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Préface

La remarquable expertise collective réalisée sur les perturbateurs endocriniens
(PE), sous l’égide de l’Inserm, apparaît comme la synthèse actuelle la plus
exhaustive de connaissances dans le domaine. Elle dresse un état des lieux
analytique et critique qui, sans nul doute, alimentera le débat et aidera à la
prise de décisions dans un domaine très sensible comme l’actualité le rappelle
régulièrement.

Les cinq substances ou familles de substances chimiques (bisphénol A,
phtalates, retardateurs de flamme, composés perfluorés, parabènes) analysées
dans cette expertise collective sont présentes dans l’environnement des popu-
lations occidentales depuis déjà plusieurs décennies. On les retrouve dans les
liquides biologiques (sang, urine, liquide amniotique, lait maternel{) et les
tissus chez l’homme, la femme, l’enfant et même le fœtus. En tant que
perturbateurs endocriniens, leurs effets potentiels sur les organes et la fonction
de la reproduction humaine sont une préoccupation légitimement soulevée
par les pouvoirs publics. Les effets rapportés parfois chez l’homme, le plus
souvent dans les études expérimentales chez l’animal, sont difficilement reliés
aux mécanismes d’action actuellement connus. Le constat s’impose donc : les
perturbateurs endocriniens mettent en jeu les mécanismes de signalisation, de
régulation et d’action physiologiques plutôt que les mécanismes classiques de
la toxicité conduisant au dysfonctionnement ou à la mort cellulaire. Leur
étude nécessite de se pencher sur la complexité des régulations endocri-
niennes et des mécanismes du développement, en particulier lors de phases
critiques du développement, durant la vie embryonnaire et fœtale.

L’un des enseignements important de l’expertise collective est que l’émer-
gence de la problématique de la perturbation endocrinienne consacre le
retour à une vision intégrative du vivant, c’est-à-dire la prise en compte de la
complexité physiologique et environnementale. La toxicologie renoue ainsi
avec ses origines puisque certains des scientifiques qui ont bâti la biologie
moderne et la toxicologie expérimentale au XIXe siècle étaient aussi d’émi-
nents physiologistes tels Claude Bernard et François Magendie. Depuis,
l’anatomo-pathologie, diverses méthodes analytiques, l’étude de la génotoxi-
cité, plus récemment la biologie moléculaire et cellulaire, et les approches
multivariées ont considérablement enrichi le domaine de la toxicologie expé-
rimentale et de l’épidémiologie.

La préface de cet ouvrage nous permet d’aborder les prémices d’une nouvelle
démarche scientifique pour l’étude des perturbateurs endocriniens qui tien-
drait compte de la situation réelle d’exposition des populations à un ensemble
de substances chimiques ayant potentiellement les mêmes cibles. IX



Traditionnellement, l’approche toxicologique vise à évaluer des effets poten-
tiels d’une molécule donnée sur différents systèmes biologiques in vivo, ex vivo
ou in vitro. Outre la complexité intrinsèque du concept de perturbation
endocrinienne, un degré supplémentaire dans cette complexité apparaît avec
la notion de mélanges, c’est-à-dire de cocktails de substances toxiques pou-
vant avoir, tant au niveau de la cellule qu’au niveau de l’organisme, voire des
populations et des écosystèmes, des effets additifs ou synergiques selon Hass et
coll. (2007) et Christiansen et coll. (2009), ou encore des effets décrits
comme « something from nothing » par Kortenkamp (2007, 2008).

Cette situation invite la toxicologie à approfondir ses approches, l’« expolo-
gie » (chimie analytique) à développer ses technologies et l’épidémiologie à
prendre en compte les expositions concomitantes multiples dans les modèles
de causalité, en les considérant de façon combinée et non pas isolée comme
ceci est habituel dans les études de chaînes de causalité. Les concepts de
« multicausalité » et de réseaux de causes doivent dorénavant être mobilisés.

Les organismes vivants sont toujours exposés à une multitude de composés de
l’environnement présentant un caractère toxique. Ces composés interagissent
entre eux ; leurs effets sont également sous la dépendance de caractéristiques
des individus (leur génotype par exemple) et d’autres expositions comporte-
mentales et environnementales. Le grand défi des décennies à venir est de
pouvoir décrypter la composition et les actions de ces mélanges et d’identifier
les molécules les plus toxiques ainsi que les différents types d’interactions de
leurs effets. Il s’agit bien là d’un véritable problème de santé publique visant à
rapprocher du monde réel toxicologues, biologistes, épidémiologistes et à
fournir des outils d’intervention.

Dans les réflexions internationales, la prise en compte de la notion de
mélange a conduit à développer récemment le concept « d’exposome ». Ainsi
à l’avenir, chaque individu pourra accéder à sa « carte d’identité d’expo-
sition » de sa naissance à l’âge adulte grâce aux technologies de l’« expo-
somique », tout comme il pourra disposer de sa « carte d’identité génétique »
grâce à celles de la génomique.

En pratique, la question des mélanges s’adresse autant aux décideurs publics
qu’aux chercheurs. Prenons un exemple très simple : considérons qu’un ali-
ment est contaminé par une dizaine de PE aux cibles identiques et aux modes
d’action semblables. Admettons également que l’exposition à chacun de ces
PE soit juste en dessous de la valeur limite tolérable. Rappelons que ces
valeurs limites sont calculées pour chacun des composés. Si la mesure de
l’exposition pour ce composé est en dessous du seuil déterminé, l’exposition
est admise comme « sans danger » et l’aliment peut être consommé sans
crainte apparente. Si les dix PE sont chacun en dessous des seuils, chacun
d’entre eux est considéré sans effet et l’ensemble sans danger (dix fois rien,
c’est toujours rien !). Cependant, il existe une toute autre approche. EnX



supposant que le mode d’action des dix PE est semblable, il est possible de
calculer une dose équivalente tenant compte de la dose réelle de chaque PE et
de son « efficacité » à provoquer l’effet toxique. En faisant la somme des doses
équivalentes des PE du mélange initial, les valeurs seuils seront largement
dépassées et l’aliment ne pourra plus être considéré comme réellement sain.
Dans cette approche, c’est l’additivité des doses équivalentes qui est prise en
compte. Plusieurs travaux récents sur divers PE soulignent la pertinence de ce
type de raisonnement (Kortenkamp, 2007, 2008). En outre, la manifestation
éventuelle de ces effets dépendra des caractéristiques des individus exposés, de
leur propre sensibilité aux substances considérées et de leurs autres facteurs de
risque.

Nous sommes bel et bien entrés de façon irréversible dans des démarches
intégratives qui sont les seules à même de garantir les progrès importants
attendus par la société au niveau de l’interface Santé-Environnement.

Il existe un précédent fameux pour la notion de dose équivalente, puisqu’il
s’agit des dioxines et des composés « dioxine-like » comme les furanes et
certains PCB. Dans ce cas, on savait qu’il fallait additionner les doses équiva-
lentes (Teq)1, d’où la mise en place d’une réglementation. Il semble logique
pour les PE ayant les mêmes mécanismes, que l’on soit conduit à raisonner en
termes de doses équivalentes. Toutefois, des travaux plus fondamentaux mon-
trent que pour les dioxines, ces notions doivent être encore modulées, la
nature du toxique ne dictant pas seulement son efficacité, mais pouvant
également modifier qualitativement le type d’effet final, même lorsque ces
toxiques affectent un récepteur identique.

Les effets combinés les plus difficiles à explorer ne sont pas ceux qui concer-
nent les mélanges de produits ayant un même mécanisme d’action, mais bien
ceux de produits mettant en jeu des mécanismes différents. Dans ce cas, les
effets peuvent théoriquement être simplement additifs, synergiques, voire
antagonistes. Certains PE ont vis-à-vis des récepteurs de l’œstradiol des acti-
vités de type agoniste, alors que d’autres sont des antagonistes assez efficaces.
La résultante n’est pas évidente à déterminer en cas de mélange très
complexe. A contrario, certains agonistes de l’œstradiol peuvent être associés à
des antagonistes des récepteurs des androgènes et dans ce cas, il est possible
qu’une potentialisation des effets finaux soit observée. Les mélanges peuvent
également avoir des effets plus subtils, par exemple lorsque l’un des toxiques
interfère avec le métabolisme ou la cinétique d’un des composés présents ou
perturbe les systèmes adaptatifs déclenchés par un autre composé. Les exem-
ples de ce type abondent dans le domaine du médicament, mais s’observent

1. Le système d’« Equivalents Toxiques » (TEQ) exprime la toxicité relative de chaque composé
moins toxique en tant que fraction de la toxicité du TCDD le plus toxique. À chaque composé est
attribué un « Facteur d’Equivalence Toxique » (ou TEF pour Toxic Equivalent Factor). Ce
coefficient de pondération indique le degré de toxicité par rapport au 2,3,7,8-TCDD, auquel une
valeur de référence de 1 a été donnée. XI



aussi pour les contaminants (Ambolet-Camoit et coll., 2010). Dans ces situa-
tions, les habituels critères de causalité de Bradford Hill (force de l’associa-
tion, relation dose-effet, spécificité{) sont insuffisants. Il faut les reconsidérer
dans une perspective de multicausalité ou de réseaux de causes. Ainsi, prise
isolément, chacune des substances ne pourra pas être tenue pour responsable
de la survenue d’effets indésirables, alors que leur mélange le sera. Ces ques-
tions de recherche auront des retombées importantes en analyse de risque.

À examiner le degré de complexité que représente l’étude de mélanges de
contaminants, on peut ressentir un certain découragement. Comment modé-
liser l’interaction de cent, de mille polluants ? Une réponse possible est
apportée par un programme américain appelé Tox21 qui fait suite au rapport
de la National Academy of Sciences intitulé « Toxicity testing in the twenty-first
century : a vision and a strategy »2. En résumé, ce programme propose d’identi-
fier des tests simples pour les quelques dizaines de voies de toxicité les plus
représentées et, de raisonner sur la ou les voies de toxicité plutôt que sur un
produit donné. L’avantage de cette approche est de réduire l’étude de l’ensem-
ble des produits chimiques (plus de cent mille produits) à celle de l’ensemble
des voies activées (une vingtaine). Le projet Tox21 vise dans un premier
temps, à tester quelques milliers de contaminants et à déterminer les princi-
pales voies qui sont activées par ces substances. Après ce travail systématique,
il faudra trouver les moyens de modéliser les interactions entre les voies
identifiées à partir des connaissances mécanistiques et de l’apport de la biolo-
gie systémique, puis tester ces résultats en situation réelle.

La compréhension fine des mécanismes mis en jeu et l’obtention de preuves
de causalité formelles chez l’homme représentent un travail considérable, qui
ne pourra pas aboutir prochainement. Néanmoins, si ces objectifs demeurent
essentiels et prioritaires, cela n’empêche pas d’envisager d’emblée des pistes
d’action. En effet, le type de modélisation décrit ci-dessus permet d’identifier
des possibilités de blocage potentiel des chaînes de causalité et des interac-
tions, sans la nécessité d’en comprendre l’agencement précis. L’application du
principe de précaution devrait être possible à partir du moment où la suspi-
cion fondée sur des données scientifiques impose d’agir pour supprimer ou
réduire des effets graves ou irréversibles sur la santé, du fait d’expositions non
obligatoires. Même si la complexité scientifique, le degré d’incertitude ou
l’ignorance ne permettent pas de comprendre tous les mécanismes d’action, il
ne faut pas attendre la preuve de la causalité et la compréhension de ces
mécanismes pour protéger la santé des populations et mettre en place la
production de substances de substitution. Les décisions à prendre sont diffi-
ciles et lourdes de conséquences ; elles doivent être revues en fonction des
avancées scientifiques. Une concertation formelle associant toutes les parties

2. http://www.nap.edu/catalog/11970.htmlXII



prenantes (comparable par exemple au Groupe d’experts intergouverne-
mental sur l’évolution du climat, GIEC) pourrait être entreprise sur ces sujets,
pour proposer des décisions collectives, sous les auspices de l’Organisation des
Nations Unies (ONU) et/ou de l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS).

Robert Barouki, Inserm UMR-S 747, Université Paris Descartes, IMTCE,
Hôpital Necker Enfants Malades, Paris

Bernard Jégou, Inserm U 625, Université Rennes I, Campus de Beaulieu,
IFR-140, GERHM, Rennes

Alfred Spira, Inserm U 1018, Faculté de médecine, Université Paris Sud / Institut
de Recherche en Santé Publique (IReSP), Paris
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Avant-propos

De nombreux facteurs génétiques, comportementaux et environnementaux
sont susceptibles d’agir sur la fertilité ou sur le développement de l’appareil
reproducteur1. L’exposition aux substances chimiques, en particulier aux per-
turbateurs endocriniens largement présents dans l’environnement, constitue
un type de risque qu’il est important d’explorer puisqu’il pourrait être maîtrisé.

La réglementation européenne impose des interdictions et des restrictions de
mise sur le marché et d’usage pour le grand public de substances chimiques
ayant été reconnues comme reprotoxiques de catégorie 12 ou 23. Un certain
nombre de substances chimiques qui ne sont ni cancérogènes ni mutagènes
sont classées à ce jour comme reprotoxiques de catégorie 34. Pour ces derniers,
des effets sur la fonction de reproduction sont possibles mais les preuves sont
insuffisantes pour un classement en catégorie 2.

Ces dernières années, des publications issues de différents laboratoires de
recherche indépendants ont attiré l’attention sur des effets possibles sur les
organes ou la fonction de reproduction, de substances chimiques présentes
dans des produits de grande consommation. Des travaux le plus souvent
réalisés in vitro ou dans différentes espèces animales, parfois des études épidé-
miologiques, ont constitué des signaux d’alerte pour les pouvoirs publics et les
agences sanitaires.

Face aux interrogations de la société sur une possible dangerosité de sub-
stances chimiques accessibles au grand public, le ministère de la Santé a
sollicité l’Inserm pour une analyse des données disponibles sur les effets de
certaines de ces substances sur la reproduction.

Pour répondre à la demande du ministère de la Santé, un groupe pluridisci-
plinaire d’experts constitué d’épidémiologistes, de chimistes, d’endocrinolo-
gues, de biologistes spécialistes de la reproduction, du développement, de
génétique moléculaire, a fait le point dans un premier temps sur les connais-
sances actuelles en épidémiologie, physiologie et biologie de la reproduction
ainsi que sur les méthodes d’études de l’impact sanitaire de contaminants de

1. Jégou B, Jouannet P, Spira A. La fertilité est-elle en danger ? Éditions La Découverte, Paris,
2009 : 231p
2. Substances connues pour altérer la fertilité dans l’espèce humaine et/ou pour provoquer des
effets toxiques sur le développement dans l’espèce humaine (phrase de risque : R60 ou R61)
3. Substances devant être assimilées à des substances altérant la fertilité humaine et/ou
causant des effets toxiques sur le développement dans l’espèce humaine (phrase de risque :
R60 ou R61)
4. Substances préoccupantes pour la fertilité dans l’espèce humaine et/ou pour l’homme en
raison d’effets toxiques possibles sur le développement (phrase de risque : R62 ou R63) XIX



l’environnement. Pour chacune des familles de substances chimiques d’inté-
rêt, l’analyse de la littérature a été structurée, dans un deuxième temps, autour
des questions suivantes :

• Quelles sont les principales sources et voies d’exposition de la population
générale à la substance d’intérêt ?

• Quelles sont les données sur l’imprégnation des populations selon le sexe,
l’âge et d’autres critères ? Peut-on identifier des populations plus exposées ?

• Quelle est la toxicocinétique du composé et de ses métabolites dans l’orga-
nisme ?

• Qu’indiquent les études épidémiologiques ayant mis en relation une expo-
sition à la substance d’intérêt et la survenue de troubles de la fonction de
reproduction ?

• Quels sont les effets observés dans les études expérimentales réalisées chez
les rongeurs, d’autres espèces de mammifères ou encore des espèces réputées
sensibles telles que les vertébrés aquatiques, aux doses compatibles avec les
niveaux d’exposition chez l’Homme ?

• Quels sont les effets observés chez l’animal selon les périodes d’exposition
(période prénatale, néonatale, prépubertaire, post-pubertaire) ? Peut-on défi-
nir des périodes critiques d’exposition ?

• Quels sont les effets spécifiquement observés au niveau des tissus de l’appa-
reil reproducteur mâle et femelle dans les études in vivo et à partir de culture
de cellules (éventuellement humaines) ?

• Quels mécanismes peuvent être évoqués pour expliquer les effets ? L’expres-
sion de certains gènes est-elle modifiée ? Ces modifications sont-elles trans-
mises aux générations suivantes ?

• Les données disponibles sur les relations structure-fonction peuvent-elles
éclairer la toxicité de substances d’une même famille ?

• Quels sont les principaux axes de recherche à privilégier pour approfondir
l’étude des dangers potentiellement liés à une multi-exposition chronique ?

Cinq substances ou familles de substances ont été choisies parce qu’elles sont
largement représentées dans les produits de grande consommation : bisphé-
nol A, phtalates, composés polybromés ou retardateurs de flamme, composés
perfluorés, parabènes. Les événements de santé considérés en relation avec
l’exposition à ces substances sont les caractéristiques quantitatives et qualita-
tives des spermatozoïdes ainsi que celles de la fertilité (aptitude biologique à
obtenir une grossesse), toutes les anomalies des organes impliqués dans la
fonction de reproduction (gonades, glande mammaire, système endocrinien),
le cancer du testicule et certains cancers dits hormono-dépendants. Les trou-
bles du développement d’autres organes et diverses pathologies, bien que
pouvant, dans certains cas, être induits par des expositions durant la vie
intra-utérine, n’entrent pas dans le champ de cette expertise.XX



Un tableau présenté en annexe 2 rassemble les principales données sur cha-
cune des 5 substances ou familles de substances. La difficulté à caractériser le
danger associé à l’exposition humaine à chacune de ces substances chimiques
est encore plus grande lorsque l’on considère que la majorité de la population
(y compris les femmes enceintes et les fœtus) est exposée à un ensemble de
substances susceptibles d’avoir des modes d’action très différents. L’étude des
effets d’expositions combinées et permanentes aux substances présentes de
façon ubiquiste dans l’environnement humain constitue un enjeu crucial de
recherche dans l’objectif d’une meilleure gestion du risque.
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I
Évolutions
temporelles des altérations
de la fonction
de reproduction humaine





Introduction

L’étude de la détérioration de la fonction de reproduction de l’homme et des
animaux, est un vaste domaine scientifique, construit progressivement depuis
au moins une vingtaine d’années à partir de plusieurs courants de recherche :
les observations de la faune sauvage ; la recherche étiologique concernant
l’impact des polluants environnementaux sur la santé (toxicologie animale,
épidémiologie humaine) ; l’étude fondamentale (à l’échelle cellulaire et
moléculaire) du phénomène de perturbation endocrinienne (s’appuyant
schématiquement davantage sur l’expérimentation in vitro) ; et enfin l’analyse
plus descriptive, concernant les évolutions temporelles de la fonction de
reproduction humaine. À ce jour, bien que ces différentes approches soient
complémentaires, une synthèse de leurs observations n’a pas été proposée.

Cette première partie fait le point sur les données épidémiologiques descrip-
tives concernant les évolutions temporelles de différents paramètres et trou-
bles de la fonction de reproduction humaine.

Dans l’espèce humaine, bien qu’une détérioration temporelle des caractéris-
tiques spermatiques ait été suggérée par une publication dès le milieu des
années 1970, c’est à partir de 1992, avec la publication d’E. Carlsen et coll.
qu’un intense débat scientifique sur une détérioration des caractéristiques
spermatiques (concentration, mobilité) s’est instauré.

En parallèle, des données solides indiquent une augmentation de l’incidence
du cancer du testicule au cours du 20e siècle dans de nombreux pays euro-
péens, dont la France. Par ailleurs, les informations concernant certaines
malformations des organes génitaux externes masculins (cryptorchidie, hypo-
spadias) sont colligées, sans permettre de conclusion nette sur leur évolution
temporelle en l’absence de système de surveillance efficace, comme c’est
également le cas pour les caractéristiques spermatiques.

Ces évolutions temporelles, et des arguments physiopathologiques, ont amené
à la formulation de l’hypothèse du syndrome de dysgénésie testiculaire (ou
TDS), selon laquelle cryptorchidie, hypospadias, cancer du testicule, faible
concentration spermatique pourraient trouver leur origine dans une perturba-
tion du développement testiculaire durant la vie intra-utérine. Cependant, si
l’hypothèse du syndrome de dysgénésie testiculaire correspond à une base
physiologique, elle ne saurait expliquer toutes les altérations retrouvées chez
l’homme.

Une détérioration des caractéristiques spermatiques de l’ampleur de celle
rapportée dans certaines zones, peut en théorie avoir des conséquences sur
l’aptitude biologique des couples à procréer (ou fertilité). Mais, du fait de
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l’absence de système de surveillance ad-hoc, on dispose de très peu de données
directes sur les évolutions temporelles de la fertilité au cours des dernières
décennies. Concernant la puberté, les données disponibles dans certains pays
montrent une diminution nette de l’âge des premières règles, alors que les
connaissances concernant des indicateurs de puberté chez le garçon sont
beaucoup plus limitées.

Il faut noter que les études descriptives ayant mis en évidence ces tendances
temporelles ne permettent généralement pas d’identifier les facteurs (compor-
tementaux, environnementaux, génétiques...) pouvant les expliquer. De plus,
comme la plupart des pathologies, les atteintes de la fonction de reproduction
sont généralement d’ordre multifactoriel, et il n’y a pas de raison de penser
qu’il existe un unique facteur capable d’expliquer les évolutions temporelles
éventuelles, ceci rendant extrêmement complexe la recherche de ces facteurs.
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1
Malformations génitales
du garçon, hypospadias
et cryptorchidie

Au plan international, un certain nombre de registres des malformations du
nourrisson indiquent une augmentation des anomalies génitales du garçon
observées en période néonatale, en particulier cryptorchidie1 et hypospadias2

(Paulozzi, 1999). Pour de telles malformations génitales, qui n’engagent pas le
pronostic vital de l’enfant, les données de registre sont généralement considé-
rées comme étant, lorsqu’elles existent, moins exhaustives que les données de
registre concernant le cancer (Toppari et coll., 2001 ; Dolk et coll., 2004).
Ceci entraîne des difficultés d’interprétation et des controverses car il est
difficile d’établir avec certitude à partir de ces registres s’il existe bien réelle-
ment une augmentation des malformations congénitales de l’appareil génital
du garçon. Un point très important et pas toujours souligné dans les études ou
les revues sur le sujet est que les critères définissant la cryptorchidie et
l’hypospadias peuvent varier considérablement en fonction des équipes, et
que, par exemple, s’agissant de l’hypospadias, les cas les moins graves puissent
être déclarés dans certains registres et pas dans d’autres. Concernant la cryp-
torchidie, son caractère évolutif avec l’âge (descente spontanée du testicule
par exemple) ajoute à cette complexité.

Les données disponibles, qu’elles proviennent de registres ou d’études ciblées,
indiquent d’importantes différences géographiques de la prévalence de
l’hypospadias (tableaux 1.I et 1.III) et de la cryptorchidie (tableaux 1.II et
1.III).

Hypospadias

Concernant les hypospadias, les registres de naissance disponibles ne pren-
nent généralement pas en compte la possibilité de signaler les formes mineu-
res au niveau du gland ou balaniques (Dolk, 2004), bien que ce degré d’hypo-
spadias soit très commun dans les enquêtes en population (Virtanen et coll.,

1. Absence de descente testiculaire, en position scrotale
2. Anomalie de la fermeture de la gouttière urogénitale à la face inférieure du pénis
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2001 ; Pierik et coll., 2002 ; Boisen et coll., 2005). Selon les registres, la
prévalence de l’hypospadias en Europe serait comprise entre 0,8 et 1,7 pour
1 000 naissances des deux sexes ou 1,6 à 3,4 pour 1 000 nouveau-nés mâles,
soit des taux considérablement plus faibles que ceux rapportés dans les études
prospectives de population de plusieurs pays (tableau 1.I). Au sein d’un même
pays, comme le Danemark, en fonction des critères utilisés, des taux différents
d’hypospadias à la naissance sont rapportés dans les registres des hôpitaux
(0,52 %) en comparaison à une étude prospective (1,03 % à la naissance ;
Boisen et coll., 2005).

Les formes mineures d’hypospadias dans la région du gland deviennent détec-
tables lorsque le phimosis physiologique disparaît ; aussi, pour la prise en
compte de cette forme, le moment auquel l’examen clinique est fait, revêt une
importance capitale et les taux rapportés à 3 ans peuvent être bien plus élevés
que les taux à la naissance : ainsi, au Danemark, une fréquence de l’hypospa-
dias de 4,6 % à 3 ans a été rapportée, contre 1,0 % à la naissance (Boisen et
coll., 2005).

Il existe donc un débat toujours en cours quant à savoir s’il y a une augmenta-
tion réelle des hypospadias. Celle-ci est signalée dans certaines (mais pas
toutes) régions européennes, aux États-Unis et en Australie (Toppari et coll.,
2001 ; Porter et coll., 2005 ; Nassar et coll., 2007) (tableau 2.III). La standar-
disation récente des critères de diagnostic et d’enregistrement des cas peut
avoir pour conséquence une augmentation artificielle dans l’évolution de la
prévalence.

Tableau 1.I : Données sur la fréquence de l’hypospadias et son évolution au
cours des années récentes

Étude
Lieu

Période Nombre de
cas/ naissance

Prévalence
(%)

Taux pour
10 000

naissances

Évolution

Pierik et coll., 2002
Hollande

1998-2000 53/ 7 292 0,73 38 ?

Porter et coll., 2005
État de Washington
(États-Unis)

1987-2002 - - 46 en 1987
50 en 2002

=

Carmichael et coll., 2003
État de Californie
(États-Unis)

1984-1997 5 838/
1 791 659

0,33 - = (1989-1997)

Lund et coll., 2009
Danemark

1977-2005 3 490/
921 745

0,38 - ↑

Sun et coll., 2009
Hangzhou (Chine)

1998-2007 0,90 - ↑

6
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Étude
Lieu

Période Nombre de
cas/ naissance

Prévalence
(%)

Taux pour
10 000

naissances

Évolution

Abdullah et coll., 2007
Nord de l’Angleterre
(Royaume-Uni)

1993-2000 - - 31 ↑

Martinez-Frias et coll.,
2004
Espagne

1978-2001 0,35 ↓

= stable ; ↓ évolution générale à la baisse ; ↑ évolution générale à la hausse

Cryptorchidie

Les données de plusieurs registres ainsi que des études effectuées avec des
protocoles de classification similaires suggèrent une augmentation de la pré-
valence de la cryptorchidie au cours des dernières décennies dans certaines
régions ou pays, mais pas dans d’autres (tableaux 1.II et 1.III). Il faut noter que
tous les registres de malformations en Europe n’enregistrent pas les cryp-
torchidies. Des données indicatives mais indirectes, comme les taux publiés
d’orchidopexie ne sont généralement pas en faveur d’une augmentation du
nombre d’opérations pour fixation de testicules non descendus, indiquant
même qu’il pourrait y avoir une diminution de cette chirurgie depuis les
années 1990 (Toledano et coll., 2003 ; Richiardi et coll., 2009). Ces diffé-
rences pourraient être dues en partie à des changements dans les stratégies de
traitement et/ou à la disponibilité de ces traitements au cours du temps.
Toutefois, l’explication la plus probable réside dans le fait que les formes
légères de la cryptorchidie, comme les testicules placés haut dans le scrotum et
les testicules descendant spontanément dans les premières années de la vie, ne
sont pas traitées chirurgicalement. Or, ce sous-groupe de cryptorchidies sem-
ble être celui qui a la plus forte augmentation dans le temps, au moins au
Danemark. Dans ce pays, la prévalence de la cryptorchidie à la naissance est
de 9 % (Boisen et coll., 2004), un pourcentage bien supérieur à celui déclaré
par d’autres pays (par exemple les Pays-Bas, Pierik et coll., 2005) où il apparaît
cependant que la recherche de cette malformation est classiquement faite
chez le petit enfant et non en période néonatale. Ainsi, la comparaison
directe des taux de prévalence rapportés devrait être effectuée avec prudence,
car il existe des variations importantes d’une étude à l’autre pour ce qui est de
la sélection de la population, de la détermination des cas, du suivi de ces cas et
des critères de classement de la cryptorchidie. Concernant ce dernier point,
certaines études incluent, dans l’estimation du nombre de cas, les testicules en
position haute dans le scrotum comme une forme mineure de cryptorchidie
(John Radcliffe Hospital Cryporchidism Study Group, 1992 ; Berkowitz et coll.,
1993 ; Boisen et coll., 2004), tandis que d’autres n’incluent pas de tels cas
(Pierik et coll., 2005). Une étude conjointe sur la prévalence de la cryp-
torchidie et de l’hypospadias au Danemark et en Finlande pour laquelle il a
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été apporté un soin particulier dans la normalisation des définitions et la
standardisation des observations cliniques entre observateurs a permis de
montrer sans équivoque que la prévalence de la cryptorchidie et de l’hypospa-
dias était significativement plus élevée au Danemark qu’en Finlande (Virta-
nen et coll., 2001 ; Boisen et coll., 2004, 2005). Avec une approche standar-
disée, les auteurs ont de plus montré que les jeunes danois en bonne santé
avaient une courbe de croissance testiculaire, des volumes testiculaires et des
concentrations sériques d’inhibine B plus faibles que les jeunes finlandais.
Selon les auteurs, ces résultats observés chez le petit enfant pourraient avoir
des conséquences sur la fonction testiculaire adulte et être possiblement un
des éléments expliquant les différences dans le même sens de la qualité du
sperme ou des taux de LH ou d’inhibine B observés chez les jeunes adultes
danois et finlandais (Jorgensen et coll., 2002).

Tableau 1.II : Données sur la fréquence de la cryptorchidie et son évolution au
cours des années récentes

Étude
Lieu

Période Fréquence
%

Évolution Commentaires
Biais possibles

Campbell et coll., 1987
Écosse (Royaume-Uni)

1961-1985 1,4 ↑ +

Bonney et coll., 2009
État de Victoria (Australie)

1999-2006 - ↓ +
évolution

des orchidopexies

Abdullah et coll., 2007
Nord de l’Angleterre

1993-2000 0,8 ↓

Tableau 1.III : Données sur hypospadias (toutes formes) et cryptorchidie (2 tes-
ticules non en place à la naissance ou au moins un testicule non descendu à
1 an) (d’après International Clearinghouse Centre for Birth Defects, 2007)

Lieu Hypospadias Cryptorchidie

Taux pour 10 000
en 2005

Tendance
évolutive

Taux pour 10 000
en 2005

Tendance
évolutive

Europe du nord

Finlande 12,1a 2,8b

Norvège 14,7 ↑ 26,1 ↑

Suède 19,6 =

Europe de l’est

Rep Tchèque 33,2 ↑ non spécifié ↑

Hongrie 28,7 = 18,5 =8
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Lieu Hypospadias Cryptorchidie

Taux pour 10 000
en 2005

Tendance
évolutive

Taux pour 10 000
en 2005

Tendance
évolutive

Slovaquie 20,9 = 7,8 ↑

Russie 14,5 13,5

Ukraine 3,8 48,1

Europe de l’ouest

Angleterre+Pays de Galles 7,5 = 0,2 =

Pays de Galles 12,6 ↓ 1,5 ↓

Irlande 6,8 ∩

Allemagne (Saxe) 8,7 ∩ 16,3 ∩

Pays-Bas (Nord) 18,9 ∪ non spécifié ↓

France (Rhône Alpes) 10,0 ↑

France (Paris) 13,0 ↑

France (Strasbourg) 18,9 =

Espagne 1,3 = 2,4 =

Italie (Nord Est) 3,4 ↑

Italie (Toscane) 7,1 ∪ 2,0 ∩

Italie (Emilie Romagne) 14,9 ↓

Italie (Campanie) 5,0 ↑

Italie (Sicile) 24,6 ↑ 16,5 ↑

Malte 23,3 ↑

Amériques

Canada (Alberta) 22,4 = 22,7 =

Canada (Colombie Britannique) 18,6 ↓ 30,2 ∩

Canada (National) 28,0 = 36,5 =

États-Unis (Texas) 16,3 = 10,5 ↑

États-Unis (Atlanta) 3,7 ↑ 3,3 ↓

États-Unis (Utah) 6,3

Mexique 5,8 =

Costa Rica 4,9 8,4

Cuba 10,1 ↓ 3,5 =

Chili 6,9 9,1

Amérique du sud 4,1 = 7,1 ↑

Autres régions

Iran 6,8 27,0

Israel 29,2

Chine (Pékin) 0,9 0,2
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Lieu Hypospadias Cryptorchidie

Taux pour 10 000
en 2005

Tendance
évolutive

Taux pour 10 000
en 2005

Tendance
évolutive

Chine (Prov de Sichuan) 4,6 ↑ 1,3 ↑

Japon 4,6 ↑

Australie (Victoria) 33,5 ↑ 54,8 ↑

Australie (Ouest) 24,6 ↓ 16,5 ∪

Nouvelle-Zélande 23,9c ↑ 58,9 ∩

= stable ; ↓ évolution générale à la baisse ; ∪ tendance à une augmentation après une période de baisse ; ∩
tendance à la baisse après une période d’augmentation ; ↑ évolution générale à la hausse
a Formes majeures ; b Formes mineures ; c Hypospadias+Epispadias3

Données françaises sur l’hypospadias et la cryptorchidie

Les seules données sur les évolutions temporelles disponibles en France consi-
dérées comme fiables sont celles du rapport 2007 de l’International clearing
house for birth (ICBD) et celles du registre des malformations de l’Institut
européen des génomutations qui indiquent une nette augmentation de l’inci-
dence de l’hypospadias depuis la fin des années 1970 jusqu’au début des
années 2000 (figure 1.1). Les données de l’ICBD confirment cette tendance
pour les régions parisienne et Rhône-Alpes, mais pas en Alsace où il semble y
avoir une stabilité. Il faut noter que c’est en Alsace que des taux les plus élevés
sont observés en 2007, avec 19 pour 10 000 versus 13 pour 10 000 en Ile-de-
France et 10 pour 10 000 en Rhône-Alpes (tableau 2.III). À notre connais-
sance, il n’y a pas de données extensives de registres ou d’études ciblées en
France ou dans certaines de ces régions permettant d’estimer l’incidence et les
tendances évolutives de la cryptorchidie au cours des dernières décennies.
Cependant, une étude de l’InVS parue en 2004 (Rambourg Schepens et coll.,
2004) concernant les différentes régions françaises a montré pour des garçons
de moins de 7 ans et selon les régions, des taux de cryptorchidies opérées
variant de 17 à 32/10 000 et des taux d’hypospadias opérés variant de 4,9 à
12,8/10 000. Sur la période 1998 à 2001, les taux calculés sont relativement
stables, certaines régions présentant cependant une augmentation régulière.
Pour la période considérée, une variabilité géographique de ces malformations
génitales est mise en évidence. Les régions présentant les taux les plus élevés
sont celles qui ont une forte densité de population (régions de l’est et une
région de l’ouest de la France).

3. http://www.icbdsr.org/filebank/documents/ar2005/Report2007.pdf10
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Figure 1.1 : Évolution de l’incidence de l’hypospadias dans un ensemble de
départements français entre 1979 et 2001 (Données du registre des
malformations/Institut européen des génomutations ; 16 départements,
Centre-Est)

Enfin, des données ponctuelles sur des petites populations, étudiées hors du
contexte de registres, sont disponibles. Dans le cadre de la cohorte mère-
enfants Eden, coordonnée par l’Inserm, et dont le recrutement a eu lieu en
2003-2006, la fréquence des testicules non descendus à la naissance (au moins
un testicule absent des bourses) était de 3,4 % des garçons dans la maternité
du CHU de Poitiers (16 cas sur 465 naissances masculines) et de 5,1 % dans la
maternité du CHU de Nancy (22 cas sur 430 naissances masculines), soit
4,3 % dans l’ensemble (4,1 % après exclusion des naissances prématurées)
(Philippat et coll., sous presse).

Syndrome de dysgénésie testiculaire, intérêt
et limites du concept

Skakkebæk et ses collaborateurs à Copenhague ont émis l’hypothèse que le
cancer du testicule, la mauvaise qualité spermatique, l’hypospadias et la cryp-
torchidie, étaient interdépendants et seraient la conséquence d’une perturba-
tion du développement testiculaire in utero. Ce concept appelé « syndrome de
dysgénésie testiculaire » (testicular dysgenesis syndrome, TDS ; Skakkebaek et
coll., 2001) se fonde sur la juxtaposition de données cliniques, épidémiolo-
giques et de données scientifiques indiquant l’origine fœtale du cancer du
testicule, le lien établi entre malformations génitales chez les garçons
nouveau-nés et les troubles de la reproduction à l’âge adulte, et sur des
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observations provenant d’études expérimentales chez l’animal. Notamment la
juxtaposition des données épidémiologiques concernant les pays voisins que
sont le Danemark et la Finlande indiquent un parallèle entre ces deux pays
pour toutes les anomalies concernées, les fréquences les plus élevées d’hypo-
spadias, de cryptorchidie, de cancer du testicule et la plus médiocre qualité du
sperme étant observées au Danemark. Toutes ces données suggèrent que la
période prénatale constituerait la phase la plus vulnérable où une anomalie de
la différenciation des testicules entraînerait des effets néfastes permanents.
Cette anomalie du développement testiculaire pourrait être la conséquence
de défauts ou polymorphismes génétiques, d’une exposition à des facteurs
nocifs de l’environnement, de facteurs liés au style de vie, de troubles de la
croissance intra-utérine et possiblement, de plusieurs de ces facteurs à la fois.

Les auteurs du concept ont été plus loin en suggérant que des produits
chimiques perturbateurs du système endocrinien dans l’environnement (et,
concernant l’homme, certains facteurs de style de vie moderne) pourraient
être une des causes commune à toutes ces anomalies. Cependant, la nature
complexe de l’exposition humaine, les différences d’origine génétique des
populations et la longue durée de vie sont autant d’obstacles considérables
pour étudier les facteurs qui peuvent nuire à la fonction testiculaire adulte, en
particulier si les facteurs en cause agissent durant la période pré- ou périnatale.
Il convient également de rappeler que la cryptorchidie et l’hypospadias font
partie de nombreux syndromes avec malformations congénitales multiples
dont certains présentent un caractère familial, une étiologie génétique ayant
été identifiée pour certains d’entre eux. Toutefois, se basant sur de larges
séries, des mutations génétiques ou des polymorphismes spécifiques à la cryp-
torchidie ou à l’hypospadias n’ont pu être identifiés pour une proportion
significative de patients. Ainsi, pour ces deux anomalies du développement,
aucune étiologie distincte ne peut être établie dans la majorité des cas.

En dépit de l’absence de bases épidémiologiques et/ou de la démonstration
d’une cause commune entre les différentes anomalies, le concept du TDS a été
largement invoqué dans de nombreuses publications. Récemment sous le titre
provocateur de « Does a testicular dysgenesis syndrome exist ? » une analyse
critique a évalué de manière systématique les données épidémiologiques dis-
ponibles sur les combinaisons possibles (6) des quatre anomalies du TDS
(Akre et Richiardi, 2009). Les auteurs montrent : que la cryptorchidie et
l’hypospadias sont associés, mais que le degré de l’association est aussi impor-
tant voire plus important avec d’autres malformations congénitales non géni-
tales ; qu’il y a une association entre cryptorchidie et infertilité mais qu’il
n’existe jusqu’à présent pas de preuve d’une cause commune ; qu’il existe un
lien entre cryptorchidie et cancer du testicule, une partie de l’association
pouvant être due à des causes communes ; qu’il n’existe pas de données
démontrant une association entre l’hypospadias et l’infertilité ou le cancer du
testicule ; que l’on ne connaît pas de facteurs de risque communs pour les12
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quatre composantes du TDS (en dehors de la situation où la cause est géné-
tique). Les auteurs concluent que les études épidémiologiques disponibles ne
sont pas en faveur d’une fréquence importante du TDS en l’absence de
preuves d’associations liées à une cause commune. Dans un article récent
(Jorgensen et coll., 2010), les auteurs du concept du TDS reviennent sur la
description originale du TDS en précisant : que le concept n’implique nulle-
ment que tous les hommes atteints d’une des anomalies présentent les quatre
anomalies ; que les hommes les moins touchés peuvent simplement avoir une
hypospermatogenèse, seuls les plus gravement touchés pouvant présenter tous
les symptômes ; que selon eux, la majorité des cas de cancers du testicule à
cellules germinales et les cryptorchidies sont probablement liés au TDS ; que
l’hypospadias isolé ne représente qu’une fraction des cas en rapport avec le
TDS tout comme la médiocre qualité spermatique. Quoi qu’il en soit, au cours
des dernières années, le TDS, en tant que concept global, a eu des consé-
quences favorables en inspirant de nouvelles pistes de recherche, notamment
des études chez l’homme recherchant de possibles associations entre chacune
des anomalies du TDS et des expositions chimiques mesurées dans les fluides
biologiques.
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2
Qualité du sperme

Dès les années 1970 aux États-Unis, certains médecins se sont inquiétés d’une
éventuelle diminution de la qualité du sperme (Nelson et Bunge, 1974), cette
question ne suscitant par la suite que de très rares commentaires ou recher-
ches. En 1992, une méta-analyse de 61 articles publiés entre 1938 et 1990
rapporte l’évolution séculaire des valeurs de la concentration spermatique de
près de 15 000 hommes en bonne santé et/ou fertiles (Carlsen et coll., 1992).
Il ne s’agit pas d’un suivi de cohorte mais d’une analyse écologique d’études
qui ont chacune décrit les caractéristiques spermatiques d’hommes recrutés à
une période donnée. Pendant la période considérée, la concentration des
spermatozoïdes diminuait de 1 % environ par an, de 113 millions par ml en
moyenne dans les années 1930 à 66 millions par ml en moyenne 50 ans plus
tard. Cette étude a été très discutée ; de multiples biais concernant la sélec-
tion des sujets, l’hétérogénéité géographique des populations considérées
(biais de confusion), l’erreur de mesure sur les caractéristiques spermatiques,
ainsi que des aspects concernant la méthodologie statistique ont été évoqués
(revue dans Jouannet et coll., 2001).

L’étude fut par la suite réactualisée selon une méthodologie légèrement diffé-
rente avec l’inclusion de 40 publications supplémentaires portant sur une
période plus longue (Swan et coll., 1997). Selon l’auteur de cette étude,
l’ajout de ces publications et le traitement des données permettant de prendre
en compte l’origine géographique des sujets, rendant moins probable un biais
de confusion lié aux caractéristiques géographiques, confirmait la baisse de la
concentration spermatique aussi bien en Amérique du Nord qu’en Europe.

Données en France

Une des conséquences majeures de ces travaux est d’avoir stimulé un effort de
recherche sans précédent dans le domaine. Ainsi, par exemple, de nom-
breuses équipes ont analysé les données dont elles disposaient pour confirmer
ou non la baisse de la qualité du sperme. En 1994, par exemple, une équipe
française, l’équipe du Cecos (Centre d’étude et de conservation des œufs et du
sperme humain) de Bicêtre, entreprit l’analyse des caractéristiques du sperme
des hommes qui avaient été candidats à un don de sperme depuis 1973 dans ce
centre ; l’intérêt de cette approche était de pouvoir étudier une population
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moins sélectionnée et homogène d’hommes féconds d’âge pas trop éloignés et
recrutés dans les mêmes conditions au fil des ans. Les résultats concluaient à
une baisse significative des caractéristiques du sperme dans cette population
d’hommes féconds vivant en région parisienne (tableau 2.I). De 1973 à 1994,
la chute de la concentration des spermatozoïdes était de l’ordre de 1,6 % par
an en moyenne, le nombre total de spermatozoïdes dans l’éjaculat, meilleur
reflet de la production testiculaire, avait diminué d’un tiers pendant la même
période, enfin, il existait une diminution significative du pourcentage de
spermatozoïdes mobiles et morphologiquement normaux (Auger et coll.,
1995). À l’inverse dans une population de même type, une telle diminution
séculaire n’était pas retrouvée dans le sud de la France mais la production
moyenne de spermatozoïdes était plus basse qu’à Paris dès le début de l’étude
mettant en évidence l’existence de différences régionales (Bujan et coll.,
1996).

Données dans le monde

Depuis la moitié des années 1990, une trentaine d’autres études rétrospectives
longitudinales ont été réalisées dans divers laboratoires. Certaines ont
confirmé la baisse, d’autres non (tableau 2.I). L’interprétation des résultats est
difficile pour la majorité d’entre elles.

Tableau 2.I : Aperçu des études rétrospectives sur la qualité du sperme publiées
depuis 1995 : lieux, périodes d’étude, populations étudiées, facteurs d’ajuste-
ment, résultats principaux

Étude
Lieu

Période Nombre
d’hommes

(nb
moyen/an)

Type de
population

Prise en compte
des covariables

âge, délai
d’abstinencea

Concentration
spermatozoïdesb

Autres
caractéristiquesc

Années 1960/
1970

Auger et coll.,
1995
Paris (France)

1973-1992 1 351 (68) CDSNS,
pères

2 ↓d NSvol ↓mob
↓morph

Bujan et coll.,
1996
Toulouse (France)

1977-1992 302 (19) CDSNS,
pères

1 NS ND

Vierula et coll.,
1996
Turku (Finlande)

1967-1994 5 481 (196) SFI et INF 2 NS ↓vol

Menchini Fabris
et coll., 1996
Pise (Italie)

1970-1990 4 518 (215) INF 0 ↓ ND

Adamopoulos et
coll., 1996
Athènese (Grèce)

1977-1993 2 385 (88) INF 1 ↓j ND
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Étude
Lieu

Période Nombre
d’hommes

(nb
moyen/an)

Type de
population

Prise en compte
des covariables

âge, délai
d’abstinencea

Concentration
spermatozoïdesb

Autres
caractéristiquesc

Van Waeleghem
et coll., 1996
Gand (Belgique)

1977-1995 416 (22) CDSNS, SFI 0 ↓ NSvol ↓mob
↓morph

Nieschlag
et Lerchl., 1996
Münster
(Allemagne)

1977-1993 187 (11) DR 0 NS ND

Fisch et coll.,
1996
New York (EU)

1972-1994 400 (17) PREV, pères
et SFI

2 ↑ NSvol
NSmob

Fisch et coll.,
1996
Los Angeles (EU)

1978-1994 221 (13) PREV, SFI 2 ↑ NSvol
NSmob

Paulsen et coll.,
1996
Seattle (EU)

1972-1993 510 (23) DR 0 NS NSvol
NSmorph

Zheng et coll.,
1997
Danemark

1968-1992 8 608 (344) INF 2 ↓d NSvol
↓morph

Itoh et coll., 2001
Sapporo (Japon)f

1975-1998 711 (30) SFI++ et
pères

0 NS NSvol

Années 1980

De Mouzon et
coll., 1996
Franceg

1989-1994 7 714 (482) PFOT 0 ↓ ND

Irvine et coll.,
1996
Edimbourg (RU)

1984-1995 577 (48) DR, pères et
SFI

0 ↓d ND

Berling et Wolner-
Hanssen, 1997
Suède sud

1985-1995 718 (65) INF 1 ↑ ↓vol ↑mob
↑morph

Benshushan et
coll., 1997
Jérusalem (Israel)

1980-1995 188 (12) CDSNS, SFI 0 NS ↑vol ↓mob

Handelsman 1997
Sydney
(Australie)

1980-1995 509 (32) CDSNS,
pères

0 NS ND

Younglai et coll.,
1998
Canadah

1984-1996 48 968
(3 766)

INF 0 ↓ ND

Seo et coll., 2000
Corée

1989-1998 22 249
(2 225)

INF 0 NS NSvol
NSmob

Années 1990

Rasmussen et
coll., 1997
Odense
(Danemark)

1990-1996 1 055 (151) PFOT 0 NS NSvol

Almagor et coll.,
2003
Jérusalem (Israel)

1990-2000 2 638 (240) INF 0 ↓ ↓mob
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Étude
Lieu

Période Nombre
d’hommes

(nb
moyen/an)

Type de
population

Prise en compte
des covariables

âge, délai
d’abstinencea

Concentration
spermatozoïdesb

Autres
caractéristiquesc

Sripada et coll.,
2007
Écosse nord (RU)

1994-2005 4 832 (403) INFi 2 ↓ NSmob

Feki et coll., 2009
Sfax (Tunisie)

1996-2007 2 940 (245) INF 2 ↓ NS mob ↓
morph

CDSNS : candidats au don de spermatozoïdes non sélectionnés ; SFI : statut de fertilité inconnu ; INF : infécond ; DR : Donneur de
sperme pour la recherche ; PREV : pré-vasectomie ; PFOT : partenaires de femmes avec obstruction tubaire.
a 0 : aucun ajustement, 1 : ajustement sur âge ou délai d’abstinence, 2 : ajustement sur âge et délai d’abstinence ; b ↓ diminution
significative, ↑ augmentation significative, NS pas de différence significative ; c vol : volume de l’éjaculat, mob : % de
spermatozoïdes progressifs, morph : % de spermatozoïdes morphologiquement normaux ; d baisse avec année naissance plus
récente ; e Nombre total de spermatozoïdes mesuré dans 3 laboratoires différents à Athènes ; f Comparaisons de deux périodes
1975-80 vs 1998 ; g Résultats de 77 centres ; h Résultats de 11 centres d’exploration des infertilités du couple ; i sélection des
hommes ayant plus de 20 millions/ml spermatozoïdes ; j Nombre total de spermatozoïdes par éjaculat

Différences géographiques

La confrontation des résultats des études portant sur les variations séculaires
de la qualité du sperme indique des variations notables de la qualité moyenne
du sperme humain d’une région du monde à l’autre dans des sous-populations
grossièrement comparables (Carlsen et coll., 1992 ; Swan et coll., 1997). Ces
différences ont fait émerger le postulat qu’indépendamment de facteurs géné-
tiques ou ethniques, ces variations pouvaient aussi être liées à des facteurs
environnementaux. Des études épidémiologiques de type transversal ont été
menées afin de rechercher s’il existe des variations géographiques de la pro-
duction des spermatozoïdes et de la qualité du sperme en relation avec un
certain nombre de facteurs relatifs aux antécédents, au style de vie, à l’envi-
ronnement général ou professionnel des hommes. La première recherche
programmée de manière spécifique sur le sujet a été financée par l’Union
Européenne. Elle a été menée dans 4 villes européennes : Turku (Finlande),
Copenhague, Edimbourg et Paris. Les hommes recrutés étaient tous parte-
naires de femmes enceintes (donc ayant en principe fait récemment la preuve
de leur fertilité). Les méthodes d’analyse de sperme utilisées dans les 4 centres
étaient standardisées et ont fait l’objet d’un contrôle de qualité. Les princi-
paux facteurs susceptibles de biaiser les résultats comme l’âge ou le délai
d’abstinence sexuelle précédant l’examen, ont pu être pris en compte dans
l’analyse. Cette étude a mis en évidence des différences importantes de la
quantité des spermatozoïdes ; elle était la plus faible à Copenhague et la plus
élevée à Turku (Jorgensen et coll., 2001). En procédant à une analyse
détaillée ville par ville, il a été trouvé que par rapport à Turku le nombre de
spermatozoïdes était significativement plus bas dans les trois autres villes ; en
revanche, la mobilité des spermatozoïdes était plus faible à Paris que dans les
autres villes. Depuis, plusieurs études fondées sur une méthodologie similaire
ont été publiées (tableau 2.II). La majorité d’entre elles indique des diffé-
rences géographiques de la production et de la qualité spermatique d’une part20
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avec des niveaux de productions spermatiques assez faibles lorsqu’il s’agit des
sujets étudiés les plus jeunes, notamment au Danemark. Pour l’essentiel ces
études en dépit de questionnaires très détaillés ne rapportent pas d’associa-
tions avérées avec des facteurs de l’environnement.

Tableau 2.II : Principales études sur les variations géographiques de la produc-
tion et/ou de la qualité spermatique publiées depuis 1995 : lieux, périodes
d’étude, populations étudiées, facteurs d’ajustement, résultats

Étude
Lieux

Période Type d’étude Type de
population

Prise en
compte de
covariables
âge, délai

d’abstinence

Différences

Auger et Jouannet, 1997
France
Lille/Rennes/Caen/Paris/
Bordeaux/Grenoble/
Toulouse

1973-1992 Rétrospective CDSNS, pères
N=

oui ≠vol ≠conc
≠mob

(morphND)

Fisch et coll., 1996
États-Unis
Californie/Minnesota /
New York

1972-1994 Rétrospective CDSNS,
PREV, SFI

N=400

non ≠conc

Jorgensen et coll., 2001
Europe
Edimbourg/Turku/
Copenhague/ Paris

1977-1992 Transversale PFEa

N=1 082
oui ND

Iwamoto et coll., 2006
Japon (Kawasaki/
Yokohama vs Europe
(étude précédente)

1998 Transversale PFE
N=324

oui ≠conc ≠ntot
≠mob ≠morph

Swan et coll., 2003
États-Unis

1999-2001 Transversale PFE
N=512

oui

Jorgensen et coll., 2002
Danemark/Norvège/
Finlande/Estonie

1997-2000 Transversale Cb, HPG
N=968

oui ≠conc ≠ntot
(gradient
est-ouest)

Punab et coll., 2002
Lithuanie/Estonie vs
étude précédente

1997-1999 Transversale C+HPG
N=393

oui ≠conc ≠ntot
conc et ntot >
valeurs dans

l’étude
précédente

Tsarev et coll., 2005
Lettonie vs études
précédentes

2004 Transversale C
N=133

non =conc études
précédentes

sauf vs
Danemark
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Étude
Lieux

Période Type d’étude Type de
population

Prise en
compte de
covariables
âge, délai

d’abstinence

Différences

Dhooge et coll., 2007
Flandres
Anvers (ville)
Peer (campagne)

1970-1990 Transversale HPGc, SFVd

N=100
non =vol =conc

≠ntot ≠morph

Paasch et coll., 2008
Allemagne
Hambourg/Liepzig

2003-2005 Transversale C? SFI
N=811

non =conc ≠mob
≠morph

a PFE : volontaires, partenaires de femme enceinte ; b C : Conscrits ; c HPG : hommes volontaires de la population
générale 20-40 ans tirés au sort contactés par courrier ; d SFV : statut de fertilité variable ; SFI : statut de fertilité
inconnu
CDSNS : candidats au don de spermatozoïdes non sélectionnés ; PREV : pré-vasectomie ; vol : volume de
l’éjaculat ; conc : concentration du sperme ; mob : % de spermatozoïdes progressifs ; morph : % de spermatozoïdes
morphologiquement normaux ; ntot : nombre total de spermatozoïdes

Limites des études rétrospectives et transversales portant
sur la qualité du sperme

Les tableaux précédents montrent bien la diversité des populations d’hommes
étudiés, ainsi que la variabilité dans les choix méthodologiques ou encore la
taille des échantillons. Quelles que soient les populations étudiées, il existe de
possibles biais de sélection. Par exemple, il peut s’agir de la modification du
recrutement du à la mise en place de nouvelles pratiques d’AMP (assistance
médicale à la procréation), telle que l’ICSI (Intra Cytoplasmic Sperm Injection),
dans les laboratoires analysant le sperme d’hommes inféconds ou bien, exis-
tence d’antécédents génito-urinaires chez des hommes féconds les incitant à
être volontaires pour participer à des études sur le sperme (Eustache et coll.,
2004 ; Muller et coll., 2004). Il est à noter que dans ce dernier cas les taux de
participation sur le nombre d’hommes informés est faible, entre 15 et 40 % au
mieux, selon les études. Dans bien des cas, les sujets sont auto-sélectionnés et
on ne dispose pas de l’estimation du taux de participation.

D’autre part, il faut souligner que les données portant sur le sperme et prove-
nant de laboratoires différents ne peuvent être considérées ni comme des
données exactes ni comme des données strictement comparables. En effet,
l’analyse du sperme correspond à un ensemble de procédures de laboratoire
complexes dont la plupart repose sur l’évaluation microscopique dépendant
de la compétence des équipes. Les formations initiales et continues des profes-
sionnels ont un rôle capital tout comme le degré d’expérience pour la qualité
des résultats produits (Auger et coll., 2000 ; Eustache et Auger, 2003). De
plus, du fait du caractère manuel de la plupart des procédures au laboratoire de22
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biologie de la reproduction, le contrôle de qualité (CQ) des analyses biolo-
giques est encore plus indispensable que pour les autres actes de biologie
médicale essentiellement effectués à l’aide d’automates. Enfin, les conclusions
d’une analyse doivent absolument tenir compte de l’erreur de mesure. En effet
les valeurs produites de concentration (en millions/ml), mobilité ou morpho-
logie typique se fondent sur une évaluation d’un nombre limité de spermato-
zoïdes (de l’ordre d’une ou plusieurs centaines quand cela est possible). En
raison de ce petit nombre et également de l’hétérogénéité du sperme, le
postulat que le petit échantillon de spermatozoïdes à partir desquels ces
caractéristiques ont été évaluées est représentatif de l’ensemble de l’échan-
tillon ne peut s’appliquer : en fonction du nombre de spermatozoïdes évalués
il y a une erreur de comptage plus ou moins importante et une incertitude plus
ou moins grande autour de la valeur fournie.

Il existe d’autres facteurs de variation, facteurs peu contrôlables lorsqu’ils sont
liés à la situation dans laquelle les éjaculats sont produits. Pour des conditions
données de recueil, des facteurs tels que l’âge, le délai d’abstinence sexuel,
sont des covariables contrôlables qui devraient systématiquement être collec-
tées et prises en compte dans les analyses statistiques ce qui n’a pas été le cas
pour un certain nombre d’études publiées (voir tableaux 2.I et 2.II).

Qu’est-ce qui pourrait expliquer une détérioration
temporelle des caractéristiques spermatiques ?

Dans une lettre au journal Epidemiology, Czeizel et Rothman (2002) avaient
suggéré qu’une telle diminution de la pression de sélection envers les couples peu
fertiles était plausible, du fait de la diminution de la taille de la descendance
souhaitée par les couples au cours du 20e siècle ; la diminution de la taille des
familles (fécondité) des couples fertiles pourrait entraîner une baisse du nombre
total de nouveau-nés et donc, mécaniquement, une augmentation de la propor-
tion d’enfants nés de couples peu fertiles dans la population. Si on suppose que
l’hypofertilité a une composante héréditaire forte, cette augmentation de la
proportion d’enfants nés de couples peu fertiles entraînerait une augmentation de
la proportion de sujets ayant eux-mêmes des troubles de la fertilité (Czeizel et
Rothman, 2002). Il a été montré, à partir des données de fécondité française, que
cette hypothèse n’était pas compatible avec les données sur l’évolution de la
fécondité (descendance finale) en France au cours du 20e siècle, et que l’évolu-
tion de la pression de sélection sur les couples peu fertiles ne pouvait expliquer
qu’une très faible part de la diminution de la concentration spermatique décrite
dans la seconde moitié du 20e siècle (Slama et Leridon, 2002).

De nombreuses études épidémiologiques se sont attachées à mettre en évidence
l’impact de facteurs environnementaux sur la concentration spermatique, avec
parfois comme objectif affiché d’identifier celui susceptible d’expliquer une dimi-
nution de la médiane de la concentration spermatique d’environ 50 % en 50 ans.
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Les résultats les plus probants concernent notamment des expositions profession-
nelles (Jensen, et coll., 2006), et notamment l’exposition professionnelle au
pesticide DBCP (dibromochloropropane), à des doses probablement élevées,
dans les années 1970, qui s’est révélée susceptible d’accroître fortement le risque
d’azoospermie (Whorton, et coll., 1977 ; Whorton et Foliart, 1988), l’exposition
professionnelle au plomb inorganique (Bonde, et coll., 2002), à la chaleur, aux
rayonnements ionisants ou à d’autres composés chimiques comme les éthers de
glycol, le dibromure d’éthylène (autrefois utilisé comme additif dans l’essence et
comme pesticide), le disulfide de carbone ou certains pesticides (Perry, 2008). En
population générale, beaucoup de facteurs sont suspectés mais peu de facteurs ont
été clairement identifiés ; le surpoids (Jensen, et coll., 2004), qui peut avoir en
partie une origine environnementale (Karmaus et coll., 2009), et aussi l’exposi-
tion au tabac durant la vie intra-utérine. Cette exposition a été associée à une
diminution d’environ 20 % de la concentration spermatique à l’âge adulte, par
rapport à des hommes dont la mère ne fumait pas lorsqu’elle était enceinte
(Jensen et coll., 2005, Ramlau-Hansen et coll., 2007). Plus récemment, une étude
chez des fœtus a mis en évidence une diminution du nombre de cellules germinales
et somatiques dans le testicule lorsque la mère fumait (Mamsen et coll., 2010).

