(ex : hypoxie et rythmes circadiens) (Bersten et al., 2013; Tian et al., 2015). Le récepteur AhR a été 

initialement décrit comme le récepteur de la dioxine et des composés dioxin-like (ex : dioxines, 

polychlorobiphényls plans (PCB), furanes, HAP). S’il est principalement décrit comme un récepteur 

de xénobiotiques, il possède aussi certains ligands endogènes, comme les dérivés du tryptophane 

(Denison and Nagy, 2003). Il a été montré que AhR avait une fonction clé dans de nombreux 

processus physiologiques comme le développement, l´immunité, la différenciation cellulaire et la 

reproduction (review dans Barouki et al., 2007; Hahn, 2002).  

2.3.2 Mode d’action de AhR 

Sous forme inactivé, AhR est présent dans le cytoplasme au sein d’un complexe protéique 

contenant des protéines chaperonnes HSP90. Apres fixation du ligand, le changement de 

conformation entraine la dimérisation avec le facteur de translocation ARNT (« aryl hydrocarbon 

receptor nuclear translocator ») et la migration de l’hétérodimère dans le noyau. Le complexe 

formé recrute des facteurs de co-activation pour se lier aux séquences XRE (« xenobiotic response 

element », aussi appelées DRE pour « dioxin response element ») et induire la transcription de 

gènes cibles. AhR induit principalement des enzymes du métabolisme des xénobiotiques de phase 

I (ex : Cyp1a) et de phase II (Hahn, 2001). D’autre part, AhR induit la transcription de AhRR (« AhR 

repressor »), capable d’entrer en compétition avec AhR pour se dimériser avec ARNT et se fixer 

aux DRE (Evans et al., 2008; Karchner et al., 2002).  

A la différence de l’Homme qui n’exprime qu’un AhR, un ARNT et un AhRR, plusieurs 

isoformes sont décrites chez plusieurs espèces de poissons : AhR1a, AhR1b, AhR2, ARNT1, ARNT2, 

AhRR1 et AhRR2 (Evans et al., 2008; Hahn et al., 2009; Karchner et al., 2002). Les isoformes de 

AhR ont des rôles distincts chez le poisson, et répondent différemment à la TCDD, qui est plus 

active sur l’induction de AhR2 que AhR1 (Bugel et al., 2013). 
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2.3.3 Interactions avec la signalisation de ER 

Il a été montré in vitro que le récepteur AhR activé pouvait recruter le récepteur ER pour 

former un hétérotrimère capable de moduler la transcription de gènes ER-régulés (Ohtake et al., 

2003). Ce phénomène dit de « cross-talk » entre ER et AhR aura des conséquences en termes 

d’activation ou d’inhibition de gènes qui seront dépendantes d’un certain nombre de facteurs liés 

au contexte cellulaire dans lequel il a lieu (i.e. présence ou non de cofacteurs transcriptionnels, 

taux de récepteurs exprimés, etc). Par exemple, dans les cellules humaines MCF-7 et Ishikawa, la 

dioxine seule exerce un effet estrogénique en l’absence d’estradiol (ER non lié) mais agit comme 

un anti-estrogène lorsque ER est lié à son ligand (Ohtake et al., 2003 (Safe et al., 2000) (Rüegg et 

al., 2008). Plusieurs mécanismes, non exclusifs, ont été proposés pour expliquer les effets anti-

estrogéniques des ligands de AhR, les principaux sont illustrés dans la figure 8: la formation d’un 

hétérotrimère avec ER (Ohtake et al. 2003), une augmentation de la dégradation de ER par le 

protéasome (Wormke et al. 2003), une compétition pour les coactivateurs (Rüegg et al. 2008, 

Brunnberg et al. 2003), et la compétition pour se fixer sur les promoteurs de ER (Klinge et al. 1999).  

Des interactions entre AhR et ER a été décrites chez les poissons in vitro (Bugel et al. 2013, 

Navas et Segner 2001, Gjernes et al. 2012) et in vivo (Cheshenko et al., 2007; Navas et al., 2004). 

L’activation de AhR est généralement associée à des effets anti-estrogéniques, tels qu’une 

diminution de l’induction de ERα ou de la vitellogenine.  

Figure 8: Possibles mécanismes d'interaction entre les voies de signalisation de ER et AhR 
(adapté de Matthews et Gustafsson, 2006). 



Synthèse bibliographique : système endocrinien et voie des estrogènes 

21 

 

De plus, l’interaction entre ER et AhR peut aussi affecter la signalisation de AhR. Dans des 

lignées cellulaires de mammifères, où l’activation de ER par E2 entraine une diminution de la 

transcription du cyp1a et une diminution de l’activité enzymatique EROD dans les cellules 

humaines MCF-7 (Coumoul et al., 2001) et de souris HC11 (Wihlen et al., 2009). Chez les poissons, 

une interaction réciproque négative a été reportée dans des hépatocytes de truite arc-en ciel 

entre E2 et la ß-naphtoflavone (Navas and Segner, 2000a), et dans des hépatocytes de saumon 

entre nonylphenol et PCB77 (Mortensen and Arukwe, 2007), ainsi qu’in vivo dans des larves de 

poisson zèbre entre E2 et dioxine (Cheshenko et al., 2007). 

 Exemples de gènes ER-régulés 

3.1 La vitellogénine 

3.1.1 Fonction et structure 

Chez les poissons téléostéens ovipares, les récepteurs des estrogènes sont impliqués dans 

la régulation de la production de la vitellogénine (vtg). La vitellogénine est une 

glycolipophosphoprotéine précurseur du sac vitellin du futur embryon. Elle est synthétisée 

principalement par le foie sous le contrôle de l’E2 produit par les follicules ovariens au cours de la 

gamétogénèse chez les femelles. Transportées par le sang, la vtg est incorporée dans l’oocyte puis 

subit des protéolyses successives pour donner les acides aminés qui serviront à la croissance de 

l’embryon (Matsubara et al., 2003). 

La vitellogénine est codée par de multiples gènes constituant une grande famille très 

diverse au sein de poisson téléostéens (Reading et al., 2009). Chez le poisson zèbre, 7 gènes ont 

été identifiés sur 2 chromosomes distincts qui diffèrent par le type de vtg produite. Les type vtgA 

(codés par les vtg 1et 4 à 7) et vtgB (codé par vtg2) contiennent les domaines lipovitelline I (Lv I) 

et phosvitin (Pv) et ont environ 60% d’homologie, alors que le type vtgC (codé par vtg3) ne 

contient pas le domaine Pv (Wang et al., 2005). Le profil d’expression des vtg diffère en fonction 

du sexe, du stade de développement et du statut reproducteur (Eide et al., 2014; Jin et al., 2009; 

Nelson and Habibi, 2013). Dans le foie de femelle de poisson zèbre mature, les ARNm des vtg 1, 2, 

4 ,5, 7 semblent être les plus induits et la vtg3 n’est que très faiblement exprimée, alors que chez 
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les mâles de poisson zèbre mature, l’expression hépatique indiquée pour les vitellogenines semble 

très faible (vtg1, 2, 5, 7) voire non détectable pour la vtg3 (Eide et al., 2014; Meng et al., 2010). 

3.1.2 Régulation 

In vitro, tous les sous-types de ER du poisson zèbre (Chen and Chan, 2016) et du médaka 

(Lee Pow et al., 2016) sont capables d’induire la vtg, même si des différences de sensibilité entre 

sous-types sont notées. Dans des cultures primaires d’hépatocytes de poisson rouge, la répression 

des ERβ a abolit l’induction de la vtg par l’E2 chez les mâles, mais n’a eu que peu, voire pas d’effets 

chez les femelles par rapport à ERα (Nelson and Habibi, 2010). Chez des embryons de poisson 

zèbre, où les 3 sous-types de ER étaient successivement réprimés, Griffin et al. (2013) ont montré 

que zfERα et zfERβ1 étaient nécessaires pour l’induction de la vtg1 par l’E2 (Griffin et al., 2013). 

Yost et al. (2014) suggèrent que les ERβ sont nécessaires à l’initiation et au maintien de la 

transcription de ERα, responsable de la production de vtg (Yost et al., 2014). De fait, il a été montré 

in vitro que les ERß du poisson zèbre et de l’achigan à grande bouche pouvaient réguler l’activité 

transcriptionnelle de ERα positivement (Menuet et al., 2004) ou négativement (Sabo-Attwood et 

al., 2007).  

Même si l’activation séquentielle de la vtg est discutée par Griffin et al., 2013, ces études 

indiquent que tous les sous-types sont susceptibles de réguler la transcription de vtg, et qu’au-

delà du rôle connu de ERα, les ERβ semblent nécessaires pour la production de vtg en réponse à 

l’E2 chez les poissons mâles (Griffin et al., 2013; Nelson and Habibi, 2010). L’induction de la vtg 

par les ER, en particulier chez les poissons mâles, est utilisé comme marqueur d’exposition à des 

composés estrogéniques dans de nombreux tests (ex : OCDE n°234, 229) et chez les poissons 

sauvages (ex: Henneberg et al., 2014; Vethaak et al., 2005). 

3.2 L’aromatase B 

L’aromatase B est une enzyme clé de la stéroïdogenèse responsable de la conversion 

irréversible des androgènes en estrogènes (aromatisation du cycle A, voir introduction A.1.1).  
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3.2.1 Expression et activité 

Au stade embryo-larvaire, l’expression de l’aroB est basse chez le poisson zèbre (Menuet 

et al., 2005), mais corrèle temporellement avec l’expression de ER dès 24-48 hpf (K. Mouriec et 

al., 2009). Chez les poissons, l’aroB est principalement exprimée dans les cellules gliales radiaires, 

cellules progeniteurs des neurones, ce qui suggère un rôle essentiel de l’estradiol dans la 

neurogénèse (Diotel et al., 2010). Chez les mammifères, il a été montré que l’estradiol a de 

nombreux rôles dans le système nerveux central, parmi lesquels des fonctions neuro-protectrices, 

de neurogénèse, de plasticité synaptique (Azcoitia et al., 2017; Garcia-Segura, 2009).  

Chez le poisson, l’activité et l’expression de l’aroB sont particulièrement importantes au 

niveau des zones périventriculaires des bulbes olfactifs, du télencéphale, de l’aire pré-optique et 

dans les noyaux de l’hypothalamus (Pellegrini et al., 2016). Ces zones sont impliquées dans la 

réception (bulbes olfactifs, noyaux de l’hypothalamus) et dans le traitement (télencéphale) des 

informations sensorielles (ex : visuelles, mécano-sensorielles, gustatives) pour les traduire en 

réponses comportementale, endocrine et somatique (Kotrschal et al., 1998), suggerant les 

multiples fonctions des estrogènes. De plus, le poisson au stade adulte conserve une grande 

quantité de cellules radiales gliales (Pellegrini et al., 2007). Dans la zone hypothalamus/aire pre-

optique, l’activité de l’aroB est 100 à 1000 fois plus forte chez le poisson que chez l’Homme, 

indiquant un rôle important de cette enzyme dans le cerveau du poisson à l’age adulte (Pasmanik 

and Callard, 1985).  

3.2.2 Régulation 

Chez les poissons ayant une reproduction saisonnière, comme le poisson chat, l’activité de 

l’aroB fluctue au cours du cycle reproducteur et reste positivement corrélée avec la gamétogénèse 

et à l’activité de l’aromatase A chez les femelles (González and Piferrer, 2003; Pasmanik and 

Callard, 1988). Le promoteur du gène cyp19a1b contient une séquence ERE et une ½ séquence 

ERE (Kazeto et al., 2001). Le role des ER dans le contrôle transcriptionel du cyp19a1b a été 

confirmée (Le Page et al., 2006; Menuet et al., 2005). Son expression est très inductible au stade 

embryo-larvaire par de nombreux xeno-estrogènes grâce à une boucle d’auto-régulation positive 

du récepteur des estrogènes (Diotel et al., 2010; Hinfray et al., 2006; Menuet et al., 2005). De plus, 

l’expression de l’aroB est induite par des androgènes aromatisables (ex : testostérone) et certains 



Synthèse bibliographique : système endocrinien et voie des estrogènes 

24 

 

androgènes non aromatisable (ex : 5-α dihydrotestosterone) métabolisé en derivés estrogéniques 

capables d’activer ER (Brion et al., 2012; Cheshenko et al., 2008; Karen Mouriec et al., 2009). 

Cependant, l’expression du gène nécessite la présence du facteur glial X, un facteur neuro-glial 

spécifique qui se fixe sur une séquence régulatrice à proximité du ERE, ce qui confère une 

spécificité tissulaire de l’expression de l’aroB (Le Page et al., 2008). De part sa forte sensibilité et 

inductibilité par l’estradiol et les xeno-estrogènes, ces résultats montrent l’interet d’étudier 

l’expression de l’aroB au stade embryo-larvaire chez le poisson pour évaluer une perturbation de 

la signalisation des estrogènes. En comparaison, l’expression et l’activité de l’aroB ne semblent 

pas être modulées par l’estradiol chez le poisson zèbre à l’âge adulte (Hinfray et al., 2006).  
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 Evaluation des xeno-estrogènes 

Cette partie a pour but de présenter les outils biologiques disponibles pour évaluer les 

composés estrogéniques seuls et en mélanges, en mettant l’accent sur les bio-essais in vitro et in 

vivo chez les poissons.  

 Xeno-estrogènes environnementaux 

Les nombreuses études menées au cours des deux dernières décennies ont permis de 

mettre en évidence la vaste contamination de l’environnement aquatique par les contaminants 

organiques et d’identifier de nombreux composés estrogéniques de diverses origines (Petrovic et 

al., 2004; Sharma et al., 2009). Des exemples de ligands environnementaux de ER et de leur 

occurrence dans les eaux de surface sont présentés dans le tableau I. 

Tableau I: Exemples de ligands environnementaux de ER et de leur occurrence dans les eaux de surface.  

Famille 
Exemples de xeno-
estrogènes 

Exemple de structure et de niveau détecté dans les eaux de surface 

Médicaments et 
produits 
d’hygiène 

Ethinylestradiol (EE2), 
Equilin, diethylstilbestrol 
(DES), mestranol, 
benzophenones, parabens 

Ex : Ethinylestradiol (CAS 57-63-6) 

Angleterre, UK :  
0,06 – 0,18 ng/L (LOQ=0,05 ng/) 
 
(Johnson et al., 2012) 

Pesticides 
organochlorés 

DDT, o,p’-DDT, p,p’-DDE, 
metoxychlor, endosufans 

Ex: α-endosulfan (CAS 959-98-8) 

Floride, USA : 
0,21 – 54 ng/L (LOQ : 0,2  ng/L) 
Fréquence de détection : 81% (n= 88) 
(Harman-Fetcho et al., 2005) 

Phyto-estrogènes  
daidzeine, genisteine, 
coumestrol 

Ex : genisteine (CAS 446-72-0) 
Review (monde): 
nd – 2650 ng/L 
 
(Jarosova et al., 2015) 

Myco-estrogènes Zearalenone, α/β-zearalanol 

Ex : Zearalenone (CAS 17924-92-4) 
Review (monde) : 
nd – 80,6 ng/L 
 
(Jarosova et al., 2015) 

Composés 
industriels 

alkylphenol, bisphenols 

Ex : Bisphenol A (CAS 80-05-7) 
Europe :  
nd - 223 ng/L (LOQ=5 ng/L) 
Moyenne : 25 ng/L 
Fréquence de détection : 34% (n=122) 
(Loos et al., 2009) 
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Les xeno-estrogènes retrouvés dans l’environnement aquatique ont de multiples sources 

et appartiennent à des familles distinctes. Par exemple, on retrouve parmi les xeno-estrogènes 

des médicaments (ex : EE2, diéthylstilbestrol) et des produits d’hygiène (ex : benzophénone) 

provenant principalement des rejets de STEP, mais aussi des composés naturels d’origines animale 

(ex : E2 et E1) et végétale (ex : génisteine et daidzéine), et des composés industriels (ex : 

bisphénols) et des pesticides (ex : endosulfan). Malgré les diversités de structures chimiques 

couvertes par ces molécules, les ligands de ER partagent un motif phénolique commun (Kinani et 

al., 2008). La diversité des molécules estrogéniques potentiellement présentes dans 

l’environnement aquatique illustre la difficulté de les rechercher de manière exhaustive avec des 

méthodes analytiques chimiques ciblant chaque molécule de manière individuelle. 

 Bio-essais et activité estrogénique 

De nombreuses méthodes in vitro et in vivo ont été décrites pour évaluer l’activité 

estrogénique de molécules, quelques exemples sont présentés dans la figure 9. Ces bio-essais 

s’appuient sur le mode d’action des estrogènes, de la liaison du ligand au récepteur (test de 

binding), l’activation du récepteur (tests de transactivation), à l’induction de gènes ER-régulés (ex : 

vitellogénine, aromatase B) jusqu’aux effets qui peuvent en résulter, tels que la prolifération 

cellulaire, l’augmentation du poids de l’utérus chez les rongeurs, ou l’altération du développement 

sexuel et de la reproduction des poissons. 

 

Figure 9: Exemples d’essais in vitro et in vivo pour évaluer les molécules estrogéniques chez les mammifères et les 
poissons. Les lignes OCDE sont mentionnées lorsqu’elles existent.  
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2.1 Bio-essais in vitro 

Les principales méthodes développées pour évaluer les composés estrogéniques in vitro 

sont les tests de binding, de prolifération cellulaire et de transactivation (« transactivation 

assays », TA) basés sur des systèmes avec gène rapporteur. Les tests de TA seront plus approfondis 

dans cette partie.  

2.1.1 Tests de binding 

Les tests de binding permettent d’évaluer la liaison et l’affinité du ligand pour le récepteur 

(voir introduction A-2.2.2). Ils peuvent être réalisés à partir de préparations cellulaires (cellules 

vivantes ou extraits cellulaires) exprimant le récepteur (entier ou recombinant), ou encore 

d’homogénat de tissu contenant le(s) récepteur(s) natif(s). Ils permettent de déterminer la 

constante de dissociation (Kd) (concentration nécessaire pour saturer 50% des récepteurs), la 

concentration inhibant la fixation de 50% du ligand de référence (IC50) et la constante d’inhibition 

de dissociation (Ki) (OECD, 2015a). Cependant, ils ne donnent pas d’informations sur la réponse 

induite et ne permettent pas de différencier les agonistes des antagonistes.  

2.1.2 Tests de prolifération cellulaire 

Les tests de prolifération cellulaire sont réalisés dans des lignées de cellules cancéreuses, 

telles que les cellules MCF-7 ou T47D, où la croissance des cellules est estrogéno-dépendante (ex : 

E-SCREEN, Soto et al., 1995). Le test E-SCREEN est sensible mais il peut manquer de spécificité car 

de nombreux facteurs peuvent interférer (positivement ou négativement) avec la prolifération 

cellulaire indépendamment du ER (Leusch et al., 2017; Silva et al., 2011).  

2.1.3 Tests de transactivation 

Les TA in vitro sont des systèmes cellulaires transfectés avec un gène rapporteur sous le 

contrôle d’un promoteur répondant à l’activation de ER. La mesure de l’expression du gène 

rapporteur (ou de l’activité de la protéine synthétisée) permet de quantifier spécifiquement 

l’activation de ER sur la base d’une courbe concentration-réponse, comme présenté dans la figure 

10. Il est ainsi possible de déterminer le potentiel estrogénique relatif d’une molécule donnée 
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(« Relative Potency » REP) sur la base du ratio de l’EC50 de la molécule de référence sur celui de 

la molécule testée. Les TA sont des méthodes rapides, sensibles, spécifiques, et quantitatives, et 

constituent de fait des outils de choix pour le criblage de molécules ou d’échantillons (ex : le 

programme ToxCast, Kavlock et al., 2012). De nombreux tests de TA utilisés pour évaluer l’activité 

estrogénique de différentes molécules ont été développés au cours des deux dernières décennies. 

Le tableau II présente plusieurs tests établis pour évaluer la réponse des ER chez l’Homme et les 

poissons.  

 

La majorité des TA utilisés aujourd’hui sont basés sur des cellules de mammifères 

transfectées de manière stable pour évaluer l’activité de hERα, et dans une moindre mesure 

l’activité de hERβ (Brennan et al., 2016; Escande et al., 2006). En parallèle, des tests de TA ont été 

construits pour caractériser la réponse in vitro des récepteurs ER des poissons. La réponse des 

différents sous-types de ER de nombreuses espèces a été évaluée, le poisson zèbre et la truite arc-

en-ciel figurent parmi les espèces les plus étudiées (tableau II). Par rapport aux TA basés sur hERα, 

la grande majorité des tests chez le poisson sont des systèmes utilisant une transfection transitoire 

du récepteur d’interet dans des cellules à croissance rapide, telles que les cellules de mammifères 

cancereuses, ce qui peut induire une variabilité inter-essais et être limitant dans une démarche de 

criblage. Seuls quelques modèles basés sur des cellules de poissons stablement transfectées avec 

le récepteur ER poisson ont été développés, comme les cellules RTG-2 (Ackermann et al., 2002), 

PLHC-1 (Cosnefroy et al., 2009) ou ZFL (Cosnefroy et al., 2012). 

 

Figure 10: Principe d’un test de transactivation avec gène rapporteur basé sur l'utilisation de la luciférase pour évaluer 
l’activité d’une molécule.  
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Tableau II: Exemples et principales caractéristiques de lignées cellulaires à gènes rapporteurs développées pour évaluer 
l'activation de ER chez l’Homme et les poissons 

Origine de ER 
Sous-type 
de ER 

Lignée (test) Type tissulaire 
Type de 
transfection 

Système 
rapporteur 

Référence 

Homme 
(H. sapiens) 

ERα 
Levure  
(YES) 

Saccharomyces 
cerevisiae 

Stable 
β-
galactosidase 

(Routledge and 
Sumpter, 1996) 

ERα 
MCF-7  
(MELN) 

Cancer du sein Stable Luciferase 
(Balaguer et al., 
1999) 

ERα, ERβ 
Hela  
(HELN) 

Cancer du col de 
l’uterus 

Stable Luciferase 
(Molina-Molina et 
al., 2008; Pinto et 
al., 2014) 

ERα 
BG1  
(BG1-LUC) 

Ovaire Stable Luciferase 
(Rogers and 
Denison, 2000) 

ERα 
HEK-293 
(GenBLAzer) 

Rein 
embryonnaire 

Stable β-lactamase (Huang et al., 2011) 

ERα 
T47D 
(T47D-KB Luc) 

Cancer du sein Stable Luciferase (Wilson et al., 2004) 

ERα 
T47D 
(ER-CALUX) 

Cancer du sein Stable Luciferase (Legler et al., 1999) 

ERα 
MCF-7 
(MVLN) 

Cancer du sein Stable Luciferase 
(Demirpence et al., 
1993; Pons et al., 
1990) 

ERα 
U2OS  
(ERα-CALUX) 

Ostéocarcinome Stable Luciferase 
(van der Linden et 
al., 2008) 

Poisson zèbre 
(D. rerio) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

ZFL 
(ZELH) 

Foie de poisson 
zèbre 

Stable Luciferase 
(Cosnefroy et al., 
2012) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase 
(Legler et al., 2002; 
Tohyama et al., 
2015) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

CHO Ovaire de hamster Transitoire Luciferase 
(Menuet et al., 
2002) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

U251-MG 
Cellules gliales 
humaines 

Transitoire Luciferase (Le Page et al., 2006) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

Hela  
(HELN) 

Cancer du col de 
l’uterus 

Stable Luciferase (Pinto et al., 2014) 

Epinoche 
(G. aculeatus) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase 
(Tohyama et al., 
2015) 

Gambusie 
(G. affinis affinis) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase (Katsu et al., 2007) 

Gardon 
(R. rutilus) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase 
(Tohyama et al., 
2015) 

Tilapia 
(O. mossambicus) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase (Davis et al., 2010) 

Achigan à grande 
bouche  
(M. salmonides) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase 
(Sabo-Attwood et 
al., 2007) 

Truite  
arc-en-ciel 
(O. mykiss) 

ERα 
Levure  
(YES) 

Saccharomyces 
cerevisiae 

Stable 
β-
galactosidase 

(Petit et al., 1997) 

ERα Hela 
Cancer du col de 
l’uterus 

Stable Luciferase 
(Molina-Molina et 
al., 2008) 

ERα PLHC1  
Foie de top 
minnow 

Stable Luciferase 
(Cosnefroy et al., 
2009) 

ERα RTG-2  
Gonade de truite 
arc-en-ciel 

Stable Luciferase 
(Ackermann et al., 
2002) 

Medaka 
(O. latipes) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase 
(Lange et al., 2012; 
Tohyama et al., 
2015) 

Carpe 
(C. carpio) 

ERα, ERβ1, 
ERβ2 

HEK-293 
Rein 
embryonnaire 

Transitoire Luciferase 
(Lange et al., 2012; 
Tohyama et al., 
2015) 
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Parmi les premiers TA établis, figurent ceux basés sur l’utilisation de levures recombinantes 

exprimant le récepteur ERα humain, comme dans le test YES (Routledge and Sumpter, 1996) ou le 

récepteur ERα de la truite arc-en-ciel (Petit et al., 1997). Organismes stables et faciles à cultiver, 

les levures ont l’inconvénient d’avoir une membrane peu perméable et un contexte cellulaire 

différent de ceux des vertébrés, ce qui entraine un risque de faux négatifs (Leusch et al., 2010).  

La majorité des TA utilisés dans le criblage de molécules sont des systèmes in vitro basés 

sur des cellules de mammifères exprimant hERα. Ces lignées cellulaires ont une sensibilité pour 

l’E2 de l’ordre du pM (EC50 ~ 10 pM), 100 fois meilleure que pour le test YES (review dans Leusch 

et al., 2010). La puissance relative (REP) des xeno-estrogènes par rapport à l’E2 in vitro varie d’un 

facteur 10 000 à 100 000 en fonction des composés. Par exemple, l’EE2 et le DES, des estrogènes 

de synthèse, ont des EC50 de l’ordre du pM, tandis que la genisteine et l’α-zearalenone ont des 

EC50 de l’ordre du nM et les alkylphenols et le bisphenol A ont des EC50 de l’ordre du µM (ex: 

Gutendorf and Westendorf, 2001; Pinto et al., 2014). 

Il existe une bonne corrélation entre TA basés sur hERα pour les principaux xeno-

estrogènes, à l’image du test de prolifération cellulaire E-SCREEN et test BG1-LUC (Dreier et al., 

2015), entre différents tests YES (Fang et al., 2000), entre lignées HEK-293-hERα et BG1-LUC (R. 

Huang et al., 2014), ou entre plusieurs tests (Kunz et al., 2017). Cependant, le REP d’une molécule 

peut varier d’un modèle à l’autre, et parfois même au sein d’un même test en fonction du 

laboratoire (Jarosova et al., 2014, Leusch et al., 2010), montrant que l’extrapolation de l’activité 

d’une molécule entre deux TA peut entrainer une variabilité parfois importante. Le REP de l’E3, 

par exemple, est 15 à 143 fois plus faible dans le YES que dans les cellules de mammifères 

(Jarosova et al., 2014). 

Chez les poissons, la réponse des ER a été la plus étudiée pour le poisson zèbre et la truite 

arc-en-ciel. La figure 11 illustre le cas du poisson zèbre avec les réponses des différents sous-types 

de zfER à certains xeno-estrogènes pour 4 lignées cellulaires : les lignées U251-MG, HEK-293 et 

HELN issues de cellules mammifères, et la lignée ZELH issue de foie de poisson zèbre. Comme 

observé avec hERα, les différences de puissance relative entre xeno-estrogènes sont retrouvées 

pour les zfER avec un facteur 10 000 entre l’EC50 de l’EE2 et l’EC50 du BPA, quelle que soit la lignée 
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(figure 11). Les sous-types de zfERs n’ont pas tous les mêmes sensibilités aux xeno-estrogènes, 

comme par exemple pour l’EE2 plus actif sur les zfERß que sur zfERα.  

Si le mécanisme de liaison des xeno-estrogènes aux ER est conservé au sein des poissons, 

des différences de réponse entre sous-types de ER d’une même espèce et entre espèces de 

poisson sont parfois observées (Lange et al., 2012, Toyahama et al., 2015). Le BPA, par exemple, 

n’entraine qu’une très faible activation des ER du gardon, alors qu’il entraine l’activation des ER 

du médaka, du poisson zèbre et de l’épinoche (Tohyama et al., 2015). D’autre part, les récepteurs 

ER ichtyens et humains répondent parfois avec des sélectivités inversées à certains composés. La 

génisteine et la benzophenone-2 (BP-2), par exemple, ont une meilleure affinité pour hERβ que 

hERα (Pinto et al., 2014, Westendorf et Gutendorf, 2001), mais chez le poisson zèbre, ces 

molécules sont 3 à 5 fois plus actives sur zfERα et zfERβ2 que sur zfERβ1 (Pinto et al., 2014). Une 

observation similaire a été faite pour ERα de la truite arc-en-ciel qui a une sensibilité à la BP-2 

similaire à hERβ, et supérieure à hERα (Molina-Molina et al., 2008).  

Comme illustré dans la figure 11, la réponse de zfER peut changer en fonction de la lignée 

cellulaire où il est exprimé. Cela est particulièrement marquant pour l’α-zearalenol qui est 100 fois 

moins active dans les ZELH (cellules de foie de poisson zèbre, Cosnefroy et al., 2012) que dans les 

cellules HELN (cellules Hela, Pinto et al., 2014) ou U251-MG (cellules gliales, Le Page et al., 2006). 

De la même manière, la réponse du ERα de la truite arc-en-ciel à l’α-zearalenol est 100 fois plus 

faible dans les cellules PLHC-1 (cellules de foie de vairon) que dans les cellules HELN (Cosnefroy et 

al., 2009), suggérant un rôle du contexte cellulaire spécifique aux cellules de foie dans la réponse 

observée.   
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Figure 11: exemples de réponse des sous-types de zfER à des xeno-estrogènes dans différentes lignées cellulaires.  
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Chaque lignée cellulaire a conservé des caractéristiques biologiques (ex : cofacteurs, 

métabolisme) qui lui sont propres. Les cofacteurs (corépresseurs/coactivateurs) de ER varient en 

fonction du tissu, et sont susceptibles d’influencer la réponse du ER (McDonnell and Norris, 2002; 

Routledge et al., 2000). De plus, le devenir de la molécule dans le système biologique est important 

à considérer. Dans les cellules T47D-KBluc, la 17-ßHSD est fonctionnelle et peut convertir l’E1 en 

E2, ce qui explique que cette lignée soit particulièrement sensible à l’E1 (Bermudez et al., 2012). 

La caractérisation du métabolisme de la benzophenone 2 et du bisphenol S dans les cellules ZELH-

zfERs, MELN et T47D-KBluc a permis de montrer que les cellules de foie de poisson zèbre (ZELH) 

ont un profil métabolique distinct des MELN et T47D-KBluc, qualitativement proche du profil 

observé dans les cultures primaires d’hépatocytes de poisson zèbre (Le Fol et al., 2015). De plus, 

la voie de signalisation AhR est inductible dans les cellules MCF-7, d’où sont issues les cellules 

MELN, pouvant entrainer des interactions avec la voie ER (Ohtake et al., 2003). 

2.1.4 Conclusion 

Les tests in vitro représentent un niveau d’organisation biologique simple. Les systèmes 

cellulaires avec gène rapporteur permettent d’avoir une réponse sensible, spécifique et rapide. 

Néanmoins, le choix du système cellulaire et du sous-type de récepteur étudié peut avoir une 

influence sur l’activité d’une molécule donnée et donc, in fine, sur le diagnostic in vitro. De plus, à 

la différence de l’organisme entier, l’influence de la pharmacocinétique (absorption, distribution, 

métabolisme, élimination) est peu prise en compte in vitro, et les interactions entre organes sur 

la réponse aux xeno-estrogènes est inexistante. S’ils permettent de donner une information à la 

fois spécifique et sensible sur l’activité d’une molécule, des essais complémentaires in vivo sont 

donc nécessaires pour déterminer les effets à l’échelle de l’organisme.   

2.2 Bio-essais in vivo chez le poisson 

2.2.1 Tests règlementaires 

Au niveau réglementaire, 4 essais pour évaluer les perturbateurs endocriniens chez le 

poisson in vivo bénéficient de lignes directrices OCDE : l’essai n°229 « essai à court terme de 

reproduction des poissons » (OCDE, 2009a), l’essai n°230 « essai de 21 jours sur les poissons » 

(OCDE, 2009b), l’essai n°234 « essai de développement sexuel des poissons » (OCDE, 2011) et 
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l’essai n°240 « étude étendue de toxicité pour la reproduction sur une génération chez le 

médaka » (OCDE, 2015b). Le plus court de ces essais durent 21 jours (essais n°229 et 230). Les 

paramètres mesurés sont principalement la vtg plasmatique, le ratio phénotypique (essai n°234), 

la fécondité (essai n°229) et les caractères sexuels secondaires chez le médaka et le vairon à tête 

de boule (essai n°229, 230 et 240). Ces essais permettent de mettre en évidence le potentiel 

perturbateur endocrinien d’une molécule, et la mesure de la vtg plasmatique donne une indication 

sur l’estrogénicité. Bien qu’essentiels pour évaluer les effets estrogéniques, les tests in vivo 

disponibles sont éxigeants en temps, organismes et moyens, et sont préférentiellement utilisés 

lors d’une deuxième phase d’évaluation, après des approches de screening. 

2.2.2 Tests embryo-larvaires sur poissons transgéniques 

Depuis plusieurs années, des tests embryo-larvaires sur lignées de poisson zèbre et de 

médaka transgéniques ont été développés pour évaluer spécifiquement l’action et les effets des 

xéno-estrogènes in vivo (Gong et al., 2001; Lee et al., 2015). La spécificité de réponse au niveau 

individuel combinée à un test de courte durée rend l’utilisation des poissons transgéniques au 

stade embryo-larvaire particulièrement intéressante pour évaluer les composés estrogéniques.  

Différents modèles de poissons transgéniques ont été développés, dont certains sont 

présentés dans le tableau III. Construits par modification stable du génome, les poissons 

transgéniques expriment un gène rapporteur sous le contrôle d’un promoteur répondant à 

l’activation de ER. Le poisson zèbre et le médaka sont les deux espèces modèles utilisées pour 

établir des lignées transgéniques. Le poisson zèbre présente des caractéristiques très attrayantes 

qui en ont fait un vertébré modèle très utilisé en toxicologie, biologie et génétique (Segner et al., 

2013). Son génome est totalement séquencé, il est facile à élever, a un temps de génération court 

(3 à 6 mois), se reproduit tout au long de l’année au laboratoire et chaque femelle peut pondre 

jusqu’à 200 œufs par semaine. Les embryons sont de petite taille et translucides permettant le 

suivi visuel du développement des organes dans les premiers jours de vie (Stegeman et al., 2010). 

Le médaka présente des caractéristiques similaires, mais à la différence du poisson zèbre, cette 

espèce a un déterminisme sexuel génétique qui rend possible l’évaluation des molécules en 

fonction du genre (Scholz et al., 2005). 
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Tableau III: Exemples et caractéristiques principales de lignées de poissons transgéniques développées pour évaluer les 
xeno-estrogènes. ERE : estrogen response element, hpf : heure post fertilisation, hph : heure post éclosion, GFP/RFP : 
green/red fluorescent protein. 

Espèce 
Tissu cible 
quantification 

Promoteur 
Système 
rapporteur 

Période 
d’exposition 

E2 (nM) 
(paramètre) 

Référence 

Poisson 
zèbre 

Poisson entier ERE-Gal4 GFP 0 - 96 hpf 0,0091 (LOEC) (Lee et al., 2012) 

Poisson entier ERE GFP 4 – 120 hpf - (Green et al., 2016) 

Foie ERE-zvtg1 GFP 7 - 13 dpf 0,36 (LOEC) (H. Chen et al., 2010) 

Foie ERE GFP 1 - 3/5 dpf 1,8 (LOEC) 
(Gorelick et al., 2014; 
Gorelick and Halpern, 
2011) 

Cerveau 
(Cellules gliales) 

cyp19a1b GFP 0 – 96 hpf 0,5 (EC50) 
(Brion et al., 2012; 
Tong et al., 2009) 

Medaka 

Foie Chg-L GFP+RFP 4 – 10 dph 0,091 (LOEC) (Salam et al., 2008) 

Foie  Chg-H GFP 0 -1 dph 0,63 (LOEC) (Kurauchi et al., 2005) 

Foie Chg-H GFP+RFP 0 -16 dph 0,18 (EC50) (Scholz et al., 2005) 

 

Les lignées de poisson transgénique basées sur l’utilisation d’un promoteur synthétique 

(ERE) permettent d’évaluer l’activation de ER dans un grand nombre de tissus (ex : foie, muscles, 

cœur, Gorelick et al., 2014). Toutefois, l’activation de ER dans ces modèles ne donnent pas 

d’information sur la réponse du tissu biologique en question, à la différence des lignées de 

poissons transgéniques construits avec un promoteur naturel (ex : cyp19a1b, Chg-H et vtg1) où 

une activation du gène peut être corrélée à une réponse spécifique. Dans le cas du poisson zèbre 

transgénique cyp19a1b-GFP, il a été montré que l’expression de la GFP corrélait parfaitement avec 

l’expression de la protéine AroB endogène mise en évidence par immuno-coloration (Tong et al., 

2009).  

Si le premier modèle de poisson transgénique pour évaluer l’estrogénicité se basait sur 

l’utilisation de la luciférase comme gène rapporteur (Legler et al., 2000), l’utilisation de protéines 

fluorescentes (Green ou Red Fluoresence Protein GFP, RFP) a été préférée par la suite car elles 

sont plus stables (8h contre 1h à 3h pour la luciférase), ne nécessitent pas le sacrifice de l’animal, 

ni l’addition de substrat pour faire la mesure (Lee et al., 2015). L’activation de ER dans les modèles 

basés sur la GFP et RFP est déterminée en mesurant la fluorescence par microscopie de manière 

non invasive (photographie).  
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A l’exception d’une étude qui évalue l’activité de plus de 50 molécules (Brion et al., 2012), 

il existe relativement peu d’information sur l’activité de xeno-estrogènes dans les différents 

modèles de poissons transgéniques. Le tableau IV présente la sensibilité de différentes lignées de 

poissons transgéniques à quelques composés estrogéniques. Les LOEC pour l’E2 sont 

généralement comprises entre 0,18 et 1,8 nM, alors qu’il y a un facteur 20 pour l’E1, un facteur 

100 pour EE2, et même un facteur 1000 pour le DES entre les LOEC reportées en fonction des 

lignées de poisson. La sensibilité du modèle cyp19a1b-GFP à l’E1 et l’EE2 est similaire à ce qui est 

décrit en ce qui concerne l’induction de la vtg chez des poissons adultes : les REP de l’E1 et l’EE2 

sont de 0,2 et 38 pour l’induction de la GFP (Brion et al., 2012), et de 0,37 et 20 pour l’induction 

de la vtg chez des poissons adultes (Caldwell et al., 2012). 

Tableau IV: Sensibilité des principales lignées de poissons transgéniques aux composés estrogéniques. * : le cas pour le NP 
utilisé n’est pas systématiquement reporté. NA : inactif, (-) : non testé. E2 : estradiol, E1 : estrone, E3 : estriol, EE2 : 
ethinylestradiol, BPA ; bisphenol A, NP : nonylphenol, DES : diethylstibestrol, GEN : genisteine. 

Espèce Modèle transgénique 
Paramètre 
(nM) 

E2 E1 EE2 BPA NP* DES GEN 

Poisson 
zèbre 

cyp19a1b-GFP 
(Brion et al. 2012) 

EC50  0,5 2,4 0,013 3303 406 0,01 2501 

Tg (5xERE :GFP) 
(Gorelick et Halpern 2011) 

LOEC 1,8 
37 
 

0,0034 1000 NA 0,0037 180 

ERE-zvtg1 GFP 
(Chen et al. 2010) 

LOEC 0,36 - - 4380 
NA 
(>45400) 

3,72 - 

ERE-GFP casper 
(Green et al., 2016) 

EC50 - - 0,018 1370 963 - 1715 

Medaka 

ChgH-GFP d-rR 
(Scholze et al. 2005) 

LOEC 0,18 - - - 
NA 
(>1835) 

- 
NA 
(>367) 

ChgH-GFP 
(Kurauchi et al. 2005) 

LOEC 0,63 14,8 0,34 - 4500 - - 

 

Dans la grande majorité des études, l’information apportée par les modèles de poissons 

transgéniques est plutôt qualitative que quantitative (ex : Gorelick et Halpern 2011, Lee et al., 

2012). Dans certains modèles, il existe une forte variabilité interindividuelle (Legler et al., 2000; 

Scholz et al., 2005), et la sensibilité des lignées est parfois basse, en particulier pour les faibles 

agonistes (tableau IV). Afin d’augmenter la sensibilité, Lee et al. 2012 ont combiné le promoteur 

ERE avec un système Gal4 pour amplifier l’induction de la GFP. De la même manière, le modèle 

poisson zèbre cyp19a1b-GFP bénéficie de bonne sensibilité grâce à une boucle d’autorégulation 
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positive physiologique dans les cellules gliales, régulée par ER, qui permet d’amplifier la réponse 

mesurée (Brion et al., 2012; Tong et al., 2009). Récemment, des méthodes de lecture automatisée 

en plaque 96 puits ont été développées (Green et al., 2016), ouvrant de nouvelles possibilités pour 

des approches de criblage.  

 Evaluation des xeno-estrogènes en mélange 

Cette partie a pour but de présenter la méthodologie pour évaluer les effets de composés 

estrogéniques en mélanges reconstitués, ainsi que les principales études adressant cette question 

in vitro et in vivo chez le poisson. 

3.1 Méthodologie 

3.1.1 Approches mathématiques 

L’approche théorique de l’évaluation d’effets combinés de composés a émergé au début 

du XXe siècle avec trois grands concepts : la sommation des effets (« effect summation » ES), la 

multiplication des effets introduit par Bliss en 1939 (« independent action » IA aussi appelé 

« response addition », « effect addition ») et l’addition des concentrations introduit par Loewe et 

Muischnek en 1926 (« concentration addition » CA, aussi appelé « dose addition »). Avec des 

approches et des hypothèses différentes, ces concepts ont été définis pour prédire des effets 

additifs, c’est-à-dire en l’absence d’interactions entre composés.  

Les équations des 3 modèles d’additivité sont présentées ci-dessous, avec E l’effet du 

mélange, c la concentration de la molécule dans le mélange et ECx l’effet de la molécule à la 

concentration c:  

Sommation des effets (ES) :                 E-ES(cmixture) = E(c1) + E(c2)+ …+ E(cn) 

Multiplication des effets (IA) :                E-IA(cmixture) = E(c1) x E(c2) x … x E(cn) 

Addition des concentrations (CA) :  E-CA(cmixture) = c1/ECx1 + c2/ECx2 + … + cn/ECxn 

La somme des effets (ES) est la manière la plus simple d’appréhender l’interaction de deux 

molécules, car elle consiste à additionner les effets des molécules prises individuellement. 

Cependant, cette relation ne s’avère être vérifiée que pour les composés ayant une dose-réponse 
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linéaire passant par l’origine (Berenbaum, 1989). L’absence de considération pour le profil 

d’activité des composés, souvent testés en mono-dose, a mené de nombreux auteurs à parler 

erronément d’antagonisme ou de synergisme (Kortenkamp and Altenburger, 1998). Dans le cas 

de réponses non linéaires, les modèles CA et IA sont préférentiellement utilisés. Le modèle IA 

assume que les molécules en mélange induisent des effets similaires de manière indépendante les 

unes des autres. L’effet du mélange se traduit de manière probabiliste par la multiplication des 

effets.  A la différence du modèle IA, le modèle CA est basé sur l’hypothèse que les composés en 

mélange ont un mode d’action similaire. Chaque composé peut être alors considéré comme une 

dilution du composé le plus actif, et exprimé en termes de puissance relative (REP) par rapport à 

celui-ci. Ainsi, l’effet d’un mélange est prédit en additionnant les concentrations des composés 

pondérés par leur puissance relative.  

Combinés, les composés chimiques peuvent agir de manière additive mais peuvent aussi 

interagir entrainant un effet plus important (potentialisation, supra-additivité, synergisme) ou 

moins important (inhibition, infra-additivité, antagonisme) qu’attendu. Cependant, il n’existe pas 

aujourd’hui de modèle mathématique généraliste permettant de prédire la présence 

d’interactions. La mise en évidence d’une interaction passe donc nécessairement par la 

caractérisation de la déviation par rapport à l’hypothèse d’additivité initiale, évaluée avec des 

méthodes graphiques (ex : comparaison des intervalles de confiance, Scholze et al., 2014) ou 

numériques (ex: Chou and Talalay, 1984; Jonker et al., 2005). 

3.1.2 Plan expérimental 

Afin d’évaluer la validité des modèles d’additivité, différentes approches peuvent être 

utilisées. La technique la plus exhaustive consiste à tester toutes les combinaisons possibles de 

molécules en suivant un plan factoriel. Très couteux en ressources (temps et matériels), le plan 

factoriel est surtout utilisé pour les mélanges binaires ou ternaires évalués in vitro (ex: Bermudez 

et al., 2010). Aujourd’hui, l’approche préconisée et la plus communément utilisée consiste à 

réaliser des mélanges avec des ratios fixes entre les composés (Kortenkamp and Altenburger, 

1998). Une fois le mélange constitué, il est testé en dilutions croissantes pour obtenir un profil de 

réponse comparable aux prédictions. Les ratios entre molécules peuvent être déterminés sur la 

base de leur activité (mélanges équipotents en ECx), de leur concentration (mélanges 



Introduction bibliographique : évaluation des xeno-estrogènes 

38 

 

équimolaires), ou de leur occurrence environnementale (mélanges représentatifs d’une 

exposition donnée). On retrouve aussi des plans d’expérience en rayon qui consiste à tester 

seulement certaines combinaisons de molécules avec un ratio fixe interchangeable (ex: Hinfray et 

al., 2016). 

3.2 Evaluation des xeno-estrogènes en mélange 

3.2.1 Mélanges de xeno-estrogènes in vitro 

Les études évaluant des mélanges de molécules estrogéniques in vitro ont généralement 

testé moins de 10 composés, parmi lesquels les hormones naturelles et de synthèses (E1, E2, EE2), 

les alkylphenols, le bisphénol A et la génisteine sont les plus souvent retrouvés (Rajapakse et al., 

2002; Silva et al., 2011). Les principaux tests utilisés sont le YES (Payne et al., 2000; Rajapakse et 

al., 2002) et le E-SCREEN (Rajapakse et al., 2004; Scholze et al., 2014), et dans une moindre 

mesure, les lignées cellulaires humaines avec gène rapporteur (Bermudez et al., 2012; Ghisari and 

Bonefeld-Jorgensen, 2009). Une seule étude a évalué l’activité d’un mélange spécifiquement sur 

hERβ (ERβ-CALUX, Seeger et al., 2016). Peu d’informations sont disponibles pour les effets de 

mélange sur la réponse des ER de poissons in vitro, à l’exception de deux études utilisant des 

cellules gliales humaines transfectées transitoirement avec les récepteurs de poisson zèbre (zfERα, 

zfERβ1, zfERβ2) et la luciférase sous le contrôle du promoteur du gène cyp19a1b (Hinfray et al., 

2016; Le Page et al., 2006).  

Dans la très grande majorité des études, les effets des mélanges de composés 

estrogéniques sont correctement prédits par le modèle de CA, que ce soit des mélanges 

équipotents (Frische et al., 2009; Ghisari and Bonefeld-Jorgensen, 2009; Heneweer et al., 2005), 

équimolaires (Demaegdt et al., 2016; Payne et al., 2000), ou réalisés sur la base de données 

d’exposition dit « mélanges environnementaux » (Evans et al., 2012). Afin d’évaluer les effets des 

molécules estrogéniques à faibles concentrations, telles que retrouvées dans l’environnement, 

Silva et al. 2002 ont reconstitué un mélange équipotent de 8 molécules (comprenant une 

benzophénone, des PCB, le BPA, la génisteine, et le résorcinol) présentes à des concentrations 

inférieures à leur NOEC et EC01 (Silva et al., 2002). Alors que chaque composé pris 

individuellement était inactif, combinés ensemble, le mélange entrainait un effet significatif sur la 

réponse du test YES.  



Introduction bibliographique : évaluation des xeno-estrogènes 

39 

 

Le concept de « something from nothing » introduit par cette étude, et confirmé par la 

suite (Rajapakse et al., 2002; Scholze et al., 2014; Seeger et al., 2016), montre que, même à des 

concentrations très faibles, des molécules ciblant ER peuvent agir conjointement pour éliciter une 

réponse significative. De plus, les composés estrogéniques en mélanges peuvent influencer 

significativement la réponse de l’E2, que ce soit des mélanges binaires (Rajapakse et al., 2001) ou 

de 11 faibles agonistes présents à leurs NOEC (Rajapakse et al., 2002). Les effets aux faibles 

concentrations et les interactions avec les hormones endogènes montrent que les effets additifs 

des xéno-estrogènes sont importants à considérer dans l’évaluation du risque, et que l’absence 

de synergisme n’est pas synonyme d’absence d’effets. 

Des déviations par rapport aux prédictions du modèle CA sont parfois reportées, ces effets 

étant généralement plus faibles qu’attendus et justifiés par l’activation d’enzymes du 

métabolisme (Silva et al., 2011), par la présence de « modulateurs » ayant une estrogénicité 

minimale (Evans et al., 2012) ou par l’addition de molécules interférentes (Frische et al., 2009). A 

ce jour, un seul cas de synergisme majeur a été observé pour des mélanges de 2, 4 et 8 

benzophénones testées à leurs NOEC et EC10 sur le test YES (Kunz and Fent, 2006). A l’exception 

de cette dernière étude, les déviations reportées ne dépassent généralement pas un facteur 5 par 

rapport à l’effet attendu, indiquant la robustesse du modèle de CA au regard de la variabilité 

biologique et expérimentale. 

3.2.2 Mélanges de xeno-estrogènes in vitro et in vivo chez le poisson 

Les études portant sur les effets combinés des xeno-estrogènes chez les poissons ont 

principalement évalué l’induction de la vitellogénine (mRNA ou VTG plasmatique) in vitro dans des 

cultures primaires d’hépatocytes (Petersen et al., 2013; Petersen and Tollefsen, 2011) après 7 ou 

14 jours d’exposition de poissons juvéniles (Correia et al., 2007; Kunz and Fent, 2009; Thorpe et 

al., 2003) ou adultes (Brian et al., 2005; Sun et al., 2009; Zhang et al., 2009). Peu d’études ont 

évalué l’induction de l’aromatase B in vitro (Hinfray et al., 2016;) ou in vivo dans des lignées de 

poissons zèbres transgéniques au stade embryo-larvaire (Brion et al., 2012; Hinfray et al., 2016; 

Petersen et al., 2013). La majorité des mélanges testés ne contenait pas plus de 5 molécules, avec 

généralement les hormones naturelles et de synthèse (E1, E2, E3, EE2), les alkylphenols (OP, NP) 

et le BPA présents en mélange équipotents. L’absence d’études évaluant l’additivité pour des 
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mélanges plus complexes  (ex : 14 molécules, Scott et al., 2017; ou  6 molécules, Crago et al., 2015) 

se justifie par la nécessité d’avoir le profil d’activité de chaque molécule, ce qui exige du temps et 

des organismes plus le nombre de composés augmente, ce qui pose problème au regard de 

l’éthique et du bien-être animal.  

Lorsque l’additivité a été évaluée avec le modèle CA, une bonne corrélation entre l’effet 

prédit et l’effet observé est généralement observée, indiquant l’absence d’interactions majeures 

entre molécules estrogéniques in vivo pour induire la vtg (Zhang et al., 2009,2010, Sun et al., 2009, 

Brian et al., 2005, Thorpe et al., 2001) ou l’aromatase B (Brion et al., 2012; Petersen et al., 2013). 

Brian et al. (2005) ont été les premiers à évaluer l’additivité d’un mélange de 5 composés in vivo. 

Ils ont montré que l’E2, EE2, NP, OP et le BPA en mélange équipotent à leur EC50, et en mélange 

à de très faibles concentrations (1/5 de l’EC50) avaient un effet additif sur l’induction de la VTG 

après 14 jours d’exposition de vairons à tête de boules adultes mâles. Une étude ultérieure a 

montré que ces mêmes 5 composés en mélange pouvaient affecter la fécondité des vairons à têtes 

de boules, même à des concentrations peu ou pas actives quand administrées isolément, illustrant 

les conséquences possibles sur la performance de la reproduction de poissons mâles de faibles 

concentrations de xeno-estrogènes (Brian et al., 2007).  

De légères déviations du modèle de CA sont parfois reportées in vivo, soit à fortes 

(Petersen et al., 2013; Thorpe et al., 2003) ou à faibles concentrations (Kunz and Fent, 2009). Les 

raisons proposées pour les déviations observées sont une métabolisation (Thorpe et al., 2001) et 

une cytotoxicité plus importante (Petersen et al., 2013; Thorpe et al., 2003), ainsi qu’un possible 

antagonisme à faibles concentrations entre 3 filtres UV (Kunz and Fent, 2009).  

3.2.3 Conclusion 

Les composés estrogéniques en mélanges agissent majoritairement de manière additive 

sur l’activation des ER in vitro et sur l’induction de la vtg et de l’aromatase B in vivo chez le poisson. 

A la différence des molécules seules, l’effet d’un mélange dépend non seulement des 

concentrations de molécules présentes mais aussi du nombre de composés, de leur ratio et de 

leur puissance (Kortenkamp, 2007). Un même mélange peut induire des réponses différentes en 

fonction du modèle biologique, car chaque molécule n’y a pas nécessairement le même profil 

d’activité (ex: Evans et al., 2012; Seeger et al., 2016). Les xeno-estrogènes puissants (ex : E1, EE2) 
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étant généralement moins concentrés que les ligands faibles (ex : alkylphenols) dans l’écosystème 

aquatiques, la caractérisation des niveaux d’exposition est donc une étape essentielle pour 

évaluer le danger, et en conséquent le risque associé aux mélanges de xeno-estrogènes.  
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 Bio-surveillance des xeno-estrogènes dans 

l’environnement 

Cette partie présente tout d’abord le cadre législatif de la surveillance des ressources en 

eau en France avec l’implémentation de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE, Directive 2000/60/CE), 

et ses limites concernant l’évaluation de la contamination chimique des masses d’eau. Puis, les 

grands principes de la bio-analyse sont présentés et illustrés avec des exemples d’application dans 

l’évaluation la contamination de l’eau par les xeno-estrogènes. 