Un calcul simple (Slama, non publié) peut permettre de considérer ces résultats
dans la perspective de la détérioration temporelle de la concentration sperma-
tique. Plaçons-nous dans le cas d’un facteur environnemental apparu au cours du
20e siècle, auquel aucune femme n’était exposée en 1920 et auquel 40 % des
femmes enceintes étaient exposées en 1970 ; supposons de plus que l’exposition
intra-utérine à ce facteur entraîne systématiquement une diminution de 20 % de
la concentration spermatique, que la concentration spermatique des hommes
âgés de 30 ans en 1950 était de 100 millions/ml. Ces hypothèses sont proches des
connaissances actuelles sur l’effet de l’exposition intra-utérine au tabac. Suppo-
sons enfin que la prévalence d’aucun autre facteur influençant la concentration
spermatique ne varie au cours du 20e siècle. On peut alors estimer que la concen-
tration spermatique moyenne des hommes âgés de 30 ans en 2000 serait de
92 millions/ml (tableau 2.III). Ceci correspond à une diminution de 8 % de la
concentration spermatique moyenne en 50 ans.

Tableau 2.III : Exemple hypothétique de la variation de la concentration sper-
matique moyenne entre 1950 et 2000 chez les hommes de 30 ans (nés en 1920
et 1970) du fait de l’augmentation de la prévalence d’un facteur environne-
mental chez les femmes enceintes

Année Prévalence de
l’expositiona

(%)

Concentration spermatique (millions/ml)

Non exposés Exposés Ensemble

1920 0 100 80 100 × 1 + 0 × 80 =100

1970 40 100 80 100 × 0,6 + 80 × 0,4=92
a Fréquence de l’exposition chez les femmes enceintes l’année considérée. Le facteur est supposé diminuer de
20 % la concentration spermatique chez tous les hommes exposés in utero (Slama, communication personnelle)24
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Cet exemple fait apparaître qu’un facteur ayant une influence conséquente sur
la concentration spermatique au niveau individuel (–20 %) et dont la préva-
lence aurait fortement augmenté durant 50 ans (+40 %) ne pourrait entraîner
qu’une relativement faible diminution de la concentration spermatique. Il
faut donc supposer l’existence d’un nombre important de facteurs dont la
prévalence aurait fortement augmenté sur la même période pour attendre une
diminution de la concentration spermatique de l’ordre de grandeur de 50 %.
Ceci illustre d’une part qu’à moins de supposer l’existence d’un facteur ayant
un impact majeur au niveau individuel (par exemple une oligozoospermie
quasi-systématique) et dont la prévalence aurait considérablement augmenté
au cours des dernières décennies, c’est plutôt un ensemble de facteurs ayant
chacun un impact limité au niveau individuel et agissant simultanément,
voire en synergie, qui pourrait expliquer une diminution conséquente de la
concentration spermatique au sein de la population. D’autre part, cet exemple
incite à adopter une approche réellement multifactorielle en épidémiologie,
c’est-à-dire qui ne se contenterait pas de prendre en compte des facteurs de
risque connus de l’événement étudié comme facteurs d’ajustement, mais qui
viserait à estimer l’effet simultané d’un ensemble de facteurs environne-
mentaux. La toxicologie est en train de prendre un tel virage (Kortenkamp,
2007 et 2008 ; Kortenkamp et coll., 2007) ; pour l’épidémiologie, les défis
posés par une telle approche concernent bien sûr en premier lieu l’estimation
des expositions, mais aussi l’augmentation considérable de la taille de la
population étudiée qu’une caractérisation précise de l’effet du mélange impli-
querait probablement.
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3
Fertilité des couples

Le fait que la production de spermatozoïdes ou leur mobilité soit altérée
témoigne d’une dysfonction de la physiologie de la spermatogenèse ou de la
maturation du gamète mâle. La conséquence la plus évidente de cette patho-
logie pourrait être une diminution de l’aptitude à concevoir. En effet, du point
de vue de la santé publique, une détérioration des caractéristiques sperma-
tiques n’a de conséquence que si elle a des répercussions sur l’aptitude des
couples à concevoir, ou sur la proportion de couples susceptibles d’avoir
recours à une assistance médicale à la procréation, ou encore sur la proportion
de couples n’obtenant pas le nombre d’enfants qu’ils souhaitent.

Les données sur l’évolution temporelle de la fécondité ou du recours à l’assis-
tance médicale à la procréation ne peuvent être interprétées directement,
plusieurs facteurs comportementaux, sociaux, psychologiques ou liés à l’évo-
lution de la palette de l’offre médicale en termes d’assistance médicale à la
procréation étant susceptibles d’avoir un rôle majeur et difficilement contrô-
lable sur ces tendances. Des études sur les tendances temporelles de marqueurs
de fertilité des couples moins dépendants de ces facteurs sociaux et psycholo-
giques, tels que la fécondabilité ou l’infécondité involontaire de 12 ou
24 mois, pourraient permettre de discuter la plausibilité d’une évolution tem-
porelle de la fertilité biologique des couples. De telles études sont très rares
(Leridon, 1991 ; Joffe, 2000 ; Jensen et coll., 2005 ; Scheike et coll., 2008).
Des travaux plus indirects, reposant sur des simulations, ont également été
réalisés (Bonde et coll., 1999 ; Slama et coll., 2004 ; Leridon et Slama, 2008).
Avant d’analyser ces travaux, il est important de définir les principales
notions relatives à la fertilité des couples.

Fertilité, fécondité : définitions

La fertilité est l’aptitude biologique des couples à obtenir une naissance
vivante. La fécondité désigne le nombre d’enfants d’une femme ou d’un
couple. Le terme infécond désigne le fait de ne pas avoir eu d’enfant, indépen-
damment de la raison, qui peut aussi bien résulter d’un choix du couple que
d’une infertilité (biologique). Si on veut indiquer que cette infécondité est
subie par le couple, on utilise l’expression d’infécondité involontaire, en
général assortie d’une notion de durée (par exemple, infécondité involontaire
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de 12 mois). La fécondité dépend fortement, au niveau de la société, de la
politique vis-à-vis des familles (structures et modalités de garde des enfants,
congés maternité ou paternité, accès des femmes au travail, allocations fami-
liales...) et au niveau personnel des caractéristiques et choix des couples. Pour
ces raisons, la fécondité est généralement considérée comme un piètre mar-
queur de la fertilité des couples, même si des tentatives ont été faites pour
interpréter des évolutions de la fécondité dans certains groupes de la popula-
tion comme le signe de tendance de la fertilité. Ainsi, des auteurs danois ont
interprété la diminution du taux de fécondité des adolescentes (à un âge où
l’essentiel des grossesses sont non prévues) comme suggérant une diminution
de la fertilité des jeunes danois (Jensen et coll., 2002).

La notion de fécondabilité correspond à la probabilité mensuelle (ou par cycle
menstruel) de grossesse pour des couples n’utilisant pas de méthode contra-
ceptive (Gini, 1924). Son utilisation s’est d’abord limitée à la démographie
(Leridon, 1973), avant de passer dans le champ de l’épidémiologie dans les
années 1980 (Schwartz et Mayaux, 1982 ; Baird et coll., 1986). Cette notion
a été utilisée tant pour décrire la fertilité des couples que pour étudier
l’influence de paramètres biologiques ou de facteurs environnementaux sur la
fertilité.

L’approche principalement utilisée pour estimer la fécondabilité consiste à
identifier un échantillon de grossesses (en se limitant souvent à celles ayant
abouti à une naissance vivante, pour des raisons de qualité de mémorisation)
et à mesurer rétrospectivement le délai nécessaire pour concevoir (DNC) ces
grossesses, soit à partir des registres de naissance dans les études historiques
(Gini, 1924), soit en interrogeant directement les femmes juste après, voire
des années après l’accouchement. Il s’agit de « l’approche reposant sur les
grossesses » (Joffe et coll., 2005). Une limite potentielle de cette approche
tient aux erreurs de mesure, liées notamment à la difficulté d’identifier préci-
sément, dans ce contexte rétrospectif, les grossesses survenues alors que le
couple utilisait une méthode de contraception, et aux erreurs de mémorisa-
tion des couples sur la durée écoulée entre l’arrêt de la contraception et le
début de la grossesse. Enfin, le fait que les tentatives de grossesse infructueuses
soient exclues, est susceptible de biaiser l’effet estimé des facteurs environne-
mentaux sur la fertilité (Sallmen, 2001 ; Slama et coll., 2004).

La connaissance du délai nécessaire avant une grossesse éventuelle dans une
population incluant les couples restant sans enfant permet de définir la pro-
portion de couples souffrant d’infécondité involontaire de 12 mois, ou davan-
tage. Plutôt que la fécondabilité, c’est la connaissance des taux d’infécondité
involontaire à 12 ou 24 mois qui constitue l’information pertinente du point
de vue de la santé publique, car cette infécondité involontaire détermine plus
directement (mais pas automatiquement) les souffrances du couple et
influence le recours éventuel à des traitements médicaux d’assistance à la
procréation qui peuvent être longs et douloureux.32
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Études rétrospectives sur la fertilité des couples :
données internationales

Un très petit nombre d’études ont cherché à décrire des variations tempo-
relles de la fertilité (ou de l’infécondité involontaire) des couples au cours des
dernières décennies (discuté par Joffe, 2009) ; elles concernent des popula-
tions vivant au Royaume-Uni (Joffe, 2000), Danemark (Jensen et coll.,
2005), Suède (Akre et coll., 1999 ; Scheike et coll., 2008) et aux États-Unis
(Stephen et Chandra, 2006).

Aux États-Unis, le National Center for Health Statistics réalise périodiquement
des études sur la structure des familles et l’ensemble des facteurs permettant de
décrire et comprendre les évolutions dans la fécondité du pays (National
Fertility Survey, à partir de 1965 et National Survey of Family Growth4 , à
compter de 1973). À partir des données des études de 1965, 1976, 1982, 1988,
1995 et 2002, réalisées auprès d’échantillons représentatifs de femmes de 15 à
44 ans, la fréquence de l’infécondité involontaire de 12 mois ou plus chez les
femmes mariées de 15 à 44 ans a été estimée (Stephen et Chandra, 2006).
Cette fréquence était obtenue en rapportant le nombre de femmes mariées et
sexuellement actives qui, au moment de l’étude, n’utilisaient pas de méthode
permettant d’éviter une grossesse depuis 12 mois ou plus, au nombre total de
femmes mariées de 15 à 44 ans lors de l’étude, qu’elles recherchent ou non
une grossesse. Elle diminuait au cours du temps, passant de 11 % en 1965 à
7 % en 2002. L’interprétation de cette étude, très discutée, est délicate, car
l’indicateur utilisé est complexe (complexité qui ne semble pas avoir été prise
en compte dans le traitement des données) et ne permet pas de s’affranchir
d’évolutions dans la structure socio-démographique ou les intentions de
fécondité des familles. À titre d’illustration, cet indicateur ne comptabilise
pas les couples ayant souffert d’infécondité involontaire de 12 mois ou plus
avant l’étude, mais qui auraient conçu à la suite d’un traitement peu avant
l’étude (Guzick et Swan, 2006). À partir de la même étude, une augmentation
des troubles de la fertilité entre 1982 (10,8 % des femmes mariées de 15 à
44 ans) et 1995 (12,9 % des femmes mariées de 15 à 44 ans) avait également
été décrite. Les troubles de la fertilité, dans cette nouvelle étude, correspon-
dait à une stérilité non acquise chirurgicalement, à l’existence d’un antécé-
dent de difficulté à concevoir, ou à l’absence de conception durant les 36 mois
précédant l’étude, en l’absence de méthode permettant d’éviter une grossesse
(Chandra et Stephen, 1998). Ceci illustre l’importance des aspects méthodo-
logiques dans ce type d’étude.

Les données européennes sur la question sont limitées. À partir d’un échan-
tillon de 1 540 foyers recrutés et interrogés en 1996 et représentatifs des foyers
du Royaume-Uni, Joffe (2000) a cherché à décrire des tendances temporelles
dans le délai pour concevoir une grossesse. L’échantillon concernait 894

4. Voir http://www.cdc.gov/nchs/nsfg/about_nsfg.htm
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femmes et 646 hommes âgés de 16 à 59 ans lors de l’étude, qui ont décrit le
délai nécessaire pour concevoir leur première grossesse, survenue entre 1961
et 1993. Contrairement à l’hypothèse initiale de l’auteur, ce délai avait
tendance à diminuer avec l’année de début de recherche de la grossesse, que
ce soit pour les tentatives de grossesse rapportées par les femmes ou celles
rapportées par les hommes. Dans une autre étude rétrospective auprès de
jumeaux danois nés entre 1931 et 1952, aucune tendance à la détérioration de
la fertilité des couples au cours du temps n’a été rapportée pour les tentatives
de grossesse débutées entre 1948 et 1977 (Jensen et coll., 2005). Les couples
avaient été interrogés en 1997. Enfin, des données suédoises sur le délai
nécessaire pour concevoir ont été recueillies de façon systématique lors de la
première visite anténatale à partir de 1982. Ces données ont été analysées par
une première équipe (Akre et coll., 1999), qui n’a pas pris en compte le biais
potentiel lié à des problèmes de troncature, qui induit une sous-représentation
des délais de conception longs en début de période d’étude, et une sur-
représentation des délais de conception courts en fin de période d’étude
(Jensen et coll., 2000). Ces données ont été réanalysées par l’équipe du
département de biostatistique de l’Université de Copenhague, qui a corrigé
l’impact potentiel de ce biais (Scheike et coll., 2008). L’analyse indique une
tendance générale à la diminution de la fréquence de l’hypofertilité (délai
pour concevoir supérieur à un an) sur la période 1982-2000, avec une possible
augmentation durant la période 1988-1993 (Scheike et coll., 2008). Seules les
études auprès des jumeaux danois et aux États-Unis avaient cherché à prendre
en compte les couples ayant eu une tentative de grossesse infructueuse. Il faut
également noter qu’à part l’étude réalisée en Suède (Scheike et coll., 2008) où
le recueil de l’information a eu lieu en début de grossesse, les données sur le
délai pour concevoir ont été obtenues après la grossesse éventuelle, souvent
avec plusieurs dizaines d’années de décalage, et avec un intervalle de mémo-
risation plus long pour les tentatives de grossesse anciennes, par rapport aux
plus récentes.

Études rétrospectives sur la fertilité des couples :
données en France

En France, différentes études démographiques ont été réalisées, en utilisant un
indicateur d’infertilité ressentie. Il s’agissait de l’existence de tentatives de
grossesses infructueuses, ou de tentatives de grossesse ayant abouti, mais au
bout d’un délai plus long que la femme ne l’aurait souhaité, et dont la
fréquence a été décrite dans trois études réalisées à partir d’un échantillon
représentatif de femmes de moins de 44 ans en 1978, 1988 et 1994 (Leridon,
2007). La proportion de femmes déclarant une incapacité à concevoir, rappor-
tée au nombre de femmes ayant recherché une grossesse, était de 3,6 % en
1978 ; ce taux était de 6,3 % en 1988 et de 11,9 % en 1994. La proportion de34
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femmes déclarant une difficulté à concevoir était de 14,6 % en 1978, de
24,8 % en 1988 et de 23,3 % en 1994 (repris par Leridon, 2007). Ces augmen-
tations temporelles sont difficiles à interpréter du fait de la nature subjective
de l’indicateur mesuré : il est en effet possible qu’avec le temps, et la médiati-
sation croissante des troubles de la fertilité et de leurs traitements médicaux,
les couples soient de plus en plus impatients dans l’obtention d’une grossesse
ou, symétriquement, de moins en moins résignés, et donc de plus en plus
enclins à décrire une tentative de grossesse comme trop longue dans les
années 1990, par rapport aux couples qui recherchaient une grossesse dans les
années 1970. La part des facteurs biologiques, sociétaux et psychologiques est
donc très difficile à faire avec de telles approches (Leridon, 1991).

Impact possible des modifications de la qualité du sperme
sur la fertilité

La question de l’évolution de la fertilité des couples a aussi été abordée de
façon plus indirecte, à l’aide d’une approche reposant sur des simulations
statistiques, qui peuvent se révéler très informatives à partir du moment où les
hypothèses de départ sont suffisamment précises. Un des enjeux est de partir
d’une hypothèse réaliste en termes de détérioration temporelle de la distribu-
tion de la concentration spermatique dans la population. En effet, l’existence
de la relation non linéaire entre concentration spermatique et probabilité de
grossesse (Slama et coll., 2002) fait que, pour une même diminution de la
concentration moyenne de la concentration spermatique dans la population,
l’impact sur la fécondabilité risque d’être différent selon que cette diminution
de la moyenne soit obtenue par une diminution homogène chez tous les
hommes (par exemple, de 50 %), ou par une diminution importante (–80 %
par exemple) chez les hommes partant d’une concentration élevée et par une
diminution relativement plus faible (–20 % par exemple) chez ceux partant
d’une concentration plus basse. Pour construire un tel déclin réaliste, les
données recueillies au Cecos du Kremlin-Bicêtre publiées par Auger et coll.
(1995) ont été utilisées. Ces données couvraient une période d’environ
15 ans, et l’approche statistique a permis de décrire un déclin hypothétique
sur une période de 45 ans, proche de la période d’environ 50 ans de l’étude de
Carlsen et coll. (1992). L’amplitude du déclin simulé correspondait à une
diminution de 47 % de la concentration spermatique médiane en 45 ans.
L’application de la fonction de poids permettant de simuler le déclin à la
cohorte des First Pregnancy Planners danois, qui constitue une des rares études
sur le délai pour concevoir dont le recrutement ne se restreignait pas à des
couples obtenant finalement une grossesse, a permis d’estimer les consé-
quences du déclin sur la fécondabilité des couples. Cette diminution de la
concentration spermatique de 47 % en médiane était susceptible d’entraîner
une diminution de 15 % de la fécondabilité des couples (Slama et coll.,
2004).
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La fécondabilité ne représentant que la probabilité mensuelle de grossesse, il
était nécessaire de traduire cette variation de la fécondabilité de façon plus
parlante en termes démographiques ou de santé publique. Ceci a été fait à
l’aide d’un modèle démographique développé par Henri Leridon (Leridon et
Slama, 2008). Ce modèle démographique simule de façon très réaliste
l’ensemble de la vie reproductive d’une cohorte de sujets, en prenant en
compte la distribution de l’âge lors des tentatives de grossesse, l’évolution
avec l’âge de la fertilité et du risque de fausse-couche spontanée, le temps
mort post-partum... Une diminution de 15 % de la fécondabilité a été implé-
mentée dans cette population (dont les caractéristiques de fécondité de départ
étaient proches de celles de la population vivant en France en 2000) en
faisant différentes hypothèses sur la façon dont cette diminution de la
fécondabilité concernait la population. Le déclin pouvait être soit homogène
(même diminution relative pour tous les couples), soit hétérogène (la diminu-
tion de la fécondabilité n’affectait que les couples partant d’une valeur infé-
rieure à 0,20). Dans tous les cas, le déclin de 15 % de la fécondabilité avait un
impact très limité sur la fécondité des couples, c’est-à-dire la taille de leur
descendance finale, voisine de 2 enfants par femme. En revanche, l’impact
était plus notable sur l’autre face de la question, c’est-à-dire la proportion de
couples souffrant d’infécondité involontaire. Selon l’hypothèse faite sur
l’homogénéité de la variation de la fécondabilité dans la population, la dimi-
nution de 15 % dans la fécondabilité était susceptible d’entraîner une aug-
mentation de la proportion de couples involontairement inféconds durant
12 mois allant de 17 à 53 % ; la proportion de couples avec moins d’enfants
qu’ils ne le souhaitaient augmentait entre 5 et 23 %, alors que la proportion
de couples éligibles pour une assistance médicale à la procréation augmentait
de 14 à 73 % (tableau 3.I).

Tableau 3.I : Effet d’une diminution de la fécondabilité de 7 ou 15 % sur
différentes caractéristiques de la population générale, à partir d’un modèle
démographique (Leridon et Slama, 2008) (taux initial de fertilité : 2)

Pop initiale Changement relatif en fécondabilité

Diminution de 7 % Diminution de 15 %

Diminution
homogène

Diminution
hétérogène

Diminution
homogène

Diminution
hétérogène

Variation
(%)

Variation
(%)

Variation
(%)

Variation
(%)

Fécondabilité
moyenne

0,231 0,215 - 6,9 0,214 - 7,4 0,197 - 14,7 0,19 - 15,2

Âge moyen de
maternité

29,2 29,2 0,0 29,3 0,3 29,2 0,0 29,5 1,0

Nombre final moyen
d’enfants

2,00 1,98 - 0,8 1,98 - 0,8 1,96 - 2,0 1,92 - 4,1
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Pop initiale Changement relatif en fécondabilité

Diminution de 7 % Diminution de 15 %

Diminution
homogène

Diminution
hétérogène

Diminution
homogène

Diminution
hétérogène

Variation
(%)

Variation
(%)

Variation
(%)

Variation
(%)

Temps moyen à
concevoir (mois)

9,6 10,0 4,2 10,5 9,4 10,7 11,5 14,5 51,0

TTC moyen >1 an
(pour 100 1res nais-
sances)

20,5 21,8 6,3 24,0 17,1 23,9 16,6 31,4 53,2

Infertile après 5 ans
(pour 100 mariages)

6,7 7,1 6,0 7,1 6,0 7,5 11,9 10,3 53,7

Couples sans
enfants (%)

11,7 11,9 1,7 11,9 1,7 12,2 4,3 12,8 9,4

Couples sans
enfants involontai-
rement (%)

9,9 10,0 1,0 10,0 1,0 10,2 3,0 10,8 9,1

Couples avec moins
d’enfants que voulus
(%)

14,9 15,1 1,3 15,1 1,3 15,7 5,4 18,3 22,8

Couples éligibles
pour assistance
médicale à la pro-
création (%)

11,6 12,2 5,2 12,6 8,6 13,2 13,8 20,1 73,3

Couples avec plus
d’enfants que voulus
(%)

15,8 14,5 - 8,2 14,5 - 8,2 13,5 - 14,6 13,0 - 17,7

Naissances non
planifiées (pour 100
naissances)

15,5 14,4 - 7,1 14,4 - 7,1 13,3 - 14,2 13,6 - 12,3

TTC : temps moyen à concevoir

Si la détérioration temporelle de certaines caractéristiques spermatiques dans
certaines régions des pays industrialisés semble plausible, aucune conclusion
forte concernant l’évolution temporelle de la fertilité des couples au cours des
dernières décennies dans les pays industrialisés ne peut être apportée. Les
quelques études ayant reposé sur des indicateurs tels que la fécondabilité
(estimée à partir du délai nécessaire pour concevoir), et qui avaient souvent
des limitations méthodologiques, n’indiquent pas de détérioration temporelle
de la fertilité des couples dans certaines zones de la Suède, du Danemark ou du
Royaume-Uni. Des travaux plus indirects indiquent que, en supposant qu’il y
a bien eu une détérioration de la concentration spermatique avec l’amplitude
correspondant à une diminution de la médiane d’environ 50 % en 50 ans, et
en supposant qu’aucune autre caractéristique de fertilité (féminine notam-
ment) n’a évolué durant la même période, cette détérioration des caractéris-
tiques spermatiques aurait pu avoir un impact sur la proportion de couples
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souffrant d’infécondité involontaire ou éligibles pour une assistance médicale
à la procréation. Ces travaux reposant sur des approches différentes ne sont
pas contradictoires (ils pourraient par exemple être expliqués par une amélio-
ration de la composante féminine de la fertilité, qui compenserait l’éventuelle
détérioration du volet masculin de la fertilité). Dans l’ensemble, ils ne per-
mettent pas d’apporter de conclusion forte concernant l’évolution temporelle
de la fertilité des couples au cours des dernières décennies dans les pays
industrialisés. Comme pour les malformations congénitales des organes repro-
ducteurs, l’absence de système de surveillance standardisé en France et dans la
plupart des autres pays ne permet pas de répondre précisément à la question de
l’existence de tendances temporelles de la fertilité des couples au cours des
dernières décennies.
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4
Âge de la puberté

Une diminution particulièrement importante de l’âge des premières règles est
observée dans la plupart des pays occidentaux. Cependant, la variabilité
interindividuelle peut atteindre 4-5 ans et dépend de facteurs génétiques et
environnementaux et probablement des interactions entre ces deux types de
facteurs. Ce chapitre s’appuie sur les données de l’expertise collective Inserm
« Croissance et puberté « (Inserm, 2007).

Une meilleure compréhension des liens entre l’initiation de la puberté, les
facteurs d’environnement et la survenue de maladies touchant la croissance
et/ou la maturation sexuelle passe nécessairement par la mise en place d’étu-
des épidémiologiques longitudinales à grande échelle comprenant une appro-
che clinique, biologique et génétique.

Le développement de nouveaux modèles d’étude des anomalies de la crois-
sance et de la différenciation sexuelle (en particulier modèles animaux géné-
tiquement modifiés et/ou exposés à divers facteurs d’environnements à diffé-
rents stades du développement) devrait permettre de tester plusieurs
hypothèses concernant la régulation de ces fonctions physiologiques impor-
tantes.

Développement pubertaire

La puberté correspond à l’activation de la fonction hypothalamo-hypophyso-
gonadique, aboutissant au développement complet des caractères sexuels, à
l’acquisition de la taille définitive, de la fonction de reproduction et de la
fertilité. Les différents stades du développement pubertaire sont définis selon
la classification de Tanner portant sur les caractères sexuels secondaires
(tableau 4.I).
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Tableau 4.I : Classification de Tanner des stades de développement pubertaire

Stades de développement pubertaire

Pilosité pubienne garçons et filles

P1 Absence de pilosité
P2 Quelques poils longs sur le pubis
P3 Pilosité pubienne au-dessus de la symphyse
P4 Pilosité pubienne fournie
P5 La pilosité s’étend à la racine des cuisses et s’allonge vers l’ombilic chez le garçon

Développement mammaire

S1 ou B1 Absence de développement mammaire
S2 ou B2 Petit bourgeon mammaire avec élargissement de l’aréole
S3 ou B3 La glande mammaire dépasse la surface de l’aréole
S4 ou B4 Développement maximum du sein (apparition d’un sillon sous-mammaire), saillie de l’aréole et du
mamelon sur la glande
S5 ou B5 Aspects adulte, disparition de la saillie de l’aréole

Développement des organes génitaux externes du garçon

G1 Testicules et verge de taille infantile
G2 Augmentation du volume testiculaire de 4 à 6 ml (L 25 à 30 mm)
G3 Continuation de l’accroissement testiculaire de 6 à 12 ml (L 30-40 mm), accroissement de la verge
G4 Accroissement testiculaire de 12 à 16 ml (L 40-50 mm) et de la verge
G5 Morphologie adulte

Chez la fille, la première manifestation pubertaire est le développement des
glandes mammaires qui commence en moyenne à partir de 10,5/11 ans. Vien-
nent ensuite le développement de la pilosité pubienne et axillaire, les modifi-
cations de la vulve et enfin les premières règles (ménarche) qui apparaissent
en moyenne autour de 13 ans, entre 2 et 2,5 ans après l’apparition des pre-
miers signes pubertaires. Leur date de survenue est considérée comme physio-
logique entre 10 et 15,5 ans. La puberté chez la fille se situe pour un âge osseux
de 11 ans (10 à 12 ans) correspondant à l’apparition du sésamoïde du pouce.

Chez le garçon, le premier signe de puberté est l’augmentation du volume
testiculaire qui se produit en moyenne vers l’âge de 12-13 ans. Les autres
signes de maturation pubertaires sont le développement de la pilosité
pubienne et axillaire, l’augmentation de la taille de la verge. La puberté chez
le garçon se situe pour un âge osseux de 13 ans correspondant à l’apparition du
sésamoïde du pouce.

En Europe, l’âge des premières règles est en moyenne à 12 ans en Italie,
12,6 ans en France et 13,5 ans en Allemagne. Concernant les garçons, diffé-
rentes études américaines et européennes s’accordent sur un âge moyen de
11,6 ans pour le stade G2.
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Tendances séculaires

Entre le milieu du 19e siècle et le milieu du 20e siècle, l’âge moyen des
premières règles a particulièrement diminué, passant de 17 ans à 14 ans aux
États-Unis et dans plusieurs pays de l’Europe de l’Ouest. Cependant, la courbe
de cette évolution varie d’un pays à l’autre : une diminution de 0,3 ans par
décennie a été calculée pour les données norvégiennes et finlandaises et dans
les études prospectives américaines (figure 4.1). En France, la diminution est
estimée à 0,175 an par décennie.

Figure 4.1 : Évolution séculaire de l’âge des premières règles dans 4 pays

Il faut noter l’existence d’un gradient Nord-Sud au 19e siècle avec un âge de
ménarche plus bas dans les pays du sud de l’Europe (France) que dans les pays
du nord (Scandinavie). Mais, les études réalisées après 1960 dans ces pays
tendent à montrer, une stabilisation voire un arrêt de la diminution de l’âge
de la puberté. Cependant, dans d’autres pays (Inde, Chine, Bulgarie) la
diminution est aussi importante qu’elle l’était dans les pays occidentaux avant
1960. Ces évolutions sont en concordance avec l’évolution des conditions de
vie dans les différents pays. L’évolution séculaire de l’âge des premières règles
serait associée à l’élévation de l’indice de masse corporelle.

Des études se sont intéressées à l’évolution séculaire de marqueurs tels que le
développement mammaire (filles) ou des organes génitaux (garçons). En
Suède et en Grande-Bretagne, le développement mammaire est plus précoce
en 1980 que dans les années 1960 ou 1970. Ces données soulignent d’une part
l’existence de variations d’un pays à l’autre et d’autre part montrent l’impor-
tance du marqueur utilisé pour évaluer l’évolution de l’âge de la puberté
(ménarche, différents stades de Tanner).

A
N

A
LY

SE

43

Âge de la puberté



Les études épidémiologiques ont tenté d’isoler différents facteurs corrélés avec
des variations de l’âge de la puberté, essentiellement chez les filles. Les filles
vivant dans des milieux dits « privilégiés » au sein de pays en voie de dévelop-
pement (Asie, Afrique, Amérique du sud) ont un âge moyen de la ménarche
comparable à celui des filles des pays occidentaux du pourtour méditerranéen
mais différent de celui des filles vivant dans les mêmes pays dans des condi-
tions moins privilégiées. Ceci indique bien l’influence des conditions socio-
économiques. Une relation entre le poids corporel et l’âge de survenue de la
puberté a été suggérée par différentes études. Les filles qui ont une puberté
précoce sont plus souvent obèses que les filles qui ont une puberté tardive
alors que l’inverse est observé chez les garçons. Un indice de masse corporelle
élevé dès 36 mois est associé avec une puberté précoce chez les filles améri-
caines.

Des situations de stress physique et psychologique peuvent entraîner un retard
pubertaire et un renversement de la tendance séculaire comme cela a été
observé en temps de guerre en Croatie et en Bosnie. Cependant, d’autres
situations de stress peuvent à l’inverse induire une puberté précoce (immigra-
tion, adoption, défaut d’attachement parental). La différence d’impact des
composants de la situation de stress suggère une hétérogénéité de la réponse
neuroendocrine à ces différents facteurs.

De nombreuses études se sont intéressées aux relations entre l’exposition
fœtale et périnatale à des produits chimiques perturbateurs endocriniens
(pesticides, DDT) et la puberté précoce. Mais, il est difficile d’isoler les agents
chimiques présents dans l’environnement pour connaître leurs effets respectifs
sur le système endocrinien.

Au total, l’âge de la puberté est un processus physiologique complexe soumis à
tout un spectre de facteurs corrélés (figure 4.2).

La littérature concernant les relations entre obésité et puberté indique claire-
ment, chez les filles, l’existence d’une corrélation positive entre surcharge
pondérale et maturation sexuelle précoce. La difficulté à déterminer le sens de
la relation entre surcharge adipeuse et maturation sexuelle suggère qu’il s’agit
d’une relation bidirectionnelle, dans laquelle l’accumulation de graisse au
moment de la puberté pourrait dépendre des hormones sexuelles (les niveaux
d’œstrogènes), mais la quantité de graisse accumulée pourrait elle-même
précipiter la maturation sexuelle.
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Figure 4.2 : Facteurs génétiques et environnementaux influençant l’âge de la
puberté (d’après Parent et coll., 2003)
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5
Cancers du testicule,
de la prostate, du sein
et de l’ovaire

On assiste depuis une vingtaine d’années à une augmentation de l’incidence
de certains cancers, en particulier les cancers du testicule, de la prostate, du
sein et de l’ovaire. Cette augmentation, observée au niveau mondial mais
avec des variations géographiques, pose la question d’un lien entre la survenue
de ces cancers et des facteurs environnementaux à identifier. Ce chapitre
reprend les données de l’expertise « Cancer et environnement » (Inserm,
2008), réactualisées selon les projections de l’InVS pour l’année 2010 (Hos-
pices civils de Lyon et coll., 2010).

Cancer du testicule

Les tumeurs du testicule sont dans l’ensemble des tumeurs relativement rares.
Cependant, leur incidence est en augmentation depuis plus de 50 ans dans la
plupart des pays industrialisés. Il s’agit des tumeurs les plus fréquentes chez
l’homme âgé de 20 à 35 ans. Les progrès thérapeutiques majeurs réalisés au
cours des 30 dernières années ont permis de diminuer considérablement la
mortalité.

Le pic d’incidence se situe entre 25 et 35 ans. Il est très rare avant 15 ans
comme après 50 ans. L’âge de survenue présente cependant des variations en
fonction du type histologique. Les tumeurs germinales du testicule non sémi-
nomateuses sont pratiquement toujours des tumeurs de l’adulte jeune (âge
médian au diagnostic, 30 ans), alors que les tumeurs germinales du testicule
séminomateuses peuvent parfois s’observer après la cinquantaine (âge médian
au diagnostic, 38 ans).

La plupart des cancers du testicule ont pour origine les cellules germinales. Les
tumeurs séminomateuses représentent 30 à 40 % des tumeurs germinales du
testicule. Les tumeurs non séminomateuses représentent 60 à 70 % des
tumeurs germinales du testicule. Il existe de nombreuses formes de tumeurs
non germinales. Les deux principales sont le lymphome testiculaire et la
tumeur à cellules de Leydig.
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Incidence dans le monde

L’incidence des cancers du testicule n’est pas la même dans les différentes
régions du monde, elle varie aussi en fonction de l’origine ethnique des
populations. L’Australie, l’Amérique du Nord et surtout l’Europe présentent
les taux les plus élevés (généralement supérieurs à 4/100 000, standardisés sur
la population mondiale) (Parkin et coll., 2002). En Asie, Amérique du sud et
Afrique, les taux sont généralement inférieurs à 2/100 000. Lorsque l’origine
ethnique des populations est prise en compte, on observe les taux les plus
élevés dans les populations blanches. Aux États-Unis, l’incidence est 3 à 4 fois
plus faible chez les noirs et les asiatiques que chez les blancs et 2 fois plus faible
chez les hispaniques (Ries et coll., 2007).
La carte de l’Europe (figure 5.1 ; Huyghe et coll., 2007) permet de mettre en
avant la grande disparité dans les taux d’incidence du cancer du testicule
entre les pays européens ainsi que les différences dans l’augmentation de
l’incidence. D’après les données les plus récentes de Globocan 20085 , l’inci-
dence atteint 12,1 pour 100 000 en Norvège, 10,3 au Danemark, 6,1 en Suède
et 5,1 en Finlande, montrant des différences importantes entre pays voisins.

Figure 5.1 : Carte de l’Europe montrant les taux d’incidence du cancer du
testicule et leur augmentation moyenne annuelle (d’après Huyghe et coll., 2007)

5. Globocan 2008 est la base statistique mondiale des cancers du CIRC (Centre international
de Recherche sur le Cancer) consultable à : http://globocan.iarc.fr/48
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Incidence en France

En France, en 2005, le taux d’incidence pour l’ensemble des cancers du
testicule était de 6,4 pour 100 000 (Belot et coll., 2008).

Les estimations les plus récentes (Hospice civils de Lyon et coll., 2010) sont
des projections pour 2010, calculées à partir des données de 2005 et qui font
l’hypothèse que la tendance récente à l’augmentation se prolonge (les 5
dernières années). Le taux d’incidence en 2010 est estimé à 7,0 cas pour
100 000 personnes-années (soit 2 220 nouveaux cas)6.

Concernant le taux d’incidence du cancer du testicule par type histologique,
une récente étude menée dans le sud de la France montre que le taux pour les
tumeurs séminomateuses était de 1,24 pour 100 000 et de 1,80 pour 100 000
pour les tumeurs non séminomateuses, pour la période 1995-1999
(Walschaerts et coll., 2008).

Les taux d’incidence observés dans les registres français sont très différents
d’un département à l’autre. Il existe un gradient nord-sud et est-ouest, les taux
les plus hauts se trouvant en Alsace (Haut-Rhin et Bas-Rhin). Ces taux
varient du simple au double et le Bas-Rhin avec un taux d’incidence de
8,7/100 000 personnes-année7, approche les taux très élevés que l’on trouve
en Europe du Nord.

Actuellement, la mortalité par cancer du testicule est très faible : le taux
standardisé sur la population mondiale est de 0,25 pour 100 000 (Remontet et
coll., 2003a et b).

Tendances de l’incidence

L’incidence du cancer du testicule est en augmentation depuis plus de 50 ans
dans la plupart des pays industrialisés. Cette augmentation varie d’un pays à
l’autre, tout en étant moins hétérogène que les taux d’incidence eux-mêmes
d’une région à l’autre. En Roumanie, on observe une augmentation annuelle
pour 100 000 qui est inférieur à 0,05 alors qu’elle atteint plus de 0,20 en
Norvège. Mais l’augmentation de l’incidence pour la majorité des pays euro-
péens se situe entre 0,10 et 0,20 pour 100 000 par an, conduisant à un
doublement de l’incidence depuis 1970.

Toutefois, plusieurs auteurs en conduisant des analyses par cohorte sur des
données de registres d’Europe du Nord observent une baisse du risque pour les
sujets nés autour de la seconde guerre mondiale (Møller, 1993 ; Bergström et
coll., 1996).

L’analyse des données du registre du Connecticut et plus largement de
l’ensemble des registres du SEER Program (Surveillance, Epidemiology, and End

6. Estimation 2010 disponibles sur le site de l’InVS (http://www.invs.sante.fr/)
7. http://www.invs.sante.fr/applications/cancers/francim7807/default.htm
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Results)8 montre une augmentation nette chez les blancs alors qu’il n’existe
pas d’augmentation significative chez les noirs américains (Zheng et coll.,
1996 ; Ries et coll., 2007).

Comme pour le reste du monde, l’incidence du cancer du testicule est en très
forte augmentation en France. En France, l’incidence est passée de 3,17 en
1978 à 4,82 pour 100 000 en 2000, à 6,4 pour 100 000 en 2005, soit une
augmentation de 2,5 % sur la période 1980-2005 (3,4 cas pour 100 000
personnes-années en 1980 contre 6,4 cas en 2005). Cette augmentation est
relativement constante sur l’ensemble de la période (figure 5.2).

Figure 5.2 : Évolution de l’incidence (taux standardisés monde) et de la morta-
lité du cancer du testicule chez l’homme de 1990 à 2010 en France (d’après
Hospices civils de Lyon et coll., 2010)
Les estimations pour 2010 sont des projections. Toute projection présente un certain niveau
d’incertitude, notamment parce qu’elle oblige à faire certaines hypothèses sur ce qui s’est
passé entre 2005 et 2010, période sur laquelle les données ne sont pas encore disponibles.

Cependant si les séminomes n’ont cessé d’augmenter pour toutes les cohortes de
naissances, l’évolution des tumeurs non séminomateuses est moins régulière.

Entre 1978 et 2000, le taux pour les séminomes est passé de 1,50 à 2,46 pour
100 000, soit une augmentation par an de 2,4 %, et de 1,18 à 1,95 pour
100 000 pour les tumeurs non séminomateuses, soit 2,4 % d’augmentation
annuelle (Hedelin et Remontet, 2002). Une étude plus récente a montré que
le taux pour les séminomes est passé de 0,66 à 1,24 pour 100 000, et pour les
non séminomes, de 0,66 à 1,80 pour 100 000 entre 1980-84 et 1995-99
(Walschaerts et coll., 2008). Toutefois, les fluctuations dans les incidences au
cours du temps ne permettent pas de conclure à une disparité selon le type
histologique. C’est également le cas pour d’autres pays. Par exemple, aux
États-Unis, dans la population blanche, bien que le taux d’incidence pour les

8. http://seer.cancer.gov/faststats/sites.php50
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séminomes augmente plus vite durant les 3 premiers intervalles de temps, il
atteint un plateau, et aucune différence n’est observée entre les types histolo-
giques pour la population noire (McGlynn et coll., 2003).

Concernant les tendances de l’incidence pour l’ensemble des tumeurs, bien
que les taux observés dans les différents registres soient hétérogènes, il existe
un même phénomène : un doublement de l’augmentation de tous ces taux,
que ce soit en France ou dans les pays européens, sur les 20 dernières années.

Dans le sud de la France, le taux d’incidence du cancer du testicule est passé de
1,27 à 3,04 pour 100 000 entre 1980 et 1999 (Walschaerts et coll., 2008). En
Italie, le taux d’incidence a augmenté de 2,3 à 3,9 pour 100 000 entre 1976 et
1995 dans la région de Varèse, et de 2,6 à 4,0 pour 100 000 dans la région de Turin
entre 1985 et 1995 (Purdue et coll., 2005). En Finlande, l’incidence est passée
d’environ 2,1 à 4,2 pour 100 000 entre 1975 et 1995 (Bray et coll., 2006).

Ces observations suggèrent une grande hétérogénéité géographique dans
l’incidence mais une relative homogénéité dans les tendances temporelles
d’une région à l’autre.

L’incidence a diminué pour les cohortes nées entre les deux guerres mondiales
avant d’augmenter en se superposant à celle des séminomes. Cette évolution
qui n’est pas expliquée, ne semble pas être un artefact d’enregistrement ou de
codage des tumeurs testiculaires (Hedelin et Remontet, 2002).

En étudiant la tendance de l’incidence par un modèle âge-période-cohorte,
l’effet cohorte de naissance révèle une diminution du taux d’incidence du
cancer du testicule pour les cohortes nées dans les années 1930 et au cours de
la seconde guerre mondiale à l’opposé de ce qui est décrit pour les autres
périodes de naissance (Walschaerts et coll., 2008). Ce phénomène, également
observable dans de nombreux pays européens (Danemark, Suède, Finlande...)
ne peut s’expliquer par une meilleure détection des cancers du testicule, ou un
meilleur enregistrement car il n’existe pas d’effet période.

Cet « effet de cohorte de naissance » souligne un effet générationnel, c’est-à-
dire un changement temporel dans les expositions qui pourraient être à
l’origine de la maladie. Etant donné que le pic d’incidence du cancer du
testicule survient entre les 20-35 ans, et en considérant qu’il est probable que
le cancer du testicule est souvent précédé d’un carcinome in situ, qui lui-même
aurait son origine dès la vie utérine, il est raisonnable de supposer que ces
changements se sont produits au cours de deux fenêtres d’expositions clés : in
utero et durant la puberté.

Causes possibles des tendances de l’incidence du cancer
du testicule
L’augmentation de l’incidence ne peut être due à des évolutions démogra-
phiques (il s’agit d’un cancer de l’homme jeune, et les évolutions sont standar-
disées en supposant que la structure d’âge de la population ne varie pas) ; elle
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ne peut non plus être due à des modifications des pratiques de dépistage car il
n’existe pas de campagne ou de pratique de dépistage de ce cancer, et les
jeunes adultes ne subissent d’examen du testicule qu’en cas de symptômes.
Une piste purement génétique semble elle aussi peu probable (malgré l’exis-
tence d’un lien dans certaines études entre cancer dans la famille et cancer du
testicule) en raison de la rapidité des évolutions temporelles (doublement du
risque de développer la maladie entre les hommes nés en France à la fin des
années 1930 et ceux nés au début des années 1970 (Slama et coll., 2004).
Pour ces raisons, l’exposition à des facteurs environnementaux à l’âge adulte,
dans l’enfance ou la vie intra-utérine, est soupçonnée par défaut comme
pouvant expliquer ces tendances temporelles en totalité ou partie.

Des études réalisées en milieu professionnel n’ont pas permis, à ce jour,
d’identifier des facteurs de risque patents parmi les expositions subies à l’âge
adulte (Inserm, 2008). Très peu d’études ont été réalisées sur les expositions
durant la période fœtale chez l’homme (Hardell et coll., 2003).

Cependant, l’analyse de la littérature montre que les divers facteurs d’exposi-
tions professionnelles, même s’ils peuvent jouer un rôle dans la survenue du
cancer du testicule, ne peuvent aucunement expliquer l’augmentation
récente et majeure de l’incidence. Si plusieurs hypothèses peuvent être évo-
quées (modifications de l’alimentation, du mode de vie...), le seul élément
tangible et bien documenté à notre disposition reste la relation forte qui
existe entre cryptorchidie et cancer du testicule (Mieusset, 1994 ; Mc Glynn,
2001 ; Cook et coll., 2010).

De nombreuses études internationales montrent que cette pathologie malforma-
tive est en augmentation suivant en cela une courbe d’incidence assez parallèle à
celle du cancer du testicule. La cryptorchidie pourrait contribuer à expliquer une
partie des nouveaux cas de cancer du testicule.

Cette hypothèse étiopathogénique amène à concevoir des études plus « en
amont » sur le suivi de l’incidence de la cryptorchidie et aussi sur l’identifica-
tion des facteurs de risque de survenue de cette pathologie malformative. La
cryptorchidie est un modèle intéressant dans la mesure où la survenue de
l’événement « présence d’une cryptorchidie à la naissance » est très vraisem-
blablement liée à une modification/perturbation dans la mise en place des
divers éléments constitutifs de l’appareil reproductif masculin.

De plus, dans un contexte d’inter-relations probables entre environnements
(personnel, domestique ou professionnel) et déroulement de la grossesse,
l’identification et la mesure des diverses expositions per-gravidiques (surve-
nues au cours des 9 mois de gestation) pourraient/devraient constituer un
champ de recherche pour la cryptorchidie et le cancer du testicule.

Le cancer du testicule, premier cancer de l’homme jeune avec des consé-
quences majeures en termes de morbidité (infertilité, impact psychologique),
constitue un problème émergent de santé publique et un axe de recherche
majeur en santé de la reproduction.52
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Cancer de la prostate

Le cancer de la prostate touche l’homme de plus de 50 ans. C’est le premier
cancer urologique et également le premier cancer chez l’homme en termes
d’incidence devant le cancer du poumon dans les pays développés. Il s’agit
presque toujours d’un adénocarcinome développé aux dépens des acini. Les
autres formes sont rares, de l’ordre de 3 % (Mostofi et coll., 1993).

De multiples altérations sont responsables d’un dérèglement progressif des
fonctions cellulaires corrélées au stade, au grade et à l’évolution tumorale.
L’expression des gènes androgénodépendants est modifiée.

Incidence dans le monde

Les variations géographiques de l’incidence du cancer de la prostate sont à la
fois liées à l’origine ethnique des populations et au niveau économique des
pays, qui joue lui-même par plusieurs voies. L’élévation du niveau de vie est
associée : à des changements des habitudes de vie qui sont probablement des
facteurs de risque (alimentation, exercice physique), à l’allongement de la
durée de vie, et surtout à une évolution des moyens diagnostiques qui favorise
la mise en évidence de cancers de la prostate de petite taille. On retrouve
donc des taux élevés dans les pays développés. À niveau de vie égal, les
populations noires d’origine africaine semblent avoir un risque très élevé, les
asiatiques un risque faible. En Amérique du Nord, les valeurs moyennes des
taux standardisés sont autour de 180/100 000 dans les populations noires et
100/100 000 dans les populations blanches. En Australie, les valeurs moyen-
nes sont autour de 90/100 000. En Europe, les valeurs vont de 100/100 000
dans certaines régions d’Autriche, notamment le Tyrol, à 20/100 000 dans le
sud et dans l’est. En Europe du Nord, les taux sont généralement élevés
(autour de 75/100 000), mais le Danemark fait exception avec une incidence
faible (40/100 000). C’est en Asie que les taux sont les plus bas (valeurs
moyennes autour de 15/100 000) (Curado et coll., 2007).

Incidence en France

Avec un peu plus de 40 000 nouveaux cas estimés en 2000, le cancer de la
prostate par sa fréquence se situe maintenant au 2e rang de l’ensemble des
cancers et au 1er rang pour l’homme chez lequel il représente 25 % de l’ensem-
ble des nouveaux cas (Remontet et coll., 2003a et b). Le taux d’incidence
standardisé sur la population mondiale est de 75,3 pour 100 000 en 2000 et est
estimé à 121,2/100 000 en 2005.

Les estimations les plus récentes publiées par l’InVS sont des projections pour
2010, calculées à partir des données de 2005 et qui font l’hypothèse d’une
stabilisation voire d’une inversion de l’évolution entre 2005 et 2010. Le taux
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d’incidence en 2010 est estimé à 128,8 cas pour 100 000 personnes-années
(soit 71 577 nouveaux cas)9 .

L’incidence augmente très rapidement avec l’âge, pour les sujets âgés de
75 ans et plus en 2000, l’incidence dépasse 1 000 pour 100 000. Sur la courbe
transversale des taux calculés pour l’année 2000, on observe une légère
diminution de l’incidence chez les sujets de plus de 80 ans, correspondant
probablement au plus faible risque des sujets appartenant aux cohortes les plus
anciennes (Remontet et coll., 2003a et b).

L’incidence du cancer de la prostate en Guadeloupe, et en Martinique (Regis-
tre du cancer de Martinique), est plus élevée qu’en France métropolitaine
(Mallik et coll., 2005). En effet, la Guadeloupe a une incidence de cancer de
la prostate de 168,7 pour 100 000 en 2003 (taux standardisé sur la population
mondiale) et la Martinique de 155 pour 100 000 sur la période 1998-200210 .
Ces chiffres se situent à des niveaux légèrement inférieurs à ceux observés
chez les noirs américains (179 pour 100 000 sur la même période dans les 14
registres du SEER Program) (Curado et coll., 2007).

Tendances de l’incidence dans le monde

L’évolution de l’incidence du cancer de la prostate est indissociable de l’évo-
lution des techniques diagnostiques et en particulier de la diffusion du dosage
de l’antigène prostatique spécifique (PSA). La politique adoptée par un pays
vis-à-vis de l’utilisation du PSA et plus généralement par rapport à la prise en
charge des cancers prostatiques, retentit directement sur le taux d’incidence
de ces cancers. La stratégie très attentiste adoptée par les médecins danois
explique la faible incidence observée dans ce pays. Les cas diagnostiqués y
sont probablement plus évolués car c’est le pays où l’on observe la survie la
plus faible d’Europe de l’Ouest (Post et coll., 1998). Aux États-Unis où le
dépistage est recommandé, les résultats du SEER Program montrent une
augmentation majeure de l’incidence entre 1986 et 1992 (Ries et coll., 2007).
Cette augmentation s’observe dans toutes les tranches d’âges. Après 1992,
l’incidence a chuté brusquement, de façon très nette chez les plus de 75 ans,
moins fortement dans la tranche d’âge 65-74 ans et assez peu chez les moins
de 65 ans. La même observation est faite au Canada (Meyer et coll., 1999).

Tendances de l’incidence en France

Pour la France, on observe également une très forte augmentation mais on ne
voit pas apparaître de diminution jusqu’en 2004. L’incidence a très fortement

9. Estimation 2010 disponibles sur le site de l’InVS (http://www.invs.sante.fr/)
10. Données consultables à l’adresse suivante : http://www.invs.sante.fr/surveillance/cancers/
martinique/54
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augmenté au cours des deux dernières décennies (figure 5.3). Entre 1975 et
2000, l’augmentation annuelle moyenne du taux est de 5,33 % par an. Le
nombre de nouveaux cas diagnostiqués était de 10 856 en 1980, atteignait
40 300 en 2000 et d’après les dernières estimations, 71 577 en 2010.

Il est peu raisonnable d’imaginer que l’augmentation de l’incidence de ces
vingt dernières années puisse se poursuivre au même rythme car l’effet de la
mise en place du dépistage par le PSA devrait s’atténuer. Il semble au vu des
observations faites sur les données d’ALD fournies par les caisses d’assurance
maladie que le décrochage ait lieu vers 2005. Une stabilisation voire une
inversion de l’évolution entre 2005 et 2010 a été retenue pour réaliser les
projections 2010. Pour la mortalité, la baisse récente, confirmée dans de très
nombreux pays, a été prise en considération pour les projections (figure 5.3,
Hospices civils de Lyon et coll., 2010).

Figure 5.3 : Évolution de l’incidence (taux standardisés monde) et de la morta-
lité du cancer de la prostate chez l’homme de 1990 à 2010 en France (d’après
Hospices civils de Lyon et coll., 2010)
Les estimations pour 2010 sont des projections. Toute projection présente un certain niveau
d’incertitude, notamment parce qu’elle oblige à faire certaines hypothèses sur ce qui s’est
passé entre 2005 et 2010, période sur laquelle les données ne sont pas encore disponibles.

L’augmentation d’incidence du cancer de la prostate est multifactorielle, en
lien probable avec l’âge, l’ethnie et l’alimentation. Le lien avec les exposi-
tions professionnelles est difficile à mettre en évidence car il est nécessaire de
tenir compte du produit, mais également de la dose utilisée et du temps
d’exposition, données de recueil très aléatoire. Des études montrent en Gua-
deloupe, un risque augmenté de cancer de la prostate en lien avec l’exposition
à la chlordécone (Multigner et coll., 2010).
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Cancer du sein

Le cancer du sein est le plus fréquent des cancers chez la femme au niveau
mondial, dans les pays d’Europe occidentale et d’Amérique du Nord (Parkin
et coll., 2002), ainsi qu’au Japon depuis peu (Minami et coll., 2004). En
France, le taux d’incidence de cancer du sein standardisé sur la structure d’âge
mondiale est le plus élevé d’Europe. Ce nombre a doublé en 20 ans, partant de
21 000 nouveaux cas en 1980 (Remontet et coll., 2003a et b). Comparati-
vement, le cancer du sein chez l’homme est extrêmement rare.
Le taux d’incidence standardisé sur l’âge est passé de 56,8 à 101,5 pour
100 000 femmes. Si l’augmentation observée au cours des dernières décennies
peut être en partie attribuée au développement du dépistage dans les pays
industrialisés, la part liée à chacun des facteurs de risque connus ou suspectés
est mal définie.
Classiquement on distingue les cancers in situ et les cancers infiltrants. Les
cancers in situ correspondent à une prolifération de cellules malignes sans
rupture de la membrane basale, donc ne comportant pas de risque théorique
d’envahissement ganglionnaire. Les carcinomes canalaires in situ sont les plus
fréquents, représentant 15 à 20 % des cancers du sein. Dans les carcinomes
infiltrants, la prolifération tumorale dépasse la membrane basale et envahit le
conjonctif palléal. La grande majorité des cancers infiltrants sont de type
canalaire. Plus récemment, l’utilisation de techniques génomiques à haut
débit comme les puces à ADN a permis d’ajouter une caractérisation molécu-
laire et de confirmer à ce niveau l’hétérogénéité de la maladie. Cinq sous-
types majeurs exclusifs de cancers du sein ont été identifiés sur la base de
l’expression transcriptionnelle d’environ 500 gènes : luminal A, luminal B,
basal, ERBB2 et normal. Elle permet de dégager des groupes de pronostic
différent. Les avancées moléculaires et cellulaires, conjointes et cohérentes,
font progresser notre connaissance de l’oncogenèse mammaire.

Incidence dans le monde
L’incidence du cancer du sein augmente régulièrement. Le nombre de nouveaux
cancers du sein diagnostiqués en 2000 était estimé à plus d’un million, représen-
tant 22 % des cancers de la femme (Parkin et coll., 2001 ; Althuis et coll.,
2005). L’incidence de ce cancer varie fortement selon les régions du monde
avec un rapport de 1 à 5 entre les pays industrialisés à forte incidence et les pays
en voie de développement à faible incidence. Le Centre international de
recherche sur le cancer dispose des données d’incidence observée des cancers
sur la période 1993-1997 (Parkin et coll., 2002). Les taux d’incidence les plus
élevés sont observés aux États-Unis avec 100 cas pour 100 000 femmes, et en
Europe de l’Ouest et du Nord. Les taux sont intermédiaires en Europe de l’Est,
dans certains pays d’Europe du Sud comme l’Espagne et en Amérique du Sud.
Les taux les plus bas se situent en Afrique et en Asie (ils peuvent être inférieurs
à 20 pour 100 000) y compris au Japon, pays industrialisé.56
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Les taux d’incidence, entre 60 et 80/100 000 parmi les populations asiatique,
hispanique et noire aux État-Unis, sont intermédiaires entre l’incidence observée
dans la population des femmes blanches, qui présentent souvent des taux supé-
rieurs à 100/100 000, et l’incidence peu élevée observée en Asie ou en Afrique.

Incidence en France

En France, le Réseau français des registres de cancers (Francim) estime à
49 814 le nombre de nouveaux cas diagnostiqués en 2005 (www.invs.fr).
Comme au niveau mondial et européen, le cancer du sein se situe au 1er rang
de tous les cancers féminins. Le taux d’incidence standardisé de 101,5 pour
100 000 femmes est parmi les plus élevés en Europe. Il représente 36 % de
l’ensemble des nouveaux cas de cancers chez la femme en France.

Les estimations les plus récentes sont des projections pour 2010, calculées à
partir des données de 2005 (Hospice civils de Lyons et coll., 2010). Le taux
d’incidence en 2010 est estimé à 100,0 cas pour 100 000 personnes-années
(52 588 nouveaux cas)11 .

La forme de la courbe d’incidence du cancer du sein en fonction de l’âge
diffère selon les populations et au cours du temps. Dans la plupart des popula-
tions occidentales, l’incidence augmente fortement avec l’âge jusqu’à la sur-
venue de la ménopause qui est alors suivie d’une augmentation de moindre
pente (Henderson et coll., 1996). La courbe d’incidence en France pour une
même cohorte de naissance (1928) est conforme à cette description. En
transversal, c’est-à-dire pour toutes les cohortes de naissance observées à une
date donnée (2000), un pic d’incidence est observé entre 60 et 69 ans, suivi
d’une diminution du taux d’incidence. Cette diminution résulte d’un risque
moindre de cancer du sein dans les cohortes de naissance les plus anciennes.

Ces chiffres d’incidence n’incluent pas les cancers in situ qui peuvent repré-
senter entre 5 et 15 % de l’ensemble des cancers du sein selon les départe-
ments en France.

Le carcinome canalaire représente la grande majorité (85 %) des formes
histologiques du cancer du sein en France.

Évolution de l’incidence dans le monde

L’incidence a augmenté régulièrement dans la plupart des régions du monde
(Bray et coll., 2004). L’évolution de l’incidence en fonction de l’âge est
complexe à décrire.

La hausse, en moyenne de 20 à 40 % entre 1973-1977 et 1993-1997, a été plus
marquée notamment dans les pays avec un taux d’incidence initial plus bas

11. Estimation 2010 disponibles sur le site de l’InVS (http://www.invs.sante.fr/)
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comme au Japon, en Finlande ou dans les pays en voie de développement
(Althuis et coll., 2005). En Europe, tous les pays ont présenté une augmenta-
tion d’incidence, les taux moyens de variation étaient compris entre 1,2 %
par an en Suisse et 3 % en République Tchèque sur la période 1985-1997
(Botha et coll., 2003). Les taux d’évolution étaient plus élevés dans la tranche
d’âge des femmes soumises à un dépistage. Un fait récent marquant est
l’inversion de tendance aux États-Unis, où une diminution de l’incidence est
observée depuis le début des années 2000 parmi les femmes de plus de
45-50 ans (Jemal et coll., 2007 ; Ravdin et coll., 2007 ; Ries et coll., 2007).

L’évolution de l’incidence en fonction de l’âge dépend simultanément de
l’effet de la cohorte de naissance, lié aux évolutions du mode de vie des
femmes, et de l’effet de la période, lié notamment aux modifications des
modalités de découverte des cancers. Un effet cohorte est mis en évidence
systématiquement mais à des périodes différentes selon les pays (Estève,
2007). Après une hausse importante, une diminution du risque de développer
un cancer du sein s’est manifestée dans certains pays (État-Unis, Canada,
Écosse) pour les femmes nées après 1945 (Tarone, 2006). Les effets périodes se
présentent sous différentes formes : des ruptures de tendance ont été obser-
vées, notamment aux États-Unis avec une hausse importante de l’incidence
chez les femmes de plus de 45 ans entre 1980 et 2000 en relation avec des
changements rapides de pratiques. Au contraire, d’autres pays comme la
France connaissaient un effet période plus régulier sans doute lié au dévelop-
pement progressif des pratiques de dépistage individuel et organisé.

Il est donc difficile de distinguer les effets combinés des multiples facteurs
susceptibles d’intervenir dans l’évolution de l’incidence du cancer du sein.
Schématiquement, l’augmentation observée au cours des dernières décennies
est en grande partie attribuée au développement du dépistage dans les pays
industrialisés. Cependant, la part liée à l’augmentation des facteurs de risque
est encore mal connue.

Évolution de l’incidence en France

L’incidence du cancer du sein est en hausse constante depuis 25 ans : le
nombre de nouveaux cas a plus que doublé passant de 21 704 à 49 814 entre
1989 et 2005 et le taux d’incidence standardisé, éliminant l’effet de l’âge, a
presque doublé sur cette période passant de 56,8 à 101,5 pour 100 000 fem-
mes. D’après les dernières estimations (pour 2010), le taux d’incidence serait
de 100,0 pour 100 000 (figure 5.4).

Il semble qu’une diminution de l’incidence du cancer du sein s’amorce après
2004, décrite en France à partir des données de mise en affection longue durée
(Allemand et coll., 2008). La cause de cette évolution pourrait être une
diminution massive de la prescription des traitements hormonaux substitutifs
(THS) de la ménopause. Compte tenu de ces éléments, l’hypothèse retenue58
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pour réaliser les projections 2010 est un ralentissement de la croissance de
l’incidence (figure 5.4, Hospice civils de Lyon et coll., 2010).

Un travail complémentaire de Francim (Colonna et coll., 2008) a permis de
montrer que l’augmentation concerne toutes les tranches d’âge mais qu’elle
est plus marquée chez les femmes de 50 à 75 ans. Cette tranche d’âge repré-
sente les femmes chez lesquelles le pic d’incidence des cancers du sein est
observé mais également les femmes pour lesquelles un dépistage mammogra-
phique systématique est préconisé.

Figure 5.4 : Évolution de l’incidence (taux standardisés monde) et de la morta-
lité du cancer du sein chez la femme de 1990 à 2010 en France (d’après
Hospices civils de Lyon et coll., 2010)
Les estimations pour 2010 sont des projections. Toute projection présente un certain niveau
d’incertitude, notamment parce qu’elle oblige à faire certaines hypothèses sur ce qui s’est
passé entre 2005 et 2010, période sur laquelle les données ne sont pas encore disponibles.

Le risque de développer un cancer du sein avant 75 ans a considérablement
augmenté de 4,9 % pour les femmes nées en 1910 à 12,1 % pour les femmes
nées en 1950. Cependant, après une augmentation particulièrement marquée
de ce risque pour les femmes nées entre 1925 et 1945, on observe un infléchis-
sement de l’augmentation pour la génération des femmes nées après 1945. Ce
ralentissement observé chez les femmes des générations les plus récentes pour-
rait annoncer un infléchissement de l’augmentation de l’incidence, comme le
laisse également présager le taux d’évolution plus faible entre 2000 et 2005.

Les mutations sur les gènes BCRA1 et BRCA2, qui entraînent des risques
extrêmement élevés de cancer du sein, sont rares et ne permettent d’expliquer
qu’une faible proportion des cancers du sein d’origine familiale. Certains
polymorphismes génétiques (appelés SNP pour Single Nucleotide Polymor-
phism) sont à l’inverse relativement fréquents dans la population (>1 %) et
pourraient être associés à un risque accru de cancer. Toutefois, le risque de
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cancer du sein associé à chacun de ces SNP, s’il existe, est faible, et leur rôle
est difficile à mettre en évidence lorsqu’ils sont étudiés séparément.

Les principales causes environnementales suspectées dans le cancer du sein
chez la femme incluent les composés chimiques ayant des effets œstrogéno-
mimétiques connus sous le nom de perturbateurs endocriniens ou xéno-
œstrogènes (pesticides organochlorés, PCB, dioxines...), différents composés
chimiques reconnus comme des cancérogènes mammaires chez l’animal, ou
certains agents physiques. Cependant, les données épidémiologiques actuelles
sur les perturbateurs endocriniens d’origine environnementale sont insuffi-
santes pour permettre une conclusion (Inserm, 2008).

L’insuffisance des méthodes d’évaluation des expositions aux facteurs environ-
nementaux constitue un problème majeur pour l’interprétation des résultats,
notamment lorsque ceux-ci sont négatifs, car les erreurs de classement non
différentiels (c’est-à-dire celles affectant de la même manière les cas et les
témoins) sont vraisemblablement à l’origine d’un biais tendant généralement
à ramener l’estimation du risque relatif vers l’unité (absence d’effet apparent).
Les mesures d’exposition effectuées à des périodes non pertinentes sur le plan
étiologique, constituent l’une des difficultés majeures pour la recherche des
facteurs de risque des cancers du sein.

Cancer de l’ovaire

Le cancer de l’ovaire est une tumeur maligne qui atteint un ou les deux
ovaires. Les tumeurs ovariennes les plus fréquentes sont les tumeurs stromales-
épithéliales. Elles proviennent de l’épithélium de surface de l’ovaire ou de ses
dérivés. Il existe une forme intermédiaire entre tumeur bénigne et cancer
nommée « borderline » représentant 10 à 15 % des tumeurs ovariennes, qui
survient à un âge plus précoce que le cancer de l’ovaire. Elle est beaucoup
moins agressive et son pronostic est bon, quoique incertain.

La complexité des tumeurs ovariennes tient à la multiplicité des types lésion-
nels rencontrés, conséquences d’une embryogenèse complexe. Les tumeurs
épithéliales sont les plus fréquentes (2/3) des tumeurs ovariennes primitives.
Macroscopiquement, il s’agit de tumeurs kystiques et papillaires, volontiers
bilatérales. Outre les tumeurs épithéliales, on distingue les tumeurs du mésen-
chyme et des cordons sexuels et les tumeurs germinales. Les cancers de
l’ovaire représentent environ 30 % des cancers du tractus génital féminin
(Seidman et Kurman, 2003).

Incidence dans le monde

L’incidence des cancers de l’ovaire varie fortement avec un rapport de 1 à 6
selon les régions du monde. Les taux d’incidence standardisés les plus élevés,
souvent supérieurs à 10 pour 100 000 femmes, sont observés en Amérique du
Nord, en Europe et en Australie (Parkin et coll., 2002).60
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Incidence en France

Le réseau français des registres de cancers (Francim) estime à 4 411 le nombre
de nouveaux cas diagnostiqués en 2005. Le taux d’incidence standardisé est de
8,2/100 000 personnes années (ce chiffre ne prend pas en compte les tumeurs
borderline).

Les estimations les plus récentes (figure 5.5, Hospice civils de Lyon et coll.,
2010) sont des projections pour 2010, calculées à partir des données de 2005
et qui font l’hypothèse que la tendance récente de diminution se prolonge (les
5 dernières années). Le taux d’incidence en 2010 est estimé à 7,8 cas pour
100 000 personnes-années (4 532 nouveaux cas)12 .

Le taux d’incidence augmente régulièrement jusqu’à 75 ans puis décroît len-
tement après 85 ans. On estime annuellement à 200 les cancers de l’ovaire qui
seraient liés à une prédisposition génétique constitutionnelle en France.

Une augmentation d’incidence a été observée jusque dans les années 1980
pour la France. Depuis 1980, l’incidence de ce cancer est en baisse. Le taux
d’incidence (standardisé monde) a diminué en moyenne de 0,4 % par an
entre 1980 et 2005, avec une baisse plus marquée sur la dernière période
(– 0,9 % par an entre 2000 et 2005) (figure 5.5).

Figure 5.5 : Évolution de l’incidence (taux standardisés monde) et de la morta-
lité du cancer de l’ovaire de 1990 à 2010 en France (d’après Hospices civils de
Lyon et coll., 2010)
Les estimations pour 2010 sont des projections. Toute projection présente un certain niveau
d’incertitude, notamment parce qu’elle oblige à faire certaines hypothèses sur ce qui s’est
passé entre 2005 et 2010, période sur laquelle les données ne sont pas encore disponibles.

Les facteurs de risque du cancer de l’ovaire sont assez mal connus. Les varia-
tions internationales des taux d’incidence de ce cancer indiquent que le mode

12. Estimation 2010 disponibles sur le site de l’InVS (http://www.invs.sante.fr/)
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de vie, ou des facteurs environnementaux jouent un rôle dans l’étiologie de la
maladie.

Le risque de cancer de l’ovaire serait plus élevé pour les femmes n’ayant pas eu
d’enfant ou qui ont eu leur premier enfant à un âge tardif, pour les femmes
ayant une puberté précoce ou une ménopause tardive. À l’inverse, les femmes
qui ont utilisé des contraceptifs oraux et les multipares ont un risque réduit de
cancer de l’ovaire (Chiaffarino et coll., 2001 ; Tung et coll., 2003 ; Whiteman
et coll., 2003 ; Rossing et coll., 2004 ; La Vecchia, 2006 ; Soegaard et coll.,
2007). La forte corpulence augmenterait le risque (Schouten et coll., 2003 ;
Rossing et coll., 2006) et l’activité physique le diminuerait (Hannan, 2004)
de même que la consommation de fruits ou de légumes, mais dans ces diffé-
rentes études, l’effet sur le risque reste à confirmer (Koushik et coll., 2005).

En dépit d’une abondante littérature, les facteurs de risque professionnels et
environnementaux du cancer de l’ovaire ne sont pas clairement établis en
raison de l’existence de biais et du manque presque complet de données
quantitatives de type exposition-réponse (Inserm, 2008).

La littérature épidémiologique publiée à partir de 1970 fait état de la relation
entre risque de cancer de l’ovaire et de nombreuses professions (infirmières,
professeurs, employées de nettoyage à sec, femmes du monde agricole, femmes
dans l’industrie pharmaceutique, pharmaciennes, serveuses cuisinières...). Les
études montrent très peu d’évidence d’excès de risque. Les coiffeuses, esthéti-
ciennes, et les femmes employées dans l’imprimerie, peuvent présenter un
excès de risque mais les données sont encore insuffisantes pour conclure de
façon ferme. Peu d’agents chimiques ont été étudiés de manière approfondie
(Inserm, 2008).
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6
Conclusions
et perspectives de recherche

Un certain nombre d’études indiquent une augmentation de la prévalence des
altérations de la fonction de reproduction de l’homme adulte au cours des
dernières décennies dans de nombreux pays occidentaux. Les données les
mieux documentées concernent le cancer du testicule dont l’augmentation de
l’incidence en France et dans de nombreux pays européens est avérée ; son
rythme de croissance suggère que des facteurs environnementaux et/ou des
changements de mode de vie pourraient être impliqués. Parallèlement, il
semble que la production et la qualité des spermatozoïdes aient diminué dans
plusieurs pays. Par ailleurs, il existe des données récentes sur la prévalence des
malformations génitales masculines hypospadias et cryptorchidies suggérant
qu’elles seraient en augmentation. Si la détérioration temporelle de certaines
caractéristiques spermatiques dans plusieurs régions des pays industrialisés
semble plausible, aucune conclusion forte concernant l’évolution temporelle
de la fertilité des couples au cours des dernières décennies dans les pays
industrialisés ne peut être apportée. La mise en place d’un système de sur-
veillance standardisé de la fertilité est souhaitable dans ces pays afin d’appor-
ter une réponse claire à cette question.

Au début des années 2000, l’équipe du professeur Skakkebaek à Copenhague
a formulé l’hypothèse d’une origine commune aux différentes anomalies lors
du développement du testicule durant la gestation. Selon le concept de
syndrome de dysgénésie testiculaire, la survenue d’un cancer du testicule, une
altération de la production et de la qualité spermatique, la cryptorchidie et
l’hypospadias auraient une origine et des causes communes conduisant à des
perturbations périnatales de la différenciation des organes génitaux. Ce
concept reste cependant controversé. Quoi qu’il en soit, l’augmentation
rapide de la fréquence de ces anomalies, au moins dans certains lieux, suggère
que des facteurs de style de vie et/ou l’exposition aux composés chimiques de
l’environnement ayant une activité de perturbation endocrinienne seraient
impliqués dans l’augmentation de la prévalence de ces pathologies.

Chez les filles dans les pays occidentaux, l’observation la plus marquante
concerne la tendance séculaire à une puberté plus précoce. Là encore, l’évo-
lution des conditions de vie (style de vie, obésité) est évoquée pour expliquer
cette précocité.
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En raison de l’impact potentiellement majeur de ces questions en termes de
santé publique, il importe d’intensifier l’effort de recherche principalement
dans le but de pouvoir documenter les tendances temporelles existantes ou
supposées et d’apporter les preuves de l’impact reproductif ou non des exposi-
tions chimiques et/ou des facteurs comportementaux. Les altérations de la
physiologie de la spermatogenèse décrites dans certaines régions seraient
peut-être des indicateurs d’une exposition environnementale pouvant entraî-
ner d’autres pathologies.
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II
Fonction
de reproduction
et différences
entre espèces





Introduction

Au début du développement, les gonades et les ébauches des organes génitaux
sont indifférenciées tandis que les voies génitales sont bisexuées. Le gène SRY
(sex determining region of Y gene), localisé sur le chromosome Y, contrôle le
signal qui détermine la formation du testicule et le blocage du développement
embryonnaire en ovaire. Le double système de voies génitales internes se
différencie chez le mâle, à partir des canaux de Wolff, en épididyme, canal
déférent et vésicules séminales et chez la femelle, à partir des canaux de
Müller, en utérus. Cette différenciation chez le mâle (présence du gène SRY)
dépend de l’activité hormonale du testicule fœtal qui sécrète deux hormones :
l’hormone anti-müllérienne (AMH) par les cellules de Sertoli responsable de
la régression des canaux de Müller et la testostérone par les cellules de Leydig
responsable du maintien des canaux de Wollf. La testostérone et ses dérivés
favorisent également le développement des organes génitaux externes (urètre,
prostate, pénis, bourses). Peu de temps avant la naissance, les testicules, situés
dans l’abdomen, descendent dans le scrotum. Cette migration est également
sous le contrôle de la testostérone et d’une autre hormone sécrétée par les
cellules de Leydig, l’insuline-like factor 3 (INSL3).

L’appareil génital est achevé à la fin du premier trimestre de grossesse. La
poursuite de la maturation ne s’effectue que lentement pour s’achever au
moment de la puberté. Les cellules germinales souches du testicule immature
(gonocytes) restent inactives jusqu’à la puberté puis se transforment en
spermatogonies souches. Par des divisions et des différenciations successives
ce réservoir de cellules souches donne naissance aux spermatozoïdes. La
spermatogenèse se poursuit tout au long de la vie. Il s’agit d’un processus lent
et continu qui dure environ 70 jours. La production de spermatozoïdes est
extrêmement variable d’un homme à l’autre (de quelques dizaines à quelques
centaines de millions dans l’éjaculat).

Comme toutes les glandes endocrines, le testicule est sous le contrôle du
complexe hypothalamo-hypophysaire. La gonadotrophine (GnRH) libérée
par l’hypothalamus stimule la sécrétion de deux hormones hypophysaires : la
folliculostimuline (FSH) et l’hormone luthéinisante (LH). La FSH agissant
sur les cellules de Sertoli participe à l’initiation de la spermatogenèse. À la
puberté, la LH augmente la production de testostérone qui agit directement
sur les cellules de Sertoli pour assurer le bon déroulement de la spermato-
genèse.

Dans l’embryon féminin (en l’absence de SRY) et grâce à l’expression d’autres
gènes, la gonade indifférenciée se transforme en ovaire. En l’absence de
testostérone et d’AMH, les canaux de Wollf régressent tandis que les canaux
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de Müller se différencient en trompes de Fallope, utérus, et partie supérieure
du vagin. Se développent également les organes génitaux externes.

Chez la fille, toutes les cellules germinales souches, les ovogonies, cessent de
se diviser avant la naissance, après leur transformation en ovocytes à la
première division méiotique. La plupart des ovocytes bloqués en phase de
méiose disparaissent après la naissance et après la puberté. Le stock de cellules
germinales disponibles est donc limité contrairement à ce qui se passe chez le
garçon chez lequel la prolifération mitotique des spermatogonies souches se
poursuit toute la vie.

Chez la femme, les ovaires produisent des ovules et sécrètent deux hormones,
l’œstradiol et la progestérone. À la puberté, les ovocytes localisés dans les
follicules primordiaux entrent régulièrement en croissance selon un processus
dénommé folliculogenèse qui conduit l’ovocyte vers l’ovulation. Sur les
300 000 follicules primordiaux présents dans l’ovaire au moment de la
puberté, seuls 400 au maximum auront une évolution complète au cours de la
vie reproductive de la femme. L’épuisement du stock d’ovocytes et leur
vieillissement expliquent la baisse de la fertilité chez la femme avec l’âge.

Au cours de la folliculogenèse, les cellules de la granulosa (qui ont la même
origine que les cellules de Sertoli) deviennent sensibles à la FSH et vont
continuer à se multiplier et à se différencier (comme les cellules de Leydig
chez le mâle). Les androgènes sécrétés diffusent dans les cellules de la granu-
losa et, sous l’influence de la FSH, sont transformés en œstradiol. La différen-
ciation des cellules de la granulosa produit également le liquide folliculaire et
le follicule devient le follicule à antrum. La sécrétion brutale de LH déclenche
la maturation finale de l’ovocyte et l’ovulation.
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7
Développement
des organes sexuels

Les organes sexuels (ovaires, testicules, organes génitaux internes et externes,
glandes mammaires) ainsi que le système endocrine qui les régulent se déve-
loppent pendant la vie fœtale au cours de périodes de développement précises
et spécifiques de chaque espèce. Le concept de programmation fœtale initiée
par David Barker dans les années 1980, a mis en évidence que des perturba-
tions survenues précocement au cours de la vie fœtale dans l’alimentation
maternelle pouvaient être à l’origine de maladies survenant à l’âge adulte. Il
est donc important de connaître et de prendre en compte la chronologie de
ces événements de différenciation précoce pour estimer les impacts que pour-
ront avoir les perturbateurs endocriniens sur ces organes et les fonctions qui
en découlent. Les grandes étapes du développement de ces organes seront
décrites dans ce chapitre.

Facteurs génétiques de la détermination
et différenciation du sexe

Chez tous les vertébrés, le testicule et l’ovaire se développent à partir d’une
ébauche embryonnaire qui est initialement bipotentielle. À différents
moments de son développement, variables en fonction des espèces, ce primor-
dium s’engage dans la différenciation mâle ou femelle en fonction de son
patrimoine génétique (mammifères, oiseaux) ou de facteurs environne-
mentaux comme la température ou le comportement (reptiles, poissons). On
distingue donc deux types de détermination du sexe, la détermination du sexe
génétique (Genetic Sex Determination-GSD) ou la détermination du sexe
environnementale (Environmental Sex Determination-ESD).

Il sera important de prendre en compte ces différents modes de détermination
sexuelle pour évaluer les effets de facteurs environnementaux comme les
perturbateurs endocriniens sur cette détermination sexuelle. En effet, les
espèces à ESD sont beaucoup plus sensibles à ces facteurs que les espèces à
GSD. Une modification du milieu chez les poissons pourra donc avoir des
conséquences plus importantes que chez d’autres espèces de vertébrés.
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Chez les mammifères, le sexe est déterminé génétiquement à la fécondation
selon que le spermatozoïde est porteur ou non du chromosome Y (XX pour la
femelle et XY pour le mâle). Le gène SRY présent sur le chromosome Y induit
la différenciation mâle des cellules somatiques en cellules de Sertoli suite à
une cascade de gènes (Kashimada et Koopman, 2010). Chez la femelle,
l’absence d’Y est nécessaire à la différenciation d’un ovaire. Cependant, la
cascade génétique est moins bien connue chez la femelle. Cette étape précoce
de différenciation des cellules somatiques de la gonade est cruciale pour le
devenir du testicule ou de l’ovaire (figure 7.1).

Figure 7.1 : Schéma récapitulatif de la détermination du sexe chez la souris
(d’après Kashimada et Koopman, 2010)
L’expression du gène SRY démarre à 10,5 jours post coïtum (jpc) dans les cellules
somatiques de la gonade mâle et atteint son maximum à 11,5 jpc puis s’éteint à 12,5 jpc.
SRY active le gène Sox9 qui induit la différenciation des cellules de Sertoli. Plusieurs
boucles de régulation sont activées qui maintiennent l’expression de Sox9 à un niveau
élevé. Sox9 active plusieurs gènes mâles spécifiques comme l’AMH (Anti-Mullérienne
Hormone). Dans la gonade femelle, en absence du gène SRY, les gènes Wnt4, Rspo1 et
FoxL2 sont exprimés et induisent le développement ovarien.

Il a été montré par des expériences d’inactivation de gènes chez la souris que
l’altération de l’expression de gènes actifs à cette période très précoce de la vie avait
des répercussions sur la fonction de reproduction des animaux à l’âge adulte :
infertilité ou inversion sexuelle (Chaboissier et coll., 2004 ; Parma et coll., 2006 ;
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Pannetier et coll., 2010). Toute substance chimique capable de perturber ces étapes
précoces aura des effets néfastes sur la fonction de reproduction.

En fonction du sexe génétique, l’appareil génital se différencie pour produire
des gamètes (gamétogenèse des cellules germinales) et synthétiser des hor-
mones (stéroïdogenèse) sous l’effet desquelles les tractus interne et externe
vont évoluer pour permettre la reproduction de l’individu.

L’appareil génital comprend les gonades (ovaires ou testicules) qui engen-
drent les cellules germinales, les voies internes qui évacuent les produits
génitaux (avec des glandes qui peuvent être annexées aux conduits vecteurs)
et les organes génitaux externes qui servent à l’accouplement.

Différenciation des gonades

Chez les mammifères, les gonades se forment pendant la vie intra-utérine au
cours du premier tiers de la gestation selon les espèces (9,5-10 jours post-
conception chez la souris; 24 jours chez la brebis et 30 jours chez l’homme).
Les gonades se différencient sur la face ventrale du mésonéphros et sont
colonisées par les cellules germinales primordiales (Primordial Germ Cell-
PGC) qui ont une origine extra-embryonnaire.

Les PGC, une fois arrivées dans les ébauches gonadiques (10,5-11,5 jpc chez la
souris), vont proliférer intensivement. Elles se localisent différemment en fonc-
tion du sexe, en périphérie chez les femelles et dans toute la gonade chez le mâle.

Le testicule est organisé en cordons séminifères dans lesquels les cellules
somatiques (cellules de Sertoli) entourent les cellules germinales (spermato-
gonies). Les cellules stéroïdogènes (cellules de Leydig), sources de testosté-
rone, sont localisées à l’extérieur des tubes.

Les ovaires ont une structure caractéristique en cortex-médulla. Les ovogo-
nies se développent dans le cortex, entourées de cellules de granulosa et des
cellules steroïdogènes (figure 7.2).

Les gonades mâles et femelles n’ont pas la même dépendance vis-à-vis des cellules
germinales. En effet, les cellules germinales mâles ne sont pas nécessaires à la
différenciation et à la maintenance du testicule alors que les PGC femelles le sont
pour l’ovaire. Chez la souris, la perte des cellules germinales dans l’ovaire périna-
tal cause la désorganisation de l’ovaire postnatal et l’interruption de la folliculo-
genèse (Guigon et coll., 2005 ; Mazaud Guittot et coll., 2006). Dans l’espèce
humaine, les individus femelles XO (un seul chromosome X) qui ont perdu leur
PGC avant l’âge adulte (syndrome de Turner) ont des bandelettes fibreuses à la
place des ovaires. Il en est de même pour les jeunes femmes XX ayant perdu leurs
cellules germinales précocement (chimiothérapie). Les cellules germinales femel-
les auraient également comme rôle d’empêcher la différenciation d’un testicule
dans la gonade femelle. Le stade auquel les cellules germinales sont perdues peut
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avoir un impact sur la sévérité du dysfonctionnement qui peut aller jusqu’à
l’inversion sexuelle, comme cela est montré chez la souris (Guigon et Magre,
2006).

Figure 7.2 : Schéma récapitulatif de la différenciation des gonades chez la
souris (d’après DeFalco et Capel, 2009)
Dès 13,5 jours post coïtum (jpc), sous l’action du facteur Sox9, les cellules de Sertoli se
différencient et s’organisent en tubes séminifères, englobant les cellules germinales. Une
vascularisation de type mâle se met en place. Dans la gonade femelle, les cellules
germinales se localisent dans le cortex, tandis que le réseau vasculaire se développe dans
la medulla.

Une notion importante à garder en tête est la plasticité du système de détermina-
tion sexuelle, à tout moment de son développement. Le maintien dans un
phénotype sexuel mâle ou femelle est basé sur un système de signalisation antago-
niste (Sox9 pour le mâle et FoxL2 pour la femelle chez les mammifères) auquel
sont associées de multiples boucles de régulation (figures 7.3A et B).

Tout déséquilibre du système à différents points d’entrée va être amplifié et
propagé par les boucles de régulation et engendrer des altérations du dévelop-
pement testiculaire ou ovarien pouvant aller de la subfertilité jusqu’à l’inver-
sion sexuelle. En fonction du nombre et du moment où les cellules germinales
vont être perdues, on pourra obtenir tout un spectre de physiopathologies plus
ou moins sévères.

Suite à ces premières étapes, s’en suit une période d’intense prolifération des
cellules germinales. Selon les espèces, cette période est sous le contrôle des
œstrogènes chez les femelles (ruminants). Le fait que la stéroïdogenèse soit
active ou non chez les femelles pendant la vie fœtale constitue une différence76
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importante entre espèces. Les espèces avec un système hormonal actif seront
plus sensibles aux effets de perturbateurs endocriniens que celles, comme les
rongeurs, chez lesquelles le système est inactif pendant la vie fœtale. À
l’inverse, chez les mâles, la stéroïdogenèse est activée précocement quelles
que soient les espèces.

Figures 7.3A et 7.3B : Schéma récapitulatif du déterminisme génétique du sexe
et de la différenciation gonadique chez la souris
Très tôt, les cellules somatiques de la gonade (cellules de soutien-Sertoli chez le mâle et
granulosa chez la femelle) vont se déterminer dans un sexe sous l’action de deux facteurs
de transcription antagonistes Sox9 et FoxL2. Une fois la détermination initiée, celle-ci est
maintenue par une boucle de régulation et par des interactions cellulaires avec d’autres
types cellulaires (ici exemple du testicule).

Un événement majeur va ensuite avoir lieu au niveau des cellules germinales.
Tandis que les PGC mâles vont cesser de se multiplier et entrer en quiescence,
les PGC femelles vont entrer en prophase I de méiose. L’entrée en méiose est
contrôlée en partie par la voie de signalisation de l’acide rétinoïque, laquelle est
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bloquée chez le mâle. La cascade moléculaire impliquée dans l’arrêt mitotique
des spermatogonies n’est pas complètement connue mais plusieurs facteurs clés
ont été découverts récemment (Bowles et Koopman, 2010 ; figure 7.4). Chez la
femelle, le rôle de l’acide rétinoïque dans l’initiation et le déroulement de la
méiose semble également différent en fonction des espèces (Le Bouffant et coll.,
2010). Le stade de développement auquel la méiose va survenir varie selon les
espèces, il conviendra d’en tenir compte pour évaluer l’impact des perturbateurs
endocriniens sur la gamétogenèse en fonction des fenêtres d’exposition.

Figure 7.4 : Principaux facteurs impliqués dans la détermination sexuelle des
cellules germinales fœtales chez la souris (d’après Bowles et Koopman, 2010)
Après être entrées dans les gonades, les cellules germinales primordiales (PGC) expri-
ment les facteurs GCNA1, DDX4, et DAZL, et deviennent compétentes pour entrer en
méiose. En présence d’acide rétinoïque (RA), produit par les cellules somatiques, les
cellules germinales commencent à exprimer Stra8 vers 12,5 jours post coïtum (jpc) et
initient la réplication pré-méiotique de l’ADN. Les gènes de méiose sont up régulés, et les
PGC entrent en prophase I de méiose, s’engageant ainsi dans la voie femelle. Si RA est
dégradé par l’enzyme CYP26B1, les cellules germinales n’expriment pas Stra8. L’arrêt
mitotique des PGC mâles a lieu dès 12,5 jpc. À 13,5 jpc, les PGC commencent à
exprimer Nanos2. À 14,5 jpc, des spermatogonies quiescentes en arrêt mitotique G0/G1,
sont observées. Ces spermatogonies expriment des gènes de la voie mâle comme Dnmt3l
and Tdrd1.
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Différenciation testiculaire

La différenciation testiculaire est caractérisée par la formation de cordons
séminifères, c’est-à-dire de cordons épithéliaux composés de cellules germi-
nales (les spermatogonies, qui subissent une période de multiplication puis un
arrêt mitotique dû à l’environnement testiculaire) et de cellules somatiques
(les cellules de Sertoli). La différenciation des cellules de Sertoli est le premier
évènement de l’organogenèse testiculaire. En même temps se différencie la
tunique albuginée, assise de tissu conjonctif se développant sous l’épithélium
cœlomique. Entre ces cordons, au sein du mésenchyme, les cellules de Leydig
se différencient, à partir de la huitième semaine chez l’homme.

Le testicule fœtal, très précocement, sécrète deux types d’hormones : l’hor-
mone anti-müllérienne (AMH) sécrétée par les cellules de Sertoli et la
testostérone produite par les cellules de Leydig. Ces hormones exercent deux
sortes d’action pendant la différenciation de l’appareil génital, d’une part,
l’AMH provoque la disparition des canaux de Müller, d’autre part, la testosté-
rone ou la dihydrotestostérone (DHT) sont responsables de la différenciation
des voies génitales mâles, la masculinisation du sinus urogénital et des organes
génitaux externes (figure 7.5).

Figure 7.5 : Schéma représentant l’implication des hormones testiculaires dans
la différenciation du tractus génital mâle

Les cellules de Leydig produisent également le facteur 3 insulino-semblable
(INSL3). INSL3 est produit aussi bien dans les cellules de Leydig fœtales que
dans ces mêmes cellules adultes. Il a été démontré que le principal facteur
responsable du développement (épaississement et allongement) du gubernacu-
lum, le ligament qui fixe le testicule au scrotum, au début de la différenciation
sexuelle mâle, était INSL3. De plus, les souris mâles chez lesquelles le gène
codant pour INSL3 a été invalidé, présentent toutes un phénotype cryptorchide
évident, sans aucune autre anomalie génitale (Feng et coll., 2009).
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Testicule durant l’enfance

À la naissance, les testicules contiennent des cellules de Leydig néonatales et
des cordons séminifères (sans lumière centrale) dans lesquels vont être retrou-
vées les cellules de Sertoli immatures et les cellules germinales néonatales
dont on pense qu’il existe trois types : les gonocytes, les cellules intermédiaires
et les pré-spermatogonies (Mieusset, 2010).

La réactivation après la naissance du système hypothalamo-hypophyso-
testiculaire appelé mini puberté entraîne une augmentation des sécrétions de
gonadotrophines qui atteint un maximum vers 2-3 mois. La sécrétion de
testostérone est le résultat de la stimulation et de la multiplication des cellules
de Leydig, sécrétion qui va ensuite diminuer après le 3e mois. L’AMH aug-
mente au premier mois pour atteindre un maximum vers 6 mois, puis décroît
durant l’enfance. L’inhibine va également augmenter pour atteindre un pic
avec des valeurs supérieures à celles retrouvées chez l’adulte, pour décroître
après 15 mois et avoir des valeurs basses jusqu’à la puberté.

Après la naissance, les cellules germinales se transforment en spermatogonies
Ad (voir plus loin), dont le nombre pourrait être un des facteurs condition-
nant la spermatogenèse à l’âge adulte.

Des cellules germinales allant jusqu’au stade spermatocytes I ont pu être
retrouvées chez le petit enfant témoignant d’une évolution occasionnelle des
spermatogonies et montrant que le testicule de l’enfant n’était pas obligatoi-
rement au repos (Chemes, 2001).

Les cellules de Sertoli immatures, n’exprimant pas le récepteur aux andro-
gènes et exprimant l’AMH, vont se multiplier. À la puberté (environ
9-14 ans), les cellules de Sertoli deviennent matures et expriment le récepteur
des androgènes et la sécrétion d’AMH diminue.

Dans le contexte d’exposition à des substances pouvant avoir un effet délétère
sur la fonction de reproduction masculine, l’ensemble des processus physiolo-
giques se déroulant durant l’enfance, et notamment en période postnatale, ne
doit pas être ignoré, dans la mesure où ces étapes sont probablement impor-
tantes pour une spermatogenèse optimale chez l’adulte.

Développement de l’ovaire

Le développement de l’ovaire comporte deux étapes clés : la méiose des
ovogonies et la formation des follicules, le follicule étant l’unité fonctionnelle
de l’ovaire. Il existe un décalage dans le temps entre la différenciation mâle et
femelle. Chez tous les mammifères, la différenciation ovarienne est plus
tardive que la différenciation testiculaire (voir tableau 7.I). Il faudra en tenir
compte dans le choix des fenêtres d’exposition.80
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Formation des follicules

On distingue deux grandes phases de formation des follicules, celle indépen-
dante des hormones gonadotropes et celle qui survient après la puberté sous le
contrôle hormonal. En dehors de l’ovocyte, le follicule est composé de cellules
somatiques nourricières, les cellules de granulosa ou cellules folliculaires. Puis
dans un deuxième temps, se différencient les cellules de la thèque qui four-
nissent aux cellules de granulosa productrices d’œstrogènes par l’enzyme
aromatase, le précurseur androstènedione.

Les différents stades de la folliculogenèse sont la formation des follicules
primordiaux (pool ou réserve ovarienne), le recrutement des follicules à partir
du pool des primordiaux pour former les follicules primaires, secondaires,
tertiaires et enfin les follicules ovulatoires et le corps jaune.

Formation des follicules primordiaux

Les ovocytes après avoir entamé leur prophase 1 de méiose vont interrompre
celle-ci au stade diplotène et rester bloqués jusqu’à la reprise de méiose au
moment de l’ovulation soit plus de 15 à 50 ans plus tard chez la femme. Chez
la souris, la méiose est arrêtée à 14,5 jpc. Avant de former les follicules, les
ovocytes bloqués sont regroupés en nids ovigères aussi appelés cystes. Les
follicules primordiaux se forment de la rupture de ces nids et de l’association
d’un ovocyte avec quelques (3-4) cellules pre-granulosa. Cette association
représente le premier stade de la folliculogenèse ; il a lieu pendant la dernière
moitié de la gestation chez l’homme et quelques jours après la naissance chez
la souris (Baker, 1963 ; Hirshfield, 1991).

Chez les mammifères, la population de follicules primordiaux créée dans
l’ovaire fœtal ou néonatal constitue un pool fini d’ovocytes appelé la réserve,
disponible pendant toute la durée de vie reproductive des femelles. Cela
constitue une différence majeure entre mâles et femelles. Car chez les mâles,
la méiose n’aura lieu qu’après la puberté, sans interruption et le renouvelle-
ment des spermatogonies aura lieu durant toute la vie adulte.

Une exposition in utero pourra donc avoir des effets à très long terme sur la
fertilité femelle, une altération de la réserve est irréversible alors que chez le
mâle la spermatogenèse est continue.

Maintenance des follicules primordiaux et recrutement initial

Le recrutement des follicules est généralement subdivisé en deux catégories :
tout d’abord l’activation initiale des follicules primordiaux, qui se produit
toute la vie jusqu’à la ménopause chez la femme, et ensuite, après la puberté,
le recrutement cyclique d’un nombre limité de petits follicules à partir des
follicules en croissance, à partir desquels une sous-fraction ou un seul sera
sélectionné pour la dominance et l’ovulation (McGee et Hsueh, 2000). Bien
que le recrutement initial des primordiaux vers le pool en croissance reste un
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processus peu compris, l’étude de souris mutantes (knock out) a permis l’iden-
tification de plusieurs facteurs clés régulateurs de cette étape précoce de la
folliculogenèse parmi lesquels des facteurs de transcription (Nobox, FoxL2...)
et des facteurs de croissance (BMP15, GDF9) (Edson et coll., 2009).

Tableau 7.I : Chronologie de la différenciation des gonades

Principales étapes chez les mâles (M) et les
femelles (F)

Stade de développement chez la
souris (et le rat) en jours post
coïtum (jpc)

Stade de développement
chez l’homme en semaines
post conception (sem)

Migration des cellules génitales dans la crête
génitale

10 à 11 jpc (13 jpc) 4 à 5 sem

Différenciation des cordons séminifères (M) 12 jpc (14 jpc) 7 sem

Différenciation des cellules de Leydig (M) 12,5-13 jpc (15 jpc) 8 sem

Début de la prophase méiotique (F) 13,5 à 14 jpc (16,5-17 jpc) 9-11 sem

Début de la folliculogénèse (F) À la naissance (3 jours après la
naissance)

15-16 sem

Cependant, il est important de noter que bien que les gonades adultes pré-
sentent des structures remarquablement similaires d’un point de vue morpho-
logique chez différentes espèces de vertébrés, les mécanismes moléculaires et
cellulaires utilisés pour créer ces organes similaires ne sont pas conservés au
cours de l’évolution. Il faudra donc en tenir compte avant d’extrapoler d’une
espèce à l’autre.

Formation du tractus génital interne et externe

Voies génitales internes

Au moment où débute la différenciation gonadique mâle, le tractus est encore
sexuellement indifférencié. Le mésonéphros s’est mis en place, pendant la
quatrième semaine du développement fœtal humain. Dans le mésonéphros, des
néphrons débouchent dans le canal de Wolff, qui, à la cinquième semaine,
continue son extension sous la vessie jusqu’au sinus-urogénital, et forme un
diverticule à la hauteur de l’ébauche du métanéphros (futur rein). Quant au
canal de Müller, il est issu d’une invagination de l’épithélium cœlomique de la
région antérieure du mésonéphros, ayant pris naissance à proximité de la région
antérieure du canal de Wolff au cours de la sixième semaine, pendant la période
de formation des crêtes génitales. Il se développe ensuite vers l’avant et vers
l’arrière jusqu’au sinus urogénital en cheminant le long du canal de Wolff.

Chez le fœtus mâle, la différenciation des voies génitales, en réponse à l’action
de la testostérone produite par les cellules de Leydig dans les testicules fœtaux,
débute dès la 8e semaine de gestation dans l’espèce humaine.82
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Deux phénomènes vont marquer la différenciation des voies génitales mascu-
lines :
• la régression des canaux paramésonéphrotiques (de Müller) ;
• le développement et la différenciation des canaux mésonéphrotiques (de
Wolff).

Sous l’action de l’AMH, les canaux de Müller régressent totalement, ne
laissant qu’un reliquat facultatif au niveau de l’épididyme (l’hydatide sessile)
et un petit diverticule de l’urètre prostatique (l’utricule prostatique).

Dans leur partie moyenne, les canaux de Wolff, sous l’action des androgènes,
constituent les canaux épididymaires, où s’abouchent les canaux efférents.
Dans leur portion inférieure, ils deviennent les canaux éjaculateurs qui
débouchent dans l’urètre prostatique. En résumé, le canal mésonéphrotique
(canal de Wolff) va donner naissance à l’épididyme, au canal déférent, à la
vésicule séminale et au canal éjaculateur.

Différenciation des glandes sexuelles accessoires

Les vésicules séminales vont se différencier au cours de la 12e semaine, à partir
d’une évagination du canal déférent. Ces glandes paires produisent l’essentiel
des sécrétions nourricières pour le sperme. La partie du canal de Wolff com-
prise entre les vésicules séminales et l’urètre prostatique s’appelle le canal
éjaculateur. Entre les deux canaux éjaculateurs s’abouche l’utricule prosta-
tique impair (vestige des canaux de Müller).

La prostate se développe à partir d’excroissances entoblastiques de la face
postérieure de l’urètre prostatique dans le courant de la 12e semaine. La
glande devient active à partir de la 15e semaine. Elle englobe à ce stade les
canaux éjaculateurs et l’utricule prostatique ainsi que l’urètre prostatique.

Dans le courant de la 12e semaine et parallèlement au développement de la
prostate, les glandes bulbo-urétrales (de Cowper) se développent à partir de
bourgeonnements entoblastiques pairs de l’urètre pénien qui fait suite à l’urè-
tre prostatique. Ce sont finalement les sécrétions des vésicules séminales, de la
prostate et des glandes bulbo-urétrales et urétrales qui entrent dans la compo-
sition du liquide séminal.

Les organes génitaux externes se forment de la 9e à la 14e semaine de gestation
chez l’homme, à partir du tubercule génital. Les orifices génital et urinaire
sont communs.

Enfin, la migration des testicules en dehors de l’abdomen, dans le scrotum, se
fait durant le septième et le huitième mois de la grossesse. La position des
testicules est déterminée par deux ligaments génitaux : le ligament suspenseur
crânial et le gubernaculum (ou ligament génital caudal). Chez les mâles, c’est
la croissance des gubernaculums qui permet la descente des testicules en
position scrotale. L’absence de cette descente testiculaire, ou cryptorchidie,
entraîne une stérilité.
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Chez le fœtus femelle, c’est durant la 7e semaine de gestation que les voies
génitales se différencient. En l’absence d’AMH, les canaux mésonéphrotiques
(de Wolff) régressent et les conduits paramésonéphrotiques ou canaux de
Müller donnent naissance aux futures trompes utérines, à l’utérus et à la partie
supérieure du vagin.

Les canaux de Wolff régressent à l’exception de quelques vestiges embryon-
naires : l’époophore, le paroophore au niveau du mésovarium et de petits
kystes allongés appelés canaux de Gartner au niveau du vagin.

Les canaux de Müller forment, dans leurs segments supérieurs, les trompes de
Fallope. Dans leurs segments inférieurs, ils fusionnent pour constituer le canal
utéro-vaginal (présentant un renflement postérieur, le tubercule de Müller)
alors que les segments moyens évoluent en deux cornes utérines. À partir du
quatrième mois, les deux cornes utérines se soudent en un utérus unique, le
tubercule de Müller devient le col de l’utérus et le vagin se cavite. La partie
distale des conduits, génital (partie basse du vagin) et urinaire, dépend de
l’évolution du sinus urogénital, à partir du quatrième mois. Les organes géni-
taux externes se forment au cours du troisième mois à partir du tubercule
génital. Les orifices urinaire et génital sont totalement distincts l’un de l’autre.

Organes génitaux externes

Il est important de remarquer que l’aspect morphologique des organes géni-
taux externes est similaire dans les deux sexes jusqu’à la 9e semaine.

Chez le mâle, sous l’effet des hormones androgènes, la différenciation et le
développement des organes génitaux, deviennent manifestes à partir du
3e mois chez le fœtus humain masculin (tableau 7.II).

Le tubercule génital s’allonge pour former le pénis et entraîne avec lui les
replis urogénitaux. La partie postérieure des bourrelets labio-scrotaux se trans-
forme en bourrelets scrotaux. L’urètre pénien s’entoure d’une masse de tissu
mésenchymateux érectile, le corps spongieux, qui se prolonge dans l’extré-
mité du pénis, formant le gland. Au-dessus du corps spongieux, les deux corps
caverneux complètent le tissu érectile du pénis. Les deux bourrelets scrotaux
fusionnent à leur tour sur la ligne médiane et forment le scrotum. La ligne de
soudure du scrotum et du pénis est appelée le raphé médian.

Les mécanismes du développement des organes génitaux externes chez la
femelle restent encore largement incompris, mais les œstrogènes sécrétés par
le placenta et les ovaires fœtaux semblent y contribuer.

Le tubercule génital ne s’allonge que très peu, puis régresse dès la 14e semaine
et devient le clitoris. Les plis urogénitaux ne fusionnent pas à ce niveau et le
sinus urogénital reste largement ouvert avec l’urètre à sa partie antérieure et le
vagin à sa partie postérieure (portion vestibulaire du sinus). Les plis urogéni-
taux non fusionnés donneront naissance aux petites lèvres (labia minora),84
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alors que les plis labioscrotaux vont former les grandes lèvres (labia majora),
qui fusionnent à l’arrière pour former la commissure labiale postérieure, alors
qu’antérieurement elles forment le mont pubis.

Tableau 7.II : Chronologie de la différenciation du tractus génital

Principales étapes
Fœtus mâles (M) et femelles (F)

Âge du fœtus murin
en jours post coïtum
(jpc)

Âge du fœtus humain
en semaine post conception
(sem)

Régression des canaux de Müller 14 jpc 8 sem

Masculinisation des organes génitaux externes,
distance anogénitale augmentée (M)

16 jpc 9 à 10 sem

Vésicules séminales (M) 16 jpc 10 sem

Bourgeons prostatiques (M) 17 jpc 10 sem

Régression des canaux de Wolff (F) 15 jpc 10 sem

Fin de la migration testiculaire (M) 18 jpc

intra-abdominale 12 sem

intra-scrotale 28 sem

La différenciation des organes génitaux externes aboutit à une différence de
longueur de la distance anogénitale entre les sexes. Celle-ci est courte chez la
femelle et plus longue chez le mâle (figure 7.6).

Figure 7.6 : Mesure de la distance anogénitale chez le nouveau-né humain
(d’après Salazar-Martinez et coll., 2004)

La distance anogénitale est une mesure utilisée pour traduire le taux d’hormo-
nes auquel l’individu a été exposé in utero ou dans la prime enfance. D’abord
développée et utilisée par les biologistes sur des modèles animaux, elle est
également utilisée chez l’homme dans le cadre d’études sur les perturbateurs
endocriniens. Cette distance augmente chez le garçon lorsque, in utero, le
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testicule embryonnaire commence à produire de la testostérone. Du développe-
ment fœtal à la puberté, cette distance est contrôlée par les hormones. Il a été
montré qu’une distance anogénitale plus petite était un signe de féminisation
des rongeurs mâles, un indicateur qui traduit en fait une moindre exposition
fœtale des cellules à la testostérone et qui s’accompagne souvent d’anomalies du
développement des organes génitaux mâles (micropénis en particulier). Chez
l’homme, la distance anogénitale semble également corrélable avec un risque
augmenté d’anomalies qui évoquent une féminisation (que l’on suppose due à
l’exposition à des perturbateurs endocriniens lors de la vie fœtale, au moment
de la formation des testicules).

Développement mammaire

Période embryonnaire

Au cours de la 5e semaine de gestation, l’ectoblaste s’épaissit de chaque côté
du tronc entre les racines des membres supérieur et inférieur pour former les
bandes mammaires. Ceci se produit par migration et concentration cellulaires
et non par multiplication des cellules (Balinsky, 1950 chez le lapin). Les
bandes mammaires s’épaississent grâce à la participation du mésenchyme
sous-jacent, on parle alors de crêtes mammaires. Rapidement, les crêtes
régressent, laissant 5 à 7 points mammaires de chaque côté. La plupart des
points mammaires régressent également. À la 8e semaine chez l’homme, un
seul point mammaire persiste de chaque côté, en région thoracique.

Au niveau de ce point mammaire, un nodule ectoblastique plein s’enfonce
dans une condensation du mésenchyme sous-jacent pour former le bourgeon
mammaire primaire dont l’évolution s’arrête temporairement.

Période fœtale

La croissance reprend vers le 5e mois. Le bourgeon primaire se déprime en
surface (cupule mammaire) et émet en profondeur 15 à 20 bourgeons secon-
daires pleins. Les extrémités vont se diviser. Puis, à mi-longueur de ces
cordons pleins, une lumière apparaît par destruction des cellules internes. Au
cours des 8e et 9e mois, les ramifications s’étendent et les cellules externes se
différencient en cellules sécrétrices et en cellules myoépithéliales. La crois-
sance et la différenciation des ébauches épithéliales nécessitent la présence de
tissu dermique qui joue un rôle inducteur.

Période prénatale

À l’approche du terme, les mamelons qui sont de grosses papilles cutanées,
se soulèvent par épaississement dermique. Des muscles lisses radiaires et86
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annulaires se différencient dans les mamelons. Après desquamation superfi-
cielle de l’épiderme, les canaux lobaires s’ouvrent.

Sous l’influence des hormones maternelles et placentaires, les glandes mam-
maires peuvent, dans les deux sexes, présenter une activité sécrétoire qui
accompagne la crise génitale du nouveau-né. Cette sécrétion est connue sous
le nom de « lait de sorcière ».

Chez le fœtus humain à terme, les mamelles sont identiques dans les deux
sexes. Dans certaines espèces, comme les souris, il existe un dimorphisme
sexuel des glandes mammaires dès avant la naissance.

Les différentes étapes sont résumées à la figure 7.7.

Figure 7.7 : Mécanismes de développement de la glande mammaire chez la
souris (d’après Cowin, et coll., 2010)

Période postnatale

Du fait de l’absence de stimulation hormonale, la glande revient au repos et y
reste jusqu’à la période prépubertaire. Au cours de la première année, le tissu
conjonctif se développe. Il apparaît du tissu adipeux et des manchons
conjonctifs périglandulaires se différencient. Durant toute l’enfance, la glande
va rester quiescente, et sa croissance sera très lente.
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Période pubertaire

Chez le garçon, la puberté ne modifie pas la glande, en dehors de phénomènes
d’hypertrophie transitoires. Durant tout le reste de la vie, la glande conservera
un aspect proche de celui de la période prépubertaire.

Dans le sexe féminin, au contraire, une croissance active se produit sous
l’influence des hormones sexuelles ovariennes. L’œstradiol entraîne une proli-
fération canaliculaire et le développement du tissu adipeux. Les canaux et les
culs de sacs pénètrent le conjonctif voisin qui achève de s’organiser autour des
structures épithéliales.

Si une grossesse survient, une nouvelle phase de croissance amène la glande à
son stade fonctionnel qui persiste le temps de l’allaitement. À la ménopause,
la stimulation hormonale s’arrête et la glande évolue vers une atrophie de
type prépubertaire.
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8
Malformations des voies génitales
chez l’homme et la femme

Dans ce chapitre ne seront abordées que les malformations en relation avec
l’exposition à des perturbateurs endocriniens et plus particulièrement celles
survenant dans le « syndrome de dysgénésie testiculaire » ou TDS (abrévia-
tion de l’expression « Testicular dysgenesis syndrome » pour les anglophones)
(figure 8.1). Le TDS est un syndrome associant chez les sujets masculins au
moins deux des anomalies suivantes :

À la naissance, puis toute la vie (sauf correction chirurgicale) :
• pénis mal formé (avec notamment hypospadias) ;
• pénis anormalement petit ;
• testicule non descendu (cryptorchidie, généralement chirurgicalement cor-
rigée dans l’enfance) ;

À partir de l’adolescence :
• moindre qualité du sperme ;
• moindre quantité de spermatozoïdes produits par millilitre de sperme ;
• nombre anormal (à très élevé) de spermatozoïdes mal formés ;
• sous fécondité (ou infertilité) masculine ;
• avec éventuellement cancer du testicule.

Figure 8.1 : Effets de l’environnement sur la fonction de reproduction chez
l’homme

A
N

A
LY

SE

91



Ces symptômes semblent pouvoir être rapportés à une modification (inhibi-
tion) de la production de testostérone à un moment critique de la vie fœtale
qui est celui du lancement du « programme » de « masculinisation » de
l’embryon (Sharpe et Skakkebaek, 2008).

L’environnement doit être considéré au sens large, de nombreux agents exo-
gènes pouvant moduler la fonction de reproduction. L’exposition à un facteur
exogène peut être présente durant la vie in utero (exemple du DES) mais
également durant l’enfance (exemple Seveso, Mocarelli et coll., 1996) ou
bien chez l’adulte (exemple le dibromochloropropane, Whorton et coll.,
1979).

L’hypothèse du syndrome de dysgénésie testiculaire émise par Sharpe et
Skakkebæk (2008) permet d’intégrer différentes conséquences constatées dans
les études épidémiologiques (baisse de la production de spermatozoïdes, aug-
mentation de la fréquence de l’hypospade, de la cryptorchidie et du cancer du
testicule). Cette hypothèse est d’autant plus séduisante que l’action de pertur-
bateurs endocriniens chez l’animal a pu mettre en évidence en partie des
manifestations allant dans le même sens. Cependant, l’exposition de l’adulte
peut avoir pour conséquence des perturbations de la fonction de reproduction.
Les facteurs de risques peuvent être multiples chez l’adulte (exposition à des
substances chimiques, abordées par exemple dans cet ouvrage, mais également à
des facteurs physiques par exemple l’hyperthermie ou des styles/habitudes de vie
comme par exemple le tabac...). Il semble nécessaire d’avoir à l’esprit la notion
d’une possible continuité décrite dans ce schéma et la notion d’expositions
multiples à différentes périodes de la vie, de la conception jusqu’à la ou les
générations suivantes. Enfin, savoir comment intervient le fond génétique reste
une vraie question. Le schéma n’aborde que la fonction de reproduction mascu-
line et se réduit à certains critères ; d’autres critères peuvent être envisagés
comme par exemple la modification du taux de testostérone ou les altérations
de l’ADN du gamète.

Hypospadias

L’hypospadias est une affection des voies génitales externes relativement
fréquente (3/1 000 naissances), c’est l’affection la plus fréquente du pénis, son
incidence oscille selon les auteurs entre 1 à 8/1 000 enfants de sexe masculin.
Il s’agit d’une anomalie de la fermeture de la gouttière urogénitale à la face
inférieure du pénis (figure 8.2). D’un point de vue embryologique, l’hypospa-
dias pénien et pénoscrotal résultent d’une anomalie de la fermeture de la
gouttière urogénitale issue de la lame urétrale d’origine entoblastique, qui se
ferme d’arrière en avant en constituant un tube jusqu’à la base du gland.
L’étiologie est multifactorielle, outre les facteurs génétiques, le rôle nocif d’un
traitement hormonal au cours des premiers mois de la grossesse ou encore une92
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altération de la synthèse de la testostérone (ou de ses dérivés) et/ou d’une
anomalie des récepteurs pour ces hormones ont été incriminés.

Figure 8.2 : Différentes formes d’hypospadias

Plusieurs formes anatomiques ont été mises en évidence. L’hypospadias bala-
nique se caractérise par une ouverture du méat urétral sous le gland. L’hypo-
spadias pénien se caractérise par une ouverture de l’urètre au milieu du pénis.
L’hypospadias pénoscrotal résulte en une fusion incomplète des plis labio-
scrotaux et se caractérise par une ouverture de l’urètre à la face inférieure du
pénis au niveau du scrotum.

Cryptorchidie /ectopie testiculaire

Descente testiculaire

Entre le troisième mois et le terme de la grossesse, les testicules descendent
depuis la région lombaire (à la face ventro-médiane du mésonéphros) vers le
futur scrotum. Ce déplacement se fait sous l’action conjuguée de la croissance
et de facteurs hormonaux (testostérone, INSL3), le gubernaculum testis
jouant un rôle décisif. Ce cordon ligamentaire apparaît au cours de la
7e semaine suite à la dégénérescence du mésonéphros en substitution au
ligament inguinal. L’extrémité céphalique du gubernaculum se fixe au tes-
ticule, alors que son extrémité caudale s’attache dans la région des bourrelets
labioscrotaux (futur scrotum).

Au même moment apparaît une petite évagination du péritoine appelée
processus vaginal, le long duquel le testicule va glisser à travers le canal
inguinal, dans sa position définitive.

Entre la 7e et la 12e semaine de gestation, le gubernaculum se raccourcit le
long de sa portion extra-inguinale et attire les testicules, leurs canaux défé-
rents et leurs vaisseaux vers le bas. Les testicules restent dans le voisinage du
canal inguinal du 3e au 7e mois puis entrent dans le canal inguinal. Ils ne
pénètrent dans le scrotum qu’autour du 9e mois. L’action de la testostérone et
des androgènes (hormones sexuelles stéroïdes masculines), semble favoriser
cette dernière phase de la descente testiculaire.
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La cryptorchidie (non descente des testicules en position scrotale) touche
environ 30 % des nouveau-nés prématurés et 4 % des nouveau-nés à terme. Il
ne faut pas confondre la cryptorchidie avec l’ectopie testiculaire où le tes-
ticule est dans une position anormale, conséquence d’une migration aber-
rante. La cryptorchidie peut être unilatérale ou bilatérale dans 20-40 % des
cas.

L’étiologie de cette affection reste inconnue mais semble liée à une production
insuffisante d’androgènes. Les testicules restent dans la cavité abdominale, ou
n’importe où sur leur trajet de migration normale, le plus souvent dans le
canal inguinal (60 % des cas). Si les testicules cryptorchides sont en général
normaux à la naissance, des altérations histologiques apparaissent fréquem-
ment au cours de la première année de vie (incidence du cancer testiculaire
accrue de 20-40 %, risque de stérilité).

Malformations des voies génitales chez la femme

Endométriose

L’endométriose est caractérisée par la présence de tissu endométrial ectopique
(localisé en dehors de l’utérus), soit au niveau des ovaires, des trompes, des
ligaments utérins, du septum recto-vaginal, du péritoine pelvien. Comme
l’endomètre utérin, ce tissu est soumis au cycle menstruel. L’étiologie de
l’endométriose reste toujours très controversée.

Selon la théorie de la métaplasie, l’épithélium cœlomique, s’invaginant pour
former les canaux de Müller (qui vont donner naissances à l’utérus et donc à
l’endomètre), garde la potentialité de se différencier en tissu endométrial.
Cependant, le principal mécanisme responsable de l’endométriose pelvienne
pourrait être le reflux menstruel de débris endométriaux et leur implantation
secondaire au niveau pelvien. Des mécanismes génétiques et immunologiques
mettant en jeu l’adhérence cellulaire sont probablement également impliqués.
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9
Puberté

La puberté est la période de la vie au cours de laquelle apparaissent un
changement dans le rythme de croissance somatique, la maturation des gona-
des, et le développement des caractères sexuels secondaires. La puberté se
termine lorsque la fonction de reproduction est acquise. La puberté représente
l’ensemble des phénomènes physiques, psychiques, mentaux, affectifs qui
caractérisent le passage de l’état d’enfant à l’état d’adulte aboutissant à la
fonction de reproduction.

L’apparition de la puberté est sous la dépendance de facteurs internes (hormo-
naux) mais aussi de l’alimentation. On rapporte par exemple comme un fait
clairement établi que l’âge des premières menstruations pour les filles euro-
péennes est tombé de 15-16 ans en moyenne en 1900, à 12-13 ans dans les
années 1970 tout en précisant qu’en 1900 les jeunes filles de milieux aisés
avaient leurs premières règles à l’âge de 12-13 ans. Pour les garçons, la puberté
est plus tardive (Kaufman, 2010).

Chez la femme

Chez la jeune fille impubère, les concentrations en hormones hypophysaires
de type gonadostimulines (LH et FSH) sont très faibles, les concentrations en
hormones ovariennes (œstradiol, œstrone...) extrêmement faibles, tout
comme les sécrétions endocrines hypothalamiques de gonadolibérines
(GnRH). La mise en place de la fonction endocrine sexuelle hypothalamique
(et donc du système nerveux) semble être le facteur déclenchant de la mise en
place des cycles sexuels féminins.