 Surveillance de l’eau en France  

1.1 Introduction à la Directive Cadre sur l’Eau 

Avec l’adoption de la DCE en 2000, transposée en loi nationale en 2004 (Loi n° 2004-338 

du 21 avril 2004), et avec la loi sur l’eau et les milieux aquatiques (Loi n° 2006-1772 du 30 

décembre 2006), la politique de la gestion de l’eau au niveau européen et national a sensiblement 

évoluée. A la différence des précédentes directives et lois, la DCE impose un cadre stratégique 

d’évaluation de l’état des masses d’eau à travers l’Europe avec une obligation de résultat : 

atteindre et maintenir le bon état des masses d’eau d’ici 2015. L’objectif initial de 2015 a été 

réévalué par la suite face aux difficultés d’implémentation au niveau national, prévu par le 

législateur dès le début (Directive 2000/60/CE, 2000). La DCE évolue par cycle de 6 ans, dont le 

premier s’est conclu en 2015 et le deuxième est en cours (2015 – 2021). En 2019 débutera la 

prochaine révision de la DCE pour préparer le 3ème cycle de 2021-2027.  

La DCE est une législation ambitieuse responsable d’un changement de paradigme 

important dans l’évaluation des ressources en eau (Voulvoulis et al., 2017). Il n’est plus question 

de se restreindre au contrôle de la pollution, mais de considérer l’intégrité des écosystèmes 

aquatiques dans leur ensemble. Pour cela, la DCE reprend la notion d’évaluation de l’état de 

l’écosystème à l’échelle du bassin hydrographique, tel qu’appliqué en France depuis 1964, mais 

introduit de nouveaux objectifs de réduction de la pollution chimique et surtout de surveillance 

biologique.  
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Dans le cadre de la DCE, le bon état des eaux est déterminé sur la base du bon état 

chimique et écologique, tel que présenté dans la figure 12, en fonction des masses d’eau 

considérées (eau de surface : cours d’eau ou plan d’eau, eau littorale : côtière ou de transition, 

eau souterraine). Pour les eaux de surface, le bon état chimique est évalué sur le respect de 

normes de qualité environnementale (NQE) établies pour 45 molécules comprenant 33 molécules 

prioritaires (annexe X de la Directive 2000/60/CE et annexe II de la Directive 2008/105/CE) et 12 

molécules prioritaires dangereuses (annexe I de la Directive 2013/39/CE). Le statut écologique est 

évalué par rapport à des masses d’eau de référence ne subissant pas ou peu de pressions 

anthropiques. Il est basé sur des éléments de qualité biologique (ex : macrophytes, 

ichthyofaunes), hydro-morphologiques (ex : régime hydrique), de qualité chimique et physico-

chimiques (ex : température). Une fois les statuts chimique (2 catégories) et écologique (5 

catégories) évalués, le statut du bassin hydrographique est déterminé par l’élément de qualité le 

plus mauvais (principe du « one-out-of-all »). Lorsque le bon état n’est pas atteint, une étude des 

pressions-impact doit être réalisée dans le but d’identifier les causes et d’entreprendre les 

mesures de restauration des masses d’eau nécessaires.    

A l’échelle nationale, on dénombre 12 bassins hydrographiques dont 7 en France 

métropolitaine, et autant d’agences associées. A chaque cycle de la DCE sont établis les schémas 

directeurs d’aménagement et de gestion des eaux (SDAGE) où sont définis le programme de 

mesures biologiques et chimiques, l’ensemble des stations du réseau de contrôle et de 

surveillance (la surveillance de base), et les plans de gestion du réseau de contrôle opérationnel 

(Carré et al., 2017). En 2007, le réseau français comptait 2734 stations, avec 895 paramètres suivis 

Figure 12: Principe de l'évaluation de l'état des masses d'eau de surface dans le cadre de la DCE en France.  
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et plus de 4 million d’analyses faites par an, laissant entrevoir le coût et l’effort de gestion 

nécessaires pour répondre aux exigences de la DCE (Laronde and Petit, 2010).  

1.2 Evaluation de la contamination chimique 

1.2.1 Etat des lieux 

La DCE impose un suivi régulier de 45 molécules à tous les états membres pour évaluer le 

statut chimique des masses d’eau avec comme critère de qualité le respect des NQE. Parmi ces 45 

molécules régulées se trouvent les nonylphenols et octylphenols, régulées à cause de leurs 

activités PE (Sumpter and Jobling, 2013). En plus des molécules dangereuses, des polluants 

spécifiques de l’état écologique, définis comme « molécules pertinentes rejetées en quantité 

significative », ont été identifiés au niveau national pour chaque bassin hydrographique (Arrêté 

du 27 juillet 2015). La liste établie en 2015 pour la France contient 27 molécules (« polluants 

synthétiques ») et 4 métaux (« polluants non synthétiques ») surveillés spécifiquement dans 

certains bassins hydrographiques dans le cadre de l’évaluation de l’état écologique. Dans le cadre 

d’une surveillance prospective de la contamination de l’eau, la France a lancé un plan national de 

lutte contre les micropolluants dans la continuité de précedentes actions (Plan micropolluants 

2016-2021 pour préserver la qualité des eaux et de la biodiversité, 2016). De plus, au niveau 

réglementaire, la France s’est dotée d’une liste de vigilance nationale comprenant 98 composés à 

quantifier dans les eaux de surface de métropole, parmi lesquelles certains PE comme les 

phtalates, les bisphenols A et S, l’estrone et la norethindrone (Arrêté du 7 août 2015). 

1.2.2 Limites 

L’inclusion d’une nouvelle molécule à surveiller dans le cadre de la DCE est un processus 

lent qui nécessite que le danger et l’exposition à la molécule en question soient bien caractérisés. 

Lors de la révision de la DCE en 2013 a été mis en place un système de liste de vigilance (« watch 

list ») avec l’objectif d’obtenir suffisamment de données de qualité sur la présence de certains 

polluants dans les eaux de surface européennes pour statuer sur leur inclusion future dans la DCE. 

La liste de vigilance est limitée à 10 molécules et est réévaluée tous les deux ans, une molécule ne 

pouvant y rester plus de 4 ans. Les informations d’occurrence obtenues doivent permettre au 
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législateur de statuer sur leur possible réglementation à l’échelle européenne au regard du danger 

qu’elles présentent. 

Etablie en 2015, la première liste de vigilance contient 10 molécules dont deux hormones, 

l’E2 et l’EE2 (Commision Implementing Decision (EU) 2015/495). Même si les concentrations en 

l’E2 et l’EE2 dans les eaux de surface sont très faibles (Johnson et al., 2013), ces molécules peuvent 

impacter les poissons qui y sont exposés chroniquement. En conséquent, les NQE proposées sont 

particulièrement basses : 0,4 ng/L et 0,035 ng/L pour l’E2 et l’EE2, respectivement. La 

quantification de ces composés à des concentrations aussi faibles au sein d’échantillons 

complexes nécessite l’utilisation de techniques analytiques très performantes, ce qui pose 

clairement un défi analytique (Hannah et al., 2009; Loos, 2015).  

Au total, on dénombre aujourd’hui 45 molécules prioritaires, 10 molécules sur la liste de 

vigilance européenne, 98 molécules sur la liste de vigilance française, et 27 polluants spécifiques 

de l’état écologique, soit près de 200 composés à surveiller légalement dans les masses d’eau 

françaises de métropole. Aussi longue sera la liste, elle ne pourra jamais être exhaustive de la 

contamination environnementale et prendre en compte toutes les molécules inconnues, telles 

que les produits de transformation et de dégradation ou les métabolites potentiellement 

dangereux. Concernant le risque posé par les xeno-estrogènes, il a été montré que l’E2 présent à 

des concentrations inférieures au seuil réglementaire proposé peut provoquer une réponse 

significative in vitro au sein de mélanges comprenant de multiples polluants environnementaux, 

estrogéniques et non estrogéniques (Carvalho et al., 2014). Même à des concentrations 

considérées réglementairement comme protectrices, des effets de mélanges peuvent avoir lieu, 

démontrant les limites de l’approche actuelle basée sur les molécules prises individuellement. 

Depuis plusieurs années, les outils biologiques, comprenant les bio-essais, sont proposés 

comme outils intégrateurs permettant de mieux rendre compte de la contamination chimique des 

masses d’eau (Brack et al., 2017; Wernersson et al., 2015). Les bio-essais permettent de prendre 

en compte les effets de mélange de molécules inconnues et de palier ainsi certaines limites 

inhérentes à l’analyse chimique ciblée. 
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 Stratégie de bio-analyse pour évaluer les xeno-estrogènes 

2.1 Principe général de la bio-analyse 

Dans les approches de bio-analyse, l’objectif est de combiner les avantages des bio-essais 

et l’analyse chimique ciblée afin d’obtenir une vision de la contamination la plus holistique 

possible. Le tableau V présente les avantages et inconvénients de chaque méthode. Grâce aux 

analyses chimiques ciblées, il est possible d’identifier de nombreux composés au sein des 

échantillons, même présents sous forme de traces. Cependant cette technique ne permet pas 

d’avoir des informations sur le profil toxicologique des composés identifiés, ni de leurs potentiels 

effets de mélanges, à la différence des bio-essais qui fournissent une information biologique. En 

prenant en considération les effets combinés de polluants, les bio-essais permettent de pallier 

certaines limites de l’analyse chimique montrant leur complémentarité, et donc les avantages 

d’utiliser les deux approches en parallèle.  

Tableau V: Avantages et inconvénients des bio-essais et de l'analyse chimique ciblée 

 Avantages Inconvénients 

Bio-essais 

-rapide 
-peu couteux 
-sensible 
-facile à mettre en place 
-donne une information toxicologique 
-prend en compte les effets de mélange 

-pas d’identification directe des composés actifs 
possible 
-peu de normalisation des procédures et 
méthodes 
-pas intégré à un cadre législatif  
 

Analyse 
chimique 
ciblée 

-sensible  
-spécifique à certaines molécules 
-identification possible des composés présents 
-méthode connue des régulateurs et gestionnaires 

- Peut être difficile à mettre en place et couteux : 
matériel de pointe et du personnel expérimenté  
- Ne détecte que ce qu’on recherche 
- Ne donne pas d’information sur les effets des 
molécules identifiées 

 

Le principe de la bioanalyse est présenté dans la figure 13. De la même manière que pour 

une molécule seule, l’extrait organique est testé avec plusieurs dilutions afin d’obtenir une dose 

réponse. Le potentiel estrogénique est évalué en calculant l’équivalent toxique biologique (Bio-

TEQ). Le bio-TEQ correspond au ratio de l’ECx de la molécule de référence sur l’ECx de 

l’échantillon, tel que présenté dans la figure 13.  
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L’approche des TEQ repose sur l’hypothèse que les molécules agissent de manière additive 

(Van den Berg et al., 1998). Grâce a l’’identification des composés actifs au sein de l’échantillon 

par analyse chimique ciblée, il est possible de calculer un équivalent toxique chimique (chem-TEQ) 

en additionnant les concentrations de composés actifs pondérés par leur puissance relative (REP), 

tel que présenté dans la figure 13. La comparaison les équivalents toxiques dérivés par la biologie 

et la chimie permet d’estimer la contribution des molécules identifiées à la réponse biologique 

mesurée (approche par « mass-balance »). 

Dans le cas de l’activité estrogénique, la molécule de référence est généralement l’E2 et 

les TEQ sont exprimés en E2-équivalent (E2-Eq, Wagner et al., 2013). Il existe dans la littérature 

de nombreuses méthodes pour dériver une ECx, comme les modélisations de dose-réponses 

linéaires (ex: Escher et al., 2014) ou log-logistique (Creusot et al., 2016). S’il n’existe pas de 

protocole de référence concernant le choix de l’ECx pour dériver les TEQ et les REP (Wagner et al., 

2013), l’utilisation d’EC10 ou d’EC20 est généralement préférée afin de considérer l’activité 

d’échantillons faiblement actifs pour lesquels une dose-réponse complète n’est pas obtenue.  

Un autre point clé de la bio-analyse porte sur l’échantillonnage : le choix de la matrice (ex : 

eau, sédiment, biote) et du type d’échantillonnage. Pour les échantillons d’eau, des prélèvements 

ponctuels sont souvent réalisés, car simples à mettre en place, même si des capteurs passifs sont 

Figure 13: Principe général de la bio-analyse. Approche combinant analyses chimique et biologique pour l’évaluation de la 
présence de contaminants spécifiques dans un échantillon environnemental. Bio-TEQ : equivalent toxique biologique, Chem-TEQ : 
équivalent toxique chimique, MB: mass-balance.  
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aussi utilisés afin d’intégrer les flux de polluants au cours du temps. Pour les échantillons d’eau de 

surface ponctuels, une étape de concentration est souvent réalisée pour faciliter l’analyse. 

L’extraction en phase solide (« solid phase extraction » SPE) permet de capturer une large gamme 

de polluants organiques (ex : phase HLB), et elle est le plus souvent utilisée dans des démarches 

de bio-analyses. Récemment, un nouvel appareil permettant de combiner échantillonnage et 

extraction SPE in situ a été développé (Schulze et al., 2017). Apportés sur site, cet appareil permet 

d’extraire de grands volumes (50L à 1000L, « large volume SPE » LVSPE), de concentrer des 

matrices très diluées comme les eaux de surface, et de palier certains problèmes liés à 

l’échantillonnage et au stockage d’échantillons ponctuels (Schulze et al., 2017).  

2.2 Applications environnementales 

De nombreux outils biologiques sont utilisés pour évaluer l’état de contamination des 

masses d’eau. Cette partie se focalise sur l’utilisation des tests de transactivation pour évaluer 

l’activité estrogénique des échantillons d’effluents de stations d’épuration et d’eau de surface, et 

de leur intégration dans une démarche de bio-monitoring incluant des approches spécifiques au 

poisson.  

2.2.1 Estrogenicité des effluents de stations d’épuration 

Des exemples d’études évaluant l’activité estrogénique d’effluents de stations d’épuration 

urbarines sont présentées dans le tableau VI. Dans la très grande majorité des échantillons 

d’effluents de STEP testés, une activité estrogénique a été mesurée avec des niveaux variant de 

0,03 à 98 ng/L E2-Eq, et en moyenne quelques ng/L E2-Eq (tableau VI).  

La variabilité entre les niveaux mesurés peut s’expliquer par différents facteurs liés à la 

période d’échantillonnage (ex : Aerni et al., 2004) et à l’effluent, comme le type de STEP, le 

nombre d’habitants desservis par la STEP, l’existence ou non d’un traitement secondaire/tertiaire, 

etc. Le type de bio-essai peut, dans une moindre mesure, influencer la mesure finale. Par exemple, 

les E2-Eq quantifiés avec le test YES étaient en moyenne plus élevés que dans le test HEK-hERα 

(Pawlowski et al., 2003). De récentes études inter-laboratoires comparant l’activité de plusieurs 

bio-essais in vitro montrent que la variabilité inter-tests est faible et que les niveaux d’activité 
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estrogénique quantifiés pour différents types d’échantillons se corrèlent bien (Kunz et al., 2017, 

Käse et al., 2017). 

Tableau VI: Exemple d'études évaluant l'activité oestrogénique d'effluents de stations d'épuration urbaine. Les 
concentrations sont reportées en ng/L E2-Eq. (¤): STEP urbaines et industrielles. LD : limite de détection. N : nombre 
d’échantillon. 

Pays N Test  LD  
Concentration 
 (n actif/total) 

Moyenne Référence 

Europe 75¤ MVLN 0,5 0,53 -17,9 (27/75) 0,9 (Jarošová et al., 2014b) 

France  4 MELN - 2 – 24 (4/4) 12 (Cargouët et al., 2004) 

France 1 MELN 0,03 2,8 (1/1) 2,8 (Miège et al., 2009) 

France 6 MELN 0,09 1,9 – 8,2 (6/6) 3,9 (Creusot et al., 2010a) 

Etats-Unis 4 T47D-KBluc - 1,3-2,0 (4/4) 1,5 Wehmas et al., 2011 

Pays Bas 13¤ ER-CALUX 0,136 < LD – 2,59 (12/13) - (Vethaak et al., 2005) 

Pays Bas 10 
ER-CALUX - 0,03 – 16,1 (9/10) 2,6 

(Murk et al., 2002) 
YES - 0,095 – 15,8 (9/10) 3,1 

Canada 18¤ YES - 9-98 (16/18) 48,9 (Fernandez et al., 2007) 

Suède 19 YES 0,1 0,1 - 14,9 (16/19) 4,9 (Svenson et al., 2003) 

Japon 3 YES - 0,6-5,2 (3/3) 3,47 (Nakada et al., 2004) 

Allemagne 9 

YES - 1,1 – 20,2 (9/9) 10,0 

(Pawlowski et al., 2003) HEK-hERα - 0,1- 2,1 (9/9) 0,56 

HEK-hERβ - 0,028 – 2,7 (9/9) 0,77 

 

Les estrogènes stéroïdiens, en particulier l’E1, l’E2 et l’EE2, sont les principaux 

contributeurs de la réponse biologique mesurée (Desbrow et al., 1998; Miège et al., 2009; Nakada 

et al., 2004; Snyder et al., 2001). Lorsque d’autres xeno-estrogènes sont présents, ils contribuent 

en général moins à l’activité estrogénique quantifiée du fait de leur faible potentiel estrogénique 

(REP) par rapport aux estrogènes stéroïdiens (Aerni et al., 2004; Jarošová et al., 2014b; Nakada et 

al., 2004). 

2.2.2 Estrogénicité des eaux de surface 

A la différence des effluents urbains, où la contamination par les xeno-estrogènes est 

relativement bien caractérisée, les eaux de surface reçoivent des contaminants de plusieurs 

sources, diffuses et ponctuelles, drainés tout au long du bassin versant et constituant des 

mélanges variables. Le tableau VII présente des exemples d’études évaluant l’activité 

estrogénique des eaux de surface à travers le monde. Les niveaux d’activité reportés sont 

généralement plus faibles que dans les effluents (< 1ng/L E2-Eq).  



Introduction bibliographique : bio-surveillance des xeno-estrogènes 

50 

 

Tableau VII: Exemples d'études évaluant l'activité estrogénique d'échantillons ponctuels d'eau de surface à travers le 
monde. Les activités estrogéniques sont exprimées en ng/L E2-Eq. LOQ : limite de quantification, n : nombre d’échantillons.  

Pays n Test utilisé LOQ 
Activité estrogénique 
(Échantillons actifs) 

Moyenne Référence 

USA 6 T47D-KBluc 0,1 0,13 – 4,72 (6/6) 1,17 (Cavallin et al., 2014) 

USA 32 
T47D-KBluc 0,032 0,095 – 116 (32/32) 5,9 

(Conley et al., 2017) 
BL-YES 0,2 0,24 – 4,1 (24/32) 1,2 

USA 38 
T47D-KBluc - 0,02 – 295 (35/38) - 

(Alvarez et al., 2013) 
YES - 0,05-4610 (9/38) - 

Chine 12 YES - 0,67-136 (10/12) 34,7 (Chen et al., 2016) 

Europe 18 MELN 0,024 0,04 – 1,85 (14/18) 0,43 (Tousova et al., 2017) 

France 7 MELN - 0,30-4,52 (7/7) 1,07 (Cargouët et al., 2004) 

France 8 MELN 0,03 ~ 1 (3/8) ~1 (Miège et al., 2009) 

USA 6 MCF-7 +ERE-LUC 1,4 6,8 (1/6) 6,8 (Kassotis et al., 2015) 

Australie 8 ERα-CALUX 0,016 0,03-0,15 (8/8) ~0,1 (Roberts et al., 2015) 

Pays-Bas 90 ER-CALUX 0,136 LD – 0,166 (85/90) - (Vethaak et al., 2005) 

République 
tchèque 

10 hERα-Hela-9903 - 0,02-2,07 (9/10) - 
(Prochazkova et al., 
2017) 

 

 

Aux Etats-Unis, Conley et al. (2017) constatent que les échantillons les plus actifs (3/23) 

provenaient de sites où les rejets de STEP constituaient 50 à 100% de la rivière. De nombreuses 

études ont de fait étudié l’impact des rejets de STEP sur les niveaux d’estrogénicité des eaux de 

surface. Par exemple, dans de petits cours d’eau suisses, Neale et al. (2017) montrent qu’il y a une 

activité estrogénique 2 à 5 fois plus forte en aval qu’en amont du rejet de l’effluent de STEP 

urbaine qui constitue 20% du débit de la rivière. Une observation similaire est faite pour la Seine 

en aval de la STEP d’Achères qui draine 8 millions d’équivalent habitants, avec une activité 

mesurée 6 fois plus élevée en aval qu’en amont (Cargouet et al., 2004). Ces études confirment que 

les effluents de STEP peuvent contribuer de manière significative à l’estrogénicité des cours d’eau. 

En plus de la quantité de molécules déversées par les rejets de STEP, ou provenant d’autres 

sources, le débit de la rivière est un facteur qui peut fortement influencer la concentration en 

polluants dans les eaux, et donc l’activité estrogénique mesurée (Johnson, 2010). Les niveaux 

d’activité estrogénique détectés varient d’un facteur 4 à 100 entre été/hiver (Afrique du Sud, 

Truter et al., 2016) et entre période sèche/humide (Chine, Chen et al., 2016). De la même manière, 
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Alvarez et al. (2013) observent une activité estrogénique plus forte dans les rivières proches de 

zones d’épandage d’engrais animal après des épisodes de pluies.   

Dans les échantillons d’eau de surface, l’estrone est le composé le plus souvent retrouvé 

comme contributeur principal de l’activité estrogénique des eaux de rivières. L’E2 et l’EE2 sont en 

revanche beaucoup moins fréquemment détectés dans les rivières, à la différence des échantillons 

provenant d’effluents de STEP urbaines (ex : Conley et al., 2017, Kassotis et al., 2015, Chen et al., 

2016). Cependant, malgré une bonne sensibilité analytique, les composés identifiés ne suffisent 

pas toujours à expliquer la réponse biologique observée. Dans l’étude d’Alvarez et al. (2013), 69% 

des 38 échantillons étaient inférieurs à la limite de détection en analyse chimique ciblée pour les 

estrogènes stéroïdiens (LD=0,8 ng/L), alors que seulement 5% était négatif en in vitro avec le test 

T47D-KBLuc. D’autres xeno-estrogènes, tels que le bisphénol A (ex : Chen et al., 2016) ou des 

phyto-estrogènes (ex : Prochazkova et al., 2017), sont aussi retrouvés mais ils contribuent 

généralement très peu à l’activité mesurée. Dans l’étude de Chen et al. (2016), 10% à 65% de 

l’estrogénicité des 10 échantillons reste inexpliquée, alors que le BPA, E2, EE2, E1, DES, OP, et NP 

ont été recherchés et parfois quantifiés. De la même manière, les 10 molécules actives 

recherchées et parfois quantifiées dans l’étude de Tousova et al. (2017) n’ont permis d’expliquer 

de 1% à 77% de l’activité mesurée.  

L’inadéquation entre molécules quantifiées et réponse mesurée in vitro peut être due à 

plusieurs facteurs comme la présence de molécules actives non identifiées par les analyses 

chimiques ciblées (Chen et al., 2016), non recherchées (Prochazkova et al., 2017) ou présentes à 

des concentrations inférieures à la LOQ (Alvarez et al., 2013). De plus, l’approche par mass balance 

est basée sur l’hypothèse que les molécules ont des effets additifs, or la co-occurrence d’activités 

estrogénique et anti-oestrogénique dans certaines études (ex : Kassotis et al., 2015; Tousova et 

al., 2017) soulèvent la question d’interactions entre polluants environnementaux au sein de 

l’échantillon pour un bio-essai donné. 

2.2.3 Utilisation de bio-essais poisson pour évaluer l’estrogénicité 

La majorité des études réalisées jusqu’à présent ont été faites avec des bio-essais basés 

sur le récepteur ERα humain. Malgré des différences de sensibilité aux xéno-estrogènes entre ER 

humain et ichthyens (Aerni et al., 2004; Cosnefroy et al., 2009; Pinto et al., 2014), peu d’études 
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ont utilisés des bio-essais basés sur ER de poisson dans des démarches de bio-monitoring. 

Cependant, lorsque les réponses des bio-essais basé sur ER humain et sur ER poisson ont été 

comparées, des différences sont parfois constatées (Ihara et al., 2014; Rutishauser et al., 2004; 

Sonavane et al., 2016). Dans le cas de Ihara et al. (2014), les échantillons de STEP étaient actifs sur 

les bio-essais basés sur ERα humain et ERα du medaka, mais les niveaux d’activité étaient parfois 

très différents. Les estrogènes stéroïdiens quantifiés ne permettaient pas d’expliquer ces 

différences, mais la présence d’une activté anti-estrogénique bien distincte entre les deux 

modèles semble contribuer aux differences observées. De plus, l’activité estrogénique mesurée in 

vitro sur le récepteur ERα du médaka corrélait mieux avec l’induction de la vtg1 et de la ChgH in 

vivo chez le médaka mâle, que l’activité mesurée sur le modèle in vitro exprimant le récepteur 

hERα.  

D’autre part, des bio-essais in vitro et in vivo basés sur le modèle du poisson zèbre ont été 

comparés avec un test MELN pour évaluer l’activité estrogénique d’échantillons d’eau de surface 

(Sonavane et al., 2016). Alors que 12 des 20 échantillons étaient détectés par les tests in vitro 

humain (MELN) et poisson zèbre (ZELH-zfERß2), 8 étaient sélectivement actifs sur le modèle ZELH-

zfERß2, qui expriment le sous-type zfERß2, spécifique au poisson. De plus, l’activité de 3 

échantillons parmi les plus estrogéniques a été confirmée in vivo sur des embryons de poisson 

zèbre transgénique cyp19a1b-GFP (Brion et al., 2012), parmi lesquels un site était sélectivement 

actif sur les modèles poisson zèbre in vitro et in vivo (Sonavane et al. 2016). Jusqu’à présent, les 

tests embryo-larvaires avec des poissons transgéniques n’avaient été utilisés que sporadiquement 

et de manière qualitative pour évaluer l’activité estrogénique d’échantillons d’effluents de STEP 

(Kurauchi et al., 2005) ou d’eau de surface (Gorelick et al., 2014). Pour la première fois, l’activité 

estrogénique d’un échantillon environnemental a pu être quantifiée in vivo chez le poisson (Neale 

et al., 2017b; Sonavane et al., 2016). 

2.2.4 Intégration des bio-essais dans un cadre législatif 

La mesure de l’activité estrogénique n’est pas une finalité en soi, mais une étape pour 

évaluer la qualité chimique de l’eau. Pour intégrer les bio-essais dans une démarche de bio-

surveillance, un cadre d’utilisation doit être établi. Différentes approches ont été récemment 

proposées pour combiner analyses chimiques ciblées et bio-analyse dans l’évaluation de la qualité 
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des milieux, à l’instar de Vethaak et al. (2017) pour l’évaluation du milieu marin et Van der Oost 

et al. (2017) pour l’évaluation des eaux de surface. Dans le cas de l’activité estrogénique, 

l’intégration des bio-essais passe par la définition d’une valeur seuil d’activité estrogénique. Les 

valeurs récemment proposées ont été établies pour des TA basés sur hERα à partir des données 

de toxicité chronique chez organismes aquatiques (Van der Oost et al., 2017), et en particulier 

chez le poisson (Jarošová et al., 2014a; Kunz et al., 2015). Cependant, leur intégration dans un 

cadre legislatif nécessite qu’un cadre applicatif soit clairement définit (ex : action déclenchée en 

cas de dépassement). 

  Conclusions et défis 

Ces dernières années, de très nombreuses études environnementales ont montré l’utilité 

des bio-essais in vitro pour l’évaluation de l’estrogénicité des milieux. Si leur intérêt pour la 

surveillance de la qualité chimique des milieux, en complément des analyses chimiques ciblées, 

n’est plus contestée, il n’en demeure pas moins que certaines questions de recherche doivent être 

encore adressées pour améliorer le diagnostic fourni par ces outils et permettre leur utilisation 

future en bio-surveillance environnementale. Des études récentes comparant modèles humains 

et poissons suggèrent que les bio-essais ne donnent pas nécessairement le même diagnostic de la 

contamination par les xeno-estrogènes. La différence de réponse pourrait être liée aux spécificités 

de chaque modèle biologique : ER poisson ou humain, cellules mammifères ou cellules de poisson, 

et in vitro vs in vivo. Comprendre ces différences et leurs conséquences sur le diagnostic 

environnemental est nécessaire pour permettre une utilisation optimale des bio-essais dans 

l’évaluation de la qualité de l’eau.  
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 Objectif 

L’objectif général de ce travail s’inscrit dans une démarche d’évaluation des bio-essais in 

vitro et in vivo basés sur le poisson zèbre pour détecter et quantifier les xeno-estrogènes dans 

l´environnement aquatique, en adressant spécifiquement les différences inter-modèles humain et 

poisson zèbre. 

La démarche expérimentale de la thèse est représentée dans la figure 14 et s’articule 

autour de 3 grandes parties: (1) l’évaluation de d’échantillons environnementaux d’eau de 

surface, (2) l’évaluation de polluants environnementaux communément retrouvés et pour 

lesquels peu d’information est disponible, (3) la caractérisation des effets de xeno-estrogènes 

modèles en présence de polluants environnementaux, estrogéniques et non estrogéniques, en 

mélanges simples et (4) au sein d’échantillons environnementaux.  

 

Figure 14: Démarche expérimentale de la thèse 
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 Le projet SOLUTIONS 

La thèse s’est effectuée en partie dans le cadre du programme européen FP-7 SOLUTIONS 

qui a servi de cadre applicatif des différents outils, en particulier concernant les polluants et les 

échantillons environnementaux.  

 Présentation 

Le projet SOLUTIONS (www.solutions-project.eu, 2013-2018) regroupe plus de 40 

partenaires européens et internationaux autours de la recherche et du développement de 

nouveaux outils, modèles et méthodes pour la gestion des polluants émergents dans les milieux 

aquatiques (Brack et al., 2015). Le projet est divisé en 4 grands sous-projets (SP), présentés dans 

la figure 15: « concepts et solutions », « outils », « approches de modélisation », et enfin les « cas 

d’étude » pour confronter les outils et la modélisation à des situations environnementales (Brack 

et al., 2015).  

Figure 15: Représentation schématique de la structuration du projet européen SOLUTIONS 
(issu de Brack et al., 2015). 

http://www.solutions-project.eu/


Démarche expérimentale 

58 

 

Dans le cadre de la thèse, nous avons participé aux sous-projets « outils » et « cas 

d’études » avec comme objectifs de développer, appliquer et valider les bio-essais pour le 

monitoring environnemental. Une présentation schématique de la démarche utilisée est illustrée 

dans la figure 16. Tout d’abord, un travail de priorisation de molécules a été réalisé sur la base de 

données d’occurrence de contaminants dans l’environnement, leur mode d’action et leurs effets 

(Busch et al., 2016). Les molécules priorisées ont été ensuite évaluées, seules puis en mélanges 

pour tester la capacité des bio-essais à détecter et quantifier les polluants d’intérêt au sein de 

mélanges représentatifs d’une situation environnementale. Dans le cadre du programme 

SOLUTIONS, de nombreux bio-essais couvrant de multiples paramètres, in vitro et in vivo ont été 

évalués (Altenburger et al., 2015).  

 

 Implications dans le cadre de la thèse 

2.1 Choix des molécules 

Dans le cadre du projet SOLUTIONS, une liste de 100 molécules priorisées a été établie à 

partir des données d’occurrence et de toxicité aigüe de 900 molécules recherchées dans trois 

bassins versants (travail de priorisation par Busch et al. 2016). Tenant compte de la faisabilité et 

des avis d’experts, cette liste a été réduite à 34 molécules, qui comprenaient entre autres des 

composés industriels, médicaments, pesticides et composés naturels. Ces molécules ont été 

testées au sein du groupe de travail « outils » afin d’obtenir l’empreinte toxicologique de polluants 

Figure 16: Démarche du work package de SOLUTIONS dédiés aux bio-essais (adapté de Altenburger et al., 2015a) 
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environnementaux à l’aide d’une batterie de bio-essais couvrant de nombreux paramètres. Nous 

avons été impliqués avec les bio-essais MELN, PXR, ZELHα, ZELHβ2 et cyp19a1b-GFP.  

2.2 Présentation des cas d’étude 

Les bio-essais ont été appliqués dans deux cas d’études : le Joint Danube Survey 3 (JDS3) 

et Novi Sad. Leurs principales caractéristiques sont présentées dans le tableau VIII. Dans les deux 

cas, il s’agit d’échantillons d’eau de surface du Danube, prélevés et extraits sur place avec un 

appareil qui permet d’extraire en phase solide de grands volumes d’eau sur site (LVSPE, large 

volume SPE), particulièrement adapté pour des milieux très dilués comme le Danube (Schulze et 

al., 2017).   

Tableau VIII: Caractéristiques principales des cas d'étude du Danube et de Novi Sad 

 Joint Danube Survey 3 (JDS3) Novi Sad 

Lieu Bassin versant du Danube (14 pays) 
Novi Sad  
(ville de 300 000 habitants, Serbie) 

Type d’échantillon Eau : Danube + affluents majoritaires Eau : Danube 

Date Eté 2013 Automne 2014 

Echantillonnage LVSPE : Extraction in situ LVSPE : extraction in situ 

Volume échantillonné 300 à 500 L 850 à 1000 L 

Type d’étude Pollution diffuse : étude longitudinale 
Impact d’une source ponctuelle : amont 
et aval de rejet de STEP 

Particularité 
Joint Danube Survey 3 (JDS3) : campagne 
exceptionnelle qui a lieu tous les 6 ans 

L’effluent non traité de la ville est 
directement rejeté dans le Danube 

Nb d’échantillons  22 + blancs 3 + blancs 

Nb de composés 
détectés au moins 1 
fois/recherchés 

94/272 125/276 

Bio-essais utilisés à 
l’INERIS 

PXR, MELN, ZELHβ2 MELN, ZELHβ2, zf-cyp19a1b-GFP 
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La JDS est une campagne exceptionnelle qui a lieu tous les 6 ans (2001 – 2007 – 2013), 

réalisée sur tout le Danube depuis l’Allemagne jusqu’à la mer Noire et qui a pour but d’obtenir des 

données harmonisées de qualité sur l’état du milieu aquatique à l’échelle du bassin versant. 

L’effort de coordination transnational des pays traversés par le Danube vise à améliorer la gestion 

du fleuve et à répondre aux exigences de la Directive Cadre sur l’Eau (Liška et al., 2015). La 

répartition des stations d’échantillonnage est présentée dans la figure 17. 

 

La ville de Novi Sad, située sur le Danube, est la deuxième plus grande ville de Serbie avec 

près de 300 000 habitants. Elle a été choisie comme cas d’étude dans le cadre du projet 

SOLUTIONS car les eaux usées de la ville sont rejetées sans traitement dans le Danube (König et 

al., 2017). A la différence de la JDS3, le but de cette étude était d’évaluer l’impact d’un rejet 

ponctuel de polluants sur la rivière.  

Figure 17 : Sites échantillonnés (points rouges) dans le cadre de la JDS3 (issu de Neale et al., 2015) 
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 Méthodologie 

 Modèles cellulaires in vitro 

Les lignées cellulaires utilisées dans le cadre de la thèse sont présentées dans le tableau IX.  

Tableau IX: Caractéristiques des lignées cellulaires utilisées dans le cadre de la thèse 

 

Toutes les lignées cellulaires du tableau IX sont des tests de transactivation. Elles ont été 

stablement transfectées avec le récepteur d’intérêt qui contrôle l’expression du gène rapporteur 

de la luciférase. Le principe général des tests in vitro est présenté dans la figure 18. Les expériences 

sont faites en triplicats et la réponse des cellules est systématiquement vérifiée en testant la 

molécule de référence en dose-réponse.  

Lignée Espèce Tissu 
Lignée cellulaire 
parentale 

Récepteur 
Molécule de 
référence 

Référence 

MELN Humain Cancer du sein MCF-7 hERα 
E2 Balaguer et al. 

1999 

ZELHα Poisson zèbre Foie ZFL zfERα 
E2 Cosnefroy et al. 

2012 

ZELHβ1 Poisson zèbre Foie ZFL zfERβ1 
E2 Cosnefroy et al. 

2012 

ZELHβ2 Poisson zèbre Foie ZFL zfERβ2 
E2 Cosnefroy et al. 

2012 

HG5LN-
hPXR 

Humain 
Cancer du col de 
l’uterus 

HeLa 
hPXR 
chimerique 

SR12813 Lemaire et al., 
2006 

Figure 18: Représentation schématique de l’évaluation de l’activité d’une molécule dans les tests in vitro.  



Démarche expérimentale 

62 

 

1.1 Lignée cellulaire ZELH-zfER 

Les cellules ZELHα, ZELHβ1 et ZELHβ2 sont des cellules ZFL (issues d’une culture primaire 

d’hépatocytes de poisson zèbre) qui ont été d’abord stablement transfectées avec le gène 

rapporteur de la luciférase sous le contrôle d’un promoteur synthétique ERE (produisant la lignée 

stable ZELH, sans récepteur), puis avec chaque sous-type de zfER (Cosnefroy et al., 2012). Ces 

lignées ont été établies à l’INERIS (Cosnefroy, 2011) et caractérisées avec divers xeno-estrogènes 

connus (Cosnefroy et al., 2012, thèse M. Sonavane, 2015).  

Dans les cellules ZFL, aucune expression de zfER n’est détectée (Cosnefroy, 2011). 

Cependant, elles ont conservé une voie AhR inductible (Creusot et al., 2015; Eide et al., 2014; 

Wentworth et al., 2004). De plus, le profil métabolique (enzymes de phase II) des ZFL est similaire 

à celui de cultures primaires d’hépatocytes de poisson zèbre, bien que quantitativement moins 

important (Le Fol et al., 2015).  

1.2 Lignée cellulaire MELN 

La lignée MELN (Balaguer et al., 1999) a été utilisée comme modèle humain d’évaluation 

de l’estrogénicité. Les cellules MELN sont dérivées de la lignée de cellules de cancer du sein MCF-

7 qui expriment de manière endogène importante le récepteur hERα, mais pas de hERβ 

fonctionnel (Balaguer, communication personnelle). La lignée MELN a été établie par transfection 

stable du gène rapporteur de la luciférase sous contrôle d’un promoteur synthétique ERE 

répondant à l’activation de hERα. La lignée MELN est bien caractérisée et est utilisée depuis 

longtemps pour évaluer des molécules seules (Balaguer et al., 1999; Pillon et al., 2005) et des 

échantillons environnementaux (Creusot et al., 2013; Kinani et al., 2010).  

1.3 Lignée cellulaire PXR 

La lignée HG5LN-hPXR a également été évaluée comme méthode biologique de détection 

de la présence de xénobiotiques dans le cadre du projet SOLUTIONS car cette lignée est sensible 

à de nombreuses familles de polluants environnementaux (Creusot et al., 2010a; Lemaire et al., 

2006; Mnif et al., 2007). Le récepteur pregnane-X (PXR) est un récepteur nucléaire qui, une fois 

activé, induit la transcription d’enzymes du métabolisme et particulièrement le CYP3A4, 
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responsable du métabolisme d’un grand nombre de médicaments chez l’Homme (Lemaire et al., 

2006).  

La lignée a été établie à partir de cellules Hela de cancer du col de l’utérus, stablement 

transfectées une première fois avec le gène de la luciférase sous contrôle d’un promoteur 

synthétique Gal4 (cellules HG5LN) puis avec le récepteur PXR chimérique comprenant le domaine 

de liaison à l’ADN du Gal4 combiné au domaine de liaison au ligand (LBD) du PXR (Lemaire et al., 

2006). La protéine Gal4 est un facteur de transfection de la levure, son utilisation avec le LBD du 

hPXR permet de détecter spécifiquement son activation par des ligands de PXR sans interaction 

avec d’autres voies de signalisation intracellulaires potentiellement ciblées par le PXR (Lemaire et 

al., 2006).  

 Modèle in vivo : le test EASZY 

Le test EASZY (Endocrine Active Substance, acting through estrogen receptors, using 

transgenic cyp19a1b-GFP Zebrafish embrYos) a été mis en place au cours de la dernière décennie 

au sein de l’INERIS (Brion et al., 2012). Il est basé sur l’utilisation d’embryons de poisson zèbre 

transgéniques qui expriment la GFP sous le contrôle du promoteur du gène cyp19a1b qui code 

pour l’AroB. Chez le poisson, l’AroB présente la double particularité d’avoir une forte expression 

limitée aux cellules gliales radiales (progéniteurs des neurones) et d’être sous le contrôle exclusif 

de ER (Menuet et al., 2005 ; Le Page et al., 2008). La transcription du gène cyp19a1b est induite 

après fixation du récepteur ER activé sur l’ERE et du recrutement d’un facteur glial spécifique (Glial 

X factor) au niveau du Glial x factor Response Element (GxRE). L’activation de ER entraine une 

boucle d’autorégulation positive qui permet d’augmenter la sensibilité de la détection au stade 

embryonnaire chez le poisson zèbre. 

Le déroulement du test est présenté dans la figure 19. Les embryons (20 œufs/cristallisoir) 

sont exposés à partir de 3 heures post-fertilisation (hpf) jusqu'à 96 hpf, dans 25 mL de milieu pour 

les molécules seules (15 mL pour les échantillons environnementaux). Le témoin positif utilisé est 

l’éthinyl estradiol (EE2) à une concentration de 0,05 nM. Le milieu est renouvelé entièrement 

chaque jour. La lecture de la fluorescence se fait à J4 en photographiant la tête de chaque embryon 

(grossissement x10) en vue dorsale avec un microscope à fluorescence (Zeiss AxioImager.Z1 



Démarche expérimentale 

64 

 

équipé d’un AxioCam Mrm camera Zeiss). Chaque photographie est analysée (AxioVision Imaging 

software) puis la fluorescence est quantifiée (ImageJ software). La densité de fluorescence 

détectée dans chaque image est ensuite validée manuellement.  

 

 Sensibilité des bio-essais  

La sensibilité des modèles in vitro et in vivo pour évaluer l’estrogénicité est présentée dans 

le tableau X avec comme exemples, l’E2 et l’EE2.  

Tableau X: Sensibilité des bio-essais à l'estradiol (E2) et à l'ethinyl estradiol (EE2). EC50 en nM (ng/L). Données issues de 
Brion et al., 2012 et Cosnefroy et al. 2012. 

 

 

 

Tous les modèles ont une très bonne sensibilité pour les estrogènes stéroïdiens (EC50 < 

nM) et sont donc adaptés pour la comparaison inter-espèces. In vitro, les lignées cellulaires MELN, 

 Humain Poisson zèbre    

 MELN ZELHα ZELHβ1 ZELHβ2 Test ESAZY 

 E2 0,02 (8,2) 0,2 (54) 0,03 (8,2) 0,02 (14) 0,5 (140) 

EE2 0,015 (4,4) 0,13 (38) 0,03 (8,9) 0,03 (8,9) 0,01 (3,0) 

Figure 19: représentation schématique du test EASZY pour évaluer l'estrogenicité de molécules. Hpf : heure post-fécondation, 
jpf : jour post fécondation 
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ZELHβ1, ZELHβ2 sont les plus sensibles. L’activité de l’EE2 est beaucoup plus importante in vivo 

dans le modèle de poisson zèbre transgénique cyp19a1b-GFP qu’in vitro, quelle que soit la lignée 

cellulaire considérée.   

 Analyse des données 

4.1 Molécules seules 

Les données expérimentales ont été normalisées entre 0 et 1 en soustrayant le niveau 

basal d’activité (control solvant) rapporté au niveau du témoin positif, tel que présenté dans la 

l’équation (1). Les données expérimentales ont été ensuite analysées en utilisant l’équation de Hill 

dans la Macro Excel Regtox 7.0.7®, téléchargeable gratuitement 

à www.normalesup.org/~vindimian/fr_download.html.  Dans le cas des molécules seules, les ECX 

(EC pour « Effective Concentration » = concentration induisant X % de l’effet maximum induit par 

la molécule) ont été dérivées en modélisant les données avec le minimum fixé à 0. Dans le cas où 

aucun plateau d’activité n’était atteint (i.e. courbes incomplètes), le maximum de la modélisation 

a été fixé à 1 pour dériver des PCX (PC pour « Positive Control » = concentration induisant x % de 

l’effet maximal induit par la molécule de référence).  

Effet =
signalmolécule/echantillon − signalcontrole solvant

signlatemoin positif − signalcontrole solvant

                  (1)  

4.2 Echantillons environnementaux 

Dans les cas des échantillons environnementaux, les données ont été systématiquement 

normalisées entre 0 et 1, comme pour les molécules seules, puis modélisées en fixant le minimum 

à 0, le maximum à 1 et utilisant la pente de la molécule de référence. Les valeurs dérivées sont 

des PC20, utilisées pour calculer les Bio-TEQ, d’après la formule de la fig. 20. Afin d’évaluer la 

contribution des composés identifiés dans les échantillons à la réponse biologique mesurée 

(approche par « mass-balance », voir introduction C-2.2.1) des équivalents biologiques (Chem-



Démarche expérimentale 

66 

 

TEQ) ont été calculés. Pour cela, les PC20 (effet maximum <1) ou les EC50 (effet maximal = 1) des 

molécules individuelles ont été utilisées pour calculer les REP (REP= ECx référence/PCx  molécule).   

 

4.3 Mélanges reconstitués 

Dans le cadre de la thèse, nous avons été amenés à prédire et à évaluer les effets combinés 

des xéno-estrogènes en mélanges reconstitués. Les composés estrogéniques partagent un mode 

d’action similaire (activation de ER) bien décrit par le modèle d’addition des concentrations (CA), 

que nous avons utilisé ici. L’équation 2 (issu de Scholze et al., 2014) illustre la formule utilisée pour 

prédire les effets additifs, avec Ci la concentration de la molécule i dans le mélange et ECxi l’effet 

de la molécule i à la concentration Ci : 

∑ (
𝐶𝑖

𝐸𝐶𝑥𝑖
)

𝑛

𝑖=1
= 1  (2) 

Dans un premier temps, les données ont été modélisées à l’aide d’équations logistiques 

(Logit, Probit, Weibull, d’après Scholze et al., 2001) utilisées dans le logiciel GraphPad Prism (v5), 

puis les paramètres dérivés ont ensuite été entrées dans une feuille de calcul Excel pour prédire 

les effets combinés. Les équations et la feuille de calcul Excel ont été établis et fournis par M. 

Scholze (Université de Brunel, UK) lors du workshop de 3 jours dédié à l’évaluation et à la 

prédiction des effets de mélanges, organisé dans le cadre du projet SOLUTIONS. 

Chem-TEQ = REP x [C] Bio-TEQ = 
EC20 Estradiol

EC20 ech. env.
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Figure 20: Principe du calcul d’équivalents biologique (Bio-TEQ) et chimique (Chem-TEQ) pour évaluer l’activité 
estrogénique d’un échantillon environnemental et déterminer la contribution des molécules actives 
quantifiées. REP : puissance relative de la molécule, [C] : concentration de la molécule dans l’échantillons.  
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 Les bio-essais dans la bio-surveillance : apports et 

besoins 

Un nombre important d’études a montré la faisabilité et la pertinence de l’utilisation bio-

essais in vitro basés sur le récepteur hER pour évaluer l’œstrogénicité de matrices 

environnementales. Pour les matrices les plus concentrées, telles que les rejets d’eaux usées, 

l’intégration des bio-essais au sein d’approches bio-analytiques en combinaison avec des analyses 

chimiques ciblées a permis d’identifier les principaux contributeurs, i.e. les hormones 

stéroïdiennes. En revanche, il existe beaucoup moins d’information sur les niveaux d’activité 

estrogénique et l’identité des molécules responsables de la réponse mesurée dans un contexte de 

multi-contamination plus diffus, tel que les rivières et fleuves. 

Dans le cadre du projet SOLUTIONS, nous avons appliqué le bio-essai MELN pour évaluer 

l’estrogénicité d’échantillons d’eau du Danube, fleuve représentatif d’un contexte de multi-

contaminations avec une forte capacité de dilution. La comparaison des réponses mesurées avec 

l’analyse de plus de 250 polluants a permis d’identifier certains contributeurs chimiques mais a 

également permi de mettre en avant le manque d’information sur de nombreuses molécules, 

informations nécessaires pour mieux caractériser ce type de matrice. 

 Article n°1: “Linking in vitro effects and detected organic 

micropollutants in surface water using mixture toxicity modelling”  

1.1 Contexte et objectif 

De nombreux bio-essais sont aujourd’hui disponibles pour évaluer la qualité chimique de 

l’eau. Dans le cadre du projet SOLUTIONS, un panel de bio-essais reflétant différents modes 

d’action a été utilisé pour évaluer l’activité biologique de 25 échantillons d’eau de surface du 

Danube prélevés dans le cadre de la troisième campagne du programme international de 

surveillance du Danube (« Joint Danube Survey 3 », JDS3, Liška et al., 2015). Dans cette campagne, 

les prélèvements ont été réalisés depuis l’Autriche jusqu’à la mer Noire. Entre 300 et 500 L d’eau 

ont été prélevés et extraits in situ par LVSPE, puis analysés dans les bio-essais et par analyses 
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chimiques (voir démarche expérimentale, B.2.2). Un des objectifs spécifiques de l’étude était 

d’évaluer la proportion de l’activité biologique mesurée expliquée par les molécules retrouvées. 

Pour cela, les résultats des bio-essais ont été comparés aux analyses de plus de 250 polluants 

recherchés dans les échantillons d’eau et dont 94 ont été quantifiés.  Dans cette étude 

collaborative, nous avons contribué avec les bio-essais MELN et HG5LN-hPXR. 

1.2 Principaux résultats 

Les résultats du criblage d’échantillons montrent que les niveaux d’estrogénicité détectés 

par les MELN dans le Danube sont relativement faibles (< 0,1 ng/L E2-Eq), à l’exception du site 

JDS41 où il atteint 1,24 ng/L E2-Eq. Ce site est situé à la confluence de la Velika Morava et du 

Danube et a été identifié comme un site particulièrement pollué lors la JDS3 (Liška et al., 2015). 

L’estrone et dans une moindre mesure la génistéine sont les principaux contributeurs de l’activité 

estrogénique mesurée. Cependant, dans la majorité des échantillons actifs (11/15), ils permettent 

d’expliquer moins de 20% de la réponse biologique mesurée, et particulièrement pour le site 

JDS41.  

Dans la lignée PXR, une activité biologique est mesurée à 20 des 22 sites, comprise entre 

0,125 et 4,61 ng/L SR-Eq. Les 13 molécules actives quantifiées expliquent moins de 0.1% de la 

réponse mesurée. De la même manière, les composés retrouvés n’expliquent que très peu la 

réponse des bio-essais sur le stress oxydant (test ARE-bla), l’activation de p53 (test p53RE-bla) et 

sur la mortalité embryonnaire (« fish embryo toxicity test »).  

De manière générale, cette première évaluation montre que les bio-essais apportent une 

information complémentaire à l’analyse chimique en mesurant des mélanges de molécules actives 

non identifiées par la chimie analytique ciblée. Cependant, ces résultats mettent aussi en avant 

l’absence d’information sur l’activité de la grande majorité des molécules retrouvées dans les 

échantillons, suggérant la présence de molécules actives non identifiées jusqu’à présent.  
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1.3 Conclusion  

➢ Les MELN peuvent détecter de faibles niveaux d’activité estrogénique 

➢ Si l’estrone semble un contributeur majeur de l’activité estrogénique des eaux de surface 

à de nombreux sites, l’activité estrogénique reste parfois mal expliquée par les analyses 

ciblées 

➢ Il existe un manque important d’informations sur l’activité estrogénique de nombreuses 

molécules retrouvées dans les échantillons environnementaux 
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ABSTRACT: Surface water can contain countless organic
micropollutants, and targeted chemical analysis alone may
only detect a small fraction of the chemicals present. Con-
sequently, bioanalytical tools can be applied complementary to
chemical analysis to detect the effects of complex chemical
mixtures. In this study, bioassays indicative of activation of the
aryl hydrocarbon receptor (AhR), activation of the pregnane
X receptor (PXR), activation of the estrogen receptor (ER),
adaptive stress responses to oxidative stress (Nrf2), genotoxicity
(p53) and inflammation (NF-κB) and the fish embryo toxicity
test were applied along with chemical analysis to water extracts
from the Danube River. Mixture-toxicity modeling was applied
to determine the contribution of detected chemicals to the
biological effect. Effect concentrations for between 0 to 13 detected chemicals could be found in the literature for the different
bioassays. Detected chemicals explained less than 0.2% of the biological effect in the PXR activation, adaptive stress response, and
fish embryo toxicity assays, while five chemicals explained up to 80% of ER activation, and three chemicals explained up to 71%
of AhR activation. This study highlights the importance of fingerprinting the effects of detected chemicals.

■ INTRODUCTION

Human-impacted rivers can contain a complex mixture of
micropollutants, such as pharmaceuticals, pesticides, and indus-
trial compounds, as well as their transformation products.1,2

The sources of these contaminants can include both point
sources, such as wastewater effluent discharge, and diffuse
sources, such as runoff from urban and agricultural areas.3

Given the diversity of micropollutants in water, targeted
chemical analysis alone is insufficient to detect all chemicals
present in the aquatic environment. Bioanalytical tools comple-
ment chemical analysis because they can provide information
about the biological effects of chemicals present in a sample
and reveal the presence of active compounds not detected by
targeted analysis.
In vitro bioassays based on various cellular response

pathways, including induction of xenobiotic metabolism,

receptor-mediated effects, adaptive stress responses, and
cytotoxicity, have been applied to detect the presence of
micropollutants in water samples.4−6 Although the activation of
these endpoints does not necessarily translate into higher-
level effects, biological response at the cellular level is a key
step in the adverse outcome pathway.7 Furthermore, bioassays
indicative of xenobiotic metabolism and repair and defense
mechanisms can be applied as sensitive tools to detect the
presence of micropollutants because effects in these endpoints
often occur at lower concentrations than those causing cell
death or damage.
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Bioanalytical tools also have the advantage that they can take
into account mixture effects among chemicals rather than
focusing on individual chemicals. The mixture effects that occur
among chemicals can be categorized as concentration addition
or independent action for chemicals acting according to the
same or a different mode(s) of action, respectively, both of
which assume no interaction among the mixture components,
or synergism or antagonism, where the mixture components
can interact.8 For environmental samples, such as surface water,
which can contain many chemicals at low concentrations,
synergism is rare; instead, concentration addition has been
suggested as a conservative approach to evaluate the mixture
toxicity of multicomponent mixtures not only for receptor-
mediated effects9 but also for adaptive stress responses10 and
cytotoxicity.11 Mixtures that act in a concentration additive
manner can be described using the bioanalytical equivalent
concentration (BEQ) concept, which represents the concen-
tration of a reference compound that elicits an equivalent
response in a particular assay as the sample and can be
determined from both bioassays and chemical analysis. By
comparing the BEQ from bioanalysis (BEQbio) and the BEQ
from chemical analysis (BEQchem), it is possible to determine
the contribution of detected chemicals to the biological effect.12

This approach has been applied to a wide range of water types
including surface water,13,14 wastewater,6,14,15 recycled water,16

and swimming-pool water.17

In this study, a suite of bioanalytical tools was applied to
water samples from the human-impacted Danube River. The
BEQ concept was utilized as a simple mixture effect prediction
model to determine the contribution of detected chemicals to
the biological effect. The battery of bioassays follows pre-
vious recommendations on the selection of sensitive indicator
bioassays that cover endpoints related to different stages of
cellular toxicity pathways, including the induction of xenobiotic
metabolism and receptor-mediated effects representing im-
portant molecular initiating events, as well as adaptive stress
responses and cytotoxicity or other apical endpoints.4 Bioassays
indicative of specific modes of action, such as estrogenic activity,
have previously shown that a small number of chemicals often
explain a high proportion of the biological effect in waste-
water,14,16,18 but less is known about the explanatory power of
known chemicals in other endpoints.
Activation of the ligand-dependent transcription factor aryl

hydrocarbon receptor (AhR) was assessed using the CAFLUX
assay.19 Although most applications focus on dioxin-like com-
pounds, which are unlikely to be found in the water phase due
to their hydrophobicity, around 16% of the 320 environmental
compounds examined by Martin et al.20 were found to induce
AhR-dependent gene expression. Activation of the pregnane X
receptor (PXR), which is an important factor in xenobiotic
metabolism regulation, was assessed using the HG5LN-hPXR
assay, and 73% of chemicals studied in Martin et al.20 activated
PXR. Activation of the estrogen receptor (ER) was assessed
using the reporter gene MELN assay. A suite of bioassays indi-
cative of adaptive stress responses reacting to oxidative stress
(ARE-bla), genotoxicity (p53RE-bla), and inflammation (NF-
κB-bla) were also included. Adaptive stress response pathways
are activated to restore the cell to homeostasis after damage.21

The oxidative stress response is mediated by Nrf2 and the
antioxidant response element,22 and 26% of the 1859 chemicals
in the United States Environmental Protection Agency (USEPA)
ToxCast database were active in the ARE-bla assay.23 The p53
response is activated after DNA damage, leading to either repair

or apoptosis,24 and activation of p53 can indicate the presence of
genotoxic carcinogens.25 Approximately 15% of chemicals in the
ToxCast database were active in the p53RE-bla assay.23 The
NF-κB pathway is an important driver of the inflammatory
response and can target cytochrome P450s, cytokines, and
apoptosis regulators,21 and 3% of chemicals in the ToxCast
database induced a response in the NF-κB-bla assay.23 Finally,
the fish embryo toxicity (FET) test using zebrafish was applied
complementary to the cell-based bioassays because it can provide
information about the organism-level response. Apical endpoints
in this test include embryo coagulation and lack of heartbeat,26

and a recently published database containing 641 chemicals
showed that 74% of reviewed chemicals caused mortality in the
FET test.27

The current study aimed to assess what fraction of the bio-
logical effects of the cellular toxicity pathway can be explained
by the quantified chemicals with available effect data. We used
samples from a large water body with high dilutions and low
levels of micropollutants and stemming from very diverse
sources to test the hypothesis that in these water types, there is
typically not a dominant chemical or chemical group; instead,
the effects are largely driven by the mixture effects of many
chemicals. Large-volume solid-phase extraction (LVSPE) water
extracts from the Danube River were analyzed in the bioassays
introduced above to determine BEQbio. The effect analysis was
complemented with targeted chemical analysis of 272 water
relevant chemicals, including pesticides, pharmaceuticals,
artificial sweeteners, steroidal hormones, and industrial
compounds. The target list is by no means comprehensive
but is based on previous targeted and nontargeted analysis of
the Danube River.28 Effect concentrations for the individual
detected chemicals were collected from the literature to deter-
mine BEQchem. By comparing BEQbio and BEQchem, it was
possible to determine the extent to which the detected chemicals
contributed to the mixture effect in each bioassay.

■ EXPERIMENTAL SECTION
Sampling. Sampling occurred during the third Joint

Danube Survey (JDS3)29 between August and September of
2013 using LVSPE (Maxx GmbH, Rangendingen, Germany).30

The sampling locations, which included both the Danube River
and its tributaries, are shown in Table S1 and Figure S1, along
with detailed information about sample enrichment and extrac-
tion. Briefly, up to 500 L of water was passed through a
stainless-steel chamber containing neutral sorbent Chroma-
bond HR-X, anionic exchanger Chromabond HR-XAW, and
cationic exchanger Chromabond HR-XCW (Macherey-Nagel,
Dueren, Germany). After extraction, each solid phase was
freeze-dried and then extracted with solvents, and the eluates
were combined. The sample aliquots were reduced to dryness
via rotary and nitrogen evaporation prior to shipping and then
resuspended in either DMSO or methanol, depending on the
assay.

Chemical Analysis. Target-screening analysis of the JDS
sample extracts for 264 chemicals was performed by liquid chro-
matography high-resolution mass spectrometry (LC−HRMS)
using an Agilent 1200 LC coupled to a Thermo LTQ Orbitrap
XL. Analysis was run in both positive- and negative-mode
electrospray ionization. For further details, see Hug et al.31 A
total of eight steroidal hormones and industrial phenolic
compounds were analyzed by LC−MS/MS using an Agilent
1260 LC coupled to a ABSciex QTrap 6500 instrument operated
in negative-mode electrospray ionization. Further details are
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provided in Section S2 and Table S2. A full list of analyzed
chemicals is provided in Table S3, along with method detection
limits (MDL) for each chemical in units of nanogram per liter.
For mixture modeling, the detected chemical concentration was
converted to molar units.
Bioanalysis. Information about the studied bioassays and

the derivation of effect concentrations can be found in Table 1
and Section S3. The data was expressed in units of relative
enrichment factor (REF), which takes into account the sample
enrichment by LVSPE and dilution in the assays. The data
was expressed as concentration causing 10% effect (EC10),
effect concentration causing an induction ratio (IR) of 1.5
(ECIR1.5), or concentration causing 50% mortality (LC50).
Linear concentration-effect curves were used to determine
EC10 and ECIR1.5, while LC50 was evaluated using log−logistic
concentration-effect curves.4 Cytotoxicity was assessed in
parallel for the AhR, ER, oxidative stress response, p53 response,
and NF-κB assays, and cell viability EC10 values were derived
from log−logistic concentration-effect curves.32
Bioanalytical Equivalent Concentrations. The LC and

EC values were converted to BEQbio using eq 1 with the LC50
or EC10 or ECIR1.5 value of the reference compound (ref) and
the matching LC50 or EC10 or ECIR1.5 value of the extract only.

=BEQ
LC (ref)

LC (extract)
or

EC (ref)
EC (extract)

or
EC (ref)

EC (extract)

bio
50

50

10

10

IR1.5

IR1.5 (1)

The BEQ concept has been typically applied to log−logistic
concentration-effect curves; however, for many environmental
samples, linear concentration-effect curves may be more suit-
able for data evaluation. This is because environmental samples
may only induce low effects and to obtain the 50% effect
concentration one would have to either use an unfeasibly
high enrichment factor or extrapolate the concentration-effect
curves. For linear concentration-effect curves to remain valid,
they should reach no more than 20 to 30% effect or have an IR
no greater than 5 to ensure that they remain in the linear range
of the curve. Linear concentration-effect curves have previously
been shown to be a robust data evaluation method for environ-
mental samples, individual chemicals, and chemical mixtures.10

It must be stressed that the BEQ concept is only valid if the
slopes of the sample and reference compound are parallel in
log−logistic concentration-effect curves.33 However, parallel

slopes are not a requirement for linear concentration-effect
curves with a common intercept at the effect axis because the
BEQ is the ratio between concentrations at a given effect level
and is, therefore, independent of the effect level. The EC value
from a linear concentration-effect curve was calculated using
eq 2 using the example of EC10, but the same equation is
applicable for EC20; for example, with 20% used instead of 10%
or ECIR1.5 with an IR of 1.5 as the effect benchmark. BEQ
can then be calculated using eq 3, and although this example
is for EC10, this ratio is constant across the entire linear
concentration-effect curve range.

=EC
10%
slope10

(2)

=

= ·

=

BEQ
EC (ref)

EC (extract)

10%
slope(ref)

slope(extract)
10%

slope(extract)
slope(ref)

bio
10

10

(3)

To calculate BEQchem, it was first necessary to determine the
relative effect potency (REPi) of the detected chemicals (i).
Because the EC values for the detected chemicals were gen-
erally provided as EC50 values in the literature, it was necessary
to use EC50 values derived from log−logistic concentration-
effect curves for the AhR, PXR, and ER assays. REPi was
calculated using eq 4, with the LC50, EC50, or ECIR1.5 value of
the reference compound and the matching LC50, EC50, or
ECIR1.5 value of detected chemical i.

=REP
LC (ref)

LC (i)
or

EC (ref)
EC (i)

or
EC (ref)

EC (i)i
50

50

50

50

IR1.5

IR1.5 (4)

All LC values for the detected chemicals in the FET test were
collected from Scholz et al.,27 and the EC values were collected
from the peer-reviewed literature (AhR, PXR, and ER assays)
or the ToxCast database (oxidative stress response, p53
response, and NF-κB assays),23 which includes over 1800
compounds in over 800 different assays. All ToxCast data was re-
evaluated to determine ECIR1.5 using linear concentration-effect
curves. Because each chemical in the ToxCast database was
run multiple times, it was possible to determine the mean
ECIR1.5 value and the associated standard deviation. BEQchem was

Table 1. Overview of Bioassays Used in the Current Study

endpoint assay method reference positive reference compound
maximum

REF data evaluation method
EC or LC
value

activation of AhR CAFLUX Nagy et al.19 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-
dioxin (TCDD)

500 linear concentration-effect
curve

EC10

activation of PXR HG5LN-hPXR Lemaire et al.43

Creusot et al.15
SR 12813a 500 linear concentration-effect

curve
EC10

activation of ER MELN Balaguer et al.44

Kinani et al.45
17β-estradiol 500 linear concentration-effect

curve
EC10

oxidative stress
response

ARE-bla Invitrogen46 tert-butylhydroquinone (tBHQ) 500 linear concentration-effect
curve

ECIR1.5

p53 response p53RE-bla Neale et al.47 mitomycin 500 linear concentration-effect
curve

ECIR1.5

NF-κB response NF-κB-bla Jin et al.48 tumor necrosis factor alpha
(TNFα)

250 linear concentration-effect
curve

ECIR1.5

mortality Fish embryo toxicity
(FET)

OECD26 3,4-dichloroaniline 1000 log−logistic concentration-
effect curve

LC50

aTetraethyl 2-(3,5-di-tert-butyl-4-hydroxyphenyl)ethenyl-1,1-bisphosphonate.
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calculated for each JDS sample using REPi and the detected con-
centration (M) (eq 5). The variability associated with BEQchem
for the chemicals present in the ToxCast database was assessed
using error propagation. EC and LC values collected from the
literature generally did not include standard deviation, so it was
not possible to determine the variability associated with BEQchem
for the AhR, PXR, ER, and FET assays.

∑= ·
=

CBEQ REP
i

ichem
1

n

i
(5)

■ RESULTS AND DISCUSSION
Chemical Analysis. Of the 272 analyzed chemicals, 94 were

detected at least once in the 22 JDS samples. The number of
chemicals detected at each site ranged from 20 to 64. The sum
of the molar concentration and number of detected chemicals
at each site are shown in Figure 1A, with the concentrations in

pM for each of the detected chemicals at the different sampl-
ing sites shown in Table S4. The most frequently detected
chemicals were the artificial sweetener acesulfame, the industrial
compounds triphenylphosphine oxide and 2-benzothiazolesul-
fonic acid, and the antimicrobial sulfamethoxazole, which were
present at detectable levels at all studied sites. In all but one
tributary, other common wastewater micropollutants, including
carbamazepine and its transformation products, the corrosion

inhibitors benzotriazole and methylbenzotriazole, the artificial
sweeteners cyclamate and sucralose, and several herbicides and
transformation products (metolachlor, isoproturon, atrazine,
and terbuthylazine-2-hydroxy) were detected. The antidiabetic
pharmaceutical metformin was found at the highest concen-
trations, with concentrations up to 7.6 nM. Overall, chemical
contamination was relatively low, with none of the detected
chemicals exceeding the Water Framework Directive environ-
mental-quality standards.34

Bioanalysis. The EC and LC values for the different JDS
water samples are shown in Figure 1B and Table S5, with the
concentration-effect curves for all assays shown in Figure S2.
The assays indicative of activation of ER, activation of PXR,
activation of AhR, and the NF-κB response tended to be the most
responsive, followed by the oxidative stress response. The p53
response occurred at higher effect concentrations. The least
responsive assay was the FET test, which required a REF of 100
to 500 for 50% mortality or a REF of 50 to 300 for 10% mortality.
Although most samples did have a response in the assays, the

effects were relatively low, with the EC values for the oxidative
stress and AhR assays similar to previously benchmarked EC
values for surface water.35 Kittinger et al.36 also only detected
minimal effects in Danube River samples when assessing geno-
toxicity. Furthermore, ER activation, when expressed as BEQbio
(0.02−1.1 pM), was lower than generally observed in wastewater
effluent37 due to dilution in the river, although one contaminated
site, JDS 41 (BEQbio 4.7 pM), was identified by this assay.
JDS 64 had the lowest sum chemical concentration, and

this corresponded to no effect at the maximum REF for the
oxidative stress response, p53 response, and NF-κB assays, and
only minimal effects at high concentrations in the other assays.
Cell viability was assessed in parallel for most cell-based assays,
and in most cases, there was negligible cytotoxicity in the
studied concentration range. However, cytotoxicity did mask
other endpoint manifestations at high REFs in some samples
for the AhR (JDS 41 and 63), ER (JDS 35, 55, 57, 59, 63 and
67), oxidative stress response (JDS 55 and 67), p53 response
(JDS 41, 55, 57 and 63), and NF-κB (JDS 36 and 41) assays.
Hence, it was not possible to derive EC values for induction for
these particular samples, but EC10 values for cytotoxicity were
calculated and are included in Table S5. JDS 41, which had the
highest effect in the ER activation and oxidative stress response
assays and was cytotoxic in several other assays, was the most
polluted site with the highest amount of total detected chemical
concentration. Overall, there was no significant relationship
between effect and sum detected chemicals at each site for the
different assays.
For mixture modeling, the EC and LC values were converted

to BEQbio using the respective reference compounds for each
assay (Table 2, Table S5). Although the EC or LC values give
an indication of the sensitivity of the assay, BEQbio converts the
effect into the concentration of reference compound that would
elicit the same response as the sample mixture. Furthermore,
the BEQ concept simplifies mixture-toxicity modeling.10,11

Bioanalytical Equivalent Concentration from Chem-
ical Analysis. Prior to calculating BEQchem, the published
literature and ToxCast database were searched for EC or LC
values for the detected chemicals. For each assay, between
0 and 13 literature EC or LC values could be found for the
94 detected chemicals (Table S6). Using the literature EC or
LC values for each chemical and the EC or LC value of the
assay reference compound, the REPi was calculated using eq 4
(Table 3).

Figure 1. (A) The sum molar concentration of chemicals detected at
each JDS site (black bars), along with the number of chemicals
detected at each site (red circles), and (B) LC or EC values for all
samples in units of relative enrichment factor (REF).
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LC50 values at 48 h exposure for the FET test were collected
for 12 chemicals from Scholtz et al.,27 with REPi calculated using
the mean 3,4-dichloroaniline LC50 value from the same study.
A total of 13 EC values were collected from the literature for the
PXR assay, while six EC values were available for the ER assay.
Although no EC values were available for the detected
chemicals in the AhR CAFLUX assay, EC values were available
for three of the detected chemicals (terbuthylazine, carbaryl,
and daidzein) in the mouse AhR CALUX assay. Although these
assays focus on the same endpoint (reporter gene expression),
they utilize different animal cell lines (rat hepatoma versus
mouse hepatoma), and previous work has shown species-
specific differences in responsiveness to some AhR ligands.38

To account for differences in sensitivity between the mouse and
rat AhR models, we also collected TCDD EC values from each
study to calculate REPi rather than using the TCDD EC value
from the current study.
EC values for the oxidative stress response, p53 response,

and NF-κB assays were collected from the ToxCast database.23

A total of 486, 278, and 62 chemicals in the ToxCast database
were active in the oxidative stress response, p53 response, and
NF-κB assays, respectively (Figure 2). Of the 94 chemicals

detected in the JDS samples, 49 of these were also included in
the ToxCast database. However, many of the detected
compounds were not active in the assays, with 13 compounds
active in the oxidative stress response assay, four compounds
active in the p53 response assay, and none active in the NF-κB
assay. ECIR1.5 values for the detected chemicals in the oxidative
stress response and p53 response assays were calculated from
raw emission data available in the ToxCast MySQL database. To
derive REPi for the detected chemicals, we used experimental
ECIR1.5 values for reference compounds tBHQ and mitomycin.
Using REPi and the detected chemical concentration,

BEQchem was calculated using eq 5 for each water sample
(Table 2). BEQchem could not be calculated for some samples
for the AhR and ER bioassays because none of the chemicals
with literature EC values were detected in the samples.
Furthermore, it was not possible to derive BEQchem values for
the NF-κB assay because none of the detected chemicals were
active, despite the NF-κB assay being one of the more
responsive for the JDS samples (Figure 1B). Only 3% of the
1859 chemicals in the ToxCast database were active in the
NF-κB assay, compared to 26 and 15% of chemicals in oxidative
stress response and p53 response assays, respectively (Figure 2).
The NF-κB assay has been used for water quality monitoring in
only one study,4 and it is still unclear what types of water-based
pollutants induce a response in this assay.

Percent of Biological Effect That Can Be Explained by
Chemical Analysis. The comparison between BEQbio and
BEQchem for each assay is shown in Table 2, although the
contribution of the individual detected chemicals to the
biological effect is shown in Figure 3. For some JDS samples,
it was not possible to determine the contribution of detected
chemicals to the biological effect, and this was attributed to
either cytotoxicity masking the manifestation of other
endpoints, no effect at the maximum REF, or the active
chemicals being below the MDL.
The BEQchem for AhR activation was calculated using only

three chemicals, but they explained between 3 and 71% of the
biological effect (Figure 3A). The effect was mostly driven by
the phytoestrogen daidzein, which has previously been shown
to be a weak AhR activator in mouse cells but not in human
cells,39 and the herbicide terbuthylazine. The insecticide
carbaryl only explained 0.5% of the effect in JDS 67. Similarly,
the BEQchem for activation of ER could explain up to 80% of
the effect, with the hormone estrone and the phytoestrogen
genistein contributing significantly. Estrogenic effects in waste-
water are often explained by the presence of potent natural
and synthetic estrogenic hormones, such as 17β-estradiol and
17α-ethinylestradiol,14,18 but these compounds were below the
detection limit in the current study. Previous studies have also
attributed ER activation in river water to genistein.40

In contrast, the detected chemicals could explain less than
0.2% of the biological effect in the adaptive stress response
assays, PXR assay, and the FET test (Figure 3). A number of
studies have also shown similarly low contributions of detected
chemicals to the oxidative stress response in a range of water
types, including wastewater and pool water.10,17,41 Genistein
dominated the contribution of quantified chemicals to the
biological effect for the oxidative stress response. Although
carbaryl and the disinfectant chlorophene were detected in the
JDS samples and are active in the oxidative stress response assay,
they occurred only in samples in which cytotoxicity masked
induction and could not be used to explain the biological effect.
It has also been demonstrated that detected chemicals in surface
water and wastewater can only explain a small fraction of PXR
activity.15 However, for this receptor, the use of the concentra-
tion addition model may be limited because it has been recently
demonstrated that, due to a large ligand-binding pocket, PXR can
stably bind binary mixtures of certain weakly active chemicals,
which leads to synergistic activation of target genes.42 The
herbicide metolachlor mostly contributed to the effect in the
PXR assay. The BEQchem versus BEQbio comparison for water
samples has not been conducted previously for the p53 response
or FET assays; thus, it was not possible to compare our results
with the literature. Genistein and the industrial compound
2,4-dinitrophenol mostly contributed to the p53 response in
samples collected from Austria to Serbia (JDS 8 to 39), while the
fungicide carbendazim dominated the effect further downstream.
Finally, 2,4-dinitrophenol and genistein together contributed up
to 0.08% of the effect explained by quantified chemicals in the
FET assay, though antimicrobial triclosan alone could explain up
to 0.15% of the biological effect in JDS 59 (Figure 3).
The small contribution of detected chemicals to the bio-

logical response in the adaptive stress response and PXR assays
is not surprising because many compounds can activate these
endpoints, as discussed earlier. Furthermore, 471 out of 641 or
74%, of reviewed compounds in Scholz et al.27 had a response
in the FET test. Consequently, many compounds are active in
these assays, and, although comparability may have been

Figure 2. Overview of the active and inactive detected chemicals
present in the ToxCast database in the oxidative stress response (ARE,
red), p53 response (blue), and NF-κB response (green) assays.
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improved with more literature EC and LC values for the detec-
ted compounds, it is unlikely to have a significant influence on
the comparison. In illustration of this point, if we assume that
74% of chemicals should have an effect in the FET test, then
70 of the 94 detected chemicals could be active in this assay.
However, published LC values were only available for 12 of the
detected chemicals. If we simply extrapolate the effect explained
by the detected chemicals with available LC50 values in each
sample to all 70 detected chemicals without considering differ-
ences in potencies, we can still only explain up to 1.6% of the
effect. This example does not take into consideration any differ-
ences in mode of action or chemical potency but simply aims to
illustrate the potential for many compounds to contribute to
effect in apical endpoints.
Limitations and Outlook. There are some limitations

associated with the current study. Primarily, improved under-
standing of the contribution of the detected chemicals to the
biological effect is hampered by the lack of REPi values for
detected chemicals. Out of the 94 detected chemicals in the
JDS samples, between 0 and 13 corresponding EC or LC values
could be found for the different assays. Although the USEPA
ToxCast program provides EC values for a large number of
compounds, many of these are not typical water pollutants, and
only 52% of chemical detected in the JDS samples were present

in the ToxCast database. Many of the detected chemicals in the
ToxCast database were not active in the adaptive stress response
assays, but such information is not readily available for the other
studied assays. However, this information is important as it
makes a difference to the effect balance if a chemical’s contribu-
tion is zero or if it is unknown. Consequently, fingerprinting the
biological and toxicological effect(s) of commonly detected water
pollutants is recommended to help fill in the knowledge gap.
Furthermore, the available literature data stems from a number of
different sources, and it is possible that the experimental protocols
for the same assay may differ slightly, leading to potential
differences in sensitivity or reproducibility. This limitation could
be overcome by improved standardization of bioassays.
A specific limitation associated with the AhR assay is that the

EC values available in the literature are based on the mouse
AhR model, while BEQbio is based on the rat AhR model.
Hence, potential differences in species sensitivity may be a
source of variability for the comparison of BEQbio and BEQchem.
A further limitation with using literature EC and LC values is
that the error associated with the value is often not provided.
This was the case for the AhR, PXR, ER, and FET assays, and
consequently, it was not possible to calculate the error associ-
ated with the BEQchem values. It was possible to calculate the
error associated with BEQchem for the oxidative stress response

Figure 3. Percent of the biological effect explained by individual detected chemicals for (A) activation of AhR, (B) activation of PXR, (C) activation
of ER, (D) oxidative stress response, (E) p53 response and (F) fish embryo toxicity (FET).
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and p53 response assays because the ECIR1.5 values used to derive
REPi were re-evaluated from a series of replicate experiments
from the ToxCast MySQL database (standard deviations associ-
ated with BEQchem are provided in Table S7).
This study demonstrated the applicability of the BEQ

concept to assess the contribution of detected chemicals to the
biological effect of chemical mixtures present in the Danube
River. Because the detected chemicals could not explain a
significant proportion of the effect, particularly in the adaptive
stress response, PXR, and FET assays, this supports the applica-
tion of bioanalytical tools complementary to chemical analysis
for water quality monitoring. Furthermore, because targeted
chemical analysis was applied, we cannot exclude the fact that
we may not have targeted the most relevant chemicals. Con-
sequently, further identification using tools such as effect-directed
analysis may provide improved understanding about chemical
stressors in the Danube River.
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Behnisch, P.; Higley, E.; Giesy, J. P.; Hecker, M.; Gebhardt, W.;
Linnemann, V.; Pinnekamp, J.; Hollert, H. In vitro characterization of
the effectiveness of enhanced sewage treatment processes to eliminate
endocrine activity of hospital effluents.Water Res. 2013, 47 (4), 1545−
1557.
(7) Ankley, G. T.; Bennett, R. S.; Erickson, R. J.; Hoff, D. J.;
Hornung, M. W.; Johnson, R. D.; Mount, D. R.; Nichols, J. W.;
Russom, C. L.; Schmieder, P. K.; Serrrano, J. A.; Tietge, J. E.;
Villeneuve, D. L. Adverse outcome pathways: A conceptual framework
to support ecotoxicology research and risk assessment. Environ.
Toxicol. Chem. 2010, 29 (3), 730−741.
(8) Backhaus, T.; Faust, M. Predictive environmental risk assessment
of chemical mixtures: A conceptual framework. Environ. Sci. Technol.
2012, 46 (5), 2564−2573.
(9) Kortenkamp, A. Ten years of mixing cocktails: A review of
combination effects of endocrine-disrupting chemicals. Environ. Health
Perspect. 2007, 115, 98−105.
(10) Escher, B. I.; van Daele, C.; Dutt, M.; Tang, J. Y. M.;
Altenburger, R. Most oxidative stress response in water samples comes
from unknown chemicals: The need for effect-based water quality
trigger values. Environ. Sci. Technol. 2013, 47 (13), 7002−7011.
(11) Tang, J. Y. M.; McCarty, S.; Glenn, E.; Neale, P. A.; Warne, M.
S. J.; Escher, B. I. Mixture effects of organic micropollutants present in
water: Towards the development of effect-based water quality trigger
values for baseline toxicity. Water Res. 2013, 47 (10), 3300−3314.
(12) Escher, B. I.; Leusch, F. D. L. Bioanalytical Tools in Water
Quality Assessment. IWA Publishing: London, 2012.
(13) Bengtson Nash, S. M.; Goddard, J.; Muller, J. F. Phytotoxicity of
surface waters of the Thames and Brisbane River Estuaries: A
combined chemical analysis and bioassay approach for the comparison
of two systems. Biosens. Bioelectron. 2006, 21 (11), 2086−2093.
(14) Murk, A. J.; Legler, J.; van Lipzig, M. M. H.; Meerman, J. H. N.;
Belfroid, A. C.; Spenkelink, A.; van der Burg, B.; Rijs, G. B. J.; Vethaak,
D. Detection of estrogenic potency in wastewater and surface water
with three in vitro bioassays. Environ. Toxicol. Chem. 2002, 21 (1), 16−
23.
(15) Creusot, N.; Kinani, S.; Balaguer, P.; Tapie, N.; LeMenach, K.;
Maillot-Marechal, E.; Porcher, J.-M.; Budzinski, H.; Ait-Aissa, S.
Evaluation of an hPXR reporter gene assay for the detection of aquatic

Environmental Science & Technology Article

DOI: 10.1021/acs.est.5b04083
Environ. Sci. Technol. 2015, 49, 14614−14624

14622

http://pubs.acs.org/doi/suppl/10.1021/acs.est.5b04083/suppl_file/es5b04083_si_001.pdf
http://pubs.acs.org
http://pubs.acs.org/doi/abs/10.1021/acs.est.5b04083
http://pubs.acs.org/doi/suppl/10.1021/acs.est.5b04083/suppl_file/es5b04083_si_001.pdf
http://pubs.acs.org/doi/suppl/10.1021/acs.est.5b04083/suppl_file/es5b04083_si_002.xlsx
mailto:p.neale@griffith.edu.au
mailto:p.neale@griffith.edu.au
http://dx.doi.org/10.1021/acs.est.5b04083


emerging pollutants: screening of chemicals and application to water
samples. Anal. Bioanal. Chem. 2010, 396 (2), 569−583.
(16) Escher, B. I.; Lawrence, M.; Macova, M.; Mueller, J. F.;
Poussade, Y.; Robillot, C.; Roux, A.; Gernjak, W. Evaluation of
contaminant removal of reverse osmosis and advanced oxidation in
full-scale operation by combining passive sampling with chemical
analysis and bioanalytical tools. Environ. Sci. Technol. 2011, 45 (12),
5387−5394.
(17) Yeh, R. Y. L.; Farre, M. J.; Stalter, D.; Tang, J. Y. M.; Molendijk,
J.; Escher, B. I. Bioanalytical and chemical evaluation of disinfection
by-products in swimming pool water. Water Res. 2014, 59, 172−184.
(18) Rutishauser, B. V.; Pesonen, M.; Escher, B. I.; Ackermann, G. E.;
Aerni, H. R.; Suter, M. J. F.; Eggen, R. I. L. Comparative analysis of
estrogenic activity in sewage treatment plant effluents involving three
in vitro assays and chemical analysis of steroids. Environ. Toxicol. Chem.
2004, 23 (4), 857−864.
(19) Nagy, S. R.; Sanborn, J. R.; Hammock, B. D.; Denison, M. S.
Development of a green fluorescent protein-based cell bioassay for the
rapid and inexpensive detection and characterization of Ah receptor
agonists. Toxicol. Sci. 2002, 65 (2), 200−210.
(20) Martin, M. T.; Dix, D. J.; Judson, R. S.; Kavlock, R. J.; Reif, D.
M.; Richard, A. M.; Rotroff, D. M.; Romanov, S.; Medvedev, A.;
Poltoratskaya, N.; Gambarian, M.; Moeser, M.; Makarov, S. S.; Houck,
K. A. Impact of environmental chemicals on key transcription
regulators and correlation to toxicity end points within EPA’s ToxCast
program. Chem. Res. Toxicol. 2010, 23 (3), 578−590.
(21) Simmons, S. O.; Fan, C.-Y.; Ramabhadran, R. Cellular stress
response pathway system as a sentinel ensemble in toxicological
screening. Toxicol. Sci. 2009, 111 (2), 202−225.
(22) Zhang, D. D. Mechanistic studies of the Nrf2-Keap1 signaling
pathway. Drug Metab. Rev. 2006, 38 (4), 769−789.
(23) US EPA. Interactive Chemical Safety for Sustainability (iCSS)
Dashboard. http://actor.epa.gov/dashboard/ (accessed 23rd March
2015).
(24) Knight, A. W.; Little, S.; Houck, K.; Dix, D.; Judson, R.; Richard,
A.; McCarroll, N.; Akerman, G.; Yang, C.; Birrell, L.; Walmsley, R. M.
Evaluation of high-throughput genotoxicity assays used in profiling the
US EPA ToxCastTM chemicals. Regul. Toxicol. Pharmacol. 2009, 55 (2),
188−199.
(25) Duerksen-Hughes, P. J.; Yang, J.; Ozcan, O. p53 induction as a
genotoxic test for twenty-five chemicals undergoing in vivo
carcinogenicity testing. Environ. Health Perspect. 1999, 107 (10),
805−812.
(26) OECD. Test No. 236: Fish Embryo Acute Toxicity (FET) Test,
OECD Guidelines for the Testing of Chemicals, Section 2. OECD
Publishing: Paris, 2013.
(27) Scholz, S.; Ortmann, J.; Kluver, N.; Leonard, M. Extensive
review of fish embryo acute toxicities for the prediction of GHS acute
systemic toxicity categories. Regul. Toxicol. Pharmacol. 2014, 69 (3),
572−579.
(28) Schymanski, E. L.; Singer, H. P.; Slobodnik, J.; Ipolyi, I. M.;
Oswald, P.; Krauss, M.; Schulze, T.; Haglund, P.; Letzel, T.; Grosse, S.;
Thomaidis, N. S.; Bletsou, A.; Zwiener, C.; Ibanez, M.; Portoles, T.; de
Boer, R.; Reid, M. J.; Onghena, M.; Kunkel, U.; Schulz, W.; Guillon,
A.; Noyon, N.; Leroy, G.; Bados, P.; Bogialli, S.; Stipanicev, D.;
Rostkowski, P.; Hollender, J. Non-target screening with high-
resolution mass spectrometry: Critical review using a collaborative
trial on water analysis. Anal. Bioanal. Chem. 2015, 407 (21), 6237−
6255.
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 Renseigner l’activité de polluants environnementaux 

Le nombre croissant de contaminants chimiques retrouvés dans les eaux de surface 

soulève le besoin de mieux caractériser leur réponse potentielle. Dans le cas d’étude du Danube, 

ce manque de connaissance représentait clairement une limite à l’interprétation des résultats des 

bio-essais. Dans ce chapitre, nous adressons l’évaluation de l’activité estrogénique de polluants 

environnementaux à l’aide de modèles in vitro (humains et poisson zèbre) et in vivo chez le poisson 

zèbre. Ces modèles ont été appliqués dans une démarche de criblage à un ensemble de 34 

molécules priorisées dans le cadre du projet SOLUTIONS (article n°2). Puis, un travail plus 

spécifique a été mené sur le triclosan, un contaminant émergent très présent dans 

l’environnement aquatique et qui est suspecté d’être un perturbateur endocrinien (article n°3). 

 Article n°2: “Development of a bioanalytical test battery for water 

quality monitoring: fingerprinting identified micropollutants and their 

contribution to effects in surface water”  

1.1 Contexte et objectif 

Dans le chapitre 1, nous avons constaté qu’il y avait un manque d’information sur l’activité 

des polluants détectés dans les échantillons environnementaux pour la plupart des bio-essais 

utilisés (article n°1). Réalisée dans le cadre du projet SOLUTIONS, cette étude a pour but d’évaluer 

l’activité de polluants environnementaux communément retrouvés dans les eaux de surface 

européennes à travers une batterie de bio-essais comprenant des tests in vitro et in vivo. Les 20 

bio-essais de cette étude ont été choisis de manière à couvrir de multiples modes de toxicité, 

spécifiques (ex : activation d’un récepteur) et apicaux (ex : toxicité aigüe sur l’embryon de 

poisson).  

Le choix des polluants évalués s’est effectué principalement sur trois critères : (1) le 

quotient de risque basé sur les concentrations mesurées dans les eaux de surface européennes et 

les données de toxicité aigüe sur algue, poisson, et daphnie (issu de Busch et al., 2016), (2) 

l’existence d’une norme de qualité environnementale et (3) le mode d’action des composés. Au 

final, 34 molécules ont été sélectionnées, dont 32 figurent parmi les 214 polluants priorisés par 
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Busch et al., (2016). Les informations obtenues ont ensuite été utilisées pour mettre à jour la mass-

balance des échantillons du Danube sur les bio-essais MELN et PXR (article n°1) et évaluer la 

contribution des nouvelles molécules identifiées dans l’activité biologique mesurée.  

1.2 Principaux résultats 

Les résultats du criblage sur nos différents bio-essais sont résumés dans le tableau XI. En 

complément, l’activité anti-estrogénique de certaines molécules a été évaluée dans les modèles 

in vitro, ainsi que dans les cellules ZELH, utilisées comme contrôle d’une inhibition non ER-

spécifique de la luciférase (anti-estrogénicité et effets non spécifiques présentés et discutés dans 

le chapitre 3, article n°5).  

Le criblage des 34 molécules sur la lignée hPXR a mis en évidence l’activité des deux tiers 

des molécules testées, confirmant la capacité de la lignée à répondre à de nombreux polluants 

environnementaux. Cependant, les 6 nouvelles molécules actives identifiées dans les échantillons 

de la JDS3 n’ont permis d’améliorer la mass-balance que de 0.1% dans le meilleur des cas. En 

moyenne, l’effet biologique expliqué par les 18 molécules actives restait inférieur à 0.2%. Ce 

résultat est en accord avec des études précédentes faites sur le même modèle (Creusot et al. , 

2010, 2014 ; Kinani et al. , 2010). Le récepteur PXR présente la spécificité de pouvoir lier plusieurs 

molécules simultanément et entrainer un effet synergique sur l’activité transcriptionnelle 

(Delfosse et al., 2015). En conséquent, il est possible que le concept d’additivité assumé dans le 

calcul de la mass-balance ne soit pas approprié pour rendre compte de l’activité des ligands de 

hPXR au sein d’échantillons environnementaux.  

Dans les bio-essais d’estrogénicité in vitro MELN, ZELHα et ZELHβ2 et dans le test in vivo 

EASZY, la majorité des molécules testées sont inactives.  Tous les modèles in vitro et in vivo basés 

sur le poisson zèbre détectent les mêmes xeno-estrogènes (le bisphénol A et la génisteine), mais 

certaines molécules sont différemment actives en fonction des modèles cellulaires. En particulier, 

le triphenyl phosphate (TPP), le benzo(a)pyrene (BaP), le 4-n-nonylphenol (4-n-NP) sont 

estrogéniques dans les MELN mais anti-estrogéniques dans les ZELHα et ZELHβ2 (tableau XI). 

Parmi les bio-essais pour évaluer l’estrogenicité dans l’article n°3 figure aussi la lignée de médaka 

transgénique ChgH-GFP (Kurauchi et al., 2005). A la différence du test EASZY, le TPP et le 
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chlorophene sont actifs sur le modèle médaka mais la génisteine ne l’est pas. Dans son ensemble, 

le criblage illustre l’importance d’utiliser des données d’activité propres à chaque bio-essai dans 

un contexte de bio-analyse, car il peut y avoir des réponses différentes liées à chaque bio-essai 

(ex : espèce, stade de développement, durée d’exposition). 

La mass-balance des échantillons de la JDS3 testés sur les cellules MELN a été réévaluée au 

regard des nouvelles données obtenues sur les molécules individuelles. Cette analyse conforte la 

forte contribution de l’estrone dont le REP a été réévalué à 0.11 (REP initial de 0.02 publié par 

Pillon et al., 2005). En revanche, les autres molécules nouvellement identifiées comme actives 

contribuent très peu à l’activité mesurée. Pour certains échantillons, les molécules retrouvées 

expliquent toujours moins de 20% de l’activité mesurée, en particulier pour le site JDS41 qui est 

le plus actif (1,24 ng/L E2-Eq). 

1.3 Conclusion 

➢ On apporte de nouvelles informations sur l’activité PXR de polluants émergents 

➢ Tous les bio-essais détectent correctement les ligands estrogéniques connus, le bisphénol 

A et la génistéine 

➢ La grande majorité des polluants environnementaux testés n’est pas estrogénique dans 

les bio-essais in vitro et in vivo  

➢ Le BaP, TPP et 4-n-NP ont des réponses opposées entre bio-essais in vitro humain et de 

poisson zèbre : estrogéniques en MELN mais anti-estrogéniques dans les ZELH-zfERs 

Les differences inter-modèles obervées pour certaines molécules soulèvent la question de 

facteurs modèle-spécifiques capables d’influencer la réponse estrogénique (ex : interaction entre 

ER et AhR dans le cas du BaP ?), et de leurs conséquences sur l’activité des xeno-estrogènes en 

mélange.  
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Tableau XI: Résultats du criblage de 34 molécules sur les bio-essais MELN, ZELHα, ZELHβ2, ZELH, PXR et dans le test EASZY. 
Molécules estrogéniques en vert, anti-estrogénique en orange, inactives en gris et non testées en blanc. Les résultats de l’in 
vitro sont exprimés en EC20/IC20 (µM) correspondant à un minimum de 2 expériences indépendantes. Tests EASZY : EC50 
(µM).  

 MELN ZELHα ZELHβ2 ZELH EASZY PXR 

ER Anti-ER ER Anti-ER ER Anti-ER Anti-LUC ER  

Genisteine 0,025  0,4  0,017   2,5 0,67 

Bisphenol A 0,087  1,4 7,96 0,38 5,15  3,3 5,3 

Triphenylphosphate 2   0,71  0,69   0,96 

4-n-Nonylphenol 0,67   1,9  1,9    

Benzo(a)pyrene 0,66   0,0051  1,25    

Diazinon 14,0        2,5 

Chlorpyrifos 92,5     6,96    45,8 

Terbutylazine 20            5,6 

Cyprodinil  18  1,78  5,5 3,8  68,4 

Chlorophene    6,49  3,9   24,5 

Benzo(b)fluoranthene    2,83  0,68 1,46   

Propiconazole    4,38  5,21 1,99  2,8 

Diclofenac            76,5 

Diuron         <20% 

Triclosan         5,1 

Hexadecylpyridinium             1,9 

Fipronil             0,66 

Metolachlor             0,35 

Carbamazepine             920 

Acide méfenamique             11 

Tebuconazole              2,6 

Picoxystrobine              4,4 

Flutamide             2,5 

Carbendazim              

Triclocarban              

Acide 
perfluorooctanoique 

             

Telmisartan              

2,4D               

Metoprolol              

Dinoseb              

Bezafibrate              

Acide clofibrique               

1,2-
Benzisothiazolinone 

              

Sulfamethoxazole               
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a b s t r a c t

Surface waters can contain a diverse range of organic pollutants, including pesticides, pharmaceuticals
and industrial compounds. While bioassays have been used for water quality monitoring, there is limited
knowledge regarding the effects of individual micropollutants and their relationship to the overall
mixture effect in water samples. In this study, a battery of in vitro bioassays based on human and fish cell
lines and whole organism assays using bacteria, algae, daphnids and fish embryos was assembled for use
in water quality monitoring. The selection of bioassays was guided by the principles of adverse outcome
pathways in order to cover relevant steps in toxicity pathways known to be triggered by environmental
water samples. The effects of 34 water pollutants, which were selected based on hazard quotients,
available environmental quality standards and mode of action information, were fingerprinted in the
bioassay test battery. There was a relatively good agreement between the experimental results and
available literature effect data. The majority of the chemicals were active in the assays indicative of apical
effects, while fewer chemicals had a response in the specific reporter gene assays, but these effects were
typically triggered at lower concentrations. The single chemical effect data were used to improve pub-
lished mixture toxicity modeling of water samples from the Danube River. While there was a slight
increase in the fraction of the bioanalytical equivalents explained for the Danube River samples, for some
endpoints less than 1% of the observed effect could be explained by the studied chemicals. The new
mixture models essentially confirmed previous findings from many studies monitoring water quality
using both chemical analysis and bioanalytical tools. In short, our results indicate that many more
chemicals contribute to the biological effect than those that are typically quantified by chemical
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monitoring programs or those regulated by environmental quality standards. This study not only
demonstrates the utility of fingerprinting single chemicals for an improved understanding of the bio-
logical effect of pollutants, but also highlights the need to apply bioassays for water quality monitoring in
order to prevent underestimation of the overall biological effect.

© 2017 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

Chemical pollution in rivers has been identified as a major
threat to ecosystem and public health (V€or€osmarty et al., 2010;
Malaj et al., 2014). Busch et al. (2016) identified 426 different
chemicals present in European rivers, including the Danube and
Rhine. While the huge number of chemicals present in surface
waters indicates that targeted chemical analysis alone is unsuitable
for understanding the overall chemical burden, it is still the main
approach used for water quality monitoring, e.g., in the European
Union Water Framework Directive (WFD) (European Commission,
2011, 2012).

A diverse set of in vivo, in vitro and ecological indicators were
proposed as monitoring tools within the WFD (Wernersson et al.,
2015). In vivo bioassays have a long tradition of application in
effluent assessment and water quality monitoring studies (Escher
and Leusch, 2012). In contrast, in vitro cellular bioassays have
mainly been applied to assess technical water treatment processes,
such as sewage treatment (Prasse et al., 2015), advanced water
treatment (Leusch and Snyder, 2015) and drinking water treatment
(Neale et al., 2012). In most applications, in vitro bioassays are not
being used as a direct link to the ecological health of aquatic or-
ganisms, but rather as a complementary analytical tool to detect
and quantify chemicals via their response to environmental mix-
tures. The EU Project SOLUTIONS proposes to connect both ap-
proaches and employ bioassays for water quality monitoring whilst
linking them to chemical assessment (Altenburger et al., 2015).
Cell-based bioassays have also been proposed as part of the first tier
screening step of a new conceptual framework for monitoring
water contaminants in California (Maruya et al., 2016).

Programs such as the United States Environmental Protection
Agency (US EPA) Toxicity Forecaster (ToxCast) and Toxicity Testing
in the 21st Century (Tox21) have screened a large number of
chemicals in more than a thousand in vitro assays (US EPA, 2015).
These programs focus on human health assessment (Tice et al.,
2013), with less attention on effects relevant to environmental
risk assessment. More recently, Schroeder et al. (2016) proposed
the application of the high-throughput screening tools used in
ToxCast and Tox21 for environmental surveillance and water
quality monitoring initiatives.

Consequently, the goal of the current study was to assemble a
battery of bioassays that covers both the expected effects and
safeguards against overlooking others with unidentified modes of
action. Cellularassays based on different steps of cellular toxicity
pathways were applied, as well as whole organism assays indica-
tive of both apical and specific effects. Cellular effects are key parts
of adverse outcome pathways (Ankley et al., 2010), with the studied
bioassays covering induction of xenobiotic metabolism, receptor-
mediated effects, reactive modes of action, induction of adaptive
stress response pathways and cell viability. Assays using bacteria
(Aliivibrio fischeri and Salmonella enterica serovar typhimurium),
algae (Chlamydomonas reinhardtii), crustaceans (Daphnia magna),
fish (embryonic Danio rerio and Oryzias latipes) and amphibians
(embryonic Xenopus laevis) were applied, while cellular responses
were evaluated using cultured fish cells (Danio rerio), as well as
mammalian cells (human and rat cell lines), allowing comparison

with the existing US EPA ToxCast database (US EPA, 2015). Effect
data from peer-reviewed literature and the US EPA ToxCast data-
base were collected and compared with our experimental effect
data. In vitro and whole organism specific effects were compared to
determine if the studied pollutants acted as baseline toxicants,
meaning they would result in non-specific effects, or would pro-
duce specific effects in the whole organism assays. The generated
effects data were finally applied to improve mixture toxicity
modeling for environmental water samples.

2. Assembling a bioanalytical test battery for surface water
quality monitoring

Ideally, a bioanalytical test battery for water quality monitoring
should be motivated by effects found typically in water and include
assays covering a wide range of environmentally relevant modes of
action and different stages of cellular toxicity pathways, as well as
low-complexity whole-organism effects (Fig. 1). To narrow down
the large number of available bioassays to a smaller list of indicator
bioassays, a balance must be struck between the desire to cover all
possible effects and practicability issues. Broad coverage of modes
of action, inclusion of the contributions from all chemicals and
relevance for ecological health through the alignment of the bio-
assays to relevant steps of adverse outcome pathways are desirable
(Schroeder et al., 2016), as well as a focus on effects that have been
previously observed in water samples (Escher et al., 2014). Practi-
cability, assay robustness, applicability for less specialized labora-
tories and the possibility to run the assays in a high-throughput
mode for low-volume tests were further considered (Escher and
Leusch, 2012). Reducing the sample volume requirements for
each test is also important as it facilitates routine monitoring by
decreasing the total volume required at each sampling location.

A large screening study using more than a hundred individual
in vitro bioassays as well as a multifactorial assay that quantifies the
activation of 25 nuclear receptors and 45 transcription factors
demonstrated that the estrogen receptor (ER), and to a lesser de-
gree the glucocorticoid receptor (GR), were amongst the most
responsive hormonal nuclear receptors in wastewater and surface
water testing (Escher et al., 2014). Therefore, ER reporter gene as-
says were a prominent component of the test battery in this study
and we included assays using human and fish cell lines (Table 1).
Furthermore, surface water samples have also been shown to
inhibit the androgen receptor (AR) (Escher et al., 2014; J�alov�a et al.,
2013). Given the high relevance of hormone receptors, we added
three transgenic assays that have been developed in recent years to
assess hormone-mediated effects in early life-stage organisms
(Brion et al., 2012; Fini et al., 2007; Spirhanzlova et al., 2016). Nu-
clear receptors triggering the activation of metabolism and other
biological effects such as the aryl hydrocarbon receptor (AhR), the
pregnane X receptor (PXR) and the peroxisome-proliferator-
activated receptor (PPARg) were even more prominently acti-
vated by water sample extracts (Escher et al., 2014) and play a
prominent role in the proposed test battery.

We also included reporter gene assays for activation of adaptive
stress responses in the present study (Table 1, Fig. 1). Adaptive
stress responses are key events (Simmons et al., 2009) and very
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recent work has elucidated the key event relationships of the
toxicologically relevant Nrf2-and p53-mediated adaptive stress
responses in response to reference chemicals (Hiemstra et al., 2017;
Wink et al., 2014, 2017). Nrf2, which activates the oxidative stress
response, was most responsive in water samples in a large number
of studies (Escher et al., 2012, 2014, 2015; K€onig et al., 2017; Neale
et al., 2015, 2017), while p53 activity was only occasionally detected
in water samples (e.g., Yeh et al., 2014). A recent study using the
Attagene battery as part of the ToxCast high-throughput screening
assays identified this same transcription factor Nrf2 as being rele-
vant for surface water quality monitoring and also identified the
hypoxia pathway as relevant (Schroeder et al., 2016). A reporter
gene assay for hypoxia was not included in the present effort but
will be added to the test battery in the near future.

Mutagenicity, a reactive mode of action, is another important
endpoint of ecological and human health relevance. With the
exception of the p53 transcription factor assay, which is often
masked by cytotoxicity when applied to surface water samples
(e.g., Neale et al., 2017), available reporter gene assays are not
suitable for detecting DNA damage. Instead, we included two pro-
tocols of the classic Ames assay in the present study (Table 1, Fig. 1).
The Ames assay detects gene mutations and has been widely used
for environmental andwastewater assessment (Claxton et al., 2010;
Reifferscheid et al., 2012; Umbuzeiro et al., 2016).

Whole organism assays indicative of apical effects, such as algal
growth inhibition, Daphnia immobilization and fish embryo
toxicity (FET), are more widely used for water quality assessment
than cellular assays to date and can provide information about ef-
fects on mortality, growth, development and reproduction (Di
Paolo et al., 2016; Wernersson et al., 2015). They are comprehen-
sive as they cover the effects from multiple toxicity pathways
leading to the same apical endpoint. Consequently, whole organism
assays integrate themixture effects of all chemicals that are present
in a sample, depending on their effect potency. Therefore, they
constitute an important complement to the specific bioassays. In
this study we have included the Microtox test, a rapid assay based
on bioluminescence inhibition of bacteria that has been demon-
strated to be a useful pre-screening tool for water samples (Tang
et al., 2013), the algal growth inhibition test, the immobilization
test with Daphnia magna and the fish embryo toxicity test with
Danio rerio as typical representatives of apical endpoints and whole
organism tests that are still legally considered to be in vitro test
systems (Table 1, Fig. 1). This latter aspect is not only an important
consideration for animal ethics but also because only in vitro assays

can be scaled up to high-throughput. In fact, several of the applied
bioassays are already running on robotic systems in 384 well (cell-
based assays) or 96well (FET, algae) format, though they can also be
run in a low-throughput mode, making the panel of indicator
bioassays very versatile.

The panel of bioassays selected here is one possible example
of a test battery design, but the reasoning provided above should
be considered when designing any fit-for-purpose monitoring
test battery. For example, the number of bioassays may be
reduced for routine monitoring applications, whereas evaluation
of highly impacted sites may require expansion of the number of
bioassays to cover unusual responses triggered in whole organ-
ism endpoints. As specific and selective reporter gene assays will
not capture all relevant modes of action, it is important to
complement these endpoints with whole organism assays
indicative of apical effects and to ensure that the bioassay battery
covers different events/steps in selected toxicity pathways
(Fig. 1).

3. Materials and methods

3.1. Chemical selection

A total of 34water pollutants were selected for the current study
(Table 2). Thirty-two of the chemicals were selected from the list of
214 chemicals identified as relevant river pollutants by Busch et al.
(2016) due to their presence in European river systems and hazard
quotients > 10�4. The hazard quotients were calculated based on
the 95th percentile measured environmental concentration and
measured or predicted algal, daphnid and fish 5th percentile acute
effect concentration data. Further details are available in Busch
et al. (2016). In addition, the pharmaceutical flutamide and the
fungicide picoxystrobin were also included to represent a potent
anti-androgen and a respiration inhibitor, respectively. Picox-
ystrobin, which inhibits respiration by blocking electron transport,
was added to complement the pesticide dinoseb, which also in-
hibits respiration but via uncoupling i.e., by protonophoric shuttle
mechanisms.

The studied chemicals included pharmaceuticals, pesticides and
industrial compounds, and the selection process was based on
scoring (a) their rank in the hazard quotient list, (b) the availability
of an environmental quality standard (EQS) from the WFD or at
least a published proposed EQS, (c) a unique mode of action that is
not covered by a higher ranked chemical, (d) diversity of chemical

Fig. 1. Design of the panel of bioassays/biological endpoints (ovals) recommended for water quality assessment and where they are situated along the adverse outcome pathway
(boxes). The cyp19a1b-GFP, ChgH-GFP and THbZIP-GFP assays were also included in the study, but are not shown in the figure.
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use groups, (e) a specific mode of action that is covered by the test
battery, (f) a specific mode of action expected to lead to enhanced
toxicity in the whole organism bioassays and (g) lack of rapid
biodegradation based on BIOWIN™ (US EPA, 2008). The final scores
for prioritization are given in Table S1 of the Supplementary
Information.