La puberté correspond à la maturation des organes génitaux (caractères
sexuels primaires) et l’apparition de particularités spécifiques au sexe (carac-
tères sexuels secondaires). Ces transformations mettent plusieurs années à
s’accomplir. L’âge du début des modifications morphologiques et la vitesse de
passage d’un stade de développement au suivant varient beaucoup d’un enfant
à l’autre. Cependant, une fois initiés, ces changements pubertaires (dévelop-
pement des organes génitaux externes (OGE) et des caractères sexuels secon-
daires (CSS)) se réalisent selon une séquence chronologique bien établie et
pour laquelle la classification, en cinq stades, de Tanner (1962) sert clinique-
ment de référence.
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Le premier signe de puberté est en général, l’apparition des seins (thélarche),
suivie 6 mois plus tard d’une pilosité sur les grandes lèvres, puis sur le pubis
(pubarche). La pigmentation des mamelons apparaît un an plus tard. La
pilosité axillaire se développe rapidement, en général entre le moment du pic
de croissance maximal et l’apparition des règles (ménarche). La ménarche est
un événement tardif de la puberté (âge moyen de 13 ans, plus ou moins 4 mois
selon les populations) mais n’en marque pas la fin. En effet, les premiers cycles
menstruels sont anovulatoires et il se passe environ 5 ans avant qu’un taux de
fécondité normal ne soit atteint (vers 18 ans) (DiVall et coll., 2009).

Les cycles menstruels débutent à la puberté et s’achèvent à la ménopause. Les
menstruations marquent le début de chaque cycle. Dans l’ovaire, les follicules
à antrum dont l’évolution était bloquée depuis la vie fœtale, reprennent leur
développement.

Les glandes mammaires se développent à partir de 10/11 ans et atteignent le
stade adulte à l’âge de 15 ans. Les différents stades du développement puber-
taire sont cotés de 1 (stade pré-pubère) à 5 (stade adulte) selon la classifica-
tion de Tanner.

Le développement des seins selon Tanner :
• pas de seins, évolution éventuelle du mamelon ;
• apparition du bourgeon mammaire vers 11 ans et demi ;
• apparition de la pigmentation du mamelon et de l’aréole, de profil la saillie
mammaire est bien visible à l’âge de 12 ans et demi ;
• projection antérieure de l’aréole et du mamelon vers 13 ans ;
• anatomie de type adulte, retour de l’aréole dans le plan de la surface du sein
et sillon sous mammaire distinct, à l’âge de 15 ans environ.

Chez l’homme

À partir d’environ 11 ans (puberté), des cellules de Leydig de nouveau en activité
sont décelables dans le tissu interstitiel. Leur sécrétion d’androgènes (testosté-
rone) est sous la dépendance des hormones hypophysaires et FSH, elles-mêmes
commandées par l’unique hormone hypothalamique la GnRH, comme chez la
femme. La sécrétion de GnRH chez l’homme adulte est rythmique (un pic toutes
les 90 minutes). La testostérone agit en retour (feed-back négatif) sur la sécrétion
des hormones hypophysaires, indirectement en agissant sur l’hypothalamus
(la testostérone diminue la fréquence des pics de GnRH) et directement sur
l’hypophyse (la testostérone inhibe la sécrétion de LH). La testostérone agit
sur les cellules de Sertoli notamment par l’intermédiaire d’une protéine de
liaison des androgènes elle-même sécrétée par les cellules de Sertoli sous
l’action de la FSH. Les cellules de Sertoli sécrètent aussi l’inhibine, une
hormone inhibant la sécrétion de FSH par l’hypophyse. La testostérone,
hormone masculinisante, intervient sur l’ensemble de l’appareil génital et est
responsable du maintien des caractères sexuels secondaires (pilosité, croissance,96
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répartition des masses graisseuses et musculaires, timbre de la voix, sécrétions
des glandes sébacées, développement des muscles squelettiques...).

Le premier signe pubertaire est l’augmentation de volume des testicules.
Ensuite la pilosité pubienne apparaît, le scrotum se pigmente et le pénis
grandit. Le développement des testicules est souvent asymétrique. L’appari-
tion de la pilosité faciale et corporelle est plus tardive : duvet de la lèvre
supérieure vers 15 ans, sur les joues vers 16 ans, puis sur le menton. La pilosité
thoracique ne sera complète que plus tard encore (25 ans). L’apparition d’une
gynécomastie (développement du tissu mammaire) est très fréquente (70 %
des garçons normaux entre 13 et 16 ans). Elle est en général réduite à un
disque sous-aréolaire mou, de 2 à 3 cm de diamètre, qui involue spontané-
ment au bout de deux ans mais persiste chez 35 % des hommes adultes
normaux. Le développement du larynx (cartilage cricoïde et muscles du
larynx) est plus important que chez la fille. La mue de la voix commence en
général vers 13 ans et demi et se termine environ un an plus tard.

Puberté précoce

La puberté précoce se définit comme l’apparition des caractères sexuels secon-
daires avant l’âge de 9 ans chez la fille, et avant l’âge de 10 ans chez le garçon.
La puberté précoce est 9 fois plus fréquente chez la fille que chez le garçon,
mais contrairement à celui-ci, elle est rarement lésionnelle (6 % des cas). La
vraie puberté précoce est en rapport avec un trouble primitif de l’axe
hypothalamo-hypophysaire (Ibáñez et coll., 2009). Les fausses pubertés pré-
coces sont en rapport avec un trouble primitif des gonades ou des surrénales.
Ainsi, outre l’échographie pelvienne chez la fille, qui permet d’affirmer rapi-
dement le diagnostic de puberté précoce sur l’aspect des organes génitaux
internes, l’imagerie est fondamentale dans le diagnostic étiologique. L’écho-
graphie permet de plus de découvrir une tumeur primitive sécrétante de
l’ovaire responsable de la puberté précoce.
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10
Fonctionnement des ovaires

L’ovaire assure deux grandes fonctions : l’ovogenèse (production d’ovocytes
aptes à la fécondation) et la stéroïdogenèse (synthèse hormonale). Lors de
l’ovogenèse, les ovogonies vont subir une réduction du nombre de chromo-
somes pour passer de 46 chromosomes (nombre spécifique de l’espèce
humaine) à 23 chromosomes lors de la méiose.

Le follicule, lors des derniers jours de sa croissance, synthétise des œstrogènes
et plus particulièrement de l’œstradiol. Cette synthèse augmente progressive-
ment jusqu’à l’ovulation. Après l’ovulation, la synthèse d’œstradiol diminue
et le corps jaune sécrète essentiellement de la progestérone. Ces deux grandes
fonctions de l’ovaire peuvent être altérées par l’action des perturbateurs
endocriniens. Il existe des différences dans le fonctionnement des ovaires
entre espèces, certaines ne produisent qu’un ovocyte à chaque cycle (femme,
brebis, vache, jument) alors que d’autres sont poly-ovulantes (rongeurs).

Cycles œstriens et menstruels

Il existe deux types de cycles chez les mammifères : les cycles œstriens, avec
des chaleurs à chaque cycle et les cycles menstruels (primates) avec des
menstruations (saignements) (Driancourt et coll., 1991). L’œstrus et la mens-
truation permettent de caractériser respectivement le début de chaque cycle.
L’ovulation a lieu au début du cycle œstrien et au milieu du cycle menstruel.

Les cycles sexuels se composent de deux phases : la phase folliculaire (de
durée variable en fonction des espèces (tableau 10.I) qui correspond à la
période de croissance terminale du ou des follicules jusqu’à l’ovulation, et une
phase lutéale qui s’étend de l’ovulation jusqu’à la régression fonctionnelle du
corps jaune.

Selon les espèces, les cycles peuvent être mono ovulatoires avec une phase
folliculaire courte (brebis) ou longue (jument), ou bien une poly ovulation se
produit au cours d’un cycle long (truie) ou court (rongeurs). La durée des phases
folliculaires varie d’une espèce à l’autre mais reste généralement courte par
rapport à la phase folliculaire des cycles menstruels des primates. En effet, seuls les
cycles œstriens présentent en permanence des follicules de taille pré ovulatoire.
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Chez la femme et la rate, l’ovaire ne porte de follicules ovulatoires que pendant
la période pré ovulatoire du cycle. En revanche, chez la vache, la brebis et la
jument, les follicules pré ovulatoires se succèdent au cours du cycle, ce qui
raccourcit d’autant la phase préparatoire des follicules. Enfin, il existe certains
mammifères (chamelle, lapine, hase, chatte) chez lesquels c’est l’accouplement
qui induit une décharge ovulante de LH et qui provoque l’ovulation.

Tableau 10.I : Caractéristiques chronologiques des cycles sexuels de quelques
mammifères (d’après Driancourt et coll., 1991)

Espèce Durée du
cycle (jours)

Durée de la
phase lutéale
(jours)

Durée de la phase
folliculaire (jours)

Durée
de
l’œstrus

Moment de l’ovulation

Vache 21 (18-24) 17 (15-19) 4 (2-5) 20 h 12-15 h après fin des chaleurs

Brebis 17 (15-19) 15 (14-16) 2 (2-3) 24 h 18-36 h après début des chaleurs

Jument 21 (16-30) 14 (12-15) 7 (4-15) 6 j (2-14) 6 j (2-14) après début des chaleurs

Rate 4 -5 1-2 3 9 j 8-10 h après début des chaleurs

Femme 28 (24-35) 14 (12-17) 14 (12-18) Milieu du cycle

Production cyclique des gamètes

Lors de chaque cycle, l’un des deux ovaires libère un ovocyte. Au début du
cycle, un follicule cavitaire qualifié de dominant se développe rapidement lors
de la phase folliculaire (environ 14 jours). L’ovulation marque la fin de la
phase folliculaire. Elle correspond à l’éclatement du follicule mûr ou follicule
de De Graaf et à l’expulsion de l’ovocyte. La phase lutéale (environ 14 jours)
est caractérisée par la transformation du follicule en corps jaune. S’il n’y a pas
de fécondation, ce corps jaune régresse progressivement en fin de cycle.

Contrôle hypothalamo-hypophysaire
des sécrétions ovariennes

Le fonctionnement des ovaires est contrôlé par deux formations situées à la
base du cerveau : l’hypothalamus et l’hypophyse. L’hypothalamus sécrète une
hormone, la GnRH (Gonadotrophin Releasing Hormone), qui va stimuler
l’hypophyse (figure 10.1). En réponse, l’hypophyse sécrète deux hormones
(gonadotrophines), la FSH (Follicle Stimulating Hormone) et la LH (Luteinizing
Hormone), qui vont à leur tour agir sur les ovaires. Par leurs sécrétions
hormonales les ovaires vont réguler le fonctionnement de l’hypothalamus et
de l’hypophyse (rétro-contrôle). Les modalités du contrôle varient en fonc-
tion du stade de développement des follicules.100
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Le système de commande de la sécrétion des hormones sexuelles est le même
chez la femme que chez l’homme mais les modalités sont différentes.

L’hypophyse sécrète de façon cyclique deux gonadostimulines : FSH, qui
active le recrutement d’un follicule dominant ainsi que sa croissance et donc
stimule indirectement la sécrétion d’œstradiol par les cellules folliculaires, et
la LH, qui déclenche l’ovulation et assure la transformation des cellules
folliculaires en corps jaunes (figure 10.2). C’est le premier niveau de contrôle.

La sécrétion des gonadostimulines est sous contrôle hypothalamique. La
GnRH (gonadolibérine) est sécrétée de façon pulsatile. Les pulses de GnRH
stimulent les cellules cibles antéhypophysaires et déclenchent les pulses de
FSH et LH.

Le rythme de sécrétion des neurones à GnRH varie très nettement en cours de
cycle et il est maximal en période pré ovulatoire. C’est le deuxième niveau de
contrôle.

Les taux d’œstrogène et de progestérone sont relativement définis pour cha-
que femme, mais ils varient au cours du cycle. Le système de commande
hypothalamo-hypophysaire doit être soumis à un ensemble de rétrocontrôles
particuliers.

Figure 10.1 : Complexe hypothalamo-hypophyse-gonade chez la femelle
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Figure 10.2 : Profils hormonaux au cours du cycle menstruel chez la femme

Le complexe hypothalamo-hypophysaire détecte, à tout moment, les varia-
tions des taux sanguins d’hormones ovariennes et modifie son activité en
fonction des taux détectés. C’est généralement un rétrocontrôle négatif c’est-
à-dire qu’une hausse du taux d’œstrogène entraîne une diminution de la
sécrétion de gonadostimulines. La production massive d’œstradiol par le fol-
licule mûr sensibilise les cellules antéhypophysaires ce qui déclenche une
augmentation de la sécrétion des gonadostimulines (LH). Dans ce cas, on
parle de rétrocontrôle positif.
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11
Fonctionnement des testicules

La spermatogenèse et la spermiogenèse sont les processus cellulaires qui pro-
duisent des cellules sexuelles mâles matures. Ces processus ont lieu dans les
tubes séminifères des testicules de l’homme pubère, comme le montre la figure
11.1. La maturation épididymaire, se déroulant lors du transit des spermato-
zoïdes dans l’épididyme, est indispensable pour l’obtention d’un gamète
mature physiologiquement fonctionnel.

Spermatogenèse

La spermatogenèse se déroule chez l’homme au sein des tubules séminifères et
est un phénomène continu chez l’homme adulte. Schématiquement, le tes-
ticule peut être divisé en deux compartiments : le compartiment tubulaire où
se déroule la spermatogenèse et le compartiment interstitiel, situé entre les
tubules séminifères.

Dans le compartiment interstitiel vont être retrouvés plusieurs éléments cel-
lulaires dont les cellules de Leydig qui sont à l’origine de la sécrétion de
testostérone, hormone, qui permettra la masculinisation de l’individu et
notamment le développement des organes androgéno-dépendants, l’acquisi-
tion et le maintien des caractères sexuels secondaires. D’autres éléments
cellulaires vont également être retrouvés dans le compartiment interstitiel
comme des macrophages, des précurseurs de cellules de Leydig ou des cellules
péritubulaires disposées contre le tubule séminifère. Enfin, des capillaires
lymphatiques peuvent être mis en évidence ainsi que des capillaires sanguins,
à endothélium continu, capillaires qui participent à la barrière hémo-
testiculaire.

Dans le compartiment tubulaire, deux grands types de cellules vont être
retrouvés : les cellules de Sertoli et les cellules de la lignée germinale.
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Figure 11.1 : Schéma du testicule et de l’épididyme, lieux de la spermatogenèse
et de la maturation du gamète mâle, chez l’homme

Les cellules de Sertoli sont de grandes cellules à noyaux encochés qui vont de
la membrane basale à la lumière du tube séminifère. Ce sont les cellules de
soutien de la spermatogenèse et le nombre de cellules de Sertoli serait un
élément important en relation avec le nombre de gamètes produit chez
l’homme. Ces cellules de Sertoli acquièrent un caractère différencié à la
puberté, elles sont non seulement les cellules de soutien mais également les
cellules nourricières de la spermatogenèse notamment de par le nombre de
facteurs de croissances sécrétés, de par les contacts physiques avec les cellules
germinales. Elles ont un rôle essentiel dans les régulations paracrines (dans le
testicule) mais également endocrines (hors testicule, par exemple sur l’hypo-
physe). Enfin les cellules de Sertoli participent grâce aux jonctions serrées au
pôle basal du tube séminifère, à la barrière hémo-testiculaire.

Les cellules germinales sont composées de trois grandes catégories de cellules
correspondant à des phases de la spermatogenèse. La phase de division impli-
que les spermatogonies et permet la continuité de la spermatogenèse chez
l’adulte. La phase de méiose concerne les spermatocytes et permet la création
de cellules haploïdes et le brassage génétique. Enfin, pendant la phase de
différenciation, la spermatide va subir un processus majeur de différenciation
aboutissant au spermatozoïde.104
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Phase de division

La phase de division met en jeu les spermatogonies qui sont des cellules
diploïdes (2n chromosomes) sièges de divisions cellulaires classiques. Il existe
trois sortes de spermatogonies selon leur degré de différenciation ou de divi-
sion : Ad, noyau sombre (dark), cellule souche de la spermatogenèse, en
contact avec la membrane basale ; Ap, noyau pâle, sans vacuole nucléaire qui
par mitose donne des spermatogonies B ; B, noyau à chromatine en agrégat
périphérique, contact avec membrane basale moins important que pour Ad
ou Ap. Chez l’homme adulte, les spermatogonies Ad peuvent être considérées
comme des cellules souches de la spermatogenèse ; elles sont quiescentes et ne
rentrent en division probablement que s’il existe un déficit cellulaire en aval.
Elles peuvent se diviser pour donner des spermatogonies Ap. Les spermatogo-
nies Ap vont se diviser pour donner deux Ap ou pour donner deux spermato-
gonies B. On estime qu’elles donnent une B tous les 16 jours. Les spermatogo-
nies B se divisent et donnent les spermatocytes I. Le fait que les
spermatogonies Ad se divisent en Ap fait qu’il existe un véritable renouvelle-
ment de ces cellules permettant ainsi un maintien continu de la spermatoge-
nèse. Ces cellules sont situées dans le compartiment basal du tube séminifère,
les Ad et Ap étant en contact étroit avec la membrane basale.

Phase de méiose

La phase de méiose met en jeu les spermatocytes. Le spermatocyte I issu de la
division des spermatogonies B est le siège, pendant la période qui précède la
prophase de la première division de la méiose, d’une activité de synthèse très
importante qui se traduit par une augmentation du cytoplasme et un double-
ment de la qualité d’ADN (2n chromosomes, 4ADN). Cette cellule (parfois
appelé auxocyte) est la plus volumineuse de la spermatogenèse observée sur
les coupes tissulaires. Elle est le siège de la première division de la méiose, la
mitose réductionnelle qui entraîne la séparation des chromosomes homo-
logues appariés, pour aboutir au spermatocyte II, cellule haploïde ayant n
chromosomes mais 2ADN. Ce spermatocyte est rapidement le siège de la
mitose équationnelle de la méiose qui va avoir pour résultat une cellule
haploïde à n chromosomes et n ADN : la spermatide.

Phase de différenciation

La phase de différenciation appelée spermiogenèse, concerne la spermatide
qui est une cellule ronde issue de la mitose équationnelle de la méiose. Cette
cellule ronde subit une différenciation très poussée, avec notamment plusieurs
événements d’importance. Il s’agit tout d’abord de la mise en place de l’acro-
some, à partir de la confluence de vésicules sécrétées par l’appareil de Golgi,
qui va venir recouvrir les deux tiers antérieurs du noyau. Pendant la transfor-
mation nucléaire, les histones sont remplacées par des protéines de transition
puis par des protamines, ce qui va avoir pour conséquences une extrême
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compaction du matériel nucléaire et une protection du génome. Les histones
représenteront, dans le spermatozoïde, seulement 20 % environ des protéines
nucléaires. Il est à noter lors de ces déplacements, l’induction de cassures dans
l’ADN qui doivent être réparées pour avoir un génome normal. Par ailleurs, le
noyau du spermatozoïde va acquérir une forme spécifique de l’espèce.

Se produit ensuite la mise en place du flagelle, l’axonème du flagelle ayant
pour origine le centriole distal, le centriole proximal qui joue un rôle après la
fécondation se situant juste en dessous de la pièce connective assurant la
cohésion entre la tête et le flagelle du spermatozoïde. Puis un manchon de
mitochondrie se met en place au niveau de la pièce intermédiaire du flagelle.
Enfin, la plus grande partie du cytoplasme est phagocytée par la cellule de
Sertoli lors de la spermiation c’est-à-dire la libération du spermatozoïde dans
la lumière du tubule séminifère.

Plusieurs points doivent être soulignés :
• la continuité de la spermatogenèse chez l’adulte grâce au renouvellement
des spermatogonies Ap ;
• la durée de la spermatogenèse spécifique de l’espèce, elle est chez l’homme
de 74 jours ;
• l’existence de ponts intercytoplasmiques entre les populations cellulaires ;
• l’existence de cellules souches quiescentes, les spermatogonies Ad, pouvant
être réactivées ;
• la nécessité du transit épididymaire qui a une importance majeure en
physiologie car c’est lors du transit épididymaire que le spermatozoïde va
achever sa maturation.

Il est dès lors compréhensible qu’une altération de la physiologie épididy-
maire, par un facteur environnemental, peut avoir des conséquences sur les
fonctions du spermatozoïde pouvant avoir un effet y compris sur le développe-
ment embryonnaire.

Enfin, le dernier point concerne la barrière hémo-testiculaire qui est constituée
par la paroi non fenêtrée des capillaires, les cellules péri-tubulaires, la membrane
basale du tubule séminifère et la cellule de Sertoli au niveau des jonctions. Cette
barrière a un rôle sélectif et protège par là même les cellules haploïdes qui sont
situées dans le compartiment adluminal du tubule séminifère.

Contrôle neuro-endocrinien de la fonction testiculaire

Le « chef d’orchestre » de la fonction testiculaire est la production pulsatile
de GnRH (Gonadotropin Releasing Hormone) par des neurones de l’hypothala-
mus, production très augmentée à la période pubertaire, alors que s’installe la
fonction testiculaire. La GnRH provoque la sécrétion hypophysaire, elle-
même pulsatile, de deux hormones, la FSH et la LH (figure 11.2).106
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Figure 11.2 : Complexe hypothalamus-hypophyse-testicule
SNC : système nerveux central ; T : testostérone ; I : inhibine ; ABP : Androgen Binding
Protein ; MP : membrane plasmique

Schématiquement, la FSH, en association avec la testostérone, permet le
développement des cellules de Sertoli et la spermatogenèse donc la fonction
exocrine du testicule (excrétion des spermatozoïdes) alors que la LH assure la
multiplication des cellules de Leydig et la sécrétion de testostérone, fonction
endocrine du testicule.

La stéroïdogenèse est commandée par la LH qui se fixe sur des récepteurs
membranaires des cellules de Leydig ; les cellules de Leydig sécrètent alors des
androgènes, essentiellement de la testostérone (T) ; la testostérone pénètre
dans le compartiment tubulaire où elle se lie à une glycoprotéine de liaison,
l’ABP (Androgen Binding Protein) pour conditionner le développement de
l’épithélium séminal et le bon fonctionnement des voies génitales ; la testo-
stérone libre passe dans le sang et exerce deux actions : une action positive sur
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le tractus génital et les glandes annexes et principalement après action de
l’aromatase et transformation en œstradiol, un rétrocontrôle sur la sécrétion
de LH et FSH, soit indirectement sur les neurones hypothalamiques, soit
directement sur les cellules gonadotropes hypophysaires.
La FSH se fixe sur des récepteurs membranaires des cellules de Sertoli et joue
un triple rôle : elle active la spermatogenèse par l’intermédiaire du cytoplasme
sertolien ; elle stimule la formation d’ABP et provoque la sécrétion d’inhi-
bine, hormone exerçant un rétrocontrôle négatif sur la sécrétion de FSH, soit
sur les neurones hypothalamiques en diminuant la sécrétion de la GnRH, soit
directement sur les cellules gonadotropes hypophysaires.
Il existe également des sécrétions autocrines – la sécrétion de la testostérone
exerce une rétro-inhibition sur l’activité des enzymes de la stéroïdogenèse à
l’intérieur de la cellule de Leydig – et des sécrétions paracrines entre la cellule
de Sertoli et la cellule de Leydig. La testostérone peut être aromatisée en
œstradiol dans la cellule de Sertoli, l’œstradiol inhibera par voie paracrine la
sécrétion de testostérone dans la cellule de Leydig (et par voie endocrine la
sécrétion de FSH).
Comme tous les organes, les testicules, les voies génitales et les glandes
annexes sont sous double contrôle, hormonal (neuro-endocrinien) et nerveux
(système nerveux sympathique).

Régulation thermique

Chez les mammifères, une spermatogenèse normale nécessite une hypother-
mie physiologique : la température des testicules doit être plus basse que la
température corporelle. Chez l’homme, une température testiculaire d’envi-
ron 33-35 °C permet un fonctionnement optimal de la spermatogenèse. Cette
hypothermie relative (euthermie testiculaire) est maintenue grâce au système
vasculaire particulier qui permet, par des échanges thermiques à contre cou-
rant, un refroidissement du sang artériel arrivant au testicule et également
grâce au système scrotal, qui par ces capacités d’adaptation, va permettre les
échanges entre le scrotum et le milieu extérieur et ainsi refroidir le contenu
scrotal. Par ailleurs, il faut noter que l’épididyme est également un organe
thermosensible nécessitant un environnement thermique abaissé. Les consé-
quences d’une élévation de la température épididymo-testiculaire ont été
étudiées chez l’animal et l’homme. Chez l’homme, une faible augmentation
de la température (n’atteignant toutefois pas la température corporelle) a pour
conséquence une altération quantitative de la spermatogenèse, diminution
majeure de la quantité de spermatozoïdes produits avec à l’extrême une
azoospermie, mais également une altération qualitative de la spermatogenèse
(Mieusset et Bujan, 1995).
Cette notion de thermodépendance de la fonction épididymo-testiculaire
concernant la production des gamètes et leur qualité doit être bien connue108
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d’autant plus que les perturbations des systèmes de régulation thermique,
certaines habitudes de vie ou l’exposition professionnelles à des sources de
chaleur peuvent modifier l’équilibre thermique qui permet un fonctionne-
ment optimal.
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12
Modifications épigénétiques

La notion d’épigénétique a été pour la première fois formulée dans les années
1950 par Conrad Waddington comme « tout ce qui relie le génotype au
phénotype », à savoir comment une simple information codée peut être
modulée en fonction de stimuli développementaux et environnementaux et
donner lieu à une identité cellulaire ou individuelle complexe. La définition
moléculaire actuelle s’entend comme « l’étude des changements héritables
(mitotiquement ou méiotiquement) et réversibles de l’expression génique qui
n’impliquent pas de changement de la séquence d’ADN » (Holliday, 1990).

L’information épigénétique correspond à des modifications biochimiques qui
vont cibler soit la molécule d’ADN, soit les protéines histones et en par-
ticulier leurs extrémités amino-terminales qui sortent librement du nucléo-
some. Chez les mammifères, la méthylation de l’ADN est ciblée spécifi-
quement sur les cytosines et fait intervenir des enzymes spécialisées, les
ADN-méthyltransférases ou DNMT, qui existent au nombre de 4 chez
l’Homme (Goll et Bestor, 2005). Les protéines DNMT3A, DNMT3B et leur
co-facteur DNMT3L sont responsables de l’établissement des profils de
méthylation, tandis que DNMT1 est une enzyme de maintenance qui assure
la propagation des profils de méthylation à chaque cycle de réplication.
Lorsque localisée en densité suffisante sur les régions promotrices des gènes, la
méthylation de l’ADN entraîne une répression des gènes associés. Elle agirait
directement par encombrement stérique, en empêchant la liaison de facteurs
de transcription, ou indirectement par le recrutement de protéines spéciali-
sées, appelées protéines de liaison à l’ADN méthylé (MBD) et qui agiraient
elles-mêmes au sein de complexe de remodelage de la structure chromati-
nienne. Les modifications post-traductionnelles des histones composent un
système de régulation beaucoup plus complexe, combinant plus de 70 sites de
modifications identifiés à ce jour (Kouzarides, 2007) et quelques centaines de
protéines catalysant l’ajout ou le retrait de ces modifications. Les modifica-
tions d’histones agissent pour certaines directement sur la conformation chro-
matinienne, comme cela a été démontré pour l’acétylation, mais aussi indirec-
tement par le recrutement de protéines chromatiniennes accessoires. D’une
manière générale, l’acétylation des résidus lysine indique un état actif, tandis
que la méthylation des lysines et arginines peut avoir un effet activateur ou
répresseur suivant leur position. Pour ne citer que les plus connues, les mar-
ques de méthylation sur les lysines en position 9 et 27 de l’extrémité de
l’histone H3 (respectivement H3K9 et H3K27) sont répressives, la marque de
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méthylation en H3K4 est activatrice. Les relations épistatiques entre méthy-
lation de l’ADN et modifications des histones sont bi-directionnelles, tradui-
sant une boucle de renforcement mutuel : la méthylation de l’ADN d’une
séquence influence les profils de modifications des histones associées, mais à
l’inverse, la réaction de méthylation de l’ADN dépend aussi de profils de
modifications d’histones pré-existants. La combinatoire de modifications épi-
génétiques à l’échelle du génome entier compose l’épigénome.

La régulation épigénétique participe au programme développemental et cellu-
laire normal. Ainsi, l’engagement vers un programme particulier est initié par
divers stimuli, le plus souvent sous forme de signaux tels qu’une molécule
développementale, une hormone, un changement de température, l’applica-
tion de forces physiques... Cette perception de l’environnement extérieur est
traduite au sein de la cellule par des voies de signalisation intracellulaires, qui
aboutissent dans le noyau à l’activation ou la répression de gènes cibles, par la
liaison de facteurs de transcription. Cette réponse transcriptionnelle est
ensuite consolidée par des modifications épigénétiques, comme la méthyla-
tion de l’ADN et les modifications post-traductionnelles des histones. Ces
modifications vont assurer la stabilité de la décision cellulaire en l’absence du
signal inducteur d’origine, mais également la perpétuation de cette identité
aux cellules filles issues de la cellule d’origine qui a été confrontée au signal
inducteur. Sans ce verrou final, les décisions développementales seraient
labiles et la constitution de tissus homogènes impossible.

Des anomalies épigénétiques peuvent survenir à la suite de mutations géné-
tiques dans des enzymes impliquées dans le répertoire de modifications épigé-
nétiques. On peut citer pour exemple le syndrome ICF (Immunodeficiency,
Centromeric instability and Facial anomalies), une pathologie de défaut consti-
tutif de méthylation de l’ADN, associée à des mutations dans le gène codant
pour l’ADN-méthyltransférase DNMT3B (Xu et coll., 1999). Des anomalies
épigénétiques, ou épimutations, peuvent aussi être la conséquence d’une
altération d’un programme développemental ou cellulaire donné, et leur
incidence est augmentée par des facteurs clairement identifiés : le régime
alimentaire, l’âge, le cancer, le comportement maternel, le contexte hormo-
nal, les infections virales ou bactériennes, l’exposition à des agents chimiques
présents dans l’environnement (Van Vliet et coll., 2007). Ces altérations de
méthylation peuvent être locales, ou concerner des régions plus étendues du
génome et signent généralement dans ce cas une perturbation de l’expression
des ADN-méthyltransférases.

Pour illustration de la modulation possible des profils épigénétiques, des
analyses familiales étendues et suivies sur plusieurs années ont permis de
révéler la dérive épigénétique des individus au cours de leur vie (Sandovici et
coll., 2005). Les couples de jumeaux monozygotes constituent un modèle
d’étude typique de l’influence de l’environnement et de l’expérience de
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chacun sur son patrimoine épigénétique. Avec l’âge, les jumeaux mono-
zygotes apparaissent de plus en plus discordants épigénétiquement, accumu-
lant au cours de leur vie des différences de profils de méthylation, dans les
cellules du sang circulant (Fraga et coll., 2005 ; Kaminsky et coll., 2009). Ces
variations épigénétiques ne sont cependant pas pour autant synonymes de
pathologies et, comme dans le cas de variations génétiques, ont dans leur
majorité un impact neutre sur le phénotype. Il existe cependant également
des cas de discordance pathologique entre jumeaux monozygotes, qui signent
l’acquisition de profils épigénétiques non conformes et délétères chez l’un
d’eux. Un cas classique est celui du syndrome de Wiedeman-Beckwith, où
l’anomalie de méthylation a pu être identifiée sur une région de contrôle de
gènes soumis à empreinte parentale uniquement chez les jumeaux atteints
(Orstavik et coll., 1995). Le défaut épigénétique serait dans ce cas apparu de
manière quasi concomitante avec la scission de l’embryon précoce. Il existe
également des individus totalement chimères pour cette condition, indi-
quant ici encore l’acquisition assez précocement au cours du développement
d’une anomalie de méthylation dans une cellule ou quelques cellules, suivie
de leur expansion clonale. Enfin, l’existence d’allèles « épistables » a permis
de mettre en évidence chez la souris l’influence possible du régime alimen-
taire de la mère, et en particulier la disponibilité en folates qui sont utilisés
comme donneurs de groupements méthyles pour la cellule, sur le profil de
méthylation de ces allèles chez les petits exposés in utero à ce régime (Wolff et
coll., 1998 ; Waterland et coll., 2006). Le statut de méthylation de ces allèles
est également sensible à des expositions in utero au bisphénol A (Dolinoy et
coll., 2007).

D’une manière générale, un mode d’action épigénétique est suspecté lorsque
des perturbations précoces en vie embryonnaire, fœtale ou néonatale indui-
sent un phénotype adulte. Lorsque ces perturbations atteignent la lignée
germinale, ces effets peuvent se manifester à la génération suivante, dans la
descendance produite de ces gamètes épigénétiquement anormaux. On parle
alors d’effets multigénérationnels (figure 12.1). Si ces anomalies persistent
encore à la génération suivante et sont donc à nouveau transmis par la lignée
germinale qui n’a pas elle-même été exposée, on parle alors d’effets transgéné-
rationnels. Comme développé dans le paragraphe suivant, la reprogramma-
tion épigénétique extensive que connaît la lignée germinale des mammifères
rend cependant ce type de phénotype transgénérationnel peu probable, dans
l’espèce humaine en particulier.
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Figure 12.1 : Altérations épigénétiques de la lignée germinale et effets sur la
descendance
Une femelle gestante F0 exposée à des perturbateurs épigénétiques porte un fœtus F1
dont les lignées somatiques et germinales seront directement exposées. L’individu F2
descend lui-même directement de cette lignée F1 exposée, et les effets observés en F1
sont donc qualifiés de multigénérationnels, s’ils atteignent à la fois les générations F1 et
F2. En revanche, la lignée germinale de F2 n’a pas été exposée, de même que l’individu
F3 issu de cette lignée germinale. Des effets observés en F3 après exposition de la F1 in
utero signent ainsi une imprégnation épigénétique irréversible, qui se transmet de façon
autonome au cours des générations.

Développement germinal et méthylation de l’ADN :
remise à zéro et acquisition du programme germinal

Tout programme de différenciation normal s’accompagne de profils épigénéti-
ques spécifiques. Les cellules germinales des mammifères subissent notam-
ment des remaniements importants de leurs profils de méthylation au cours de
leur émergence et de leur différenciation vers la formation de gamètes (Tras-
ler, 2006). Des études sur le modèle murin ont démontré que la programma-
tion épigénétique de la lignée germinale est particulièrement importante pour
l’acquisition de l’empreinte génomique (ou empreinte parentale), et le main-
tien de l’intégrité génomique via la répression des éléments transposables du
génome (Bourc’his et coll., 2001 ; Bourc’his et Bestor, 2004).

Les transitions de méthylation que connaît la lignée germinale sont étroite-
ment liées au programme de différenciation de la gonade (figure 12.2).
L’entrée des cellules germinales dans les ébauches gonadiques (qui a lieu vers
10,5 jours de gestation chez la souris) déclenche ainsi un effacement des
profils de méthylation : d’un statut globalement méthylé de 60 %, la cellule114
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germinale primordiale passe à un taux de 7 % (Popp et coll., 2010). Cette
relaxation coïncide avec l’acquisition de la pluripotence, et donc de la poten-
tialité développementale et épigénétique du gamète à donner lieu au dévelop-
pement d’un individu dans sa totalité. Cette phase d’effacement permet aussi
potentiellement de remettre à zéro dans la nouvelle lignée germinale toute
anomalie de méthylation ou épimutation acquise, et empêche ainsi sa trans-
mission à la génération suivante. En d’autres termes, cette reprogrammation
empêche a priori tout effet transgénérationnel des épimutations. Suite à cette
déméthylation s’effectue un programme de reméthylation, sous la gouver-
nance des enzymes DNMT3A, DNMT3B et du co-facteur DNMT3L, qui
s’exécute selon des cinétiques différentes en fonction du sexe de l’individu,
signant cette fois l’importance de l’environnement gonadique sexué sur ce
processus (Schaefer et coll., 2007 ; Bourc’his et Proudhon, 2008). Chez le
mâle, l’expression du gène de détermination sexuelle SRY porté par le chro-
mosome Y, déclenche la reméthylation germinale en période fœtale, dès le
jour 13,5 de gestation chez la souris. Les cibles identifiées de cette reméthyla-
tion mâle sont les éléments transposables qui comptent pour la moitié du
génome, et les gènes soumis à empreinte paternelle. Ces profils de méthyla-
tion mâle sont ensuite maintenus et perpétués dans la lignée germinale après
la naissance, au cours de la méiose et jusqu’à la formation de spermatozoïdes
matures. Chez la femelle, la déméthylation est d’abord suivie par l’entrée en
méiose, initiée vers 13,5 jours de gestation. La reméthylation n’a lieu qu’après
la naissance chez la souris femelle, à chaque cycle d’ovulation, dans les
cohortes d’ovocytes dictyés en phase de maturation. Une taille ovocytaire
critique de 60 microns, et donc un stade assez avancé de maturation fol-
liculaire, a été identifiée comme déterminante pour déclencher l’initiation de
ce processus (Lucifero et coll., 2004). Les cibles identifiées de cette reméthy-
lation femelle sont les éléments transposables, les gènes soumis à empreinte
maternelle et plusieurs gènes importants pour le développement (Borgel et
coll., 2010). L’acquisition en vie adulte des profils de méthylation ovocytaire
est connue pour être sensible à des perturbations hormonales ou l’induction
de programmes accélérés de maturation ovocytaire comme ceux mis en jeu
dans les protocoles de superovulation en assistance médicale à la procréation
(Fauque et coll., 2007). Du fait de cette chronologie de reméthylation postna-
tale, la lignée germinale femelle pourrait cependant être moins exposée à des
altérations survenant en période in utero, comparée à la lignée germinale mâle
qui subit à la fois la déméthylation et la reméthylation avant la naissance.
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Figure 12.2 : Cinétique d’acquisition de la méthylation de l’ADN au cours du
développement de la lignée germinale mâle et femelle chez la souris (d’après
Bourc’his et Proudhon, 2008)
Les cellules germinales primordiales (PGC) subissent un effacement de leurs profils de
méthylation déclenché par leur arrivée dans les ébauches gonadiques vers 10,5 jours
post coïtum (jpc). À 12,5 jpc, ces cellules sont globalement déméthylées, alors que le
gène SRY commence à s’exprimer dans la gonade des individus mâles. À 13,5 jpc, les
cellules germinales mâles reméthylent leur génome. Les cellules germinales femelles
rentrent à ce stade en méiose, et ne se reméthylent qu’après la naissance, à chaque cycle
d’ovulation, dans les cohortes successives d’ovocytes qui entrent en phase de croissance
finale.
SSC : cellules souches des spermatogonies ; L/z : leptotène/zygotène ; P : pachytène ;
D : diplotène ; Spg : spermatogonie ; Fg : ovocyte mûr ; Ng : ovocyte quiescent ;
M : ovocyte en métaphase II de la méiose, après ovulation

En accord avec la remise à zéro complète des profils de méthylation dans la
lignée germinale précoce des mammifères, il n’existe à présent aucun cas prouvé
chez l’Homme de transmission de caractères épigénétiques acquis à la descen-
dance. Une limitation technique majeure s’impose : même si une anomalie de
méthylation de l’ADN apparaît comme héréditaire au sein d’une famille, il
faudrait séquencer le génome entier de l’individu et de ses apparentés pour
prouver le caractère autonome de cette épimutation, ou en d’autres termes qu’il
ne s’agit pas d’une mutation génétique qui a pour effet secondaire cette anoma-
lie de méthylation. Cependant, il ne peut être totalement exclu à l’heure
actuelle que l’effacement dans la lignée germinale soit total, qu’il n’existe pas un
niveau basal de méthylation persistante. Chez la souris, les allèles épistables
mentionnés plus haut auraient des effets transgénérationnels potentiels (Mor-
gan et coll., 1999 ; Rakyan et coll., 2003). Ces cas sont en fait associés à des
séquences qui sont connues pour ne pas être totalement remises à zéro dans la
lignée germinale des rongeurs, les séquences IAP (Intracisternal A Particles)116
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(Hajkova et coll., 2002). De tels exemples de séquences résistantes à la
reprogrammation germinale, assez uniques il faut tout de même le mention-
ner, pourraient également exister dans le génome humain. Cette idée suscite
de nombreux fantasmes et des rapports sur l’existence de tels phénomènes se
multiplient de nos jours. Cependant, une analyse rigoureuse du mécanisme
moléculaire en cause et la preuve formelle qu’il s’agit bien d’une épimutation
héréditaire et non pas des effets confondants doivent être absolument appor-
tés avant toute conclusion (Youngson et Whitelaw, 2008 ; Galvani et
Bourc’his, 2008).

Compte tenu du rôle crucial de la gonade pour la diffusion de signaux déclen-
chant la déméthylation et la reméthylation dans les deux sexes, il apparaît
clair qu’une exposition précoce à des pertubateurs endocriniens est suscep-
tible d’altérer les profils transcriptionnels et épigénétiques des organes cibles
des androgènes et œstrogènes, et aussi directement ou indirectement la pro-
grammation épigénétique de la lignée germinale. Ci-dessous sont décrits des
cas avérés d’altération épigénétique faisant suite à une exposition à des pertur-
bateurs endocriniens connus, avec des effets potentiels sur la reproduction.

Perturbations « épigénotoxiques » liées à la reproduction

Des perturbateurs endocriniens présents dans une large gamme d’insecticides
et fongicides, ont des effets adverses connus sur le système reproductif femelle
et mâle après exposition in utero. L’étude de leurs effets épigénétiques a
souvent été limitée à quelques séquences cibles, choisies pour leur implication
dans le développement de la gonade ou du tractus génital en général. Très peu
d’études ont étudié directement les profils épigénétiques de la lignée germi-
nale, malgré la documentation d’effets multi- voire transgénérationnels
potentiels. Compte tenu de la plus grande facilité d’investigation de la méthy-
lation de l’ADN, ces études sont pour l’instant limitées principalement à cette
modification épigénétique.

L’étude la plus médiatisée a été celle développée en réponse à une exposition
chez la femelle gestante au fongicide vinclozoline au potentiel anti-
androgénique, en prenant pour modèle le rat de fond génétique mixte
Sprague-Dawley (Anway et coll., 2005). Des expositions par injection de
doses élevées de ce composant induisent une variété de phénotypes soma-
tiques et d’anomalies de la spermatogenèse chez le mâle, qui peuvent se
perpétuer sur 3 générations (Anway et coll., 2006a ; Anway et coll., 2006b),
signant ainsi une imprégnation possible de la lignée germinale. Des anomalies
multi-loci dans le sens d’hyper- et d’hypométhylations ont tout d’abord été
reportées dans le testicule mais également dans une gamme de tissus soma-
tiques sur plusieurs générations (Chang et coll., 2006), avant que cette étude
ne soit rétractée pour cause de non reproductibilité des données (Retraction :
Chang et coll., 2009). Une étude plus récente des profils de méthylation à
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grande échelle établis sur le sperme de pools d’individus sur 3 générations
après exposition in utero de la F1 à la vinclozoline reporte quelques anomalies
modestes de méthylation, toujours dans le sens à la fois de pertes et de gains
(Guerrero-Bosagna et coll., 2010). La méthode de « poolage » ne permet
cependant pas de distinguer les effets directs sur la F1 des effets transmis aux
générations suivantes. Basées sur l’étude nucléotidique de 16 séquences iden-
tifiées comme altérées dans leur méthylation, les anomalies sembleraient
préférentiellement toucher une séquence consensus, pourtant appauvrie en
cytosines, qui sont les cibles de la méthylation de l’ADN. Pour conclure sur ce
chapitre de la vinclozoline, des effets anti-androgéniques sur la génération
directement exposée in utero ont été reportés par plusieurs études, avec une
altération des organes génitaux externes, mais pas d’effet sur la spermatoge-
nèse (Matsuura et coll., 2005). De plus, les phénotypes épigénétiques transgé-
nérationnels n’ont pas été reproduits, notamment par une équipe de recher-
che affiliée au producteur allemand de vinclozoline, après un protocole de
gavage de la mère gestante plutôt que d’injection et sur une lignée congénique
de rats, la lignée Wistar (Schneider et coll., 2008).

L’exposition à 100 mg/kg/j de méthoxychlore, un composé utilisé dans les
pesticides en remplacement du DTT, en période fœtale et néonatale induit
chez le rat femelle une dysfonction ovarienne, associée à des hyperméthyla-
tions modestes d’une cohorte de gènes importants pour le développement
ovarien, tel que le récepteur beta aux œstrogènes (Zama et Uzumcu, 2009).
Les effets sur l’expression de ces cibles n’ont malheureusement pas été analy-
sés, d’où la difficulté de conclure sur une participation réelle de ces anomalies
de méthylation sur le phénotype. Ces hyperméthylations seraient accompa-
gnées d’une hausse de l’expression de l’ADN-méthyltransférase DNMT3B.
Chez le mâle, une exposition en vie adulte au méthoxychlore n’altère pas les
paramètres spermatiques, mais induit de modestes anomalies de méthylation
des gènes soumis à empreinte. En revanche, l’exposition in utero conduit à une
réduction de 30 % du nombre de spermatozoïdes, qui sont de plus porteurs
d’anomalies sévères de méthylation sur les gènes soumis à empreinte pater-
nelle (dans le sens d’une hypométhylation) et aussi à empreinte maternelle
(dans le sens d’une hyperméthylation) (Stouder et Paoloni-Giacobino, 2010).
Ces effets sur la lignée germinale s’estompent en génération F2 pour dispa-
raître en F3, n’impliquant donc pas de transmission transgénérationnelle.

En réponse à une exposition in utero chez la souris à l’agent pro-œstrogénique
diéthylstilbœstrol, une diminution de l’expression et une légère hyperméthy-
lation ont été rapportées sur une cible du récepteur aux œstrogènes, le gène
Hx10a, en association avec une expression accrue des DNMT3A et
DNMT3B (Bromer et coll., 2009). Cette hyperméthylation pourrait partici-
per au développement de tumeurs épithéliales de l’utérus observées chez les
souris femelles ainsi exposées. Une étude menée sur plusieurs générations
suggère que ces effets pourraient s’étendre à la lignée germinale des souris
exposées in utero, puisque leurs descendants présentent le même phénotype de118
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susceptibilité accrue à ce type de tumeur de l’utérus (Newbold et coll., 1998 ;
Newbold et coll., 2006). Cet effet est cependant atténué en proportion par
rapport à la génération directement exposée. Chez le mâle, l’exposition in
utero au diéthylstilbœstrol induit aussi des tumeurs du tractus génital, chez le
mâle directement exposé mais également chez la descendance mâle de femel-
les exposées (Newbold et coll., 2000). Aucune étude des profils épigénétiques
n’a cependant été réalisée pour permettre de conclure sur l’origine et la
transmission possible de ce phénotype chez le mâle.
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13
Conclusions
et perspectives de recherche

Il existe un décalage dans le temps entre la différenciation mâle et femelle. La
différenciation mâle est plus précoce, ce qui implique qu’une exposition à un
moment donné du développement in utero n’aura pas les mêmes effets chez un
fœtus mâle ou femelle.

La différenciation du tractus génital mâle est beaucoup plus dépendante de la
production d’hormones que ne l’est celle de la femelle. En effet, les ovaires du
fœtus ne sont pas indispensables à la féminisation de l’organisme alors que les
testicules le sont pour la masculinisation. Cela est à prendre en considération
pour comprendre pourquoi certaines substances induisent des effets plus mar-
qués chez le mâle que chez la femelle. Tout dérèglement de la fonction
hormonale précoce aura certainement des conséquences plus marquées chez
le mâle que chez la femelle.

En revanche, la disparition ou la diminution brutale d’un grand nombre de
cellules germinales aura des répercussions sur la différenciation de l’ovaire
alors que l’absence de spermatogonies n’influence pas la différenciation du
testicule.

Le stock de follicules primordiaux formés dans l’ovaire fœtal est fixe et
déterminé pour toute la vie reproductive de la femelle tandis que la spermato-
genèse produit des gamètes de façon continue de la puberté à la sénescence
chez le mâle. Certaines altérations survenues très tôt chez la femelle seront
donc irréversibles et auront des effets à très long terme (20 à 30 ans) sur la
fertilité.

Autre élément de réflexion, il existe des différences importantes entre espèces
dans le déroulement de la différenciation sexuelle et dans les mécanismes qui
les régulent. Les rongeurs ne représentent pas l’ensemble des mammifères et
ont des particularités qui en font souvent une exception plus qu’un modèle
universel.

Les différentes étapes du développement ovarien et testiculaire, bien que
globalement similaires chez tous les mammifères, présentent des variations
importantes entre espèces et ne se déroulent pas pendant des périodes simi-
laires (figures 13.1 et 13.2).
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Figure 13.1 : Diagramme représentant les principales périodes du développe-
ment du tractus génital mâle chez l’humain et le rat, en relation avec le niveau
de production de testostérone (d’après Welsh et coll., 2008)

Figure 13.2 : Comparaison des périodes de différenciation ovarienne chez
différents mammifères (d’après Monniaux et coll., 2009)124
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Il existe également des différences physiologiques au niveau du développe-
ment et de la fonction reproductive entre mammifères qui rendent l’extrapo-
lation entre rongeurs et espèce humaine parfois difficile. Citons comme exem-
ple l’ouverture vaginale qui signe le début de la puberté chez la souris mais qui
n’existe pas chez les primates. À l’inverse, l’endométriose n’existe que chez les
primates.

Par ailleurs, les rongeurs sont des animaux poly-ovulants ; à chaque cycle une
dizaine, voire plus, de follicules vont arriver à l’ovulation et une dizaine
d’ovocytes seront produits. Les mécanismes qui régulent la folliculogenèse et
l’ovulation sont donc différents chez le rat ou la souris et dans les espèces
mono-ovulantes comme l’homme ou les ruminants.

Les rongeurs naissent beaucoup plus immatures que la plupart des autres
mammifères, ce qui limite l’extrapolation des expositions reçues après la
naissance (exposition par le lait, le changement de la taille de la portée). La
période néonatale du rongeur correspond du point de vue du développement à
la fin de la grossesse chez l’homme. En conséquence, la correspondance entre
l’ontogénèse du développement ovarien par exemple, et le développement du
système nerveux central (SNC) diffère entre l’homme et le rat, de telle sorte
que des perturbations durant la gestation n’auront pas le même impact sur le
développement du SNC.

Les rongeurs naissent en nombre largement plus élevé ce qui augmente la
variabilité quant à l’exposition individuelle.

Par ailleurs, le micro-milieu hormonal du fœtus in utero (par exemple une
femelle entourée de deux mâles dans l’utérus) peut avoir un effet significatif sur
la physiologie après la naissance et peut entraîner un processus de « masculini-
sation » du fœtus femelle (Brown et coll., 1984 ; Ryan et Vandenbergh, 2002).
Ces facteurs ajoutent de la variabilité individuelle difficile à contrôler quand il
s’agit d’étudier des effets « faibles ». Aujourd’hui encore, le design des modèles
développementaux chez le rongeur n’est pas constant à travers la littérature
scientifique : pour les tests spécifiques soit on utilise seulement des descen-
dants mâles par portée, soit on prend 1-2 descendants au hasard. Cependant,
le test proposé d’un-deux rejetons par portée comme design représentatif de la
portée reste discutable surtout à la lumière des données sur le micro-milieu
hormonal. Comme alternative, le test de toute la portée avec la moyenne de
10 rejetons par portée rend les expériences difficilement réalisables.

Il est donc clair qu’il faut être prudent pour extrapoler des résultats obtenus
chez la souris à l’homme et prendre en compte les différences chronologiques
et physiologiques qui existent entre les deux espèces. D’autres modèles ani-
maux peuvent se révéler plus pertinents que les rongeurs, notamment ceux
qui ont des durées de gestation et de vie longue, qui sont mono-ovulants et ne
portent qu’un seul petit par portée, comme par exemple les ruminants.

Les effets d’exposition in utero à des substances chimiques peuvent se révéler à
très long terme et parfois s’atténuer avec le temps. Il est donc indispensable de
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réaliser des études longitudinales avec plusieurs moments d’investigation (à la
naissance, au sevrage, à la puberté, à l’âge adulte). L’intervalle de temps entre
l’arrêt de l’exposition et le moment de l’étude doit être pris en compte car il peut
expliquer une partie des résultats contradictoires de la littérature scientifique.

Des effets épigénétiques induits par des perturbateurs endocriniens présents
dans l’environnement ont été mis en évidence, illustrant l’impact potentiel
de ces perturbateurs sur la programmation de la reproduction, par altération
de la gonade, du tractus génital ou des cellules germinales. Cependant, ces
études sont très limitées, en termes de couverture génomique (quelques gènes
cibles ont été choisis pour leur implication physiologique) et de l’étendue des
défauts identifiés. Il n’existe pas à l’heure actuelle d’analyse non biaisée et à
grande échelle d’anomalies épigénétiques induites in utero par l’exposition à
de tels facteurs. De plus, aucune étude ne s’est penchée sur les effets potentiels
sur les séquences transposables, dont la dérégulation peut avoir des incidences
épigénétiques sur le contrôle de l’expression des gènes avoisinants, mais
également des effets génétiques par leur capacité à se mobiliser et s’insérer
dans le génome. Ce type d’étude est d’autant plus crucial si l’on considère que
les séquences IAP, qui sont ces séquences qui échappent à la reprogrammation
de la lignée germinale chez la souris, sont issues d’éléments transposables et
sont les seules séquences connues actuellement pouvant sous-tendre des effets
transgénérationnels.
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III
Effets
de xénobiotiques
sur la reproduction





Introduction

La plupart des substances chimiques qui font l’objet de cette expertise sont
identifiées comme des perturbateurs endocriniens (PE). Plusieurs définitions
sont proposées pour les perturbateurs endocriniens. Selon la Commission
européenne, un perturbateur endocrinien est une substance étrangère à l’orga-
nisme qui produit des effets pathologiques sur l’organisme ou sur sa descen-
dance à la suite d’une modification de la fonction hormonale (European
workshop on the impact of endocrine disrupters on human health and wildlife,
1996). Cette définition fait à la fois référence à un mécanisme (modification
de la fonction hormonale) et à l’existence d’un effet pathologique.

Selon l’Agence américaine de l’environnement (EPA), un perturbateur endo-
crinien est un agent exogène qui interfère avec la production, la libération, le
transport, le métabolisme, la liaison, l’action ou l’élimination des ligands
naturels responsables du maintien de l’homéostasie et de la régulation du
développement de l’organisme (Kavlock et coll., 1996). La définition améri-
caine ne fait pas mention d’un effet pathologique sur l’organisme ou sa
descendance.

En pratique, la première définition pose des difficultés méthodologiques, car
elle impose de connaître à la fois l’impact d’une substance à l’échelle fonda-
mentale, et de vérifier que cette substance a un impact sur la survenue de
pathologies passant par ce mécanisme.

Ces notions sont issues des nombreuses études sur les anomalies de la repro-
duction de diverses espèces animales dont l’homme, mettant en cause des
contaminants environnementaux, des œstrogènes de synthèse (diéthylstil-
bœstrol, DES), des xéno-œstrogènes responsables également de cancers.

Dans les pathologies de la reproduction induites par des substances chimiques,
on ne sait que très rarement quels sont les modes d’actions dans le tissu cible
et l’on se réfère à un mode d’action prédit à partir de modèles d’étude in silico,
biochimiques ou cellulaires.

Plusieurs mécanismes d’action peuvent entrer en jeu pour une même sub-
stance. Les mécanismes d’actions potentiels des perturbateurs endocriniens
ne se limitent pas à la compétition pour la liaison d’une hormone à son
récepteur nucléaire ni à l’inhibition de la biosynthèse des hormones. Il a
également été proposé que ceux-ci puissent entrer en compétition pour la
liaison à des protéines de transport ou altérer le métabolisme intracellulaire
des hormones, moduler l’expression des co-activateurs des récepteurs nucléai-
res, la dégradation de ceux-ci ou encore modifier l’expression de gènes à
travers des mécanismes épigénétiques.
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Selon l’approche utilisée pour caractériser l’impact des substances sur la
fonction de reproduction, différents types d’effets peuvent être mis en évi-
dence. Au niveau le plus fondamental, les mécanismes moléculaires peuvent
être exploréés : il s’agit notamment d’identifier les récepteurs nucléaires
pouvant interagir avec la substance considérée et de rechercher les effets des
substances sur les caractéristiques génétiques, sur l’expression des gènes
(transcriptomique par exemple), ou l’expression de certaines protéines (méta-
bolomique). Au niveau cellulaire, l’impact des substances se caractérise par
des perturbations des phénomènes d’apoptose, de prolifération ou de différen-
ciation cellulaire... Au niveau de l’organisme, on peut s’intéresser à l’effet sur
la survenue de certaines pathologies (malformations congénitales, inferti-
lité...). Définir la toxicité réelle des contaminants chimiques implique égale-
ment une bonne connaissance de la toxicocinétique. Enfin, certains effets
concernent la population dans son ensemble, comme c’est le cas de modifica-
tions du sex-ratio.

Un des enjeux de la recherche est l’intégration des connaissances sur les effets
d’une substance donnée observés aux différentes échelles (moléculaire, cellu-
laire, organe, organisme, population). En effet, les connaissances biologiques
et physiopathologiques ne permettent que rarement de prédire avec précision
les répercussions d’une anomalie observée à une certaine échelle sur les
niveaux d’organisation supérieurs.
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14
Toxicocinétique

Du point de vue du toxicologue, le parcours d’un xénobiotique dans l’orga-
nisme peut se schématiser selon quatre étapes majeures (figure 14.1). La
première correspond à l’absorption, c’est-à-dire le passage du milieu extérieur
vers le milieu intérieur. La seconde est la distribution du composé dans les
différents compartiments de l’organisme, les compartiments se traduisant par
un ou plusieurs sites de stockage, des organes ou des tissus cibles, et des sites de
biotransformation de la substance absorbée (3e étape). Enfin, l’étape d’élimi-
nation consiste à rejeter dans le milieu extérieur le xénobiotique préalable-
ment absorbé.

Figure 14.1 : Principales étapes pharmacocinétiques

Certes, ce schéma est simplifié et de nombreux xénobiotiques peuvent être
stockés dans différents tissus ou subir des modifications chimiques dans plu-
sieurs organes, mais il reflète la réalité de deux processus que l’on a coutume de
distinguer mais qui sont intimement liés : la toxicocinétique et la toxico-
dynamie. La toxicocinétique couvre les phénomènes d’absorption, de distri-
bution tissulaire, de métabolisme et d’excrétion, c’est-à-dire qu’elle a pour
principal objectif de déterminer la quantité de substance toxique susceptible
d’atteindre sa cible et de préciser sous quelle forme (composé initial ou
métabolites) elle y parvient. La toxicodynamie se préoccupe de l’interaction
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du xénobiotique avec sa cible et de l’effet toxique que cela produit. Les
interactions entre ces deux domaines déterminent la toxicité d’une substance.
De façon générale, plus la forme toxique d’un xénobiotique est capable
d’atteindre la cible et plus cette dernière est sensible à l’agent exogène et plus
l’effet toxique sera important.

Dans la mesure où la toxicocinétique est un élément critique de la caractéri-
sation du danger d’une substance chimique, il convient de la prendre en
compte dans toute évaluation du risque. Dans ce chapitre, nous traiterons des
différentes phases prises en compte dans les approches de toxicocinétique
telles qu’elles sont définies dans la ligne directrice 417 de l’OCDE qui vient
d’être adoptée (OECD, 2010). Comme il est souligné dans ce document, les
données toxicocinétiques peuvent aider à évaluer l’adéquation et la perti-
nence des données de toxicité animale, à des fins d’extrapolation des dangers
pour l’homme, et peuvent apporter des informations utiles pour déterminer
les effets liés à la voie d’administration, la biodisponibilité et autres aspects
relatifs à la conception de l’étude. En outre, les données sur le métabolisme
peuvent fournir des informations utiles pour évaluer l’importance de la prise
en compte sur le plan toxicologique, de l’exposition à des métabolites exo-
gènes du xénobiotique. Des données toxicocinétiques adéquates aideront à
confirmer l’acceptabilité et l’applicabilité des méthodes fondées sur les rela-
tions quantitatives structure-activité et les prévisions établies à partir de
données croisées sur des substances analogues. Les données toxicocinétiques
peuvent également servir à évaluer la pertinence toxicologique d’autres étu-
des et par exemple aider à l’extrapolation in vivo/in vitro.