A minimum score of three points was required to qualify a
chemical for experimental analysis and preference was given to
chemicals ranked in the top 100 of Busch et al. (2016). An exception
was hexadecylpyridinium, which had a score of two, but was still
included as it was the only surface active antiseptic compound and
was ranked 2nd in Busch et al. (2016) based on its hazard quotient.
The non-steroidal anti-androgenic compound flutamide only had a
score of 2 because no information about its degradability was
available in BIOWIN™. All other compounds, with the exception of
hexadecylpyridinium, were not readily biodegradable according to
BIOWIN™, which meets the expectation that more recalcitrant
chemicals will be found in surface water. The antibiotic sulfa-
methoxazole was the only antibiotic selected despite its low rank in
Busch et al. (2016) because no other sulfonamides were ranked
higher and they are an important antibiotic group. Apart from these
exceptions, all other chemicals were selected based on their high
score. If chemicals with a similar structure and function had an
equal score, the chemical ranked higher in Busch et al. (2016) was
included.

3.2. Data mining

Effect data for the 34 selected chemicals were collected from
either the peer reviewed literature or the US EPA ToxCast database
(US EPA, 2015) for the studied bioassays. The effect data were
categorized based on data availability and quality (Fig. S1). A
chemical was considered active if it had a response in the studied
assay, while a chemical was considered inactive if it was tested in a
studied assay and had no effect (or was inactive up to cytotoxic
concentrations). When experimental data were unavailable for the
studied assay, but available in another assay covering the same
mode of action, chemicals were assigned the class of likely active or

likely inactive, based on whether they produced an effect or not. If
no experimental data were available, but the mode of action of the
studied chemical and bioassays theoretically matched, the chem-
icals were assigned as potentially active or potentially inactive.
Chemicals were considered as ‘inactive’ if they were only active in
the whole organism assays indicative of apical effects at effect
concentrations (EC) greater than 1 mM. The 1 mM cut-off was
based on the highest tested chemical concentration in many assays
in the ToxCast database. In some cases, no information could be
found and the chemical was designated as ‘no information
available’.

3.3. Bioanalysis

Bioassays applied in this study are listed in Table 1. A summary
of experimental conditions, test media and quality controls are
provided in Table S2. Detailed standard operating procedures (SOP)
of the bioassays, also detailing whether cytotoxicity controls were
performed, are presented in the SI. All chemicals were run with at
least two independent replicates in each assay, with each chemical
assessed over a range of concentrations. Concentration-effect
curves for each assay's positive reference compound are shown in
Fig. S2. The assays were run by eight different laboratories and it
should be noted that not all 34 selected chemicals were run in all
assays, but the average coverage was 71% with the exact numbers
tested given in Table 1 and the percentage tested given in Table S2.
The coverage depended on the capacity of each laboratory and prior
knowledge of the mechanism of action. For example, the algae
growth inhibition assay focused on chemicals with known effects
on photosynthesis or other modes of action likely to lead to sub-
stantial toxicity, with only 50% of the chemicals tested, while the
Microtox assay was applied to all 34 chemicals. The chemical
concentration ranges studied in the different assays are provided in
Table S3, with the maximum tested concentrations selected based
on the physicochemical properties of the studied chemicals
including solubility.

Table 1
The applied assays with the number of chemicals tested per assay and the number of chemicals active in each assay.

Assay ID Assay name Measured endpoint or molecular target Method reference No. of tested
chemicals

No. of active
chemicals

1 AhR CALUX Activation of aryl hydrocarbon receptor (AhR) Brennan et al. (2015) 18 7
2 HG5LN-hPXR Activation of pregnane x receptor (PXR) Lemaire et al. (2006) 34 20
3 PPARg-bla Binding of chemicals to peroxisome

proliferator-activated receptor gamma (PPARg)
Invitrogen (2010) 18 4

4 MDA-kb2 Activation of androgen receptor (AR) Wilson et al. (2002) 24 3
5 Anti-MDA-kb2 Inhibition of androgen receptor (AR) Wilson et al. (2002) 25 12
6 MELN Activation of estrogen receptor (ER) Balaguer et al. (1999) 34 9
7 ZELH-zfERalpha Activation of estrogen receptor (ER) Cosnefroy et al. (2012) 34 2
8 ZELH-zfERbeta2 Activation of estrogen receptor (ER) Cosnefroy et al. (2012) 34 2
9 GR CALUX Activation of glucocorticoid receptor (GR) Van der Linden et al. (2008) 20 0
10 cyp19a1b-GFP cyp19a1b gene expression Brion et al. (2012) 26 2
11 ChgH-GFP Estrogen receptor (ER) modulation,

modulation of steroidogenesis
Spirhanzlova et al. (2016) 24 17

12 THbZIP-GFP (XETA) Modulation of thyroid hormone signaling Fini et al. (2007) 20 9
13 Ames fluctuation test Mutagenicity (þ/-S9) Reifferscheid et al. (2012) 22 1
14 Ames microplate agar Mutagenicity (þ/-S9) DeMarini et al. (1989),

Mortelmans and
Zeiger (2000)

12 1

15 AREc32 Induction of oxidative stress response Escher et al. (2012) 18 9
16 Microtox Inhibition of bioluminescence (Escher et al., 2017) 34 16
17 Algal growth inhibition Growth inhibition OECD (2011) 17 12
18 Daphnia

immobilization test
Immobilization OECD (2004) 17 15

19 FET (96 well plate) Mortality OECD (2013) 20 13
20 FET (glass vial) Mortality OECD (2013) 29 17
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Table 2
Summary of the selected test chemicals, their mode of action, proposed annual average concentration environmental quality standard (AA-EQS), maximum hazard quotient in Busch et al. (2016) and chemical score given in this
study.

Chemical ID Chemical CAS No. Molecular
Weight (g/mol)

Chemical use
group

Mode of actiona Annual Average
Environmental
Quality
Standards (mg/L)

Maximum
hazard quotient
g (Busch et al., 2016)

Chemical scoreh

1 1,2-Benzisothiazolinone 2634-33-5 151.18 Biocide Skin sensitization (soft
electrophilic reactive
toxicity)b

7.88 � 10�4 6

2 2,4-Dichlorophenoxyacetic
acid

94-75-7 221.04 Herbicide Synthetic auxin 0.2e 1.78 � 10�3 4

3 4-Nonylphenol 104-40-5 220.35 Industrial Chemical Endocrine disruption 0.043e; 0.3f 2.14 � 10�2 5
4 Benzo(a)pyrene 50-32-8 252.32 Combustion

by-product
Nucleic acid damage 1.7 � 10�4f 4.88 � 10�3 4

5 Benzo(b)fluoranthene 205-99-2 252.31 Combustion
by-product

Nucleic acid damage 3.34 � 10�3 4

6 Bezafibrate 41859-67-0 361.83 Pharmaceutical Lipid metabolism 2.3e 4.15 � 10�2 4
7 Bisphenol A 80-05-7 228.29 Industrial Chemical Endocrine disruption 0.24e 2.10 � 10�2 5
8 Carbamazepine 298-46-4 236.28 Pharmaceutical Ion channel modulation 2.0e 1.48 � 10�3 4
9 Carbendazim 10605-21-7 191.19 Fungicide Mitosis, cell cycle 0.44e 2.65 � 10�2 4
10 Chlorophene 120-32-1 218.68 Industrial Chemical Skin sensitization (soft

electrophilic
reactive toxicity)c

4.19 � 10�3 5

11 Chlorpyrifos 2921-88-2 350.59 Insecticide Neuroactive 4.6 10�4e 1.07 � 10�1 6
12 Clofibric acid 882-09-7 214.65 Herbicide Synthetic auxin 5.64 � 10�3 5
13 Cyprodinil 121552-61-2 225.29 Fungicide Protein biosynthesis

inhibition
0.33e 5.34 � 10�3 4

14 Diazinon 333-41-5 304.35 Insecticide Neuroactive 0.012e 4.67 � 100 5
15 Diclofenac 15307-86-5 296.15 Pharmaceutical Antiinflammatory 0.05e 6.77 � 10�2 5
16 Dinoseb 88-85-7 240.21 Herbicide Respiration inhibition,

uncoupler of oxidative
phosphorylationd

1.65 � 10�3 5

17 Diuron 330-54-1 233.10 Herbicide Photosynthesis inhibition 0.07e; 0.2f 7.06 � 10�1 6
18 Fipronil 120068-37-3 437.15 Insecticide Neuroactive 1.44 � 10�1 4
19 Flutamide 13311-84-7 276.21 Pharmaceutical Endocrine disruption e 2
20 Genistein 446-72-0 270.24 Phytoestrogen Mitosis, cell cycle 6.13 � 10�4 4
21 Hexadecylpyridinium 7773-52-6 304.54 Industrial Chemical Cell membrane disruption 1.24 � 102 2
22 Mefenamic acid 61-68-7 241.29 Pharmaceutical Antiinflammatory 1.0e 8.70 � 10�2 5
23 Metolachlor 51218-45-2 283.80 Herbicide Mitosis, cell cycle 3.23 � 10�2 4
24 Metoprolol 37350-58-6 267.37 Pharmaceutical Beta blocker 8.6e 3.51 � 10�4 3
25 Perfluorooctanoic acid 335-67-1 414.07 Industrial Chemical Carcinogen, Endocrine

disruption, lipid metabolism
1.63 � 10�3 3

26 Picoxystrobin 117428-22-5 367.32 Fungicide Respiration inhibition e 3
27 Propiconazole 60207-90-1 342.23 Fungicide Sterol biosynthesis inhibition 3.49 � 10�2 4
28 Sulfamethoxazole 723-46-6 253.28 Antibiotic Antibiotic 0.6e 9.81 � 10�4 4
29 Tebuconazole 107534-96-3 307.82 Fungicide Sterol biosynthesis inhibition 0.24e 2.40 � 10�3 4
30 Telmisartan 144701-48-4 514.62 Pharmaceutical Angiotensin receptor or enzyme 3.09 � 102 4
31 Terbutylazine 5915-41-3 229.71 Herbicide Photosynthesis inhibition 0.22e 3.86 � 10�1 4
32 Triclocarban 101-20-2 315.59 Biocide Lipid metabolism 1.64 � 10�2 3
33 Triclosan 3380-34-5 289.55 Biocide Lipid metabolism, uncoupler

of oxidative phosphorylationd
0.02e 4.22 � 10�1 4

34 Triphenylphosphate 115-86-6 326.29 Industrial Chemical Neuroactive 2.01 � 10�2 4

a Busch et al. (2016).
b Basketter et al. (1999).
c Yamarik and Andersen (2004).
d Spycher et al. (2008).
e Proposed by Oekotoxzentrum (2017).
f European Commission (2013).
g Maximum hazard quotient in fish, daphnia or algae is presented.
h Chemical score based on rank in the hazard quotient list, the availability of an EQS, a unique mode of action that is not covered by a higher ranked chemical, diversity of chemical use group, specific mode of action that is

covered by the test battery, specific mode of action that leads to expectation of enhanced toxicity in the whole organism bioassays and not readily biodegradable based on BIOWIN. Further information is provided in Table S1.
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3.4. Data evaluation

EC values were derived from concentration-effect curves, with
different models applied depending on the assay type. All EC values
were expressed inmolar units. The data evaluation, which aimed to
be as simple and standardized as possible across the entire panel of
bioassays, was developed in a previous study (Escher et al., 2014).
Briefly, for assays where a maximum effect could be reached, such
as induction of xenobiotic metabolism, hormone-mediated effects
and apical effects, the experimental % effect was calculated using
Equation (1), where signalsample is the signal of the tested chemical,
signalcontrol is the signal of the solvent control and signalmax is the
maximum response of the positive reference compound in the
assay. Signal refers to measured luminescence or fluorescence and
is specific for each assay. Details are given in the SOPs of the assays
in the SI.

%effect ¼ signalsample � signalcontrol
signalmax � signalcontrol

100% (1)

Both linear and log-sigmoidal concentration-effect curves were
applied to determine EC values for % effect data and only linear
concentration-effect curves were applied to induction ratio (IR)
effect data.

Log-sigmoidal concentration-effect curves (Equation (2)) were
applied for the reference compounds in the reporter gene assays
and for all chemicals in the bioassays indicative of apical effects.
The concentration causing 50% effect (EC50) was derived from the
fit applied to the experimental data using Equation (2), where the
slope and the EC50 value were the adjustable parameters.

% effect ¼ 100%
1þ 10slopeðlog EC50�log concentrationÞ (2)

Log-sigmoidal concentration-effect curves are linear with
respect to linear concentrations up to an effect level of approxi-
mately 40% (Escher et al., 2014). Linear concentration-effect curves
(Equation (3)) were applied to determine the concentration causing
10% effect (EC10) (Equation (4)) in the induction of xenobiotic
metabolism, hormone-mediated effects and Ames fluctuation test
assays because many of the tested compounds did not reach 50%
effect in these assays and because in some cases cytotoxicity can
mask the specific effect at high concentrations in reporter gene
assays. Cytotoxicity was measured in parallel to induction for many
cell-based reporter gene assays and concentrations that caused
more than 10% cytotoxicity were excluded from the data evaluation
in the reporter gene assays because they would produce false
positive (“cytotoxicity burst” (Judson et al., 2016)) or false negative
results (masking of effect by cytotoxicity).

% effect ¼ concentration� slope (3)

EC10 ¼ 10%
slope

(4)

EC values derived from both linear and log-sigmoidal curves are
shown in Fig. S3 for the AhR CALUX, HG5LN-hPXR, anti-MDA-kb2
and MELN assays, with both approaches yielding similar EC values.
Linear concentration-effect curves are a necessity when cytotox-
icity occurs at higher concentrations, but are also advantageous for
the calculation of bioanalytical equivalent concentrations (BEQ),
which requires in principle parallel log-sigmoidal concentration-
effect curves, but this is not a restriction for linear concentration-
effect curves as was discussed in more detail in Neale et al. (2015).

For those assays where a maximum effect could not be defined,
such as the adaptive stress response (AREc32) and Amesmicroplate

agar assays, an IR was calculated using Equation (5). The concen-
tration causing an induction ratio of 1.5 (ECIR1.5) was determined for
linear concentration-effect curves (Equation (6)) up to an IR of 5
using Equation (7).

IR ¼ signalsample

signalcontrol
(5)

IR ¼ 1 þ concentration� slope (6)

ECIR1:5 ¼ 0:5
slope

(7)

The MDA-kb2 assay was also conducted in antagonist mode
(anti-MDA-kb2) and a suppression ratio (SR) was calculated for
anti-MDA-kb2 using Equation (8), where signalagonist is the
response of the agonist, which is typically the highest signal in the
assay. A linear concentration-effect curve analogous to Equation (3)
was used to derive the effect concentration causing a SR of 0.2
(ECSR0.2) (Equation (9)).

SR ¼ 1� signalsample � signalcontrol
signalagonist � signalcontrol

(8)

ECSR0:2 ¼ 0:2
slope

(9)

The described data evaluation methods could not be applied to
the ChgH-GFP (spiked mode only) or the THbZip-GFP (XETA) as-
says. Therefore, analysis of variance (ANOVA) or nonparametric
testing was applied to assess whether the signal of the sample was
statistically different from the control using either Dunnett's mul-
tiple comparison test (assuming Gaussian distribution) or Dunn's
multiple comparison test (assuming non-Gaussian distribution).
The lowest observable effect concentration (LOEC) was reported.

3.5. Quantitative structure- activity relationship

Experimental EC50 values for chemicals in assays indicative of
apical effects (Microtox, algal growth inhibition, Daphnia immobi-
lization test and FET assay) were compared with predicted EC50
values using QSARs for baseline toxicity from the literature. The aim
of this analysis was to determine if a chemical had a specific or non-
specific effect in the whole organism assay.

The liposome water partition constant Klipw was used in the
QSAR instead of the octanol-water partition constant Kow to ac-
count for speciation and diversity of the chemicals as Klipw are
applicable for polar and nonpolar baseline toxicants (Escher and
Schwarzenbach, 2002). For ionizable compounds, the Klipw was
replaced by the ionization-corrected liposome-water distribution
ratio (Dlipw) with Dlipw for the studied chemicals provided in
Table S4. The Microtox QSAR was developed by Escher et al. (2017)
(Equation (10)), the algal growth inhibition (Equation (11)) and
Daphnia immobilization test (Equation (12)) were rescaled
from Kow according to Escher and Schwarzenbach (2002). The
algal growth inhibition QSAR was based on Chlorella vulgaris, but
the experimental data were derived for Chlamydomonas rein-
hardtii. The FET QSAR was developed by Klüver et al. (2016)
(Equation (13)).

log

 
1

EC50 Mð Þ

!
Microtoxð Þ ¼ 0:75$logDlipw þ 0:97 (10)
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log

 
1

EC50 Mð Þ

!
ðalgal growth inhibitionÞ

¼ 0:91$logDlipw þ 0:63 (11)

log

 
1

EC50 Mð Þ

!
ðDaphnia immobilization testÞ

¼ 0:77$logDlipw þ 1:89 (12)

log

 
1

EC50 Mð Þ

!
FETð Þ ¼ 0:99$logDlipw þ 0:78 (13)

The toxic ratio (TRi) was derived using Equation (14) from
Verhaar et al. (1992), with a chemical with a TR of > 0.1 to < 10
considered a baseline toxicant, while a chemical with a TR > 10 was
considered to have a specific effect in the assay.

TRi ¼
EC50�baseline toxicity QSAR;i

EC50�experimental;i
(14)

3.6. Mixture toxicity modeling

To compare different chemicals in one bioassay and as a basis for
mixture toxicity modeling (Neale et al., 2015), the relative effect
potency (REPi) was calculated from the effect concentration of the
reference compound divided by the effect concentration of com-
pound i (Equation (15)). The REPi can be defined for any effect
concentration ECx for any matching effect level x but it is only in-
dependent of effect level for linear concentration-effect curves
(Neale et al., 2015) or if the slopes of the sigmoidal log-
concentration-effect curves are similar for the reference com-
pound and the compound of interest, i (Villeneuve et al., 2000).

REPi ¼
ECx refð Þ
ECx ið Þ (15)

In mixture toxicity modeling we compare the bioanalytical
equivalent concentrations from bioassays (BEQbio, Equation (16))
with the bioanalytical equivalent concentrations from chemical
analysis (BEQchem, Equation (17)) for environmental samples using
the detected concentration of an individual chemical (Ci) and its
REPi (Neale et al., 2015).

BEQbio ¼ ECx refð Þ
ECx sampleð Þ (16)

BEQchem ¼
Xn
i¼1

REPi$Ci (17)

4. Results

4.1. Availability of effect data in literature

A variable picture of available effect data emerged for the 34
selected chemicals in the 20 studied assays (Fig. S4, Table S5).
Several of the studied compounds, including fipronil, carbendazim,
bisphenol A, propiconazole, triclocarban, chlorophene, benzo(a)
pyrene, benzo(b)fluoranthene and genistein, were expected to be
active, likely active or potentially active in more than 50% of the

studied assays. In contrast, no information was available regarding
the effect of telmisartan, hexadecylpyridinium, clofibric acid and
mefenamic acid in 50% or more of the selected assays. Data avail-
ability tended to be more comprehensive for the conventional
ecotoxicology tests, such as the Daphnia immobilization test and
the FET assay, while there was no information available regarding
the effect for 50% or more of these relevant water contaminants for
the HG5LN-hPXR, ZELH-zfERalpha, ZELH-zfERbeta2 and Cyp19a1b-
GFP assays. The US EPA ToxCast database proved to be a valuable
tool, with effect or likely effect data available for 33 of the 34
studied chemicals for the AhR CALUX, PPARg-bla, MDA-kb2 and
AREc32 assays. Overall, the data mining exercise highlights the lack
of effect data for many of the detected water pollutants, empha-
sizing the importance of fingerprinting their biological effects.

4.2. Experimental effect data

The experimental EC values for the studied chemicals are re-
ported in Table 3, with a summary of the active and inactive
chemicals shown in Fig. 2A and all concentration-effect curves
provided in Figs. S5eS27. Twenty-four of the representative
chemicals were run in 10 or more assays, with bisphenol A (70%),
diazinon (55%), cyprodinil (50%) and triphenylphosphate (50%)
active in 50% or more of the applied assays. In contrast, hex-
adecylpyridinium (20%), 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (18%),
telmisartan (15%) and triclocarban (17%) were active in 20% or less
of the studied assays, while carbendazimwas only active in the FET
assay, despite being predicted to be active, likely active or poten-
tially active in 50% of the assays and ranked at 16th in the list of
potentially bioactive chemicals by Busch et al. (2016). The com-
parison between the experimental data and expected activity based
on the data mining exercise is shown in Fig. 2B. While only a
qualitative assessment was possible, between 39% and 100% of the
experimental effect data matched the expected activity, with over
60% similarity observed for most assays (Table S6). The observed
effects of the chemicals for each assay class are described below.

4.2.1. Induction of xenobiotic metabolism
Assays indicative of activation of AhR (AhR CALUX (ID 1)), acti-

vation of PXR (HG5LN-hPXR (ID 2)) and binding to PPARg (PPARg-
bla (ID 3)) were applied in the current study. Seven of the 18 tested
chemicals were active in the AhR CALUX assay, while 20 of the 34
chemicals were active in the HG5LN-hPXR assay, which fits with
previous findings by Martin et al. (2010) that many environmental
chemicals can activate AhR and PXR. In contrast, only 4 out of the 18
tested chemicals were active in the PPARg-bla assay, with the
pharmaceutical telmisartan the only active compound that
matched with the available effect data from the US EPA ToxCast
database (US EPA, 2015).

4.2.2. Hormone receptor-mediated effects
In vitro assays indicative of activation and inhibition of AR

(MDA-kb2 (ID 4), anti-MDA-kb2 (ID 5)), activation of ER (MELN (ID
6), ZELH-zfERalpha (ID 7), ZELH-zfERbeta2 (ID 8)) and activation of
GR (GR CALUX (ID 9)) were included in the test battery. Twenty-
four compounds were run in the MDA-kb2 assay, with only three
chemicals, benzo(a)pyrene, benzo(b)fluoranthene and genistein,
inducing more than 10% effect in the assay. The MDA-kb2 assay
contains both AR and GR (Wilson et al., 2002), and the active
samples were also analyzed in the presence of the AR antagonist
flutamide, which suppressed the response, confirming that the
three chemicals were indeed AR agonists (Fig. S9). In contrast, 12 of
the 25 tested chemicals were active in the anti-MDA-kb2 assay,
with seven of these active chemicals also reported to be active in
the US EPA ToxCast database (US EPA, 2015). Between 2 and 9 of the
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Table 3
Effect concentrations EC (M) for the selected water pollutants in the studied assays. Lowest observable effect concentration (LOEC) reported for the ChgH-GFP (spiked) and THbZIP-GFP (XETA) assays. SE¼ standard error, CI¼ 95%
confidence intervals.

Chemical AhR CALUX (1) HG5LN-hPXR (2) PPARg-bla (3) MDA-kb2 (4) Anti-MDA-kb2 (5) MELN (6) ZELH-
zfERalpha (7)

ZELH-
zfERbeta2 (8)

EC10 ± SE EC10 ± SE EC10 ± SE EC10 ± SE ECSR0.2 ± SE EC10 ± SE EC10 ± SE EC10 ± SE

1,2-Benzisothiazolinone e >3.00 � 10�5 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

2,4-Dichlorophenoxyacetic
acid

e >3.00 � 10�5 e >2.00 � 10�4 >2.00 � 10�4 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

4-Nonylphenol (1.36 ± 0.06) � 10�5 >3.00 � 10�5 >1.07 � 10�5 >2.00 � 10�4 >6.67 � 10�5 (9.69 ± 0.61) � 10�7 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5

Benzo(a)pyrene (8.38 ± 0.55) � 10�10 >1.00 � 10�5 >4.61 � 10�6 (5.20 ± 0.40) � 10�6 (1.29 ± 0.14) � 10�6 (5.30 ± 0.69) � 10�7 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5

Benzo(b)fluoranthene (8.23 ± 0.94) � 10�10 >3.00 � 10�5 >3.96 � 10�6 (5.08 ± 0.69) � 10�6 >2.00 � 10�4 (7.26 ± 1.35) � 10�7 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5

Bezafibrate e >3.00 � 10�5 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Bisphenol A >4.47 � 10�5 (4.75 ± 0.48) � 10�6 >2.51 � 10�5 >6.67 � 10�5 (1.72 ± 0.24) � 10�7 (6.91 ± 0.21) � 10�8 (1.41 ± 0.19)
� 10�6

(2.86 ± 0.27)
� 10�6

Carbamazepine e (3.63 ± 0.32) � 10�5 e >2.00 � 10�4 (5.37 ± 1.48) � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Carbendazim >2.00 � 10�5 >3.00 � 10�6 >5.44 � 10�6 >2.00 � 10�4 >2.00 � 10�4 >3.00 � 10�6 >3.00 � 10�6 >3.00 � 10�6

Chlorophene >9.67 � 10�5 (1.02 ± 0.06) � 10�5 >1.01 � 10�5 >2.00 � 10�4 (2.10 ± 0.24) � 10�7 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Chlorpyrifos (1.25 ± 0.10) � 10�6 (5.11 ± 0.34) � 10�6 >5.84 � 10�5 >2.00 � 10�4 (1.42 ± 0.16) � 10�5 (8.91 ± 0.41) � 10�6 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Clofibric acid e >3.00 � 10�5 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Cyprodinil (6.36 ± 0.88) � 10�6 (5.26 ± 0.23) � 10�6 >4.21 � 10�5 >2.00 � 10�4 (1.34 ± 0.36) � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Diazinon (1.35 ± 0.06) � 10�5 (1.44 ± 0.11) � 10�6 (5.30 ± 0.46) � 10�5 >2.00 � 10�4 (8.77 ± 0.58) � 10�6 (8.53 ± 0.34) � 10�6 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Diclofenac >1.37 � 10�4 (3.78 ± 0.32) � 10�5 (1.21 ± 0.09) � 10�6 >2.00 � 10�4 >6.67 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Dinoseb e >3.00 � 10�5 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Diuron e (3.64 ± 0.34) � 10�5 e >2.00 � 10�4 >5.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Fipronil >3.32 � 10�6 (6.35 ± 0.78) � 10�6 >1.64 � 10�6 >2.22 � 10�5 (1.83 ± 0.24) � 10�6 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Flutamide e (2.17 ± 0.10) � 10�6 e e (2.07 ± 0.08) � 10�7 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Genistein >1.30 � 10�5 (1.24 ± 0.13) � 10�6 >1.41 � 10�5 (4.14 ± 0.42) � 10�5 >3.33 � 10�5 (1.22 ± 0.23) � 10�8 (9.71 ± 0.71)
� 10�7

(2.54 ± 0.37)
� 10�8

Hexadecylpyridinium e (1.00 ± 0.11) � 10�6 e >1.00 � 10�5 >5.56 � 10�7 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5

Mefenamic acid e (1.08 ± 0.06) � 10�5 e >2.00 � 10�4 >6.67 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Metolachlor e (2.68 ± 0.11) � 10�7 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Metoprolol e >3.00 � 10�5 e >2.00 � 10�4 >2.00 � 10�4 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Perfluorooctanoic acid >1.18 � 10�4 >3.00 � 10�5 >2.19 � 10�5 >2.00 � 10�4 >6.67 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Picoxystrobin e (1.73 ± 0.21) � 10�5 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Propiconazole >2.20 � 10�5 (2.94 ± 0.18) � 10�6 >2.23 � 10�5 >2.00 � 10�4 (2.87 ± 0.39) � 10�6 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Sulfamethoxazole e >3.00 � 10�5 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Tebuconazole e (1.88 ± 0.27) � 10�6 e e e >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Telmisartan (1.57 ± 0.08) � 10�5 >5.00 � 10�6 (1.43 ± 0.10) � 10�7 >2.00 � 10�4 >5.00 � 10�5 >5.00 � 10�6 >5.00 � 10�6 >5.00 � 10�6

Terbutylazine e (1.03 ± 0.06) � 10�5 e e e (1.52 ± 0.06) � 10�5 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Triclocarban >4.80 � 10�6 >3.00 � 10�5 >3.31 � 10�7 >3.33 � 10�6 >2.22 � 10�6 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5

Triclosan >8.50 � 10�5 (1.77 ± 0.16) � 10�6 >2.05 � 10�6 >7.41 � 10�6 (6.52 ± 0.68) � 10�7 >3.00 � 10�5 >1.00 � 10�5 >1.00 � 10�5

Triphenylphosphate >1.00 � 10�6 (9.10 ± 0.26) � 10�7 (4.24 ± 0.34) � 10�6 >2.00 � 10�4 (6.25 ± 1.13) � 10�6 (1.71 ± 0.09) � 10�6 >3.00 � 10�5 >3.00 � 10�5

Chemical GR CALUX (9) cyp19a1b-GFP (10) ChgH-GFP (11) THbZIP-GFP (XETA) (12) Ames fluctuation
test (13)

Ames microplate
agar (14)

EC10 ± SE EC10 ± SE (M) EC10 (unspiked) (M) LOEC (spiked) (M) LOEC (unspiked) (M) LOEC (spiked) (M) EC10 ± SE ECIR1.5 ± SE (M)

1,2-Benzisothiazolinone e e e e e e e e

2,4-Dichlorophenoxyacetic
acid

>4.52 � 10�4 >3.00 � 10�5 >4.52 � 10�4 3.39 � 10�4b >4.52 � 10�4 >4.52 � 10�4 e e

4-Nonylphenol >2.84 � 10�5 >2.50 � 10�6 >2.27 � 10�6 2.27 � 10�6b e e e e

Benzo(a)pyrene >9.91 � 10�5 >3.00 � 10�6 e e e e (1.70 ± 0.11) � 10�7c (6.90 ± 0.79) � 10�6c

Benzo(b)fluoranthene e >3.00 � 10�6 >3.96 � 10�8 >3.96 � 10�8 >3.96 � 10�8 >3.96 � 10�8 >9.91 � 10�8 >3.96 � 10�3

Bezafibrate >2.76 � 10�4 e e e e e e e

Bisphenol A >1.10 � 10�4 (1.58 ± 0.09) � 10�6 (1.24 ± 0.21) � 10�5 2.19 � 10�6a 1.64 � 10�5a 1.64 � 10�5a >1.10 � 10�5 >1.31 � 10�2

Carbamazepine e >3.00 � 10�5 >1.27 � 10�4 1.27 � 10�4a 8.56 � 10�5a >1.27 � 10�4 >4.23 � 10�4 e

Carbendazim >2.64 � 10�4 >3.00 � 10�5 >2.62 � 10�6 >2.62 � 10�6 >2.62 � 10�6 >2.62 � 10�6 e e

(continued on next page)
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Table 3 (continued )

Chemical GR CALUX (9) cyp19a1b-GFP (10) ChgH-GFP (11) THbZIP-GFP (XETA) (12) Ames fluctuation
test (13)

Ames microplate
agar (14)

Chlorophene >5.72 � 10�5 >3.00 � 10�6 (5.27 ± 0.70) � 10�6 4.57 � 10�6a >9.14 � 10�5 >9.14 � 10�5 >1.43 � 10�6 >1.37 � 10�4

Chlorpyrifos >3.57 � 10�5 >3.00 � 10�6 >2.85 � 10�6 2.85 � 10�6a 1.43 � 10�6a 7.13 � 10�6a >2.85 � 10�5 e

Clofibric acid e e e e e e e e

Cyprodinil >4.44 � 10�4 >1.00 � 10�5 >8.88 � 10�6 4.44 � 10�6a e e >1.61 � 10�5 >4.44 � 10�3

Diazinon >1.64 � 10�5 >1.00 � 10�4 >6.16 � 10�5 8.21 � 10�6a 4.11 � 10�5a >6.16 � 10�5 >1.64 � 10�5 >3.29 � 10�2

Diclofenac >3.38 � 10�5 >1.00 � 10�6 >1.57 � 10�4 1.57 � 10�4a >1.59 � 10�4 7.86 � 10�5b >3.38 � 10�5 >3.38 � 10�2

Dinoseb e e e e e e >4.16 � 10�7 e

Diuron >2.15 � 10�4 >3.00 � 10�5 >8.58 � 10�5 4.29 � 10�5a >8.58 � 10�5 >8.58 � 10�5 >4.29 � 10�5 >4.29 � 10�2

Fipronil e >3.00 � 10�5 >2.29 � 10�7 2.29 � 10�7a >2.29 � 10�6 >2.29 � 10�6 >2.29 � 10�7 e

Flutamide e e e e e e >3.62 � 10�7 e

Genistein >2.31 � 10�5 (4.20 ± 0.24) � 10�7 >3.70 � 10�6 >3.70 � 10�6 >3.70 � 10�6 >3.70 � 10�6 >4.63 � 10�6 >1.11 � 10�3

Hexadecylpyridinium e >3.00 � 10�7 >2.79 � 10�8 >2.79 � 10�8 >2.79 � 10�8 >2.79 � 10�8 e e

Mefenamic acid e >3.00 � 10�6 >4.14 � 10�5 3.11 � 10�5a >2.07 � 10�6 2.07 � 10�6a e e

Metolachlor e >3.00 � 10�5 >3.52 � 10�5 >3.52 � 10�5 e e >2.22 � 10�8 e

Metoprolol >3.74 � 10�4 >3.00 � 10�5 >1.02 � 10�4 >1.02 � 10�4 5.11 � 10�5a 5.11 � 10�5a >3.74 � 10�5 e

Perfluorooctanoic acid >1.12 � 10�4 >3.00 � 10�5 >2.42 � 10�4 1.81 � 10�4a 2.42 � 10�4a >2.42 � 10�4 e e

Picoxystrobin e e e e e e e e

Propiconazole >7.31 � 10�5 >3.00 � 10�5 >2.92 � 10�6 2.92 � 10�7a >2.92 � 10�6 >2.92 � 10�6 >7.31 � 10�6 >8.77 � 10�3

Sulfamethoxazole e e e e e e >3.95 � 10�7 e

Tebuconazole e e e e e e >3.25 � 10�7 e

Telmisartan e >1.00 � 10�6 >9.72 � 10�6 >9.72 � 10�6 e e e e

Terbutylazine >4.35 � 10�4 >3.00 � 10�5 e e e e >4.37 � 10�7 e

Triclocarban >3.17 � 10�4 >3.00 � 10�7 >3.17 � 10�6 1.58 � 10�6a >1.59 � 10�7 >1.59 � 10�7 e e

Triclosan >2.16 � 10�5 >1.00 � 10�6 >1.73 � 10�6 >1.73 � 10�6 >1.73 � 10�6 >1.73 � 10�6 >1.08 � 10�6 >1.04 � 10�3

Triphenylphosphate >1.92 � 10�5 >3.00 � 10�5 (2.08 ± 0.20) � 10�6 3.06 � 10�6a 6.13 � 10�6a >6.13 � 10�6 >1.92 � 10�6 >3.06 � 10�2

Chemical AREc32 (15) Microtox (16) (Escher et al., 2017) Algae growth inhibition (17) Daphnia immobilization
test (18)

FET (96 well plate) (19) FET (Glass vial) (20)

ECIR1.5 ± SE EC50 (95% CI) EC50 (95% CI) EC50 (95% CI) EC50 (95% CI) EC50 (95% CI)

1,2-Benzisothiazolinone e 1.62(1.44e1.83) � 10�5 e e e 2.14(1.94e2.37) � 10�5

2,4-Dichlorophenoxyacetic
acid

e 2.34(2.03e2.69) � 10�3 e e e >7.71 � 10�4

4-Nonylphenol (6.73 ± 0.73) � 10�5 >2.50 � 10�5d 6.78(6.48e7.08) � 10�6 7.21(6.80e7.64) � 10�8 2.71(2.10e3.51) � 10�5 5.09(4.54e5.69) � 10�6

Benzo(a)pyrene (2.22 ± 0.10) � 10�7 >1.90 � 10�5 >3.00 � 10�4 5.12(4.46e5.87) � 10�9 >2.48 � 10�5 >3.94 � 10�5

Benzo(b)fluoranthene (2.33 ± 0.16) � 10�7 >1.78 � 10�5 >3.00 � 10�5 >1.19 � 10�5 >2.48 � 10�5 >1.92 � 10�5

Bezafibrate e 2.56(2.35e2.79) � 10�3 e e >2.76 � 10�4 >3.21 � 10�5

Bisphenol A (1.24 ± 0.11) � 10�4 6.08(5.66e6.52) � 10�5 1.12(1.03e1.21) � 10�4 1.86(1.02e3.40) � 10�5 6.67(5.94e7.50) � 10�5 7.67(7.15e8.24) � 10�5

Carbamazepine e 7.41(6.29e8.72) � 10�4 e e 1.59(1.13e2.25) � 10�4 >4.23 � 10�4

Carbendazim >1.24 � 10�4 >1.20 � 10�2 e e e 1.94(1.50e2.50) � 10�6

Chlorophene (7.49 ± 0.71) � 10�5 2.42(2.13e2.75) � 10�5 1.26(1.18e1.36) � 10�5 2.21(1.93e2.53) � 10�6 2.07(1.74e2.46) � 10�5 1.13(1.05e1.23) � 10�5

Chlorpyrifos >1.31 � 10�4 >2.82 � 10�4 1.85(1.76e1.95) � 10�5 2.42(1.95e3.00) � 10�10 >2.84 � 10�4 >2.45 � 10�5

Clofibric acid e 2.07(1.98e2.16) � 10�3 e e e >2.39 � 10�3

Cyprodinil (2.75 ± 0.11) � 10�5 >4.57 � 10�5d 2.71(2.48e2.97) � 10�5 1.49(1.10e2.02) � 10�7 5.61(4.76e6.61) � 10�6 2.78(2.56e3.03) � 10�6

Diazinon >1.30 � 10�4 >1.12 � 10�3 2.51(2.36e2.66) � 10�4 4.86(4.29e5.49) � 10�10 2.36(2.24e2.50) � 10�5 1.84(1.49e2.27) � 10�5

Diclofenac >1.00 � 10�3 1.28(1.23e1.33) � 10�4 8.66(7.56e9.92) � 10�4 0.98(0.87e1.10) � 10�4 4.19(3.68e4.77) � 10�5 4.33(3.15e5.96) � 10�5

Dinoseb e 1.43(1.36e1.50) � 10�5 e e e e

Diuron e >1.54 � 10�4d 3.44(3.04e3.89) � 10�7 0.98(0.91e1.07) � 10�4 4.43(3.58e5.48) � 10�5 1.30(1.19e1.43) � 10�5

Fipronil >4.00 � 10�4 >3.47 � 10�6d >3.00 � 10�5 0.96(0.62e1.49) � 10�7 >2.86 � 10�5 >4.61 � 10�5

Flutamide e >4.67 � 10�5d e e 1.98(1.62e2.44) � 10�5 e

Genistein (7.15 ± 0.46) � 10�5 >6.61 � 10�4 >3.00 � 10�5 >3.70 � 10�5 1.10(0.72e1.68) � 10�5 1.91(1.46e2.50) � 10�5

Hexadecylpyridinium e 8.34(7.72e9.63) � 10�6 e e e e

Mefenamic acid e 3.55(3.29e3.38) � 10�4 e e e 0.92(0.61e1.39) � 10�5

Metolachlor e 7.33(6.65e8.09) � 10�4 e e e 2.51(1.56e4.05) � 10�4

Metoprolol e >9.12 � 10�3 2.51(2.25e2.81) � 10�3 1.54(1.29e1.83) � 10�3 >3.74 � 10�4 >2.92 � 10�3

Perfluorooctanoic acid >3.79 � 10�4 4.45(4.23e4.69) � 10�3 e e e 2.16(1.98e2.35) � 10�3
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34 tested chemicals were active in the activation of ER assays, with
the human based MELN assay proving more responsive than the
zebrafish based ZELH-zfERalpha and ZELH-zfERbeta2 assays. In
contrast, none of the 20 tested chemicals had a response in the GR
CALUX assay, despite the fact that some of the studied compounds
were predicted by QSARs to be potentially active based on their
chemical mode of action. The fact that none of the tested chemicals
were active fits with previous findings by Leusch et al. (2014), who
found that the majority of tested environmental chemicals were
inactive in the GR CALUX assay.

In addition to the cell-based assays, embryonic fish and tadpole-
stage amphibian assays were applied to assess whether the
representative chemicals can interfere with the endocrine system
in whole organisms. Among the 26 tested compounds, several,
including hexadecylpyridinium, diclofenac, chlorpyrifos and
chlorophene, caused 100% mortality of transgenic zebrafish
Cyp19a1b-GFP embryos (ID 10), while bisphenol A and genistein
induced aromatase in a concentration-dependent manner in the
developing brain. The concentrations inducing 100%mortality were
lower than in the FETassays (ID 19 and 20), whichmay be related to
the longer exposure duration in the cyp19a1b-GFP assay (96 h)
compared to the FET assays (48 h). The ChgH-GFP assay (ID 11)
provided information about estrogenic signaling in medaka em-
bryos (unspiked mode), as well as anti-estrogenic signaling and
aromatase activity when co-exposed to testosterone (spiked mode)
(Spirhanzlova et al., 2016), while the THbZIP-GFP (XETA) assay (ID
12) detected chemicals that act as thyroid agonists in tadpoles
(unspiked mode), as well as chemicals that interfere with thyroid
receptors and thyroid hormone transport and metabolism when
exposed to thyroid hormone triiodothyronine (spiked mode) (Fini
et al., 2007). Of the 24 tested chemicals, EC10 values could only be
derived for 3 chemicals, bisphenol A, triphenylphosphate and
chlorophene, in unspiked mode in the ChgH-GFP assay, while 17 of
the tested chemicals were active in spiked mode. In contrast, 7 and
5 of the 20 tested chemicals were active in spiked and unspiked
mode, respectively, in the THbZIP-GFP (XETA) assay.

4.2.3. Reactive modes of action
Two bacterial assays, the Ames fluctuation test (ID 13) and Ames

microplate agar (ID 14) assays, were applied to assess mutagenicity
in 22 and 12 tested chemicals, respectively. In both assays, benzo(a)
pyrene was the only active chemical, despite a large number of the
tested chemicals predicted to be potentially active based on mode
of action analyses.

4.2.4. Adaptive stress response pathway
Induction of the oxidative stress response was assessed using

the AREc32 assay (ID 15), with 9 of the 18 tested chemicals active in
the assay. All active chemicals were predicted to be likely active
based on the ARE GeneBLAzer assay in the ToxCast database (US
EPA, 2015), with cytotoxicity masking induction for four of the
chemicals (fipronil, diclofenac, carbendazim and perfluoroctanoic
acid) predicted to be likely active.

4.2.5. Apical effects in whole organisms
Between 47 and 88% of the tested chemicals were active in the

whole organism assays indicative of apical effects. Diclofenac,
bisphenol A, chlorophene and triclosan all caused an effect in
bacteria, algae, crustaceans and embryonic fish (Table 3). Further-
more, 4-nonylphenol, cyprodinil, diazinon, diuron, propiconazole
and triphenylphosphate also produced a response in all apical as-
says, with the exception of the Microtox assay (ID 16), which has a
solubility cutoff for baseline toxicants with high melting points as
described in more detail by Escher et al. (2017). Benzo(b)fluo-
ranthene had no effect in any of the assays up to the highest tested
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Fig. 2. A) Summary of experimental results of this study with the selected representative water pollutants. Active chemicals are grouped according to their effect concentration (EC)
with yellow indicating least potent and red indicating most potent, inactive chemicals are shown in green, and grey indicates no experimental data (all EC values can be found in
Table 3) and B) comparison between the experimental results from the current study and the expected activity based on the data mining exercise. (For interpretation of the
references to colour in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article.)
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concentration, while effects were only observed for metoprolol at
concentrations above 1 � 10�3 M in the algae growth inhibition (ID
17) and Daphnia immobilization (ID 18) assays. Fipronil, triclo-
carban and benzo(a)pyrene only produced a positive response in
the Daphnia immobilization assay, with no observed effect at the
highest concentrations tested in the other apical assays.

5. Discussion

5.1. Suitability of the bioassay test battery to detect representative
pollutants

The majority of assays indicative of induction of xenobiotic
metabolism, adaptive stress responses and apical effects in whole
organisms were able to detect a large number of studied chemicals
compared to assays indicative of hormone receptor-mediated effects
or reactive modes of action. In many cases, the same chemical was
active in a number of assays, but at different concentrations (Fig. 2A).
For example, consistent with mechanistic considerations, the
endocrine-active chemical bisphenol A induced an effect at lower
concentrations in the MELN, anti-MDA-kb2 and Cyp19a1b-GFP as-
says compared to the AREc32 assay and apical endpoints. While
some modes of action, such as endocrine disruption, were well
covered by assays indicative of specific effects, other modes of action
were covered indirectly by the whole organism assays indicative of
apical effects. This suggests that a single bioassay cannot be repre-
sentative for all effects but the applied bioassay battery was gener-
ally suitable to detect the effect of the selected pollutants.

The discrepancy between expected and observed activity in the
same bioassay (Fig. 2B) could be attributed to several factors
including the quality of the expected activity data and solubility
issues. For example, the experimental results from the GR CALUX
assay had the lowest correspondence with the expected activity,
but many of the chemicals expected to be potentially active were
based on a theoretical match with mode of action from QSAR
predictions, rather than being based on experimental data.
Furthermore, many of the studied pollutants showed less effect
than predicted in the Microtox assay due to the solubility cutoff for
chemicals with high melting points, which is discussed in more
detail in Escher et al. (2017) and which might also apply for other
bioassays.

Bioassays are typically applied to enriched water samples, with
solid-phase extraction commonly used. In order to assess whether
the studied assays were suitable for detecting the individual com-
pounds from the list of studied water contaminants at environ-
mentally relevant concentrations, occurrence data were compared
with the EC values. Busch et al. (2016) reported the 95th percentile
of all measured environmental concentrations (MEC95) from six
studies on European rivers, with the maximumMEC95 reprinted in
Table S7. Based on the MEC95 values the MELN assay could
potentially detect bisphenol A and genistein in water samples after
17 and 15-fold enrichment, respectively, while the Daphnia
immobilization assay could detect chlorpyrifos and diazinon in
water samples after 17 and 3-fold enrichment, respectively
(Table S7). A larger number of assays, including AhR CALUX,
HG5LN-hPXR, PPARg-bla, Anti-MDA-kb2, ZELH-zfERalpha and
ZELH-zfERbeta2, are potentially able to detect more of the studied
chemicals with up to 500-fold enrichment. However, it is important
to note that in environmental samples, bioassays will not detect
single compounds, but rather mixtures of compounds. Therefore, it
does not mean that a particular bioassay is unsuitable for water
quality monitoring if a single chemical is not detected. It is rather
likely that none of the known pollutants cause an effect alone, but
instead it is the mixture effect that will be detected by the assay.
This is termed a “something from nothing” effect (Silva et al., 2002),

which has been demonstrated numerous times in defined mixture
experiments where chemicals mixed at concentrations below their
observable effect level show an effect in combination.

5.2. Comparing cellular effects with whole organism specific effects

Three in vitro assays indicative of activation of ER in a human cell
line (MELN) and zebrafish cell lines (ZELH-zfERalpha and ZELH-
zfERbeta2) and two whole organism assays indicative of ER-
regulated effects in early life-stage fish. Cyp19a1b-GFP (zebrafish)
and ChgH-GFP (medaka) were applied in the current study,
allowing a comparison of estrogenic effects between different cell
lines and different organisms. While 9 of the tested chemicals
(diazinon, bisphenol A, triphenylphosphate, 4-nonylphenol, chlor-
pyrifos, benzo(a)pyrene, benzo(b)fluoranthene, terbutylazine and
genistein) were active in theMELN assay, only two, bisphenol A and
genistein, had a response in the ZELH-zfERalpha and ZELH-
zfERbeta2 assays. This could be due to either species-specific dif-
ferences in sensitivity or selectivity, as has previously been
observed in environmental samples for the studied assays
(Sonavane et al., 2016), and/or due to the higher metabolic capacity
of the hepatic zebrafish cell line, which may potentially lead to
more biotransformation of the test compounds than the MELN
assay, which is based on a breast cancer cell line (Le Fol et al., 2015).
At the organism level, the Cyp19a1b-GFP assay results were very
consistent with the ZELH-zfERalpha and ZELH-zfERbeta2 assays,
with bisphenol A and genistein able to induce the expression of ER-
regulated aromatase in the developing brain. Other bisphenol
compounds have also been shown to induce estrogenic responses
in the studied zebrafish in vitro and whole organism assays (Le Fol
et al., 2017). This emphasizes the relevance of applying fish-specific
in vitro assays, as well as early life-stage organism assays, for
environmental risk assessment.

The ChgH-GFP assay using medaka embryos also responded to
bisphenol A, but genistein, which was active in all other estrogenic
assays, did not induce a response in the ChgH-GFP assay. This has
also been observed in a previous study and was attributed to the
lower sensitivity of medaka to genistein, with reverse
transcriptase-polymerase chain reaction (RT-PCR) indicating no
change in choriogenin H or vitellogenin transcription in the pres-
ence of genistein (Scholz et al., 2005). In addition to bisphenol A,
EC10 values could be determined for triphenylphosphate and
chlorophene in unspiked mode, with triphenylphosphate also
active in the MELN assay. The observed differences between the
zebrafish and medaka assays may be due to differences in species
sensitivity to (xeno)-estrogens. It is noteworthy that both trans-
genic models presented differences in sensitivity to the reference
compound 17a-ethinylestradiol (Fig. S2) and to some xenoes-
trogens (e.g. bisphenol A and genistein) (Figs. S14 and S15), thus
highlighting the different intrinsic sensitivities in the estrogenic
response. The exposure duration (96 h for the Cyp19a1b-GFP assay
and 24 h for the ChgH-GFP assay), the tissue context (brain versus
liver) and the metabolic capacity of the models may account for
these differences. The variability in responsiveness and sensitivity
of the many different estrogenicity assays is well known (Kunz
et al., 2017) and can be used to investigate the exact toxic mecha-
nisms and to differentiate true effects from assay interferences
(Browne et al., 2015; Judson et al., 2015). In turn this does not mean
that for water quality monitoring that many different assays
indicative of the one endpoint should be used or that one assay
should be favored over others. However, when undertaking
mixture toxicity modeling or when deriving effect-based trigger
values, one should use data from the same bioassay as the BEQ
value will be specific for each assay (Escher et al., 2015).
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5.3. Are the representative compounds acting specifically or as
baseline toxicants on the apical endpoints?

The majority of tested chemicals were active in the whole or-
ganism assays indicative of apical effects given these endpoints
cover effects of multiple toxicity pathways. To determine whether
the tested chemicals were baseline toxicants in the studied assays
(0.1 < TR < 10) or if they had a specific mode of action (TR > 10), the
derived EC50 values were compared with EC50 values predicted by
baseline toxicity QSARs (Fig. 3), with the TR calculated using
Equation (14) (Table S8).

The majority of studied chemicals acted as baseline toxicants
(01 < TR < 10) for the 30-min bioluminescence inhibition assay
with A. fischeri (Microtox assay, Fig. 3A). The exceptions were 1,2-
benzisothiazolinone, which had a TR of 488, and dinoseb, which
had a TR of 22. 1,2-Benzisothiazolinone is a biocide and soft elec-
trophile, while the pesticide dinoseb is a potent uncoupler, mean-
ing that it can interfere with cellular energy transduction (Escher
et al., 1996), and both can have a specific effect on bacteria, as
supported by the higher TR. The antibiotic sulfamethoxazole had a
TR of 4.8, thus was not considered as having a specific effect, which
was also observed by Tang et al. (2013), although antibiotics are
often specifically acting in bacteria. This may be due to the 30 min
exposure duration, with previous studies showing that antibiotics
often only have a specific effect on bacteria after longer exposure
durations when growth becomes important (Backhaus et al., 1997).

Despite being based on a different algal species, the experi-
mental data for Chlamydomonas reinhardtii fit well with the
Chlorella vulgaris baseline toxicity QSAR predictions (Fig. 3B). The
one chemical expected to be acting specifically was the photo-
system II inhibitor diuron, which had a TR of 852, which confirms
earlier studies identifying diuron to be specifically acting on growth
in green algae (Neuwoehner et al., 2008).

Five chemicals, chlorpyrifos, diazinon, fipronil, cyprodinil and
triclocarban, had a TR > 10 in the Daphnia immobilization assay
(Fig. 3C). The most potent chemicals, chlorpyrifos (TR ¼ 123818)
and diazinon (TR ¼ 96043), are both neuroactive chemicals that
inhibit acetylcholinesterase (AChE), with previous studies showing
that daphnids are particularly sensitive to the AChE inhibitors (Vaal
et al., 2000).

Many chemicals act as baseline toxicants in the FET assay
(Ellison et al., 2016; Klüver et al., 2016), with the majority of pol-
lutants in our test set showing baseline toxicity. Three compounds,
carbendazim, 1,2-benzisothiazolinone and mefenamic acid, had a
TR > 10 in the FET assay (Fig. 3D). The fungicide carbendazim had a
TR of 1775 and has previously been shown to have a specific effect
in the FET assay (Schmidt et al., 2016). In contrast, the TR was less
than 0.1 for 4-nonylphenol, which may be due to its hydropho-
bicity. The EC50 values of some of the more hydrophobic com-
pounds, including 4-nonylphenol and triphenylphosphate, were
lower in the FET assay conducted in glass vials than the FET assay
run in 96 well polystyrene plates, despite both assays using a 48 h
exposure period. Chemical sorption to the plastic may have reduced
the bioavailable chemical concentration in the 96 well plate assay.
This limitation could potentially be overcome through passive
dosing, which has been recently applied to the FET assay using
silicone O-rings (Vergauwen et al., 2015), though this approach has
yet to be scaled down to the 96 well format.

5.4. Application of the fingerprinting data for mixture toxicity
modeling

Recent work has focused on trying to understand mixture ef-
fects of known and analyzed chemicals compared to the overall risk
of known mixtures in wastewater treatment plant effluent and

surface water and it appears that a small number of chemicals
determine the overall risk (Backhaus and Karlsson, 2014; Munz
et al., 2017). In case studies on water treatment and surface wa-
ter, some industrial compounds, including benzothiazoles and
fragrance chemicals, may be present at high concentrations, but
they were often less potent than other chemicals and consequently
contributed little to the observed biological effects (Tang et al.,
2014). In another study, pesticides present at lower concentra-
tions than pharmaceuticals were found to be the drivers of toxicity
in aquatic organisms (Munz et al., 2017).

Another approach is to additionally quantify the contribution of
detected chemicals to the observed effect in a bioassay. This helps
to not only apportion the toxicity to the various known constituents
of the mixture, but also to estimate the contribution of unknown
chemicals in the mixture effect of the entire water sample. This
approach is termed iceberg modeling, because it allows a quanti-
fication of the unknown chemicals contribution to the effect of the
mixture without having to identify them. Both modeling ap-
proaches for mixture effects can be combined as we have demon-
strated in previous studies (Neale et al., 2015, 2017; Tang et al.,
2013, Tang et al., 2014) but this approach is limited by the lack of
effect data for commonly detected chemicals. As a result, it is often
unclear whether the detected chemicals are active, and potentially
contributing to the effect, or inactive in the applied assays. This
knowledge gap can be overcome by fingerprinting the effects of
relevant chemicals in bioassays. Consequently, the generated effect
data from the current study can be applied for improved mixture
toxicity modeling.

If the majority of chemicals in mixtures are acting in a con-
centration additive manner, which has been confirmed for most
reporter gene assays and is also supported by the design principle
of a reporter gene assay that is based on a single mode of action,
BEQ values from bioanalysis (BEQbio, Equation (16)) can be
compared to BEQ values from chemical analysis (BEQchem, Equation
(17)) (Neale et al., 2015). This approach has been applied to a range
of water types, using initially estrogenicity assays (Aerni et al.,
2004; Leusch et al., 2010; Murk et al., 2002) but later other re-
porter gene assays, such as those that detect additional hormonal
effects (K€onig et al., 2017), PXR and AhR activity (Creusot et al.,
2010) or adaptive stress responses (Escher et al., 2013; Tang et al.,
2014).

It is more daring to apply the iceberg-modeling concept to
apical endpoints in whole organism tests because, as demon-
strated in Section 5.3, single chemicals can have very high TR,
which would mean that diverse modes of action are involved and
that the mixture model of concentration addition would not
necessarily apply. However, in those studies simulating environ-
mental mixtures using the Microtox assay, water pollutants were
typically well described by the mixture toxicity model of con-
centration addition (Escher et al., 2017; Tang et al., 2013), therefore
the iceberg-modeling approach should also be feasible for this
endpoint. Likewise for the investigated water pollutants, the TRs
in the FET assays were fairly low, which means that potential
specific effects were not of high potency; therefore, it can be ex-
pected that deviations from the model of concentration addition
would not be substantial.

In contrast, for algae and daphnia, some of the water pollutants
that were tested here had high TRs and therefore the assumption of
concentration addition can be challenged. In practice, we observed
that concentration addition was a robust tool for algal toxicity
when considering typical water pollutants at concentrations
encountered in environmental water samples (Tang et al., 2013),
but this remains to be confirmed for daphnids. Ongoing experi-
ments with defined mixtures of the water pollutants presented
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here, carried out within the framework of the EU project SOLU-
TIONS (www.solutions-project.eu) will hopefully shed more light on
these questions.

Using the EC values fingerprinted in the current study, mixture
toxicity modeling of Danube River samples previously presented in
Neale et al. (2015) was revised for the HG5LN-hPXR, MELN and FET
assays. The revised REPi values are shown in Table S9, while the
REPi values used previously can be found in Table 3 of Neale et al.
(2015).

The percentage of effect explained by individual detected
chemicals for both existing and revised mixture toxicity modeling
is shown in Fig. 4. EC values in the HG5LN-hPXR assay are now
available for 17 of the detected chemicals, but even with the
additional chemicals, only 0.2% of PXR activation can be explained.
Previously, therewas no information about the effect of genistein in
the HG5LN-hPXR assay, but using the new effect data genisteinwas
found to contribute to over half of the explained effect in some of
the samples. A similar picture emerges for the FET assay; although
EC values are now available for 19 chemicals, they account for less
than 0.4% of the observed effect. Since a large number of chemicals
can produce a response in both of these assays, the low fraction of
effect that can be explained is not surprising, even with EC values
for up to 19 chemicals. In contrast, much of the observed effect in

the MELN assay at some sites can already be explained, with the
new EC values having a negligible effect as diazinon and terbuty-
lazine are weakly active in the assay. It should be noted that the
contribution of some of the detected chemicals changed with the
revised EC values, with some chemicals found to be more or less
potent than the previously published. For example, estrone was
found to be more potent in the MELN assay than previously re-
ported by Pillon et al. (2005). This exercise highlights the impor-
tance of applying effect-based tools for water quality assessment as
targeted chemical analysis alone often provides a limited view of
the chemical burden.

6. Conclusions

A battery of bioassays covering different modes of action was
assembled in the current study to detect the effects of represen-
tative water pollutants. It is important to stress that the exact type
of bioassay is not essential but a diverse panel of bioassays that
includes apical endpoints is essential, as well as specific bioassays
indicative of crucial steps in toxicity pathways relevant for micro-
pollutants occurring in surface water. This is why the selection of
bioassays was also guided by what types of effects were detected in
the surface water samples.

Fig. 3. Experimental log(1/EC50) values versus QSAR-predicted log(1/EC50) baseline toxicity values for A) Microtox, B) algal growth inhibition, C) Daphnia immobilization test and D)
48 h FET. Note 48 h FET experimental log(1/EC50) values are the average of two assays. TR ¼ toxic ratio.
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All studied chemicals were active in at least one of the applied
assays, with the industrial compound bisphenol A active in 70% of
the studied assays. As expected, more chemicals were active in the
assays indicative of apical effects, but the concentrations at which
some chemicals induced an effect were much lower in assays that
were based on a specific pathway/mechanism. For example, gen-
istein and bisphenol A were more responsive in the ER mediated
assays compared to the whole organism assays. These patterns
illustrate how important it is to combine bioassays with apical
endpoints and specific pathway endpoints to comprehensively
capture the hazard potential of micropollutants in surface water.

There was reasonable agreement between the experimental
results and the expected activity, though the data mining exercise
highlighted the lack of available data, particularly for some recently
developed mechanism-based assays, which is a common limitation
of such investigations. Effect data for individual chemicals are
required as input parameters for mixture toxicity modeling and the
data generated in the current study will be applied in ongoing and
future studies to assess the mixture effects of representative pol-
lutants in river and other water samples.
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 Article n°3: “Lack of (anti)estrogenicity of triclosan in zebrafish in vitro 

and in vivo reporter gene assay”  

2.1 Contexte et objectifs 

Le triclosan (TCS) est un agent antibactérien utilisé dans de nombreux produits d’hygiène 

personnelle. Rejeté en continu par les stations d’épuration, il est communément retrouvé dans 

l’environnement aquatique. De nombreuses études ont mis évidence que le cette molécule avait 

des effets, entre autres, sur la voie de signalisation des estrogènes, des androgènes et sur l’axe 

thyroïdien (Dann et Hontela, 2011; Yueh et Tukey, 2016). Face à son potentiel PE, le risque posé 

par le triclosan est actuellement réévalué par de nombreuses agences réglementaires. Par 

exemple, depuis 2016, l’agence américaine FDA (« Food and Drug Administration ») et l’Union 

Européenne ont interdit à la vente certains produits d’hygiène en contenant (Commission 

Implementing Decision (EU) 2016/110; US Food and Drug Organisation, 2016).  

De manière générale, les mécanismes responsables des effets estrogéniques du triclosan 

sont mal compris, et les informations concernant sa capacité à activer ou antagoniser ER sont 

parfois contradictoires (Yueh et Tukey, 2016). Dans les tests in vitro basé sur des cellules 

mammifères exprimant hERα, il est à la fois décrit comme estrogénique (Henry et Fair, 2013), anti-

estrogénique (Ahn et al., 2008), avec des effets prolifératifs (Henry et Fair, 2013) et anti-

proliferatifs (Gee et al., 2008). Chez le poisson, le TCS induit la VTG chez les poissons mâles dans 

certaines études uniquement, et plus spécifiquement à faibles concentrations sans effet sur le 

succes de la reproduction (Raut and Angus, 2010 ; Ishibashi et al., 2004). Le triclosan étant 

communément retrouvé dans l’environnement, le but de cette étude est d’évaluer la capacité 

estrogénique et anti-estrogénique du triclosan dans les bio-essais in vitro MELN et ZELH-zfERs et 

dans le test in vivo EASZY et d’apporter des informations mécanistiques sur l’activité de cette 

molécule spécifiquement sur les ER du poisson zèbre. 

2.2 Principaux résultats 
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Nous observons que le triclosan n’active pas ni antagonise la réponse ER, quel que soit le 

bio-essai. Cependant, à 1 µM, le triclosan interfere avec la réponse à l’E2 chez les larves de poisson 

zèbre, et spécifiquement à faibles concentrations d’E2. De plus, lors du test EASZY, nous avons 

observé qu’une majorité des larves exposées à la plus forte concentration de TCS (1 µM) présentait 

des défauts de nages. Bien que qualitative, cette information est en accord avec les effets du 

triclosan sur le développement musculosquelettique des poissons (Cherednichenko et al., 2012). 

2.3 Conclusions  

➢ Le triclosan n’interfère pas avec les récepteurs des œstrogènes humains et de poisson 

zèbre in vitro 

➢ In vivo, le triclosan n’a pas d’effet (anti)estrogénique dans le bio-essai cyp19a1b-GFP mais 

peut interferer avec la réponse à l’estradiol. 
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ARTICLE n°3 

Lack of (anti)estrogenicity of triclosan in zebrafish in vitro and in vivo reporter 

gene assays 

H. Serra1,2, F. Brion1, H. Budzinski2, S. Aït-Aïssa1 

1 Institut National de l’environnement Industriel et des Risques (INERIS), Unité d’Ecotoxicologie 

in vitro et in vivo, BP 2, 60550 Verneuil-en-Halatte, France 

2 Université de Bordeaux, EPOC-UMR 5805, 33405 Talence, France 

* Corresponding author 

INTRODUCTION 

Triclosan (TCS) is chlorinated phenolic chemical used as a wide spectrum antimicrobial 

agent in many personal care products, such as in cosmetics. Around 400 tons of TCS were used in 

Europe in 2007, reflecting its extensive application over the last decades (Scientific committee on 

consumer safety (SCCS), 2010). As a household chemical, TCS enters into the aquatic environment 

mainly through waste water treatment plant effluent releases after incomplete removal by 

adsorption to sewage sludge (Dann and Hontela, 2011). TCS is commonly detected in WWTP 

effluents (Loos et al., 2013) and in river water where it was reported to occur at concentrations 

ranging from the ng/L range up to 2.3 µg/L (Brausch and Rand, 2011; Kolpin et al., 2002; Schultz 

et al., 2012). 

TCS toxicity in vivo has been well studied, particularly regarding its endocrine disrupting 

capacity. TCS was shown to interfere with the thyroid, estrogen and androgen signaling pathways 

in several organisms, including frogs, rat and fish, raising concern among scientists and regulators 

about its effects in human and wild life (Dann and Hontela, 2011; Triclosan - Substance evaluation 

- CoRAP - ECHA). In fish, TCS was first suggested to be an androgenic chemical, as Foran et al. 

(2000) observed a tendency of TCS to induce a biased sex ratio toward males after exposure of 

medaka fry to 100 µg/L. TCS endocrine disrupting effects were further investigated, with regard 

to its estrogenicity. Raut and Angus (2010) and Ishibashi et al. (2004) reported the induction 
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vitellogenin (VTG) in male mosquito fish and medaka, respectively, after exposure to 100 µg/L TCS. 

The VTG induction was however observed at the low concentrations tested. Furthermore, the 

reproductive success of medaka exposed for 21 days up to 200 µg/L was not impacted (Ishibashi 

et al., 2004) and TCS did not induce VTG in male fathead minnow exposed for 21 days up to 450 

ng/L (Schultz et al. 2012). A recent in vitro study comparing ERα ligand binding domain affinity of 

several fish species to estrogenic chemicals showed that TCS activated selectively some fish ERα, 

suggesting possible fish-species specific sensitivity toward TCS (Miyagawa et al., 2014). 

Numerous studies addressed the in vitro estrogenic effects of TCS in transactivation (TA) 

and proliferative assays with, however, contrasting outcomes. For instance, TCS was found to 

transactivate hERα in transitory transfected monkey cells (H. Huang et al., 2014) and to promote 

MCF-7 cell growth up to 80% of positive control effect at 75 µM (Henry and Fair, 2013). The 

proliferative effect of TCS in MCF-7 cells was associated with changes in expression of endogenous 

target genes pS2 and hERα similar to E2 response (Henry and Fair, 2013) and was blocked by 

addition of ICI (Kim et al., 2016). While TCS was reported to compete with E2 to bind recombinant 

hERα/hERβ (Gee et al., 2008), suggesting the involvement of ER in TCS response, other studies 

suggested the lack of agonist activity of TCS toward hERα in similar TA and described TCS as anti-

estrogenic (Ahn et al., 2008; Gee et al., 2008).  

To date, most in vitro studies on TCS anti(estrogenic) effects originate from mammalian 

test systems. Despite much information obtained so far suggesting the involvement of ER signaling 

in TCS response, the underlying mechanism of its estrogen-related effects remains unclear. In 

addition, TCS is widely and worldwide detected in the aquatic environment, but only few 

mechanistic studies focused on ER signaling pathway in fish. Therefore, our study aims at 

investigating TCS interaction with ER signaling using in vivo and in vivo zebrafish ER reporter gene 

assays, addressing both TCS estrogenic and anti-estrogenic effects, and comparing the response 

with a well-studied human reporter cell line. For this purpose, we exposed (1) zebrafish liver cell 

lines stably transfected to express selectively zfERα (ZELHα), zfERβ1 (ZELHβ1) or zfERβ2 (ZELHβ2), 

(2) human breast cancer MCF-7 cells expressing endogenous hERα (MELN) and (3) in vivo 

transgenic cyp19a1b-GFP zebrafish embryos, which express cyp19a1b gene under the strict 

regulation of ER in radial glial cells, to TCS in presence and absence of estradiol (E2).  
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MATERIAL AND METHODS 

Chemicals and reagents 

17β-estradiol (E2, CAS n°50-28-2), ethinylestradiol (EE2, CAS n°57-63-6) and triclosan (TCS, 

CAS n°3380-34-5) were purchased from Sigma-Aldrich (France). Dimethylsulfoxide (DMSO), 

Leibovitz 15 culture medium (L-15), fetal calf serum (FCS), 4-(2-hydroxy-ethyl)-1-

piperazineethanesulfonic acid (HEPES), epidermal growth factor (EGF), G418, 3-[4,5-

dimethylthiazol-2-yl]-2,5-diphenyl-tetrazoliumbromide (MTT) and D-luciferin were purchased 

from Sigma Aldrich (St-Quentin Fallavier, France); Dulbecco's Modified Eagle Medium High 

Glucose (DMEM HG) powder, F-12 nutrient mixture (Ham's F12) powder, penicillin and 

streptomycin were from Gibco (France); insulin, hygromycin B and sodium bicarbonate were from 

Dominique Dutscher (France).  

In vitro assays: cell culture, luciferase and cell viability assays 

The zebrafish in vitro assays were derived from the zebrafish liver (ZFL) cell line that was 

stably transfected first by an ERE-driven luciferase gene, yielding the ZELH cell line, and then by 

zfERα subtype, yielding the ZELH-zfERα, by zfERβ1 subtype yielding the ZELH-zfERβ1 cell lines or 

by zfERβ2 subtype yielding the ZELHβ2 cell lines (Cosnefroy et al., 2012). Establishment of these 

cell models and their response to different classes of well-known xeno-estrogens have been 

previously described (Cosnefroy et al., 2012, Sonavane et al., 2016). In addition, the ZFL and ZELH 

cell lines were used as ER-negative controls. In addition to the zebrafish cell models, we used the 

human-derived MELN cell line (Balaguer et al., 1999) kindly provided by Dr. Patrick Balaguer 

(INSERM Montpellier, France). The MELN cells are derived from the MCF-7 cells, which 

endogenously express the hERα, but no functional hERβ (P. Balaguer, personal communication). 

Conditions for routine cell culture and exposure to chemicals have been detailed previously 

(Balaguer et al., 1999, Cosnefroy et al., 2012, Sonavane et al. 2016). Briefly, ZELH-zfERs cells were 

seeded in 96-well white opaque culture plates (Greiner CellStar™, Dutscher, France) at 25,000 cells 

per well in phenol red free LDF-DCC medium (containing 50% of L-15, 35% of DMEM HG, 15% of 

Ham's F12, 15 mM of HEPES, 0.15 g/l of sodium bicarbonate, 0.01 mg/ml of insulin, 50 ng/ml of 

EGF and 50 U/ml of penicillin and streptomycin antibiotics, 5% v/v stripped FCS). MELN were 

seeded at 80,000 cells per well cell line in steroid-free DMEM medium. Cells were left to adhere 
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for 24 h. Then, they were exposed in triplicates to serial dilutions of test compound for either 72 h 

at 28 °C for zebrafish cells or 16h at 37°C for MELN cells. After exposure, luciferase activity was 

measured. The medium was removed and replaced by 50 μl per well of medium containing 

0.3 mM luciferin. The luminescence signal was measured in living cells using a microtiter plate 

luminometer (Synergy H4, BioTek). The effect of test chemicals on cell viability was assessed by 

using the 3-(4,5-dimethyl-thiazol-2-yl)-2,5diphenyl tetrazolium bromide (MTT) assay (Mosmann 

1983). After cell exposure, culture medium was removed and replaced by 100 μL of medium 

containing 0.5 mg/mL MTT. Cells were incubated for 3 h. In metabolically active cells, MTT is 

reduced onto a blue formazan precipitate, which was dissolved by adding 100 μL of DMSO after 

removal of MTT containing medium. Plates were then read at 570 nm against a 640 nm reference 

wavelength on a microplate reader (KC-4, BioTek Instruments, France) and results were expressed 

as absorbance relative to control cells. 

In vivo zebrafish bioassays 

In vivo (anti)estrogenicity of TCS was assessed using the transgenic cyp19a1b-GFP zebrafish 

line previously developed (Tong et al., 2009) and well characterized with different classes of 

estrogens and xeno-estrogen compounds (Brion et al., 2012). The assay procedure for individual 

chemical testing has been described in detail by Brion et al. (2012). In brief, 20 fertilized transgenic 

eggs were selected for each experimental group and exposed for 96 h in 25 ml of acclimated water 

in glass crystallizers. Serial dilutions were tested with a final volume of solvent (DMSO) of 0.01% 

v/v, a concentration without any effects on embryo development or GFP expression. In each 

experimental series, positive (EE2 0.05 nM) and DMSO controls were included as separate 

experimental groups. Exposed embryos were incubated at 28 °C, under semi-static conditions with 

daily complete renewal of medium. After the exposure period, each zebrafish larva was 

photographed using a Zeiss AxioImager.Z1 microscope equipped with an AxioCam Mrm camera 

(Zeiss GmbH, Gottingen, Germany) to measure GFP expression in the brain. Image analysis was 

performed using the ImageJ software, and fluorescence data was treated exactly as previously 

described (Brion et al., 2012). 

Data analysis 

Dose-response curves were fitted to the experimental data using the Hill equation as 

provided in the RegTox 7.5 Microsoft Excel™ macro, freely available at 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969716301838#bb0025
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http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_download.html. Significant effects in luciferase 

induction, GFP intensity and cell viability in exposed conditions were determined by comparing 

each condition to solvent control (estrogenic effects) or to E2 control (antiestrogenic effects) 

applying a non-parametric bilateral mann-Withney statistical test with α set at 5%. Furthermore, 

DMSO and water controls of zebrafish cyp19ab-GFP larvae were pooled together when no 

significant differences were observed applying a non-parametric bilateral mann-Withney 

statistical test with α set at 5%. 

RESULTS 

Triclosan does not alter zfER transactivation in vitro. 

During the experiments, the reporter cell lines responded to E2 in the range of sensitivity 

previously reported, as illustrated in fig. 1 (Cosnefroy et al., 2012; Sonavane et al., 2016). Across 

all the ZELH-zfERs cell lines and MELN cell line, exposure to TCS from 0.01 to 10 µM did not induce 

zfER transactivation (fig. 2A, B, C, D). To assess TCS anti-estrogenic effect, cells were co-exposed 

to increasing concentrations of TCS in presence of E2 at a concentration inducing 80% of maximal 

response. E2-induced ER transactivation remained unaffected by addition of TCS up to 10 µM in 

the MELN, ZELHα and ZELH cells, while a slight but significant decrease in E2-induced luciferase 

activity was observed in ZELHβ1 and ZELHβ2 cells at 10 µM (fig. 2A, B, C, D). Above 10 µM, 

luciferase activity was significantly decreased by TCS in all the reporter cell lines, in presence or 

absence of E2. The decreased luciferase activity at 30 µM paralleled the decreased in cell viability 

measured by MTT in every cell lines, including in the ZFL and ZELH parent cell lines (fig. 2E and F).  
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Fig. 1: Luciferase induction by E2 in MELN, ZELHα, ZELHβ1 and ZELHβ2 cell 
lines. Data represent the mean +-SD and Hill fitting curve with 95% 
confidence interval belt. 
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Triclosan does not alter zfER activity in in vivo zf-cyp19a1b zebrafish larvae 

Zebrafish embryos were exposed from 3hpf to 96 hpf with daily renewal of water. The 

mortality in positive, negative controls and in exposed groups was below 20% in each experiment. 

The GFP intensity measured on day 4 in living zebrafish larvae showed that TCS induced a small 

significant increase in cyp19a1b expression, but only at the lowest concentration of 0.03 µM (fig. 

Fig. 2. Response of MELN (A), ZELHα (B), ZELHβ1 (C), ZELHβ2 (D), ZELH (E) and ZFL (F) cells to TCS. Cells 
were exposed for 24h (MELN) or 72h (ZELH-zfERs) to TCS (0.03 to 30 µM) in presence or absence of E2. 
MELN, ZELHβ1 and ZELHβ2 cells were co-exposed to TCS + E2 0.1 nM, and ZELHα, ZELH and ZFL cells to 
TCS + E2 1 nM. Data represent the mean (+-SD) of a minimum of 2 independent experiments normalized 
to E2 positive control for luciferase activity. ¤ : response significantly different from control cell viability, 
*: response significantly different from control luciferase activity (Mann-Withney, α=5%). 
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3A). At 1 µM, GFP intensity was significantly decreased compared control level. To assess the 

effects of TCS on E2-induced GFP intensity, zebrafish embryos were exposed to TCS in presence of 

E2 10 nM. TCS has no significant effects on E2-induced cyp19a1b expression from 0.03 to 0.3 µM, 

but significantly decreased by 30% the E2-induced-GFP intensity at 1 µM (fig. 3A). We further 

investigated the effects of TCS 1 µM on E2 dose-response induction of GFP. TCS did not 

significantly decrease E2-induced GFP intensity, despite the 17% decrease observed at E2 10 nM 

(p-value = 0.10). However, TCS 1 µM induced a slight but significant 2-fold increase in E2 0.625 nM 

response, which was confirmed in two independent experiments (fig. 3B).  

 

DISCUSSION 

The results from the in vitro assays in ZELH-zfERs and MELN reporter cell lines demonstrate 

the lack of agonist and antagonist activity of TCS toward zfER and hERα in the range of 

concentrations tested (0.03 – 10 µM nominal concentrations). As small significant decrease in E2-

induced luciferase activity was observed at TCS 10 µM in ZELHβ1 and ZELHβ2 cells. However, the 

decrease was low and occurred close to cytotoxic concentrations, suggesting TCS impacts on 

luciferase activity rather than a direct effect on zfER activation. There is many information 

regarding TCS estrogenic and anti-estrogenic effects in vitro. The absence of ER transactivation by 

Fig. 3. Effect of TCS on cyp19a1b expression in transgenic zebrafish larvae. Embryos were exposed 
from 3hpf for 96h with daily renewal of medium, GFP intensity was measured on day 4 on living 
organisms by fluorescence microscopy. (A) zebrafish embryos were exposed to TCS from 0.03 to 1 µM 
alone or in co-exposure to E2 10 nM. (B) Zebrafish embryos were exposed to E2 from 0.16 to 10 nM 
alone or in presence of TCS 1 µM. Data represent the mean +/- SEM of a minimum of 1 experiment. “*”: 
response significantly different from control group (Mann Withney, p<0.05). 



Résultats : chapitre B – article n°3 

112 

 

TCS alone in the zebrafish reporter cell lines is in agreement with previous studies based on human 

cells transfected with recombinant fish or human ERα (Ahn et al., 2008; Gee et al., 2008; Miyagawa 

et al., 2014). To our knowledge, no information on zfERβ1 and zfERβ2 subtypes implication in TCS 

response are available so far, impeding any comparison. Contrasting with the lack of estrogenic 

effects, the absence of anti-estrogenic activity observed in the zebrafish and human reporter cell 

lines differs from previous reports. Except one study showing no effect of TCS on EE2-induced 

hERα activation in cancer cells (Louis et al. 2013), several in vitro studies described TCS as anti-

estrogenic in TA and proliferative assays (Ahn et al. 2008, Gee et al. 2008, Henry et al. 2011). To 

our knowledge no information on anti-estrogenic effect of TCS on fish ER has been previous 

reported, thus, differences between test systems, i.e. organism (fish vs human), tissue (cancer 

cells vs hepatocytes) and ER subtype (ERα vs ERβ1/β2), may contribute to the differences 

observed.  

In the present study, we noticed a decrease in reporter gene activity at 30 µM TCS, 

irrespectively of E2 in all the cell lines, which paralleled a marked decrease in cell viability. TCS was 

shown to induce a caspase-dependent apoptosis in neuronal cells (Park et al., 2016; Szychowski 

et al., 2015) and to reduce cell viability by targeting cell proliferation in mouse embryonic stem 

cells (Chen et al., 2015) and in MCF-7 cells (Liu et al., 2002). Thus, the decreased cell viability 

observed in ZFL-derived cells and in MELN cells at 30 µM is in agreement with the broad cellular 

toxicity of TCS reported in the high µM range.  

TCS (anti)estrogenic effects were further investigated in vivo using transgenic zebrafish 

embryos that express GFP under the control of cyp19a1b promoter in radial glial cells (Brion et al. 

2012). Cyp19a1b codes for the brain aromatase (aromatase B) responsible of the conversion of 

androgens into estrogens and which expression is highly inducible by ER agonists at the embryonic 

stage through an auto-regulatory loop (Le Page et al., 2008; Menuet et al., 2005). In the present 

study, we showed that TCS did not induce cyp19a1b expression and did not significantly reduced 

10 nM E2-induced cyp19a1b expression from 0.03 to 1 µM. These results are in line with the in 

vitro data obtained in this study in the same model species.  

At 1 µM, TCS significantly decreased GFP intensity as compared to other tested 

concentrations. To our knowledge, no chemical has been reported to decrease basal cyp19a1b 
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expression in zebrafish embryos. Interestingly, TCS is known to target the thyroid axis in many 

organisms, including in fish at the larval and adult stages (Pinto et al., 2013; Schnitzler et al., 2016). 

Thyroid hormones are essential to central nervous system development and function (Di Liegro, 

2008). For instance, triiodothyronine (T3) is necessary for oligodendrocytes and astrocytes 

differentiation from glial cells (Noda, 2015). TCS was shown to alter the thyroid system of 

Cyprinodon variegates larvae, including T3 levels (Schnitzler et al., 2016). Thus, we may 

hypothesize that the decrease in GFP intensity observed at 1 µM TCS may result from neuro-

developmental toxicity, including toxic effects toward radial glial cells supporting GFP intensity. In 

addition, we noticed the predominance of lethargy and swimming alterations in zebrafish larvae 

exposed to 1 µM TCS, irrespectively from E2 10 nM addition. Albeit qualitative, these observations 

are in agreement with fathead minnow and rainbow trout embryo-larval developmental toxicity 

reported in the same range of concentrations (Cherednichenko et al., 2012; Orvos et al., 2002). 

Alteration of swimming behavior in larvae was shown to be specific mode of action of TCS in fish, 

as TCS targets the ryanodine receptor channels involve in calcium release from the endoplasmic, 

impairing excitation-contraction coupling in skeletal muscles of fish (Ahn et al., 2008; Brennan et 

al., 2005; Cherednichenko et al., 2012; Fritsch et al., 2013).  

As TCS at 1 µM induced specific effects and decreased GFP expression compared to other 

test concentrations, we further tested the effect of TCS 1 µM on cyp19a1b induction at lower E2 

concentrations. Our results indicate that TCS 1 µM did not decrease E2-induced GFP intensity from 

0.16 to 10 nM E2. However, a slight significant 2-fold increase in GFP intensity was measured when 

TCS 1 µM was co-exposed to E2 0.625 nM. Similar low dose effects and non-monotonic responses 

were previously described in fish regarding VTG induction by TCS in male medaka and mosquito 

fish (Ishibashi et al. 2004, Raut et Agnus 2010). In mammals, several authors suggested that TCS 

may interact with circulating hormones and thus increase the action of estrogens (Feng et al., 

2016; Zorrilla et al., 2009). For instance, TCS was shown to potentiate the EE2 response in the rat 

uterotrophic assay (Louis et al., 2013; Stoker et al., 2010). 

Among all possible TCS toxicity pathways, our study addressed the very specific effect of 

TCS on zfER transactivation in zebrafish reporter gene assays. Our results demonstrated that TCS 

lacks agonist and antagonist activities toward zfER in in vitro and in vivo, and toward hERα in vitro 

in reporter gene assays. At 1 µM, TCS interfered with low E2 concentration in transgenic zebrafish 
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larvae, suggesting that modulation of E2 response may occur in zebrafish, but irrespectively of 

direct binding and transactivation of zfERs.  

ACKNOWLEDGEMENTS 

This study is supported by INERIS and by SOLUTIONS Project from the European Union Seventh 

Framework Program (FP7-ENV-2013-two-stage Collaborative project) under grant agreement 

603437. We would like to thank Emmanuelle Maillot-Marechal and Benjamin Piccini for technical 

support.  

 

  



Résultats : chapitre B – article n°3 

115 

 

REFERENCES 

Ahn, K.C., Zhao, B., Chen, J., Cherednichenko, G., Sanmarti, E., Denison, M.S., Lasley, B., Pessah, I.N., 
Kultz, D., Chang, D.P.Y., Gee, S.J., Hammock, B.D., 2008. In vitro biologic activities of the 
antimicrobials triclocarban, its analogs, and triclosan in bioassay screens: Receptor-based 
bioassay screens. Environ. Health Perspect. 116, 1203–1210. doi:10.1289/ehp.11200 

Balaguer, P., Francois, F., Comunale, F., Fenet, H., Boussioux, A.M., Pons, M., Nicolas, J.C., Casellas, C., 
1999. Reporter cell lines to study the estrogenic effects of xenoestrogens. Sci. Total Environ. 
233, 47–56. doi:10.1016/S0048-9697(99)00178-3 

Brausch, J.M., Rand, G.M., 2011. A review of personal care products in the aquatic environment: 
environmental concentrations and toxicity. Chemosphere 82, 1518–1532. 
doi:10.1016/j.chemosphere.2010.11.018 

Brennan, C., Mangoli, M., Dyer, C.E.F., Ashworth, R., 2005. Acetylcholine and calcium signalling 
regulates muscle fibre formation in the zebrafish embryo. J. Cell Sci. 118, 5181–5190. 
doi:10.1242/jcs.02625 

Brion, F., Le Page, Y., Piccini, B., Cardoso, O., Tong, S.-K., Chung, B., Kah, O., 2012. Screening Estrogenic 
Activities of Chemicals or Mixtures In vivo Using Transgenic (cyp19a1b-GFP) Zebrafish 
Embryos. Plos One 7, e36069. doi:10.1371/journal.pone.0036069 

Chen, X., Xu, B., Han, X., Mao, Z., Chen, M., Du, G., Talbot, P., Wang, X., Xia, Y., 2015. The effects of 
triclosan on pluripotency factors and development of mouse embryonic stem cells and 
zebrafish. Arch. Toxicol. 89, 635–646. doi:10.1007/s00204-014-1270-2 

Cherednichenko, G., Zhang, R., Bannister, R.A., Timofeyev, V., Li, N., Fritsch, E.B., Feng, W., Barrientos, 
G.C., Schebb, N.H., Hammock, B.D., Beam, K.G., Chiamvimonvat, N., Pessah, I.N., 2012. 
Triclosan impairs excitation-contraction coupling and Ca2+ dynamics in striated muscle. Proc. 
Natl. Acad. Sci. U. S. A. 109, 14158–14163. doi:10.1073/pnas.1211314109 

Cosnefroy, A., Brion, F., Maillot-Maréchal, E., Porcher, J.-M., Pakdel, F., Balaguer, P., Aït-Aïssa, S., 2012. 
Selective activation of zebrafish estrogen receptor subtypes by chemicals by using stable 
reporter gene assay developed in a zebrafish liver cell line. Toxicol. Sci. Off. J. Soc. Toxicol. 125, 
439–449. doi:10.1093/toxsci/kfr297 

Dann, A.B., Hontela, A., 2011. Triclosan: environmental exposure, toxicity and mechanisms of action. 
J. Appl. Toxicol. 31, 285–311. doi:10.1002/jat.1660 

Di Liegro, I., 2008. Thyroid hormones and the central nervous system of mammals (Review). Mol. Med. 
Rep. 1, 279–295. 

Feng, Y., Zhang, P., Zhang, Z., Shi, J., Jiao, Z., Shao, B., 2016. Endocrine Disrupting Effects of Triclosan 
on the Placenta in Pregnant Rats. Plos One 11, e0154758. doi:10.1371/journal.pone.0154758 

Foran, C.M., Bennett, E.R., Benson, W.H., 2000. Developmental evaluation of a potential non-steroidal 
estrogen: triclosan. Mar. Environ. Res. 50, 153–156. doi:10.1016/S0141-1136(00)00080-5 

Fritsch, E.B., Connon, R.E., Werner, I., Davies, R.E., Beggel, S., Feng, W., Pessah, I.N., 2013. Triclosan 
Impairs Swimming Behavior and Alters Expression of Excitation-Contraction Coupling Proteins 
in Fathead Minnow (Pimephales promelas). Environ. Sci. Technol. 47, 2008–2017. 
doi:10.1021/es303790b 



Résultats : chapitre B – article n°3 

116 

 

Gee, R.H., Charles, A., Taylor, N., Darbre, P.D., 2008. Oestrogenic and androgenic activity of triclosan 
in breast cancer cells. J. Appl. Toxicol. 28, 78–91. doi:10.1002/jat.1316 

Huang, H., Du, G., Zhang, W., Hu, J., Wu, D., Song, L., Xia, Y., Wang, X., 2014. The in vitro estrogenic 
activities of triclosan and triclocarban. J. Appl. Toxicol. 34, 1060–1067. doi:10.1002/jat.3012 

Ishibashi, H., Matsumura, N., Hirano, M., Matsuoka, M., Shiratsuchi, H., Ishibashi, Y., Takao, Y., Arizono, 
K., 2004. Effects of triclosan on the early life stages and reproduction of medaka Oryzias latipes 
and induction of hepatic vitellogenin. Aquat. Toxicol. 67, 167–179. 
doi:10.1016/j.aquatox.2003.12.005 

Kim, S.-H., Hwang, K.-A., Choi, K.-C., 2016. Treatment with kaempferol suppresses breast cancer cell 
growth caused by estrogen and triclosan in cellular and xenograft breast cancer models. J. 
Nutr. Biochem. 28, 70–82. doi:10.1016/j.jnutbio.2015.09.027 

Kolpin, D.W., Furlong, E.T., Meyer, M.T., Thurman, E.M., Zaugg, S.D., Barber, L.B., Buxton, H.T., 2002. 
Pharmaceuticals, hormones, and other organic wastewater contaminants in. Environ. Sci. 
Technol. 36, 1202–1211. doi:10.1021/es011055j 

Le Page, Y., Menuet, A., Kah, O., Pakdel, F., 2008. Characterization of a cis-acting element involved in 
cell-specific expression of the zebrafish brain aromatase gene. Mol. Reprod. Dev. 75, 1549–
1557. doi:10.1002/mrd.20892 

Liu, B.Q., Wang, Y.Q., Fillgrove, K.L., Anderson, V.E., 2002. Triclosan inhibits enoyl-reductase of type I 
fatty acid synthase in vitro and is cytotoxic to MCF-7 and SKBr-3 breast cancer cells. Cancer 
Chemother. Pharmacol. 49, 187–193. doi:10.1007/s00280-001-0399-x 

Loos, R., Carvalho, R., Antonio, D.C., Cornero, S., Locoro, G., Tavazzi, S., Paracchini, B., Ghiani, M., 
Lettieri, T., Blaha, L., Jarosova, B., Voorspoels, S., Servaes, K., Haglund, P., Fick, J., Lindberg, 
R.H., Schwesig, D., Gawlik, B.M., 2013. EU-wide monitoring survey on emerging polar organic 
contaminants in wastewater treatment plant effluents. Water Res. 47, 6475–6487. 
doi:10.1016/j.watres.2013.08.024 

Louis, G.W., Hallinger, D.R., Stoker, T.E., 2013. The effect of triclosan on the uterotrophic response to 
extended doses of ethinyl estradiol in the weanling rat. Reprod. Toxicol. 36, 71–77. 
doi:10.1016/j.reprotox.2012.12.001 

Menuet, A., Pellegrini, E., Brion, F., Gueguen, M.M., Anglade, I., Pakdel, F., Kah, O., 2005. Expression 
and estrogen-dependent regulation of the zebrafish brain aromatase gene. J. Comp. Neurol. 
485, 304–320. doi:10.1002/cne.20497 

Miyagawa, S., Lange, A., Hirakawa, I., Tohyama, S., Ogino, Y., Mizutani, T., Kagami, Y., Kusano, T., Ihara, 
M., Tanaka, H., Tatarazako, N., Ohta, Y., Katsu, Y., Tyler, C.R., Iguchi, T., 2014. Differing species 
responsiveness of estrogenic contaminants in fish is conferred by the ligand binding domain of 
the estrogen receptor. Environ. Sci. Technol. 48, 5254–5263. doi:10.1021/es5002659 

Noda, M., 2015. Possible role of glial cells in the relationship between thyroid dysfunction and mental 
disorders. Front. Cell. Neurosci. 9, 194. doi:10.3339/fncel.2015.00194 

Orvos, D.R., Versteeg, D.J., Inauen, J., Capdevielle, M., Rothenstein, A., Cunningham, V., 2002. Aquatic 
toxicity of triclosan. Environ. Toxicol. Chem. 21, 1338–1349. doi:10.1897/1551-
5028(2002)021<1338:ATOT>2.0.CO;2 

Park, B.K., Gonzales, E.L.T., Yang, S.M., Bang, M., Choi, C.S., Shin, C.Y., 2016. Effects of Triclosan on 
Neural Stem Cell Viability and Survival. Biomol. Ther. 24, 99–107. 
doi:10.4062/biomolther.2015.164 



Résultats : chapitre B – article n°3 

117 

 

Pinto, P.I.S., Guerreiro, E.M., Power, D.M., 2013. Triclosan interferes with the thyroid axis in the 
zebrafish (Danio rerio). Toxicol. Res. 2, 60–69. doi:10.1039/c2tx20005h 

Raut, S.A., Angus, R.A., 2010. Triclosan Has Endocrine-Disrupting Effects in Male Western 
Mosquitofish, Gambusia Affinis. Environ. Toxicol. Chem. 29, 1287–1291. doi:10.1002/etc.150 

Schnitzler, J.G., Frédérich, B., Dussenne, M., Klaren, P.H.M., Silvestre, F., Das, K., 2016. Triclosan 
exposure results in alterations of thyroid hormone status and retarded early development and 
metamorphosis in Cyprinodon variegatus. Aquat. Toxicol. 181, 1–10. 
doi:10.1016/j.aquatox.2016.10.019 

Schultz, M.M., Bartell, S.E., Schoenfuss, H.L., 2012. Effects of triclosan and triclocarban, two ubiquitous 
environmental contaminants, on anatomy, physiology, and behavior of the fathead minnow 
(Pimephales promelas). Arch. Environ. Contam. Toxicol. 63, 114–124. doi:10.1007/s00244-
011-9748-x 

Scientific committee on consumer safety (SCCS), 2010. Opinion on triclosan - Antimicrobial resistance 
(No. SCCP/1251/09). 

Sonavane, M., Creusot, N., Maillot-Maréchal, E., Péry, A., Brion, F., Aїt-Aïssa, S., 2016. Zebrafish-based 
reporter gene assays reveal different estrogenic activities in river waters compared to a 
conventional human-derived assay. Sci. Total Environ. 550, 934–939. 
doi:10.1016/j.scitotenv.2016.01.187 

Stoker, T.E., Gibson, E.K., Zorrilla, L.M., 2010. Triclosan exposure modulates estrogen-dependent 
responses in the female wistar rat. Toxicol. Sci. Off. J. Soc. Toxicol. 117, 45–53. 
doi:10.1093/toxsci/kfq180 

Szychowski, K.A., Sitarz, A.M., Wojtowicz, A.K., 2015. Triclosan induces Fas receptor-dependent 
apoptosis in mouse neocortical neurons in vitro. Neuroscience 284, 192–201. 
doi:10.1016/j.neuroscience.2014.10.001 

Tong, S.-K., Mouriec, K., Kuo, M.-W., Pellegrini, E., Gueguen, M.-M., Brion, F., Kah, O., Chung, B., 2009. 
A cyp19a1b-GFP (Aromatase B) Transgenic Zebrafish Line That Expresses GFP in Radial Glial 
Cells. Genesis 47, 67–73. doi:10.1002/dvg.20459 

Triclosan - Substance evaluation - CoRAP - ECHA [WWW Document], n.d. URL 
https://echa.europa.eu/information-on-chemicals/evaluation/community-rolling-action-
plan/corap-table/-/dislist/details/0b0236e1807e4774 (accessed 3.28.17). 

Zorrilla, L.M., Gibson, E.K., Jeffay, S.C., Crofton, K.M., Setzer, W.R., Cooper, R.L., Stoker, T.E., 2009. The 
Effects of Triclosan on Puberty and Thyroid Hormones in Male Wistar Rats. Toxicol. Sci. 107, 
56–64. doi:10.1093/toxsci/kfn225 

  



Résultats : chapitre B – article n°3 

118 

 

 

 

 



Résultats : chapitre C – article n°4 

119 

 

  Evaluer les xeno-estrogènes en mélanges avec des 

polluants environnementaux 

L’objectif de ce chapitre est d’évaluer dans nos bio-essais l’activité estrogénique de xéno-

estrogènes lorsqu’ils sont présents au sein de mélanges. Nous avons adressé deux cas de figures : 

(1) l’influence de ligands de AhR sur la réponse estrogénique (article n°4), et (2) la détection de 

xéno-estrogènes au sein d’un mélange de 12 molécules comprenant des molécules non actives et 

inhibitrices par une approche incluant une modélisation des effets additifs des xeno-estrogènes 

(article n°5). 

 Article n°4: “Interference between AhR and ER signalling pathways in 

human in vitro and zebrafish in vitro and in vivo bioassays used for 

estrogenicity monitoring”  

1.1 Contexte et objectifs 

Les contaminants environnementaux peuvent affecter le système endocrinien par de 

nombreux mécanismes, à l’image les dioxines et composés dioxine-like qui sont capables 

d’interférer avec la signalisation de ER. Comme nous l’avons vu dans l’article n°3, le ligand de AhR 

BaP était estrogénique dans les MELN mais anti-estrogénique dans les ZELH-zfERs, soulevant la 

question de l’implication de AhR dans la réponse des ZELH-zfERs, d’autant que les ZELH-zfERs 

proviennent de cellules de foie de poisson zèbre où les genes ahr2 et cyp1a sont inductibles (Eide 

et al., 2014).  

L’objectif de cette étude est d’évaluer une possible interaction entre ER et AhR dans les 

modèles utilisés pour évaluer l’estrogénicité environnementale in vitro et in vivo. Pour cela, les 

bio-essais ont été exposé à la TCDD et à l’E2, seul, en combinaison et en présence d’antagoniste 

de ER (ICI) ou de AhR (CH223191). L’interaction réciproque entre les deux voies de signalisation a 

été évaluée en mesurant l’activité de la luciférase (in vitro), EROD (in vitro) et l’intensité de la GFP 

(test ESAZY), ainsi que l’expression de gènes endogènes ER- (pS2, vtg1-5 et vtg7, cyp19a1b) et 

AhR-régulés (ahr, ahr2, cyp1a). Ce travail est le fruit d’une collaboration avec Patrice Gonzalez et 
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son équipe (laboratoire EPOC/OASU, Université de Bordeaux) concernant l’approche moléculaire 

(PCR) de l’étude.   

1.2 Principaux résultats 

D’une marnière générale, nous observons qu’il y a une interaction réciproque entre les 

voies AhR et ER dans tous les modèles étudiés avec des différences marquées entre bio-essais in 

vitro humain et poisson zèbre et une bonne concordance entre modèles in vitro et in vivo de 

poisson zèbre. 

Sur la voie ER, la TCDD, seule et en présence d’E2, induit une augmentation de l’activité 

luciférase sur les MELN qui est abolie par l’antagoniste de AhR, le CH223191, confirmant le rôle 

de AhR. A l’inverse, la TCDD diminue l’activité de la luciférase induite par l’E2 dans les ZELH-zfERs 

et dans les larves cyp19a1b-GFP. In vitro, l’anti-estrogénicité est beaucoup plus marquée sur 

l’activité de la luciférase dans les ZELHα que dans les ZELHβ2. A 72h d’exposition, le CH223191 ne 

permet pas de lever significativement l’effet anti-estrogénique in vitro, mais restaure 

partiellement l’activité de la GFP dans les larves de poisson zèbre.  

Ces interactions croisées sont également retrouvées, dans une certaine mesure, sur 

l’expression de gènes endogènes cibles de ces récepteurs. Dans les cellules MELN, l’expression de 

pS2 est différemment affectée par la TCDD : seule, la TCDD diminue l’expression de pS2 et n’a 

aucun effet en présence d’E2. Dans les ZELHα, seule l’expression induite par l’E2 de la vtg3 est 

diminuée par la TCDD à 72h d’exposition, et son expression est restaurée en présence de 

CH223191. Dans les ZELHβ2, seule l’expression induite par l’E2 de la vtg5 est diminuée en présence 

de TCDD, et son niveau d’expression n’est pas modifié en présence de CH223191. Comparée aux 

résultats obtenus à 24h d’exposition, l’anti-estrogénicité de la TCDD sur l’expression de vtg5 s’est 

amplifiée à 72h et n’est plus antagonisée par le CH223191. Dans les larves de poisson zèbre, le 

profil d’expression de cyp19a1b est totalement similaire au profil d’expression de la GFP, et en 

présence de CH223191, l’effet anti-estrogénique de la TCDD est totalement levé.  

Sur la voie AhR, l’activité EROD est inhibée par l’E2 dans les MELN et l’addition de 

l’antagoniste de ER, l’ICI, permet de lever cette inhibition et même de potentialiser l’activité EROD. 

Ce résultat est confirmé au niveau transcriptionnel avec l’expression du cyp1a, montrant 



Résultats : chapitre C – article n°4 

121 

 

l’implication de ER dans la régulation transcriptionnelle du cyp1a. Dans les cellules ZELHα, l’activité 

EROD est aussi inhibée par l’E2, mais l’addition d’ICI ne permet de restaurer que partiellement 

l’activité EROD. Contrairement aux cellules MELN, l’expression de cyp1a n’est pas modulée par 

l’E2 ni par l’ICI dans les ZELH-zfERs. Cependant, une interaction négative entre E2 et TCDD est 

observée sur l’expression de ahr2 à 72h d’exposition, non modifiée par l’antagoniste de ER, l’ICI. 

Dans les ZELHβ2, aucune activité EROD n’est détectée, alors que la TCDD induit l’expression du 

cyp1a. Comme dans les ZELHα, l’expression induite par la TCDD du cyp1a est peu affectée par l’E2, 

mais une interaction négative est observée au niveau transcriptionnel pour ahr2 à 72h 

d’exposition. L’addition d’ICI bloque partiellement l’effet de l’E2 sur l’expression de ahr2. De la 

même manière, l’expression du cyp1a induite par la TCDD n’est pas affectée par l’E2 ou l’ICI dans 

les larves transgéniques. Cependant, l’E2 et plus fortement la TCDD induisent une diminution de 

l’expression de ahr2 dans les larves. En co-exposition avec la TCDD, l’E2 diminue l’inhibition de 

l’expression de ahr2, qui est partiellement restaurée en bloquant ER avec l’ICI.   

Dans son ensemble, ces résultats indiquent que l’interaction entre la TCDD et l’E2 est 

variable en fonction du temps d’exposition et du gène ciblé (luciférase vs gènes endogènes), 

montrant une dynamique complexe d’interaction entre les deux voies de signalisation dans les 

bio-essais. 

1.3 Conclusion 

➢ Il y a une interaction réciproque entre les signalisations de AhR et ER dans tous les bio-

essais 

 

➢ La TCDD induit des effets opposés sur la réponse à l’E2 entre bio-essais : inhibition dans 

les modèles poisson zèbre mais activation sur les MELN 

 

➢ Les effets mesurés in vitro en cellules ZELH-zfERs sont retrouvés in vivo chez l’embryon, 

attestant de la pertinence des bio-essais in vitro pour révéler des effets chez cette espèce 

modèle. 
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and zebrafish in vitro and in vivo bioassays used for estrogenicity monitoring 

Hélène Serra1,2, François Brion1, Hélène Budzinski2, Guillemine Daffe3, Patrice Gonzalez3, Selim Aït-

Aïssa1* 
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2 UMR-CNRS EPOC/LPTC, Université de Bordeaux, Talence, France 
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INTRODUCTION 

Endocrine-disrupting chemicals (EDCs) represent a wide range of environmental 

contaminants that interfere with the endocrine system through multiple modes of action (Kabir 

et al., 2015). Among them, direct binding of chemicals with the estrogen receptor (ER) is a well-

identified key molecular event that mediates transcriptional activation of target genes involved in 

cell and tissue endocrine responses in vertebrates (Nelson and Habibi, 2013). While a number of 

environmental compounds are direct (ant)agonist ligands of the estrogen receptors (ERs) (e.g. 

reviewed in Kiyama and Wada-Kiyama, 2015), other contaminant-activated mechanisms, such as 

activation of other nuclear receptors or transcription factors, such as the aryl hydrocarbon 

receptor (AhR), can interfere with and modulate the ER-signaling pathway (Matthews and 

Gustafsson, 2006; Ohtake et al., 2003). 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and polyhalogenated aromatic hydrocarbons 

(PHAHs) are typical environmental AhR ligands. They exert their primary effects through binding 

to AhR which heterodimerizes with AhR nuclear translocator (ARNT) and activates the 

transcription of several genes of biotransformation enzymes including the cytochrome P4501A 

(CYP1A) (Denison and Nagy, 2003). Ligand activated-AhR can also interact with (un)liganded ER to 
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form an heterotrimer that binds to estrogen response elements (ERE), and thereby modulates the 

transcription of ER-regulated genes. Such mechanism has been demonstrated in vitro in human 

breast cancer cells and in vivo to induce proliferation of endometrial cells and uterine growth in 

ovariectomized mouse (Ohtake et al., 2003; Rüegg et al., 2008; Safe et al., 2000; Wormke et al., 

2003).  

Given the ubiquitous nature of ER and AhR ligands in the aquatic environment, it is 

important to consider their interactions and their effects on the endocrine system in fish for 

hazard and risk assessment of these compounds. However, cross-talk between ER and AhR 

pathways has been less studied in fish than in mammals, although there are some evidences that 

activated AhR inhibits ER-regulated gene expression both in vitro and in vivo (Bugel et al., 2013; 

Cheshenko et al., 2007; Navas and Segner, 2000b; Smeets et al., 1999). Conversely, some PCB 

congeners were described to induce in vitro the transcription of ER-dependent genes in salmon 

hepatocytes (Mortensen and Arukwe, 2008, 2007) and to potentiate in vivo estrogenic responses 

in salmon co-exposed with PCB and the xeno-oestrogen nonylphenol (Arukwe et al., 2001). 

Moreover, the inhibitory effect of (xeno)-estrogens on AhR mediated responses has been 

described in rainbow trout suggesting that ER/AhR cross-talk could be bi-directional (Mortensen 

and Arukwe, 2008; Navas and Segner, 2000a). Thus, there is a need to further investigate the 

interactions between ER and AhR and their consequences on the regulation of ER- and AhR-

regulated genes in fish. 

This study aimed at characterising the ER-AhR interference in a set of human- and fish-

based bioassays that are routinely used for estrogenicity monitoring. For this purpose, we 

assessed the effect of typical ER and AhR ligands (E2 and TCDD, respectively), on ER- and AhR-

mediated response in different in vitro and in vivo zebrafish ER-reporter gene bioassays. The study 

was conducted using established zebrafish liver (ZFL) cells stably transfected with luciferase (Luc) 

reporter gene and zebrafish ERα (ZELHα cells) or zebrafish ERβ2 (ZELHβ2 cells) (Cosnefroy et al., 

2012; Sonavane et al., 2016). ZFL cells express functional AhR2 (Wentworth et al., 2004) and 

inducible cyp1a mRNA expression (Eide et al., 2014). To determine whether the cross-talk could 

be observed at the organism level, in vivo experiments were conducted in transgenic zebrafish 

embryos expressing GFP under control of cyp19a1b promoter (Brion et al., 2012; Tong et al., 

2009). For comparison purpose, experiments were also conducted in vitro in MCF-7 cells stably 
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transfected with estrogen-regulated luciferase gene (MELN cells, Balaguer et al., 1999), in which 

ER/AhR interactions have been evidenced (Ohtake et al., 2003). Effects on ER pathway were 

investigated by assessing both reporter gene activity in the different models and endogenous gene 

expression, i.e. pS2 in MELN cells, vtg1-5 and vtg7 in ZELHα and ZELHβ2 cells, and cyp19a1b in 

zebrafish embryos. AhR signaling pathway was investigated by measuring EROD activity, and ahr 

(MELN cells), ahr2 (zebrafish bioassays) and cyp1a expression.   