Les exemples chargés d’illustrer les différentes parties seront principalement
issus de données relatives aux substances perturbatrices endocriniennes repro-
toxiques.

Absorption

L’absorption est le processus par lequel une substance pénètre dans l’orga-
nisme. Deux éléments de ce processus sont importants à prendre en compte :
la quantité absorbée et la vitesse d’absorption. Bien qu’il existe des différences
liées à la barrière à franchir (peau, poumon, paroi intestinale), l’absorption
des petites molécules revient pour la plupart d’entre elles à un mécanisme de
franchissement passif d’une ou plusieurs membranes (Lehman-McKeeman,
2008). Ce phénomène dépend donc en premier lieu des propriétés physico-
chimiques de la substance elle-même, c’est-à-dire sa masse moléculaire, son
degré d’ionisation, sa réactivité, sa solubilité. Les agents chimiques lipophiles
sont mieux à même de traverser une membrane dont les constituants sont
pour l’essentiel des lipides. En revanche, les molécules ionisées ont très peu de
chances de franchir cet obstacle sous cette forme, sauf pour les très petites132

Reproduction et environnement



molécules qui peuvent dans certains cas diffuser au niveau des pores membra-
naires. Il existe généralement une bonne corrélation entre le caractère lipo-
phile d’un xénobiotique et son degré d’absorption. Toutefois, en particulier au
niveau de l’intestin, cette relation n’augmente plus, ou même décroît pour les
substances très lipophiles (log Kow13 > 4), en raison de la difficulté à former
une solution ou une émulsion dans la lumière intestinale (Walsh et coll.,
1997). Ainsi, l’absorption digestive chez le rat du BDE 153, un hexabromodi-
phényléther qui a un log Kow = 6,4 (ATSDR 2004), est d’environ 75 % de la
dose (Sanders et coll., 2006 ; Hakk et coll., 2009), alors que pour une dose
équivalente et un log Kow = 8,6 (ATSDR 2004), le décabromodiphényléther
(BDE 209) n’est absorbé qu’à environ 25 % (Riu et coll., 2008). La relation
entre la dose externe et interne dépend donc en grande partie du niveau
d’absorption, qui peut être lui-même affecté par le caractère lipophile de la
substance ou encore, pour certains composés, de l’efficacité des systèmes de
pompe à efflux tels que les P-glycoprotéines.

Il faut signaler que biodisponibilité et absorption ne sont pas synonymes. La
différence, par exemple, entre l’absorption orale (c’est-à-dire la présence dans
la paroi intestinale et la veine porte) et la biodisponibilité (c’est-à-dire la
présence dans le sang systémique et dans les tissus) peut, entre autres facteurs,
provenir de la dégradation chimique liée au métabolisme de la paroi intesti-
nale, à l’efflux vers la lumière intestinale ou encore au métabolisme présysté-
mique dans le foie (OECD, 2010).

Distribution

La distribution tissulaire est le processus selon lequel une substance absorbée
(ou ses métabolites) se répartissent dans les différents organes et tissus. Bien
que certaines barrières membranaires soient moins perméables que d’autres,
les mécanismes de diffusion obéissent, de façon générale aux mêmes règles que
celles qui régissent l’absorption et dépendent en premier lieu des caractéris-
tiques physico-chimiques du xénobiotique. Cependant, en matière de pertur-
bation endocrinienne, le franchissement de certaines barrières telles que la
barrière placentaire est à examiner avec attention car il peut conduire à une
exposition du fœtus pendant une période particulièrement sensible du déve-
loppement. Si l’exposition du fœtus aux œstrogènes maternels est limitée en
raison de leur liaison à l’a fœtoprotéine, nombre de perturbateurs endocri-
niens sont beaucoup moins affins à cette protéine et se retrouvent de ce fait
facilement dans la circulation fœtale. C’est ce que rapportent Ikezuki et coll.
(2002) et Vandenberg et coll. (2007) à propos du bisphénol A.

13. Coefficient de partage octanol/eau, mesure de l’hydrophobicité de la molécule
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Métabolisme et élimination

Si les mécanismes d’absorption et de transfert dans les tissus favorisent le
passage des molécules non ionisées lipophiles, l’élimination de ces dernières
implique au contraire qu’elles soient hydrosolubles afin de pouvoir être excré-
tées dans l’urine ou dans la bile. Dans la plupart des cas, cela nécessite la
transformation chimique du xénobiotique qui a pénétré dans l’organisme et
ces réactions sont essentiellement catalysées par des enzymes qui fonc-
tionnent avec des co-facteurs endogènes. Conceptuellement, ce processus a
été séparé en deux phases au cours desquelles le xénobiotique est oxydé, réduit
ou hydrolysé (phase I) et/ou conjugué à l’acide glucuronique, à un groupe-
ment sulfate ou acétate, au glutathion ou encore à un acide aminé (phase II).
Ces réactions prennent en charge non seulement les xénobiotiques, mais
également les composés endogènes comme les stéroïdes, les prostaglandines
ou encore certaines vitamines (figure 14.2).

Figure 14.2 : Systèmes enzymatiques impliqués dans le métabolisme des xéno-
biotiques

Les monooxygénases à cytochrome P450 (CYP) jouent un rôle majeur dans le
métabolisme des xénobiotiques. Ce sont des enzymes membranaires localisées
dans le réticulum endoplasmique. On dénombre une soixantaine de CYP
différents chez l’homme et une douzaine d’entre eux sont utilisés dans le
métabolisme des xénobiotiques, parmi lesquels les formes 1A1/2, 2C9, 2C19,
2D6 et 3A4 sont les plus fréquemment impliquées (Guengerich, 2008). Ces
différentes formes peuvent être inhibées, activées ou induites par les xénobio-
tiques, ce qui affecte non seulement le temps de séjour de la substance dans
l’organisme, mais peut également se traduire par une modification des taux de134
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synthèse ou de dégradation de certaines hormones lorsqu’elles sont prises en
charge par ces enzymes. C’est ainsi que l’on explique, par exemple, l’effet
féminisant de l’atrazine, herbicide longtemps utilisé dans la culture du maïs.
Ce pesticide est un inducteur du CYP2C19 (aromatase), favorisant une sur-
production d’œstrogènes et des effets féminisants (Holloway et coll., 2008). Il
existe un polymorphisme génétique important pour plusieurs CYP, en par-
ticulier les formes 2C9, 2C19 et 2D6, conduisant à des niveaux d’expression
enzymatiques très différents selon les individus (Genguerich, 2008). Ce poly-
morphisme se traduit par des différences interindividuelles de susceptibilité à
l’action des toxiques (Hatagima, 2002).

Les réactions de phase II les plus fréquemment utilisées par l’organisme sont la
glucuronidation et la conjugaison au glutathion et au groupement sulfate.
Alors que la conjugaison à l’acide glucuronique et au sulfate intervient sur des
substrats nucléophiles, celle faisant intervenir le glutathion concerne les
molécules électrophiles. L’uridine-diphosphate glucuronosyl transférase
(UGT) est une famille d’enzymes capable de catalyser le transfert d’un acide
glucuronique sur une molécule possédant une fonction alcool, amine ou thiol.
Il existe près d’une vingtaine d’UGT différentes chez l’homme (Shipkova et
Wieland, 2005), localisées dans la membrane du réticulum endoplasmique. La
plupart des substrats pris en charge par les UGT peuvent également être
métabolisés par les sulfotransférases qui, pour celles impliquées dans le méta-
bolisme des xénobiotiques, sont des enzymes cytosoliques qui utilisent le
phospho-adénosine-phosphosulfate comme co-facteur. Chez les vertébrés, les
UGT, comme les sulfotransférases sont impliquées dans le métabolisme des
hormones stéroïdiennes. Les glutathion-transférases sont des enzymes homo-
ou hétéro-dimériques qui sont principalement cytosoliques mais qui peuvent,
pour certaines classes, être membranaires. Les conjugués au glutathion peu-
vent être éliminés sous cette forme dans la bile, ou subir d’autres étapes de
biotransformation conduisant à la formation d’un conjugué à la cystéine,
lui-même pris en charge par les acétyltransférases pour former un conjugué
mercapturique finalement éliminé dans l’urine.

Les enzymes de phase II peuvent être induites ou inhibées par des xénobioti-
ques, mais dans une moindre mesure que les cytochromes P450. L’effet des
xénobiotiques sur ces enzymes est un des mécanismes impliqués dans la pertur-
bation endocrinienne. Il a ainsi été montré que les polychlorobiphényles
(PCB), les polybromodiphényléthers (PBDE) ou les dérivés halogénés du bis-
phénol A, qui sont trois familles de perturbateurs endocriniens ayant des
propriétés œstrogéniques, ont une affinité limitée pour ER (récepteurs aux
œstrogènes), mais qu’en revanche, ils (ou leurs métabolites) ont une puissante
capacité à inhiber la sulfotransférase 1E1, enzyme chargée d’inactiver l’œstra-
diol (Kester et coll., 2002). La même observation a été faite pour les alkylphé-
nols et les phtalates (Waring et coll., 2008). Les récepteurs AhR, CAR et PXR
jouent un rôle prépondérant dans l’induction des enzymes de phase I et II. AhR,
qui est activé par les dioxines et les hydrocarbures aromatiques polyhalogénés
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ou non, est surtout impliqué dans l’induction des CYP1A et 1B ainsi que des
UGT1A1, 1A3, 1A4 et 1A6 et de la sulfotransférase 1A1 (Jana et Paliwal,
2007 ; Tolson et Wang, 2010). L’activation des récepteurs CAR et PXR pro-
voque l’induction des CYP 2A, 2B, 2C, 3A, de l’UGT1A1, de la sulfotransfé-
rase 2A1 et de la GST a1. CYP1A est également régulé par CAR, alors que
PXR induit spécifiquement CYP7A (Tolson et Wang, 2010).

Même si un grand nombre de tissus peuvent exprimer des enzymes de
biotransformation, c’est le foie qui est l’organe principal du métabolisme. Il
est toutefois possible que certaines isoformes particulières soient spécifi-
quement exprimées dans un tissu extra-hépatique. C’est par exemple le cas de
l’aromatase qui chez l’adulte est exprimée dans les ovaires, le placenta, le tissu
adipeux, l’os ou dans une moindre mesure, le testicule, mais pas dans le foie,
alors que les niveaux d’expression sont très élevés dans le foie fœtal (Simpson
et coll., 2002).

Métabolites et effets toxiques

Si ces réactions de phase I et II jouent un rôle essentiel dans l’inactivation des
composés exogènes, elles sont également à l’origine des effets toxiques de
plusieurs substances (Dekant, 2009). En effet, le processus de biotransforma-
tion peut donner lieu à des métabolites réactifs capables de se lier de façon
irréversible à des macromolécules endogènes telles que l’ADN ou les pro-
téines et entraîner des effets génotoxiques ou immunotoxiques (figure 14.3).

Figure 14.3 : Voies de bioactivation/détoxication des xénobiotiques

La toxicité d’hydrocarbures aromatiques polycycliques comme le benzo(a)-
pyrène ou le diméthylbenzanthracène qui sont métabolisés dans un premier136
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temps par les P450 relève de ce phénomène et conduit aux effets cancérigènes
de ces polluants. Pour ce qui concerne les mécanismes de perturbation endo-
crinienne, les voies de bioactivation ne passent pas nécessairement par la
formation d’un intermédiaire réactif capable de se lier de façon covalente à
une molécule endogène, mais le plus souvent par la production d’un métabo-
lite ayant une affinité ou une activité bien plus forte que la substance initiale
vis-à-vis d’une protéine de transport ou d’un récepteur nucléaire. Kitamura et
coll. (2008) ont ainsi identifié une trentaine de substances qualifiées de
pro-œstrogènes parmi les composés naturels ou les contaminants. Ces sub-
stances, inactives dans leur état initial, nécessitent l’intervention d’une
enzyme, généralement un P450, pour devenir œstrogéniques. Parmi les exem-
ples cités figurent des pesticides (biphényle, DDT, métoxychlore, bifénox),
des produits industriels (benzophénone, phtalates, PCB, PBDE, oligomères du
styrène, diphényle méthane et diphényle propane), des polluants (B(a)P,
2-nitrofluorène), des phyto-œstrogènes (chalcone).

Une fois formés, les métabolites sont excrétés dans l’urine par le rein ou
éliminés dans les fèces via la bile. L’excrétion dans le lait maternel peut
également intervenir de façon substantielle, comme cela a été montré pour les
PBDE, les phtalates ou le bisphénol A. Généralement, les rongeurs excrètent
davantage de métabolites par voie biliaire que le chien, le singe ou l’homme.
Cela est dû à des différences entre espèces dans le seuil d’excrétion biliaire des
métabolites. Ce seuil, qui dépend de la masse moléculaire du métabolite est
d’environ 250 Da chez le rat, alors qu’il est de 400-600 Da pour le chien et
l’homme (Dybing et coll., 2002). Après avoir été éliminés dans la bile, les
conjugués glucuronides et sulfates peuvent facilement être hydrolysés dans le
tube digestif. Les produits de biotransformation ainsi libérés sont ensuite
réabsorbés par l’intestin et de nouveau métabolisés au niveau du foie. On
parle alors de cycle entéro-hépatique, dont la conséquence première est une
augmentation du temps de séjour du xénobiotique dans l’organisme.

Des modèles plus complexes

Le terme « toxicocinétique » prend en compte la répartition du xénobiotique
dans les différents compartiments de l’organisme au cours du temps. Le pas-
sage de la circulation générale vers les organes se fait généralement par
diffusion passive et de ce fait la concentration du composé dans la circulation
générale reflète la concentration dans le tissu cible. La relation entre dose
externe et dose interne ne peut être obtenue à partir d’études traditionnelles
qui mesurent l’absorption, la distribution, le métabolisme et l’excrétion du
composé et de ses métabolites dans l’urine et les fèces. Elle repose sur la
connaissance de l’évolution au cours du temps des concentrations plasma-
tiques et urinaires des substances que l’on souhaite étudier. À partir des
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concentrations mesurées, ces analyses permettent, par des modèles comparti-
mentaux, de déterminer plusieurs variables telles que la clairance, la biodispo-
nibilité, la demi-vie et d’extrapoler des données provenant d’une dose unique
à une situation d’exposition chronique (Dybing et coll., 2002). Une telle
approche ne permet cependant pas d’appréhender les cinétiques locales (tis-
sulaires) ni d’effectuer des extrapolations interspécifiques car les modèles
compartimentaux sont définis à partir des données plasmatiques et non à
partir de considérations anatomiques, physiologiques ou métaboliques. Pour
répondre au besoin d’extrapolation des modèles animaux à l’homme ou de l’in
vitro à l’in vivo, ou encore pour connaître plus précisément l’exposition fœtale,
des modèles plus complexes ont été élaborés, les modèles physiologiques ou
PBPK (pour physiologically-based pharmacokinetic models). Ces modèles intè-
grent des données multiples parmi lesquelles les sites de distribution tissulaire,
les enzymes impliquées dans le métabolisme, les cinétiques enzymatiques
déterminées in vitro, les débits sanguins dans les principaux organes, les
coefficients de partage tissu-sang, les constantes de liaison... (Leung, 1991,
Clewell et Andersen, 1994).
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15
Effets et mécanismes d’action

Les différents types d’effets des substances susceptibles d’altérer la fonction de
reproduction, peuvent être envisagés en allant de l’échelle la plus fondamen-
tale (perturbation endocrinienne, interaction avec les récepteurs nucléaires)
à la plus intégrée (effets sur l’organisme).

Les xénobiotiques peuvent activer différentes catégories de récepteurs que
l’on peut classer en deux grands types : les récepteurs des xénobiotiques au
sens strict (récepteur AhR de la dioxine et des hydrocarbures aromatiques
polycycliques, récepteur PXR capable de lier des médicaments et des pesti-
cides, le récepteur CAR) et les récepteurs de composés endogènes comme les
récepteurs hormonaux qui sont susceptibles d’être modulés par ces xénobioti-
ques (ER a et b, AR). Les récepteurs des xénobiotiques comme PXR ou AhR
ont pour fonction principale l’adaptation de l’organisme à l’afflux de xénobio-
tiques puisqu’ils sont responsables de l’induction de systèmes enzymatiques et
de leur élimination. En ce qui concerne les récepteurs à des ligands endo-
gènes, leur activation illégitime par des facteurs environnementaux conduit à
une perturbation endocrinienne ou métabolique (figure 15.1).

Figure 15.1 : Différents types de récepteurs des xénobiotiques
ER : récepteur aux œstrogènes ; AR : récepteur aux androgènes ; PPAR : récepteur au
proliférateur de péroxysome activé ; AhR : récepteur à l’aryl hydrocarbone ; PXR : pre-
gnan X receptor ; CAR : constitutive androstane receptor
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La toxicité d’un xénobiotique peut provenir à la fois de l’interaction avec son
récepteur légitime et de l’interaction avec des récepteurs de composés endo-
gènes. Une classification schématique des mécanismes d’action est donc diffi-
cile, d’autant que l’affinité de ces substances exogènes aux récepteurs de
composés endogènes est à prendre en compte : les substances chimiques
présentent des affinités souvent très inférieures à celle de l’hormone naturelle.
La liaison aux récepteurs nucléaires suivie de l’activation (ou l’inhibition) ne
constitue pas le seul mécanisme d’action à l’origine d’un effet toxique. Il est de
plus en plus évident que des substances peuvent, comme d’ailleurs certains
ligands endogènes des récepteurs nucléaires comme le 17b-estradiol, se fixer
sur des récepteurs membranaires. De même, il apparaît de plus en plus que
certains récepteurs nucléaires peuvent se localiser sous la membrane plas-
mique ou dans le cytoplasme et y réguler plusieurs paramètres cellulaires sans
pour autant agir sur la transcription de gènes cibles. Si la réalité de ces
mécanismes « non-génomiques » est à présent bien établie, ils restent cepen-
dant à mieux comprendre, notamment leur détournement possible par des
molécules toxiques.

Perturbation endocrinienne

Les perturbateurs endocriniens (PE) peuvent agir à plusieurs niveaux : syn-
thèse des hormones, transport, métabolisme, ou encore liaison avec les récep-
teurs nucléaires constituant les cibles naturelles des hormones. Leur liaison
aux récepteurs nucléaires perturbant la liaison des ligands naturels reste tou-
tefois le mécanisme le plus fréquent.
Les PE sont susceptibles de perturber la synthèse des ligands de récepteurs
nucléaires. L’aromatase, enzyme clé de la synthèse de l’œstradiol à partir de la
testostérone est une cible bien connue de certains PE.
Ils peuvent altérer la liaison aux protéines de transport comme la SHBG (sex
hormone binding globlulin) ou la transthyrétrine (protéine de transport de la
thyroxine). Les PE modifient la clairance des ligands de récepteurs nucléaires
en activant des enzymes du métabolisme comme CYP1A1 (gène cible du
récepteur de la dioxine) ou CYP3A4 et CYP2B6 (gènes cibles des récepteurs
PXR et CAR). Ils peuvent influencer la concentration en récepteurs nucléai-
res. Les œstrogènes contrôlent l’expression de certains récepteurs nucléaires
comme PR (Kastner et coll., 1990) et RAR a (Laganiere et coll., 2005) et la
perturbation œstrogénique peut donc par ricochet agir sur d’autres systèmes
hormonaux. Les ligands de AhR en activant leur récepteur, lui permettent de
devenir nucléaire, de s’associer aux récepteurs ER et AR et d’accélérer leur
dégradation par le protéasome (Ohtake et coll., 2007).
Enfin, les PE régulent l’expression de gènes importants pour le développement
du tractus reproducteur et participent aux modifications épigénétiques du
génome.142
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Familles des récepteurs nucléaires

Les récepteurs nucléaires (codés par 48 gènes distincts chez l’homme) sont
regroupés en plusieurs sous-familles qui incluent les récepteurs aux hormones
thyroïdiennes (TR), à l’acide rétinoïque (RAR), à la vitamine D (VDR), à
l’ecdysone (EcR), les récepteurs contrôlant l’activation de la prolifération des
péroxysomes (PPAR), ainsi que les récepteurs des xénobiotiques comme PXR
ou CAR, les récepteurs aux rétinoïdes (RXR), les récepteurs aux hormones
stéroïdiennes telles que les glucocorticoïdes (GR), les androgènes (AR), les
minéralocorticoïdes (MR), les progestatifs (PR, pour Progesterone Receptor),
les œstrogènes (ER), ainsi que les récepteurs orphelins comme ERR (Estrogen-
Related Receptor), SHP (Short Heterodimer Partner) (Escriva et coll., 2000 ;
Aranda et coll., 2001). Ces récepteurs nucléaires (RN) sont classés en six
groupes selon une nomenclature phylogénique de forme NRXYZ où X repré-
sente la sous-famille, Y indique le groupe et Z, le gène (Nuclear Receptors
Nomenclature Committee 1999, tableau 15.I).

Par exemple, les récepteurs des œstrogènes a et b, qui appartiennent respecti-
vement à la catégorie NR3A1 et NR3A2, sont classés dans la troisième
famille des RN, aux côtés des ERR, GR (Glucocorticoid Receptor), MR (Mine-
ralocorticoid Receptor), PR et AR (Androgen Receptor). Les ER forment alors le
premier groupe (A) de cette sous-famille et sont codés par deux gènes,
désignés respectivement 1 et 2 ce qui correspond aux formes ERa et ERb. Le
groupe B est composé par les ERR et les autres récepteurs nucléaires de cette
troisième famille appartiennent au groupe C.

Un grand nombre de récepteurs dont les ligands naturels ne sont pas connus
sont appelés récepteurs nucléaires orphelins et ont été identifiés par leur
similarité de séquence avec des facteurs existants. Parmi ces récepteurs, nous
retrouvons les ERR présents dans la classe III des RN.

Les récepteurs nucléaires sont au cœur de la régulation de nombreux réseaux
de gènes impliqués dans la prolifération et la différenciation cellulaire, le
développement, l’homéostasie et le métabolisme (Gronemeyer et coll., 2004).
Leur dysfonctionnement, mutation ou (in)activation inappropriée, peut
conduire à des pathologies de la reproduction ou du métabolisme comme les
cancers hormono-dépendants, la stérilité, le diabète ou l’obésité (Swedenborg
et coll., 2009). Les récepteurs nucléaires sont des protéines modulaires com-
posées de plusieurs domaines dont un domaine de liaison au ligand qui joue un
rôle important dans leur activation. De nombreux perturbateurs endocriniens
peuvent se lier à des récepteurs nucléaires et conduire à leur activation ou
inactivation.

A
N

A
LY

SE

143

Effets et mécanismes d’action



Tableau 15.I : Récepteurs nucléaires humains (d’après Gronemeyer et coll.,
2004)

Nom Abréviation Nomenclature Ligand

Récepteur de l’hormone thyroï-
dienne

TRα NR1A1 Hormone thyroïdienne

TR� NR1A2 Hormone thyroïdienne

Récepteur de l’acide rétinoïque RARα NR1B1 Acide rétinoïque

RAR� NR1B2 Acide rétinoïque

RARγ NR1B3 Acide rétinoïque

Récepteur de prolifération des per-
oxysomes (Peroxisome proliferator-
activated receptor)

PPARα NR1C1 Acides gras, leukotriène B4, fibrates

PPAR� NR1C2 Acides gras

PPARγ NR1C3 Acides gras, prostaglandine J2

Reverse erbA Rev-erbα NR1D1 Orphelin

Rev-erb� NR1D1 Orphelin

RAR-related orphan receptor RORα NR1F1 Cholestérol, cholestéryl sulfate

ROR� NR1F2 Acide rétinoïque

RORγ NR1F3 Acide rétinoïque

Récepteur hépatique X LXRα NR1H3 Oxystérols, T090 1317, GW3965

LXR� NR1H2 Oxystérols, T090 1317, GW3965

Récepteur Farnesoïde X FXRα NR1H4 Acides biliaires, fexaramine

FXR�a NR1H5 Lanostérol

Récepteur de la vitamine D VDR NR1I1 1,25-dihydroxy vitamine D3, acide lito-
cholique

Récepteur prégnane X PXR NR1I2 Xénobiotiques, PCNb

Récepteur constitutif de l’andros-
tane

CAR NR1I3 Xénobiotiques, phénobarbital

Facteur nucléaire humain 4 HNF4α NR2A1 Orphelin

HNF4� NR2A2 Orphelin

Récepteur X de l’acide rétinoïque RXRα NR2B1 Acide rétinoïque

RXR� NR2B2 Acide rétinoïque

RXRγ NR2B3 Acide rétinoïque

Récepteur testiculaire TR2 NR2C1 Orphelin

TR4 NR2C2 Orphelin

Tailless TLL NR2E2 Orphelin

Récepteur nucléaire spécifique des
cellules photorécepteurs

PNR NR2E3 Orphelin

Facteur de transcription du promo-
teur de l’ovalbumine de poulet

COUP-TFI NR2F1 Orphelin

COUP-TFII NR2F2 Orphelin

144

Reproduction et environnement



Nom Abréviation Nomenclature Ligand

ErbA2-related gene-2 EAR2 NR2F6 Orphelin

Récepteur des œstrogènes ERα NR3A1 17�-Œstradiol, Tamoxifène, Raloxifène

ER� NR3A2 17�-Œstradiol, plusieurs composés syn-
thétiques

Récepteur « like » des œstrogènes ERRα NR3B1 Orphelin

ERR� NR3B2 DESc 4-OH tamoxifène

ERRγ NR3B3 DES, 4-OH tamoxifène

Récepteur des glucocorticoïdes GR NR3C1 Cortisol, dexaméthasone, RU486

Récepteur des minéralocorticoïdes MR NR3C2 Aldostérone, spironolactone

Récepteur de la progestérone PR NR3C3 Progestérone, acétate de médroxypro-
gestérone, RU486

Récepteur des androgènes AR NR3C4 Testostérone, flutamide

Facteur B induit par le NGFd NGFIB NR4A1 Orphelin

Nur related factor 1 NURR1 NR4A2 Orphelin

Neuron-derived orphan receptor 1 NOR1 NR4A3 Orphelin

Facteur stéroïdogénique 1 SF1 NR5A1 Orphelin

Liver receptor homologous pro-
tein 1

LRH1 NR5A2 Orphelin

Récepteur des cellules germinales GCNF NR6A1 Orphelin

DSS-AHCe critical region on the
chromosome, gene 1

DAX1 NR0B1 Orphelin

Short heterodimeric partner SHP NR0B2 Orphelin

a XR� est un pseudogène et ne code pas de récepteur fonctionnel ; b PCN : pregnenolone 16α-carbonitrile ;
c DES : diéthylstilbestrol ; d NGF : nerve growth factor ; e DSS-AHC : dosage-sensitive sex reversal-adrenal
hypoplasia congenita

Mécanisme général d’action des récepteurs nucléaires

Comme leur nom l’indique, la plupart des récepteurs nucléaires sont présents
dans le noyau cellulaire où ils régulent la transcription des gènes. Il existe
certaines exceptions comme le récepteur des glucocorticoïdes ou celui des
androgènes qui sont localisés dans le cytoplasme en absence de ligand, la
liaison à celui-ci induisant la translocation du récepteur au noyau. En outre,
des études récentes suggèrent que certains récepteurs même en présence de
leur ligand peuvent agir dans le cytoplasme d’une façon non génomique en
interagissant avec des cibles dont l’identité reste encore peu claire.

De nombreuses données fonctionnelles indiquent qu’en absence de leur
ligand la plupart des récepteurs nucléaires sont fixés à l’ADN, reconnaissent
des corépresseurs transcriptionnels et bloquent la transcription. C’est le cas
par exemple de PPAR qui forme un hétérodimère avec RXR et qui réprime la
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transcription en absence de ligand. Cependant, plusieurs analyses pangéno-
miques récentes fondées sur la méthode d’immunoprécipitation de chroma-
tine couplée à du séquençage massif remettent quelque peu en cause la
généralité de ce mécanisme et suggèrent que cela ne se produit pas pour tous
les gènes cibles. Par ailleurs, il faut noter que ce mécanisme ne s’applique pas
aux récepteurs stéroïdiens comme ER, AR ou GR qui ne semblent pas pré-
sents dans le noyau en absence de ligand.

Il est clairement établi que le ligand induit un changement de conformation
du domaine de fixation du ligand (LBD) via la modification de la surface du
récepteur, à l’origine du départ du corépresseur et du recrutement du coactiva-
teur. C’est le cas des récepteurs qui hétérodimérisent avec RXR comme les
récepteurs des rétinoïdes (RAR a, b et c), de la vitamine D (VDR), des
xénobiotiques (PXR, CAR), des TR et des PPAR. Ces récepteurs ont des
activités basales qui varient selon leur affinité pour les corépresseurs. Ainsi les
TR sont de meilleurs répresseurs que PXR ou CAR. De même, PPARb est plus
répresseur que PPARc (Shi et coll., 2002).

Concept de Selective Nuclear Receptor Modulators (SnuRM)

L’étude détaillée de la pharmacologie des récepteurs nucléaires a permis de
mieux comprendre les bases structurales et fonctionnelles de leur régulation
par des ligands agonistes ou antagonistes. Ceci a été rendu possible par
l’intérêt clinique que pourraient présenter des molécules capables d’activer un
récepteur donné seulement dans certains organes de façon à avoir une action
dénuée le plus possible d’effets secondaires. Ce concept est bien illustré par le
cas des récepteurs des œstrogènes qui ont été sans doute les plus étudiés de ce
point de vue mais on sait à présent qu’il est généralisable à l’ensemble des
récepteurs nucléaires (Gronemeyer et coll., 2004 ; Germain et coll., 2006).
Ainsi il serait important de pouvoir développer des molécules capables d’acti-
ver le récepteur ERa dans l’os (pour traiter les conséquences de l’ostéoporose
suite à la chute du taux d’œstrogènes qui se produit chez la femme lors de la
ménopause) tout en l’inactivant dans l’ovaire, l’utérus ou le sein pour éviter
les risques de cancers associés à la stimulation œstrogénique. Une telle molé-
cule, le raloxifène a été mise au point et son mode de fonctionnement
tissu-spécifique repose sur deux principes importants du fonctionnement des
récepteurs nucléaires. Selon le premier principe, différents ligands en se fixant
dans la poche hydrophobe du domaine de fixation du ligand (LBD) induisent
un changement de conformation subtilement différent. Ce changement de
conformation aboutit à la rélocalisation d’une hélice a C-terminale du LBD,
l’hélice 12 qui va former une surface du récepteur disponible pour l’interac-
tion avec des coactivateurs transcriptionnels. Il a été montré que les positions
de l’hélice 12 dans des LBD de ERa fixant le 17b-œstradiol, un antagoniste
comme le tamoxifene ou la génisteine sont effectivement différentes.146
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Selon le deuxième principe, il existe de nombreux coactivateurs transcriptio-
nels des récepteurs nucléaires, chacun d’entre eux ayant une sensibilité diffé-
rente à des changements de la surface du récepteur induits par des ligands
différents (Shang et Brown, 2002). Ces coactivateurs ayant des distributions
tissulaires différentes, on arrive ainsi à comprendre comment un ligand donné
peut activer un récepteur dans un tissu A donné mais pas dans un autre tissu
B. Dans A, le récepteur lié au ligand aura une conformation reconnue par un
coactivateur présent dans ce tissu alors que dans le tissu B ce coactivateur ne
sera pas présent et donc le récepteur sera inactif. Ceci débouche sur le concept
de SERM (selective estrogen receptor modulator) : des ligands modulateurs du
récepteur des œstrogènes qui peuvent être sélectifs d’un tissu donné.

Ce concept est bien établi et il a pu être appliqué à de nombreux autres
récepteurs (AR, PPAR, TR...) au point d’être à présent généralisé à l’ensem-
ble de la superfamille. On parle donc de SnuRM : Selective Nuclear Receptor
Modulators. Cependant, la transcription est un processus très dynamique et
ceci n’est pas pris en compte dans le modèle décrit. Ce concept reste néan-
moins fondamentalement important pour l’étude des molécules toxiques et en
particulier des perturbateurs endocriniens. En effet, ces molécules semblent
pouvoir être considérées comme des SNuRM ou SERM. Chacune d’entre
elles peut induire une conformation légèrement différente du récepteur
qu’elle va pouvoir fixer et entraîner un panel d’effets dans différents organes
spécifiques de chaque molécule. Ceci est d’autant plus vrai que, la plupart des
perturbateurs endocriniens n’ont pas une cible unique mais sont capables de
reconnaître plusieurs récepteurs avec des affinités différentes. La gamme des
effets générés par des molécules différentes est donc très vaste et cela explique
pourquoi il est très compliqué de pouvoir faire un lien entre les mécanismes
d’action d’une molécule in vitro et ses effets in vivo. Ce n’est pas parce que deux
molécules vont in vitro être capables de se fixer au même récepteur avec des
affinités comparables qu’elles vont avoir in vivo une gamme d’effets identiques,
même si leur toxicocinétique, et leur métabolisme sont très proches.

Récepteurs ER

Les récepteurs des œstrogènes (ERa et b, NR3A1 et NR3A2) sont les récep-
teurs de l’hormone sexuelle féminine, l’œstradiol qui joue un rôle très impor-
tant dans une grande variété de tissus comme la glande mammaire, l’utérus, la
moelle osseuse, l’os et le système cardiovasculaire. ERa est surtout exprimé
dans l’utérus, le foie, les reins et le cœur alors que ERb est plutôt exprimé dans
l’ovaire, la prostate, les poumons, le tractus intestinal et les systèmes hémato-
poïétique et nerveux central (Kuiper et coll., 1997). Ils sont également
co-exprimés dans un certain nombre de tissus comme la glande mammaire, la
thyroïde, la moelle osseuse et certaines régions du cerveau. Quoique ayant des
mécanismes similaires d’action, des différences existent dans leur pharmaco-
logie et dans leur capacité à activer les gènes cibles ce qui suggère que ces
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récepteurs ont des rôles différents comme l’a démontré l’étude des souris dans
lesquelles les gènes codant pour chacun de ces récepteurs ont été inactivés
(Couse et coll., 1997). Ainsi quand les deux récepteurs sont co-exprimés, ERb
possède une action inhibitrice sur la capacité de ERa à activer ses gènes
cibles. De même, ERb a été montré comme capable de bloquer l’effet activa-
teur de ERa sur la prolifération dans le sein, l’utérus ou la prostate (Pettersson
et coll., 2000).

La grande majorité des ligands environnementaux de ces récepteurs sont des
molécules agonistes et ont une meilleure affinité pour ERa (figure 15.2).
Cependant, certaines molécules ont une meilleure affinité pour ERb. C’est le
cas de phyto-œstrogènes comme la génistéine (chez les mammifères), la
biochanine A ou la daidzéine, de benzophénones comme la benzophénone 1
ou 2, de biphénol comme le 44’ biphénol. Enfin, certaines molécules ont une
activité agoniste sur ERa et antagoniste sur ERb. C’est le cas de pesticides
comme le méthoxychlore ou le chlordécone (Le Maire et coll., 2010). Ceci
illustre bien le fait que de nombreuses molécules toxiques se comportent
comme des SERM et peuvent avoir des effets tissus-spécifiques marqués ce qui
rend la comparaison in vitro in vivo très complexe.

Figure 15.2 : Activation illégitime du récepteur des œstrogènes (d’après Mas-
saad et Barouki, 1999)
RE : récepteur des œstrogènes ; ERE : estrogen response element
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Récepteurs AR

Le récepteur des androgènes (AR, NR3C4) est le récepteur des hormones
sexuelles mâles, la testostérone et son métabolite, la dihydrotestostérone.
L’AR est principalement exprimé dans le testicule, il est présent dans la
prostate, les glandes surrénales, les reins, le cerveau et l’hypophyse. Le rôle du
récepteur AR dans les organes mâles est très similaire à celui des récepteurs
ER dans les organes femelles. Les androgènes humains comme la testostérone
ou la dihydrotestostérone sont des agonistes. Chez les poissons, le système de
réponse aux androgènes est plus complexe : il existe un second ligand en plus
de la dihydrotestostérone, la 11-ketotestostérone (11KT) et la plupart des
espèces présentent deux récepteurs des androgènes AR-A et AR-B dont les
pharmacologies semblent être distinctes (Douard et coll., 2008). La grande
majorité des ligands environnementaux de ce récepteur sont des molécules
antagonistes (Paris et coll., 2002 ; Korner et coll., 2004). Très peu d’androgè-
nes environnementaux sont des agonistes excepté le retardateur de flamme
bromé TBECH (Khalaf et coll., 2009).

Récepteurs PPAR

La famille des récepteurs activés par les inducteurs de la prolifération des
péroxysomes (PPAR) comprend trois membres distincts, désignés a, b et c
(NR1C1, NR1C2, NR1C3). Ils sont activés par la liaison de certains acides
gras et/ou de leurs métabolites lipidiques (Forman et coll., 1997 ; Kliewer et
coll., 1997). Les PPAR pourraient ainsi jouer un rôle déterminant en signa-
lant, au niveau de l’expression génique, un changement de l’apport nutrition-
nel et, en particulier, de sa composition lipidique. Les PPAR forment des
hétérodimères avec les récepteurs RXR (Gronemeyer et coll., 2004) et se
fixent sur des éléments de réponse qui sont des répétitions directes du motif
hexamérique de reconnaissance des récepteurs nucléaires espacés par un
nucléotide.

Les PPAR présentent une expression tissulaire spécifique. Chez l’homme,
PPARa est la forme majoritaire dans le foie et est exprimé à un niveau
relativement faible dans les autres tissus (Auboeuf et coll., 1997). PPARb est
exprimé de façon très ubiquitaire avec, peut-être, une expression plus impor-
tante dans le côlon et dans la peau. Le même type de résultat a été retrouvé
chez le rat adulte, chez qui PPARc est exprimé principalement dans le tissu
adipeux et le tractus gastro-intestinal, en particulier dans le côlon, alors qu’il
est très faiblement représenté dans le foie ou le muscle squelettique (Auboeuf
et coll., 1997).

Les ligands environnementaux de PPARc sont essentiellement agonistes. Ce
sont certains phtalates (MEHP, BBP, DBP), les PFOS et PFOA et des dérivés
halogénés du bisphénol A (Casal-Casas et coll., 2008 ; Balaguer, communica-
tion personnelle). Les organoétains activent l’hétérodimère RXRa-PPARc
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mais l’activation pourrait se produire essentiellement à travers RXRa (Le
Maire et coll., 2009).

Chez les rongeurs, une spécificité des PPAR doit être mentionnée. En effet,
ceux-ci sont appelés PPAR pour Peroxysome Proliferators Activated Receptors
parce que, lors de leur découverte, on a pu montrer qu’ils étaient activés par
des hépatocarcinogènes comme la nafénopine (Issemann et Green, 1990), qui
sont connus pour promouvoir une prolifération des peroxysomes liée à leur
activité carcinogénique. Depuis, il a été démontré que cette prolifération des
peroxysomes ne se produit que chez les rongeurs et n’est pas présente dans
d’autres espèces y compris l’homme. Par ailleurs, il est intéressant de noter que
le MEHP a été démontré être un activateur des PPAR dès la découverte de ces
derniers (Issemann et Green, 1990).

Récepteurs des hormones thyroïdiennes

Les hormones thyroïdiennes interviennent dans le développement des verté-
brés notamment la métamorphose chez les amphibiens et les poissons et le
maintien de l’homéostasie métabolique. Leurs actions sont médiées par les
récepteurs nucléaires TRa et TRb (NR1A1, NR1A2). La différence d’expres-
sion tissulaire de ces deux récepteurs suggère qu’ils exercent des fonctions
physiologiques non redondantes. TRb semble principalement impliqué dans
le rétrocontrôle négatif de la sécrétion hypophysaire de TSH (thyrotropine),
dans la physiopathologie de la résistance aux hormones thyroïdiennes (RHT),
et dans le développement de l’audition.

Au contraire, les souris dont le gène de TRa été invalidé présentent une
atrophie thyroïdienne avec diminution des taux de TSH et d’hormones
thyroïdiennes. Le phénotype clinique associe un retard de la croissance et de
la maturation osseuse et intestinale et l’absence de déficit auditif. Cependant
les récepteurs TRa et TRb sont capables, dans une certaine mesure, de
coopérer et/ou de se substituer l’un à l’autre (Flamant et coll., 2007). Certains
organes constituent cependant des tissus cibles spécifiques d’un type de récep-
teur comme l’oreille interne, l’hypophyse, le cœur, le foie, l’os ou l’intestin
grêle.

Le bisphénol A et ses dérivés halogénés ont été décrits comme étant des
antagonistes des TR (Moriyama et coll., 2002 ; Sun et coll., 2009).

Régulation de l’expression de gènes importants pour le développement
du tractus reproducteur

Il existe deux grands exemples bien caractérisés de la régulation de gènes
impliqués dans le développement du tractus reproducteur. Tout d’abord, l’ana-
lyse du promoteur du gène de l’INSL3 (Insuline-like 3) a permis de montrer
que celui-ci contenait à la fois des éléments de réponse aux androgènes et aux150
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œstrogènes ce qui en fait donc une cible de choix pour l’étude des perturba-
teurs endocriniens chez le mâle (Laguë et Tremblay, 2009). La testostérone
stimule l’expression de ce gène et les œstrogènes l’inhibent. Chez la femelle,
le gène à homeobox HOXA10 est critique pour l’organogenèse utérine.
L’expression de celui-ci est dépendante de la présence d’un élément de
réponse aux œstrogène (ERE) et peut être altérée par ER a (Akbas et coll.,
2004 ; Couse et coll., 2004). Le DES est capable d’altérer l’expression de ce
gène, conduisant à son expression de manière inappropriée, et d’induire ainsi
des malformations du tractus génital femelle. Plus récemment, il a également
été proposé que le DES augmente la méthylation de ce gène spécifiquement
lors d’une exposition in utero (Bromer et coll., 2009).

Bien que beaucoup moins clairement caractérisée, l’altération des enzymes de
biosynthèse des stéroïdes a été rapportée en réponse à divers PE. Ainsi par
exemple les phtalates inhibent l’expression des enzymes de biosynthèse de la
testostérone dans le testicule fœtal de rat tels que Star, Cyp11a et Cyp17a.
Dans les cellules de la granulosa, le bisphénol A pourrait altérer l’expression
de l’aromatase, enzyme impliquée dans la transformation de la testostérone en
œstradiol (Kwintkiewicz et coll., 2010). Cependant, il n’est pas évident que
ces mécanismes impliquent des récepteurs nucléaires. L’inhibition directe de
l’activité de ces enzymes est également proposée comme un mécanisme
d’action pour certains perturbateurs endocriniens.

L’application actuelle des approches de génomique (microarray et séquençage
haut débit) et de protéomique apparaît comme une possibilité pour prochai-
nement identifier globalement l’ensemble des gènes régulés par un perturba-
teur endocrinien donné. Cependant, à l’heure actuelle les travaux utilisant
ces technologies dégagent essentiellement des « signatures » de perturbateurs
sans apporter encore un lien de causalité entre la variation d’expression des
gènes identifiés et la survenue de pathologies.

Plusieurs études ont montré que des perturbateurs endocriniens peuvent
induire des signatures différentes de celles des ligands endogènes, notamment
les œstrogènes. Cela renforce la notion que ces perturbateurs ont une vaste
gamme d’effets qu’il faut étudier en tenant compte de leur spécificité d’action
et de la multiplicité des cibles possibles. L’idée d’un lien simple entre pertur-
bation endocrinienne, action œstrogénique et reprotoxicité doit être aban-
donnée, la situation apparaissant bien plus complexe.

Mécanisme épigénétique

L’épigénèse est un mécanisme d’altération du génome sans modification de la
séquence d’ADN, basé sur un changement dans la méthylation de l’ADN et
de l’acétylation des histones de la chromatine. Ces modifications perdurent
sur plusieurs générations et peuvent donc provoquer un changement de phé-
notype sous l’influence de l’environnement. Cependant, il n’est pas toujours
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évident de distinguer un réel mécanisme épigénétique d’un effet génotoxique
ou d’un dommage oxydatif. Le stress oxydant impliqué dans un grand nombre
de mécanismes physiopathologiques, est un effet secondaire fréquent de
l’exposition à des polluants, en particulier par l’intermédiaire de l’induction
de cytochromes P450. Des polluants peuvent entraîner également l’induction
de cytokines et une situation inflammatoire qui peut être liée au stress
oxydant.

Effets épigénétiques dans la lignée germinale

Une des spécificités de la lignée germinale est la transmission non seulement
du génome mais également d’une mémoire épigénétique à la génération
suivante. Il a été montré récemment qu’une exposition transitoire au cours de
l’organogenèse gonadique à deux perturbateurs endocriniens, la vinclozoline
ou le méthoxychlore, réduit la fertilité et la production de sperme du testicule
adulte (Anway et coll., 2005). De manière frappante ce phénotype est trans-
mis à travers la lignée germinale mâle sur au moins quatre générations sans
exposition additionnelle. Ce phénotype a été associé à une modification
globale de la méthylation du génome dans la lignée germinale mâle. Ce
phénomène a ouvert un nouveau champ de recherche au travers des effets
épigénétiques induits par les perturbateurs et qui pourraient être transmis de
génération en génération. Notons immédiatement deux points. La fenêtre
d’exposition proposée correspond à une étape du développement des cellules
germinales primordiales au cours de laquelle la méthylation de l’ADN subit de
profonds bouleversements, étant déméthylée puis reméthylée de manière
sexe-spécifique. Les doses utilisées de substances sont cependant très nette-
ment supérieures à celles pouvant être retrouvées dans l’environnement.

Effets au niveau cellulaire

Au sein des organes composant le tractus reproducteur, de nombreux para-
mètres cellulaires sont mesurés : apoptose, prolifération, différenciation. La
perturbation de ces processus peut être source de troubles de la fertilité ou
expliquer la survenue de lésions précancéreuses. Comme indiqué ci-dessus,
établir un lien entre l’action in vitro des différentes substances, les effets
cellulaires observés lors d’une exposition expérimentale et les anomalies
physiopathologiques éventuellement observées chez l’homme ou l’animal est
extrêmement difficile.

Apoptose ou mort cellulaire programmée

C’est une voie de mort cellulaire en réponse à un signal et qui aboutit à la
fragmentation de l’ADN ; elle est physiologique et programmée. L’apoptose152
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est en équilibre constant avec la prolifération cellulaire. Dans le cas du
développement des gonades, plusieurs perturbateurs endocriniens sont sus-
pectés d’augmenter l’apoptose au sein de la lignée germinale. L’apoptose des
cellules germinales conduit à une diminution du nombre des cellules germi-
nales, un processus qui, s’il n’est pas compensé par la prolifération des cellules
survivantes, peut conduire à une diminution du nombre de gamètes et donc à
une hypofertilité. Ainsi par exemple des stress génotoxiques tels que les
rayonnements ionisants sont connus depuis longtemps pour induire l’apop-
tose des cellules germinales tant mâles que femelles et peuvent ainsi être cause
de stérilité. Plusieurs phtalates ou le DES (diéthylstilbestrol) ont été décrits
comme pouvant induire l’apoptose des cellules germinales mâles au cours du
développement (Habert et coll., 2009). Récemment, la génisteïne a été mon-
trée capable d’induire de l’apoptose in vivo chez le zebrafish traité au cours de
la période embryonnaire (Sassi-Mesai et coll., 2009).

L’apoptose est un phénomène physiologiquement impliqué dans le développe-
ment des organes et une baisse de l’apoptose peut également avoir des consé-
quences pathologiques. Les cellules cancéreuses sont fréquemment des cel-
lules dans lesquelles ce mécanisme d’apoptose fonctionne mal et survivent en
dépit d’anomalies qui auraient dû conduire à leur élimination. Ainsi, l’appari-
tion ou le développement de lésions « précancéreuses » est souvent attribuée
à un défaut dans une voie d’apoptose. Le gène P53, un acteur majeur de
l’apoptose, est un gène dit suppresseur de tumeur. Dans le cadre des perturba-
teurs endocriniens, notons par exemple qu’une exposition périnatale au bis-
phénol A peut diminuer l’apoptose dans la glande mammaire des souris
pubères (Munoz de Toro, 2005).

Par ailleurs, l’effet sur l’apoptose peut varier selon l’âge ou le stade de dévelop-
pement. Chez la souris, il a été montré que le MEHP (mono-éthylhexyl
phtalate) induit l’apoptose des cellules germinales fœtales mâles à 13,5 jours
post-conception mais a très peu d’effet à dose équivalente à 15,5 jours post-
conception et est à nouveau capable d’induire l’apoptose des cellules germi-
nales dans des testicules de 18,5 jours post-conception (Lehraiki et coll.,
2009). De telles fenêtres d’action extrêmement spécifiques sont couramment
décrites pour la gamétogenèse et la stéroïdogenèse fœtale, deux fonctions
dont la mise en place est extrêmement dynamique.

Prolifération cellulaire

Un dérèglement de la prolifération cellulaire peut également induire des
troubles de la fertilité ou être suspecté dans la survenue de cancers. Notons
d’ailleurs que de nombreux gènes contrôlant le cycle cellulaire sont également
appelés « suppresseur de tumeurs ».

La diminution de l’activité prolifératrice d’un type cellulaire peut être due à la
surexpression d’inhibiteur du cycle cellulaire tel que les protéines p16, p21 ou
p27 qui inhibent les complexes Cdk/cyclines requis pour la progression à

A
N

A
LY

SE

153

Effets et mécanismes d’action



travers les différentes phases du cycle cellulaire. À titre d’exemple, les hor-
mones thyroïdiennes inhibent la prolifération des cellules de Sertoli en aug-
mentant l’expression de p27 dans le testicule postnatal et la conséquence de
ceci est une diminution du poids testiculaire à l’âge adulte ainsi que de la
réserve spermatique (nombre de spermatozoïdes) (Holsberger et coll., 2005 ;
Holsberger et Cooke, 2005). Dans le cadre des perturbateurs endocriniens,
citons l’exemple des phtalates (DBP) qui sont eux aussi capables de diminuer
la prolifération des cellules de Sertoli chez le rat (Auharek et coll., 2010).

Différenciation cellulaire

Dans les tissus, des cellules souches, multipotentes ou progénitrices, se diffé-
rencient ; la perturbation de ces processus de différenciation peut être cause
de troubles de la fertilité ou de cancer.

Dans la lignée germinale, les cellules mitotiques (cellules germinales primor-
diales, gonocytes, ovogonies ou spermatogonies) expriment de nombreux
marqueurs de cellules souches tels que OCT4, un facteur de transcription. Au
moment de la différenciation de ces cellules, celles-ci perdent leurs marqueurs
de multipotence. Le blocage de la différenciation de cellules germinales fœta-
les est corrélé à la survenue de tumeurs testiculaires. Ainsi l’invalidation du
gène Dmrt1 chez la souris induit le maintien de l’expression de Oct4, Sox2 et
Nanog dans les cellules germinales dans le testicule fœtal et la survenue de
tératome dans le testicule des souris adultes (fond génétique SV129, Krentz et
coll., 2009). Ainsi, pour les perturbateurs endocriniens, il a été proposé que
certains phtalates (DBP) bloquent ou retardent la différenciation des cellules
germinales fœtales mâles chez le rat en maintenant l’expression d’OCT4 dans
de petits groupes de cellules qui auraient échappé au processus de différencia-
tion (Ferrara et coll., 2006). Cependant, il n’a pas été retrouvé de cancers
testiculaires chez les rats exposés aux phtalates peut-être du fait que ce type de
cancer est très peu fréquent chez les rongeurs en dehors de certains fonds
génétiques très spécifiques.

Dans le cas des tissus stéroïdogéniques, cellules de la granulosa ou cellules de
Leydig, la sécrétion d’hormones stéroïdes en réponse à une stimulation par des
gonadotropines est couramment utilisée comme un paramètre permettant de
juger de l’état de différenciation. Ainsi, la sécrétion de testostérone par les
cellules de Leydig en réponse à la LH est un paramètre permettant de mesurer
la différenciation des cellules de Leydig (Livera et coll., 2006). Dans le cas des
cellules de la granulosa, c’est la sécrétion de progestérone et/ou d’œstradiol
qui est mesurée. Par exemple, il a été montré que le bisphénol A diminue la
production de progestérone des cellules de la granulosa porcines (Grasselli et
coll., 2010).
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Interaction avec plusieurs voies de signalisation

Le récent travail de David Volle qui s’est intéressé aux effets du DES (diéthyl-
stilbestrol, un œstrogène synthétique non stéroïdien) dans le testicule postna-
tal de souris, illustre bien ce phénomène d’interaction avec plusieurs voies de
signalisation (Volle et coll., 2009). En effet, cette équipe a montré que les
perturbations des fonctions testiculaires induites par l’injection de DES à des
souriceaux impliquent à la fois une perturbation de la signalisation stéroï-
dienne et de la signalisation rétinoïdienne par l’intermédiaire d’un même
récepteur (SHP ; NR0B2). Par ailleurs, ces auteurs ont également mis en
évidence des effets complexes à la fois dans les cellules de Leydig et les cellules
germinales. Ce travail montre la difficulté d’appréhender les effets au sein d’un
tissu quand une même substance peut perturber plusieurs voies de signalisa-
tion et plusieurs types cellulaires interdépendants. Par exemple, l’implication
de SHP dans la gamétogenèse n’a été proposée que très récemment (Volle et
coll., 2007).

Effets pathologiques

Les effets moléculaires et cellulaires des PE peuvent avoir pour conséquences
des altérations physiologiques entraînant une pathologie au niveau des orga-
nes reproducteurs et/ou de la fonction de reproduction.

Effets des anti-androgènes

L’hypospadias et la cryptorchidie peuvent être causées par des anti-
androgènes. D’autres paramètres additionnels sont utilisés pour mesurer
expérimentalement les effets de substances sur l’action des androgènes au
cours du développement des rongeurs mâles. Ceux-ci comprennent la dis-
tance anogénitale, le poids du muscle levator ani-bulbocaverneux, la réten-
tion des tétines chez le mâle, le poids et la structure histologique du testicule,
de l’épididyme, de la prostate ou des vésicules séminales et la production de
spermatozoïdes (Gray et coll., 2001). Le comportement lors de l’accouple-
ment peut être utilisé pour appréhender des effets au niveau du système
nerveux central.

Deux grands modes d’action ont été proposés pour les anti-androgènes. Cer-
tains ont directement une activité antagoniste au niveau du récepteur et
d’autres perturbent la synthèse et/ou le métabolisme des androgènes. Ainsi,
par exemple, certains phtalates peuvent inhiber la synthèse d’androgènes des
cellules de Leydig fœtales de rat (Parks et coll., 2000 ; Foster et coll., 2001).
Cet effet s’accompagne de malformation de l’épididyme, d’hypospadias, de la
persistance de tétines (aréoles de structures mammaires) et d’une diminution
de la distance anogénitale.
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Effets des substances œstrogéniques

Chez le mâle, il semble exister de grande ressemblance entre l’effet des
œstrogènes et celui des substances anti-androgéniques peut-être du fait que les
œstrogènes peuvent diminuer le taux de récepteur aux androgènes (Williams
et coll., 2001 ; Sharpe et coll., 2003). De plus, les œstrogènes peuvent inhiber
l’expression de l’INSL3, qui permet la descente testiculaire.

Chez la femelle, la substance œstrogénique qui fut la mieux étudiée est le
DES. Celle-ci cause des malformations des organes reproducteurs, essentielle-
ment au niveau du vagin et de l’utérus. Les œstrogènes sont également des
acteurs importants du développement de la glande mammaire et des cancers
mammaires.

Effets systémiques

Les xéno-œstrogènes pourraient également avoir un effet au niveau systé-
mique conduisant à la perturbation du contrôle hormonal du développement
de certains organes comme le testicule. Ces substances peuvent inhiber la
sécrétion des hormones hypophysaires par rétrocontrôle sur les récepteurs aux
œstrogènes présents au niveau de l’hypothalamus (figure 15.3).

Figure 15.3 : Inhibition de la sécrétion des hormones hypophysaires FSH et LH
par les xéno-œstrogènes (d’après Massaad et Barouki, 1999)

L’action de ces xéno-œstrogènes durant la période critique du développement
fœtal correspondant à la morphogenèse testiculaire conduit au syndrome de
dysgénésie testiculaire. En effet, il est admis que l’oligospermie, le cancer du
testicule, la cryptorchidie et l’hypospadias sont des manifestations d’un même
syndrome de dysgénésie testiculaire (SDT). Le SDT résulte de la perturbation
hormonale du programme embryonnaire de développement des gonades
durant la vie fœtale. Le SDT serait ainsi la conséquence d’une exposition
anormale à des facteurs environnementaux (perturbateurs endocriniens) dont156
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les actions seraient favorisées par un terrain génétique particulier. Il faut
cependant noter que le concept de dysgénésie testiculaire est contesté par
certains auteurs qui pensent que les quatre manifestations cliniques (oligo-
spermie, cancer du testicule, cryptorchidie et hypospadias) ne sont liées ni sur
le plan épidémiologique ni sur celui des causes sous-jacentes (Akre et
Richiardi, 2009).

Par l’intermédiaire d’un rétrocontrôle négatif, les xéno-œstrogènes inhibent
les sécrétions hypophysaires de FSH et de LH. L’induction de l’aromatase ou
l’inhibition des enzymes qui dégradent l’œstradiol peut conduire à des effets
cancérogènes. Les xéno-œstrogènes cumulatifs ou non sont également suscep-
tibles de jouer un rôle prépondérant dans la régulation de la prolifération
cellulaire du tissu mammaire.

Impact des polymorphismes génétiques

Divers polymorphismes dans des acteurs clefs de la fonction de reproduction
sont connus. Ainsi des polymorphismes dans les gènes codant pour l’INSL3 et
son récepteur RXFP2 ont été décrits chez l’être humain mais leur rôle dans la
pathogenèse de la cryptorchidie reste débattu (Virtanen et Toppari, 2008).
Cependant, ces polymorphismes pourraient modifier l’activité des protéines
codées par ces gènes et s’ajouter à l’effet de perturbateurs tels que le DBP qui
modifie l’expression de l’INSL3. Des polymorphismes ont également été
décrits pour les récepteurs aux androgènes (AR) et aux œstrogènes (ER) ainsi
que pour SF1 ou pour certains PPAR. Plus globalement, la notion d’inter-
action entre gènes et environnement reste très peu explorée dans le cadre de
la reprotoxicité. Pourtant pour certains perturbateurs endocriniens (notam-
ment des phtalates) des effets très différents ont été rapportés d’une espèce à
l’autre et parfois même entre deux lignées différentes d’une même espèce.

Effets des mélanges complexes

Parmi les études qui ont abordé les effets de mélanges complexes, il est
possible de dégager deux grandes notions. La première : des « perturbateurs
endocriniens de la même catégorie » ont des effets globalement additifs ou
cumulatifs. Ainsi, à une dose donnée, isolés, plusieurs composés peuvent ne
pas avoir d’effet mais, réunis, ceux-ci peuvent perturber le développement
d’un tissu. Bien que dans une certaine mesure cet effet puisse être prévu par
des modèles élaborés prenant en compte les effets des composés isolés en
fonction d’une gamme complète de doses, de telles expériences soulèvent la
question de l’effet des faibles doses. Une des illustrations les plus probantes qui
alimente ce débat est l’effet de substances considérées comme « anti-
androgéniques ». Il a été montré que la flutamide, la vinclozoline ou la
prycymidone peuvent à doses faibles ne pas modifier la distance anogénitale,
un critère de la masculinisation mâle mais que le mélange de ces substances
diminue significativement ce paramètre (Hass et coll., 2007). De même, chez
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le fœtus de rat, trois phtalates différents qui individuellement n’induisent
aucune hypospadias peuvent en combinaison induire des hypospadias chez la
moitié des ratons (Howdeshell et coll., 2008). Il est donc important de
connaître le mode d’action d’une substance potentiellement reprotoxique
pour savoir si les effets de celle-ci risque de s’additionner à ceux d’autres
perturbateurs reprotoxiques agissant par le même mode d’action.