MATERIAL AND METHODS  

Chemicals and bioreagents 

17β-estradiol (E2), 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD), α-naphtoflavone (αNF), 7-

ethoxyresorufin (7-ERF), dimethylsulfoxide (DMSO), Leibovitz 15 culture medium (L-15), fetal calf 

serum (FCS), 4-(2-hydroxy-ethyl)-1-piperazineethanesulfonic acid (HEPES), epidermal growth 

factor (EGF), G418, 3-[4,5-dimethylthiazol-2-yl]-2,5-diphenyl-tetrazoliumbromide (MTT) and D-

luciferin were purchased from Sigma Aldrich (St-Quentin Fallavier, France); Dulbecco's Modified 

Eagle Medium High Glucose (DMEM HG) powder, F-12 nutrient mixture (Ham's F12) powder, 

penicillin and streptomycin were purchased from Gibco (France); insulin, hygromycin B and 

sodium bicarbonate were purchased from Dominique Dutscher (France), RNAlater was purchased 

from Thermo Fisher Scientific (France) and ICI 182,780 was purchased from TOCRIS (France).  

In vitro assays and cell culture 

The zebrafish in vitro assays were derived from the zebrafish liver cell (ZFL) line that was 

stably transfected by first an ERE-driven luciferase reporter gene, yielding the ZELH cell line, and 

then by zfERα or zfERβ2 subtype, yielding the ZELHα and ZELHβ2 cell lines, respectively (Cosnefroy 

et al., 2012). Establishment of these cell models and their response to different classes of well-

known xeno-estrogens have been previously described (Cosnefroy et al., 2012, Sonavane et al., 

2016). In addition, the ZFL and ZELH cell lines were used as control cell lines with no functional ER. 

The human-derived MELN cell line (Balaguer et al., 1999) was kindly provided by Dr. Patrick 

Balaguer (INSERM Montpellier, France). The MELN cells are MCF-7 cells stably transfected by an 

ERE-driven luciferase reporter gene and express endogenous hERα, but no functional hERβ (P. 

Balaguer, personal communication). 
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Conditions for routine cell culture and exposure to chemicals and environmental extracts 

have been detailed previously (Cosnefroy et al., 2012, Creusot et al., 2014,). Briefly, cells were 

seeded in 96-well white opaque culture plates (Greiner CellStar™, Dutscher, France) at 25,000 cells 

per well for all ZELH-zfER cell lines in phenol red free LDF-DCC medium (containing 50% of L-15, 

35% of DMEM HG, 15% of Ham's F12, 15 mM of HEPES, 0.15 g/l of sodium bicarbonate, 

0.01 mg/ml of insulin, 50 ng/ml of EGF and 50 U/ml of penicillin and streptomycin antibiotics, 5% 

v/v stripped FCS), and at 80,000 cells per well for MELN cell line in steroid-free DMEM medium. 

Cells were left to adhere for 24 h. Then, they were exposed in triplicates to serial dilutions of test 

compound for either 72 h at 28 °C for zebrafish cells or 16 h at 37 °C for the MELN cell line. For 

PCR analysis, MELN cells were exposed as previously mentioned but in 5 replicates per condition. 

The exposure protocole for ZELH-zfERs cells was slightly adapted. ZELH-zfERs were seeded in 48-

well plates at 50,000 cells per well and exposed either for 24h or 72h in 5 replicates per condition. 

At the end of the exposure, the cells were washed with PBS, the medium was removed and 

replaced by 50 µL (MELN) or 150 µL trypsin few minutes. Trypsin action was stopped by excess of 

medium and the cells were transferred into a 1.5 mL-tube and centrifugated at 180g for 5 min at 

4°C. The supernatant was then removed and replaced by excess of RNAlater solution. The 

extracted cells were kept 24h at 4°C and then transferred at -80°C until analysis.  

Luciferase and EROD measurements 

Luciferase and EROD activities were measured subsequently in intact living cells, enabling 

combined assessment of both responses within the same wells. For luciferase activity, the medium 

was removed and replaced by 50 μl per well of medium containing 0.3 mM luciferin. The 

luminescence signal was measured in intact living cells using a microtiter plate luminometer 

(Synergy H4, BioTek). EROD assay was performed as previously described by Laville et al. (2004). 

The medium was removed and replaced by 100 µL of medium containing 7 mM 7-ERF. After 

fluorescence measurement, cells were washed twice with PBS and the plates were kept frozen for 

1 h at −80 °C. Total cellular proteins were then determined with the fluorescamine assay (Lorenzen 

and Kennedy 1993), using bovine serum albumin (BSA) as standard. EROD activities were 

expressed as pmol resorufin/ min/mg protein. 
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Cell viability 

The effect of test chemicals on cell viability was assessed by using the 3-(4,5-dimethyl-

thiazol-2-yl)-2,5diphenyl tetrazolium bromide (MTT) assay (Mosmann 1983). After cell exposure, 

culture medium was removed and replaced by 100 μL of medium containing 0.5 mg/mL MTT. Cells 

were incubated for 3 h. In living cells, MTT is reduced onto a blue formazan precipitate, which was 

dissolved by adding 100 μL of DMSO after removal of MTT containing medium. Plates were then 

read at 570 nm against a 640-nm reference wavelength on a microplate reader (KC-4, BioTek 

Instruments, France) and results were expressed in absorbance unit relative to control cells. 

 In vivo bioassay and exposure 

In vivo (anti)estrogenicity of TCS was assessed using the transgenic cyp19a1b-GFP zebrafish 

line previously developed (Tong et al., 2009) and well characterized with different classes of 

estrogens and xeno-estrogen compounds (Brion et al., 2012). The assay procedure for individual 

chemical testing has been described in detail by Brion et al. (2012). In brief, 20 fertilized transgenic 

eggs were selected for each experimental group and exposed for 96 h in 25 ml of acclimated water 

in glass crystallizers. Serial dilutions were tested with a final volume of solvent (DMSO) of 0.01% 

v/v, a concentration without any effects on embryo development or GFP expression. In each 

experimental series, positive (EE2 0.05 nM) and DMSO controls were included as separate 

experimental groups. Exposed embryos were incubated at 28 °C, under semi-static conditions with 

daily complete renewal of medium. After the exposure period, each zebrafish larva was 

photographed using a Zeiss AxioImager.Z1 microscope equipped with an AxioCam Mrm camera 

(Zeiss GmbH, Gottingen, Germany) to measure GFP expression in the brain. Image analysis was 

performed using the ImageJ software, and fluorescence data was treated exactly as previously 

described (Brion et al., 2012). For PCR analysis, subsequently to photography, larvae were 

anesthetized in cold water and pooled by 2 in RNA later solution. Zebrafish larvae were kept at 

4°C for 24h, and then stored at -80°C until analysis.  

Gene transcription  

Gene transcription analysis was carried out on cells and zebrafish larvae. Total RNA was 

extracted from each replicate (5 replicates/condition) using the «SV Total RNA Isolation System 

kit» according to the manufacturer’s instructions (Promega). First-strand cDNA was synthesized 

using « GoScript Reverse Transcription System » (Promega). Briefly, 10 µL of total RNA (2 µg) was 
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mixed with 1 µL of an oligo dT solution [1 µM] and 1 µL of an hexanucleotides solution [1 µM]. 

Samples were placed in a thermocycler (Eppendorf Mastercycler) for 5 min at 70 °C and then 5 

min at 4 °C to linearize RNAs and allow primers to fix. Then, 8 µL of a mixture containing: 1 µL of 

reverse transcriptase [1U /µL], 4 µL of GoScript 5x reaction buffer, 1.5 µL of MgCl2 [25mM], 1 µL 

of PCR Nucleotide Mix [10 mM] and 0.5 µL of Recombinant RNasin Ribonuclease Inhibitor, were 

added to each tube and homogenized. The samples were then placed in the thermocycler for 5 

min at 25 °C, followed by 1h at 42 °C for cDNA synthesis. The cDNA extracts were then stored at -

20 ° C until their used in real-time quantitative PCR reactions. Real time-quantitative PCR (RT-

qPCR) based on SYBRGreen Fluorescence was carried out using GoTaq® qPCR Master Mix kit 

(Promega). PCR reactions contained 17 µL of a mixture of Nuclease-Free Water and GoTaq® qPCR 

Master Mix containing the SyberGreen fluorescent dye, 2 µL of specific primer pairs mix (200 µM 

each) and1µL of cDNA .PCR primer-pair sequences for target genes are given in tab. SI 1: ahr, pS2 

and cyp1a in MELN cells, vtg1-5 and 7, ahr2, cyp1a in ZELH-zfERs cells, and cyp19a1b, ahr2 and 

cyp1a in zebrafish larvae. PCR run included a first denaturation step of 10 min at 95 °C followed 

by 40 cycles of 30 s at 95 °C, 30 s at 60 °C and 30 s at 72 °C, followed by a melting curve analysis 

post run to check for PCR product specificity. According to Livak and Schmittgen (2001), the delta 

CT (CT) value was calculated by subtracting the averaged threshold cycle (CT) value of the three 

housekeeping genes (rpl3α, Ef1α and β-actin) from the CT value of the target gene.  

Statistics and data analysis 

For EROD and luciferase activities, the reporter gene signal was normalized between 0 and 

1, as described in Eq. 1, with signalcondition the signal of the tested condition, signalcontrol the signal 

of the solvent control and signalpositive the signal of the positive control:  

𝑅𝑒𝑠𝑝𝑜𝑛𝑠𝑒 =
𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑑𝑖𝑡𝑖𝑜𝑛−𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙

𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑝𝑜𝑠𝑖𝑡𝑖𝑣𝑒−𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙
       (1) 

Concentration-response curves were fitted to all replicates pooled together with a 

minimum of 2 independent experiments using Hill equation in GraphPad Prism v5. For GFP 

analysis, data were expressed as fold induction above DMSO control. Significant differences 

between two treatments were performed using Mann Withney non parametric test (α=5%).  
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RESULTS 

ER- and AhR-mediated responses to the reference ligands E2 and TCDD in MELN and ZELH-zfER 

cell lines 

In all cell models, E2 and TCDD alone induced dose-dependent ER- or AhR-mediated 

response, as assessed by measuring luciferase (Fig. 1A) or EROD activity (Fig. 1B), respectively, 

hence confirming the functionality of both pathways in the cell lines. 

 

An exception was noticed however for ZELHβ2 cells, in which no EROD catalytic activity 

could be detected, both in control and TCDD-treated cells (figure 1C). When assessing cyp1a mRNA 

expression, significant induction levels (about 150-fold) were measured after TCDD exposure 

(figure 1D) suggesting that this cell line indeed expresses functional AhR. Nevertheless, cyp1a 

induction levels in ZELHβ2 were lower than in ZELHα (about 10,000-fold) or even in ZELH cells 

0.001 0.01 0.1 1 10 100

0.0

0.5

1.0

MELN

ZELH

ZELH

ZFL

EROD activity

TCDD concentration (nM)

E
R

O
D

 a
c
ti

v
it

y

(r
e

la
ti

v
e

 t
o

 T
C

D
D

 1
0
n

M
)

MELN ZFL ZELH ZELH ZELH2
0

1

2

3

4

5
40

50

60

70

80

CYP1A catalytic activity

ND

55.4

3.1

1.3

0.18

a

b

c

dC
Y

P
1
A

 a
c
ti

v
it

y

(n
m

o
l 
re

s
o

ru
fi
n

/m
in

/m
g

 p
ro

t)

MELN ZELH ZELH ZELH2 
100

101

102

103

104

105 24h

72h

cyp1a expression

*

a a

a
b

c
y
p

1
a
 m

R
N

A

(f
o

ld
 i
n

d
u

c
ti

o
n

 a
b

o
v
e
 c

o
n

tr
o

l)

B

C D

10 - 1 4 10 - 1 3 10 - 1 2 10 - 1 1 10 - 1 0 10 - 9 10 - 8 10 - 7

0.0

0.5

1.0

MELN

ZELH

ZELH2

Luciferase activity

E2 concentration (M)

L
u

c
if
e
ra

s
e
 a

c
ti

v
it

y

(r
e
la

ti
v
e
 t

o
 E

2
 1

0
 n

M
)

A

Fig. 1: Induction of ER- and AhR signalling by their respective ligands in MELN, ZFL, ZELH, ZELHα and ZELHβ2 

reporter cell lines. E2-induced luciferase (A) and TCDD-induced EROD (B) activity: data represent all replicates of 

a minimum of 2 experiments done in triplicate, fitted with Hill model (+- 95% confidence interval belt). (C): maximal 

CYP1A catalytic activity induced by TCDD 10 nM (mean +-SD of all replicates of a minimum of 2 experiments done 

in triplicates). No basal EROD activity could be detected in ZELH-zfERs cells. (D): cyp1a mRNA levels at TCDD 10 nM 

in fold induction above DMSO control levels (mean +- SD of a minimum of 4 replicates). Different letters indicate a 

significant difference between two groups (*) no cyp1a mRNA detected in DMSO control in ZELH cells at 72h.  
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(about 30,000-fold). The same pattern was observed when comparing induced EROD activity in 

the different zebrafish cell lines (figure 1C). Comparison of ZELH-zfERs cells with ZELH cells 

suggests that de novo expression of zfER in ZFL cell context has influenced the transcriptional 

activity of AhR. However, a possible clonal effect after consecutive clone selection during stable 

transfection process cannot be excluded.  

TCDD has different effects on ER signaling in zebrafish and human reporter cell lines 

Effect of TCDD on ERE-driven luciferase activity  

In MELN cells, TCDD alone induced a dose-dependent increase in ERE-driven luciferase 

activity, up to 40% the effect of E2 (figure 2A). The same activating effect was observed after co-

exposure to E2, suggesting a positive cross-talk in this cell line (figure 2B). In contrast, in zebrafish 

cells, TCDD alone had no effect in both ZELHα and ZELHβ2 cells (figure 2A). However, when co-

exposed with E2, a clear and significant inhibitory effect was noted suggesting a negative cross-

talk of TCDD on ER-signaling in both zebrafish cell lines (figures 2C and 2D). 
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Fig. 2: Effect of TCDD on E2-induced luciferase activity. The cell lines were exposed either to TCDD alone (A).  Then, 

MELN (B), ZELHα (C) and ZELHβ2 (D) cells were exposed to E2 alone (black triangles) and in presence of fixed 

concentration of TCDD (grey open circles). Data represent all the replicates of a minimum of 3 independent 

experiments done in triplicates, fitted with Hill nonlinear regression model (+- 95% confidence interval belt). 
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The AhR antagonists CH223191 and αNF were further used to investigate the role of AhR 

in the observed cross-talk (Fig. 3). In MELN cells, CH223191 and aNF blocked the TCDD-induced 

luciferase activity, suggesting the involvement of AhR in the estrogenic response observed (Fig. 3A 

and 3D). In contrast, less clear effect of AhR antagonists were observed in zebrafish cells, only αNF 

could partially block TCDD anti-estrogenic effects in ZELHα cells (Fig. 3E). 

 

 

Effect of TCDD on ER-regulated endogenous genes  

We further investigated whether TCDD could also modulate the expression of ER-regulated 

endogenous genes. In MELN cells, pS2 was selected as an ER regulated gene in MCF-7 cells (e.g. 

Ohtake et al., 2003). E2 significantly up-regulated pS2 gene expression by 2-fold (figure 4A). 
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Fig. 3 Effect of AhR antagonists in E2 and TCDD interaction on luciferase activity at 24h in MELN cells, and at 

72h in ZELHα and ZELHβ2 cells. A, B, C: luciferase activity in response to E2, TCDD, E2+TCDD, or E2+TCDD with 

CH223191 at 1 µM (MELN) or 10 µM (ZELHα and ZELHβ2 cells) or with αNF (10 µM) in MELN (A,D), ZELHα (B,E), 

and ZELHβ2 (C,F) cells. Box plots (whiskers: 2.5 to 97.5 percentile) represent all replicates of a minimum of 3 

independent experiments done in triplicates. Different letters denote a statistical significant difference between 

two group (Mann-Withney, α=5%).  
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Contrasting with luciferase activity, TCDD alone slightly decreased pS2 basal expression compared 

to solvent control, but had no significant effects when co-exposed with E2, or with E2 and 

CH223191 (figure 4A).  

 

In ZELH-zfER cells, we selected several vtg genes (vtg1- 5 and vtg7) that were previously 

described to be expressed in zebrafish hepatic cell context (Eide et al., 2014). Basic mRNA levels 

in control ZELH, ZELHα and ZELHβ2 cells were overall very low or even undetectable, which 

confirmed the previous observations on ZFL (Eide et al., 2014). Interestingly, except vtg2, all 

examined vtg genes were significantly induced by E2 after 24 h and/or 72 h in ZELHα and ZELHβ2 

(Fig SI 1) but not in ZELH cells that express no functional ER (data not shown). This result confirms 

the functionality of the newly expressed zfERs on endogenous ZFL cell response. Furthermore, 

TCDD significantly decreased E2-induced vtg3 in ZELHα and vtg5 in ZELHβ2 cells after 72h of 

exposure. In ZELHα cells, the effect of TCDD was rescued by addition of CH223191, suggesting the 

involvement of AhR in the negative crosstalk (figure 4B). In ZELHβ2 cells, CH223191 rescued the 

anti-estrogenic effect of TCDD on vtg5 expression at 24h of exposure (figure SI 2), but enhanced 

its anti-estrogenic effect at 72h of exposure. A similar trend as observed for luciferase activity in 

ZELHβ2 at 72h of exposure (figure 4D).  
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Fig. 4: Effect of AhR antagonist in E2 and TCDD interaction on endogenous gene expression at 24h in MELN 

cells, and at 72h in ZELHα and ZELHβ2 cells. mRNA levels of pS2 in MELN cells (A), vtg3 in ZELHα (B), and vtg5 

in ZELHβ2 cells (C) in response to E2, TCDD, E2+TCDD, or E2+TCDD with CH223191 at 1 µM (MELN) or 10 µM 

(ZELHα and ZELHβ2 cells) (n= 4 to 5 replicates). Different letters denote a statistical significant difference 

between two group (Mann-Withney, α=5%).  
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E2 has similar modulation of TCDD-induced EROD activity in zebrafish and human cell 

lines but has distinct transcriptional effects on cyp1a expression  

Effect of E2 on EROD activity  

In both MELN and ZELHα cell lines, TCDD-induced EROD activity was reduced by E2, with a 

maximal effect down to 60% in MELN cells (figure 5B) and to 75% in ZELHα cells (figure 5C). TCDD 

alone induced a slight but significant decrease in basal EROD activity in MELN cells (figure 5A). As 

noted above, no EROD activity was detectable in ZELHβ2 cells irrespectively of E2 addition (data 

not shown). To assess the involvement of ER in the inhibitory effect of E2 on EROD activity, cells 

were co-exposed with ICI 182,780 (ICI), a mammalian ER antagonist. Addition of ICI rescued the 

inhibiting effect of E2 in MELN cells and even caused a significant increase in TCDD-induced EROD 

activity compared to TCDD alone (figure 6A), which indicates a direct involvement of ER in E2 

effect. The inhibiting effect of E2 was also partially blocked by addition of ICI in ZELHα cells (figure 

6B).  
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Effect of E2 on AhR-regulated endogenous genes  

When assessing AhR target genes in MELN cells, E2 tended to reduce TCDD-induced cyp1a 

expression, but the effect did not reach statistical significance. However, ICI significantly up-

regulated by 4-fold cyp1a expression compared to TCDD (Fig. 6D), as seen for EROD activity (figure 
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6A), hence suggesting the involvement of ER in the transcriptional regulation of CYP1A in MELN 

cells. ahr mRNA levels were not enhanced by TCDD in MELN cells, but co-exposure with E2 and 

then with E2 and ICI very slightly but significantly increased its expression (Fig. 6G).  

In contrast to human cells, cyp1a mRNA levels in zebrafish cells were similar among all 

treatment containing TCDD, including after co-exposure with ICI, suggesting no or little 

interference of zfERα or zfERβ2 on transcriptional regulation of CYP1A (figures 6E and 6F, 

respectively).  In comparison, TCDD-induced ahr2 expression was significantly reduced by E2 in 

both ZELHα and ZELHβ2 cells at 72h of exposure (figure 6H and 6I). Addition of ICI partially restored 

TCDD response in ZELHβ2 cells (figure 6I).  

In vivo effects of TCDD on cyp19a1b and cyp1a expression in transgenic zebrabrafish larvae 

Our in vitro data suggest important cross-species differences on the effect of AhR on ER-

regulated genes. To further investigate this effect at the organism level, we used an in vivo 

reporter gene assay based on transgenic zebrafish embryos expressing GFP under control of 

cyp19a1b constitutive promoter in radial glial cells (Tong et al., 2009, Brion et al. 2012). Cyp19a1b-

driven GFP intensity and cyp19a1b mRNA expression were used to investigate ER signaling, and 

cyp1a and ahr2 mRNA expression as indicator of AhR signaling. The figure 7 shows that co-

exposure to TCDD 0.05 nM and E2 10 nM lead to a significant decrease in both GFP intensity (figure 

7A) and cyp19a1b mRNA (figure 7B) compared to E2 levels. Thus, the anti-estrogenic effect of 

TCDD observed in zebrafish cell lines was confirmed in vivo at the transcriptional level using both 

the reporter and endogenous gene response. Addition of CH223191 significantly rescued the anti-

estrogenic effect of TCDD on cyp19a1b mRNA levels (Fig 7B), with a similar effect observed in the 

GFP expression (fig. 7A), thus indicating the involvement of AhR in TCDD anti-estrogenic effect. 

Furthermore, we observed that embryos treated with CH223191 had a reduced occurrence of 

TCDD-related phenotypical toxicity (e.g. oedema). In comparison, addition of αNF, a partial AhR 

agonist, did not reduced significantly TCDD anti-estrogenic effect on cyp19a1b expression.  

To investigate the reciprocity of cross-interaction, cyp1a and ahr2 expression was also 

measured in zebrafish embryos, as illustrated in Fig. 7C and 7D. As observed in ZELH-zfERs cells, 

cyp1a expression was significantly induced by TCDD in zebrafish embryos, and this induction was 

not modulated by E2, or any AhR or ER antagonists. In contrast, ahr2 expression was highly 
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sensitive to E2 and TCDD. Compared to control, ahr2 mRNA levels were down-regulated by 50-

fold by E2 10 nM and by 10,000-fold by TCDD 0.05 nM. Combination of E2 and TCDD significantly 

led to an intermediary effect level between TCDD and E2 effect alone. Addition of CH223191 

totally restored ahr2 expression to a level similar to E2 alone, likely due to a removal of AhR-

mediated effect of TCDD. Addition of ICI significantly reduced the effect of E2 on TCDD response, 

which indicates the involvement of ER in the interaction.   

DISCUSSION 

Our study aimed at characterising interaction between ER and AhR signaling in zebrafish 

and human ER-based reporter gene bioassays that are commonly used for estrogenic screening. 
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Fig. 7: In vivo interaction between AhR and ER in transgenic cyp19a1b-GFP zebrafish embryos. 4hpf old embryos 

were exposed for 96h to E2 (10 nM), TCDD (0.05 nM), E2+TCDD, E2+TCDD with ICI (1 µM), or CH223191 (0.5 µM), or 

α-naphtoflavone (0.5 µM). A: GFP intensity in transgenic zebrafish embryos representative of a experiment (n= 5 to 

19) repeated twice. B, C, D: cyp19a1b (B), cyp1a (C) and ahr2 (D) mRNA in transgenic zebrafish (n=4 to 5 replicates). 

Box plots (whiskers: 2.5 to 97.5 percentile) represent all replicates. Different letters denote a statistical significant 

difference between two groups (Mann-Withney, α=5%). 

 



Résultats : chapitre C – article n°4 

137 

 

By monitoring both gene activity (ER-driven luciferase or GFP and TCDD-induced EROD activities) 

and ER- and AhR-regulated gene expression, we show that such interactions occurred in all ER-

reporter gene systems, with marked differences between in vitro human and zebrafish-based 

bioassays, and very good agreement between in vitro and in vivo zebrafish assays. Some specific 

variations were also noted depending on the assessed endpoint (i.e. reporter vs endogenous 

gene). 

Opposite effect of TCDD on reporter gene activity in zebrafish and human based 

bioassays 

In MELN cells, TCDD exhibited estrogenic effects on luciferase activity, alone and in 

presence of E2, in agreement with previous reports (Balaguer 1999, Ohtake et al., 2003). Liganded 

AhR was shown to recruit unliganded hERα to ER-regulated promoter leading to induction of 

estrogenic response (Ohtake et al., 2003). Involvement of AhR in the estrogenic response in MELN 

cells was evidenced by addition of AhR antagonist CH223191 or AhR partial agonist α-NF (figure 

3), which blocked the induced luciferase activity. In contrast with reporter gene activity, TCDD 

alone induced a down-regulation of pS2 expression in MELN cells, and did not modulate E2-

induced pS2 expression. In MCF-7 cells, 3-methychloranthene (3MC) up-regulated pS2 expression 

alone, but had anti-estrogenic effect in presence of E2 (Ohtake et al., 2003). Differences between 

AhR ligands (TCDD vs 3MC) and cell culture/exposure systems may account for the differences 

observed with MELN cells.    

Contrasting with human cells, TCDD had a marked anti-estrogenic effect on E2-induced 

luciferase activity in ZELHα and, to a lesser extent, in ZELHβ2 cells. Anti-estrogenic effects of AhR 

ligands on ER response have been previously reported in fish hepatocytes, such as inhibition of 

vtg induction in primary cultures of fish hepatocytes by β-naphtoflavone (Grans et al., 2010; Navas 

and Segner, 2000a) or by PCB-77 (Chang et al., 2014; Mortensen et al., 2006). To assess the 

relevance of luciferase inhibition in zebrafish hepatocytes, vtg1-5 and 7 gene expression was 

assessed in presence of E2 and E2+TCDD. Our results indicate that most vtg genes were detected 

in response to E2 in both cell lines, except for vtg2. The effect of E2 was indeed mediated by zfER 

since no vtg induction by E2 was noted in ZELH cells, in line with previous reports in parental ZFL 

cells (Eide et al., 2014).  
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Interestingly, TCDD anti-estrogenic effect was only observed for vtg3 expression in ZELHα 

cells, while in ZELHβ2 cells, vtg4, 5 and 7 at 24h of exposure and vtg5 at 72h of exposure were 

down-regulated by TCDD. Lee Pow et al. (2016) showed that medaka ERβ2 was the most potent 

ER subtype on inducing luciferase activity driven by VTG type I or VTG type II promoter. 

Interestingly, vtg4,5 and 7 belong to VTG type II, while vtg3 belong to VTG type III in zebrafish 

(Wang et al. 2005). In ZELH cells, which is representative of zebrafish liver cell context, it is likely 

that promoter-specific context may have influenced the transcriptional activity of AhR/zfER 

complex leading to differential action of TCDD on ER-regulated genes. Furthermore, it has been 

shown that zfERs subtypes are differently regulated in zebrafish liver, with zfERα, but not zfEReta2, 

being upregulated by E2 and zfERbeta1 being downregulated by E2 (Menuet et al. 2002). Further 

experiments assessing the expression of the different receptor subtypes, at both mRNA and 

protein levels, would be warranted to better understand the differences between zebrafish cell 

models.  

We further investigated the in vivo effect of TCDD on ER response using transgenic 

zebrafish expressing GFP under control of ER-regulated cyp19a1b promoter in radial glial cells 

(Tong et al., 2009, Brion et al., 2012). In zebrafish larvae, TCDD exhibited an anti-estrogenic effect 

on E2-induced evidenced by both cyp19a1b mRNA levels and cyp19a1b-driven GFP; this effect was 

rescued by CH223191 showing the involvement of AhR (figure 7). Similar anti-estrogenic effect of 

TCDD on brain aromatase expression has been previously reported in wild type zebrafish 

(Cheshenko et al., 2007). Interestingly, GFP expression and cyp19a1b expression had similar 

response profile, illustrating the suitability of the transgenic zebrafish line to study modulation of 

ER response in vivo. Moreover, this in vivo observation was in perfect agreement with in vitro 

results on zebrafish cell lines, which strengthens the relevance of using in vitro fish-derived models 

to fish-specific effect. 

Evidence for a bi-directional crosstalk between AhR and ER signalling in reporter gene 

assays 

The comparison of human and zebrafish bioassays showed differences in CYP1A response. 

MELN cells were the most sensitivity to TCDD-induced EROD activity, and had the highest CYP1A 

catalytic activity. In comparison, all ZFL-derived cells, except ZELHβ2 cells, had similar sensitivity 

to EROD induction but with low CYP1A catalytic activity compared to MELN. The high induction of 
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cyp1a expression in ZFL-derived cells might compensate the low catalytic capacity of the zebrafish 

CYP1A enzyme. Compared to other fish cell lines, no basal EROD activity was detected in ZFL 

(Creusot et al., 2015; Miranda et al., 1993).  

Furthermore, it is remarkable that de novo expression of zfER in ZFL cells led to a reduced 

EROD activity and cyp1a inducibility, especially in ZELHbeta2 cells. It is likely that zfER compete 

with AhR for transcriptional cofactors leading to lower responsiveness of AhR pathway. Lack of 

EROD activity, despite a functional AhR signaling might be the consequence of post-transcriptional 

regulation or reduced catalytic activity reaching levels below the EROD detection limits. 

Furthermore, an indirect effect of zfERβ2 transfection in ZELH cells cannot be excluded (e.g. 

insertion in key cyp1a regulatory sequence). Further experiments using transient transfection 

would be helpful to test this hypothesis.  

In mammalian models, ERα was shown to have an important role in AhR dependent 

transcription, such as in regulating cyp1a expression and related EROD activity (Beischlag and 

Perdew, 2005; Wihlen et al., 2009). In the present study, a direct involvement of hERα in cyp1a 

transcriptional regulation was observed in MELN cells, in which ICI enhanced both basal and TCDD-

induced cyp1a mRNA and EROD levels. Our data confirm the role of hERα in induced AhR signaling 

in MELN cells, illustrating the bi-directionnal crosstalk between both signaling pathways. In 

zebrafish cells, E2 decreased the TCDD-induced EROD activity but without impacting significantly 

TCDD-induced cyp1a expression. Addition of ICI partially restored the EROD activity, but did not 

impact cyp1a expression. The lack of cyp1a transcriptional modulation by E2 and/or zfERα would 

argue in favor of an interaction of E2 with CYP1A catalytic activity, as E2 is known to be a substrate 

of CYP1A family. Compared to cyp1a, TCDD-induced ahr2 expression was reduced by addition of 

E2 at 72h of exposure in both zebrafish cell lines, and was not (ZELHα cells) or only partially rescued 

(ZELHβ2 cells) by addition of ICI. Thus, we observed a bidirectional crosstalk in zebrafish reporter 

gene assays, but with different effects on AhR-signaling depending on the cell line and the AhR-

regulated gene selected. 

The same pattern was again observed in zebrafish embryos, where TCDD-induced cyp1a 

expression was not impacted by E2, nor by ICI, as observed in vitro. A previous internal study 

showed no effect of E2 10 nM on TCDD induced EROD activity in wild type zebrafish larvae, nor 
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modulation by ICI (data not shown), comforting the idea of cyp1a gene expression and EROD 

activity in zebrafish larvae is not very sensitive to E2.  However, our study shows that TCDD and 

E2 interacted on ahr2 induction in zebafish larvae. TCDD drastically decreased ahr2 mRNA, which 

was significantly reduced by addition of E2. Blocking ER with ICI partially restored ahr2 to levels 

close to TCDD levels, indicating that a crosstalk of ER on AhR response was also observed in 

zebrafish embryos.   

Implications for estrogenicity assessment   

Altogether, this study illustrated that constitutive AhR signaling pathway can be induced in 

ER-based reporter gene bioassays and interfere with ER response, leading to cell type-, species- 

and promoter-specific interactions. The cell type and promoter-specific interaction between E2 

and TCDD illustrates the need to properly characterize the response of each model, as marked 

differences can be observed depending on the endpoint selected (Wihlen et al., 2009). Anti-

estrogenic effects of TCDD were well detected in all zebrafish-based bioassays showing the 

relevance of the test systems to study modulation of ER response by AhR ligands in this model 

species. 

Numerous in vitro bioassays are routinely applied to assess the estrogenic activity of 

environmental samples, in which AhR ligands are ubiquist pollutants. Our results suggest that co-

occurrence of AhR and ER ligands may interfere with ER response in all ER-reporter gene assays, 

which may eventually lead to different outcomes depending on the cell lines used. Thus, a good 

knowledge of ER-reporter systems is needed to properly characterize the response of chemicals, 

especially in complex mixtures, such as in environmental samples.  
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SUPPLEMENTARY INFORMATION 

 

Table SI 1. PCR primer-pair sequences of targeted genes.  

 GENE PRIMER F (5’ – 3’) PRIMER R (5’ – 3’) REF. 

H
o

u
se

ke
e

p
in

g 

ge
n

e
s 

β-actin AAGTGCGACGTGGACA  GTTTAGGTTGGTCGTTCGTTTGA (Gentes et al, 2015) 

Ef1α GGGAAAGGAAAAGACCCACA CGCTCGGCCTTCAGTT  (Gentes et al, 2015) 

Rpl13α ACCCTTCCCGTGGATCA  GTGGGTTTCAGACGCACA  (Gentes et al, 2015) 

M
EL

N
 

pS2 GCGAAGCTTGGCCACCATGGAGAA
CAAGG 

GCGGATCCACGAACGGTGTCGTCG
AA 

(Lee et al., 2003) 

ahr CATGCTTTGGTCTTTTATGC TTCCCTTTCTTTTTCTGTCC (Iwanari et al., 
2002) 

cyp1a1 TCTTTCTCTTCCTGGCTATC CTGTCTCTTCCCTTCACTCT (Iwanari et al., 
2002) 

Ze
b

ra
fi

sh
 

vtg1 CATCTTATGCTGGTGATTTGTCA CTTGAGCTTGAACTTGAACTTGA Eide et al., 2014 

vtg2 GGTGACTGGAAGATCCAAG TCATGCGGCATTGGCTGG Eide et al., 2014 

vtg3 TTAGAACCAGCAAAGGATGC CATCTCTTTTCTCCTTAAATAC Eide et al., 2014 

vtg4 GAGAGACTGCCAAAAATTGCCT GGAGAGAAAATCCTTATCAATGGT
G 

Eide et al., 2014 

vtg5 CCAAAAATTGTCACCACTTATGCT CTTCATTCCTCCATGATATGCTTA Eide et al., 2014 

vtg7 CCATCTCAGAAGTCCTTTG CAAACATTCTTGTGAAAATGAAGA
TA 

Eide et al., 2014 

cyp19a1b ACTAAGCAAGTCCTCCGCTGTGTA
CC 

TTTAAACATACCTATGCATTGCAGA
CC 

 

cyp1a GCATTACGATACGTTCGATAAGGA
C 

GCTCCGAATAGGTCATTGACGAT Eide et al., 2014 

ahr2 TATCGACACAAGAGGGAAGG TGAAGACGGTTAATCCACTC Eide et al., 2014 
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Fig. SI1: Influence of TCDD on E2-induced vtg1-5 and vtg7 gene expression in ZELHα (A, B) and 

ZELHβ2 (C, D) cells at 24h and 72h of exposure. Data represent the mean +-SD of 4 to 5 replicates. 

(*) denotes a statistical difference between E2 (dark grey) and E2+TCDD (light grey). ND: low/not 

detected levels 
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Fig. SI2: Role of AhR in TCDD inhibition of E2-induced vtg3 mRNA in ZELHα cells (A) and on vtg5 

mRNA in ZELHβ2 cells (B) at 24h of exposure. Box plots (whiskers: 2.5 to 97.5 percentile) represent 

4 to 5 replicates, ND: not detected. Different letters denote a statistical difference between two 

groups (Mann-Whitney, α=5%).  

 

Fig. SI3: Role of ER in TCDD effect on ER response in MELN (A, B), ZELHα (C), and ZELHβ2 cells (D, 

E, F). Effect of E2 and TCDD in presence of AhR partial agonist α-naphtoflavone (10 µM) on mRNA 

levels of pS2 in MELN cells (A), and vtg5 in ZELHβ2 cells at 24h (B) and 72h (C). Box plots (whiskers: 

2.5 to 97.5 percentile) represent 4 to 5 replicates. Different letters denote a statistical significant 

difference between two group (Mann-Withney, α=5%). ND: not detected. 
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 Fig. SI4: Role of ER in E2 and TCDD interaction on cyp1a and ahr2 gene expression at 24h in 

ZELHα (A, C) and ZELHβ2 cells (B, D). Cells were exposed to E2, TCDD, E2+TCDD, and E2+TCDD 

with ICI. Box plots (whiskers: 2.5 to 97.5 percentile) represent 4 to 5 replicates, different letters 

denote a statistical significant difference between two groups (Mann-Withney, α=5%). (*) 

indicates n<4, no statistical analysis was performed. 
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Fig. SI5: Effect of E2 on TCDD response in ZELH cells. EROD activity (A), cyp1a mRNA at 24h (B) and 

72h (C) of exposure, and ahr2 mRNA at 24h (D) and 72h (E) of exposure. Box plots (whiskers: 2.5 

to 97.5 percentile) represent 4 to 5 replicates, different letters denote a statistical significant 

difference between two groups (Mann-Whitney, α=5%). ND: not detected.  
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Fig. SI6: Inhibition of E2-induced luciferase activity by ICI in MELN, ZELHα and ZELHβ2 cells. 

Circles represent the luciferase activity induced by ICI alone (grey empty circle) or ICI+E2 (full black 

circles). Diamonds represent the cell viability results for ICI alone (grey empy diamond) or ICI+E2 

(full black diamonds).  
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 Article n°5: “Different responses of in vitro zebrafish- and human-based 

estrogenicity bioassays to selected environmental contaminants and their 

mixtures”  

2.1 Contexte et objectifs 

Dans l’environnement, les xeno-estrogènes sont présent sous forme de mélanges avec de 

nombreux autres composés. Alors que les effets additifs des estrogènes ont été principalement 

étudiés dans des situations peu représentatives d’une situation environnementale (ex : mélanges 

équipotents), une autre approche a été appliquée dans le cadre du projet européen SOLUTIONS. 

Dans le cadre de l’évaluation des bio-essais, deux mélanges de 12 polluants environnementaux 

ont été définit dans le but de montrer la capacité des bio-essais à détecter les effets additifs des 

molécules actives au sein de mélanges de molécules inactives (Altenburger et al., in prep).  Chaque 

mélange comportait les mêmes 12 molécules mais avec des ratios fixes differents. Une 

introduction à la démarche de l’étude est présentée en annexe I.  

Dans le cas de l’activité estrogénique, l’objectif de cette étude était de comparer la 

capacité des bio-essais in vitro MELN et ZELH-zfERs à détecter les effets combinés du bisphenol A 

et de la génisteine au sein d’un mélange de polluants environnementaux. L’activité estrogénique 

et anti-estrogénique a été évaluée pour chaque mélange afin de tenir compte d’une interaction 

possible sur la réponse oestrogénique. Le modèle de concentration addition (CA) a été utilisé afin 

de prédire et d’évaluer les effets additifs des molécules actives ensemble et au sein des mélanges 

de 12 composés.  

2.2 Principaux résultats 

En combinaison binaire avec les mêmes ratios que dans les deux mélanges, le bisphénol A 

et la génisteine ont des effets additifs dans tous les modèles. Au sein des mélanges de 12 polluants, 

les effets combinés des xeno-estrogènes sont bien détecté dans les MELN. Dans les ZELHβ2, 

aucune activité estrogénique n’est détectée pour le mélange 1, bien qu’attendue, et une activité 

plus faible qu’attendue est mesurée pour le mélange 2. Dans les deux cas, une forte inhibition de 
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l’activité induite par la luciférase était observée, bien prédites par les molécules inhibitrices 

identifiées (TPP, chlorophene, propiconazole).  

Afin de mettre en évidence l’effet des molécules inhibitrices, les cellules ZELHα et ZELHβ2 

ont été exposées aux bisphenol A et à la génisteine en présence des inhibiteurs identifiés (mélange 

de 4 à 5 composés). Le résultat de cette évaluation montre que les molécules inhibitrices sont bien 

responsables de la déviation de l’activité estrogénique attendue dans les ZELHβ2, et dans une 

moindre mesure dans les ZELHα.  

2.3 Conclusion 

➢  Le bisphenol A et la génisteine ont des effets additifs dans les ZELH-zfERs 

➢ Les MELN détectent bien les effets additifs des xeno-estrogènes au sein des mélanges 

reconsitués 

➢ En mélanges, les molécules inhibant spécifiquement l’activité induite de la luciferase 

peuvent moduler négativement la réponse estrogénique aux xeno-estrogènes dans les 

ZELH-zfERs
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ABSTRACT  

This study aimed to compare the ability of in vitro zebrafish ZELHα and ZELHβ2 and human 

MELN ER reporter gene assays to detect combined effect of xeno-estrogens in mixtures. For that 

purpose, two fixed-ratio mixtures were designed with 12 environmentally relevant surface water 

pollutants covering diverse modes of action, including bisphenol A and genistein as ER agonist. 

Bisphenol A and genistein had additive effects in all cell models, well predicted by CA model. When 

replaced in a context of multiple contaminants within the 12-component mixtures, we observed 

a higher influence of non-estrogenic chemicals in ZELH-zfERs cells, which interacted negatively 

with zfER activation and decreased the expected response. This study shows that the same set of 

xeno-estrogens within an environmental relevant mixture can results in different mixture effects, 

highlighting the need to consider bioassay specificities (e.g. fish vs human ER, cell context) in 

environmental bio-monitoring.  

KEY WORDS: Estrogenicity, mixtures, in vitro, human, zebrafish 
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INTRODUCTION 

The contamination of the aquatic environment by endocrine disrupting chemicals (EDC), in 

particular by xeno-estrogens (XE), has become a major concern because of their capacity to 

adversely affect wild organisms, such as fish (Sumpter, 2005). Estrogenic chemicals mediate their 

effects by the estrogen receptor (ER) through a well conserved mode of action among vertebrates 

(Nelson and Habibi, 2013). Activated ER binds specific DNA sequence and regulates the 

transcription of target genes involved in physiological processes such as growth, development and 

reproduction (Segner et al., 2013). A wide range of estrogenic chemicals such as alkylphenols, 

bisphenols, phytoestrogens or natural and synthetic hormones were identified in river waters 

(Jarošová et al., 2015; Kolpin et al., 2002; Loos et al., 2009). In order to complement target 

chemical analysis, in vitro bioassays, such as reporter gene assays, are suggested as valuable tools 

for xeno-estrogens monitoring in environmental matrices as they were shown to be rapid and 

sensitive to quantify estrogenic activity of (unknown) active chemicals within complex mixtures 

such as urban effluents and surface water (Conley et al., 2017; Neale et al., 2015).  

To date, most of in vitro bioassays used in bio-monitoring are reporter gene assays based 

on human ERα (hERα) activation expressed in mammalian or yeast cells (Kunz et al., 2015, Leusch 

et al., 2017). Compared to human that have 2 ER subtypes (ERα and ERβ), most teleost fish express 

ERα and 2 ERβ subtypes, i.e. ERβ1 and ERβ2, originating from an ancient whole genome 

duplication event (Hoegg et al., 2004; Tohyama et al., 2016). Studies comparing fish and human 

ERs transactivation in vitro showed differences in sensitivity and selectivity between ER-subtype 

and species to known xeno-estrogens (Cosnefroy et al., 2012; Molina-Molina et al., 2008; Pinto et 

al., 2014). Changes in key amino acids in ER ligand binding domain are believe to be responsible 

for the different affinity of fish and human ER (Hawkins and Thomas, 2004; Matthews et al., 2000). 

Furthermore, ER response can be influenced by the cell context, such as ER- and cell-specific 

transcription co-factors recruitment (McDonnell and Norris, 2002) or metabolism (Le Fol et al., 

2015). The few studies using fish-based in vitro reporter gene assays in bio-monitoring showed 

that, in some cases, they can respond differently qualitatively and quantitatively than human-

based bioassays to water and effluent samples (Sonavane et al., 2016, Ihara et al., 2014, 

Rutischauer et al., 2004). For instance, using the recently developed ZELHβ2 in vitro bioassay, we 

reported that some surface water extracts were active on ZELHβ2 cells but lacked estrogenic 
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activity in human-based cells (Sonavane et al., 2016). These results suggest that cross-species 

differences and bioassays specific factors (e.g. cell context) may affect the quantification of xeno-

estrogens in complex mixtures. 

The model of concentration addition (CA, Loewe et Muischnek, 1926), which assumes that 

chemicals sharing similar mode of action have additive effect, has been shown to predict well the 

combined action of xeno-estrogens mixtures in in vitro mammalian (Ghisari and Bonefeld-

Jorgensen, 2009; Rajapakse et al., 2004; Scholze et al., 2014; Seeger et al., 2016) and fish systems 

(Petersen and Tollefsen, 2011; Hinfray et al., 2016; Le Page et al., 2006). However, in certain 

scenarios, deviations from CA prediction are observed (Evans et al., 2012; Frische et al., 2009; Silva 

et al., 2011). Different hypotheses have been formulated such as an increased metabolism of 

xeno-estrogens (Silva et al., 2011, Petersen and Tollefsen, 2011), modulating effects by chemicals 

having minimal to no estrogenic activity (Evans et al., 2012) or interactions with toxic chemicals 

(Frische et al., 2009). In the case of environmental contamination, xeno-estrogens co-occur with 

many other chemicals with diverse mode of action (Busch et al., 2016; Loos et al., 2009; Neale et 

al., 2015), which might interfere with ER response in a given bioassay though multiple ways such 

as cytotoxicity or activation of other intracellular signaling pathways. Given the complexity of 

environmental contamination, there is a need to better understand the response of fish and 

human-based bioassays to xeno-estrogens within mixtures of chemicals representative of aquatic 

contamination. 

In this context, our study aimed to assess the ability of zebrafish and human-based in vitro 

reporter gene assays to detect combined activity of xeno-estrogens within a mixture of 

environmentally relevant surface water pollutants. As part of a bioassay benchmarking exercise 

(Altenburger et al., in prep), two fixed-ratio mixtures of 12 chemicals with dissimilar mode of 

actions were designed (Tab. 1), in which genistein, a phytoestrogen, and bisphenol A were 

selected as environmental xeno-estrogens. For each chemical and mixture, both estrogenic and 

anti-estrogenic activities were assessed in parallel in zebrafish (ZELHα and ZELHβ2 cells) and 

human-based (MELN cells) bioassays to account for possible negative modulation on ER response. 

Concentration Addition (CA) model (Loewe et Muischnek, 1926) and extended CA model (Scholze 

et al., 2014) were applied to predict and assess the combined effects of xeno-estrogens. 
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MATERIAL AND METHODS 

Chemicals and reagents 

17β-estradiol (E2), triclosan (TCS) were purchased from Sigma-Aldrich (France). Bisphenol 

A (BPA), Genistein, propiconazole, diclofenac, diazinon, diuron, cyprodinil, triphenylphosphate 

(TPP), benzo(a)pyrene (BaP), benzo(b)fluoranthene (BbF), chlorophene, hydroxy-tamoxifen (OH-

TAM). Dimethylsulfoxide (DMSO), Leibovitz 15 culture medium (L-15), fetal calf serum (FCS), 4-(2-

hydroxy-ethyl)-1-piperazineethanesulfonic acid (HEPES), epidermal growth factor (EGF), G418, 3-

[4,5-dimethylthiazol-2-yl]-2,5-diphenyl-tetrazoliumbromide (MTT) and D-luciferin were 

purchased from Sigma Aldrich (St-Quentin Fallavier, France); Dulbecco's Modified Eagle Medium 

High Glucose (DMEM HG) powder, F-12 nutrient mixture (Ham's F12) powder, penicillin and 

streptomycin were from Gibco (France); insulin, hygromycin B and sodium bicarbonate were from 

Dominique Dutscher (France).  

In vitro bioassays 

Cell culture, luciferase and cell viability assays 

The zebrafish in vitro assays were derived from the zebrafish liver (ZFL) cell line. ZFL were 

stably transfected, first, with an ERE-driven firefly luciferase gene, yielding the ZELH cell line, and 

then with zfERα subtype, yielding the ZELH-zfERα, or with zfERβ2 subtype yielding the ZELHβ2 cell 

lines (Cosnefroy et al., 2012). Establishment of these cell models and their response to different 

classes of well-known xeno-estrogens have been previously described (Cosnefroy et al., 2012, 

Sonavane et al., 2016). In addition, the ZELH cell line was used as ER-negative control for non-

specific luciferase modulation. The human-derived MELN cell line (Balaguer et al., 1999) kindly 

provided by Dr. Patrick Balaguer (INSERM Montpellier, France) was used to compare the fish cells 

with an established mammalian cell model. The MELN cells are derived from the breast cancer 

MCF-7 cells, which endogenously express the hERα, but no functional hERβ (P. Balaguer, personal 

communication), and were stably transfected with an ERE-driven firefly luciferase reporter gene.  

Conditions for routine cell culture have been detailed previously (Balaguer et al., 1999, 

Cosnefroy et al., 2012). For exposure experiments, ZELH-derived cells were seeded in 96-well 

white opaque culture plates (Greiner CellStar™, Dutscher, France) at 25,000 cells per well in 

phenol red free LDF-DCC medium (containing L-15 50%, DMEM HG 35%, Ham's F12 15%, HEPES 
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15 mM, 0.15 g/L sodium bicarbonate, 0.01 mg/mL insulin, 50 ng/mL EGF, 50 U/mL penicillin and 

streptomycin antibiotics, 5% v/v stripped FCS). MELN were seeded at 80,000 cells per well in 

steroid-free DMEM medium. Cells were left to adhere for 24 h. Then, they were exposed in 

triplicates to serial dilutions of test compound for either 72 h at 28 °C for zebrafish cells or 16h at 

37°C for MELN cells. Each plate included both solvent and positive controls. After exposure, culture 

medium was removed and replaced by 50 μl per well of medium containing 0.3 mM luciferin. The 

luminescence signal was measured in living cells using a microtiter plate luminometer (Synergy 

H4, BioTek). The effect of test chemicals on cell viability was assessed by using the 3-(4,5-dimethyl-

thiazol-2-yl)-2,5diphenyl tetrazolium bromide (MTT) assay (Mosmann 1983). After cell exposure, 

culture medium was removed and replaced by 100 μL of medium containing 0.5 mg/mL MTT. Cells 

were incubated for 1 h to 3 h. In metabolically active cells, MTT is reduced onto a blue formazan 

precipitate, which is dissolved by adding 100 μL of DMSO after removal of MTT containing 

medium. Plates were read at 570 nm against a 640nm reference wavelength on a microplate 

reader (KC-4, BioTek Instruments, France) and results are expressed as absorbance relative to 

control cells.  

In vitro testing of single chemicals and mixtures 

The mixture compositions are given in Tab. 1. Single chemical and 2-,3- and 5-component 

mixtures testing were done in DMSO and respecting a maximal solvent concentration of 0,1% v/v 

or 0,15% v/v (in case of co-exposure with E2). The 12-component mixtures were received already 

prepared in methanol (as part of a round robin test on bioassays, Altenburger et al., in prep). M1 

and M2 were tested with a maximal solvent concentration of 0,1% or 0,15% (in co-exposure with 

E2) which correspond to a maximal concentration of 124 µM of M1, and 15.1 µM of M2. The 

response of MELN cells to TPP and BPA in DMSO and in methanol were similar (data not shown), 

thus, no significant effect of the solvent is expected. Stock solutions in DMSO and methanol were 

stable at 4°C for up to 3 months. 
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Table 1: Concentrations (in M) of the 12 chemicals in M1 and M2 at the highest concentration tested in vitro 

and their respective proportions. 

 

Mixture 1 (M1) Mixture 2 (M2) 

Concentration 
(M) 

proportion 
Concentration 
(M) 

proportion 

BaP 6,00E-08 0,05% 9,47E-09 0,06% 

BbF 1,00E-07 0,08% 9,51E-09 0,06% 

BPA 7,00E-07 0,58% 4,17E-06 27,70% 

Chlorophene 9,00E-06 7,50% 6,40E-06 42,51% 

Cyprodinil 1,00E-06 0,83% 1,87E-07 1,24% 

Diazinon 6,00E-09 0,00% 1,96E-08 0,13% 

Diclofenac 3,00E-05 24,99% 2,90E-06 19,26% 

Diuron 6,00E-07 0,50% 2,08E-07 1,38% 

Genistein 1,00E-07 0,08% 4,47E-07 2,97% 

Propiconazole 6,00E-05 49,97% 8,48E-08 0,56% 

TPP 1,50E-05 12,49% 2,32E-07 1,54% 

Triclosan 3,50E-06 2,92% 3,89E-07 2,58% 

[mixture] 1.2E-4 100% 1.51E-5 100% 

 

Data analysis 

Single chemical testing 

For all single compound responses, luciferase activity was normalized between 0 and 1, as 

described in Eq. 1, where signalchemical is the signal of the tested chemical, signalcontrol is the signal 

of the solvent control and signalE2 is the signal of the maximal response of E2 positive control:  

𝐸𝑓𝑓𝑒𝑐𝑡 =
𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐ℎ𝑒𝑚𝑖𝑐𝑎𝑙−𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙

𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝐸2−𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙
       (1) 

Concentration-response curves were fitted to all replicates pooled together with a 

minimum of 2 independent experiments. Single chemical data were analyzed by fitting Hill 

Equation to describe their effects. A 3-parameter Hill equation model (RegTox 7.5 Microsoft 

Excel™ macro freely available at http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_download.html) was 

used to estimate the EC20/IC20 and EC50/IC50, the slope and the maximal effect of each active 

substance. For activating chemicals not reaching a plateau level, the maximal effect was fixed to 
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1, and a positive control value (PC20 and PC50) was derived instead of an EC value. For inhibiting 

chemicals, hydroxy-tamoxifen (OH-TAM) was used as a control. For inhibiting chemicals not 

reaching a plateau level, the maximal effect was fixed to 0.  

Mixture prediction based on CA model  

For mixture prediction, single data were fitted with log-logistic function (logit). CA model 

was used to predict the additive effects of activating and inhibiting chemicals separately, as 

described in Scholze et al. (2014) using eq. (2), with Ci chemical concentration i in the mixture, and 

ECxi the response of the substance i at Ci: 

∑ (
𝐶𝑖

𝐸𝐶𝑥𝑖
)

𝑛

𝑖=1
= 1  (2) 

 

Estradiol-equivalent (E2-Eq) derivation  

E2-Eq of the 12-component mixtures were calculated based on chemical information (E2-

Eq predicted) and measured effects (E2-Eq observed). Hill equation was used to derive the EC20 

of the mixture by fixing the minimum and the maximum of the response to 0 and 1, respectively, 

and fixing the slope to the one of E2. The E2-Eq observed was calculated as the ratio of EC20 of E2 

to the EC20 of the mixture, and expressed in mol/L. The E2-Eq predicted was calculated as the 

ratio of EC20 of E2 to the predicted EC20 of the mixture based on CA prediction, and expressed in 

mol/L.  

RESULTS 

Activation and inhibition of ER response by single chemicals 

The experimental parameters of ER activation by single chemicals on MELN, ZELHα and 

ZELHβ2 cells are presented in Tab. 2. All individual concentration-response data, including E2, are 

provided in supp. materials (Fig. SI 1). The phytoestrogen genistein and BPA were the most potent 

XE, but with different sensitivity and efficacy depending on the cell lines. MELN cells were the most 

responsive cells to BPA (EC50=0.32 µM, maximal effect of 86% of E2 response), while ZELHα and 

ZELHβ2 cells showed similar sensitivity with an EC50 of 2.8 µM and 1 µM, respectively, and a 

maximum induction around 30 % of E2 response (Tab. 2). In case of genistein, MELN cells were 
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again the most responsive (EC50=0.052 µM), followed by ZELHβ2 cells (EC50=0.16 µM) and ZELHα 

cells (EC50=2.6 µM).  No other chemicals showed any estrogenic response up to 30 µM in the 

ZELH-zfERs cells, while TPP, BaP and diazinon induced ER activation in MELN cells with a PC20 of 

2.0 µM, 0.66 µM and 14 µM, respectively.  

Table 2: Parameters derived from Hill fitting curves for chemicals inducing ER activation in MELN, ZELHα and 

ZELHβ2 cell. (*) indicates that a PC20/PC50 instead of EC20/EC50 was derived.  

  EC20 µM (95% CI) EC50 µM (95% CI) Max (95% CI) slope 

ZELHα 

E2 
1.3x10-4  
(1.09x10-4 - 1.4x10-4) 

4.03 x10-4  
(3.53x10-4 – 4.14x10-4) 

1 1.24 (1.13 - 1.34) 

BPA 1.4 (0.87- 2.6) 2.8 (2.1 – 4.4) 0.26 (0.23 - 0.31) 2.1 (1.1 - 11) 

Genistein 0.4 * (0.29 – 0.47) 2.63 * (2.1 - 3.0) 0.77 0.77 (0.63 -0.87) 

ZELHβ2 

E2 
6.4x10-6  
(4.87x10-6 – 7.15x10-6) 

2.33x10-5  
(1.90x10-5 – 2.35x10-5) 

1 1.08 (0.97 - 1.22) 

BPA 0.38 (0.20 – 0.55) 1.02 (0.64 - 2.4) 0.32 (0.20-0.46) 1.4 (0.70 -2.2) 

Genistein 0.017* (0.011- 0.024) 0.158 * (0.13 – 0.19) 0.75 0.62 (0.54 -0.70) 

 
MELN 
 

E2 
3.5x10-6  
(2.7x10-6 - 4.17x10-6) 

1.1x10-5  

(9.4x10-6 - 1.2x10-5) 
1 1.20 (1.09 - 1.37) 

BPA 0.087 (0.065- 0.12) 0.32 (0.26 – 0.43) 0.86 (0.79- 0.92) 1.1 (0.82- 1.4) 

Genistein 0.025*(0.016- 0.0033) 0.052 * (0.039-0.061) 1.06 1.9 (1.4 - 2.5) 

TPP 2.0 * (1.6 – 3.0) - 0.48 1.0 (0.51- 0.81) 

BaP 0.66 * (0.62 – 1.1) 2.2 * (2.0 – 3.0) 0.54 1.2 (1.0 - 1.7) 

Diazinon 14.0 * (13.4 – 16.7) - 0.33 0.94 (0.85 - 1.2) 

 

To investigate the capacity of chemicals to decrease E2-induced response, the cells were 

exposed to each compound in the presence of E2 at a concentration saturating 80% of ER (i.e. 

80%-100% of E2 maximal response). The ZELH cells were used additionally as a control for non-

specific luciferase inhibition, and cytotoxicity was systematically measured in parallel. The 

experimental parameters of E2-inhibiting chemicals are presented in Tab. 3. All individual 

concentration-response data, including OH-TAM control, are provided in supp. materials (Fig. SI 

2).  
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Table 3: Parameters derived from Hill fitting curves for chemicals inhibiting E2-induced luciferase activity in 

MELN, ZELHα, ZELHβ2 and ZELH cells. 

 

The chemicals that decreased E2-induced response had distinct profiles depending on the 

bioassays. Overall, several inhibiting chemicals were identified, mainly in ZELH-zfERs cells. Some 

chemicals were suspected to be true antagonists as no effect on cell viability and ZELH cells were 

observed, such as TPP and BaP that induced a marked decrease in E2 response in ZELHα and 

  EC20 µM (95% CI) EC50 µM (95% CI) Min Slope 

ZELHα 

OH-TAM 
1.61x10-3  
(1.13x10-3 – 2.72x10-3) 

5.71 x10-3  
(4.74x10-3 – 8.09x10-2) 

0 1.09 (0.81-1.57) 

BPA 7.96 (3.5- 13.1) - 0.62 1.196 (0.68-1.9) 

Propiconazole 4.38 (1.72- 12.4) 19.6 (1.72- 12.4) 0.51 0.920 (0.65- 2.33) 

TPP 0.717 (0.102 - 1.48) 1.62 (0.552- 2.4) 0.01 1.705 (0.8-3.17) 

BaP 0.0051 (0.0025- 0.013) 0.18 (0.13- 0.32) 0.27 0.391 (0.31-0.49) 

BbF 2.83 (1.52 - 3.08) - 0.67 8.377 (0.94- 13) 

Chlorophene 6.49 (1.73 – 12.4) 18.8 (12- 20.9) 0.42 1.306 (0.65-2.35) 

Cyprodinil 1.78 (0.774 - 3.05) 5.50 (3.80- 7.59) 0.05 1.230 (0.84-1.93) 

ZELHβ2 

OH-TAM 
1.92x10-3  
(1.52x10-3 – 2.73x10-3) 

6.3 x10-3  
(5.53x10-3 – 8.02x10-3) 

0 1.16 (1.48-0.93) 

BPA 5.15 (1.53 - 9.3) 21.3 (14.5-30.8) 0.51 0.976 (0.58-1.53) 

Propiconazole 5.21 (3.8 - 7.5) 10.5 (8.98- 12.5) 0.08 1.973 (1.47-3.37) 

TPP 0.69 (0.35- 1.12) 2.30 (1.67- 2.93) 0.2 1.150 (0.87- 1.51) 

BaP 1.25 (0.88-2.7) 2.32 (1.86-2.67) 0 2.23 (1.73-3.83) 

BbF 0.68 (0.18-1.4) 4.74 (2.77-6.99) 0.46 0.712 (0.47. 1.04) 

Chlorophene 3.9 (2.2-6.6) 10.2 (8.34-13.4) 0.58 1.429 (0.904-2.87) 

Cyprodinil 5.5 (3.7-9.0) 9.59 (8.00-11) 0 2.503 (1.67-13.25) 

MELN 

OH-TAM 
6.43x10-3  
(5.58x10-3 – 9.10x10-3) 

9.82 x10-3  
(9.06x10-3 – 1.02x10-2) 

0 3.28 (2.69-14.6) 

Diclofenac 17.5 (9.9 - 27) - 0.64 1.52 (0.71 - 5.38) 

Cyprodinil 
 

4.63 (3.78 - 6.62) 8.25 (7.18 - 9.59) 0.06 2.40 (1.76 - 4.39) 

ZELH 
 
 

BbF 1.46 (0.68 - 2.38) 4.82 (3.41 - 9.25) 0.66 1.161 (0.60 - 2.34) 

Cyprodinil 3.80 (1.86 - 6.69) 9.18 (6.67 – 13.1) 0.22 1.570 (0.98 - 2.82) 

TPP 8.85 (6.45 – 11.6) 22.0 (18.3 – 26.6) 0.41 1.52 (1.12 - 2.03) 

Propiconazole 
 

1.99 (0.085 - 5.4) 1.75E-05 (5.3 – 27.5) 0.44 0.64 (0.33 - 0.96) 
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ZELHβ2 cells up to 10 µM. Conversely, BbF, propiconazole, and chlorophene decreased E2-induced 

luciferase activity by 40% to 90% in a non-specific manner in ZELH-zfERα, ZELHβ2 and in ZELH cells 

too. Cyprodinil decreased E2-induced luciferase activity across all the cell lines with similar 

sensitivity (Tab. 3, Fig. SI3). BPA slightly decreased E2 response at high concentrations in ZELHβ2 

cells without impacting cell viability. A similar tendency was observed for ZELHα cells.  

Different effects of the 12-component mixtures in human and zebrafish-based bioassays 

The composition of the 12-component mixtures is given in Tab. 1. While genistein/BPA 

concentration ratio is similar for both mixtures (1/7 in M1, 1/9 in M2), their proportion compared 

to the other chemicals is higher in M2 (30%) than in M1 (<1%). Based on single chemical data, CA 

model was applied to predict combined effects on ER activation or ER inhibition. The identified 

drivers of effect and their respective expected contributions to the mixture responses (toxic unit) 

are presented in Tab. 4.  

Table 4: The predicted 3 most active chemicals identified based on CA for M1 and M2 concentrations in MELN, 

ZELHα and ZELHβ2 cell lines. Toxic Unit (TU) indicates of proportion of the effect predicted to be explained by 

each chemical at the maximal concentration tested in M1 and M2. ER activation: luciferase activation. ER 

inhibition: E2-induced luciferase inhibition. 

 

The estrogenic activity of M1 detected in MELN cells was in good agreement with the 

predicted estrogenic response based on CA (Fig. 1A). In comparison, no estrogenic activity was 

detected neither in ZELHα nor ZELHβ2 cells. The lack of ER response in ZELHα cells is in good 

agreement with CA prediction (Fig. 1B), however, in ZELHβ2 cells, a maximal effect of 30% was 

predicted by CA model (Fig. 1C). In comparison, an estrogenic activity was detected in all bioassays 

in response to M2. As for M1, the observed effect in MELN cells was in good agreement with CA 

 Mixture 1 Mixture 2 

 ER activation (TU, %) ER inhibition (TU, %) ER activation (TU, %) ER inhibition (TU, %) 

MELN 
BPA (14) 
Genistein (84) 
TPP (2) 

Diclofenac (86) 
Cyprodinil (13) 

BPA (9) 
Genistein (90) 

- 

ZELHα 
BPA (75) 
Genistein (25) 

TPP (64) 
Propico (31) 
Chlorophene (5) 

BPA (82) 
Genistein (18) 

TPP (26) 
BaP (14) 
Chlorophene (54) 

ZELHβ2 
BPA (9) 
Genistein (91) 

TPP (39) 
Propico (51) 
Chlorophene (7) 

BPA (17) 
Genistein (83) 

TPP (8) 
BPA (25) 
Chlorophene (63) 
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prediction (fig 1D). In ZELHα cells, the observed effect fitted CA prediction up to 20% (fig. 1E), 

while in ZELHβ2 cells, the response was lower than predicted (Fig. 1F). When co-exposed with E2, 

a strong inhibition of ER response was observed for both mixtures in ZELHα and ZELHβ2 cells, well 

predicted by the identified drivers of effects (Tab. 4). In addition, M1 but not M2 induced a 

decrease in luciferase activity in ZELH cells (fig. SI4).  

  

Figure 1: Predicted vs observed effects of M1 and M2 on MELN (A,D), ZELHα (B,E) and ZELHβ2 (C,F) cells. Mixture effects 

were predicted according to CA for ER activation (green line) or ER inhibition (orange line) based on identified active 

chemicals presented on each graph. The green dotted line represents CA prediction beyond CA validity limit. Measured 

effects for ER activation (black circles) and for E2-induced ER inhibition (co-exposure with E2 0,1 nM, grey open circles) are 

represented by the mean +- SD from at least 2 independent experiments done in triplicates and pooled. Cytotoxic 

concentrations (measured by MTT) were removed.   
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Unravelling the mixture effects 

As a marked deviation from CA prediction was observed for both mixtures in ZELHβ2 cells, 

and no previous study has investigated the additivity of xeno-estrogens in ZELH-zfERs cells, we 

tested the additive effects of BPA and genistein based on their respective mixture ratios. The fig. 

2A and 2C show that BPA and genistein have additive effects in the range of concentration tested 

in M1 and M2 on ZELHβ2 cells. Also, a good agreement between observed and predicted 

responses was noted for the pooled inhibiting chemicals of M1 (TPP, propiconazole and 

chlorophene, Fig. 2A) and M2 (TPP, BPA and chlorophene, Fig. 2C). Then, to assess the impact of 

the inhibiting chemicals on ER response, BPA and genistein were pooled with the inhibiting 

chemicals of M1 or M2. The 5-component mixtures results show that a deviation from CA 

predicted and expected ER response was observed in ZELHβ2 cells (Fig. 2B and 2D), with a similar 

response pattern as the 12-component mixtures, confirming that the deviation from CA additivity 

was due to inhibiting chemicals.  
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Figure 2: Predicted and observed effects of BPA, genistein and the identified drivers of inhibition on ZELH-zfERβ2 cells, 

tested either separately (A, C), pooled together (B,D) based on M1 (A,B) and M2 (C,D) ratios. The drivers of inhibition 

identified for each mixture are presented in Table 4. Mixture effects were predicted according to CA for activating (green 

line) or inhibiting (orange line) chemicals. The dotted lines represent CA prediction beyond CA validity limit. Measured 

effects for ER activation (black circles) and for E2-induced ER inhibition (co-exposure with E2 0.1 nM, grey open circles) 

are represented by the mean +/- SD from at least 2 independent experiments done in triplicates and pooled. Cytotoxic 

concentrations (measured by MTT) were removed. 
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The same approach was applied with the other cell lines. In MELN cells, the combined 

effect of BPA, genistein and TPP was well predicted by CA (Fig. SI5A), however CA prediction 

slightly overestimated the estrogenic response of the binary mixture of BPA and genistein (fig. SI 

5C and 5D). In ZELHα cells, additive effects were well predicted by CA for BPA and genistein, as 

well as for inhibiting chemicals in M1 (TPP, propiconazole, chlorophene) and M2 (TPP, BaP, 

chlorophene) (Fig. SI6). When co-exposed with the inhibiting chemicals of M2, BPA+genistein 

expected ER maximal response was decreased from 60% to 40%, but negligible effects were 

observed at low concentrations (Fig. SI6).  

Table 5: Observed vs CA predicted mixture effects and E2-Eq derivation for M1 and M2 in MELN, ZELH-zfERα, ZELHβ2 cell 

lines. Obs: observed, Pred: predicted, NE: no effect measured, (-) no effect predicted, ND: not derived. 

  ER activation (µM) ER inhibition (µM) E2-Eq derivation (µM) 

  
EC20(Obs) 
 (CI 95%) 

EC20(pred) 
IC20(Obs) 
(CI 95%) 

IC20(pred) 
E2-Eq 
(obs) 

E2-Eq 
(pred) 

Ratio E2-Eq 
obs/pred   

M1 

MELN 
5.24  
(4.35-5.18) 

5.66 
29.8  
(24.5-36.6) 

18.3 1.06 0.98 0.93 

ZELHα NE 381 
2.15  
(1.41-3.13) 

2.81 NE 0.20  ND 

ZELHβ2 NE 16.2 
4.96  
(4.56-6.49) 

5.2 NE 0.28  ND 

M2 

MELN 
0.18  
(0.16-0.19) 

0.17 NE - 31.5 33 1.05 

ZELHα 
4.23  
(3.0-5.4) 

8.48 
8.30  
(6.95-10.8) 

9.88 18.4 9.2 0.5 

ZELHβ2 
1.73  
(1.26-1.67) 

0.445 
4.51  
(4.29-6.44) 

8.55 2.66 10 3.9 

 

Detection of xeno-estrogens: E2-Eq derivation 

As the 12-component mixtures were designed to mimic an environmental surface water 

sample, we compared predicted and observed estrogenic response in terms of E2-Eq. The 

observed and predicted mixture parameters for ER activation and inhibition are presented in Tab. 

4, along with the predicted and observed E2-Eq. Overall, M2 was predicted to be 30 to 50 more 

estrogenic than M1, and the predicted E2-Eq was about 3 times higher in MELN cells than in ZELH-

zfERs cells, reflecting different sensitivity to xeno-estrogens. In MELN cells, a very good agreement 

between predicted and observed E2-Eq was noticed, in line with mixture effects observed in Fig. 

1. Conversely, in ZELHβ2 cells, inhibiting chemicals masked the detection of xeno-estrogens in M1 

and decreased it in M2 (4-fold deviation in the E2-Eq derived), while the IC20 observed was similar 

for both mixtures.  
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DISCUSSION 

Different estrogenic response of fish and mammalian-based bioassays have been observed 

for effluent (Ihara et al., 2014; Rutishauser et al., 2004) and surface water samples (Sonavane et 

al., 2016), questioning the underlying reasons for such fish-specific response to complex 

environmental mixtures. In this study, the differences between zebrafish ZELH-zfERs and human 

MELN cells responses were investigated from a theoretical point of view using two mixtures of 

known chemicals. As part a of bioassay benchmarking exercise (Altenburger et al., in prep), two 

fixed-ratio mixtures were designed with 12 prioritized environmentally relevant surface water 

pollutants previously characterized in MELN and ZELH-zfERs cells (Busch et al., 2016; Neale et al., 

2017), which included the ER environmental ligands BPA and genistein. Using the same mixtures, 

marked differences were observed in the estrogenic response that was well quantified in MELN 

cells, but not in ZELHβ2 cells. By unravelling the mixture effect, we demonstrated that chemicals 

lacking estrogenic activity but negatively interfering with zfERs response influenced the detection 

and quantification of estrogenic chemicals in ZELHβ2 cells, leading to an underestimation of the 

mixture estrogenic activity.  

Combined effects of xeno-estrogens in MELN and ZELH-zfERs cells 

Combined effects of xeno-estrogens have been extensively investigated in in vitro human-

based bioassays and were shown to be well predicted by CA model (Ghisari and Bonefeld-

Jorgensen, 2009; Rajapakse et al., 2004; Seeger et al., 2016; Silva et al., 2011, Scholze et al., 2014). 

In MELN cells, the additive effects of xeno-estrogens were well predicted for both 12-component 

mixtures with CA and extended CA models, confirming previous results obtained on the same cell 

line (Creusot et al., 2016).  

Additivity of xeno-estrogens was reported in different fish in vitro and in vivo test systems 

for ER-regulated genes, ie. vitellogenin (Brian et al., 2005; Petersen and Tollefsen, 2011; Thorpe 

et al., 2003; Zhang et al., 2010) and brain aromatase cyp19a1b (Brion et al., 2012; Petersen et al., 

2013, Le Page et al., 2006, Hinfray et al., 2016,). In ZELHα and ZELHβ2 cells, we report for the first 

time the additive effect of the genistein and BPA binary mixture, showing the suitability of ZELH-

zfERs cells to study combined effects of xeno-estrogens. BPA acts as a partial agonist in ZELH-zfERs 

cells, inducing a maximal response around 30% of E2 maximal response, as previously observed 

and discussed (Le Fol et al., 2017a), while genistein induced up to 75% of E2 maximal response. As 
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partial agonism of BPA was suspected in ZELHβ2 cells, we additionally compared the CA and 

extended CA predictions with the full logistic model (FLM, Ezechias and Cajthaml, 2016) and the 

generalized concentration addition (GCA, Howard and Webster, 2009) predictions as they were 

specifically developed to take into account partial agonists. FLM and GCA better predicted the 

maximal response reached by the binary mixture of BPA and genistein, in particular for M2, while 

CA and extended CA models provided more accurate predictions at low concentrations (Fig. SI7), 

as previously reported (Schlotz et al., 2017). 

While BPA and genistein had additive effects in ZELHβ2 cells, their estrogenic activity in 

presence of 10 other non-estrogenic chemicals in the 12-component mixtures was lower than 

expected. Influence of negative modulators on estrogenic response have been shown in vitro 

when xeno-estrogens were combined with chemicals at cytotoxic concentrations (so called “toxic 

masking effect”, Frische et al., 2009), with anti-estrogenic chemicals (Yang et al., 2015) and with 

chemicals having minimal to no estrogenic response (Evans et al., 2012). By unravelling the 

mixture response, we evidenced that chemicals negatively interfering with zfER response were 

responsible for the deviation from expected additive response in ZELHβ2 cells. 

Different responses of MELN and ZELH-zfERs bioassays: influence of inhibiting chemicals  

Among inhibiting chemicals, TPP and BaP were identified as specific ER-luciferase inhibitors 

in ZELHα and ZELHβ2 cells (i.e. no effect on cytotoxicity and no luciferase inhibition in ZELH cells 

in parallel). Interestingly, both chemicals had opposite response profiles in MELN and ZELH-zfERs 

cells, activating ER response in MELN cells, but decreasing it in zebrafish-based bioassays. BaP is a 

well-known AhR ligand (Denison and Nagy, 2003). Direct physical interaction between liganded 

AhR and ER has been demonstrated in different cell types expressing both receptors, leading to 

the formation of an ER-AhR-ARNT heterotrimer and to the subsequent modulation of ER-regulated 

gene expression (Ohtake et al., 2003). In fish, AhR ligands such as β-naphtoflavone, dioxin or BaP 

were shown to exert anti-estrogenic effects through this cross-talk mechanism (Cheshenko et al., 

2007; Navas and Segner, 2000b). In previous experiments, we observed that TCDD, the 

prototypical AhR ligand, decreased E2-induced response in ZELH-zfERs cells, while it increased it 

in MELN cells (unpublished data). The occurrence of such ER-AhR crosstalk in our in vitro bioassays 

indicates that differential modulation of ER-luciferase could, at least partially, explained the 

opposite observed effects of BaP in ZELH-zfERs and MELN cells. 
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TPP was shown to induce hERα activation in vitro in CHO-K1 cells in the low µM range 

(Kojima et al., 2013), as observed in the MELN cells (this study and Creusot et al., 2016). In ZELH-

zfERs cells, TPP lacked ER agonist activity, as observed in transgenic zebrafish embryos (Neale et 

al., 2017a), but decreased E2-induced response by 90% at 10 µM (current study). Influence of 

tissue-specific responses (e.g. metabolism, Kojima et al., 2016), and cross-species differences may 

account for the differences observed between MELN and ZELH-zfERs cells. Further studies using 

receptor binding assay would be warranted to better characterize zfER interaction with TPP.    

In such reporter cell-based models, an inhibition of reporter gene activity can be either an 

ER-dependent mechanism due to binding with antagonists or partial agonists (ex: Yang et al., 

2015) or non-ER-dependent mechanism due to cytotoxicity (e.g. Frische et al., 2009) or luciferase 

inhibition (e.g. Auld and Inglese, 2004). In the zebrafish-based bioassays, such non-ER specific 

interactions with luciferase activity were suggested for chlorophene, BbF, propiconazole and 

cyprodinil. Few information on (anti)estrogenicity of chlorophene and cyprodinil are available. 

Lack of ER agonist activity was reported in the YES assay for cyprodinil (Medjakovic et al., 2014) 

and in ER-CALUX assay for chlorophene (Houtman et al., 2004), as observed in the current study. 

Interestingly, cyprodinil decreased luciferase activity in a dose-dependent manner across all 

bioassays irrespectively of E2 induction (Fig. SI 3). The anilinopyrimidinic pesticide shares 

structural similarities with known luciferase inhibitors (Auld and Inglese, 2004) and was reported 

to impact firefly luciferase activity via ATP production in vitro (Coleman et al., 2012), which 

suggests a direct interaction with luciferase leading to its inhibition. In case of propiconazole, a 

weak estrogenic activity was reported at 10 µM and above in MVLN cells (Kjeldsen et al., 2013), 

while both proliferative and anti-proliferative effects were reported in MCF-7 proliferative assay 

(Kjærstad et al., 2010). It is noteworthy that diazinon induced a weak ER response in MELN cells, 

as previously observed in BG1 cells (Kojima et al., 2005), and that triclosan, a chemical suspected 

to be a xeno-estrogens (Dann et Hontela, 2011), showed no (anti)estrogenic activity across the 

bioassays (further discussed in Serra et al., in prep). 

MELN cells originate from MCF-7 breast cancer cells, while ZELH-zfERs cells were 

established from zebrafish liver cells. Both MELN and ZELH-zfERs cells remain metabolically active 

but with distinct metabolic capacities and profiles (Creusot et al., 2015; Le Fol et al., 2015). Some 

chemicals among the 12 selected for the mixtures were shown to activate AhR (e.g. BaP, BbF, 
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cyprodinil) and hPXR (e.g. cyprodinil, TPP, propiconazole) which mediate the transcription of 

phase I metabolic enzymes, such as CYP1A and CYP3A, respectively (Neale et al., 2017). Activated 

metabolic pathways are likely to have differently influenced the intracellular fate of xeno-

estrogens in the bioassays, resulting in different mixture responses. For instance, an increased 

metabolism was hypothesized to cause the negative deviation from CA prediction in the E-SCREEN 

(Silva et al., 2011) and in primary rainbow trout hepatocytes (Petersen and Tollefsen, 2011). 

Internal concentrations of the 12 chemicals in ZELH-zfERs cells at the end of the exposure period 

would be needed to assess whether an increased metabolism of BPA and genistein contributed to 

the deviation from CA prediction.  

Zebrafish- vs human-based bioassays: potential implications for environmental bio-

monitoring 

Aquatic organisms, such as fish, are continuously exposed to a wide diversity of chemicals 

covering different modes of action, including xeno-estrogens (Loos et al., 2009, Busch et al., 2016). 

In vitro ER-reporter gene assays have been used to screen for surface water estrogenic activity, 

providing information on the occurrence of xeno-estrogens within environmental mixtures (e.g. 

Neale et al., 2015, Conley et al., 2017). Given the complex chemical contamination of the aquatic 

system, the response of in vitro bioassay to environmental samples is a result of the combined 

effects of xeno-estrogens potentially balanced by interactions with non-estrogenic chemicals, 

raising the question of the relevance of such interactions and the consequences in terms of 

environmental monitoring.  

Comparing in vitro and in vivo medaka-based bioassays response to effluent samples, Ihara 

et al. (2015) showed that the estrogenic activity measured in the medaka-based in vitro bioassay 

was a better predictor of the in vivo VTG induction in adult male medaka than the estrogenic 

activity measured in the human-based bioassay (Ihara et al., 2015). Similar concordance between 

in vitro and in vivo estrogenic activity of surface water extracts was observed with zebrafish-based 

models (Sonavane et al., 2016). These studies suggest that in vitro fish-specific response could 

better reflect an in vivo fish response. To further investigate the biological relevance of the in vitro 

ZELH-zfERs response to the mixtures, both 12-chemical mixtures were also tested in vivo in 

transgenic zebrafish embryos expressing GFP under control of cyp19a1b promoter in radial glial 

cells (Altenburger et al., in prep, Brion et al., 2012). However, no estrogenic response could be 
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detected for both mixtures because of a high mortality, especially for M1, suggesting that the 12-

component mixtures might be as much or more hazardous to zebrafish embryos than expected 

combined effect of estrogenic chemicals.  

To conclude, we showed that in vitro zebrafish and human-based bioassays are both 

suitable to assess additivity of xeno-estrogens. However, when xeno-estrogens were within the 

12-chemical mixtures, the estrogenic activity quantified was the result of a mixture effect that 

tooked into account inhibiting chemicals. Because of distinct sensitivity to environmental 

pollutants, MELN and ZELH-zfERs cells provided complementary information on the chemicals in 

the 12-component mixtures. ZELH-zfERs cells have kept metabolic capacity qualitatively similar to 

those observed in primary culture of zebrafish hepatocytes, suggesting the good 

representativeness of ZELH-derived cells to a fish liver metabolism (Le Fol et al., 2015). When 

replaced in a context of environmental contamination and surface water monitoring, this study 

shows that a mindful consideration of the ER-based bioassay specificities (e.g. fish vs human ER, 

influence of the cell context) is needed to ensure a proper interpretation of results, as 

environmental chemicals may interfere with ER response in a cell-specific manner.  
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SUPPORTING INFORMATION 

Figure SI1: Response of the 12 chemicals on ER activation in MELN, ZELHα and ZELHβ2 cells. Data 

represent each replicate and their mean (red dash) of at least 2 independent experiments done in 

triplicates. Chemicals were tested in the 10 nM - 30 µM range, except for genistein (from 1 nM). 

The horizontal dotted line at 20% figures the threshold of effect.  
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Figure SI2: Response of the 12 chemicals on E2-induced ER inhibition in MELN, ZELH-zfERα, 

ZELHβ2 and ZELH cells. Data represent each replicate and the mean (red dash) of at least 2 

independent experiments done in triplicates. Chemicals were tested in the 10 nM - 30 µM range. 

Cell viability (MTT) was measured for at least one experiment and is represented in green full 

circles (mean +- SD).  The horizontal dotted line at 80% figures the threshold of effect.   
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Figure SI3: Cyprodinil response in MELN, ZELH-zfERα, ZELHβ2 and ZELH cells in presence (antiER) 

or absence (ER) of E2. ER: luciferase induction relative to DMSO control, antiER: luciferase 

induction relative to E2 positive control.  
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Figure SI4: Predicted vs observed combined effects of inhibiting chemicals tested either 

separately (A,C), or in the 12-component mixtures (B,D) on ZELH cells for mixture 1 (A,B) and 

mixture 2 (C,D). The chemicals identified for each mixture are presented on the graph. Mixture 

effects were predicted according to CA for inhibitors (orange line). Measured effects in absence 

(black circles) or in presence of E2 (co-exposure with E2 at 1 nM, grey open circles) are represented 

by the mean +- SD from at least 2 independent experiments done in triplicates and pooled. 

Cytotoxic concentrations (measured by MTT) were removed.   
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Figure SI5: Predicted vs observed combined effects of activating and inhibiting chemicals of M1 

tested either separately (A), or together (B) on MELN cells. The identified active chemicals for each 

mixture are presented on each graph. Combined effects of Genistein and BPA tested with the 

same ratio as in M1 (C) and in M2 (D). Mixture effects were predicted according to CA for activating 

(green line) and inhibiting (orange line) chemicals, the dotted lines represent CA prediction 

beyond CA validity limit. Measured effects in absence (black circles) or in presence of E2 (co-

exposure with E2 at 0.1 nM, grey open circles) are represented by the mean +- SD from at least 2 

independent experiments done in triplicates and pooled. Cytotoxic concentrations (measured by 

MTT) were removed. 
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Figure SI6: Predicted and observed effects of BPA, genistein and the identified drivers of 

inhibition on ZELHα cells, tested either separately (A, C), pooled together (B,D) based on M1 (A,B) 

and M2 (C,D) ratios. The drivers of inhibition identified for each mixture are presented in Table 4. 

Mixture effects were predicted according to CA for activating (green line) or inhibiting (orange 

line) chemicals, the dotted lines represent CA prediction beyond CA validity limit. Measured 

effects for ER activation (black circles) and for E2-induced ER inhibition (co-exposure with E2 1 nM, 

grey open circles) are represented by the mean +- SD from at least 2 independent experiments 

done in triplicates and pooled. Cytotoxic concentrations (measured by MTT) were removed.   
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Figure SI7: Comparison of CA, GCA and FLM predictions for the binary mixture BPA+genistein and 

observed response in ZELHβ2 cells at M1 mixture ratio (A) and M2 mixture ratio (B).  
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 Comparaison des bio-essais en réponse à des 

échantillons environnementaux 

 Article n°6: “Comparing zebrafish- and human-based bioassays for 

estrogenicity screening of river water samples: the Danube as a case-study”  

1.1 Contexte et objectifs 

Au départ du travail de thèse, il avait été constaté que les cellules ZELHβ2 répondaient 

quantitativement et parfois qualitativement différemment des cellules MELN aux échantillons 

environnementaux (Sonanave et al., 2016). Au regard des différences inter-modèles observées 

pour les molécules seules et les mélanges simples, le but de cette étude était de comparer la 

réponse des bio-essais MELN et ZELHβ2 à des échantillons d’eau de surface. Dans un premier 

temps, les échantillons de la JDS3 évalués dans l’article n°1 ont été testés sur les cellules ZELHβ2. 

Afin d’aller plus loin, le cas d’étude de Novi Sad a été choisi pour évaluer l’influence de l’anti-

estrogénicité et comparer la réponse des modèles in vitro à l’activité oestrogénique in vivo avec 

le test EASZY. Novi Sad est la deuxième ville de Serbie (300 000 habitants) et les eaux usées de la 

ville sont rejetées sans traitement dans le Danube (voir démarche experimentale, B.2.2). Les deux 

cas d’études du projet SOLUTIONS ont été caractérisés biologiquement et chimiquement, ce qui a 

permis une comparaison approfondie des différences inter-modèles. 

1.2  Résultats et discussion 

Le criblage des échantillons de la JDS3 sur ZELHβ2 a montré que le bio-essai pouvait 

détecter de faibles niveaux d’activité estrogénique (<0,1 ng/L E2-Eq). Le site le plus actif sur les 

MELN était également bien détecté par les ZELHβ2 (JDS41). Cependant, la comparaison des deux 

modèles in vitro montre que les cellules ZELHβ2 (8/22) ont détecté moins d’échantillons actifs que 

les cellules MELN (15/22). De plus, si certains sites sont détectés de la même manière par les deux 

bio-essais (n=10), d’autres sont sélectivement actifs sur MELN (n=10) ou sur ZELHβ2 (n=2). 

L’estrone est le principal contributeur de l’activité estrogénique mesurée dans les deux bio-essais 

(comme observé dans l’article n°1 et n°3). Cependant, les xeno-estrogènes détectés ne 
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permettent pas d’expliquer les différences de réponse pour les échantillons sélectivement actif 

sur un modèle biologique. Ces résultats suggèrent que d’autres facteurs spécifiques à chaque bio-

essai ont influencé la réponse aux xéno-estrogènes présents dans les échantillons.  

Dans le cas d’étude de Novi Sad, l’échantillon prélevé à proximité du rejet de l’effluent 

d’eau usée de la ville était le plus actif in vitro et le seul actif in vivo. Les estrogènes stéroïdiens 

(E2, l’E1 et l’E3) étaient les principaux contributeurs identifiés. Une bonne corrélation entre 

l’activité estrogénique mesurée et prédite a été observée pour les MELN et pour le test EASZY, 

cependant, l’activité mesurée dans les cellules ZELHβ2 est 7 fois plus faible qu’attendue. 

Cependant, la faible activité anti-estrogénique mesurée ne permet pas d’expliquer la déviation de 

la réponse observée.  

1.3 Conclusion 

➢ Les sites les plus contaminés sont bien détectés par tous les modèles, y compris par le test 

ESAZY, mais les échantillons faiblement actifs sont mieux détectées avec les MELN 

 

➢ Les différences de sensibilité entre les cellules MELN et ZELHβ2 ne sont pas expliquées par 

les xeno-estrogènes identifiés 
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ARTICLE n°6 

Comparing zebrafish- and human-based bioassays for estrogenicity 

screening of river water samples: the Danube as a case-study 

Helene Serra1,2, François Brion1, Hélène Budzinski2, Tobias Schulze3, Werner Brack3, Selim Aït-
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1Institut National de I’Environnement Industriel et des risques (INERIS), Verneuil-en-Halatte, 

France 

2 Université de Bordeaux, Talence, France 
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INTRODUCTION 

Over the last decades, the occurrence of endocrine disrupting chemicals (EDC) in the 

aquatic environment has raised concern because of their adverse effects in aquatic organisms 

(Sumpter, 2005). EDC mediate their effects through multiple mechanisms, among which 

interaction with the estrogen receptor (ER) is well documented in vertebrates, such as fish 

(Sumpter and Jobling, 2013). ER is a nuclear receptor acting as a ligand-dependent transcription 

factor that modulates the expression of target genes involved in physiological processes, such as 

growth and reproduction (Segner et al., 2013). Given the many environmental pollutants 

identified as xeno-estrogens (e.g. reviewed in Kiyama and Wada-Kiyama, 2015), chemical analysis 

targeting a define list of analytes is often not sufficient to characterize xeno-estrogenic 

contamination in an environmental mixture. Bioassays are therefore often applied to provide a 

more holistic view of xeno-estrogen contamination. Bioassays capture the activity of both known 

and unknown xeno-estrogens present in a given sample and thus complement the information 

provided by chemical analysis of selected key compounds (Altenburger et al., 2015). They have 

been successfully applied to monitor estrogenic activity in many matrices such as waste waters 
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(Jarošová et al., 2014b), drinking water (Escher et al., 2014), and surface water (Vethaak et al., 

2005). 

Most of currently used bioassays are in vitro reporter gene assays based on human ERα 

activation in mammalian or yeast cells (Kunz et al., 2015; Leusch et al., 2017). Compared to human 

that express two ER subtypes, ERα and ERβ, most teleost fish express at least 3 ER subtypes, ERα, 

ERβ1 and ERβ2 (Tohyama et al., 2016). ER mode of action is well conserved among vertebrates, 

however fish and human ER subtypes may have different sensitivity and selectively towards xeno-

estrogens (Cosnefroy et al., 2009; Matthews et al., 2000; Molina-Molina et al., 2008; Pinto et al., 

2014). Furthermore, transactivation of ER can be modulated by the cellular context, such as the 

presence of cell-specific transcriptional cofactors (Routledge et al., 2000) or cell-specific 

metabolism (Le Fol et al., 2015). Despite different response to xeno-estrogens, very few studies 

so far compared fish and human-based bioassays in bio-monitoring studies. For instance, when 

waste water effluent samples were screened on human or medaka ERα expressing cells, most 

samples were active on both cell lines, but some were significantly more potent on medaka ERα 

(Ihara et al., 2014). These differences could not be fully explained by the steroidal estrogens 

identified, and the authors further suggested the influence of species-specific sensitivity to anti-

estrogenic chemicals (Ihara et al., 2015). Recently, we reported that some surface water extracts 

were active on zebrafish in vitro ZELHβ2 cells but lacked estrogenic activity in human-based cells 

(Sonavane et al., 2016). These results suggest that cross-species differences and bioassays specific 

cellular factors may influence the activity of xeno-estrogens and thus their detection within 

complex mixtures. However more data issued from different environmental contexts are still 

needed to further document such hypothesis which may have implication in the refinement of 

bioanalytical tools in environmental monitoring.(Sonavane et al., 2016) 

In that context, our study aimed at investigating and comparing the response of fish- and 

human-based reporter gene bioassays to assess estrogenicity of surface water samples from the 

Danube river, which is representative of a large water body context with high dilutions and low 

micropollutants concentrations originating from diverse sources (Liška et al., 2015). The water 

sample extracts originating from two case-studies, namely the Joint Danube Survey (JDS, Neale et 

al., 2015) and Novi Sad city (König et al., 2017), were analyzed by two in vitro bioassays, namely, 

zebrafish liver cells (ZFL) stably transfected with the estrogen receptor zfERβ2 (ZELHβ2 cells) and 



Résultats : chapitre D – article n°6 

193 

 

the human-based MELN cells constitutively expressing hERα (Balaguer et al., 1999). In addition, 

an in vivo assay using transgenic zebrafish embryos expressing GFP under the control of ER-

regulated cyp19a1b promoter was further used to assess an impact at the organism level at 

selected sites (Brion et al. 2012). Information provided by the different bioassays is discussed in 

regard to 1) the frequency of detection and the quantification of estrogenic activity and 2) the 

relative contribution of selected xeno-estrogens identified in the samples, by using both mass-

balance analysis and concentration-addition prediction (Loewe et Muischnek, 1926). 

MATERIAL AND METHODS  

Chemicals and reagents 

17β-estradiol (E2), ethinylestradiol (EE2) and hydroxy-tamoxifen (OH-TAM) were 

purchased from Sigma-Aldrich (France). Dimethylsulfoxide (DMSO), Leibovitz 15 culture medium 

(L-15), fetal calf serum (FCS), 4-(2-hydroxy-ethyl)-1-piperazineethanesulfonic acid (HEPES), 

epidermal growth factor (EGF), G418, 3-[4,5-dimethylthiazol-2-yl]-2,5-diphenyl-

tetrazoliumbromide (MTT) and D-luciferin were purchased from Sigma Aldrich (St-Quentin 

Fallavier, France); Dulbecco's Modified Eagle Medium High Glucose (DMEM HG) powder, F-12 

nutrient mixture (Ham's F12) powder, penicillin and streptomycin were from Gibco (France); 

insulin, hygromycin B and sodium bicarbonate were from Dominique Dutscher (France).  

Study sites, sampling and extraction procedure 

Two sets of Danube River water samples collected and prepared during the Joint Danube 

Survey 3 (JDS, 22 samples) and Novi Sad (NS, 3 samples) campaigns were used in this study. Site 

description and collection and preparation of water samples were described in detail previously 

(Neale et al 2015, König et al 2017). In brief, sampling of the JDS was carried out between August 

and September 2013 in Danube River and some tributaries from Austria to Romania (Liška et al., 

2015, Neale et al., 2015). The city of Novi Sad city (300 000 inhabitants, Serbia), located on the 

Danube River, was selected to investigate the impact of untreated municipal effluent release on 

the Danube river (König et al., 2017). The Novi Sad sites investigated were selected as follow: NS1 

2 km upstream the effluent release, NS2 200 m downstream the effluent release, and NS3 7 km 

downstream the effluent release. In both case-studies, the samples were collected using a on-site 

solid phase extraction (SPE) device designed to sample and extract large volume (LV) of water on 
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site (LVSPE device, Schulze et al., 2017). About 500 L of water were extracted and concentrated at 

each site in JDS (Neale et al., 2015), and 850 L to 1000 L at NS sites (König et al. 2017). The organic 

extracts were reduced to dryness before shipping, then resuspended in DMSO and stored at -20°C 

before bio-analysis. Further information on study sites, sampling procedures and extraction 

methods are provided in Neale et al. (2015) and König et al. (2017).  

In vitro bioassays 

The zebrafish in vitro assays were derived from the zebrafish liver (ZFL) cell line. ZFL cells 

were stably transfected first by an ERE-driven luciferase gene, yielding the ZELH cell line, and then 

by zfERβ2 subtype yielding the ZELHβ2 cell lines (Cosnefroy et al., 2012). Establishment of this cell 

model and its response to different classes of well-known xeno-estrogens have been previously 

described. In addition, we used the human-derived MELN cell line (Balaguer et al., 1999) kindly 

provided by Dr. Patrick Balaguer (INSERM Montpellier, France). The MELN cells are derived from 

the breast cancer MCF-7 cells, which endogenously express the hERα, but no functional hERβ (P. 

Balaguer, personal communication), and were stably transfected with an ERE-driven firefly 

luciferase reporter gene. 

Conditions for routine cell culture and exposure to chemicals have been detailed previously 

(Sonavane et al., 2016). Briefly, ZELH-zfERs cells were seeded in 96-well white opaque culture 

plates (Greiner CellStar™, Dutscher, France) at 25,000 cells per well in phenol red free LDF-DCC 

medium (containing L-15 50%, DMEM HG 35%, Ham's F12 15%, HEPES 15 mM, 0.15 g/L sodium 

bicarbonate, 0.01 mg/mL insulin, 50 ng/mL EGF, 50 U/mL penicillin and streptomycin antibiotics, 

5% v/v stripped FCS). MELN were seeded at 80,000 cells per well in steroid- and phenol red-free 

DMEM medium. Cells were left to adhere for 24 h, and then exposed for either 72 h at 28 °C for 

zebrafish cells or 16h at 37°C for MELN cells. Cell were exposed in triplicates to serial dilutions of 

sample extracts to obtain a final DMSO concentration in the well plate of 0.5% (v/v). To assess 

anti-estrogenic activity at selected sites, ZELHβ2 and MELN cells were co-exposed to the sample 

in presence of 0.1 nM E2, i.e. a concentration saturating 80% to 100% of ER. Each plate included 

both solvent and positive controls. After exposure, culture medium was removed and replaced by 

50 μl per well of medium containing 0.3 mM D-luciferin. The luminescence signal was measured 

in living cells using a microtiter plate luminometer (Synergy H4, BioTek). The effect of samples on 

cell viability was assessed by using the 3-(4,5-dimethyl-thiazol-2-yl)-2,5diphenyl tetrazolium 
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bromide (MTT) assay (Mosmann 1983). After cell exposure, culture medium was removed and 

replaced by 100 μL of medium containing 0.5 mg/mL MTT. Cells were incubated for 1 h to 3 h. In 

metabolically active cells, MTT is reduced onto a blue formazan precipitate, which is dissolved by 

adding 100 μL of DMSO after removal of MTT containing medium. Plates were read at 570 nm 

against a 640 nm reference wavelength on a microplate reader (KC-4, BioTek Instruments, France) 

and results are expressed as absorbance relative to control cells.  

In vivo zebrafish bioassay 

The estrogenic activity of Novi Sad samples was assessed in vivo using the transgenic 

cyp19a1b-GFP zebrafish line recently developed (Tong et al., 2009) and well characterized with 

different classes of xeno-estrogen compounds (Brion et al., 2012). The assay procedure for sample 

testing has been described in Sonavane et al. (2016). In brief, 15 fertilized transgenic eggs were 

selected for each experimental group and exposed for 96 h in 15 ml of acclimated water in glass 

crystallizers. Serial dilutions were tested with a final volume of solvent (DMSO) of 0.1% v/v, a 

concentration without effects on embryo development or GFP expression. In each experimental 

series, positive (EE2 0.05 nM) and DMSO controls were included as separate experimental groups. 

Exposed embryos were incubated at 28 °C, under semi-static conditions with daily complete 

renewal of medium. After the exposure period, each zebrafish larva was photographed using a 

Zeiss AxioImager.Z1 microscope equipped with an AxioCam Mrm camera (Zeiss GmbH, Gottingen, 

Germany) to measure GFP expression in the brain. Image analysis was performed using the ImageJ 

software, and fluorescence data was treated exactly as previously described (Brion et al., 2012). 

Data analysis 

Sample concentration data are expressed in relative enrichment factor (REF) that considers 

sample enrichment in LVSPE and further dilution in the test system. For all data, the reporter gene 

signal (luciferase activity in the in vitro bioassays and GFP intensity in the in vivo bioassay) was 

normalized between 0 and 1, as described in Eq. 1, with signalsample the signal of the tested sample, 

signalcontrol the signal of the solvent control and signalpositve the signal of the positive control:  

𝑅𝑒𝑠𝑝𝑜𝑛𝑠𝑒 =
𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑠𝑎𝑚𝑝𝑙𝑒−𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙

𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑝𝑜𝑠𝑖𝑡𝑖𝑣𝑒−𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙
       (1) 
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Concentration-response curves were fitted to all replicates pooled together with a 

minimum of 2 independent experiments using Hill equation in RegTox 7.5 Microsoft Excel™ macro 

(freely available at http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_download.html). Positive control 

20 (PC20, concentration corresponding to 20% response of that of positive control) were 

estimated for samples reaching 20% effect by fixing the minimum and the maximum of the sample 

response to 0 and 1, respectively, and fixing the slope to the one of E2. The biological estradiol-

equivalent (Bio-EEQ) was calculated as the ratio of EC20/IC20 of positive control (E2 for estrogenic 

activity, OH-TAM for anti-estrogenic activity) to the PC20 of the sample, expressed in EEQ ng/L, as 

presented in equation. 2: 

𝐵𝑖𝑜 − 𝐸𝐸𝑄 =
𝐸𝐶20/𝐼𝐶20𝑝𝑜𝑠𝑖𝑡𝑖𝑣𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙

𝑃𝐶20𝑠𝑎𝑚𝑝𝑙𝑒
    (2) 

To assess the contribution of detected chemicals to the biological response observed, 

chemical equivalents (Chem-EEQ) were calculated for estrogenic chemicals. The Chem-EEQ was 

calculated as the sum of the concentration of each active chemical weighted by its relative 

estrogenic potency (REP), as presented in equation (3): 

𝐶ℎ𝑒𝑚 − 𝐸𝐸𝑄 = ∑ 𝑅𝐸𝑃𝑖 𝑥 𝐶𝑖
𝑛
𝑖    (3) 

The REP defined as the ratio of PC20 of E2 to the PC20 of the chemical, or EC50 when no 

PC20 was available (indicated in Tab. SI4). The contribution of the active chemicals to the biological 

response was assessed by dividing the Chem-EEQ by the Bio-EEQ, expressed in %. As an alternative 

method for comparing chemical and bioassay data, the concentration addition (CA) model (Loewe 

et Muischnek, 1926) was used to predict the combined effects of identified estrogenic chemicals 

and compared with observed activity. For that purpose, single chemical data were fitted with logit 

non-linear regression model in GraphPad Prism v.5. The logit parameters derived were then used 

in an Excel template to predict the combined estrogenic response based on the concentration and 

mixture ratios of the active chemicals identified in each sample. For simplification purpose, only 

the active chemicals contributing to more than 5% of the predicted response at REF=1 were used 

in CA prediction. Logit equation and the Excel template were kindly provided by Martin Scholze 

(Brunel University, UK).  
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RESULTS 

In vitro and in vivo estrogenic activity of Danube water extracts 

Estrogenic activity in JDS and NS samples derived from MELN and ZELHβ2 cell bioassays 

are presented in Fig. 1. The individual concentration-response curves are given in Fig. SI 1 for MELN 

cells, and in Fig SI 2 for ZELHβ2 cells. In the present study, we re-evaluated MELN JDS raw data 

with Hill model, and found a good agreement with the Bio-EEQ derived based on EC10 value and 

linear regression model published in Neale et al. (2015) (data not shown). Therefore, Bio-EEQ for 

JDS samples on MELN cells in the present study refer to data from Neale et al. (2015). 

Overall, in most samples and for both bioassays, the estrogenic activity measured was 

relatively low, mostly below 0.3 EEQ ng/L, which may reflect the high dilution context of the 

Danube. Higher estrogenic activity was noted at JDS41 site, located at the confluence of the 

Morava river, a tributary of the Danube, and at NS2 site, located 200 m downstream from Novi 

Sad effluent release.  

Although overall response patterns were similar between human and zebrafish assay, 

some differences could be highlighted. In MELN cells, 15 out of 22 JDS samples were positive with 

an estrogenic activity ranging from 0.0046 EEQ ng/L (JDS64) to 1.24 EEQ ng/L (JDS41). In 

comparison, only 8 samples were active on ZELHβ2 cells with an estrogenic activity ranging from 
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Figure 1: Estrogenic activity of JDS and Novi Sad samples in MELN (bright grey) and ZELHβ2 (dark grey). 

The error bars represent the upper or lower 95% CI on the Bio-EEQ. MELN data originate from Neale et al. 

(2015). 
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0.012 (JDS29) to 2.3 EEQ ng/L (JDS41). Interestingly, 10 samples had similar response pattern on 

both bioassays (6 active and 4 inactive), whereas 2 samples (i.e. JDS63, 67) were selectively active 

in ZELHβ2 cells and 10 (e.g. JDS22, 27, 30) were only active in MELN cells.  

In Novi Sad samples, the estrogenic activity pattern was similar between MELN and ZELHβ2 

assays, with a peak of activity detected just after the effluent release (NS2 site) and then a dilution 

of the signal at the downstream NS3 site. However, it is noticeable that NS2 sample showed higher 

estrogenic activity in MELN cells (1.52 EEQ ng/L) than in ZELHβ2 cells (0.19 EEQ ng/L, Fig. 1). NS 

samples were also tested in vivo in transgenic cyp19a1b-GFP zebrafish embryos. NS2 estrogenic 

activity was confirmed and reached 3.3 EEQ ng/L (Fig. 2C) while NS1 and NS3 were inactive in this 

assay (data not shown). This result confirms the high estrogenic potency of NS2 sample and its 

ability to impact fish embryo. 

 

To evaluate the possible presence of antiestrogenic compounds in NS extracts that could 

have differentially influenced the response in in vitro bioassays, we further assessed the anti-

estrogenic activity of NS samples in MELN and ZELHβ2 cells. In both assays, an inhibiting effect in 

NS2 was noted but at much higher REF concentrations (i.e. > 30 REF) than those required to exert 

an agonistic response, i.e. > 3 REF (Fig 2A and 2B). Similar patterns were noted for NS2 and NS3 

(Fig.2 and SI 3). Therefore, although interferences of ER-specific inhibiting substances cannot be 

excluded in ZELH cells, they had likely minor impact on the response.  
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Figure 2: Estrogenic (filled symbols) and antiestrogenic (empty symbols) activities of Novi Sad NS2 sample on MELN 

cells (A), ZELHβ2 cells (B) and in transgenic zebrafish embryos (C). The green line represents concentration addition 

(CA) prediction based on main active xeno-estrogens identified in the sample (contribution >5% of the response at 

REF=1) 
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The active chemicals identified only partially explained the fish-specific responses 

Among the more than 100 chemicals detected in both case-studies (König et al., 2017; 

Neale et al., 2015), information on in vitro and in vivo estrogenic activity was available for up to 

36 chemicals, among which 6 to 9 were estrogenic in at least one bioassay (Neale et al., 2017). 

The concentrations of 9 active chemicals at the 25 sampling sites are presented in Tab. SI 3.  The 

REP values of these xeno-estrogens (provided in Tab. SI 4) were used to calculate chemical 

estrogen-equivalents (Chem-EEQ) and the ratio of Chem-EEQ to Bio-EEQ was used to determine 

the contribution of the xeno-estrogens to the biological response measured.  

In MELN cells, estrone was the main potent xeno-estrogen identified in JDS samples, along 

with genistein (Neale et al., 2017). They explained 14% to 163% of biological response observed 

in most samples, except at JDS27 and JDS60 (<1%, no estrone detected), and at JDS64 (409%, very 

weak estrogenic response) (Tab. SI 1). Based on chemical information, 5 samples were predicted 

to have an estrogenic activity ranging from 0.18 to 0.58 ng EEQ ng/L in MELN cells, but were not 

detected due to cytotoxic masking effect. Conversely, JDS27 and JDS60 were active in MELN cells 

albeit no significant contributors could be identified.  