La seconde notion qui se dégage concerne les mélanges plus complexes
impliquant des perturbateurs endocriniens considérés comme de catégories
différentes (avec des mécanismes d’actions différents). Dans ce cas, les effets
semblent beaucoup moins prévisibles et sont moins bien compris. Un exem-
ple de ce genre est la récente étude d’Eustache et coll. (2009) qui ont
administré un mélange de génistéine, un phyto-œstrogène, et de vinclozoline
à des doses « faibles » ou « fortes » à des rats depuis la vie fœtale jusqu’à l’âge
adulte. Dans ces conditions, le mélange à doses faibles peut diminuer plus
fortement le nombre de spermatozoïdes que le mélange à doses fortes. Par
ailleurs, à doses faibles, le gavage avec un seul de ces composés n’altère pas ce
paramètre. Notons enfin, que ce type d’exposition artificielle est encore loin
de reproduire la complexité de la multitude de substances potentiellement
reprotoxiques auxquelles l’être humain peut être exposé. Très peu d’études ont
tenté d’aborder la question de l’exposition à un mélange complexe de pol-
luants environnementaux reflétant une situation réelle. Citons dans ce cadre
le travail de Fowler et coll. (2008) qui démontre que l’élevage de brebis
gestantes sur des pâturages « fertilisés » avec des boues d’épandage altère le
développement ovarien. Il semble donc qu’un mélange reflétant une exposi-
tion complexe humaine (boues provenant des égouts) puisse altérer la ferti-
lité. Évidemment la détermination de(s) substance(s) active(s) et impli-
quée(s) est dans ce cas plus compliquée.

Effets à l’échelle des populations

Dans certains cas, des substances peuvent avoir des effets qui ne sont pas
pathologiques à l’échelle individuelle mais sont délétères à l’échelle de la
population. C’est en particulier le cas d’un effet sur le sex-ratio. À titre
d’exemple, un effet possible sur le sex-ratio dans l’espèce humaine de pol-
luants persistants, dont certains sont des perturbateurs endocriniens, tels que
le plomb (Simonsen et coll., 2006) ou la dioxine (Mocarelli et coll., 2000) a
été rapporté.
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16
Conclusions
et perspectives de recherche

Les perturbateurs endocriniens peuvent agir à plusieurs niveaux : au niveau de
la production d’hormone et de son transport ; au niveau des récepteurs endo-
criniens, de la régulation de leur expression ou de leur activité.

Parmi les nombreux mécanismes d’actions potentiels des perturbateurs endo-
criniens, seuls quelques uns ont été associés à des phénotypes au niveau de
l’appareil reproducteur. La vaste majorité des études se focalise sur des effets de
type anti-androgénique ou œstrogénique sans pour autant démontrer l’impli-
cation des récepteurs nucléaires correspondants. Quelques mécanismes précis
ont été proposés pour des substances dites à activité œstrogénique ou anti-
androgénique. Les substances de type œstrogènique peuvent causer des ano-
malies structurelles ou fonctionnelles chez le mâle et la femelle au cours du
développement alors que les substances de type androgènes affectent essen-
tiellement les femelles et les anti-androgènes essentiellement les mâles.

Un effort de recherche important a été mis en œuvre pour la caractérisation
des substances altérant la signalisation des récepteurs nucléaires « cano-
niques » aux œstrogènes et aux androgènes, mais d’autres modes d’actions
doivent être envisagés via des récepteurs hormonaux moins classiques : mem-
branaires (GPR30) ou via d’autres récepteurs nucléaires (PPAR, TR, PXR,
CAR, RAR, récepteurs orphelins comme ERRc, récepteur de la dioxine
AhR). Vu la variété des actions spécifiques possibles d’une molécule donnée
(stabilité, toxicocinétique, plusieurs récepteurs différents...), il n’est pas éton-
nant que le lien in vitro/in vivo soit difficile à établir.

Deux types de démarches devraient pouvoir être envisagés dans l’avenir :
• étudier les effets d’une molécule donnée dans des modèles génétiques (sou-
ris ou zebrafish essentiellement) où un récepteur putatif est inactivé. Par
exemple, est-ce que le BPA produit les mêmes types d’effets dans des souris
mutantes pour ERa et ERb ?
• caractériser à l’échelle génomique la réponse à ces molécules en ce qui
concerne les gènes régulés.

Connaître l’intégralité des gènes régulés par une molécule donnée permettrait
de comparer ce réseau avec ceux des ligands endogènes des récepteurs cibles
putatifs et donc d’établir éventuellement des correspondances fortes. On peut
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citer à titre d’exemple l’étude de Rosen et coll. (2010)14. Ces auteurs mon-
trent par une analyse transcriptomique que le PFOS, un activateur de PPARa,
induit dans des souris de type sauvage une signature transcriptionelle typique
de l’activation de PPARa mais que dans des souris PPARa déficientes (knock-
out) on observe toujours une réponse transcriptionelle à PFOS. Ceci suggère
que bien que PFOS active effectivement la voie PPARa il existe également
des effets PPARa-indépendants médiés par cette molécule.

Par ailleurs, on peut mettre en évidence l’interaction avec plusieurs voies de
signalisation pour une même substance « reprotoxique » comme par exemple
une perturbation de la signalisation stéroïdienne et de la signalisation rétinoï-
dienne par l’intermédiaire d’un même récepteur (SHP).

Dans de nombreux cas, une altération du poids ou de la structure des organes
reproducteurs, ou de la prolifération des cellules, ou encore de la sécrétion
hormonale d’un tissu, est rapportée sans que le mécanisme d’action n’ait été
élucidé. Ceci est en partie dû au fait que la connaissance fondamentale, y
compris les fonctions des récepteurs nucléaires, est encore incomplète. L’effet
sur d’autres voies de signalisation telles que celles des hormones thyroï-
diennes, qui sont importantes pour la taille des testicules et la production
spermatique (prolifération des cellules de Sertoli) ou des rétinoïdes, acteurs
centraux de la détermination du sexe des cellules germinales, est très peu
étudié. Enfin, la possible implication de mécanismes altérant le profil de
méthylation de l’ADN et la transmission aux générations futures, doit être
approfondie.

Un des premiers paramètres compliquant l’analyse des effets des substances
« reprotoxiques » est leur fréquente spécificité d’action en fonction du stade
de développement. Ainsi, par exemple certaines substances affectent plus
fortement ou spécifiquement la gonade fœtale en comparaison de la gonade
adulte ou inversement. Il est même fréquent d’observer des différences d’effet
à quelques jours d’écart au cours du développement de la gonade fœtale. De
telles fenêtres d’action très spécifiques sont couramment décrites pour la
gamétogenèse et la stéroïdogenèse fœtale, deux fonctions dont la mise en
place est extrêmement dynamique.

Les effets des expositions chroniques à de faibles doses sont mal connus, de
même que ceux des mélanges alors que la plupart des expositions sont mul-
tiples. Les interactions entre les modes d’action (synergie, opposition, indé-
pendance) des substances présentes lors des multi-expositions, sont elles aussi
difficilement analysées.

14. ROSEN MB, SCHMID JR, CORTON JC, ZEHR RD, DAS KP, et coll. Gene expression
profiling in Wild-Type and PPARα-Null mice exposed to perfluorooctane sulfonate reveals
PPARα-independent effects. PPAR Res 2010, pii : 794739164
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La compréhension des mécanismes d’action des substances « reprotoxiques »
reste primordiale pour :
• l’établissement de la vraisemblance biologique de la relation de cause à
effet ;
• une démarche de toxicologie prédictive ;
• une approche préventive en santé publique.
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IV
Méthodes et outils
de caractérisation
de l’impact de xénobiotiques
sur la reproduction





Introduction

Les approches, méthodes et outils classiquement utilisés dans le domaine de la
toxicologie reposent sur des définitions, principes et concepts précis et bien
établis. L’existence de règles, de procédures, et de tests validés et consensuels
représente de ce point de vue un avantage certain sur le plan de la méthodo-
logie à mettre en œuvre en vue de la génération d’informations concernant la
connaissance globale et la caractérisation du danger relatives aux substances
chimiques. Des méthodes d’études réglementaires ont ainsi été définies et
correspondent aux lignes OCDE (Organisation de coopération et de dévelop-
pement économique). Les méthodes OCDE sont au nombre de 6 (plus une 7e

dont la validation est en cours) en ce qui concerne l’impact des produits
chimiques sur la reproduction (voir annexe 3).

Les tests in vivo restent aujourd’hui indispensables pour étudier la toxicité des
substances chimiques et évaluer le risque pour l’espèce humaine. Cependant,
des méthodes alternatives ont parfois été développées ou sont en cours de
développement. Certaines pourront être mises en application dans le cadre du
programme REACH (règlement sur l’enregistrement, l’évaluation, l’autorisa-
tion et les restrictions des substances chimiques).

Les méthodes d’étude des substances chimiques ayant potentiellement un
impact sur la reproduction peuvent être destinées au criblage (screening) et/ou
à la caractérisation des mécanismes d’action. Les méthodes de criblage
incluent des tests in vivo et in vitro. Les méthodes in vitro ne permettent pas de
comprendre comment les substances chimiques sont métabolisées et stockées
dans l’organisme alors que les études in vivo prennent en compte l’ensemble
des interactions. En complément des études in vitro et in vivo, les méthodes in
silico (telle que QSAR : Quantitative Structure Activity Relationship) apportent
des informations sur la nature des interactions chimiques entre les perturba-
teurs et les récepteurs et sont nécessaires à la bonne compréhension de ces
mêmes mécanismes. Par la suite, de telles études peuvent être utilisées dans le
développement de nouvelles expériences ou lors de la sélection de molécules
à tester.

Le développement de lignées cellulaires correspondant à divers tissus repro-
ducteurs permet à l’heure actuelle, d’étudier les mécanismes d’action de
substances reprotoxiques potentielles mais pour appréhender le lien avec la
fertilité il est nécessaire d’avoir recours à des modèles plus proches de la
physiologie tels que les co-cultures, la culture organotypique ou l’expérimen-
tation in vivo.

Les effets de mélange (liés à une réalité de multi-exposition), les effets de
faibles doses en condition d’exposition chronique, les relations dose-effet non
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conventionnelles, ou encore l’existence de cibles biologiques multiples pour
une même substance, sont autant d’éléments illustrant la complexité de la
problématique d’étude des substances pouvant influencer la fonction de
reproduction et de l’évaluation des risques potentiels.

De fait, les approches méthodologiques basées sur la mesure ou le suivi d’un
paramètre unique, qu’il s’agisse d’un agent chimique (caractérisation d’expo-
sition, études métaboliques et/ou pharmacocinétiques) ou bien d’un « end-
point » clinique (caractérisation du danger, études pharmacodynamiques) par-
ticuliers, sont dans ce cas le plus souvent inadaptées. De façon plus générale,
émerge un concept de biologie intégrative et une volonté d’appréhender le
vivant dans sa complexité.

On assiste donc à des évolutions de la toxicologie vers des approches, outils et
concepts plus intégratifs. Dans ce cadre, l’exploitation des technologies de
profilage global de type « omique » représente probablement une voie d’évo-
lution majeure pour la toxicologie dans les années à venir. Si les deux pre-
miers niveaux de description des systèmes biologiques que sont la transcripto-
mique et la protéomique sont déjà assez largement utilisés, le troisième niveau
qui est celui du métabolome est encore émergent.

Enfin, l’épidémiologie, discipline visant à décrire la fréquence des pathologies
humaines et à identifier leurs causes, contribue de façon centrale à l’identifica-
tion des dangers et à la quantification des risques pouvant peser sur la fonction
de reproduction humaine. Il existe différents types d’études pertinents dans le
contexte de la caractérisation des effets possibles de l’exposition à des perturba-
teurs endocriniens sur des paramètres biologiques ou la survenue d’événements
de santé15 . Outre la description de la fréquence des pathologies et la caractéri-
sation de l’impact des facteurs environnementaux sur la santé humaine, l’épidé-
miologie environnementale constitue une source de données importantes sur
les niveaux d’exposition des populations aux polluants environnementaux et
ses déterminants sociaux, géographiques et comportementaux.

15. Pour une présentation succincte et accessible de l’épidémiologie environnementale, on
pourra se reporter à la brochure « Repères en épidémiologie » éditée par l’Inserm : http://
www.inserm.fr/content/download/6073/48133/file/repere_epidemiologie.pdf170
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Méthodes d’étude in vitro

Les tests in vitro sont des outils performants pour réaliser des criblages d’acti-
vité de substances environnementales capables de perturber les fonctions
endocrines. Il existe de nombreux tests in vitro, certains permettent de carac-
tériser l’activité d’une substance vis-à-vis d’un récepteur hormonal (mesure
biochimique de la liaison à un récepteur, étude de l’expression de gènes cibles
endogènes ou rapporteurs dans des lignées cellulaires), d’autres permettent de
caractériser l’effet vis-à-vis d’un paramètre de la fonction de reproduction
(apoptose ou prolifération des cellules issues d’un organe participant à la
reproduction, dosage des taux d’hormones sexuelles sécrétées par des cellules
endocrines).

Ces tests permettent de mesurer une activité in vitro mais il est ensuite
nécessaire de confirmer cette activité par des tests in vivo.

Méthodes biochimiques mesurant la liaison
à un récepteur nucléaire

Parmi les méthodes biochimiques, le test le plus répandu est celui de la
compétition de liaison pour un ligand radiomarqué au récepteur nucléaire. La
source de récepteur peut être du récepteur extrait à partir d’organes (utérus
d’agnelle), de cellules (lignée de cancer du sein MCF-7) ou recombinant
produit dans E. coli ou dans baculovirus pour les ER, AR, PPAR ou TR. Le
ligand radioactif est de l’œstradiol pour les ER, du R1881 (méthyltriénolone)
ou de la dihydrotestostérone pour AR, de la rosiglitazone pour PPAR c ou de
l’hormone thyroïdienne pour TR. Ces ligands sont commercialisés sous forme
tritiée. Le principe de la technique consiste à mesurer le déplacement du
ligand radioactif lié au récepteur par la molécule à tester. L’expérience permet
de calculer une affinité relative (en comparaison avec celle du ligand de
référence) pour le récepteur. Elle renseigne donc sur l’affinité mais pas sur la
nature agoniste ou antagoniste de la molécule. Ces tests sont actuellement
validés ou en cours de validation par l’ECVAM (European Centre for the
Validation of Alternative Methods) ou l’EPA (US Environmental Protection
Agency).

Des variantes de ce test utilisant des ligands fluorescents sont possibles. Ces
tests ont été développés pour les adapter au format plaques de 96-, 384- ou
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1 536 puits. L’avantage de ces variantes est qu’elles sont mieux adaptées à un
criblage de molécules à haut débit et qu’elles n’utilisent pas de radioactivité.

Les récepteurs nucléaires selon qu’ils sont liés à une molécule agoniste ou
antagoniste adoptent une conformation agoniste ou antagoniste et lient soit
des facteurs d’activation de la transcription soit des facteurs de répression. Des
techniques fluorescentes permettent également d’étudier l’interaction entre
un récepteur et des petits peptides mimant ces coactivateurs ou ces corépres-
seurs. Il est ainsi possible de déterminer si une molécule est agoniste ou
antagoniste par ces techniques qui ne sont pas encore validées mais sont
largement utilisées par l’industrie pharmaceutique.

L’inconvénient majeur des techniques biochimiques est qu’elles ne per-
mettent pas de mesurer l’activité de perturbation endocrine de métabolites
des substances testées.

Méthodes mesurant des effets cellulaires

Apoptose et fragmentation de l’ADN

L’apoptose peut être mesurée par de nombreuses méthodes, cytométrie de flux,
migration en gel d’agarose (échelle d’ADN), immunohistochimie, Western
Blot, dosage d’activités enzymatiques (caspases). Quelques techniques sont
couramment employées. Au sein des tissus, l’apoptose peut être recherchée
par la détection immunologique des formes clivées/activées des caspases,
protéases initiatrices ou exécutrices de l’apoptose. Par exemple, la détection
immunocytochimique de la caspase-3 clivée, sert couramment à mettre en
évidence la présence de cellules apoptotiques. Ceci permet par exemple de
connaître le taux (pourcentage) d’un type cellulaire entré en apoptose. L’acti-
vation d’autres caspases (8 ou 9) permet de raffiner l’étude en précisant les
voies apoptotiques activées : intrinsèques ou extrinsèques. La recherche de
l’activation de caspases peut également être effectuée par Western Blot, qui
permet de visualiser le clivage activateur de ces enzymes ou par la mesure de
l’activité enzymatique des caspases à l’aide de substrats fluorescents. Cepen-
dant, dans ces cas il est difficile de préciser le type cellulaire atteint au sein de
tissus généralement hétérogènes. Une autre façon de mesurer l’apoptose est la
détection de la fragmentation de l’ADN. Ceci est couramment réalisé par la
technique Tunel (Terminal deoxynucleotidyl transferase dUTP nick end labeling)
qui marque les extrémités 3’OH libres de l’ADN. La technique Tunel détecte
la dernière étape de l’apoptose et peut se pratiquer sur des coupes de tissus.

Mesure de la prolifération cellulaire

Le cycle cellulaire est constitué par la succession de quatre phases : G1, S, G2
et M. La prolifération cellulaire est fréquemment mesurée dans des lignées172
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cellulaires ou au sein d’un tissu par la détection immunologique de PCNA
(Proliferating Cell Nuclear Antigen), Ki67, pRb, pH3, p27, p21 ou par la mesure
de l’incorporation de BrdU (5, bromo-desoxy-uridine). Dans la plupart des
cas, l’index de prolifération est défini comme le pourcentage des cellules, d’un
même type cellulaire présentant un marquage pour l’un de ces antigènes. Ces
marqueurs sont fréquemment utilisés en oncologie. Le BrdU est un analogue
de thymidine qui s’incorpore ou cours de la phase S, phase de réplication de
l’ADN. Ki67 et PCNA sont des marqueurs de cellules en prolifération :
PCNA est une protéine qui fait partie du complexe de réplication de l’ADN,
le réplisome ; Ki67, est un facteur nucléaire exprimé tout au long du cycle
cellulaire mais absent des cellules en quiescence. La pH3 ou phospho-histone
H3 correspond à l’histone 3 phosphorylée. Cette phosphorylation se produit
au moment de la phase M, phase de division, du cycle cellulaire. La détection
de pH3 permet donc de détecter les cellules mitotiques. La pRb ou protéine
du rétinoblastome bloque le cycle cellulaire en phase G1 en séquestrant le
facteur de transcription E2F. Enfin, p21 et p27 sont également des freins
cellulaires en relation avec les complexes cyclines/CDK.

Dosages hormonaux RIA/ELISA

Les dosages hormonaux concernant les principaux stéroïdes sont fréquem-
ment effectués sous forme de dosage radio-immunologique (RIA), mettant en
compétition un stéroïde « froid » avec le même stéroïde sous une forme
marquée, radioactive pour un anticorps spécifique. Ces méthodes ont généra-
lement de bonnes sensibilités, de l’ordre de quelques ng/ml. Des dosages sans
compétition, dans lesquels l’anticorps est en excès sont également possibles.
Depuis quelques années, l’utilisation de la radioactivité tend à diminuer et est
remplacée par des dosages reposant sur l’activité enzymatique (Elisa) ou sur la
fluorescence.

Pour la mesure de la testostérone, une donnée importante est de savoir si la
mesure est effectuée à partir du plasma ou dans le testicule même. En effet, les
taux de testostérone intra-testiculaire sont beaucoup plus importants que les
taux circulants et également moins variables.

Technique Comet : mesure des dommages/réparation de l’ADN

Les dommages à l’ADN peuvent être mesurés par la technique Comet. Cette
méthode est fréquemment appliquée aux spermatozoïdes dans lesquels l’inté-
grité de l’ADN est primordiale pour la transmission d’une information géné-
tique de bonne qualité à la génération suivante. La technique Comet (ou
single cell gel electrophoresis) repose sur la capacité à « dérouler » l’ADN
nucléaire dans des conditions de pH élevé puis une électrophorèse permettra
de faire sortir les brins d’ADN brisés. Ces brins forment alors une queue d’un
seul côté de la tête (noyau) qui donne ainsi l’image caractéristique de
« comète ». L’ADN est alors quantifié à l’aide d’un logiciel d’analyse d’image
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qui détermine la quantité d’ADN qui a migré à la « queue » et l’ADN restant
à la « tête ».

Méthodes in vitro sur cultures cellulaires

Les méthodes in vitro sur cultures cellulaires sont un bon compromis entre les
méthodes biochimiques et les méthodes in vivo. Les tests sur cellules per-
mettent de mesurer l’activité de perturbation endocrine de métabolites des
substances testées, en fonction des capacités métaboliques des cellules utili-
sées. Elles intègrent plusieurs actions des perturbateurs endocriniens (métabo-
lisme, transport, liaison aux protéines, activation de récepteurs, expression de
gènes). Différents types de tests existent pour mesurer les activités œstro-
géniques ou androgéniques de composés chimiques.

Étude de l’expression de gènes endogènes

Ces techniques consistent à mesurer l’expression de protéines qui sont sous le
contrôle des œstrogènes ou des androgènes. Pour les œstrogènes, c’est par
exemple la vitellogénine dans les hépatocytes de truite ou le récepteur de la
progestérone, la protéine pS2 dans des lignées cellulaires de cancer du sein
MCF-7. Pour les androgènes, c’est par exemple la protéine spiggin chez le
poisson épinoche et la PSA (antigène spécifique de la prostate) dans les
lignées cellulaires de cancer de prostate LNCAP.

La mesure de l’expression se fait par des techniques de biologie moléculaire
(RT-PCR quantitative), biochimiques (western) ou immunologiques. Ces
techniques ne sont pas toujours adaptées à un criblage à haut débit.

Un des tests les plus répandus utilisant une réponse endogène de cellules est le
E-screen (Soto et coll., 1995). Ce test consiste à mesurer l’effet de molécules
sur la prolifération des cellules de cancer du sein MCF-7 (ER a positives) qui
est dépendante des œstrogènes. Ce test permet de déterminer la nature
agoniste (la prolifération est activée) ou antagoniste (la prolifération en
présence d’œstradiol est inhibée) d’une molécule. L’inconvénient de ce test
est que la toxicité d’un produit peut masquer une activité agoniste ou laisser
croire qu’il est antagoniste.

Une variante de ce test, le A-screen, permet de mesurer l’activité androgé-
nique d’une molécule (Szelei et coll., 1997). Ce test est réalisé à partir de
cellules MCF-7 qui sur-expriment le récepteur des androgènes (AR). Dans ces
cellules, la prolifération induite par l’œstradiol est inhibée par les ligands
agonistes de AR. Le test consiste donc à traiter des cellules par des concentra-
tions saturantes d’œstradiol et ensuite à mesurer l’effet antiprolifératif des
molécules à tester. Si un effet antiprolifératif est observé, il ne peut pas être dû
à un effet anti-œstrogénique, car l’œstradiol est présent en forte concentra-
tion, mais à un effet passant par AR.174
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De même, le T-screen est un test de prolifération qui permet de mesurer un
effet agoniste ou antagoniste de ligands des récepteurs des hormones thyroï-
diennes (TR). Ce test est réalisé dans la lignée cellulaire pituitaire de rat GH3
(Gutleb et coll., 2005).

Pour tester l’activité de ligands du récepteur PPAR c, la lignée cellulaire la
plus utilisée est la lignée de fibroblastes murins NIH3T3-L1. Ces cellules,
après un prétraitement permettant un début de différenciation adipocytaire,
ont la capacité de se différencier complètement en adipocytes après un traite-
ment avec un ligand de PPAR c comme la rosiglitazone (Tontonoz et coll.,
1994). La différenciation peut alors être mesurée en colorant les gouttelettes
lipidiques à l’huile rouge ou en mesurant l’expression de deux gènes cibles de
PPAR c, PPAR c lui-même et l’apolipoprotéine A2.

La forme active de ce récepteur étant l’hétérodimère RXR-PPAR c, cette
technique a également permis de mesurer l’activité de ligands environne-
mentaux de RXR comme les organoétains.

Étude de l’expression de gènes rapporteurs

La technique consiste à déterminer le taux d’expression d’un gène rapporteur
sous le contrôle d’un récepteur nucléaire. Réalisée de façon transitoire ou
stable dans des levures ou dans des cellules de poisson ou des cellules humai-
nes, elle est devenue la technique la plus répandue pour tester avec un grand
débit l’activité œstrogénique ou androgénique de molécules. Les avantages
des modèles de levure résident dans le fait qu’ils sont plus facilement manipu-
lables. Leurs inconvénients sont liés aux différences de perméabilité et de
métabolisme avec les cellules humaines. C’est pour ces raisons que les modè-
les qui se développent le plus sont des modèles cellulaires humains qui
expriment soit une luciférase soit une enzyme avec un substrat fluorescent
(bêta-galactosidase) sous le contrôle d’un promoteur qui répond aux œstro-
gènes ou aux androgènes.

De nombreux modèles cellulaires existent. Deux lignées cellulaires biolumines-
centes dont deux (MELN pour les œstrogènes, PALM pour les androgènes) sont
actuellement en validation à l’ECVAM (Escande et coll., 2006 ; Molina-
Molina et coll., 2008 ; Kinani et coll., 2010). Il existe également des lignées
commercialisées, ER Calux ou AR Calux (Van der Linden et coll., 2008), ER,
AR, TR ou PPAR c Geneblazer ou disponibles à l’ATCC (T47D-Kb2luc pour
ER a et MDAkb2 pour AR). Alors que ces modèles issus de transfection stable
ne permettent d’étudier qu’une cible à la fois, une technique originale (déve-
loppée par la compagnie Attagene) permet de discriminer l’effet d’une molécule
sur plus d’une cinquantaine de cibles à la fois. Tous ces différents modèles
cellulaires utilisant soit une détection par luminescence soit par fluorescence
sont bien adaptés à un criblage à haut débit de la nature agoniste ou antagoniste
œstrogénique ou androgénique de molécules.
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Méthodes utilisant des cultures d’organes

À l’exception de lignées de cellules cancéreuses, peu de modèles in vitro fiables
ont été développés pour étudier la fonction de reproduction humaine. La
culture organotypique de gonades fœtales est une alternative ; bien que sortie
du contexte endocrinien, celle-ci permet de tester directement l’effet d’une
substance donnée sur une gonade fœtale humaine. Ce type de modèle requiert
un partenariat privilégié entre les laboratoires capables de la mettre en œuvre
et des services hospitaliers ce qui, outre le peu de matériel disponible, fait que
très peu d’équipes utilisent de tels protocoles. Ceux-ci sont donc peu standar-
disés à l’heure actuelle.

La culture organotypique est le fait de cultiver tout ou une partie d’un tissu
sans procéder à une dissociation cellulaire. Ce type de modèle comporte de
nombreux avantages. Il permet de conserver l’architecture tri-dimensionnelle
du tissu et les interactions paracrines entre différents types cellulaires. Cette
conservation des interactions paracrines est primordiale pour reproduire fidè-
lement le développement d’un tissu et est généralement perdue lors de cultu-
res primaires de cellules dissociées. Par exemple, dans la gonade, le dévelop-
pement des cellules germinales est étroitement dépendant du dialogue
entretenu par celles-ci avec les cellules somatiques. Ce modèle permet en
outre de mesurer l’effet d’une substance directement sur le tissu biologique
d’intérêt en s’affranchissant des effets dus à une action indirecte via un autre
tissu.

La culture organotypique a été réalisée pour l’étude des gonades au cours du
développement chez les rongeurs. Ainsi le développement du testicule fœtal
et postnatal de rat ou de souris peut être reproduit de manière fidèle dans un
milieu de composition définie (Livera et coll., 2006) et les fonctions de la
gonade telles que la sécrétion de testostérone ou la prolifération des cellules
germinales, précisément mesurées.

Des modèles semblables ont été proposés pour l’étude du développement
ovarien, des gonades de grands mammifères et surtout pour les gonades fœta-
les humaines. Notons qu’il s’agit ici du seul modèle expérimental permettant
de démontrer l’effet de substances reprotoxiques sur le testicule fœtal humain
(Lambrot et coll., 2006).

Chez les rongeurs, ce modèle permet de réduire sensiblement le nombre
d’animaux utilisés puisque pour chaque fœtus un testicule sert de témoin et le
testicule contralatéral du même animal est exposé à un taux précisément
connu de la substance à tester, taux qui ne dépend pas du métabolisme ou du
catabolisme spécifique de l’espèce l’animale. Ainsi pour une femelle gestante,
plusieurs doses peuvent être testées en utilisant l’ensemble de ces fœtus. Les
paires de gonades de chaque fœtus peuvent être exploitées l’une servant de
témoin (non exposée). L’utilisation du testicule contralatéral du même ani-
mal permet également une mesure très fine des effets, limitant la variation176
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inter-individus, et donc le nombre d’animaux pour atteindre un effet statisti-
quement significatif. Enfin, in vivo le taux circulant du (ou des) composé(s)
actif(s) peut être différent d’une espèce à l’autre ou même d’un sexe à l’autre
pour l’exposition à dose équivalente à un même composé ce qui limite les
comparaisons, tel n’est pas le cas dans ce modèle.

Notons cependant qu’il existe des limites à la pertinence de ce type de
modèle. Ainsi de nombreuses variations de protocoles inter-laboratoires sub-
sistent aboutissant parfois à l’obtention de résultats sensiblement différents
pour une même substance. Par ailleurs, si tester l’effet direct d’une substance
sur un tissu donné est un avantage, la réponse à cette même substance dans le
contexte du dialogue endocrinien in vivo (par exemple entre la gonade et l’axe
hypothalamus et hypophyse) peut parfois être différente. Enfin, dans ce
modèle, en général, seul l’effet du métabolite principal d’une substance est
mesuré alors que in vivo les gonades peuvent être exposées à une famille
complexe de métabolites correspondant à une seule substance mère.

En résumé, la culture organotypique est un outil qui permet d’appréhender de
manière fine les effets d’une substance et de détailler son mécanisme d’action
sur les fonctions physiologiques. Elle ne peut pas remplacer les tests in vivo
mais permet à l’heure actuelle la mise en évidence de mécanismes d’actions de
substances reprotoxiques. Dans un futur proche, la combinaison de modèles
de culture organotypique et d’animaux transgéniques pourrait permettre
d’identifier au sein d’un tissu donné l’activité de substances androgéniques ou
œstrogéniques et surtout de démontrer le mode d’action à l’aide de souris
mutantes pour différents récepteurs (récepteur aux androgènes, récepteurs aux
œstrogènes, récepteurs PPAR...).

L’étude de la spermatogenèse requiert a minima des systèmes complexes de
co-culture de cellules de Sertoli, cellules somatiques nourricières polarisées, et
de cellules germinales. Un type de modèle réunissant ces paramètres a été
publié par le groupe de Philippe Durand pour l’étude de la spermatogenèse du
rat. Celui-ci permet également de restreindre la consommation d’animaux
(Perrard et coll., 2009). Notons cependant qu’il existe de nombreux types
cellulaires différents dans les gonades (cellules germinales, cellules de Sertoli,
cellules de Leydig, cellules péritubulaires, macrophages, cellules endothé-
liales...) et que seule la culture organotypique permet de préserver le dialogue
entre tous. Ce dernier modèle reste aujourd’hui limité à l’étude des gonades
fœtales ou néonatales.
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Méthodes d’études in vivo

Seule l’expérimentation in vivo permet de mesurer l’atteinte de la fertilité des
animaux et d’intégrer d’éventuelles altérations dans le dialogue entretenu par
l’ensemble des organes assurant la complexité de la fonction de reproduction.
Au-delà de la fertilité, de nombreux autres paramètres reliés à la fonction de
reproduction peuvent être mesurés in vivo, tels le poids des gonades ou des
tissus du tractus génital, la sécrétion d’hormones ou l’altération morpholo-
gique des tissus... L’avantage des modèles in vivo est d’intégrer la totalité des
effets potentiels d’un perturbateur donné et de ses métabolites dans un
contexte physiologique. Ainsi par exemple, le lien entre les organes est
conservé et les répercussions d’un composé sur un étage de l’axe
hypothalamo-hypophysaire-gonadique peuvent être appréhendées dans leur
globalité (ce qui n’est pas le cas dans un modèle in vitro). En revanche, de
nombreuses précautions s’imposent dans la transposition des données inter-
espèces et en fonction des protocoles utilisés. Plusieurs paramètres, tels le
choix de l’espèce ou de la lignée, le mode d’administration, la fenêtre d’expo-
sition... sont à prendre en considération dans les données issues des études
in vivo.

Études chez l’animal

Les études chez l’animal, le plus souvent le rongeur, présentent une grande
diversité dans le choix des espèces et des lignées, les modes d’administration
des substances chimiques et les périodes d’exposition.

Choix des espèces et lignées

Dans l’optique de la transposition des données à l’espèce humaine, le choix de
l’espèce animale dans laquelle les études in vivo sont conduites est important.
La plupart des travaux in vivo sont menés chez les rongeurs. Du point de vue
de la régulation des fonctions de reproduction (gamétogenèse et stéroïdoge-
nèse), on peut noter un grand degré de conservation entre la plupart des
espèces mammaliennes. Cependant, chez les rongeurs, certains mécanismes
diffèrent sensiblement. Ainsi par exemple, pour l’ovogenèse, le rat et la souris
sont des espèces poly-ovulantes (qui produiront plusieurs ovocytes matures à
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chaque cycle) ce qui n’est pas le cas de l’ovaire humain. De plus, la durée de la
gestation est très courte chez les rongeurs, 19 à 21 jours, et aboutit à la
naissance de jeunes très immatures, ce qui est moins le cas chez les grands
mammifères tels l’homme. Cette dernière donnée est à prendre en considéra-
tion car le développement des gonades est également affecté. À titre d’exem-
ple, la folliculogenèse débute pendant la vie fœtale chez l’homme et pendant
la vie postnatale chez les rongeurs. On comprendra donc que les fenêtres
d’expositions ne suivent pas un parallélisme strict entre les espèces ; fréquem-
ment une exposition périnatale (fœtale et début de vie postnatale) chez les
rongeurs recouvre des événements similaires à une exposition fœtale chez
l’être humain. Certaines espèces, tels les ruminants, peuvent apparaître plus
proches de l’être humain pour ces paramètres. Cependant, la manipulation de
ces modèles, longue et onéreuse, limite grandement l’usage de tels animaux
dans le cadre d’étude systématique de toxicologie. Notons enfin que sous bien
des aspects la spermatogenèse est une fonction sensiblement plus fragile chez
l’homme que chez de nombreuses autres espèces. À titre de comparaison, il
existe très peu de spermatozoïdes présentant des formes anormales chez la
souris alors que ces dernières sont fréquentes chez l’homme. Par ailleurs, à
moins de certains fonds génétiques bien particuliers, tel le fond SV129, il
n’existe quasiment pas de tumeurs germinales dans le testicule murin, alors
qu’il s’agit du cancer le plus fréquent de l’homme jeune.

Au sein d’une même espèce de rongeur, il est à noter également l’existence de
différences inter-lignées pour certains paramètres sensibles à l’effet de sub-
stances reprotoxiques. Par exemple, en réponse à une exposition in utero aux
phtalates (DBP), les rats des lignées Wistar présentent des taux de cryp-
torchidie plus élevés et des taux d’agénésie épididymaire moindre que les rats
de lignée Sprague-Dawley (Howdeshell et coll., 2008). On comprend donc la
difficulté de conclure à l’absence d’effet sur certains paramètres de la repro-
duction quand une seule lignée est utilisée.

Chez les vertébrés aquatiques, il existe des différences beaucoup plus marquées
au niveau de la régulation hormonale des fonctions de reproduction bien que
les processus cellulaires reprennent toujours des thèmes communs (méiose,
fécondation...). Par exemple, la maturation ovocytaire ou la spermatogenèse
peuvent être régulées par des stimuli hormonaux différents. Chez de nombreux
poissons, c’est la 11-céto-testostérone qui est le principal androgène circulant.

Modes d’administration

Dans le cadre des perturbateurs endocriniens où la voie d’exposition princi-
pale est fréquemment la voie alimentaire, il semble légitime de privilégier
cette voie dans les protocoles d’expérimentation animale. Cependant, il est
parfois difficile de connaître avec certitude la quantité de nourriture ingérée
par les animaux de laboratoire et l’introduction de substances exogènes peut
modifier la prise alimentaire, c’est pourquoi de nombreux auteurs choisissent180
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de gaver les animaux. Cette approche permet de mieux contrôler la quantité
administrée mais peut également être considérée comme un stress supplémen-
taire de l’animal, paramètre additionnel pouvant modifier la réponse à un
perturbateur endocrinien. Ainsi par exemple, les glucocorticoïdes semblent
amplifier les effets des phtalates sur le testicule fœtal (Drake et coll., 2009) et
il semble donc légitime d’imaginer que le stress maternel puisse contribuer
aux altérations induites par ces perturbateurs. D’autres expérimentateurs
choisissent d’injecter directement le composé ou mieux le dérivé actif du
composé à tester ce qui n’est pas forcément à considérer comme un défaut de
protocole. En effet, de très nombreuses différences de toxicocinétique sont
décrites d’une espèce à l’autre et il est difficile d’appréhender le rôle des
métabolites actifs lorsque ceux-ci sont produits en proportions variables chez
deux espèces différentes. En contrepartie, lorsqu’un seul métabolite est admi-
nistré on peut s’interroger sur le rôle du composé parent qui peut fréquem-
ment générer toute une famille de dérivés aux effets multiples.

Ce dernier point est à rapprocher également de la notion d’environnement
contrôlé ou dépourvu de contaminants fréquemment proposée dans le cadre
des études in vivo. Effectivement, il est important de placer les animaux de
laboratoire dans des cages et des litières spéciales dépourvues de contaminants
œstrogéniques ou de les nourrir avec un régime ne contenant pas de phyto-
œstrogènes (par exemple sans soja). Mais ce type de régime ne reflète pas les
conditions réelles d’exposition multiple de l’être humain. Par ailleurs, il n’est
même pas certain pour de nombreux perturbateurs que leur mode d’action
in vivo soit de type œstrogénique.

Enfin, parmi les modes d’administration, quelques expérimentateurs choi-
sissent d’utiliser un système de pompes osmotiques greffées sous la peau de
l’animal et délivrant quotidiennement une dose donnée (Vandenberg et coll.,
2007). Bien que controversé, ce mode d’administration permet de limiter la
manipulation des animaux, notamment lors de la gestation ou pendant le
début de la lactation (et donc de limiter le stress attenant à ces manipula-
tions). Il permet également comme avec les injections de délivrer une quan-
tité précise.

Dans tous les cas et quel que soit le mode d’administration ou l’espèce, il est
intéressant de connaître le taux circulant du composé administré et de ses
principaux dérivés (métabolites actifs). Ce dosage est un paramètre qui prime
sur le mode d’administration pour comparer avec les taux retrouvés chez
l’homme ou pour corréler les effets in vitro aux modes d’actions dérivés
d’études in vitro.

Fenêtre d’exposition

La notion de fenêtre d’exposition dépend de deux principaux paramètres,
d’une part les paramètres qui sont mesurés et d’autre part la cinétique de la
réponse. Ainsi par exemple dans le cadre des études sur la spermatogenèse, il
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est couramment admis qu’une exposition doit couvrir un cycle complet de
spermatogenèse (53 jours chez le rat) pour pouvoir voir les conséquences
d’une altération ayant pu toucher n’importe quel stade de la spermatogenèse.
Dans le cadre des études développementales, la question est plus équivoque.
Bien que la vie fœtale apparaisse comme une période particulièrement cri-
tique pour la mise en place de la fonction de reproduction, il n’est pas évident
qu’une exposition ponctuelle ou durant quelques jours de vie fœtale chez un
rongeur reflète fidèlement l’exposition humaine, chronique et éventuelle-
ment tout au long de la vie.

Par ailleurs, le développement très lent des tissus reproducteurs chez l’être
humain suggère qu’un même type cellulaire peut être exposé pendant des
périodes parfois très supérieures à ce qui peut être reproduit à l’aide des
modèles rongeurs. À titre d’exemple, la prolifération des ovogonies (précur-
seurs mitotiques des gamètes femelles) dans l’ovaire fœtal humain débute à la
sixième semaine de gestation et se termine aux environs de la 28e semaine,
soit plus de 150 jours, alors que chez la souris celle-ci ne dure que du 11e jour
post-conception au 14e, soit à peine 3 jours. Dans ce cadre, est-ce qu’une
exposition à faible dose durant une période presque cinquante fois plus longue
est comparable à une exposition à la même dose ou faut-il la comparer à une
exposition aiguë mais à une dose plus forte ?

Témoins positifs

L’inclusion d’un témoin positif est toujours un élément de comparaison inté-
ressant dans une étude car il permet de vérifier l’exactitude et la sensibilité des
paramètres mesurés lorsque ceux-ci sont connus pour être affecté par ce
témoin. Ainsi dans le cas des perturbateurs endocriniens suspectés d’avoir au
moins une activité de type œstrogénique, le DES est couramment utilisé
comme témoin positif. Cependant, le témoin positif est aussi un biais expéri-
mental. En effet, dans la plupart des cas le mode d’action in vivo du composé
testé est inconnu et choisir par défaut un composé œstrogénique n’est pas
forcément plus pertinent que d’exposer un animal à des radiations ionisantes.
En d’autres termes, lorsque le mode d’action de la substance étudiée est
inconnu au niveau moléculaire il est plus intéressant d’avoir un témoin positif
affectant le paramètre étudié qu’un supposé témoin positif dont les effets sur
les paramètres mesurés sont incertains. À titre d’exemple, de nombreux
auteurs utilisent la flutamide, un anti-androgène non-stéroïdien, comme
témoin positif lors d’études au sujet des phtalates dans le testicule fœtal
(Mylchreest et coll., 2002). Cependant, les effets des phtalates apparaissent
indépendants des récepteurs aux androgènes (Lehraiki et coll., 2009). Quelle
est donc la pertinence de la flutamide dans ce cas précis ? Il s’agit plus d’un
élément de comparaison qu’à proprement parler d’un témoin positif. Par
ailleurs, les phtalates ont été décrits comme augmentant l’apoptose des
cellules germinales, les rayons c également et ce de manière répétée et en
détail depuis plus de 30 ans. Est-ce que pour ce paramètre l’exposition aux182
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rayonnements ionisants n’est pas un contrôle positif pertinent ? Cet exemple
est certes un peu extrême et un témoin positif de nature semblable (composé
chimique) est généralement préférable, mais permet d’illustrer la difficulté
d’inclure un témoin positif a priori dans une étude. L’absence de témoin
positif « valable » dans certaines études ne peut pas être considérée comme un
critère d’exclusion lorsque des effets du composé d’intérêt sont décrits. En
revanche, un témoin positif (peu importe sa nature) est très important lorsque
peu ou pas d’effets sont rapportés.

Une notion parfois plus intéressante que l’inclusion d’un témoin dont on
suppose qu’il a un mécanisme d’action proche du perturbateur testé est
l’inclusion de fortes doses qui même si elles ne renseignent pas sur l’activité du
composé aux doses proches de celles retrouvées dans l’environnement peu-
vent prouver que le composé utilisé est bien actif (même sur des paramètres
indépendants de la fonction de reproduction).

En résumé, il est très difficile de statuer sur la qualité d’une étude in vivo. Une
étude peut être considérée comme informative si le taux du composé adminis-
tré (et/ou de ses métabolites) a été dosé au cours du protocole, si elle rapporte
des effets précis et détaillés corroborant les mécanismes d’action supposés in
vitro ou des effets similaires à ceux décrits dans une autre espèce. En cas
d’absence d’effet sur un paramètre, l’inclusion d’un témoin positif altérant
le(s) paramètre(s) étudié(s) ou/et un effet de la substance testée sur un autre
paramètre permet d’estimer la sensibilité de la mesure et l’activité de la
substance.

Paramètres phénotypiques recherchés dans les études

Les études chez l’animal (rongeurs) peuvent s’intéresser à un grand nombre de
paramètres phénotypiques. Le tableau 18.I résume les principaux et présente
les limites de chacune des approches.

Tableau 18.I : Paramètres phénotypiques recherchés dans les études chez le
mammifère mâle

Paramètres phénotypiques Points critiques

Paramètres morphologiques
Poids testicules, épididymes,
prostate et vésicules séminales

Le poids testiculaire ne reflète que les altérations majeures de la
spermatogenèse (moins précis qu’un comptage de cellules apoptotiques)
Le poids des épididymes, prostate et vésicules séminales peut refléter
une action anti-androgénique mais également moins précis qu’un dosage
de testostérone

Paramètres spermatiques
Concentration
Rendement
Mobilité %
Anomalies

Chez les rongeurs, les paramètres spermatiques sont plus robustes (via-
bilité élevée et peu de formes anormales) que chez l’être humain
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Paramètres phénotypiques Points critiques

Anomalies morphologiques
Distance anogénitale
Hypospadias
Cryptorchidie
Présence de mamelons

Nécessite des mesures précises en période postnatale et risque de
variabilité inter-expérimentateurs
Peuvent mettre en jeu des mécanismes développementaux indépendants
des hormones stéroïdes

Fertilité Intègre des fonctions multiples, n’indique pas le processus affecté
(gamétogenèse, maturation des gamètes, fécondation, implantation,
développement)

Dosages hormonaux
Testostérone, LH, FSH, œstradiol

Les dosages de testostérone intra-testiculaires sont moins variables que
les dosages sériques (mais nécessite la destruction du tissu)

Puberté
Âge à la séparation du prépuce

Peut être influencé par un changement de comportement alimentaire

Histologie Nécessite un expert pour identifier les lésions pathologiques
Ne dénombre pas un type cellulaire donné, ni son activité prolifératrice
ou apoptotique

Immunohistochimie Repose sur la spécificité des anticorps et la connaissance de marqueurs
(utile pour quantifier précisément un type cellulaire spécifique à l’aide
d’un marqueur, son état de différenciation ou son activité)

Tests in vivo de mesure de la perturbation endocrinienne

Mesure de l’expression de gènes endogènes

Ces tests consistent à traiter des animaux génétiquement non modifiés (pois-
sons, amphibiens, petits mammifères) par des molécules à activité potentiel-
lement œstrogénique ou androgénique et à étudier ensuite l’expression de
gènes endogènes ou des changements de phénotypes.

Deux types réglementaires existent pour mesurer une activité œstrogénique
ou androgénique. Le test utérotrophique chez la souris ou le rat consiste à
mesurer l’augmentation du poids de l’utérus après 3-7 jours de traitement par
de l’œstradiol ou le produit dont l’activité œstrogénique est à tester.

Le test de Hershberger chez le rat consiste à mesurer l’augmentation du poids
d’organes comme le gland pénien, les vésicules séminales ou la prostate
ventrale après 10 jours de traitement par un produit dont l’activité androgé-
nique est à tester. L’inconvénient majeur de ces tests est qu’ils sont assez lourds
et coûteux donc peu adaptés à l’étude d’un grand nombre de molécules. Il est
également à noter que des molécules à agonisme partiel ne répondent pas
forcément à ces tests. C’est le cas du bisphénol A qui s’est avéré négatif pour le
test utérotrophique. Les progrès technologiques (facilitant la manipulation et
diminuant le coût) réalisés dans la mesure de l’expression de gènes par
RT-PCR quantitative devraient faciliter l’étude de l’expression de gènes
endogènes in vivo.184
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Modèles d’animaux transgéniques
D’autres tests non encore validés par l’ECVAM utilisant la technique de gène
rapporteur in vivo ont été établis ces dernières années. Ces tests utilisent des
animaux transgéniques (zebrafish, xénope ou souris) dont le gène de la lucifé-
rase ou de la GFP (green fluorescent protein) est sous le contrôle d’un promoteur
activable par les œstrogènes ou les androgènes. Les avantages de ces modèles
sont que l’on peut suivre l’activité d’un composé sur l’ensemble de l’orga-
nisme. Cela peut théoriquement permettre de déterminer si une molécule est
active dans un organe et pas dans un autre (cas du bisphénol A). Comme tous
les modèles in vivo, ils présentent l’avantage d’intégrer le métabolisme et donc
d’étudier la dégradation d’un produit actif ou la transformation d’un produit
inactif en produit actif. Un des inconvénients de ces modèles est que le
récepteur est d’origine animale et donc différent du récepteur humain. Pour
les récepteurs des œstrogènes et des androgènes, la différence interespèce est
mineure. De plus, il est possible d’humaniser ces animaux en exprimant le
récepteur humain au lieu du récepteur animal. Les différents modèles animaux
présentent chacun des avantages respectifs. Au stade larvaire, les modèles
zebrafish et xénope peuvent être manipulés dans des plaques de culture de
format 96 puits. Tant que les larves ne se nourrissent pas, ces modèles sont
considérés comme étant non in vivo. Leur transparence rend plus facile la
détection de la fluorescence ou de la luminescence. De tels modèles existent
pour les récepteurs ER chez le zébrafish (AromataseB-GFP et ERE-Luciférase)
(Legler et coll., 2002 ; Tong et coll., 2009) et pour les récepteurs TR chez le
xénope (TH/bZIP-GFP) (Fini et coll., 2007).
Les modèles de souris présentent l’avantage d’être plus proches de l’homme.
L’équipe d’Adriana Maggi a ainsi établi des modèles de souris qui expriment la
luciférase sous le contrôle des œstrogènes (souris ERE-Luciférase) ou des récep-
teurs PPAR (PPRE-Luciférase). Ces souris permettent de détecter l’activité
œstrogénique ou PPAR c d’un composé dans tout l’organisme et ainsi de
pouvoir mettre en évidence des molécules à activité dépendante du contexte de
l’organe ou du tissu (SERM ou SPPARM). De nouveaux modèles issus de
croisements entre différentes lignées de souris s’avèrent également très promet-
teurs pour le futur. Ainsi la souris TRAMP-Luc est issue d’un croisement entre
une souris TRAMP (qui développe spontanément un cancer de la prostate et
une souris PSA-luc qui exprime la luciférase sous le contrôle du promoteur de la
protéine PSA dans la prostate). De tels modèles permettent de mesurer plus
facilement l’effet d’une molécule chimique ou d’un cocktail de molécules sur
une réponse complexe comme la formation ou la progression de tumeurs.

Tissus stéroïdo-dépendants
Chez les mammifères, la croissance de tissus du tractus reproducteur est
fréquemment utilisée pour identifier une activité de type perturbateur endo-
crinien. Ainsi, chez les rongeurs mâles, la distance anogénitale est un para-
mètre couramment décrit pour mesurer l’effet de l’exposition à une substance

A
N

A
LY

SE

185

Méthodes d’études in vivo



à activité anti-androgénique. Cette distance présente un dimorphisme
sexuel ; elle est environ deux fois plus grande chez le mâle que chez la femelle
du fait de l’action de la DHT au cours du développement. Chez l’être humain,
il a été montré que ce dimorphisme sexuel est conservé chez les enfants
(Salazar-Martinez et coll., 2004). Ce paramètre peut donc servir à mesurer
l’exposition à des anti-androgènes potentiels avant la naissance. Chez les
rongeurs femelles, la croissance du tissu utérin d’animaux préalablement
ovariectomisés est utilisée pour détecter des effets de type pro-œstrogéniques.
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19
Méthodes d’études in silico

Le développement d’outils informatiques fiables couplé à la croissance de la
puissance informatique a permis la mise en place de techniques de simulation
numérique centrées sur la biologie. Par analogie avec les expressions in vivo et
in vitro, le terme « in silico » a été introduit pour qualifier les méthodes
numériques mises en œuvre pour traiter de tels systèmes. De par son nom, ce
terme fait référence au silicium, matériau principal retrouvé dans les puces
informatiques de tous les ordinateurs. Le champ in silico regroupe un très large
ensemble de méthodes numériques fondées sur les lois de la physique et de la
chimie qui, utilisant les approches des mathématiques, permettent de simuler
ou de modéliser un phénomène biologique à l’aide de l’outil informatique.
Dans le cadre de cette expertise, deux grandes familles de méthodes seront
définies. La première, plus communément connue sous l’acronyme anglais
QSAR (Quantitative Structure Activity Relationship) se base sur les relations
quantitatives entre structures et propriétés, tandis que la seconde se réfère
directement aux propriétés atomistiques de l’entité étudiée. Ces deux familles
de méthodes brièvement décrites par la suite sont fréquemment employées
dans les études des interactions comme celles rencontrées entre les perturba-
teurs endocriniens et leurs récepteurs.

Les méthodes in silico sont complémentaires des études in vivo et in vitro sur les
perturbateurs endocriniens et ne peuvent remplacer l’expérience. Elles appor-
tent des informations sur la nature des interactions chimiques entre les pertur-
bateurs et les récepteurs et sont nécessaires à la bonne compréhension de ces
mêmes mécanismes. Par la suite, de telles études peuvent être utilisées dans le
développement de nouvelles expériences ou lors de la sélection de molécules
à tester. En d’autres termes, l’utilisation combinée de la théorie et de l’expé-
rience engendre une meilleure compréhension des phénomènes traités dans
un domaine de recherche.

QSAR

Le principe des méthodes QSAR (Quantitative Structure Activity Relationship)
consiste comme leurs noms l’indiquent à mettre en place une relation mathé-
matique à l’aide de méthodes d’analyse de données, reliant des propriétés
moléculaires microscopiques appelées descripteurs, à un effet expérimental
(activité biologique, toxicité, affinité pour un récepteur), pour une série de
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composés chimiques similaires. Le point de départ de telles méthodes se
construit sur la définition des descripteurs moléculaires empiriques ou théo-
riques. Ces dernières prennent en compte des informations sur la structure et
les caractéristiques physico-chimiques des molécules, comme dans ce cas
présent, les perturbateurs endocriniens.

Les descripteurs théoriques se déclinent eux-mêmes en sous-classes de des-
cripteurs : les constitutionnels, basés sur la composition chimique de la molé-
cule, les topologiques, obtenus à partir de la structure bi-dimensionnelle
(table de connectivité des atomes de la molécule), les géométriques, évalués à
partir de la structure tri-dimensionnelle et les quantiques, issus de la structure
électronique de la molécule. Les détails concernant les descripteurs quan-
tiques sont disponibles dans l’ouvrage de Karelson (2010).

Le choix de la base de données expérimentales de référence est décisif dans
une étude QSAR. Elle doit être composée de données expérimentales fiables
obtenues en suivant un protocole expérimental unique. En effet, la robustesse
du modèle dépend fortement de la base sur lequel il se fonde. Néanmoins,
malgré tous les efforts mis en œuvre pour recueillir des données homogènes,
une certaine incertitude ne peut être évitée, notamment pour les systèmes
biologiques.

Enfin, le lien entre les descripteurs et la base de données est déterminé grâce à
des outils d’analyse comme les régressions multi-linéaires (MLR), les régres-
sions aux moindres carrés partiels (PLS), les arbres de décisions, les réseaux de
neurones, et les algorithmes génétiques.

En pratique, le développement d’un modèle débute par la collecte de données
expérimentales fiables et en nombre conséquent. Cette étape est suivie par le
développement d’une série de descripteurs qui caractérisent les structures
géométriques et électroniques des composés étudiés en vue de les relier à la
propriété expérimentale étudiée. Des outils d’analyse de données sont alors
employés pour orienter le choix des descripteurs adéquats et mettre en place
le modèle à proprement dit.

Le modèle une fois développé, sa corrélation doit ensuite être validée sur le
jeu d’entraînement. Sa robustesse, c’est-à-dire l’influence des composés du jeu
d’entraînement sur le modèle, est estimée par des méthodes de validation
interne. Afin d’estimer son pouvoir prédictif, des données expérimentales
supplémentaires sont nécessaires afin de déterminer la capacité du modèle à
prédire ces valeurs. Enfin, il est important de savoir quel type de molécule
s’utilise avec quel modèle. On parle alors de domaine d’applicabilité.

La relation QSAR mise en place peut alors être employée pour la prédiction
de propriétés d’un jeu de nouvelles molécules existantes physiquement ou
non, pour lesquelles les valeurs expérimentales ne sont pas disponibles. Une
analyse fine des descripteurs intervenant dans le modèle QSAR donne égale-
ment des informations sur la nature des mécanismes et des phénomènes188
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moléculaires (interactions électrostatiques ou hydrophobes) mis en jeu dans
la propriété d’intérêt.

La littérature relate bon nombre d’études concernant les perturbateurs endo-
criniens, ainsi que les modèles robustes et fiables développés et validés sur de
vastes ensembles de molécules. Dans la plupart des cas, les propriétés considé-
rées sont relatives à des mesures in vitro comme l’affinité de liaison au récep-
teur, absolue (binding affinity, BA) ou relative au ligand naturel E2 (relative
binding affinity, RBA). Les propriétés issues d’études in vivo ont rarement été
considérées.

Méthodes de modélisation à l’échelle atomique

Si les modèles QSAR donnent des informations sur la nature des interactions
entre ligands et récepteurs (électrostatiques ou hydrophobes), ils ne per-
mettent pas de quantifier la force de liaison ni les atomes impliqués dans cette
même liaison. Néanmoins, si la structure de la paire ligand/récepteur est
connue (par exemple œstradiol/ER), des informations sur l’interaction peu-
vent être déduites par analogie. En outre, les méthodes de modélisation
moléculaire permettent de déterminer la structure tri-dimensionnelle, l’éner-
gie ainsi que d’autres propriétés chimico-physiques des molécules et des sys-
tèmes biologiques à partir de leur composition atomique.

Différentes approches de modélisation sont envisageables. Si celles concer-
nant la mécanique moléculaire sont économiques en termes de temps de
calcul et permettent de traiter des systèmes moléculaires de grande taille, les
méthodes quantiques (ab initio, semi-empiriques, ou théorie de la fonction-
nelle de la densité) sont quant à elles capables de calculer les propriétés
électroniques des systèmes.

La mécanique moléculaire (MM) est fondée sur des calculs de mécanique
classique qui permettent de calculer l’énergie stérique du système à partir des
forces entre les atomes constituant la biomolécule. Les liaisons chimiques
sont alors modélisées par des ressorts suivant l’approximation harmonique.
Ces modèles sont paramétrés avec des données expérimentales (résolution de
structure des protéines par les rayons X, spectre IR) ou théoriques. Malgré leur
nature empirique, les approches de MM peuvent donner des informations
précieuses sur la structure tri-dimensionnelle des récepteurs, sur leurs confor-
mations et sur les interactions chimiques (électrostatiques, van der Waals,
liaison hydrogène) avec le ligand. Si l’ensemble des paramètres constituants
le modèle de MM (défini comme champs de force) est fiable, les résultats
seront semi-quantitatifs.

La MM est à la base de méthodes de « docking » moléculaires, méthodes
spécifiquement développées pour étudier les interactions entre une protéine
et un substrat, ainsi qu’à la base de criblage in silico.
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Les méthodes fondées sur la mécanique quantique (MQ) s’appuient sur la
résolution approchée de l’équation de Schrödinger. Elles permettent la déter-
mination de la configuration électronique de la molécule, sa structure tri-
dimensionnelle, son énergie et ses propriétés chimico-physiques. Le plus
souvent, ces propriétés comme par exemple, l’énergie d’interaction entre le
substrat et le récepteur, sont déterminées de façon quantitative avec une
précision qui avoisine celle de l’expérience. En revanche, les méthodes de
MQ permettent seulement de traiter des systèmes dont la taille s’élève à la
centaine d’atomes, taille approximative du site d’interaction avec le récep-
teur.

Le choix du type de calcul dépendra donc du problème étudié (taille et
précision souhaitée pour le calcul) et évidemment des ressources de calcul
(puissance de calcul) mises à disposition de l’utilisateur.