In addition to the classical mass-balance approach, the CA model was used to predict the 

combined effects of individual xeno-estrogens at the mixture ratio of each sample. The predicted 

estrogenic response was plotted against observed data for JDS samples (Fig. SI 1 and SI 2) and for 

Novi Sad samples (Fig. 2 and Fig. SI 3). The estrogenic activity of 2 samples were in good agreement 

with CA up to 20% (JDS8, 33), in line with the mass-balance analysis results (73% to 74%). CA clearly 

underestimated the estrogenic response of 5 samples (JDS29, 30, 41, 44, 65), again in line with the 

mass-balance analysis (<50% of response explained). However, there is more uncertainty on the 

correlation between and observed response for JDS22, 32, 36, 39 likely because of the very weak 

response measured. 

In ZELHβ2 cells, estrone and genistein explained 11% to 136% of the observed biological 

response, except for JDS29 (503%), JDS39 (306%) and JDS67 (214%) for which the biological 

activity was lower than predicted by chemical data. 11 samples were predicted to be active in 

ZELHβ2 cells with levels ranging from 0.22 to 0.65 EEQ ng/L, but were not detected (Tab. SI 1). The 

active samples were further compared with the CA prediction curve. As in MELN cells, the maximal 
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induction never reached more than 50% ER maximal response. Comparison of observed and CA 

predicted responses indicates that the samples having a mass balance between 77% and 136% 

(JDS8, 44, 63, 65) were in good agreement with CA prediction up to 20%, while CA overestimated 

the estrogenic response of JDS29, 39 and 67, in line with the mass-balance analysis.  

In Novi Sad case-study, genistein was detected at all sites but explained only a small 

fraction of the observed response (Fig. 3, Tab. SI 2). In NS2 sample, steroidal estrogens (E1, E2, E3) 

were identified as the main drivers of response (Fig. 3). The xeno-estrogens in NS2 sample were 

adequately detected in MELN cells (contribution of 88% to the biological response) and in 

zebrafish embryos (108% of the biological response explained). However, in ZELHβ2 cells the 

response measured was about 6 times lower than predicted based on Chem-EEQ, suggesting an 

influence of non-identified chemicals that negatively interfered with the estrogenic response. The 

observed and CA predicted responses for NS2 sample (green line of Fig. 2) were in good agreement 

up to 20% in MELN cells and in zebrafish embryos, while CA clearly overestimated ZELHβ2 

response.  

 

DISCUSSION 

While human-based bioassays are widely applied to monitor xeno-estrogens in 

environmental matrices (Kunz et al., 2015; Leusch et al., 2017), very few studies investigated 

possible inter-species differences in bio-monitoring using fish-based bioassays (Ihara et al., 2015; 

NS1 NS2 NS3
0

50

100

150

200

Bisphenol F

Bisphenol S

Bisphenol A

Daidzein

Genistein

Terbuthylazine

Estradiol

Estrone

Estriol

Diazinon

Chem-TEQ (%):

MELN

Novi Sad site

%
 a

c
ti

v
a
ti

o
n

 E
R

 e
x
p

la
in

e
d

NS1 NS2 NS3
0

500

1000

1500

100

Chem-TEQ (%):

Bisphenol S

Bisphenol F

Bisphenol A

Estradiol

Daidzein

Estrone

Genistein

Estriol

ZELH2

Novi Sad site

%
 a

c
ti

v
a
ti

o
n

 E
R

 e
x
p

la
in

e
d

NS1 NS2 NS3
0

50

100

150

Bisphenol F

Bisphenol S

Bisphenol A

Daidzein

Genistein

Estradiol

Estrone

Estriol

Chem-TEQ (%):

n.a. n.a.

Zebrafish cyp19a1b-GFP

Novi Sad site

%
 a

c
ti

v
a
ti

o
n

 E
R

 e
x
p

la
in

e
d

A B C

Figure 3: Contribution of identified xeno-estrogens to the estrogenic activity measured in Novi Sad samples for 

MELN (A), zebrafish cyp19a1b-GFP (B) and ZELHβ2 (C) cells. Values indicate the Bio-EEQ calculated (EEQ ng/L). n.a.: 

not active. The error bars are calculated by dividing the Chem-EEQ by the upper or lower 95% CI of the Bio-EEQ. 
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Rutishauser et al., 2004; Sonavane et al., 2016). Therefore, the aim of the study was to compare 

the capacity of human and zebrafish-based in vitro bioassays to quantify estrogenic activity in river 

water samples. 

Taking the Danube as case-study representative a of large river with high dilution, our 

results show that most water samples screened had a very low estrogenic activity (mostly below 

<0,2 EEQ ng/L) and that MELN cells performed better to detect the low levels of estrogenic activity 

than ZELHβ2 cells. 19 out of 25 samples were active in MELN cells against 10 out of 25 in ZELHβ2 

cells. Interestingly, 10 samples were only active in MELN cells, while 2 were only detected in 

ZELHβ2 cells. We previously reported different response of MELN and ZELHβ2 cells for POCIS 

extracts deployed in French rivers (Sonavane et al., 2016). 8 out 20 samples were only estrogenic 

in ZELHβ2 cells, which suggested the presence of xeno-estrogens specifically active in the 

zebrafish-based bioassay. In the current study, information on active chemicals were available. 

Estrone and/or genistein were the most frequently detected xeno-estrogens and the main 

contributors to the response measured, in agreement with previous studies investigating surface 

water estrogenic activity using in vitro bioassays (Alvarez et al., 2013; Conley et al., 2017). In JDS 

samples, since estrone and/or genistein were detected in most of the samples that were 

selectively active in MELN or ZELHβ2 cells, it is likely that other non-identified compounds present 

in the extracts interfered with ER response within the cells.  

We recently compared MELN and ZELHβ2 cells response to bisphenol A and genistein in 

mixture with 10 non-estrogenic environmentally relevant chemicals (Serra et al., in prep). Among 

the 10 non-estrogenic chemicals, some pollutants specifically inhibited the E2-induced luciferase 

activity in ZELHβ2 cells but not in MELN cells (e.g. triphenyl phosphate, propiconazole). As a result, 

these inhibiting chemicals decreased the expected ZELHβ2 response when mixed with the xeno-

estrogens, showing interactions of chemicals having opposite effects on the bioassay response 

(Serra et al., in prep). Interestingly, differences between fish ER and human ERα estrogenic activity 

have been previously observed for effluent samples (Ihara et al., 2014), and the anti-estrogenic 

activity, more pronounced either in the fish or human assay, was suggested to contribute to the 

differences observed (Ihara et al., 2015). In the current study, 1/3 (3/8) of the active JDS samples 

on ZELHβ2 cells had a decreased estrogenic response compared to CA prediction curve (mass-
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balance > 200%), whenever an activity was detected, suggesting a possible negative interaction 

on ER response.  

Despite distinct capacities to detect low levels of estrogenic activity, both cell lines 

quantified a high estrogenic activity at JDS41 and NS2 sites. JDS41 site is located at the confluence 

of the Danube and the Velika Morava, in Serbia, and was identified as a highly contaminated site 

in the JDS survey (Liška et al., 2015; Neale et al., 2015). The estrogenic activity measured in MELN 

cells (0.74 EEQ ng/L) and in ZELHβ2 cells (2.3 EEQ ng/L) was higher than predicted based on the 

identified xeno-estrogens (Chem-EEQ < 0.3 EEQ ng/L), showing the complementarity of both 

chemical and biological approaches to assess contamination by xeno-estrogens at that site. NS2 

site was situated 200m downstream the untreated effluent release of Novi Sad city (300 000 

inhabitants, König et al., 2017). Compared with NS1 and NS3, a higher estrogenic activity was 

quantified for NS2 site in MELN cells (1.52 EEQ ng/L) and in ZELHβ2 cells (0.19 EEQ ng/L), in 

agreement with previous reported results in in vitro bioassays hERα-based GenBLAzer (0.26 EEQ 

ng/L) and BG1Luc4E(2) (0.67 EEQ ng/L) (König et al., 2017). E2, E1, and E3 were identified as the 

main driver of response. While MELN cells quantified well the steroid estrogens additive effects, 

however, the estrogenic activity measured in ZELHβ2 cells was much lower than predicted (mass-

balance > 700%). In this sample, the anti-estrogenic activity was assessed and revealed a low 

inhibition of E2-induced response occurring at high REF. Thus, the deviation of predicted response 

does not seem to be the consequence of co-occurrence of estrogenic and anti-estrogenic activity.  

To further investigate the zebrafish-based bioassay response, transgenic cyp19a1b-GFP 

zebrafish embryos were used to assess the in vivo effect of NS samples (Brion et al., 2012). This 

transgenic zebrafish model has been previously successfully used to quantify estrogenic activity of 

surface waters (Sonavane et al., 2016) and effluents samples (Neale et al., 2017b). In this 

transgenic fish, GFP is under the control of cyp19a1b promoter which is an ER-regulated gene that 

encodes for the brain aromatase responsible for the conversion of steroidal androgens into 

estrogens (Pellegrini et al., 2005). The use of the zebrafish in vivo bioassay confirmed the 

estrogenic activity of NS2 sample, which was in good agreement with the expected response 

based on CA. Thus, the different performance of ZELHβ2 cells compared to MELN cells for NS2 

sample might be a bioassay-specific pattern. ZELHβ2 cells originate from zebrafish liver (ZFL) cells 

and remain metabolically inducible with similar response profile as zebrafish primary hepatocytes, 
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but with different response profile compared to MELN cells (Creusot et al., 2015; Le Fol et al., 

2015). It is likely that bioassay-specific factors, such as metabolic capacity and sensitivity to co-

occurring chemicals in the samples may have contributed to the different response observed in 

ZELHβ2 and MELN cells.  

By comparing human and zebrafish-based in vitro bioassays, we observed that both cell 

lines performed qualitatively differently to quantify estrogenic activity in samples issues from a 

large river with high dilution with both detected well the highest contaminated sites. This 

observation confirmed previous results obtained on the same models assessing passive sampling 

water extracts (Sonavane et al., 2016), and with other fish cell lines applied to effluents (Ihara et 

al., 2014; Rutishauser et al., 2004). The different performances of in vitro bioassays could not be 

explained by the xeno-estrogens identified, suggesting that other factors such as bioassay-specific 

interactions and/or presence of unidentified active substances influenced the ER response to the 

complex mixtures. Further research would be warranted to better characterized the underlying 

reasons for fish-specific bioassay response. 
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SUPPLEMENTARY INFORMATION 

Table SI 1: Biological activity of Joint Danube Survey (JDS) samples on MELN and ZELHβ2 cells. 

n.a.: not active. Bio-EEQ and Chem-EEQ for MELN cell line orgininate from Neale et al. (2015) and 

Neale et al. (2017), respectively. Bio-EEQ (95% CI) and Chem-EEQ are expressed in EEQ ng/L . The 

error on the % of response explained (% effect) is calculated by dividing the Chem-EEQ by the 

upper or lower limit of the 95%-CI of the Bio-EEQ. 

 MELN (LOQ : 0.002)  ZELHβ2 (LOQ : 0.002) 

JDS Bio-EEQ Chem-EEQ % effect Bio-EEQ 
Chem-
EEQ 

% effect 

8 0.026 0.019 73% 0.031 (0.024 - 0.039) 0.024 77% (62 - 99) 

22 0.085 0.021 24% n.a. 0.026 - 

27 0.15 <LOQ 1% n.a. < LOQ - 

29 0.20 0.050 25% 0.012 (0.008 - 0.018) 0.062 503% (347 - 774) 

30 0.28 0.040 14% n.a. 0.051 - 

32 0.049 0.040 80% n.a. 0.054 - 

33 0.054 0.040 74% n.a. 0.051 - 

35 n.a. 0.034 - n.a. 0.042 - 

36 0.094 0.021 22% n.a. 0.026 - 

37 0.061 0.024 39% n.a. 0.030 - 

39 0.031 0.051 163% 0.021 (0.013 - 0.033) 0.063 306% (192 - 478) 

41 1.24 0.20 16% 2.318 (1.58 - 3.67) 0.244 11% (7 -15) 

44 0.12 0.026 21% 0.039 (0.030 - 0.078) 0.032 82% (41 - 107) 

53 0.074 0.053 71% n.a. 0.065 - 

55 n.a. <LOQ - n.a. <LOQ - 

57 n.a. 0.018 - n.a. 0.022 - 

59 n.a. 0.050 - n.a. 0.062 - 

60 0.103 <LOQ 0% n.a. <LOQ - 

63 n.a. 0.058 - 0.053 (0.030 - 0.080) 0.072 136% (91 - 238) 

64 0.0046 0.019 409% n.a. 0.023 - 

65 0.168 0.066 39% 0.071 (0.048 - 0.10) 0.082 116% (80 - 170) 

67 n.a. 0.045 - 0.026 (0.018 - 0.042) 0.056 214%(132 - 311) 
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Table SI 2: Biological activity of Novi Sad samples in vitro on MELN, ZELHβ2 cells and in vivo in 

zebrafish cyp19a1b-GFP. Bio-EEQ (95% CI) and Chem-EEQ are in EEQ ng/L. n.a.: not active. The 

error on the % of response explained (% effect) was calculated by dividing the Chem-EEQ by the 

upper or lower limit of the 95%-CI of the Bio-EEQ.  

 
MELN (LOQ: 0.005) ZELHβ2 (LOQ: 0.008) Zebrafish cyp19a1b-GFP 

 

Bio-EEQ 
Chem-
EEQ 

% effect Bio-EEQ 
Chem-
EEQ 

% effect 
Bio-
EEQ 

Chem-
EEQ 

% effect 

NS1 
0.079 
(0.060-
0.11) 

<LOQ 
2%  
(1.6 – 2.9) 

0.050  
(0.029- 
0.065) 

<LOQ 
2% 
(1 - 3) 

n.a. 0.0011   

NS2 
1.52  
(1.19-
2.15) 

1.76 
115%  
(81.7 – 
148.1) 

0.19  
(0.11-
0.27) 

1.39 
743%  
(514 -1251) 

3.3  
(1.8 – 
4.9) 

3.58  
108%  
(73 – 199) 

NS3 
0.12   
(0.095-
0.18) 

0.021 
18%  
(11.9 – 22.3) 

0.051 
(0.025-
0.074) 

0.025 
48%  
(37 - 97) 

n.a. 0.127  
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Table SI 3: Concentration of the identified estrogenic chemicals in JDS and Novi Sad sampling 

sites. Data reported in ng/L. MDL: method detection limits (ng/L), n.a.: not analyzed. BPF: 

bisphenol F, BPS: bisphenol S, BPA: bisphenol A, GEN: genistein, DAID: daidzein, DIAZI: diazinon, 

TER: terbutylazine. JDS data from Neale et al. (2017) and Novi Sad Data from König et al. (2017). 

 

 E2 E1 E3 BPF BPS BPA DAID DIAZI GEN TER 

CAS 50-28-2 53-16-7 50-27-1 
620-92-
8 

80-09-1 80-05-7 
486-66-
8 

333-41-
5 

446-72-
0 

5915-
41-3 

MDL JDS 0.4 0.1 1 1 8 4.4 7.9 3.3 7.4 6.8 

08 <MDL 0,1699 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 2,4318 3,2939 

22 <MDL 0,1899 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 

27 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 5,1338 2,4303 

29 <MDL 0,4497 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 2,7020 <MDL 

30 <MDL 0,3498 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 8,3762 <MDL 

32 <MDL 0,2798 <MDL <MDL <MDL <MDL 2,0336 <MDL 44,8532 2,4076 

33 <MDL 0,3298 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 17,5630 2,2605 

35 <MDL 0,2998 <MDL <MDL <MDL <MDL 2,5420 5,6603 3,5126 4,3539 

36 <MDL 0,1799 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 5,1338 <MDL 

37 <MDL 0,2199 <MDL <MDL 2,5030 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 

39 <MDL 0,4497 <MDL <MDL <MDL 9,8075 3,8130 <MDL 4,5934 2,3518 

41 <MDL 1,7789 <MDL <MDL <MDL 2,0374 8,1344 12,0154 2,7020 <MDL 

44 <MDL 0,2199 <MDL <MDL <MDL 6,9711 4,3214 <MDL 5,6742 1,6495 

53 <MDL 0,4797 <MDL <MDL <MDL 1,0986 <MDL <MDL <MDL 2,5075 

55 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 2,5058 

57 <MDL 0,1599 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 2,0723 

59 <MDL 0,4397 <MDL <MDL <MDL 6,9412 8,1344 <MDL 4,3232 2,2334 

60 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 4,5756 <MDL <MDL 2,0201 

63 <MDL 0,5297 <MDL <MDL <MDL <MDL 4,0672 11,1678 <MDL 5,1579 

64 <MDL 0,1699 <MDL <MDL <MDL 3,2259 <MDL <MDL <MDL <MDL 

65 <MDL 0,5996 <MDL <MDL <MDL 1,9975 2,5420 1,5950 <MDL 2,7887 

67 <MDL 0,4097 <MDL <MDL <MDL <MDL <MDL 2,5366 <MDL 3,6184 

MDL 0.3 0.1 1 1 0.2 1 2 1 2 1.6 

NS1 <MDL <MDL <MDL <MDL 0.3 4.4  2.2 4.4 2.3 5.0 

NS2 0.4 3.1 12.2 2.8 5.1 29.0 470.2 6.2 308.6 3.8 

NS3 <MDL 0.2 <MDL <MDL 0.5 4.5 14.6 4.4 8.1 5.1 
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Table SI 4: Relative potency (REP) of the chemicals identified in the samples for each bioassay. 

(a): from Neale et al. (2017), (b): from Molina-Molina et al. (2008) and Molina-Molina et al.(2013), 

(c) this study, (d)  

Chemical MELN ZELHβ2 Zebrafish cyp19a1b-GFP 

Estrone 0,110 a 0,136c 0,36 c 

Estriol 0,077a 0,039 c 0,01 c 

Bisphenol F 1.43E-5 b 5,14E-06 c 4,00E-04 c 

Bisphenol S 1,18E-06 a 6,69E-06 c EC50 > 60 µM d 

Bisphenol A 3,50E-05 a 3,57E-06 c 1,44E-04 c 

Daidzein 6,50E-05 a 9,22E-06 c inactive 

Diazinon 2,80E-07 a Inactif Inactive 

Genistein 2,00E-04 a 3,47E-04 c 1,91E-04 c 

Terbutylazine 1,60E-07 a Inactif Inactive 

 

 



Résultats : chapitre D – article n°6 

212 

 

Fig SI 1: Dose-response curve of E2 and JDS samples on ZELHβ2 cells. Data are expressed in 

relative enrichment factor (REF). The red dot represents the mean of all replicates of a minimum 

of 2 independent experiments. The green line represents CA prediction curve based on the main 

estrogenic chemical identified (contribution >5% of the response at REF=1).  
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Fig SI 2: Dose-response curve of E2 and JDS samples on ZELHβ2 cells. Data are expressed in 

relative enrichment factor (REF). The red dot represents the mean of all replicates of a minimum 

of 2 independent experiments. The green line represents CA prediction curve based on the 

estrogenic chemical identified. (contribution >5% of the response at REF=1) 
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Figure SI3: Estrogenic and anti-estrogenic activity of Novi Sad N1 (A, C) and N3 (B, D) samples on 

MELN cells (A, B), ZELHβ2 (C, D) cells and zebrafish cyp19a1b-GFP embryos. The green line 

represents concentration addition (CA) prediction based on main active xeno-estrogens identified 

(contribution >5% of the response at REF=1).  
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Au cours des dernières années, les bio-essais basés sur l’activation de ER se sont avérés 

être des outils pertinents pour pallier certaines limites de l’analyse chimique ciblée et apporter 

une meilleure compréhension de la contamination environnementale par les molécules 

oestrogéniques. La majorité des bio-essais aujourd’hui utilisés dans le bio-monitoring sont des 

tests de transactivation in vitro basés sur des cellules de mammifères exprimant le récepteur des 

oestrogènes humain ERα. Cependant, des différences de sensibilité entre bio-essais basés sur le 

ER de l’Homme et des poissons ont été observées pour des xeno-estrogènes seuls (Cosnefroy et 

al., 2012; Pinto et al., 2014), mais aussi pour des échantillons environnementaux (Ihara et al., 

2015, Sonavane et al., 2016), montrant le besoin d’améliorer notre comprehension du diagnotic 

environnemental fourni par ces outils.  

Le travail de thèse s’inscrit dans la continuité des travaux de l’INERIS portant sur 

l’évaluation les bio-essais in vitro et in vivo basés sur le poisson zèbre pour quantifier les composés 

estrogéniques dans l’environnement aquatique. Dans le cadre de la thèse, nous avons évalué les 

différences inter-modèles avec une attention particulière pour les polluants présents dans les 

eaux de surface pour lesquels il existait un manque d’information dans les bio-essais. Afin de 

mieux représenter une situation environnementale, ces polluants ont été testés seuls mais aussi 

en mélange avec des molécules estrogéniques modèles dans le but d’évaluer leur capacité à 

moduler la réponse de ER. Ces informations ont ensuite été confrontées aux données des 

échantillons environnementaux afin de discuter leur apport dans un contexte de bio-surveillance.  

EVALUATION DES DIFFERENCES INTER-MODELES : BIO-ESSAIS HUMAIN VS POISSON ZEBRE 

Au départ de ce travail de thèse, les bio-essais poisson zèbre avaient été bien caractérisés 

pour les xéno-estrogènes connus mais relativement peu pour d’autres familles de composés 

(Brion et al., 2012, Cosnefroy et al., 2012). Sur la base d’un travail de priorisation de polluants 

environnementaux mené dans le cadre du projet SOLUTIONS (Busch et al., 2016), nous avons 

évalué l’activité de 34 polluants couvrant diverses familles chimiques (articles n°2 et 3).  

Une majorité des 34 molécules testées ne présentait aucune activité oestrogénique, quel 

que soit le bio-essai utilisé. Cependant, dans ce travail, nous observons aussi des différences inter-

modèles cellulaires notables en ce qui concerne l’activité ER et anti-ER de certaines molécules 

seules. Par exemple, le BaP, le TPP et le 4-n-NP étaient sélectivement oestrogéniques dans les 
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MELN mais anti-estrogéniques dans les ZELHα et ZELHβ2. Si les différences de sensibilité inter-

espèces constituent un facteur important (Hotchkiss et al 2008), d’autres facteurs plus spécifiques 

du contexte cellulaire ont également certainement influencé le devenir des molécules testées et 

in fine leurs activités biologiques. Le BaP, et dans une moindre mesure le TPP étant des activateurs 

de AhR (Neale et al., 2015), nous avons testé l’hypothèse de l’implication d’une interférence entre 

voies ER et AhR dans nos modèles.  

L’interaction entre AhR et ER a été évaluée dans les bio-essais in vitro et in vivo avec la 

dioxine et l’E2 comme ligands modèles (article n°4). Les résultats obtenus ont permis de confirmer 

que la dioxine entrainait, d’une part, des effets anti-estrogéniques dans les bio-essais poissons 

zèbre, et d’autre part, pro-oestrogéniques dans les cellules MELN. L’induction de la luciférase par 

la dioxine dans les MELN avait déjà décrite précédemment (Balaguer et al., 1999, These Escande 

2007). Dans les ZELH-zfERs, les effets anti-estrogéniques de la dioxine étaient particulièrement 

marqués dans les ZELHα. De manière intéressante, ce cross-talk négatif a été également retrouvé 

in vivo dans le modèle embryonnaire cyp19a1b-GFP, montrant la bonne cohérence des modèles 

poisson-zèbre entre eux.  

La présence d’une voie AhR inductible dans les cellules ZELH-zfER démontre que la réponse 

de ER peut être modulée négativement par la présence de ligands de AhR. De manière indirecte, 

ces résultats pourraient expliquer l’observation d’une activité anti-estrogénique de certaines 

molécules comme le BaP ou le TPP dans les modèles ZELH-zfERs. Il pourrait être interessant de 

suivre leur activité AhR au sein des cellules MELN et ZELH-zfERs pour appuyer cette hypothèse. 

D’autre part, la voie AhR peut aussi conduire à la production de dérivés hydroxylés du BaP et du 

TPP, dont certains sont décrit comme interagissant avec ER (Hayakawa et al., 2007; Kojima et al., 

2016). Evaluer l’activité des dérivés hydroxylés du TPP apporterait des informations intéressantes 

sur le rôle du métabolisme de phase I dans l’activité de ces molécules dans les différents systèmes 

cellulaires.  

Le métabolisme des xénobiotiques peut jouer un rôle important dans le devenir des xeno-

estrogènes au niveau intra-cellulaire et moduler ainsi leur disponibilité pour lier et activer ER. Des 

travaux récents portant sur le bisphenol S et la benzophenone 2 ont ainsi montré des capacités de 

biotransformation différentes entre les cellules ZELH-zfER et MELN, les cellules de poisson zèbre 
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ayant conservées des capacités métaboliques qualitativement proches de celles de cellules 

hépatiques primaires de poisson zèbre (Le Fol et al., 2015) et de larves de poisson zèbre (Le Fol et 

al., 2017b). Si ces résultats vont dans le sens de nos conclusions en termes de proximité des bio-

essais poisson zèbre, une meilleure caractérisation du devenir des xeno-estrogènes au sein des 

modèles cellulaire permettrait d’approfondir nos connaissances, en particulier pour les molécules 

anti-estrogéniques.  

Dans une démarche de criblage, l’utilisation du modèle cellulaire ZELH exprimant la 

luciferase mais pas de récepteur ER fonctionnel s’est avérée être utile pour identifier les molécules 

capables d’induire une réponse non spécifique du récepteur des estrogènes. C’est le cas du BbF 

et du propiconazole qui inhibent l’activité de la luciférase dans les ZELHα, ZELHβ2 et dans les 

cellules ZELH (article n°5). D’autre part, nous avons observé que le cyprodinil inhibait l’activité de 

la luciférase dans les modèles MELN, ZELHα, ZELHβ2 et ZELH indépendamment de l’addition d’E2, 

et sans affecter la viabilité cellulaire. La luciférase de luciole (« firefly lucicerase ») utilisée dans 

tous les bio-essais in vitro de ce travail est une enzyme ATP-dépendante dont l’activité peut être 

sélectivement inhibée par certaines molécules (ex : le resveratrol, Auld and Inglese, 2004; 

Bakhtiarova et al., 2006). Dans des approches de criblage haut débit, 1% à 5% des molécules serait 

des inhibiteurs de la luciférase de luciole, indiquant que ce mécanisme d’interférence bien 

caractérisé n’est si pas rare (ex : 3% parmi 70 000 molécules testées, Auld et al., 2008). Tenir 

compte d’un effet non-spécifique sur le système rapporteur est essentiel pour éviter une 

interprétation erronée de l’activité d’une molécule, particulièrement dans le cas de test 

d’antagonisme. Dans notre étude, il serait pertinent d’évaluer l’activité anti-estrogénique des 

molécules identifiées comme inhibiteur de la luciferase dans le modèle embryonnaire cyp19a1b-

GFP pour conclure sur la validité toxicologique des résultats observés in vitro.  

EVALUATION DES DIFFERENCES INTER-MODELES A DES MELANGES ENVIRONNEMENTAUX 

Dans l’environnement aquatique les xéno-estrogènes sont présents au milieu d’une 

multitude de composés ayant divers modes d’action et effets potentiels. Afin de simuler une 

contamination environnementale, deux mélanges de 12 molécules ont été définis pour 

déterminer la capacité des bio-essais à quantifier l’activité combinée de xeno-estrogènes au sein 

des mélanges incluant des molécules non-estrogéniques (article n°5). Si l’additivité entre 
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molécules oestrogéniques a pu être confirmée dans tous les modèles cellulaires (et pour la 

première fois dans le cas des cellules ZELH-zfER), des différences sont observées dans le cas de 

mélanges reconstitués. Dans les MELN, l’activité estrogénique des xeno-estrogènes était bien 

détectée au sein des mélanges, tandis que dans les cellules ZELH-zfERs, elle était masquée par une 

forte activité anti-estrogénique due à la présence de composés comme le TPP et le propiconazole. 

Dans cette approche théorique d’un mélange complexe, les résultats obtenus indiquent que les 

différences de réponse entre les cellules MELN et ZELHβ2 peuvent s’expliquer par l’activité des 

molécules ayant un profil de réponse bio-essai spécifique. Cette hypothèse avait été suggérée 

pour expliquer la sélectivité de l’activité estrogénique sur les modèles poisson zèbre pour certains 

extraits de POCIS (Sonavane et al., 2016) ou d’échantillons d’eau de rivières (Projet EDA-EMERGE, 

Thèse M. Sonavane, 2015). 

 Dans ce travail de thèse, nous avons testé 25 extraits d’échantillons d’eau du Danube. Ces 

échantillons représentent un contexte environnemental unique par la quantité de pays traversés 

(de l’Autriche à la Roumanie), par la variabilité de la pollution (ponctuelle et diffuse, urbaine, 

industrielle et agricole), et par la forte capacité de dilution du fleuve. La figure 21Figure 21 résume 

l’activité des échantillons d’eau de surface du projet EDA-EMERGE (15 échantillons, rivières 

moyennes, thèse de M. Sovanave 2015) et de ce travail de thèse (25 échantillons, contexte fluvial) 

arbitrairement classée en 5 catégories : inactifs, très faiblement actifs (<0,1 ng/L E2-Eq), peu actifs 

(0,1 à 0,3 ng/L E2-Eq), actifs (0,3 à 1 ng/L E2-Eq) et très actifs (> 1 ng/L E2-Eq). Les échantillons des 

deux campagnes ont été prélevés et extraits avec la même technique de LVSPE, avec 50 L 

échantillonnés dans la campagne EDA-EMERGE, 300 L à 500 L pour la JDS3 et 850 L à 1000L pour 

Novi Sad. La figure 21 montre que la majorité des échantillons actifs d’EDA-EMERGE a une activité 

estrogénique supérieure à 0,1 ng/L d’E2-Eq, alors que l’activité des échantillons du Danube (JDS3 

et Novi Sad) est principalement inférieure à 0,3 voire 0,1 ng/L E2-Eq, ce qui reflète la faible 

estrogénicité du Danube dans son ensemble. La plus forte prévalence d’échantillons actifs dans 

les cellules ZELHβ2 (i.e. > 0.3 ng/L E2-Eq) pour les échantillons d’EDA-EMERGE n’est pas retrouvée 

dans les échantillons de JDS3 et de Novi Sad, mais les sites les plus contaminés sont relativement 

bien identifiés par les deux bio-essais.  
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Dans la campagne JDS3, nous avons observé que les échantillons les moins actifs étaient 

mieux détectés dans les cellules MELN que les cellules ZELHβ2, sans que les xeno-estrogènes 

identifiés ne permettent d’expliquer les différences de réponse (article n°6). Ces résultats 

suggèrent que d’autres molécules non identifiées et présentes dans les extraits ont influencé la 

réponse aux xeno-estrogènes de manière bio-essai spécifique. Une hypothèse soulevée au cours 

de cette thèse concerne la présence de molécules ayant une activité anti-oestrogénique 

spécifiquement dans les cellules ZELH-zfERs. Toutefois les informations fournies par les analyses 

chimiques ciblées n’ont pas permis d’identifier des candidats potentiels. Le cyprodinil et le BaP 

n’ont pas été recherchés, le TPP, le 4-n-NP, le propiconazole n’ont pas été détectés et le 

chlorophène a été quantifié uniquement sur le site JDS67. Un métabolite du TPP, le 

diphénylphosphate (DPP), a été retrouvé dans 50% des sites. Cependant, il était autant présent 

dans des échantillons actifs (4/8) que dans les échantillons non détectés (7/12) dans les cellules 

ZELHβ2. Au-delà des molécules connues, les échantillons de JDS3 ont par ailleurs été évalués pour 

l’activation de AhR dans le bio-essai CAFLUX (cellules de rat H4IIE) dans le cadre du projet 

SOLUTIONS (article n°1). Pour tester l’hypothèse d’un lien possible entre activation de AhR et de 

ER, les données d’activités estrogéniques mesurées et prédites pour les cellules MELN et ZELHβ2 

ont été comparées à l’activité AhR du test CAFLUX. Cependant, aucune corrélation claire n’a pu 

être mise en évidence.  

De manière générale, nous observons que si les bio-essais MELN et ZELHβ2 ont les mêmes 

capacités à détecter les effets combinés des xeno-estrogènes et les sites très pollués (ex : Novi 

Sad), leur réponse peut être sensiblement différente pour des échantillons peu concentrés où 

l’influence du contexte cellulaire et de l’espèce semble jouer un rôle important. Cela pose la 

question de la pertinence biologique de la réponse mesurée avec ces bio-essais. 

Figure 21: Comparaison de l'activité estrogénique d'extraits d'eaux de surface sur les cellules ZELHβ2 et MELN. Les 
résultats de la campagne terrain du projet EDA-EMERGE sont issus de la thèse de Manoj Sonavane (2015). 
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PERTINENCE ECOTOXICOLOGIQUE DES BIO-ESSAIS BASES SUR LE POISON ZEBRE 

Les bio-essais basés sur le poisson zèbre utilisés dans ce travail de thèse permettent 

d’évaluer l’activité des molécules oestrogéniques dans un contexte physiologique propre au 

poisson zèbre : des cellules de foie (ZFL) et le contexte neuro-glial chez l’embryon (test ESAZY). Le 

foie, principal organe de détoxification, est impliqué chez les femelles dans la production de 

choriogénine et vitellogénine sous le contrôle des estrogènes. La régulation de la production de 

vtg par ER est d’ailleurs utilisée comme biomarqueur d’exposition des poissons mâles à des 

composés estrogéniques. D’autre part, l’aromatase B est une enzyme clée de la stéroïdogénèse 

qui permet la production d’estradiol sous le contrôle des ER. Son expression tissulaire spécifique 

dans les cellules gliales radiales, progéniteurs des neurones, montre l’importance de cette enzyme 

dans la neurogénèse et les processus neuro-endocrines. L’induction de l’aromatase B au stade 

embryo-larvaire où elle est peu exprimée en fait donc un marqueur interessant de la perturbation 

estrogénique. 

Bien que provenant de contextes tissulaires distincts, les informations obtenues dans le 

cadre de la thèse montrent une bonne correspondance de la réponse estrogénique des bio-essais 

in vitro ZELH-zfERs et in vivo cyp19a1b-GFP. Ils ont détecté les mêmes molécules actives (et 

inactives) dans le criblage de polluants (article n°2 et 3), et la dioxine a induit un cross-talk négatif 

dans tous les bio-essais poisson zèbre. Dans le cas des échantillons environnementaux, l’activité 

estrogénique a été confirmée pour l’échantillon le plus actif de Novi Sad (article n°6), confirmant 

la tendance observée dans les travaux précédents où le test in vivo détectait plus spécifiquement 

les échantillons les plus actifs (Thèse M. Sonavane, 2015). La capacité des bio-essais poisson zèbre 

à détecter et quantifier des molécules oestrogéniques spécifiquement actives chez le poisson a 

également été suggérée, en particulier pour un site situé en aval d’un rejet industriel impacté par 

des progestatifs de synthèse (Creusot et al., 2014), où une activité significative était détectée sur 

les modèles ZELHβ2 et cyp19a1b-GFP mais pas sur le modèle humain MELN (Sonavane et al., 

2016). 

A la différence des bio-essais in vitro, le modèle in vivo présente l’avantage de pouvoir 

prendre en compte les processus d’absorption, distribution, métabolisme et élimination, et de 

rendre compte d’autres voies de toxicité à l’échelle de l’organisme. Par exemple, nous avons 
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observé que le triclosan a modifié les capacités de nage des larves (article n°3), ce qui concorde 

avec la toxicité musculaire connue de la molécule capable d’interagir avec les récepteurs de la 

ryanodine impliqué dans la contraction musculaire (Cherednichenko et al., 2012; Fritsch et al., 

2013). De plus, lorsque les larves ont été exposées aux mélanges reconstitués de 12 molécules, 

une forte mortalité a été observée, indiquant qu’au dela des xeno-estrogènes, les mélanges 

étaient avant tout extrêment toxiques chez les embryons de poisson (Altenburger et al., in prep, 

annexe I). Dans une démarche intégrée d’évaluation du danger, le modèle embryonnaire de 

poisson zèbre cyp19a1b-GFP est un outil de choix qui apporte des informations mécanistiques sur 

les xeno-estrogènes mais aussi des informations de toxicité développementale et aigüe. Ces 

résultats montrent l’avantage de combiner tests in vitro et in vivo, car ils apportent des 

informations complémentaires sur la contamination de l’échantillon.  

INTEGRATION DES BIO-ESSAIS BASES SUR LE POISSON ZEBRE EN BIOSURVEILLANCE  

Dans le cadre de la bio-surveillance de la qualité de l’eau, les bio-essais apportent une 

information à l’interface entre réponse biologique et évaluation de l’exposition. Pour la 

surveillance de la contamination chimique, telle qu’envisagée dans la DCE, l’objectif est d’évaluer 

la présence de molécules prioritaires de la manière la plus sensible et spécifique possible. Les 

informations obtenues au cours de la thèse suggèrent que les cellules MELN sont les plus 

appropriées pour rendre compte de la présence des xeno-estrogènes connus. De fait, les MELN 

permettent de détecter et quantifier l’activité estrogénique des principaux xeno-estrogènes qui 

sont actifs à la fois sur hERα et sur zfERs (ex : estrogènes stéroïdiens, phytoestrogènes) au sein de 

mélange contenant des polluants non-estrogéniques (articles n°5 et 6).  

Si on sort du cadre de la détection des xéno-estrogènes connus, les bio-essais offrent aussi 

la possibilité de détecter des molécules dont l’activité est non documentée jusqu’à ce jour et 

susceptibles d’entrainer des effets en mélanges avec d’autres molécules (ex : anti-estrogènes). 

Ainsi, l’utilisation de bio-essais poisson zèbre permet de commencer à comprendre les effets des 

polluants environnementaux en mélange (ex : interaction AhR/ER) de part leur contexte 

biologique proche de celui des organismes à protéger : les poissons. Dans ce sens, ces outils 

semblent particulièrement pertinents et adaptés dans une démarche de diagnotic 

environnemental.  
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Afin de permettre l’utilisation des bio-essais dans un cadre réglementaire, il est nécessaire 

de définir un cadre d’application avec des règles d’interprétation, à l’instar des NQE pour les 

molécules prioritaires. Différentes valeurs seuils d’activité estrogénique comprises entre 0,3 et 0,5 

ng/ E2-EQ ont été récemment proposées ; le tableau XII synthétise les différentes approches 

utilisées.  

Tableau XII: Méthodes utilisées pour dériver des valeurs seuils d'activité oestrogénique pour les échantillons 
environnementaux. SSD : species sensitivity distribution. HC5% concentration dangereuse pour 5% des organismes, PNEC : 
predicted no effect concentration.  

EXPOSITION 

DANGER Valeur 
proposée 

(E2-Eq ng/L) 
Référence Provenance des 

données de toxicité 
Méthode de 
détermination  

Tous les xeno-estrogènes 
convertis en E2-Eq 

Tous les organismes 
aquatiques 

HC5% dérivé par SSD avec 
toutes les données 

0,52 
(van der Oost et 
al., 2017) 

E2 (basé sur la liste de vigilance 
européenne) 

Poisson 

NQE de l’E2 dérivée par 
SSD pour la toxicité 
chronique de l’E2 chez le 
poisson  

0,4 (Kunz et al., 2015) 

Stéroïde le plus sensible (EE2) 
+ proportion d’occurrence 
dans les effluents de STEP 

Poisson 
PNEC dérivé par SSD de 
toxicité chronique de l’EE2 
chez le poisson 

0,3 
(Jarošová et al., 
2014a) 

Activité estrogénique in vitro 
d’échantillons 
environnementaux 

Poisson 
Activité estrogénique 
d’échantillons in vivo dans 
le test EASZY 

0,2 à 0,5 
Brion, 2017 dans 
(Käse et Carere, 
2017) 

 

 

La majorité des valeurs seuils proposées ont été dérivées à partir des données d’efffets de 

xéno-estrogènes connus, soit chez tous les organismes aquatiques (Van der Oost, 2017) ou plus 

spécifiquement chez le poisson en prenant en compte les effets sur la reproduction (Jarošová et 

al., 2014a; Kunz et al., 2015). Ces données ont été ensuite utilisées pour effectuer une distribution 

cumulée de la sensibilité des espèces (« SSD » : species sensitivity distribution) ce qui a permi de 

dériver une NQE (Kunz et al., 2015), une concentration prédite sans effets (PNEC « predicted no-

effect concentration », Cadwell et al., 2012) ou une concentration dangeureuse (HC5% 

« hazardous concentration », van der Oost et al., 2017), convertie en estradiol équivalents sur les 

modèles in vitro exprimant hERα. Alors que ces valeurs seuils sont dérivées à partir de données 

sur les molécules seules, une autre approche, récemment proposée par notre laboratoire, consiste 

à comparer de manière empirique l’activité estrogénique d’échantillons environnementaux in 

vitro et in vivo avec le test EASZY. De cette façon, le danger est évalué de manière plus holistique, 
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en tenant compte des effets de mélanges et des molécules inconnues sur un organisme 

représentatif du taxon particulièrement sensible aux xéno-estrogènes. Appliquée à 35 

échantillons d’eau de surface et d’eau usée dans le cadre du projet européen « Effect-based and 

chemical analytical monitoring for the steroidal estrogens » (Käse and Carere, 2017), cette 

approche a permi de dériver des valeurs seuils comprises entre 0,2 et 0,5 ng/L E2-Eq. La bonne 

concordance entre réponse in vitro et in vivo observée jusqu’à présent pour les échantillons les 

plus actifs conforte la démarche proposée (ex : article n°6).  

L’avantage majeur des bio-essais, à la différence de l’analyse chimique ciblée, est de 

pouvoir prendre en compte l’action combinée de polluants sur l’activation de ER sans connaitre 

leur identité. Cependant, chaque modèle biologique conserve des spécificités propres en termes 

de détection des molécules estrogéniques. Il est donc important de combiner bio-essais in vitro et 

in vivo pour obtenir une information intégrée de la contamination environnementale. Des 

schémas d’utilisation des bio-essais dans des démarches d’évaluation de la qualité chimique de 

l’eau ont été récemment proposés (Maruya et al., 2016; van der Oost et al., 2017; Vethaak et al., 

2017). Ils se structurent autour d’une batterie de bio-essais couvrant différents modes 

d’action/effets couplés à des analyses chimiques ciblées et non ciblées. Ces stratégies de bio-

analyses montrent les possibilites offertes part les outils biologiques pour améliorer la 

compréhension de la contamination chimique. Cependant, si l’utilisation des bio-essais pour 

évaluer l’estrogénicité dans un cadre législatif est envisagée, leur intégration dans un cadre 

réglementaire induira un changement de paradigme important dans l’évaluation de la qualité 

chimique des milieux, en passant d’une évaluation de l’exposition substance par substance à une 

évaluation de l’effet d’un mélange de substances.  
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Un des objectifs de ce travail de thèse était d’améliorer notre compréhension des 

différences de réponse entre bio-essais humain et poisson zèbre pour évaluer la contamination 

par les xeno-estrogènes dans l’environnement. Dans ce cadre, les bio-essais humain MELN et 

poisson zèbre in vitro (ZELHα, ZELHβ2) et in vivo (test EASZY) ont été choisis pour évaluer la 

l’activité estrogénique de polluants environnementaux retrouvés dans l’environnement. Ces 

polluants ont été testés seuls mais aussi en présence de xeno-estrogènes modèles pour évaluer 

leur capacité à interférer avec la réponse estrogénique. En combinant analyses moléculaires, 

cellulaires et approches prédictives, ce travail montre que des interactions entre molécules 

estrogéniques et non-estrogéniques peuvent avoir lieu de manière bio-essai spécifique. En 

conséquent, les spécificités biologiques des bio-essais sont importantes à prendre en compte car 

elles sont susceptibles d’influencer la réponse aux xeno-estrogènes au sein de mélanges 

contenant de multiples polluants.  

A travers les différences approches (molécules seules, mélanges simples, échantillons 

environnemenaux), une bonne cohérence de réponse a été observée entre les différents modèles 

poisson zèbre, conformant leur utilisation combinée dans une démarche d’évaluation de la 

contamination du compartiment aquatique. De fait, à la différence des tests in vitro, le test EASZY 

fournit une information à l’échelle de l’organisme, susceptible d’être impactée par d’autres voies 

de toxicité et fournit ainsi des informations conmplémentaires sur la toxicitié aigue de 

l’échantillon.  

Appliqués dans une approche de bio-monitoring, les bio-essais poissons peuvent répondre 

différemment à la présence de xeno-estrogènes que des cellules humaines exprimant hERα. Bien 

que les informations apportées au cours de cette thèse montrent que ces différences ont 

potentiellement un fondement toxicologique ou physiologique, il n’en reste pas moins que la 

réponse d’un bio-essai à des échantillons environnementaux peut être parfois complexe à 

interpréter. Par conséquent, une démarche intégrée combinant bio-essais in vitro et in vivo 

semble pertinente pour combiner des informations complémentaires sur le risque chimique lié à 

ces matrices.  
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Introduction au plan expérimental des mélanges reconstitués 

L’étude présentée dans l’article n°5 a été réalisée dans la continuité d’une étude propre 

au programme SOLUTIONS visant à démontrer la capacité de multiples bio-essais à detecter les 

effets combinés de plusieurs contaminants au sein d’un échantillon synthétique répresentatif 

d’une contamination multiple (Altenburger et al., in prep). Le tableau XIII présente les 17 bio-

essais utilisés dans cette étude.  

Tableau XIII : Bio-essais in vitro et in vivo utilisés dans l’étude sur les mélanges reconstitués. 

Niveau 
biologique 

Système 
biologique 

Effet observé Référence  

Récepteur 
cellulaire 

Cellules 
mammifères 
et de poisson 

Activation/inhibition de 
récepteur nucléaire 

Biotransformation (HG5LN-hPXR) Lemaire et al. 2006  

Activité estrogenique (MELN) 
 
Activité estrogénique  
(ZELH-zfERα, ZELH-zfERβ2) 

Balaguer et al. 1999  
 
Cosnefroy et al. 2012  

Activité (anti)androgénique 
Jalova et al. 2013 
(MDA-kB2) 

Activité glucocorticoïde  

Réponse 
cellulaire 

Salmonella 
typhimurium 

Test de Ames Mutagenicité 
Umbuzeiro et al., 2011, 
Reiferscheid et al., 2012 

Cellules 
mammifères 

Nrf2 protein 
(activation AREc32) 

Stress oxydatif 
Wang et al. 2006 
Escher et al. 2012 

Organisme 
(activation de 
récepteur) 
 

Embryons de 
poisson zèbre 

Estrogenicié  
cyp19a1b-GFP  

Activité estrogenique Brion at al. 2012 

Embryons de 
médaka 

Estrogenicité  
chgh-GFP 

Activité (anti)estrogénique Spirhanzlova et al. 2016 

Organisme 
(effets apicaux) 

Algues Growth Effets apicaux Almeida et al. (in press) 

Daphnies Mobilité Effets apicaux Williams et al. 2011 

Embryons de 
poisson zèbre 

Development Effets apicaux Klüver et al. 2011 

Microtox Energie, metabolisme Effets apicaux  

 

Les molécules des deux mélanges synthétiques ont été choisies sur la base du criblage de 

34 molécules (article n°2) afin de permettre à chaque bio-essai présenté dans le tableau XIII de 

pouvoir détecter au moins deux molécules actives parmi les 12. Le tableau XIV présente les 12 

molécules du mélange avec leur mode d’action associé.  
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Tableau XIV: 12 composés choisis pour les mélanges reconsitués (issu de Busch et al. 2016). 

Composé CAS RN Usage Famille chimique Mode d’action 

Diazinon 333-41-5 Pesticide Organophosphate Neuro-toxique 

Diclofenac 15307-86-5 Médicament Neutral Organics Anti-inflammatoire 

Bisphenol A 80-05-7 Composé industriel Phenols Perturbateur endocrinien 

Propiconazole 60207-90-1 Pesticide Triazole Inhibition de la synthèse des stérols 

Triphenylphosphate 115-86-6 Composé industriel Esters Neuro-toxique 

Diuron 330-54-1 Pesticide Phenylurée Inhibition de la photosynthèse 

Chlorophene 120-32-1 Pesticide Chloro-phenol Non spécifique 

Benzo(a)pyrene 50-32-8 Composé industriel HAP Dommages à l’ADN 

Benzo(b)fluoranthene 205-99-2 Composé industriel HAP Dommages à l’ADN 

Triclosan 3380-34-5 Biocide Chloro-phenol Altération du métabolisme des lipides 

Cyprodinil 121552-61-2 Pesticide Pyrimidine Inhibition de la synthèse des protéines 

Genisteine 446-72-0 Médicament Isoflavone Perturbateur endocrinien 

 

Sur la base des informations d’activité de chaque molécule dans chacun des bio-essais, 

deux mélanges avec des ratios fixes ont été reconsitués. Le premier mélange (M1) a été défini de 

manière à optimiser la détection dans tous les bio-essais. Le deuxième mélange (M2) a été défini 

avec les ratios entre molécules représentatifs d’une contamination environnementale. Le tableau 

XV présente les deux mélanges, ainsi que les bio-essais susceptibles d’être les plus sensibles, et 

donc de détecter les molécules du mélange. Les modèles additifs (CA ou IA, en fonction des 

paramètres mesurés) ont été ensuite utilisés afin d’évaluer la capacité des bio-essais à détecter 

les effets additifs des molécules actives au sein de chaque mélange synthétique. 

Tableau XV : Ratios utilisés pour la réalisation des mélanges M1 et M2, et bio-essais susceptibles de capturer les effets de 

chaque composé. Les MEC 95 proviennet de Busch et al., 2016. 

Composé Ratio de M1 Ratio de M2 
MEC 95 
[mol/L] 

Sensibilité la plus forte attendue 

Diazinon 4.997E-05 1.303E-03  2.0 E-11 Daphnie 

Diclofenac 2.499E-01 1.928E-01 3.0 E-09 Poisson zèbre 

Bisphenol A 5.830E-03 2.768E-01 4.2 E-09 Activité estrogénique 

Propiconazole 4.997E-01 5.630E-03 8.5 E-11 Activité anti-androgénique, biotransformation 

Triphenylphosphate 1.249E-01 1.537E-02 2.3 E-10 Daphnies, poisson zère, biotransformation 

Diuron 4.997E-03 1.384E-02 2.1 E-10 Algues 

Chlorophene 7.496E-02 4.251E-01 6.4 E-09 Activité anti-androgénique 

Benzo(a)pyrene 4.997E-04 6.289E-04 9.47134E-12 Daphnie, test d‘Ames 

Benzo(b)fluoranthene 8.329E-04 6.315E-04 9.47134E-12 Stress oxydatif 

Triclosan 2.915E-02 2.583E-02 3.89017E-10 Algue, poisson zèbre, activité anti-androgenique 

Cyprodinil 8.329E-03 1.242E-02 1.87019E-10 Daphnies 

Genisteine 8.329E-04 2.968E-02 4.4708E-10 Activité estrogénique 



 

 

Résumé  

L’objectif de ce travail de thèse est d’évaluer le potentiel de nouveaux bio-essais in vitro et 

in vivo basés sur le poisson zèbre pour la biosurveillance de la contamination chimique de l’eau 

par les xeno-estrogènes. Pour cela, les bio-essais ont été appliqués pour évaluer les effets de 

polluants aquatiques environnementaux seuls, mais aussi en mélanges simples (reconstitués) et 

complexes (échantillons environnementaux). L’évaluation d’échantillons d’eau à travers les bio-

essais in vitro humain (MELN) et poisson zèbre (ZELH-zfERβ2) a montré des différences qualitatives 

et quantitatives de réponse, non expliquées par les molécules estrogéniques détectées. Afin de 

mieux comprendre ces différences, l’activité de polluants aquatiques a été caractérisée sur les 

différents modèles, individuellement et au sein de mélanges de 2 à 12 polluants, combinant 

molécules estrogéniques et non estrogéniques pour simuler des situations environnementales. 

Les résultats obtenus montrent que les bio-essais basés sur le poisson zèbre répondent 

différemment, et parfois de manière opposée, au modèle humain MELN aux mélanges 

reconstitués. Ces différences s’expliquent par des sensibilités différentes à certaines molécules 

entrainant des interactions avec la réponse aux xeno-œstrogènes spécifiques à chaque modèle 

biologique. Dans son ensemble, ce travail montre que les particularités biologiques de chaque bio-

essai peuvent influencer la réponse des xeno-estrogènes quand présents au sein de mélange avec 

d’autres polluants. Ces résultats sont discutés au regard de l’utilisation de bio-essais dans 

l’évaluation de la contamination chimique des masses d’eau.  

 

Abstract 

This PhD thesis aims at assessing the potential of innovative in vitro and in vivo zebrafish-

based bioassays for biomonitoring of surface water contamination by xeno-estrogens. For this 

purpose, the bioassays were applied to assess the effect of environmentally relevant surface water 

pollutants, alone and in simple (artificial) and complex (environmental samples) mixtures. The 

screening of surface water samples in zebrafish- (ZELH-zfERβ2 cells) and human-based (MELN 

cells) bioassays revealed qualitative and quantitative differences which could not be entirely 

explained by the xeno-estrogens identified. To better understand the response of bioassays to 

complex environmental mixtures, the activity of environmentally relevant surface water 

pollutants was characterized across the bioassays, alone and in 2 to 12-component mixtures 

combining estrogenic and non-estrogenic chemicals to simulate an environmental contamination. 

The results indicate that zebrafish-based bioassays have a different and even in some cases an 

opposite response to the simple mixtures compared with the human-based bioassay MELN. These 

differences are explained by different sensitivity to some pollutants leading to bioassay-specific 

interactions with estrogen receptor activation. Altogether, this work shows that the biological 

particularities of each bioassay can influence the response to estrogenic chemicals when mixed 

with other environmental pollutants, opening the discussion regarding their implementation in 

chemical water biomonitoring.  

 