Dans les deux cas, que ce soit pour la MM ou la MQ, une structure tri-
dimensionnelle du récepteur et du ligand est un pré-requis indispensable.
Cette dernière peut être obtenue par la spectroscopie à rayon X, dans le cas où
la cristallisation du récepteur est possible (structure en milieu solide, sans ou
avec le substrat). De manière alternative, des indications sur la structure
peuvent être données par la spectroscopie RMN (structure en solution) ou par
modélisation par homologie. Ce dernier modèle implique la reconstruction de
la structure tri-dimensionnelle à partir d’un alignement de séquence avec un
autre système pour lequel la structure est connue. Les méthodes de MM
permettent également d’identifier la structure tri-dimensionnelle d’une pro-
téine à partir de la seule séquence en acides aminés, mais la présence de
plusieurs conformations énergiquement stables peut compliquer la recherche.
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20
Approches « omiques »

L’idée de base associée aux approches « omiques » consiste à appréhender la
complexité du vivant dans son ensemble, au moyen de méthodologies les
moins restrictives possibles sur le plan descriptif. Ces approches peuvent en
particulier être utiles pour mettre en évidence et identifier de nouveaux
biomarqueurs (d’exposition, d’effet ou de susceptibilité), générer de nouvelles
connaissances sur le plan mécanistique (modes d’action), ou encore élaborer
de nouveaux outils de toxicologie prédictive pour aider à l’identification des
dangers. Caractérisées comme des techniques à haut débit permettant une
analyse simultanée d’un grand nombre de variables, elles comprennent princi-
palement (figure 20.1) : la génomique (SNPs par exemple), la transcriptomi-
que (expression des gènes et leur régulation), la protéomique (analyse des
protéines), la métabolomique (étude des métabolites produits). Ces approches
permettent d’obtenir de très nombreuses informations sur la réponse cellulaire
et/ou tissulaire à une exposition in vitro ou in vivo.

Le développement des techniques à haut débit permettant ce type de profilage
ou de « prise d’empreinte », ainsi que l’existence de techniques statistiques
historiquement bien établies et maîtrisées laissant supposer une relative faci-
lité de retraitement des données générées, font qu’aujourd’hui le nombre de
chercheurs engagés dans cette voie est très important.

Si le passage de l’ère du tout génomique à l’ère de la protéomique a pris
quelques dizaines d’années, le passage de la protéomique à la métabolomique
n’a en effet pris que quelques années, puis l’apparition du concept de fluxomi-
que16 n’a ensuite pris que pratiquement quelques mois. Aujourd’hui, se déve-
loppe un concept de « Big Science », reposant sur la génération et l’analyse
d’un nombre de données jamais atteint auparavant, un des objectifs étant
d’exploiter simultanément les données issues de ces différentes approches,

16. La fluxomique est la mesure des vitesses réelles des réactions métaboliques dans le
système biologique intègre (flux intracellulaires, intratissulaires). Il n’existe pas de méthode
directe permettant de mesurer des flux dans une cellule ou un tissu intègre. L’approche indirecte
la plus pertinente est basée sur des stratégies de marquage isotopique (13C) couplées à
l’analyse fine (mesure des « isotopomères ») de l’incorporation isotopique dans les métabolites,
réalisée soit par spectrométrie de masse, soit par RMN. Elle aboutit à l’obtention de cartes de
flux qui représentent la distribution quantitative des flux (ici carbonés) dans le réseau métabo-
lique du système biologique étudié (http://metasys.insa-toulouse.fr/plateforme_metabolome/
accueil.html)
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comme autant d’angles de prise de vue complémentaires décrivant les sys-
tèmes biologiques étudiés. La difficulté réside néanmoins dans l’interprétation
de ces nombreuses données nécessitant de faire appel à des moyens bio-
informatiques puissants. La puissance de ces outils sur le plan descriptif
permet aujourd’hui une caractérisation des systèmes biologiques à une échelle
et une profondeur jamais atteintes. Ces technologies se heurtent toutefois à
certaines limites sur le plan explicatif, la relation entre une signature molécu-
laire et la toxicité n’étant pas toujours évidente, de même que la validité aussi
bien que l’interprétation biologique de biomarqueurs mis en évidence par ces
nouveaux outils.

Figure 20.1 : Représentation schématique des trois grands niveaux de caracté-
risation des systèmes biologiques

Transcriptomique et protéomique

Depuis 2-3 ans, des approches globales d’analyse transcriptomique ont été
réalisées à partir de différents organes (ovaires, testicules, utérus, glande
mammaire, placenta) suite à des expositions in utero chez les rongeurs ou de194
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cultures cellulaires chez l’homme. Ces études, qui concernent le bisphénol A
(Moral et coll., 2008 ; Lawson et coll., 2011) et les phtalates (Yuan et coll.,
2010 ) mettent en évidence des modifications au niveau des grandes fonctions
cellulaires, telles que la différenciation, le cycle cellulaire, ou les processus de
biosynthèse des hormones stéroïdes. Il est difficile de dire si ces modifications
sont des causes ou des conséquences des phénotypes observés et de faire des
relations directes entre exposition et ces altérations transcriptionnelles mesu-
rées souvent longtemps après l’exposition. Cependant, ces études sont des
points de départ pour définir de nouveaux biomarqueurs d’exposition et avoir
une vision globale de l’ensemble des mécanismes altérés au sein d’un tissu.
Des approches protéomiques ont également été récemment exploitées afin de
caractériser une signature biologique caractéristique d’une exposition au bis-
phénol A chez le rongeur soit au niveau de la glande mammaire (Betancourt et
coll., 2010), soit au niveau des organes impliqués dans l’immunité (Yang et
coll., 2008). Ces études ont ainsi mis en évidence et identifié plusieurs protéines
dont l’expression semble significativement affectée par le BPA, dont certaines
impliquées dans la signalisation cellulaire. Deux études protéomiques ont éga-
lement été conduites chez le poisson exposé à des contaminants perfluorés, au
PFOA (Wei et coll., 2008) ou au PFOS (Shi et coll., 2009). Ces études ont
montré l’existence d’une vingtaine de protéines (au niveau hépatique chez le
vairon pour la première étude ou bien au niveau embryonnaire chez le zebrafish
pour la seconde) dont l’abondance est significativement affectée par ces compo-
sés, ces protéines étant impliquées dans les voies physiologiques variées
incluant le transport d’acides gras, le stress oxydatif, le maintien de l’homéosta-
sie, le cycle cellulaire, ou encore les fonctions mitochondriales. Kling et coll.
(2009) ont, quant à eux, réalisé une étude protéomique également chez le
poisson (zebrafish) mais à partir de cultures cellulaires hépatiques exposées à des
retardateurs de flamme polybromés (HBCD et/ou TBBPA), cette étude ayant là
encore montré l’existence d’un profil protéique caractéristique de cette exposi-
tion, avec une partie distincte et une partie commune entre les deux substances
testées. Cette étude a de plus souligné l’intérêt de cette approche pour mettre
en évidence des effets de mélanges pas toujours prévisibles.

Métabolomique

Les approches de type métabolomique s’intéressent plus particulièrement aux
composés chimiques présents au sein des systèmes biologiques étudiés, après la
mise en jeu des phénomènes complexes de transcription et de traduction. Il
s’agit donc globalement de molécules de faible poids moléculaire, le plus
souvent inférieur à 1 000 Da, qui peuvent correspondre à des substances
endogènes (métabolites primaires ou secondaires) ou exogènes. De façon
conceptuelle (figure 20.2) et dans le domaine particulier de la toxicologie, le
type de signature biologique au niveau du métabolome peut donc être consi-
dérée comme reflétant de façon concomitante une exposition chimique
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(mesure des substances chimiques parentes ou de leurs produits directs de
biotransformation/dégradation) et l’effet biologique induit par cette exposi-
tion (mesure de biomarqueurs indirects dont le niveau d’expression est sur- ou
sous-exprimé consécutivement à cette exposition). Un des principaux avan-
tages de ces approches est donc de caractériser de façon assez globale et non
ciblée les perturbations biologiques liées à une exposition chimique donnée.

Figure 20.2 : Concept d’empreinte métabolique comme lien entre perturba-
teurs endocriniens et perturbation endocrinienne

Sur le plan technique, ce type de profilage métabolique a été historiquement
proposé via la résonance magnétique nucléaire (RMN), notamment par
l’équipe de Nicholson au Royaume-Uni (1999). Cette technologie est tou-
jours le support de nombreuses applications en métabolomique, y compris
dans le champ de la toxicologie et de la santé. La spectrométrie de masse
(MS) représente une seconde approche de choix dans ce domaine.

Au-delà de ce concept relativement simple d’empreintes ou profils métabo-
liques, ce domaine requiert de façon pratique la mise en œuvre d’un cadre
méthodologique dépassant largement l’étape de génération de ces profils
proprement dite (Antignac et coll., 2011). Ainsi (figure 20.3), des procédures196
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doivent être développées et implémentées au niveau du traitement des échan-
tillons biologique avant analyse, du retraitement des données brutes générées,
de l’analyse statistique (notamment par des méthodes multivariées avancées),
de l’extraction de l’information utile contenue dans ces empreintes sur la base
d’un ensemble de critères complémentaires, de l’élucidation structurale des
composés chimiques pouvant répondre au qualificatif de candidat biomar-
queur, de la validation de ce caractère de biomarqueur, puis de l’interprétation
biologique des perturbations métaboliques ainsi caractérisées.

Si ce schéma général (figure 20.3) représente une base globalement commune
à l’ensemble des études métabolomiques, celles-ci peuvent avoir des finalités
et par conséquent des spécificités dans leur mise en œuvre. Une première
finalité de ces études peut être en effet la caractérisation exhaustive de
l’ensemble des « métabolites » détectés (métabolomique systématique). Tou-
tefois, ce travail se heurte généralement à la difficulté d’identification structu-
rale non ambiguë des substances chimiques. Une seconde finalité plus cou-
ramment visée consiste à mettre en évidence parmi les descripteurs générés,
un certain nombre d’entre eux dont le niveau d’expression est significati-
vement différent (sur- ou sous-exprimé) entre deux ou plus sous-groupes
d’échantillons donnés (métabolomique différentielle).

Figure 20.3 : Différentes étapes d’une approche métabolomique sur le plan
expérimental
Exemple d’un support analytique de type spectrométrie de masse

Le concept de métabolomique trouve depuis quelques années un écho par-
ticulier dans le domaine de la toxicologie (Lindon et coll., 2005). Une
première perspective est en effet la mise en évidence globale, bien au-delà du
faible nombre de « end-points » usuellement étudiés, de l’impact de certaines
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substances sur des systèmes biologiques donnés (Robertson et coll., 2000 ;
Shockcor et coll., 2002 ; Griffin et coll., 2004 ; Ebbels et coll., 2007). Une
seconde perspective est l’identification de biomarqueurs d’exposition et/ou
d’effet permettant la génération de nouvelles connaissances s’agissant de leurs
modes d’actions (Clarke et coll., 2008 ; Coen et coll., 2008 ; Coen, 2010 ;
Beger et coll., 2010). Dans ce domaine, il est toutefois souvent difficile de
distinguer les modifications métaboliques résultant d’une adaptation physio-
logique de celles signant une toxicité effective. Par ailleurs, la question de la
représentativité de l’empreinte métabolomique générée (dépendante des dif-
férents niveaux de variabilité biologique et analytique) ou encore de son
exhaustivité (dépendante de la technique de mesure), se pose clairement dans
le cadre de ces approches et limite parfois la significativité des résultats
obtenus et leur interprétation.

S’agissant des phtalates, une étude métabolomique conduite chez le rat Wistar
(van Ravenzwaay et coll., 2009) s’est ainsi attachée à caractériser la signature
plasmatique consécutive à une exposition aux phtalates (DEHP et/ou DBP).
Cette étude a montré en particulier l’existence d’un niveau de concentration
sans effet global au niveau du métabolome (150 mg/kg), et pour de plus fortes
concentrations (1 000 à 3 000 mg/kg) une signature consécutive à une expo-
sition en mélange significativement distincte de celle observée pour les deux
composés testés considérés séparément. L’étude d’Eveillard et coll. (2009),
également dédiée à l’étude de l’impact du DEHP au niveau hépatique chez la
souris, a quant à elle illustré l’intégration possible de données transcriptomi-
ques et métabolomiques issues d’un même système étudié. S’agissant des
substances perfluorées (PFC) une étude métabolomique a été conduite chez le
rat Sprague-Dawley pour caractériser la signature plasmatique d’une exposi-
tion au N-ethyl perfluorooctanesulfonamidoethanol (N-EtFOSE) (Xie et
coll., 2009), révélant des marqueurs impliqués dans la prolifération de peroxy-
somes.

Deux autres études, non plus de type métabolomique au sens strict (c’est-à-
dire global et non ciblé) mais de profilage métabolique, limitées à un ensem-
ble de métabolites du même type détectés de façon ciblée, ont également été
conduites pour étudier l’impact d’une exposition au bisphénol A sur les
nucléosides urinaires chez le rat (Cho et coll., 2009) ou l’impact d’une
exposition au DEHP sur les principaux lipides dans le tissus cérébral
d’embryons de rat (Xu et coll., 2007).

Au-delà de ces premières études, la métabolomique reste aujourd’hui un
domaine en développement, sur le plan des concepts comme sur le plan des
outils et procédures, et ne permet pas encore d’appréhender la complexité de
la relation entre exposition chimique (dans les conditions réelle de basses
concentrations et de multi-exposition) et troubles de la reproduction (à
l’échelle individuelle ou épidémiologique) telle que décrite à la figure 20.2.
Des travaux sont toutefois en cours dans ce sens (Antignac et coll., commu-
nication personnelle), s’attachant à établir chez l’Homme un lien (au mieux198
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de corrélation) entre d’une part un profil d’imprégnation chimique le plus
large possible (mesure quantitative et ciblée d’un grand nombre de substances
incluant différentes classes de contaminants chimiques), d’autre part une
empreinte métabolomique globale (par exemple dans le plasma ou sérum), et
enfin des paramètres cliniques indicateurs de fonctions de la reproduction ou
du développement (par exemple de la qualité spermatique chez l’homme).
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21
Méthodes d’étude épidémiologique

La principale distinction entre les méthodes d’études in vitro et in vivo et les
méthodes d’étude épidémiologique réside dans sa nature observationnelle, par
opposition au caractère expérimental de la toxicologie. La nature observa-
tionnelle de l’épidémiologie implique que l’exposition n’est pas randomisée
(attribuée aléatoirement à chaque sujet), mais qu’elle est constatée, et est le
fait de sa situation personnelle (lieu de vie, comportements, caractéristiques
sociodémographiques). La conséquence est que la répartition des facteurs de
risque de la maladie (autres que l’exposition considérée) peut différer entre les
groupes de sujets comparés, ce qui peut entraîner ce que les épidémiologistes
appellent un biais de confusion (voir plus bas).

Principales approches de l’épidémiologie environnementale

Les deux principaux types d’études épidémiologiques en population à visée
étiologique (c’est-à-dire visant à identifier les facteurs de risque des événe-
ments de santé) sont l’étude de cohorte et l’étude cas-témoins. À cela il faut
ajouter d’autres approches, moins fréquemment utilisées, telles que les appro-
ches écologiques ou celles reposant sur des séries de cas, et deux approches
n’impliquant pas de recrutement de sujets mais s’appuyant sur des données
déjà disponibles : la méta-analyse et l’étude de risque sanitaire.

Étude de cohorte

L’approche de cohorte consiste à recruter des sujets indemnes de la pathologie
d’intérêt et de les suivre au cours du temps pour identifier au niveau individuel
la survenue de cette pathologie. Généralement, l’exposition au facteur envi-
ronnemental considéré est estimée lors de l’inclusion dans la cohorte, cette
mesure pouvant être actualisée au cours du suivi. On peut en pratique recruter
plusieurs cohortes suivies en parallèle, définies par exemple par leur niveau
d’exposition : une cohorte de travailleurs exposés à un composé chimique
donné, et une cohorte « non exposée » d’employés de la même entreprise
mais ne travaillant pas à des postes exposés. Souvent, une unique cohorte est
recrutée, incluant des sujets exposés à des niveaux divers.
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Au cours du suivi, en plus d’une mesure (ou estimation) de l’exposition au(x)
facteur(s) environnemental(taux) d’intérêt, des informations sur les facteurs
de confusion potentiels sont recueillies ; diverses mesures de paramètres bio-
logiques (marqueurs d’inflammation, polymorphismes génétiques...) peuvent
aussi être réalisées.

L’analyse statistique consiste à comparer la fréquence de survenue de la
maladie entre les différents groupes définis par leur niveau d’exposition, en
corrigeant les différences de fréquence de la maladie qui seraient dues aux
facteurs de confusion (figure 21.1). Cette analyse peut permettre d’étudier et
de prendre en compte des facteurs modifiant l’effet éventuel des perturbateurs
endocriniens, tels que des caractéristiques génétiques (Cantor et coll., 2010)
ou sociodémographiques.

Figure 21.1 : Principe de l’étude de cohorte prospective

Du point de vue de l’épidémiologiste, l’approche toxicologique classique
consistant à exposer des groupes d’animaux exposés à différents niveaux d’un
composé ou d’un mélange de composés chimiques et à suivre la fréquence
d’apparition de certains troubles de la santé (ou de suivre les variations de
paramètres biologiques) au cours du temps pour la mettre en relation avec le
niveau d’exposition au composé considéré correspond à une étude de cohorte
dans laquelle l’exposition aurait été attribuée aléatoirement aux animaux.

Étude cas-témoins
L’étude cas-témoins consiste à recruter d’une part des personnes présentant
l’événement de santé d’intérêt, et d’autre part un groupe de personnes compa-
rables mais ne présentant pas l’événement de santé (ou témoins). L’exposition202
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aux facteurs environnementaux considérés, ainsi que le niveau des facteurs de
confusion potentiels, sont estimés chez chacun des sujets.

Si l’étude cas-témoins est réalisée sur les cas incidents (ceux survenant dans
une zone ou un lieu de recrutement donné dans une période donnée), l’étude
cas-témoins est en principe équivalente à une étude de cohorte réalisée à
partir de la même population source (les habitants de la zone considérée ou les
patients susceptibles d’aller consulter sur le lieu de recrutement choisi), mais
dans laquelle on ne recruterait les sujets que lorsqu’un cas survient, et non pas
avant la survenue de la maladie. Au lieu de suivre tous les sujets qui ne
développeront pas la maladie dans la population source, on ne suit qu’un
sous-groupe aléatoire de ceux-ci, beaucoup plus petit, recruté par exemple à
raison de quelques témoins juste après la survenue de chaque nouveau cas.
L’odds-ratio de maladie estimé par cette étude cas-témoins aura la même
interprétation que le risque relatif instantané (hazard ratio en anglais) qui
aurait été estimé à partir de l’ensemble de la cohorte.

Le critère de choix des témoins est crucial pour la validité de l’étude. En
principe, ceux-ci ne doivent pas forcément être représentatifs de la popula-
tion générale dans son ensemble, mais ils doivent être représentatifs des sujets
qui, s’ils développaient la maladie, seraient recrutés comme cas. Si par exem-
ple les cas correspondent aux sujets chez qui un cancer du sein a été diagnos-
tiqué en 2010 dans un service hospitalier donné, les témoins doivent corres-
pondre à un échantillon aléatoire des femmes qui, si elles développaient la
maladie, seraient diagnostiquées dans ce même service. On peut envisager de
recruter ces témoins dans d’autres services du même hôpital, à condition que
ces services aient la même zone de recrutement (et le même bassin sociodé-
mographique) que le service où sont recrutés les cas.

Une étude cas-témoins est par définition rétrospective : le recrutement
s’effectue après la survenue de la maladie. Ceci peut poser un problème dans le
cas où l’exposition au facteur environnemental d’intérêt est difficile à estimer
rétrospectivement, comme c’est typiquement le cas pour les perturbateurs
endocriniens. Dans ce cas, d’importantes erreurs de classement sur l’exposi-
tion sont attendues, qui pourront biaiser l’association estimée entre exposi-
tion et survenue de la maladie (voir plus bas, estimation des expositions). Une
exception notable correspond à l’étude cas-témoins nichée dans une cohorte
(voir ci-dessous).

Cohorte ou cas-témoins ?

En principe, l’approche de cohorte (idéalement, avec une randomisation de
l’exposition, rarement possible pour des raisons éthiques si l’exposition est
potentiellement néfaste) est considérée comme l’approche reine. C’est elle
qui, par sa nature prospective, permet d’aller vers une mesure de chaque
facteur dans la période pertinente, de façon prospective, et, en reconstituant
précisément la chronologie des expositions et événements de santé, d’éviter
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les biais de causalité inverse. Toutefois cette approche peut dans certains cas
se révéler très lente et coûteuse à réaliser, et, dans certaines situations, l’étude
cas-témoins apportera en un temps et pour un coût plus limités une informa-
tion de qualité quasi équivalente.

Si on ne peut donner de règles générales quant à l’utilisation d’un design
d’étude dans une situation particulière, il existe des situations typiques dans
lesquelles chaque approche va se révéler plus pertinente : si le taux d’inci-
dence de la maladie est élevé, si le délai de latence supposé entre le moment
de l’exposition et celui de la survenue de la maladie est relativement court (de
quelques semaines à quelques mois, voire un petit nombre d’années), une
approche de cohorte peut se révéler relativement peu coûteuse et mérite
d’être considérée. Si la maladie est rare, une étude cas-témoins peut se révéler
judicieuse. Dans le cas du cancer du testicule, dont l’incidence chez l’homme
adulte est de l’ordre de 10 cas pour 100 000 personnes-années, il faut suivre
100 000 hommes pendant 10 ans pour recruter 100 cas. Une étude cas-
témoins à partir des cas diagnostiqués dans plusieurs grands centres hospita-
liers pourra en un à deux ans recruter ces cas, et environ 300 témoins, et
fournir une information similaire (mais peut-être davantage de biais) dans un
délai bien plus bref et avec un effectif total de 400 sujets. Toutefois, cette
approche cas-témoins risque de ne pas être pertinente si l’exposition au
facteur environnemental considéré ne peut être estimée que par le dosage
d’un biomarqueur peu persistant dans l’organisme. Dans ce cas, le dosage
réalisé au moment du diagnostic du cas a peu de chances de fournir une bonne
estimation de l’exposition dans la fenêtre temporelle biologiquement perti-
nente, plusieurs années auparavant. Dans le cas où on s’intéresse aux effets à
long terme des expositions subies durant la vie intra-utérine, expositions
souvent très difficiles à estimer rétrospectivement, il y a peu d’alternatives
pertinentes à la mise en place d’une cohorte de femmes enceintes, chez qui
différents prélèvements biologiques sont réalisés, avec un suivi à long terme
de leurs enfants. De telles cohortes ont été mises en place dans différents pays,
par exemple la cohorte Moba en Norvège (incluant environ 100 000
enfants), la Danish National Birth Cohort (environ 90 000 enfants) ou, en
France, les cohortes Pélagie (3 500 enfants bretons) ou Eden (1 900 enfants
nés à Nancy et Poitiers).

Cohorte et cas-témoins

Dans le cas particulier d’une étude cas-témoins nichée dans une cohorte, les
cas et les témoins sont recrutés à partir d’une unique cohorte (en général, en
recrutant tous les cas de la pathologie d’intérêt déclarés dans la cohorte, et un
sous-groupe des sujets n’ayant pas développé la maladie). L’intérêt de l’appro-
che est que les informations sur les caractéristiques des sujets et leur niveau
d’exposition ont généralement été recueillies lors du recrutement dans la
cohorte, c’est-à-dire avant la survenue de la maladie (prospectivement). En
particulier, si des prélèvements biologiques ont été réalisés à l’inclusion dans204
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la cohorte et congelés, ceux-ci peuvent être utilisés après la survenue des cas
pour doser un biomarqueur d’exposition. Si la maladie est rare, le coût total
est bien plus faible que si les dosages avaient été réalisés sur l’ensemble de la
cohorte.

Méta-analyse

La méta-analyse consiste à synthétiser les résultats de plusieurs études sur un
sujet donné pour obtenir une estimation plus précise et fiable de l’effet du
facteur considéré sur le risque de maladie (figure 21.2). L’unité d’analyse n’est
donc plus le sujet ou le patient, mais une étude elle-même. Cette approche
peut permettre de discuter l’homogénéité des études sur un sujet donné, et
peut s’avérer particulièrement utile pour des maladies ou des facteurs d’expo-
sition rares, pour lesquels chaque étude individuelle risque d’être peu informa-
tive. C’est une forme standardisée de synthèse de la littérature scientifique sur
un sujet, qui est plus formalisée que la simple revue de la littérature. Sur le
principe, l’odds-ratio issu de la méta-analyse peut être interprété comme une
moyenne pondérée des odds-ratios issus de chaque étude individuelle, le poids
donné à chaque étude dépendant de sa précision.

Figure 21.2 : Exemple de méta-analyse, reprenant les résultats des études
concernant l’association entre l’exposition féminine au distilbène (DES) durant
la vie intra-utérine et le risque de survenue d’hypospadias dans la descendance
Le losange noir indique la valeur de l’odds-ratio méta-analytique et ses extrémités gauche
et droite indiquent les limites de l’intervalle de confiance à 95% de cet OR méta-
analytique (d’après Slama et Cordier 2010).

Étude d’impact sanitaire

L’étude d’impact sanitaire vise à quantifier l’impact sanitaire d’un facteur
donné, à l’échelle d’une communauté. Elle consiste, connaissant les niveaux
d’exposition dans la communauté et l’effet de l’exposition sur le risque de
maladie au niveau individuel (relation dose-réponse estimée à partir d’études
épidémiologiques par exemple), à quantifier le risque de maladie, c’est-à-dire
le nombre de cas de la maladie attribuables (attendus) du fait de l’installation
industrielle ou du facteur considéré. Une telle étude n’implique pas de mesu-
rer directement la fréquence des maladies dans la communauté concernée,
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comme on le ferait dans une étude épidémiologique de cohorte ou de type
cas-témoins, ni de suivre à long terme d’importantes populations.

Par exemple, une étude d’impact sanitaire a estimé en 2001 que la pollution
atmosphérique liée au trafic routier était susceptible d’entraîner environ
18 000 décès par an chez les adultes de plus de 30 ans en France (intervalle de
confiance à 95 %, de 10 700 à 24 700 décès). Cette étude (Kunzli et coll.,
2000) a été réalisée en estimant la distribution des niveaux d’exposition aux
polluants atmosphériques de la population française, et en appliquant des
modèles mathématiques (relations dose-effet) obtenus à partir de plus petites
populations et quantifiant le nombre de décès attendus dans chaque groupe en
fonction de son niveau d’exposition.

Étude transversale

Si l’échantillonnage transversal correspond bien à un mode d’échantillon-
nage classique utilisé en théorie des sondages, en épidémiologie descriptive ou
en science des expositions pour décrire la prévalence d’une pathologie, d’un
critère biologique (études de séroprévalence par exemple) ou d’une exposi-
tion dans une population à un moment donné, il n’y a pas au sens strict
d’étude étiologique transversale. En revanche, des analyses statistiques sont
fréquemment réalisées à partir d’échantillons transversaux de population chez
qui la présence d’un événement de santé est recherchée et l’exposition à un
facteur environnemental estimé. Ceci peut être vu comme une version dégra-
dée de l’étude de cohorte, avec un recueil simultané de l’information sur
l’exposition et l’événement de santé (alors que dans une cohorte, l’informa-
tion sur l’exposition est normalement recueillie avant celle sur les paramètres
de santé d’intérêt), et une analyse portant sur les cas prévalents de la maladie
plutôt que sur les cas incidents. Dans le cas de facteurs environnementaux
dont l’exposition est estimée à partir de biomarqueurs peu persistants dans
l’organisme (comme c’est le cas pour certains perturbateurs endocriniens,
comme le bisphénol A), cette approche est notamment limitée, tout comme
l’approche cas-témoins, car elle ne permet pas d’estimer directement l’exposi-
tion dans la fenêtre biologiquement pertinente, qui peut remonter à plusieurs
années avant la survenue du cas dans le cas d’événements de santé pour
lesquels une programmation à long terme est probable. Une étude réalisée
dans le Massachusetts fournit un exemple de cette approche : à partir d’un
échantillon transversal d’hommes consultant dans une clinique d’infertilité,
des échantillons de sperme et d’urine ont été recueillis le même jour. L’échan-
tillon d’urine a permis de doser la concentration de bisphénol A, qui a été
mise en relation avec la concentration spermatique, en faisant l’hypothèse
que la concentration urinaire de bisphénol A pouvait être considérée comme
un bon marqueur du niveau moyen de bisphénol A dans les mois précédents
(Meeker et coll., 2010).206
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Autres types d’études épidémiologiques

D’autres approches sont utilisées en épidémiologie environnementale. Il s’agit
en particulier des approches écologiques : de type temporel, correspondant à
l’approche des séries temporelles (Bell et coll., 2004), ou spatial, dans les-
quelles l’unité d’observation est la population dans son ensemble et non pas
l’individu, des approches case-crossover (Maclure 1991). Ces approches
n’ayant pour l’instant pas été appliquées à des polluants tels que les perturba-
teurs endocriniens ne seront pas détaillées ici.

Estimation des expositions en épidémiologie environnementale

On peut considérer que c’est à la suite d’une chaîne d’événements plus ou
moins complexes selon les polluants que ceux-ci finissent par arriver en
contact avec l’Homme (figure 21.3) : émission du ou des polluants à partir de
certaines sources (d’origine anthropique ou naturelle), dispersion/répartition
dans les différents grands compartiments de l’environnement (eau, air, sol,
chaîne alimentaire, médicaments, habitat...), où les polluants sont transférés
et parfois transformés, pour arriver jusqu’aux micro-environnements en
contact direct avec l’Homme ; internalisation d’une partie des polluants dans
l’organisme (par inhalation, ingestion, absorption dermique, irradiation...),
métabolisme (figure 21.3), stockage/excrétion. Les grandeurs correspondant à
chacune de ces étapes sont différentes : les polluants émis dans l’environne-
ment correspondent à une quantité (totale ou par unité de temps) ; les
niveaux mesurés dans l’environnement à une concentration (par volume
d’air, d’eau ou unité de masse végétale ou animale) ; l’exposition humaine, qui
correspond au sens strict à la quantité du polluant qui a été en contact avec les
surfaces d’échanges de l’organisme pendant une période donnée ; la dose
(interne) correspond à la quantité de polluant qui a pénétré dans l’organisme
(quantité ou concentration par litre de fluide biologique ou kg de tissu).

Figure 21.3 : Représentation des grandes familles d’approches utilisées en
épidémiologie environnementale pour estimer l’exposition aux polluants envi-
ronnementaux

Le type d’étude choisi ne détermine généralement pas de façon univoque
l’approche pouvant être utilisée pour estimer l’exposition. Cette approche
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pourra reposer, de façon non exclusive, sur des questionnaires (aux sujets de
l’étude, leurs proches, leur personnel soignant...), des modèles environne-
mentaux déjà disponibles, des mesures environnementales (par exemple à
proximité des lieux de vie des sujets), des mesures d’exposition personnelle (à
partir de dosimètres portés par les sujets dans une période définie), des dosages
de biomarqueurs d’exposition à partir de prélèvements biologiques réalisés
chez les sujets (sang, urine, lait...).

L’exposition est souvent résumée sous forme d’une quantité, mais il est crucial
d’identifier aussi la fenêtre d’exposition considérée dans l’étude, c’est-à-dire la
période temporelle (définie de façon calendaire, ou plus pertinemment par
rapport à l’âge ou au stade de développement du sujet) au cours de laquelle
cette exposition est quantifiée.

D’autres grandeurs liées à l’exposition peuvent être aussi considérées : débit de
dose, caractère aigu ou chronique de l’exposition, dépassement d’un certain
niveau d’exposition...

Biomarqueurs d’exposition

Dans le cas (très fréquent aujourd’hui) où des prélèvements biologiques sont
réalisés, tous les outils de la biochimie et de la biologie moléculaire peuvent
être utilisés si les conditions de prélèvement et de stockage le permettent.
C’est le cas entre autres des outils de protéomique et de métabolomique. En
complément de ces approches globales, une approche polluant par polluant
est possible, et reste la plus fréquemment utilisée : dans ce cas, un composé ou
un petit nombre de composés d’une même famille sont dosés simultanément
(par exemple, le PFOA et le PFOS). Si l’effectif est suffisant, l’analyse statis-
tique peut permettre de prendre en compte simultanément ces différents
polluants afin de chercher à identifier leur effet propre. Par exemple, dans une
étude concernant l’effet des perturbateurs endocriniens sur les caractéristiques
spermatiques, les auteurs ont cherché à isoler l’association entre l’exposition
aux parabènes avec les caractéristiques spermatiques de l’association entre
l’exposition au bisphénol A avec les caractéristiques spermatiques (Meeker et
coll., 2011).

La problématique des mélanges est parfois abordée sous un autre angle ; dans
le cas d’une étude concernant l’impact de perturbateurs endocriniens sur le
risque de cancer du sein, un indice global du fardeau de xéno-œstrogènes dans
l’organisme a été estimé à partir de prélèvements de tissu adipeux et son
association avec le risque de cancer du sein quantifiée (Fernandez et coll.,
2004 ; Ibarluzea et coll., 2004).

Si l’approche par biomarqueur d’exposition peut sembler séduisante au premier
abord car elle fait la jonction entre l’épidémiologie et les outils de la biologie
moléculaire et de la biochimie, et également par son caractère objectif, elle peut
se révéler très limitée dans différentes situations : c’est en particulier le cas208
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quand on connaît mal le métabolisme chez l’humain des composés étudiés
(auquel cas ses principaux métabolites peuvent ne pas être connus), quand le
métabolisme varie fortement avec la dose, et quand le composé parent et ses
principaux métabolites ont une demi-vie très courte (typiquement, quelques
heures) dans l’organisme. Dans ce dernier cas (figure 21.4), il est peu probable
qu’un unique prélèvement biologique suffise à donner une bonne estimation de
l’imprégnation ou même de la hiérarchie des sujets en termes d’imprégnation,
et d’autant moins que la fenêtre d’exposition biologiquement pertinente est
longue. Une alternative consiste à recueillir plusieurs échantillons biologiques
répartis durant l’ensemble de la fenêtre d’exposition biologiquement perti-
nente, ce qui peut se révéler logistiquement ou éthiquement difficile à grande
échelle, ou dans le cas de prélèvements invasifs.

Figure 21.4 : Variations de la concentration urinaire de deux métabolites de
phtalates au cours de la semaine chez des volontaires sains (d’après Preau et
coll., 2011)
Chaque figure correspond au profil du métabolite concerné au cours de la semaine chez
un volontaire en situation d’exposition « normale ».

Erreur et biais

Les 4 grandes sources d’erreur en épidémiologie sont l’erreur aléatoire, les biais
de confusion, les biais de classement et les biais de sélection. La notion
d’erreur indique un écart entre la « vraie » valeur (par exemple le poids de
naissance) et la valeur estimée (le poids de naissance mesuré par la sage-
femme avec une balance donnée). Si cette erreur a une composante systéma-
tique, c’est-à-dire si la valeur estimée sur un grand nombre d’estimations de la
valeur d’intérêt diffère de la valeur réelle (comme cela se produirait si la
balance était faussée et avait tendance par exemple à sous-estimer de 100 g la
masse réelle), on parle d’erreur systématique ou de biais. Si la moyenne des
valeurs estimée correspond à la valeur réelle (comme cela surviendrait si la
balance avait tendance alternativement à sous-estimer puis à surestimer de
100 g la masse réelle), on parle d’erreur aléatoire et non pas de biais.
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Erreur aléatoire

C’est la composante non systématique (c’est-à-dire sans direction privilégiée,
ou nulle en moyenne) de l’erreur. Dans une vision déterministe, l’erreur
aléatoire est due en partie à notre méconnaissance des facteurs influençant la
survenue de l’événement d’intérêt : plus on diminue cette méconnaissance,
plus les variations aléatoires s’amenuisent.

Une autre composante de l’erreur aléatoire est due aux fluctuations d’échan-
tillonnage (ou erreur d’échantillonnage). Augmenter la taille de l’échantillon
d’étude (sans que cela se fasse au détriment de la précision et la validité des
mesures faites sur les sujets) permet de limiter les fluctuations d’échantillon-
nage et donc l’erreur aléatoire.

Biais de confusion

On parle de biais de confusion quand il existe un facteur extérieur à la chaîne
causale reliant l’exposition à la maladie considérée qui fausse l’estimation de
l’association entre exposition et maladie. Ceci peut typiquement survenir si
ce facteur extérieur est à la fois associé à l’exposition et à la probabilité de
survenue de la maladie (sans en être une cause). Si par exemple on s’intéresse
à l’effet possible de l’exposition intra-utérine au bisphénol A provenant du
régime alimentaire maternel sur la fertilité à l’âge adulte, le tabagisme mater-
nel pendant la grossesse est susceptible de constituer un facteur de confusion
(figure 21.5) : il peut être associé au régime alimentaire, et donc à l’exposition
intra-utérine au bisphénol A. D’autre part, il est susceptible d’influencer la
fertilité de la descendance à l’âge adulte (Jensen et coll., 2005).

Figure 21.5 : Facteur de confusion : diagramme causal d’une étude hypothé-
tique visant à caractériser l’impact de l’exposition intra-utérine au bisphénol A
sur les caractéristiques spermatiques à l’âge adulte
S’il est associé au régime alimentaire maternel (influençant l’exposition au bisphénol A
du fœtus) et à la fertilité à l’âge adulte, le tabagisme maternel pendant la grossesse est un
facteur de confusion potentiel.

Les biais de confusion dus à des facteurs connus peuvent être corrigés par
différentes approches. La plus fréquemment utilisée est de nature statistique et210
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consiste à mesurer le facteur correspondant et à le prendre en compte par
ajustement dans le modèle de régression estimant l’association entre exposi-
tion et maladie. L’association ainsi estimée sera équivalente à celle qu’on
aurait observée si la fréquence du facteur d’exposition était la même entre le
groupe exposé et le groupe non exposé, c’est-à-dire si on avait supprimé
l’association entre l’exposition et le facteur de confusion.

Biais de classement

La réalisation d’une étude épidémiologique peut être vue comme un exercice
de métrologie, dans lequel on mesure (ou estime) chez des sujets recrutés
selon un protocole défini et validé un niveau d’exposition, la survenue d’un
événement de santé, et la présence de facteurs de confusion potentiels. Pour
des raisons logistiques et aussi liées à la complexité des paramètres étudiés,
chacune de ces mesures est susceptible de se faire avec une certaine erreur.

L’existence de ces erreurs de mesure (ou de classement) n’entraîne pas auto-
matiquement de biais et n’invalide donc pas forcément l’étude. En particulier,
si l’erreur de mesure sur un facteur donné (par exemple, l’exposition à un
composé perfluoré estimée à partir de dosages plasmatiques réalisés dans une
fenêtre biologiquement pertinente par rapport à l’événement de santé étudié)
est totalement aléatoire, c’est-à-dire indépendante de toutes les caractéris-
tiques des sujets y compris de leur exposition réelle, cette erreur aura pour
principale conséquence de diminuer la précision de l’association estimée
entre exposition et maladie. Il n’est pas sûr qu’un biais survienne, mais s’il y en
a un celui-ci correspondra généralement à une sous-estimation de l’associa-
tion entre exposition et maladie. En d’autres termes, l’intervalle de confiance
associé au risque relatif quantifiant cette exposition sera plus large que si
l’exposition avait été mesurée sans erreur, et la puissance statistique de l’étude
sera diminuée. Le tableau 21.I indique par exemple que si l’exposition estimée
est corrélée à l’exposition réelle avec un coefficient de corrélation de 0,6 et
que l’effet de l’exposition réelle correspond à un risque relatif de 3, il faudra
recruter 2 à 3 fois plus de sujets dans l’étude que si l’exposition était mesurée
sans erreur, et le risque relatif estimé sera en moyenne de 1,9 (doublement du
risque en cas d’exposition, alors qu’il est en réalité triplé)(de Klerk et coll.,
1989).

Dans d’autres cas, l’erreur de classement pourra entraîner une surestimation
de l’association entre exposition et maladie, ou une sous-exposition (Jurek et
coll., 2005).

L’erreur de classement peut aussi bien concerner l’exposition d’intérêt que la
mesure de l’événement de santé ou d’un des facteurs de confusion potentiels.
Dans ce cas, l’ajustement sur ce facteur mal mesuré est susceptible de ne pas
permettre d’éliminer l’ensemble du biais de confusion (on parle de biais de
confusion résiduel). Un tel biais de confusion résiduel peut aussi survenir si le
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codage de la variable représentant le facteur de confusion dans le modèle de
régression n’est pas approprié (Slama et Werwatz, 2005).

Tableau 21.I : Conséquence de l’erreur de mesure sur l’exposition sur le nom-
bre de sujets nécessaires dans une étude cas-témoins pour garantir une puis-
sance statistique satisfaisante (80 %) et sur le risque relatif caractérisant l’asso-
ciation entre exposition et survenue de la maladie

Nombre de sujets nécessaires Risque relatif estimé

Sans erreur de mesure 106 cas, 106 témoins=212 3,0

Avec erreur de mesure (r=0,64) 286 cas, 286 témoins=572 1,9

Avec erreur de mesure (r=0,20) 3 072 cas, 3 072 témoins = 6 144 1,2

Les valeurs sont données pour différents niveaux de corrélation (r) entre la valeur réelle de l’exposition et son
estimation avec erreur utilisée dans l’étude épidémiologique (d’après de Klerk et coll., 1989).

La correction des erreurs de classement est plus complexe à mettre en œuvre
que la correction des biais de confusion, mais elle est possible. Elle repose
généralement sur la quantification de l’erreur de mesure (par exemple en
mesurant avec différentes approches le facteur susceptible d’être mal estimé)
et sur sa prise en compte dans des analyses de sensibilité pouvant reposer sur
des simulations (Lash et Fink, 2003).

Biais de sélection

Il faut noter qu’il n’y a pas de nécessité pour la population étudiée d’être
représentative de la population générale du pays. En revanche, la population
source d’où est issue la cohorte doit être clairement identifiée, et c’est vis-à-vis
de cette population que la représentativité doit être atteinte, afin de limiter
les biais de sélection éventuels. Cette représentativité peut être discutée à la
lumière du taux de participation et d’une comparaison entre les sujets ayant
accepté et ceux ayant refusé de participer. D’autres types de biais de sélection
existent, notamment dans les études de cohorte, où un taux important de
sujets perdus de vue au cours du suivi peut entraîner un biais de sélection.

Interprétation des résultats d’une étude épidémiologique

Généralement, les résultats d’une étude épidémiologique sont sous la forme
d’un paramètre quantifiant l’association entre l’exposition considérée et la
caractéristique de santé. Si le paramètre de santé est de nature continue
(concentration d’une hormone stéroïdienne, par exemple), le paramètre cor-
respondra à la variation de cette caractéristique entre le groupe exposé et le
groupe non-exposé (ou entre 2 groupes ayant des niveaux d’exposition diffé-
rents). Si la caractéristique de santé est binaire (de type malade/non malade),212
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le paramètre quantifiant l’association entre exposition et maladie correspon-
dra généralement au rapport entre la probabilité (ou fréquence) de la maladie
chez les exposés, par rapport au groupe non exposé. Il s’agira selon l’étude et le
modèle statistique d’un risque relatif, risque relatif instantané, ou odds-ratio.
Un risque relatif de 1,5 signifie que la fréquence de la maladie est augmentée
de 50 % chez les sujets exposés, par rapport aux sujets non exposés. Plus
rarement, d’autres paramètres sont estimés, tels que la fraction de risque
attribuable, ou la proportion de cas de la maladie qu’on peut attribuer à
l’exposition considérée. Le paramètre quantifiant l’association entre exposi-
tion et maladie est corrigé de l’effet de facteurs de confusion pris en compte,
c’est-à-dire qu’il caractérise l’association qu’on observerait s’il n’y avait pas de
biais de confusion dû aux facteurs mesurés dans l’étude. Ce paramètre est une
mesure d’association statistique mais, en l’absence de biais, elle est souvent
interprétée comme une mesure d’impact, ou au moins comme une estimation
de l’impact de l’exposition sur la fréquence de la maladie.

Le paramètre quantifiant l’association entre exposition et maladie est toujours
assorti d’un intervalle de confiance (généralement à 95 %), et souvent d’un
degré de signification, généralement noté « p ». L’intervalle de confiance peut
être interprété (un peu abusivement) comme un intervalle qui a de bonnes
chances de contenir la vraie valeur du paramètre quantifiant l’association
entre exposition et maladie. Il donne une idée de l’amplitude de l’erreur
aléatoire, ou encore de la précision de l’étude : si l’intervalle de confiance est
large, on peut considérer que l’étude est peu précise, ou encore peu informa-
tive (un vaste éventail de valeurs sont possibles pour le paramètre quantifiant
l’association entre exposition et maladie) ; si l’intervalle de confiance est
étroit, on peut considérer l’étude comme informative. Le degré de significa-
tion donne une idée de la probabilité qu’on aurait d’observer une valeur
estimée du paramètre quantifiant l’association entre exposition et maladie
sous l’hypothèse (notée H0) où il n’y a pas en réalité d’association entre
exposition et maladie, c’est-à-dire si on suppose que le « vrai » risque relatif
vaut 1. Plus le degré de signification est faible, moins le résultat observé aurait
eu de chances d’être observé s’il n’y avait pas d’association réelle. En consé-
quence, plus le degré de signification est faible, plus on a tendance à rejeter
cette hypothèse H0 d’une absence d’association entre exposition et maladie :
on va donc être tenté de considérer qu’il y a bien une association. Si le degré
de signification est élevé, l’association observée est compatible avec l’hypo-
thèse d’une absence d’association, et pourrait être expliquée par des fluctua-
tions aléatoires. En conséquence, on ne peut pas rejeter l’hypothèse H0.
Toutefois, cela ne signifie pas qu’on doive accepter cette hypothèse, et que les
résultats indiquent qu’il n’y a pas d’association réelle. Si le degré de significa-
tion est élevé, en toute rigueur, on ne peut tirer de conclusion forte dans un
sens ou l’autre, et l’étude est peu informative.

Une erreur d’interprétation fréquemment commise est de considérer que deux
études ayant des degrés de signification très différents (par exemple valant
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0,01 et 0,20, considérés respectivement comme « statistiquement significa-
tif » et « statistiquement non significatif ») sont contradictoires. Le fait que
plusieurs études sur une même question aient parfois des degrés de significa-
tion inférieurs à 5 % et parfois supérieurs à 5 % ne correspond pas forcément à
une situation où la littérature doit être considérée contradictoire. Cette
situation est même attendue si l’exposition a un effet réel sur le risque de
maladie et si les études réalisées n’ont pas toutes une puissance statistique très
élevée. Comparer les « p » n’est donc pas très informatif.

En revanche, une comparaison des intervalles de confiance associés à un
même paramètre et tirés de différentes études peut s’avérer très informatif
(figure 21.6). En schématisant, si les intervalles de confiance se recoupent
assez largement, on peut considérer que la littérature est assez cohérente ou
homogène. Il est alors utile de réaliser une méta-analyse de ces études (cf.
figure 21.2) qui donnera une estimation de l’association la plus probable,
correspondant approximativement à une moyenne des paramètres quantifiant
l’association dans les différentes études, ainsi que de l’intervalle de confiance.

Figure 21.6 : Exemples hypothétiques de risques relatifs (et leur intervalle de
confiance et degré de signification) d’études quantifiant toutes une même
association entre un facteur d’exposition donné et le risque de survenue d’une
maladie (études supposées sans biais)
Le risque relatif issu de l’étude A est statistiquement significatif, celui issu de l’étude B ne
l’est pas, et pourtant, considérées simultanément les études A et B sont cohérentes et
fournissent l’intervalle de valeurs 1-3 comme le plus probable pour la valeur réelle du
risque relatif. Les études B et C ont toutes deux des degrés de signification « non
significatifs » au seuil de 5 %, et pourtant elles semblent peu compatibles (l’une indique
que le RR est probablement supérieur à 1, l’autre qu’il est probablement inférieur à 1). De
même, les études A et D (toutes deux significatives) ne sont pas très cohérentes quant à la
valeur la plus probable du RR. Ceci illustre que la cohérence (ou du moins l’homogé-
néité) de la littérature ne peut être jugée à partir des degrés de signification des études,
mais plutôt des intervalles de confiance des mesures d’association.214
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Si en revanche un grand nombre d’intervalles de confiance sont disjoints
(typiquement, un intervalle de confiance allant de 0,2 à 0,9, un autre allant de
1,5 à 7,2), alors on pourra parler d’hétérogénéité des résultats de la littérature,
voire de « contradiction ». Tout ceci suppose qu’on considère des études qui
sont toutes dépourvues de biais...

Causalité

On peut définir la cause d’une maladie comme étant un événement ou une
caractéristique antérieur à la survenue de cette maladie et qui était nécessaire
pour que la maladie survienne au moment où elle est survenue, toutes les
autres conditions étant fixées. Si la cause avait été absente, la maladie ne
serait pas survenue, ou elle serait survenue à un autre moment (Rothman et
coll., 2008). Cette définition ne fait pas de distinction entre un facteur qui
initierait la survenue de la maladie et un autre qui ne ferait que précipiter sa
survenue : tous deux sont considérés comme des causes de la maladie.

Les épidémiologistes utilisent (souvent implicitement) différents modèles de
causalité. Un modèle de causalité assez fréquemment considéré est celui des
causes suffisantes composées, proposé par Rothman (Rothman 1976 ; Roth-
man et coll., 2008). Dans ce modèle, chaque cause unique de la maladie n’est
généralement ni nécessaire ni suffisante (on peut fumer sans mourir des effets
du tabac, ou développer un cancer du poumon sans fumer ni être exposé à la
fumée de tabac). En revanche, le modèle considère qu’il existe des causes
composées (ensemble de facteurs et caractéristiques), qui sont elles suffisantes
pour entraîner la survenue de la maladie chez certains sujets. Pour une
maladie donnée, il existe a priori plusieurs causes composées pouvant la
déclencher, n’incluant pas toujours les mêmes causes élémentaires, ce qui est
cohérent avec l’observation qu’il existe rarement des causes nécessaires à la
survenue des maladies complexes.

Une caractéristique importante de la survenue des maladies humaines com-
plexes est leur caractère multicausal. Très peu de maladies ont des causes
uniques. Même une maladie comme la phénylcétonurie (arriération mentale
résultant d’un trouble du métabolisme d’un acide aminé, la phénylalanine,
lui-même dû à une mutation génétique), considérée comme génétique, peut
être vue comme environnementale : en effet, une intervention alimentaire
appropriée (régime pauvre en phénylalanine) permet d’éviter la manifesta-
tion de l’arriération mentale ; le régime alimentaire est donc aussi une des
causes de la maladie (Rothman et coll., 2008).

Ceci illustre qu’il n’est pas pertinent d’opposer les causes environnementales
et génétiques des maladies : il faut plutôt les voir comme des facteurs interve-
nant à des niveaux causaux différents, éventuellement emboîtés les uns dans
les autres mais en aucun cas opposés ou complémentaires. Une mutation
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génétique entraînant la survenue d’une maladie dans la génération n peut
avoir été causée par une exposition environnementale à la génération n-1. Et
cette exposition environnementale peut elle-même avoir une origine psycho-
sociale. Comme le souligne Rothman, à un certain niveau d’observation, la
quasi-totalité des causes peuvent être considérées comme étant de nature
génétique, alors qu’à un autre niveau les causes d’une même maladie peuvent
être considérées comme étant essentiellement de nature environnementale,
sans que ceci soit contradictoire. À ce titre, ainsi que pour d’autres raisons, si
on considère que 40 % des cas d’une maladie sont attribuables à des facteurs
génétiques, il serait erroné de considérer que 60 % des cas sont attribuables à
l’environnement.

Il n’existe pas de recette simple à appliquer pour déterminer si une association
rapportée dans une étude épidémiologique est de nature causale. Si on entend
parfois parler de « critères de causalité de Bradford Hill » dont il suffirait de
vérifier s’ils sont vérifiés par une étude donnée, ceci fait référence à une liste
de standards (Hill 1965) qui, s’ils ont, pour certains de la logique (par exemple
le « critère » de temporalité, selon lequel la cause doit précéder l’effet), n’ont
pas de réel fondement scientifique. Pour reprendre des arguments développés
notamment par Rothman (2002), on peut citer le critère de spécificité d’une
association : il existe beaucoup de polluants environnementaux ayant des
effets sanitaires variés, donc il semble difficile de justifier qu’un facteur appa-
remment associé à une seule pathologie soit une cause de cette pathologie
plus vraisemblable qu’un autre facteur associé à plusieurs pathologies. Un
autre exemple, le critère de relation dose-effet (strictement) monotone, qui
exclut les associations avec seuil ou les relations en U, qui peuvent corres-
pondre à des effets réels. S’il n’existe pas de critères de causalité aisément
applicables, il existe bien des arguments sur la validité interne à une étude et,
de manière liée, des niveaux de preuves différents apportés par différents types
d’étude. Ces arguments de validité concernent l’absence de biais, ou plus
précisément l’absence de biais susceptibles de créer une association ayant
l’amplitude observée dans l’étude. Une étude pour laquelle des biais résiduels
existent, mais susceptibles d’entraîner une sous-estimation de l’amplitude de
l’association, pourra être prise en compte. Concernant le niveau de preuve
apporté par différents types d’étude, on considère généralement qu’il décroît
quand on va des études randomisées aux études d’observation avec des infor-
mations et une analyse au niveau individuel (en privilégiant les cohortes
prospectives sur les études rétrospectives), puis jusqu’aux études écologiques
spatiales (les études écologiques temporelles, telles que les séries temporelles,
peuvent apporter un niveau de preuve élevé, comparable aux études avec des
données individuelles). Les études de cas sont considérées comme apportant
le niveau de preuve le plus faible.

Si on peut admettre, comme on l’entend souvent, que l’épidémiologie ne
permet pas d’établir de relation causale, il ne faut pas oublier de compléter
cette affirmation en remarquant que c’est le cas de chacune des disciplines216
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impliquées dans la santé environnementale. De même qu’une unique étude
épidémiologique, aussi bien faite soit elle, ne permet pas d’établir avec certi-
tude la causalité d’une association (ne serait-ce que parce que les associations
fortuites dues aux fluctuations aléatoires, si elles deviennent moins probables
à mesure que la taille de l’échantillon et la précision des mesures augmentent,
ne peuvent jamais être écartées avec certitude), une étude toxicologique ou
une expérimentation in vitro ne le permettent pas (ce qui ne signifie pas
qu’elles ne permettent pas de caractériser le mécanisme d’action du com-
posé) : d’une part, ces autres approches sont elles aussi bien souvent soumises
aux fluctuations aléatoires, mais surtout, elles sont limitées au modèle expéri-
mental sur lesquelles elles reposent. La généralisation des résultats à d’autres
modèles ou espèces, et notamment à l’espèce humaine, ne relève pas d’un
processus scientifique et est généralement entachée d’incertitude : même si on
admet qu’une expérience de toxicologie permet d’établir qu’un composé est
hépatotoxique chez le rat Wistar, elle ne permettra pas d’établir l’existence
d’une telle relation causale dans l’espèce humaine, et il y a même fort à parier
que l’effet du composé différerait chez le rat Sprague-Dawley...

En pratique, dans le contexte de la recherche en santé environnementale et
de la gestion du risque sanitaire lié aux facteurs environnementaux, il apparaît
pertinent de considérer l’établissement de la causalité comme étant essentiel-
lement le fruit d’une expertise scientifique impliquant de nombreuses disci-
plines. En confrontant les travaux de ces différentes disciplines, les experts
« décident » de la plausibilité de l’effet d’un composé sur un paramètre de
santé. Ceci peut être vu comme l’élaboration d’une théorie scientifique
concernant l’effet de ce composé, qui inclut le métabolisme, les organes,
tissus, récepteurs cibles de ce composé, les effets phénotypiques observés et la
relation dose-effet attendue à l’échelle de la population. Plutôt qu’une
réponse en oui ou non, ce processus est susceptible d’apporter des éléments sur
la causalité de façon graduée, indiquant si une association donnée est très peu
probable (peu d’éléments en faveur d’un effet causal), probable, très pro-
bable... Ce type de classification est similaire dans sa logique à celle utilisée
par le Centre international de recherche sur le cancer dans son classement des
substances susceptibles d’être cancérogènes.

Perturbateurs endocriniens et santé humaine :
vers l’étude épidémiologique idéale

Il n’y a pas d’approche épidémiologique unique pour répondre à une question
aussi complexe que celle de l’impact des perturbateurs endocriniens sur un
ensemble très varié de paramètres biologiques et de santé. On peut toutefois
tirer certaines conclusions sur les méthodes à privilégier à partir des grandes
caractéristiques du problème posé.
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Ces caractéristiques sont :
• du point de vue des polluants considérés, une multiplicité de composés de
différentes natures chimiques, ayant chacun des sources et des voies d’exposition
multiples ; des synergies ou antagonismes possibles entre différents polluants.
Ces polluants très nombreux ont chacun différents (parfois beaucoup de) méta-
bolites, pour lesquels il est encore rarement possible d’identifier un unique
métabolite actif. Beaucoup de ces métabolites sont très peu ou peu persistants
dans l’organisme (demi-vie de quelques heures à quelques semaines) ;
• du point de vue de la fenêtre d’exposition, l’existence possible de différentes
fenêtres de sensibilité au cours de la vie, avec des hypothèses fortes concer-
nant la fenêtre développementale (vie intra-utérine et premières années de
vie) ; une période de latence pouvant être longue (plusieurs années voire
dizaines d’années), et des effets pouvant dans certains cas persister ou appa-
raître dans la descendance de la génération exposée ;
• des mécanismes biologiques complexes, probablement multiples, pouvant
impliquer le système endocrinien, d’autres systèmes (système immunitaire ou
nerveux par exemple) et, à une autre échelle, l’épigénétique ;
• du point de vue de la relation dose-effet, l’existence possible de relations
non strictement monotones et une difficulté de se servir des relations dose-
effets obtenues aux doses élevées pour prédire les effets des doses plus faibles ;
• des événements et paramètres biologiques et sanitaires très variés pouvant
être influencés par les perturbateurs endocriniens.

Ces caractéristiques incitent à privilégier des approches de type cohorte
prospective, adossées à d’importantes biothèques, qui ont l’avantage de per-
mettre :
• d’étudier simultanément différents paramètres de santé ;
• de pouvoir réaliser des prélèvements biologiques répétés durant la période
biologiquement pertinente, autorisant le dosage de paramètres biologiques
pouvant éclairer les mécanismes en jeu ;
• de doser efficacement et de façon prospective l’exposition à des perturba-
teurs endocriniens.

Dans le cas où on s’intéresse à l’effet à court ou moyen terme d’expositions à
l’âge adulte (par exemple sur des caractéristiques hormonales ou sperma-
tiques), cette approche peut prendre la forme d’un échantillon de quelques
dizaines à quelques centaines de sujets chez qui des prélèvements d’urine,
éventuellement de sang ou de sperme, sont réalisés de façon répétée sur une
période de plusieurs mois à quelques années (Bonde et coll., 1996).

Dans le cas où on s’intéresse à l’effet des expositions durant la vie intra-
utérine, le design privilégié est probablement celui de la cohorte mère-enfants,
consistant à recruter le plus tôt possible durant la grossesse un nombre impor-
tant de femmes, de réaliser différents prélèvements biologiques répétés chez la
mère durant la grossesse puis chez l’enfant après la naissance, et de suivre à
moyen et long terme la santé de l’enfant. Un exemple intéressant est celui de218
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la Danish National Birth Cohort, dans laquelle environ 91 800 femmes encein-
tes ont été recrutées entre 1996 et 2002, et suivies avec leur enfant. Des
prélèvements biologiques ont été réalisés en cours de grossesse, à partir des-
quels les concentrations de composés perfluorés ont été dosés dans un sous-
échantillon de la cohorte. Cette étude a d’ores et déjà permis de fournir des
informations importantes sur les conséquences possibles de l’exposition
durant la grossesse aux composés perfluorés sur la fertilité (Fei et coll., 2009),
le déroulement, l’issue de la grossesse (Fei et coll., 2007 et 2008) et le
développement de l’enfant (Andersen et coll., 2010).

Pour certains événements de santé très rares (certains cancers notamment), une
option serait de combiner les données des grandes cohortes existant dans le
monde (de tels efforts sont en cours pour certaines pathologies, par exemple en
relation avec les facteurs génétiques). Des études cas-témoins sont envisa-
geables, surtout si elles sont nichées dans des cohortes comprenant une biothè-
que, pour permettre de disposer d’une estimation prospective de l’exposition.
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22
Conclusions
et perspectives de recherche

Dans le cadre d’un criblage, il est possible de structurer les méthodes d’études
en deux niveaux complémentaires. À un premier niveau, se situent les tests
simples et rapides qui permettent de réaliser un crible à partir de nombreuses
molécules chimiques afin d’identifier lesquelles ont un pouvoir de perturba-
tion endocrine. Les tests in silico et in vitro (biochimiques ou cellulaires)
correspondent à ce premier niveau. À un deuxième niveau, se situent des tests
plus perfectionnés pour identifier les modes d’action des substances chimiques
en particulier les perturbateurs endocriniens. Les cultures organotypiques et
les tests in vivo, plus lourds et moins adaptés à un criblage à haut débit, font
partie de la deuxième catégorie.

Les tests de la première catégorie (tests in silico, in vitro, cultures cellulaires)
présentent l’avantage de pouvoir travailler sur un nombre très grand d’échan-
tillons et de respecter la règle des trois R qui veut la réduction du nombre
d’animaux, le remplacement des animaux quand cela est possible et le raffine-
ment des protocoles de traitement.

Les tests de la deuxième catégorie (culture organotypique et modèles ani-
maux) sont nécessaires pour déterminer et caractériser plus spécifiquement les
effets de perturbation endocrine et étudier le métabolisme de ces molécules.
Ces tests sont à l’heure actuelle les seuls pouvant tracer le lien avec une
atteinte possible de la fertilité ou un changement pathologique.

Il est à souligner le très bon positionnement mondial des équipes françaises de
recherche pour les tests cellulaires, les cultures organotypiques et les modèles
in vivo de xénope et de zebrafish fluorescents. Si certains de ces tests sont en
cours de validation à l’ECVAM (tests cellulaires), d’autres (cultures organoty-
piques, modèles de zebrafish ou de xénope) mériteraient d’être davantage
développés pour atteindre le niveau du test validé.

La prédiction d’éventuels effets délétères sur la fonction de reproduction à
l’aide des tests de la première catégorie requiert à la fois une meilleure
connaissance des mécanismes fondamentaux de la reproduction (les voies de
signalisation impliquées dans les étapes clefs de la reproduction des mammi-
fères sont loin d’être toutes identifiées) et une meilleure compréhension des
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mécanismes d’action des substances reprotoxiques in situ dans leur(s) tissu(s)
cible(s). Le dialogue permanent entretenu entre différents tissus par voie
hormonale et au sein d’un même tissu entre différents types cellulaires par
voie paracrine est à prendre en considération pour l’étude de la fertilité et
donc des cellules germinales, celles-ci ne pouvant pas être cultivées isolément
des cellules somatiques de la gonade. Dans ce cadre, un effort conjoint pour
soutenir le développement de la recherche appliquée pour la mise en œuvre
de tests d’activité de perturbation endocrinienne et la recherche en biologie
fondamentale de la reproduction est nécessaire.

L’idée de base associée aux approches « omiques » consiste à appréhender la
complexité du vivant dans son ensemble, au moyen de méthodologies les
moins restrictives possibles sur le plan descriptif. Les approches de type
métabolomique s’intéressent plus particulièrement aux composés chimiques
présents au sein des systèmes biologiques étudiés, après la mise en jeu des
phénomènes complexes de transcription et de traduction.

La pertinence des études chez l’animal utilisées en toxicologie par rapport à
leur extrapolation à l’homme est parfois mise en cause ou non établie. Les
modèles ex vivo ou in vitro provenant d’échantillons humains sont également
critiqués puisque, justement, ce ne sont pas des études sur organismes entiers.
Toutefois, leur intérêt est réel, en raison de leurs apports sur la connaissance
des mécanismes. Il est souvent nécessaire de disposer d’un faisceau d’argu-
ments pour conforter la relation entre les propriétés biologiques d’un facteur
de l’environnement et son rôle dans la pathologie. Il faut souligner que la
connaissance du mode d’action permet de mieux savoir si des observations
faites chez l’animal sont transposables à l’homme.

Un autre paramètre qui complique l’extrapolation des résultats des travaux
réalisés à partir de modèles in vitro ou avec des animaux de laboratoire à l’être
humain est l’hétérogénéité génétique de la population humaine. En effet, bien
que cet aspect soit encore quasiment inexploré dans le cadre des perturbateurs
endocriniens, divers polymorphismes dans des gènes clefs de la fonction de
reproduction sont connus. Ces polymorphismes pourraient modifier l’activité
des protéines codées par ces gènes et s’ajouter à l’effet de perturbateurs tels que
le phtalate DBP qui perturbe l’expression de l’INSL3. Des polymorphismes
ont également été décrits pour les récepteurs aux androgènes (AR) et aux
œstrogènes (ER) ainsi que pour SF1 (steroidogenic factor 1). Il pourrait exister
des individus ou des populations ayant une plus ou moins grande susceptibilité
à l’égard des perturbateurs endocriniens du fait de fond génétique différent.

Plus globalement, la notion d’interaction entre gènes et environnement reste
très peu explorée dans le cadre de la reprotoxicité. Pourtant, pour certains
perturbateurs endocriniens (notamment des phtalates) des effets très diffé-
rents ont été rapportés d’une espèce à l’autre, parfois même entre deux lignées
différentes d’une même espèce.222
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Les récents progrès dans la maîtrise de la dérivation de cellules souches à
partir de cellules différenciées adultes, sont une opportunité nouvelle pour
tester l’effet de substances reprotoxiques dans différents types cellulaires chez
l’homme. Dans un futur proche, il pourrait même être concevable de prendre
en compte les susceptibilités individuelles en reprogrammant des cellules
adultes d’un individu donné pour être transformées en cellules, dites iPS
(induced Pluripotent Stem cells), ayant les mêmes propriétés que les cellules
souches embryonnaires, puis en les re-différenciant vers la voie germinale.
Ces approches encore théoriques requièrent évidemment au préalable un
lourd investissement en terme de recherche fondamentale.

Peu d’études (in vivo comme in vitro) ont abordé la problématique cruciale des
effets de mélanges complexes. En effet, en règle générale c’est la stratégie
inverse qui est développée pour l’étude d’un composé unique. Ainsi, il est
recommandé de limiter l’exposition des animaux à travers la nourriture, les
cages, les biberons à des sources additionnelles de perturbateurs endocriniens
lorsque l’on veut mettre en évidence l’effet d’une substance potentiellement
reprotoxique. Ces conditions très artificielles sont évidemment très éloignées
de l’exposition humaine, chronique et à des mélanges beaucoup plus com-
plexes. Par ailleurs, la plupart des travaux expérimentaux utilisent un com-
posé unique démontrant l’effet de celui-ci à une forte dose, au-delà des seuils
estimés d’expositions. Doit-on prendre en compte ces études qui ne ciblent
qu’un composé unique à dose forte en imaginant qu’un mélange de plusieurs
composés à des doses faibles (compatibles avec l’exposition humaine) peut
avoir un effet semblable ? Ou doit-on ne pas prendre en compte tous les
travaux impliquant des doses fortes du fait que celles-ci sont « extra environ-
nementales » ?

Au niveau des populations, il n’y a pas d’approche épidémiologique unique
pour répondre à une question aussi complexe que celle de l’impact d’une
famille aussi vaste que celle des perturbateurs endocriniens sur un ensemble
très varié de paramètres biologiques et de santé. Les approches de type cohorte
prospective, adossées à d’importantes biothèques, auraient l’avantage de per-
mettre d’étudier simultanément différents paramètres de santé et d’évaluer de
façon prospective l’exposition à des perturbateurs endocriniens. De même, il
faut souligner l’intérêt des cohortes mères-enfants permettant de suivre à
moyen et long terme la santé de l’enfant.

L’interaction entre physiologistes/toxicologistes de la reproduction et biolo-
gistes devrait permettre de mettre en relation un phénomène observé au
niveau moléculaire (liaison aux récepteurs nucléaires par exemple) et un effet
dans le tissu reproducteur où une altération des fonctions physiologiques a été
décrite en réponse aux perturbateurs endocriniens. Dans la plupart des cas,
c’est une comparaison des effets avec une substance synthétique à activité
œstrogénique ou anti-androgénique connue qui est rapportée.
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A l’avenir, la détermination des mécanismes d’action en lien avec les effets
devrait bénéficier d’un ensemble de méthodologies :
• approches classiques d’étude de l’absorption, distribution et métabolisme
des toxiques ;
• utilisation de modèles biologiques cellulaires proches des états physiolo-
giques humains (organotypique) et prise en compte de l’intervariabilité indi-
viduelle (cellules iPS) ;
• utilisation de modèles animaux pertinents (souris transgéniques mutantes
pour un récepteur) permettant d’appréhender les mécanismes d’action sur les
tissus cibles ; ou mammifères non rongeurs ou d’animaux transgéniques huma-
nisés plus représentatifs de la situation humaine ;
• exploration de la perturbation des voies de biosynthèse des hormones
naturelles pour identifier les différents niveaux de modification avec des outils
de quantification ;
• biologie structurale qui permet de comprendre les interactions des sub-
stances avec leurs cibles protéiques cellulaires ;
• techniques haut débit, génomique, protéomique, métabolomique qui per-
mettent une analyse à grande échelle des effets moléculaires potentiels et de
rechercher des biomarqueurs d’expositions multiples ;
• application des outils de la biochimie et de la biologie moléculaire aux
biothèques constituées dans le cadre des cohortes épidémiologiques ;
• biologie de systèmes qui permet d’intégrer ces informations dans un modèle
mathématique global et de prédire les effets à long terme ;
• prise en compte des multi-expositions et utilisation des indicateurs sen-
sibles et faciles à obtenir comme le spermatozoïde ou la durée nécessaire pour
avoir un enfant.
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Bisphénol A





Introduction

Le bisphénol A (BPA, 4,4’-dihydroxy-2,2-diphénylpropane en nomenclature
IUPAC) (N°CAS 80-05-7), composé de deux cycles aromatiques (phényles)
liés par un pont carbone, appartient à la famille des diphénylalcanes hydroxy-
lés ou bisphénols. Découvert par le chimiste russe Alexandre Dianin en 1891,
il provient de la condensation de l’acétone avec deux phénols. La réaction est
catalysée par l’acide chlorhydrique ou par une résine de polystyrène.

Figure 1 : Structure chimique du bisphénol A (BPA)

Le BPA a fait l’objet de plusieurs évaluations de risque à la demande de
différentes agences sanitaires aussi bien en Europe qu’aux États-unis (tableau I).
Ces évaluations de risque se sont appuyées principalement sur deux études
réalisées par la même équipe (Tyl et coll., 2002 et 2008) selon les lignes
directrices de l’OCDE (Organisation de coopération et de développement
économiques). À partir de ces études conduites sur plusieurs générations de
rats et souris, un NOAEL17 de 5 000 µg/kg de poids corporel/jour (pc/j) a été
établi. Ce NOAEL est établi pour des effets de toxicité systémique. Sur la base
de ces travaux, les autorités sanitaires ont défini une dose journalière tolérable
pour l’Homme de 50 µg/kg/jour en Europe. En France, depuis juillet 2010, la
fabrication, l’importation, l’exportation et la mise sur le marché à titre gratuit
ou onéreux de biberons produits à base de bisphénol A sont suspendues
jusqu’à l’adoption, par l’Agence française de sécurité sanitaire des aliments
(Anses, aujourd’hui), d’un avis motivé autorisant éventuellement à nouveau
ces opérations18 .

17. NOAEL : No Observed Adverse Effect Level ; dose sans effet toxique (dose la plus élevée
d’une substance pour laquelle aucun effet toxique n’est observé)
18. Loi n° 2010-729 du 30 juin 2010
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Tableau I : NOAEL et doses journalières tolérables (DJT) tirées d’évaluations de
risque

Évaluation de risques
Date/pays

Étude NOAELa

mg/kg/j
DJTb

µg/kg/j

SCF
2002/Europe

Tyl et coll., 2002 5 10

ECB
2003/Europe

Tyl et coll., 2002 50

AIST
2005/Japon

Tyl et coll., 2002 5 ou 50

EFSA
2006 et 2008/Europe

Tyl et coll., 2002 et 2008 5 50

ECB
2008/Europe

Tyl et coll., 2002 et 2008 50

NTP - CERHR
2008/États-Unis

Tyl et coll., 2002 et 2008 4,75

US FDA
2008/États-Unis

Tyl et coll., 2002 et 2008 5

Health Canada
2008/Canada

Tyl et coll., 2002 et 2008 5

a NOAEL : No Observable Adverse Effect Level ; dose sans effet toxique (dose la plus élevée d’une substance
pour laquelle aucun effet toxique n’est observé) ; b DJT : dose journalière tolérable

Depuis quelques années, un débat sur les risques liés à l’exposition au BPA
agite la communauté scientifique entre les tenants de la toxicologie réglemen-
taire et les endocrinologues (Myers et coll., 2009). Ce débat concerne essen-
tiellement les effets du BPA à de faibles doses. Classiquement, les effets des
substances chimiques sont décrits comme suivant une courbe dose/réponse
monotone. Cependant, pour certains scientifiques, les substances chimiques
environnementales telles que le BPA ayant une activité hormonale ne répon-
draient pas à ce principe et pourraient provoquer à de faibles doses des effets
plus importants, voire opposés, à ceux observés à fortes doses.

Dans le contexte ci-dessus évoqué, le groupe d’experts a mené son analyse sur
les effets du BPA en concentrant son attention sur les études récentes (privi-
légiant les études des cinq dernières années) réalisées aux doses inférieures au
NOAEL et il s’est tout particulièrement intéressé aux périodes d’exposition
les plus sensibles. Au-delà des critères morphologiques, il a analysé les effets
au niveau des tissus et des cellules de l’appareil reproducteur mâle et femelle et
tenté de comprendre les mécanismes.
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23
Exposition des populations

Largement présent dans notre environnement quotidien, le bisphénol A
(BPA) se retrouve dans le sang et l’urine de la quasi-totalité des populations
occidentales. Bien que rapidement éliminé, le BPA est présent à niveau
constant dans l’organisme du fait de l’exposition continue. La principale voie
d’exposition évoquée est l’alimentation mais peut-être d’autres voies ne sont-
elles pas à négliger. Les différences inter-espèces dans les processus d’élimina-
tion du BPA justifient d’être prudent dans la transposition à l’Homme des
résultats toxicologiques obtenus chez les rongeurs.

Sources et production

Le BPA est utilisé comme monomère dans la fabrication industrielle, par
polymérisation, de plastiques de type polycarbonate et comme additif dans les
résines époxy. Les polycarbonates entrent dans la composition d’un très grand
nombre d’objets courants (CD, lunettes, bouteilles plastiques, biberons), alors
que les résines époxy sont principalement utilisées pour réaliser le revêtement
intérieur des boîtes de conserves ou dans les amalgames dentaires. Le BPA
intervient également comme inhibiteur de polymérisation pour le PVC,
comme antioxydant dans les plastifiants ou encore comme agent actif dans les
papiers thermosensibles.

Selon les données fournies par l’industrie (Plastics Europe), la production
mondiale de BPA est supérieure à 3 millions de tonnes par année. Il n’est pas
produit en France mais dans l’Union européenne à hauteur de 700 000 tonnes
par an pour une consommation totale à l’intérieur de l’Union européenne.
Environ 75 % de la production européenne est destinée à la fabrication de
polycarbonate. D’après les données de 2005 et 2006, 1,15 million de tonnes
de BPA sont utilisés par année dans l’Union européenne.

Modalités et voies d’exposition

Selon les agences d’évaluation du risque (EFSA, 2004 et 2006 ; NTP-
CERHR, 2008), la principale voie d’exposition de la population générale est
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la voie alimentaire. Dans la mesure où le BPA est un constituant des poly-
mères plastiques utilisés pour emballer ou contenir les aliments, cette exposi-
tion relève d’une part des monomères résiduels de BPA présents dans ces
matériaux et susceptibles de migrer dans l’aliment, et d’autre part du BPA qui
peut être libéré par l’hydrolyse du polymère, en particulier au cours du chauf-
fage, comme cela peut se produire pour les biberons en polycarbonate par
exemple. Cette migration est d’autant plus importante que le polycarbonate a
été utilisé à de nombreuses reprises (Brede et coll., 2003) ou qu’il est au
contact de solutions alcalines (Biedermann-Brem et Grob, 2009). Dans des
conditions normales d’utilisation d’un biberon, cette migration est de quel-
ques µg/l d’eau ou de lait (Maragou et coll., 2008). Chez les adultes, la
consommation de boissons contenues dans des bouteilles en polycarbonates
(Carwile et coll., 2009), d’aliments en conserve (Mariscal-Arcas et coll.,
2009 ; Lim et coll., 2009b) ou de denrées chauffées au micro-onde dans leur
emballage plastique (Lim et coll., 2009a) se traduit par des valeurs d’exposi-
tion moyennes voisines de 0,033 µg/kg de pc/j alors qu’elles sont environ
25 fois plus élevées pour le nourrisson nourri au biberon en polycarbonate
(von Goetz et coll., 2010) soit 0,800 µg/kg/j. Cette dose est très inférieure à la
dose journalière tolérable pour l’homme (50 µg/kg/j) mais compatible avec
des expositions étudiées chez l’animal et décrites dans les chapitres suivants.
Les autres modalités d’exposition telles que celles provenant de la manipula-
tion de papiers thermosensibles ont été considérées jusqu’à présent comme
négligeables pour le consommateur (EFSA, 2004 ; NTP-CERHR, 2008).
Toutefois, les études publiées en 2010 montrent que l’exposition des per-
sonnes en contact répété avec du papier d’imprimante thermique, comme les
caissières de supermarchés, pouvait dépasser 70 µg par jour (Biedermann et
coll., 2010). En ce qui concerne la contamination de l’air ambiant, les travaux
publiés au cours des trois dernières années indiquent que les poussières domes-
tiques peuvent contenir plus de 1 500 µg/kg de BPA (Völkel et coll., 2008 ;
Geens et coll., 2009) et que cette valeur peut être 5 fois plus élevée pour des
poussières collectées dans des bureaux (Geens et coll., 2009). Par ailleurs, les
calculs d’estimation de l’absorption cutanée du BPA font mention d’une
valeur de 10 % de la dose appliquée (European commission, 2003), ce que
semblent confirmer les travaux de Kaddar et coll. (2008) à partir d’un modèle
de peau de porc. Cependant, des données récentes obtenues sur des explants
de peau humaine tendent à montrer que ce taux est largement sous-estimé
(Zalko et coll., 2011) et qu’il peut varier d’un facteur 10 selon les individus
(Marquet et coll., 2011).

Plusieurs auteurs ont étudié l’exposition faisant suite à l’application de scelle-
ments dentaires à base d’amalgames composés de BPA. Olea et coll. (1996)
ont mesuré les concentrations salivaires en BPA chez des patients auxquels
avaient été appliqués des amalgames composés de bis-glycidyldiméthacrylate
et de bisphénol A-diméthylacrylate. Les niveaux de BPA salivaire observés
chez 17 patients variaient de 3 000 à 30 000 µg/l de salive. Joskow et coll.
(2006) ont pu mesurer les concentrations en BPA dans la salive et dans l’urine232

Reproduction et environnement



de 14 patients ayant reçu des scellements dentaires de différente nature. Les
concentrations moyennes mesurées dans la salive étaient respectivement de
0,54 et 42,8 µg/l, alors que les concentrations urinaires maximales étaient
observées une heure après l’application et correspondaient respectivement à
7,26 et 27,3 µg/l, de 2 à 10 fois supérieurs aux taux moyens habituellement
observés (voir paragraphe ci-dessous).

Imprégnation des populations humaines

Les mesures de concentrations de BPA effectuées dans le sang, l’urine, le lait
maternel et d’autres tissus humains confirment que les populations occiden-
tales présentent, dans leur très large majorité, des niveaux détectables de
BPA.

Mesures dans le sang

Des mesures ont été réalisées chez les femmes enceintes ou en suites de couche.
Sur la base d’analyses en LC-MS/MS effectuées sur des prélèvements sanguins
pratiqués chez 40 femmes du Michigan au moment de l’accouchement, Padma-
nabhan et coll. (2008) ont observé des niveaux plasmatiques en BPA inchangé
variant de 0,5 (limite de détection) à 22,3 µg/l (moyenne=5,9 µg/l). Dans une
étude analogue portant sur 300 femmes coréennes au moment de l’accouche-
ment, Lee et coll. (2008) ont trouvé des concentrations plasmatiques comprises
entre la limite de détection et 66,48 µg/l alors que dans le sang du cordon, les
valeurs ne dépassaient pas 8,86 µg/l. Ces valeurs sont sensiblement plus élevées
que celles relevées par Chapin et coll. (2008) dans leur revue bibliographique
dans laquelle les concentrations plasmatiques moyennes chez les femmes
enceintes ne dépassent pas 4,4 µg/l.

En se fondant sur des données pharmacocinétiques qui seront détaillées plus
loin, Goodman et coll. (2009) soulignent l’incohérence entre ces valeurs de
concentration plasmatiques et les données d’exposition (en µg/kg/j) actuelle-
ment disponibles. De même, les modèles PB-PK appliqués par Mielke et
Gundert-Remy (2009) font apparaître que les scénarios d’exposition mettant
en jeu les doses les plus élevées devraient conduire à des niveaux plasmatiques
circulant en BPA libre cent fois plus faibles que ceux qui sont rapportés dans
la littérature. Cette incohérence a conduit beaucoup d’équipes à préférer
l’utilisation des quantités totales de bisphénol A éliminées dans l’urine
comme marqueur d’exposition à ce contaminant.

Mesures dans l’urine

Dans l’étude réalisée sur 2 517 sujets de la cohorte National Health and Nutri-
tion Examination Survey (NHANES III), des échantillons d’urine ont été
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analysés en chromatographie liquide haute performance couplée à la spectro-
métrie de masse en tandem (LC-MS/MS). Les résultats montrent que le BPA
et/ou ses métabolites sont présents dans l’urine de 93 % des Américains
(Calafat et coll., 2008). La concentration urinaire moyenne tous âges confon-
dus est de 2,6±0,3 µg/l. Cette étude montre par ailleurs que les niveaux de
BPA urinaire total (BPA libre et conjugué) diffèrent en fonction de l’âge
(figure 23.1), de l’ethnie, du sexe et du lieu d’habitation.

Figure 23.1 : Concentrations urinaires de BPA total dans différentes tranches
d’âge de la population générale aux États-Unis (valeurs=moyennes±écart-type,
n total=2 517) (d’après Calafat et coll., 2008)

Ces mêmes auteurs ont procédé à l’analyse en LC-MS/MS des urines de
40 nourrissons prématurés placés en soins intensifs (Calafat et coll., 2009).
Chez ces enfants, les niveaux de BPA total urinaire s’élèvent à 30,3±5,2 µg/l,
démontrant la surexposition aux monomères des plastiques à laquelle sont
soumis ces bébés, sans que la source ait pu être déterminée de façon précise.

En Allemagne, une étude menée chez 599 enfants âgés de 3 à 14 ans fait
apparaître des taux urinaires moyens de BPA total de 2,7 µg/l (Becker et coll.,
2009). Ce sont chez les enfants les plus jeunes (3-5 ans) que les concentra-
tions les plus élevées ont été observées (3,5 µg/l).

En France, l’étude pilote « Elfe » (Étude longitudinale depuis l’enfance),
réalisée sur les départements de Seine Saint-Denis, Ardèche, Loire, Isère et
Savoie en octobre 2007 a permis de recueillir 279 échantillons d’urine chez
les mères en salle de naissance. Parmi ces échantillons, 258 dosages de BPA
libre et total ont été réalisés par extraction liquide/liquide, puis analyse en
LC/MS-MS avec une limite de détection fixée à 0,10 µg/l et de quantification
à 0,30 µg/l. Les résultats ont montré une détection de bisphénol A chez plus234
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de 90 % des femmes. Les concentrations en bisphénol A total et libre avaient
une valeur médiane de respectivement 2,9 et 0,5 g/g de créatinine, et le ratio
BPA libre/BPA total de 0,17. Ces concentrations médianes urinaires en BPA
sont similaires à celles retrouvées dans d’autres études (Vandentorren et coll.,
2011).

Estimation de l’exposition à partir des mesures urinaires

À partir des données produites par Calafat et coll. (2008) évoquées précédem-
ment, Lakind et Naiman (2008) ont calculé des niveaux d’exposition des
individus au BPA fondés sur les modèles pharmacocinétiques disponibles. Ces
estimations correspondent à des moyennes de 0,0334-0,0563 µg/kg pc/j pour
des adultes de 20 à 60 ans et de 0,0674 µg pour des enfants de 6 à 11 ans. Ces
valeurs sont conformes aux estimations des expositions établies sur la base des
consommations alimentaires mentionnées précédemment (von Goetz et
coll., 2010).

Mesures dans le lait et le liquide amniotique

Quelques auteurs ont également trouvé des teneurs mesurables de BPA dans
le lait de femme. Calafat et coll. (2006) rapportent des concentrations
médianes d’environ 1,4 µg de BPA total/l chez 32 sujets. Ye et coll. (2006) ont
détecté du BPA dans 18 échantillons sur 20. Dans 12 échantillons, la pré-
sence de BPA inchangé a été détectée (médiane des concentrations=0,4 µg/l)
alors que la médiane des concentrations en BPA total était de 1,1 µg/l.

Engel et coll. (2006) ont mesuré les concentrations de BPA total dans le
liquide amniotique à partir de 21 échantillons prélevés au cours d’amniocen-
tèses effectuées avant la 20e semaine de grossesse. Le BPA a été détecté dans
10 % des échantillons à l’aide d’un système HPLC équipé d’un détecteur
électrochimique. Des concentrations comprises entre la limite de détection
(0,5 µg/l) et 1,96 µg/l ont été observées.

Mesure dans le tissu adipeux

Le BPA a été mesuré dans différents tissus chez l’Homme, parmi lesquels le
tissu adipeux. Olea et coll. (2008) ont montré que les teneurs dans le tissu
adipeux étaient en moyenne de 17,46±14,82 µg/kg de tissu adipeux chez
l’enfant.

La rétention de BPA dans le tissu adipeux a également été observée chez
l’animal. Nunez et coll. (2001) ont mesuré les résidus de BPA dans le tissu
adipeux de rates ovariectomisées ayant reçu pendant 15 jours une dose sous-
cutanée de BPA (1 mg/j) administrée par une pompe osmotique. Les valeurs
obtenues en fin d’expérimentation indiquent des niveaux de BPA pouvant
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dépasser 3 000 µg/kg dans le tissu adipeux brun et 100 µg/kg pour le tissu
adipeux péri-ovarien.

Métabolisme et toxicocinétique

Le métabolisme du BPA chez l’Homme et dans les différentes espèces utilisées
dans les études toxicologiques est important à connaître pour évaluer l’éven-
tuelle toxicité du BPA et pour discuter les possibles transpositions de l’animal
à l’Homme.

Il s’agit de savoir si cette substance est bioaccumulable, convertie en une
molécule plus active (activation métabolique) ou au contraire moins active
(détoxication métabolique).

Conjugaison, élimination

Les expérimentations menées chez l’homme adulte montrent que le BPA est
totalement absorbé par la voie digestive. Il est ensuite pris en charge par les
enzymes de biotransformation intestinales et hépatiques, principalement cel-
les responsables de la conjugaison des xénobiotiques.

Völkel et coll. (2002) ont administré sous forme de gélule 5 000 µg en dose
unique de BPA marqué au deutérium à des volontaires humains des deux sexes
(correspondant à des doses variant de 50 à 90 µg/kg). Des prélèvements de
sang et d’urine ont été effectués à intervalles réguliers au cours des heures qui
ont suivi l’administration et ces échantillons ont fait l’objet d’analyses en
GC-MS/MS et LC-MS/MS avant et après hydrolyse à la b-glucuronidase. Les
résultats obtenus indiquent que le pic plasmatique est atteint environ
80 minutes après l’ingestion (concentration=800 nmol/l) et que le BPA cir-
culant est presque exclusivement sous la forme de conjugué à l’acide glucuro-
nique (BPA-glucuronide), ce qui suggère un large effet de premier passage et
une faible biodisponibilité du BPA.

Le BPA-glucuronide est rapidement éliminé dans l’urine et aucun autre méta-
bolite n’a été retrouvé par ces auteurs. Des concentrations urinaires en BPA
(exclusivement sous forme de BPA-glucuronide) d’environ 4,4 µg/ml ont été
rapportées (valeur observée dans les urines prélevées au cours des 6 premières
heures). La même équipe (Völkel et coll., 2005) a répété l’expérimentation
en donnant une dose plus faible (25 µg de BPA administré dans l’eau de
boisson à six volontaires). Les niveaux urinaires de BPA et BPA-glucuronide
ont été mesurés au cours des 7 h suivant l’ingestion, indiquant des concentra-
tions maximales en BPA total de 9,6 ng/ml (valeurs obtenues pour les échan-
tillons 0-3 heures), le BPA libre n’ayant pu être détecté que dans 2 échan-
tillons (LOQ=3,4 µg/l). Des travaux analogues menés par Tsukioka et coll.
(2004) chez un seul individu recevant par voie orale 100 µg de BPA deutéré236
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indiquent une concentration urinaire maximale en BPA total de 90 ng/ml
(30 minutes après le traitement).

Ces travaux démontrent chez l’homme adulte une élimination rapide et
complète du BPA ingéré dans l’urine sous forme de BPA-glucuronide, mais ne
reflètent pas forcément les conditions d’exposition chronique au BPA de la
population générale. Par ailleurs, on ne sait pas si ces données sont extrapola-
bles au nourrisson, plus exposé et plus sensible que l’adulte au BPA. En outre,
plusieurs études d’exposition révèlent la présence de BPA libre dans l’urine
pour environ 10 % des échantillons (Ye et coll., 2005 ; Völkel et coll., 2008).
Ce résultat, qui dépend en grande partie de la sensibilité, la spécificité et la
robustesse de la méthode utilisée pour l’analyse des résidus, a été l’objet de
controverses (Dekant et Vökel, 2008). Il ne peut, en effet, pas être exclu que
les traces de BPA libre retrouvées dans l’urine puissent provenir de contami-
nations au cours de l’analyse elle-même (Völkel et coll., 2008) ou encore de
l’hydrolyse du conjugué après le prélèvement urinaire, libérant de ce fait le
composé parent (Waechter et coll., 2007).

Toxicocinétique

En dépit des données nombreuses dont on dispose sur la toxicocinétique du
BPA chez l’animal et l’homme, plusieurs zones d’ombre subsistent. En premier
lieu figure le fait qu’au cours du jeûne, compte tenu de la demi-vie plasma-
tique du BPA de 4-6 h et de l’exposition supposée essentiellement alimentaire
à cet agent chimique, il devrait être observé une diminution graduelle des
niveaux d’excrétion urinaire du BPA et/ou de ses métabolites. D’après
Stahlhut et coll. (2009), un jeûne de 24 h n’a pas d’effet significatif sur les
taux d’élimination totale du BPA (libre + conjugué) dans l’urine. En effet, les
concentrations médianes observées chez 129 sujets de la cohorte américaine
NHANES sont de 2,6 µg/g de créatinine pour les prélèvements 0-4,5 h et
pour 899 individus de 2,4 µg/g de créatinine pour les prélèvements 8,5-24 h
après le début du jeûne. Ces données suggèrent aux auteurs que l’exposition
alimentaire n’est pas nécessairement prépondérante, que les cinétiques d’éli-
mination observées pour une dose unique ne sont peut-être pas extrapolables
à l’exposition continue, que le BPA pourrait être retenu dans un comparti-
ment tel que le tissu adipeux, ou encore que le BPA urinaire pourrait provenir
d’autres contaminants que le BPA (par exemple les BPA halogénés). Il faut
souligner que dans cette étude, les modélisations de l’élimination urinaire ont
été faites à partir d’un seul dosage par individu, ce qui semble insuffisant pour
tirer des conclusions.

Différences inter-espèces dans les processus d’élimination

Si les données expérimentales obtenues chez l’animal confirment que le BPA
est rapidement absorbé dans le tube digestif et qu’il est rapidement éliminé,
elles font également apparaître des différences entre les rongeurs, chez lesquels
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a été réalisé le plus grand nombre d’études, et l’homme. Les extrapolations des
données de pharmacocinétiques de l’animal à l’homme sont rendues délicates
en raison d’importantes différences inter-espèces pour ce qui concerne l’exis-
tence ou non d’un cycle entérohépatique dans le processus d’élimination du
BPA conjugué à l’acide glucuronique. En effet, chez le rat ce métabolite est
éliminé pour partie dans la bile pour être, après hydrolyse dans la lumière
intestinale, réabsorbé par la paroi intestinale (Upmeier et coll., 2000 ; Kure-
bayashi et coll., 2003). Ce processus n’a pas lieu chez l’homme, ce qui a pour
conséquence une élimination plus rapide. De ce fait, la demi-vie plasmatique
du BPA chez l’homme est de 4 à 6 heures (Völkel et coll., 2002 et 2005) et
l’élimination est complète en 24 heures. Des valeurs semblables ont été
récemment rapportées chez les rongeurs et le singe (Doerge et coll., 2010a,
2010b ; Taylor et coll., 2010).

En outre, chez le rat c’est majoritairement l’isoforme 2B1 de l’UDP-
glucuronosyl transférase (UGT2B1) qui prend en charge la glucuronidation
du BPA (Yokota et coll., 1999). Chez l’homme, c’est principalement
l’UGT2B15 qui est responsable de cette glucuro-conjugaison (Hanioka et
coll., 2008). Le polymorphisme génétique de l’UGT2B15 pourrait entraîner
d’importantes variabilités interindividuelles en matière de capacité de détoxi-
cation du BPA chez l’homme. S’il est vrai que l’expression des UGT est
limitée chez le fœtus et pendant les premiers jours de la vie, ces enzymes sont
suffisamment actives pour métaboliser de faibles doses de BPA comme le
montre l’étude de Calafat et coll. (2009), qui a mis en évidence des glucuro-
conjugués du BPA dans les urines de nourrissons prématurés.

Les voies de biotransformation du BPA sont également de nature et d’inten-
sité différentes selon les espèces. Les données recueillies chez l’Homme mon-
trent que le BPA-glucuronide est le métabolite majoritaire puisqu’il repré-
sente plus de 90 % de la forme circulante et des métabolites urinaires (figure
23.2). Le BPA-sulfate est plus rarement identifié et quantifié. Kim et coll.
(2003) ont démontré chez des sujets coréens masculins (N=15) et féminins
(N=15) que le BPA-sulfate était bien présent. Chez les hommes, les niveaux
de BPA-sulfate et BPA-glucuronide étaient respectivement de 0,49±0,27 et
2,34±0,85 µg/l alors que chez les femmes ces concentrations étaient respecti-
vement de 1,20±0,32 et 1,0±0,34 µg/l. Ces deux formes représentent des voies
de détoxication du BPA dans la mesure où elles ne sont pas actives sur les
récepteurs aux œstrogènes. Cependant, on peut s’interroger sur la possibilité
d’une déconjugaison dans certains organes cibles de ces métabolites.Très
récemment, Nishikawa et coll. (2010) ont en effet montré chez des rates en
gestation dont l’utérus a été perfusé par de faibles doses de BPA-glucuronide
que la déconjugaison de ce métabolite avait bien lieu dans le liquide amnio-
tique et le fœtus, libérant de ce fait du BPA. Chez le rongeur, la conjugaison à
l’acide glucuronique représente bien la voie majoritaire, mais l’aglycone n’est
pas exclusivement du BPA inchangé, mais pour partie du BPA hydroxylé238
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(Zalko et coll., 2003). Plusieurs autres métabolites ont néanmoins été identi-
fiés, tels que le BPA di-glucuronide, ou des conjugués méthoxylés (Zalko et
coll., 2003).

Figure 23.2 : Voies métaboliques majeures du BPA chez les mammifères (chez
l’homme, la voie prépondérante est celle qui conduit au BPA–glucuronide)

Différences inter-espèces dans les liaisons aux protéines plasmatiques

Un élément déterminant des caractéristiques pharmacocinétiques des pertur-
bateurs endocriniens en général et du BPA en particulier repose sur les
capacités du composé à se lier aux protéines plasmatiques. La forme liée du
BPA inchangé représente environ 90 à 95 % du BPA circulant et la forme
libre environ 5 à 10 % du total (Csanady et coll., 2002 ; Kurebayashi et coll.,
2002 ; Mayersohn, 2003). L’Homme et le singe semblent disposer d’une
fraction libre réduite (5 %) (Csanady et coll., 2002) en comparaison du rat (5
à 10 %) (Mayersohn, 2003). L’impact de cette liaison aux protéines au regard
de la biodisponibilité du BPA vis-à-vis des tissus cibles potentiels, en par-
ticulier ceux qui ne disposent pas de capacités métaboliques importantes telles
que l’encéphale ou l’utérus, peut avoir une incidence en matière de toxicité.
En effet, cette liaison est de nature à moduler non seulement les capacités
d’accès du BPA au niveau de l’organe, mais également son accessibilité aux
récepteurs nucléaires ou membranaires. Les données publiées par Milligan
et coll. (1998) indiquent que le BPA a une très faible affinité pour
l’a-fœtoprotéine humaine, ce qui laisse supposer une incapacité à déplacer les
ligands endogènes tels que l’œstradiol et donc à provoquer des effets biolo-
giques de ces stéroïdes sur le fœtus. En revanche, cette faible liaison protège
mal le fœtus des effets directs du BPA.
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En conclusion, les taux urinaires de BPA sont respectivement de 2,5 µg/l chez
l’adulte et de 3,5 µg/l chez les enfants. Les estimations à partir de ces données
donnent des niveaux d’exposition de l’ordre de 0,03 µg/kg/j de BPA chez
l’adulte, de 0,07 µg/kg/j chez l’enfant de 6-11 ans. Une autre étude évalue
l’exposition des nourrissons nourris aux biberons à 0,75 µg/kg/j, de même que
le rapport récent (Joint FAO/WHO expert meeting to review Toxicological and
Health Aspects of Bisphenol A Summary report 1-5 novembre 2010)19.

La conjugaison est la principale voie de détoxication du BPA. Les formes
conjuguées ne sont plus actives sur les récepteurs aux œstrogènes mais des
déconjugaisons libérant du BPA ont été observées au niveau du liquide
amniotique et du fœtus. Les données de toxicocinétique disponibles font
apparaître des incohérences entre l’exposition estimée de la population géné-
rale au BPA et les concentrations plasmatiques observées chez les européens
ou les américains .
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Études épidémiologiques

Au cours des dix dernières années, quelques études épidémiologiques ont été
réalisées pour documenter l’impact sanitaire potentiel de l’exposition au bis-
phénol A (BPA) dans l’espèce humaine, notamment pour apprécier les
conséquences d’une exposition sur la fonction de reproduction chez l’homme
et la femme.

Effets sur la fonction de reproduction masculine

Trois études réalisées à Aichi (Japon) en milieu professionnel, auprès
d’hommes consultant pour infertilité dans un service hospitalier du Massa-
chusetts (État-Unis) ainsi qu’auprès de partenaires de femmes enceintes
recrutés aux États-Unis (Study for Future Families) ont caractérisé l’association
entre l’exposition au BPA et la concentration plasmatique de certaines hor-
mones gonadotropes ou gonadiques (Hanaoka et coll., 2002 ; Meeker et coll.,
2010a ; Mendiola et coll., 2010).

Une étude réalisée en Chine entre 2004 et 2008 a comparé la fonction
sexuelle de travailleurs potentiellement exposés au bisphénol A avec celle de
travailleurs non exposés (Li et coll., 2010a ; Li et coll, 2010b). L’effet poten-
tiel du bisphénol A sur les caractéristiques spermatiques a également été
caractérisé par Li et coll. (2010c), ainsi que dans deux populations améri-
caines de patients consultant pour infertilité dans un service hospitalier du
Massachusetts (Meeker et coll., 2010b) et auprès des partenaires de femmes
enceintes de la Study for Future Families (Mendiola et coll., 2010).

Hormones gonadotropes, gonadiques et thyroïdiennes

L’étude réalisée par Hanaoka et coll. (2002) dans la préfecture d’Aichi repo-
sait sur une approche transversale auprès de 42 travailleurs utilisant le diglyci-
dyléther de bisphénol A (bisphénol A diglycidyl éther, ou BADGE) mélangé
à des solvants organiques afin de durcir des résines époxy, recrutés dans
3 usines, qui ont été comparés à 42 travailleurs des mêmes usines mais qui
n’utilisaient pas de BADGE. Les travailleurs non exposés ont été appariés aux
travailleurs exposés en termes d’âge (à 3 ans près) et de nombre de cigarettes
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fumées quotidiennement. Un prélèvement urinaire a eu lieu entre 10 et 12 h
du matin afin de doser la concentration en BPA et en métabolites de solvants
organiques auxquels les travailleurs étaient potentiellement exposés ; une
prise de sang le même jour a permis le dosage des concentrations plasmatiques
de 3 hormones (LH, FSH et testostérone). Le niveau médian de bisphénol A
était environ le double pour les travailleurs utilisant le BADGE que pour ceux
ne l’utilisant pas ; la moyenne était supérieure de 2,5 µMol/Mol de créatinine
pour les exposés (p=0,002) (tableau 24.I).

Les niveaux médians de LH et testostérone libre étaient similaires chez les
travailleurs exposés au BADGE et ceux qui ne l’étaient pas. La concentration
de FSH plasmatique tendait à diminuer en fonction de la concentration
urinaire de bisphénol A (p=0,05, après ajustement sur l’âge et la consomma-
tion d’alcool), mais apparemment pas sur les concentrations des métabolites
des solvants organiques. La concentration urinaire d’acide 2-butoxyacétique,
métabolite du 2-méthoxy éthanol (solvant organique), dosé lui aussi dans les
urines, tendait également à être associée au niveau de FSH plasmatique
(p=0,12).

La corrélation entre le bisphénol A et l’acide 2-butoxyacétique (probable car
les auteurs indiquent que le BADGE est utilisé conjointement à des solvants
organiques) n’a pas été rapportée, ce qui ne permet pas d’apprécier complète-
ment dans quelle mesure ce métabolite pouvait expliquer l’association statis-
tique entre bisphénol A et FSH.

L’étude réalisée dans le Massachusetts par Meeker et coll. (2010a) concernait
des hommes consultant pour infertilité et a priori non exposés professionnel-
lement. L’étude américaine s’est intéressée à davantage de paramètres hormo-
naux, et notamment l’inhibine B (marqueur de l’activité des cellules de
Sertoli, qui sont les cellules de soutien de la spermatogenèse dans le testicule)
et les hormones liées à la fonction thyroïdienne. Les hommes inclus étaient
âgés de 18 à 55 ans, sans vasectomie, consultant au laboratoire d’andrologie
du Massachusetts General Hospital (Boston). Le taux de participation approxi-
matif des sujets éligibles approchés était de 65 %, et 167 hommes ont pu être
recrutés. La concentration de bisphénol A a été estimée à partir de prélève-
ments urinaires réalisés le même jour que les prélèvements de sérum ayant
permis les dosages hormonaux. La concentration urinaire de bisphénol A
était associée à une augmentation du taux plasmatique de FSH (contraire-
ment à l’étude de Hanaoka et coll., 2002), à une diminution du taux d’inhi-
bine B et du ratio œstradiol/testostérone (considéré comme un marqueur de
l’activité aromatase), ainsi qu’à une augmentation du ratio FSH/inhibine B
(considéré comme un marqueur de l’activité des cellules de Sertoli). De façon
statistiquement non significative, le taux de LH avait tendance à augmenter
avec l’exposition (p=0,07). Le taux de bisphénol A n’était pas associé aux
concentrations d’hormones thyroïdiennes (TSH, triiodothyronine T3,
tétraïodothyronine T4).246

Reproduction et environnement



Pour 75 hommes, des prélèvements urinaires ayant permis des dosages supplé-
mentaires du bisphénol A ont été réalisés dans la période suivant le jour du
prélèvement sanguin lors duquel le dosage hormonal a été fait ; l’objectif de
ces dosages supplémentaires était d’améliorer l’estimation de l’exposition en
utilisant la moyenne de plusieurs dosages plutôt qu’un unique dosage du BPA.
La pertinence de l’approche utilisée est discutable, dans la mesure où la taille
de l’échantillon était bien plus faible que dans l’analyse principale, et où les
dosages supplémentaires de BPA ont eu lieu ultérieurement aux dosages
hormonaux. Les analyses statistiques ont été répétées, en prenant cette fois en
compte la moyenne géométrique des dosages de bisphénol A successifs. Dans
ce sous-groupe, les paramètres caractérisant les associations entre bisphénol A
et dosages hormonaux étaient très similaires qu’on estime la dose de bisphé-
nol A à partir du premier dosage ou des dosages successifs. Les dosages addi-
tionnels de bisphénol A ayant été réalisés après le dosage des hormones
plasmatiques, cette nouvelle analyse présente un intérêt limité et doit être
interprétée avec prudence, d’autant que le nombre de sujets était bien plus
faible que dans l’analyse principale. Elle n’apportait donc pas réellement
d’information supplémentaire par rapport aux résultats rapportés plus haut.

La principale limitation de ces deux études est leur approche transversale,
consistant en un dosage simultané des niveaux de bisphénol A et des para-
mètres hormonaux d’intérêt. Un tel protocole ne permet pas d’estimer
l’imprégnation au bisphénol A dans la fenêtre de temps biologiquement per-
tinente qui, si elle n’est pas connue avec précision, est nécessairement anté-
rieure à la période du dosage hormonal ; selon que cette fenêtre est située
quelques jours, quelques mois ou années avant le moment où les paramètres
hormonaux sont dosés, le niveau de bisphénol A le jour du dosage hormonal
représentera plus ou moins bien la dose dans la fenêtre d’exposition biologi-
quement pertinente. Ce protocole ne permet pas non plus d’écarter un biais
de causalité inverse, qui pourrait survenir si le statut hormonal était associé à
une modification du métabolisme du bisphénol A, ce qui serait susceptible
d’entraîner une association statistique entre dosages hormonaux et concen-
tration urinaire de bisphénol A dans laquelle les variations des concentra-
tions hormonales seraient la cause et non pas la conséquence de l’exposition
au bisphénol A. Un protocole plus satisfaisant pour documenter les effets à
court terme de polluants ayant une demi-vie dans l’organisme courte (Bonde,
et coll., 1996) consisterait à réaliser des dosages urinaires répétés de bisphé-
nol A, suivis d’un ou plusieurs dosages hormonaux, et de mettre en relation
les niveaux de bisphénol A (moyennés sur une certaine fenêtre temporelle)
avec le statut hormonal ultérieur. Toutefois, il faut noter que ce protocole
assez lourd à mettre en œuvre est jusqu’ici très rare dans la littérature, en
particulier lors des premières études réalisées sur un contaminant.

Enfin, Mendiola et coll (2010) ont abordé la problématique de l’influence
possible du BPA sur les caractéristiques hormonales parmi les hommes de la
Study For Future Families réalisée dans quatre villes des États-Unis. Cette
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étude transversale diffère des études mentionnées ci-dessus essentiellement
par le fait qu’elle ne concernait que des hommes dont la partenaire était
enceinte lors du recrutement, et donc fertile. Au total, 317 hommes recrutés
entre 1999 et 2005 dans 4 villes de Californie, Iowa, Minnesota et Missouri
ont été pris en compte. Des recueils d’urine (à partir duquel le BPA a été
dosé), de sang (permettant les dosages hormonaux) ainsi que de sperme (voir
plus bas, caractéristiques spermatiques) ont été réalisés le même jour. Une
analyse par régression multiple ajustée sur les facteurs de confusion potentiels
a indiqué une diminution de l’indice d’androgènes libres (free androgen index,
FAI) et du ratio FAI/LH en association avec le BPA. Les concentrations
sériques de SHBG étaient positivement associées au BPA. Des associations
non significatives statistiquement au seuil retenu par les auteurs étaient obser-
vées entre le BPA et le ratio testostérone libre/LH (corrélation négative) et
entre le BPA et la concentration sérique de LH (corrélation positive). Le taux
estimé de testostérone libre n’était pas associé au BPA, pas plus que la
concentration d’inhibine B ou de FSH.

Comme les études précédentes, celle-ci est limitée par sa nature transversale.
Les résultats de cette étude forment un ensemble peu cohérent avec ceux
décrits par Meeker et coll. (2010a) ; ceux-ci (voir plus haut) avaient rapporté
que le bisphénol A était associé à une augmentation du taux plasmatique de
FSH, à une diminution du taux d’inhibine B et du ratio œstradiol/
testostérone, ainsi qu’à une augmentation du ratio FSH/inhibine B.

Dysfonction sexuelle

L’étude transversale portant sur la fonction sexuelle (Li et coll., 2010a) a
consisté à identifier une usine produisant du bisphénol A et trois usines en
utilisant (usines dites exposées), à chercher à y recruter tous les travailleurs
masculins exposés au bisphénol A, et à estimer par questionnaire la fréquence
de certains troubles de la fonction sexuelle, déclarés lors d’un entretien en
face-à-face standardisé. La fréquence de ces troubles a été comparée à celle
observée selon une même approche dans une population témoin constituée de
travailleurs d’usines n’utilisant pas de bisphénol A, et de conjoints masculins
de femmes non exposées recrutées dans ces usines pour une étude ancillaire
portant sur la santé de la femme. Le taux de participation des 373 travailleurs
potentiellement exposés éligibles était de 62 %, d’où 46 travailleurs à la
retraite ont été exclus ; parmi les travailleurs participant, 20 travailleurs
(9,2 % des travailleurs exposés acceptant de participer) ont été exclus car ils
n’ont pas répondu aux questions sur la vie sexuelle, d’après les auteurs bien
souvent du fait d’une absence d’activité sexuelle récente. Parmi les tra-
vailleurs des usines n’utilisant pas de bisphénol A, le taux de participation des
travailleurs éligibles était de 55 % ; ce groupe a été augmenté d’un groupe de
120 conjoints de femmes travaillant dans les usines non exposées (taux de
participation non mentionné). Parmi ces travailleurs non exposés participant,
18 (4,4 % des sujets non exposés participant) ont été exclus du fait d’une248
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absence de réponse aux questions sur l’activité sexuelle, ce qui correspond à
un taux inférieur de moitié à celui constaté parmi les travailleurs exposés. Au
final, 164 travailleurs potentiellement exposés et 386 travailleurs n’utilisant
pas de bisphénol A ont participé.

La proportion d’hommes rapportant une difficulté à obtenir une érection était
de 15,5 % chez les travailleurs considérés exposés, contre 4,4 % chez les
travailleurs considérés non exposés, ce qui correspondait à un odds-ratio de
trouble de l’érection de 3,9 après ajustement (intervalle de confiance à 95 %,
1,8 à 8,5). Une augmentation nette statistiquement et d’amplitude élevée
était également observée pour toutes les autres caractéristiques de la vie
sexuelle étudiées en relation avec l’exposition au bisphénol A (tableau 24.I).
Ces associations se maintenaient après exclusion des sujets déclarant avoir été
exposés à d’autres produits chimiques ou à des métaux lourds à un moment
quelconque de leur vie professionnelle, exposition quatre fois plus fréquente
chez les travailleurs du groupe exposé au bisphénol A. L’association entre ces
autres expositions et les caractéristiques de la vie sexuelle n’a pas été décrite.

En outre, les auteurs ont quantifié les niveaux de bisphénol A dans l’air de
certains ateliers des usines produisant ou utilisant du bisphénol A, ainsi que
les concentrations urinaires chez un sous-échantillon des travailleurs considé-
rés exposés (n=123) et non exposés (n=254). Ces dosages ont confirmé qu’en
médiane, les travailleurs du groupe considéré exposé étaient effectivement
davantage exposés (dose médiane, 58 µg/g créatinine, 25-75e centiles,
13-467) que les travailleurs du groupe considéré non exposé (dose médiane,
1 µg/g créatinine, 25-75e centiles, 0-11). Les dosages dans l’air ont permis de
construire un indice d’exposition (combinant les niveaux de bisphénol A
mesurés dans chaque atelier au nombre d’années passé par chaque travailleur
dans l’atelier). Dans des analyses prenant en compte cet indice (en choisissant
toujours le groupe des travailleurs des usines n’utilisant pas de bisphénol A
comme référence), les auteurs ont décrit l’évolution des odds-ratio de troubles
de la vie sexuelle entre le groupe non exposé et les 3 tertiles d’exposition au
bisphénol A. Une association dose-réponse monotone a été observée entre
niveau croissant d’exposition cumulée au BPA et risque de dysfonction
sexuelle.

On notera que, si l’objectif précis de l’étude n’avait pas été indiqué aux
ouvriers lors du lancement de ce travail, on peut s’attendre à ce que cet
objectif ait été connu dès que les premiers ouvriers ont répondu au question-
naire ; de plus, les entretiens ne se faisaient probablement pas à l’aveugle du
statut du travailleur vis-à-vis de l’exposition, cette exposition étant totale-
ment définie par la connaissance de l’usine, où les entretiens ont apparem-
ment eu lieu. Ceci a pu avoir une influence sur la fréquence des troubles de la
fonction sexuelle estimée dans les usines utilisant et n’utilisant pas de bisphé-
nol A. Cette limite ne s’applique pas à l’analyse restreinte aux travailleurs
non exposés (Li et coll., 2010a). L’écart très important dans la fréquence des
troubles de la vie sexuelle entre les sujets exposés et non exposés mérite d’être

A
N

A
LY

SE

249

Études épidémiologiques



noté, et pourrait être attribué à un biais (par exemple celui mentionné
ci-dessus) et/ou à un effet très important de l’exposition au bisphénol A
(environ 50 fois plus élevée parmi les travailleurs exposés qu’en population
générale) et des expositions corrélées au bisphénol A et non prises en compte
dans l’étude. On peut également évoquer un biais potentiel lié au choix des
valeurs seuils des événements de la vie sexuelle estimés à partir d’une échelle,
choix dont le principe n’a pas été explicité.

Dans une seconde publication (Li et coll., 2010b), les auteurs ont réalisé des
analyses complémentaires dans un sous-groupe des sujets inclus dans la pre-
mière étude. Cette nouvelle publication est limitée à 427 travailleurs de la
première étude chez qui un dosage de BPA a été réalisé dans les urines (à partir
d’un échantillon dont le calendrier de prélèvement par rapport au moment de
l’entretien sur la fonction sexuelle n’est pas indiqué). Cette analyse, qui n’est
pas indépendante de la précédente, retrouve une association entre exposition
au BPA (cette fois estimée sur une échelle quantitative) et la dysfonction
sexuelle. L’apport principal de cette nouvelle publication est de proposer une
analyse restreinte aux 253 sujets ne travaillant pas à un poste auquel ils
étaient exposés au BPA. La dose médiane de BPA dans cette population était
de 1,2 µg/g créatinine (25-75e percentiles, 0 à 11,4 µg/g créatinine), contre
53,7 µg/g créatinine chez les travailleurs exposés (25-75e percentiles, 8,6 à
558,9 µg/g créatinine). Les doses internes de BPA chez les travailleurs non
exposés étaient donc proches de celles généralement constatées en popula-
tion générale. Dans le groupe de travailleurs non exposés, les coefficients
quantifiant l’association entre le niveau urinaire de BPA et certains mar-
queurs de la fonction sexuelle (notamment le désir sexuel et la satisfaction
générale avec sa vie sexuelle) étaient similaires à ceux rapportés pour l’ensem-
ble des 427 travailleurs, bien que l’association soit statistiquement moins
nette (en terme de p-valeur), avec un effectif plus réduit. Les auteurs indi-
quent que les résultats étaient sensibles aux observations extrêmes (« out-
liers »), sans préciser de quelle façon. Le principal intérêt de cette nouvelle
étude (Li et coll., 2010b) par rapport à la précédente (Li et coll., 2010a) est lié
au groupe de population étudiée, c’est-à-dire les travailleurs non exposés, qui
permet de caractériser une population dont les niveaux d’exposition sont du
même ordre de grandeur que ceux de la population générale, et de limiter le
biais possible lié à la connaissance par l’enquêteur du statut des travailleurs
vis-à-vis de l’exposition.

Caractéristiques spermatiques

Trois études transversales ont caractérisé l’association entre l’exposition au
BPA et les caractéristiques spermatiques, à partir de populations de parte-
naires de femmes enceintes recrutés dans 4 villes des États-Unis (Mendiola et
coll., 2010), d’hommes recrutés dans une clinique d’infertilité du Massachu-
setts (Meeker et coll., 2010b) et de travailleurs chinois exposés professionnel-
lement au BPA (Li et coll., 2010c). Ces travaux s’appuient sur les populations250
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à partir desquelles l’association entre BPA et caractéristiques hormonales
(Mendiola et coll., 2010 ; Meeker et coll., 2010a) et entre BPA et dysfonction
sexuelle (Li et coll., 2010a) avaient respectivement été décrites.

L’étude de Meeker et coll. (2010b) concernait 190 hommes du Massachusetts,
chez qui le BPA a été dosé dans les urines (taux de détection, 89 %) ; le
prélèvement urinaire avait lieu le même jour que le recueil de sperme. La
concentration urinaire de BPA (codée en continu) était associée à une dimi-
nution de la concentration spermatique (p=0,05), de la mobilité spermatique
(p=0,10), et de la proportion de spermatozoïdes avec une morphologie consi-
dérée normale (p=0,05). Quand il était estimé pour une augmentation corres-
pondant à l’écart entre le 1e et le 3e quartiles de la concentration de BPA et
prédit pour les sujets dont les caractéristiques spermatiques correspondaient à
la médiane observée dans la population, l’effet estimé du BPA correspondait à
une diminution de la concentration spermatique de 23 % (IC 95 %, [-40 ;
0%]), de la mobilité spermatique de 7,5 % (IC 95 % [-17 ; +2 %]) et de 13 %
de la proportion de spermatozoïdes avec une morphologie considérée normale
(IC 95 %, [-26 % ; 0 %]). Il n’y avait pas d’association nette avec la numéra-
tion spermatique totale (p=0,27). L’exposition au BPA était également asso-
ciée à une augmentation de la fragmentation de l’ADN du noyau des sperma-
tozoïdes, estimée à l’aide du test de la comète chez 132 hommes. Une autre
publication de la même équipe a indiqué que cette association entre BPA et
fragmentation de l’ADN spermatique persistait après ajustement sur les
niveaux de butyl-parabène (Meeker et coll., 2011). Quand les caractéristiques
spermatiques étaient analysées de façon dichotomique (inférieures versus
supérieures aux niveaux de référence), les associations avec le BPA allaient
aussi dans le sens d’une altération de ces caractéristiques spermatiques avec
l’exposition au BPA, tout en étant moins nettes statistiquement.

La principale limitation de cette étude est liée à son caractère transversal qui,
dans la mesure où la durée de vie dans l’organisme humain du BPA est faible,
empêche d’estimer l’exposition dans les mois ou les années précédant la
mesure des caractéristiques spermatiques.

Li et coll. (2010c) ont étudié une population de 218 hommes, dont 130
étaient exposés professionnellement. L’exposition au BPA était estimée à
partir d’un dosage urinaire. Cette exposition était associée à une diminution
de la concentration, de la numération totale, de la vitalité et de la mobilité
spermatiques. La morphologie spermatique n’était pas associée à la concentra-
tion de BPA (p=0,95). L’intégrité de l’ADN n’avait pas été étudiée par Li et
coll. Comme dans l’étude sur la dysfonction érectile (Li et coll., 2010), les
auteurs ont répété l’analyse en excluant les hommes exposés professionnel-
lement, pour discuter si les associations observées sont susceptibles d’être aussi
observées aux doses « environnementales » ; les doses internes des hommes
exposés professionnellement étaient en effet environ 50 fois supérieures à
celles des hommes non exposés professionnellement. Parmi les 88 hommes
non exposés professionnellement, la concentration urinaire de BPA était
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associée à une diminution de la concentration spermatique (p=0,02), et de la
numération totale (p=0,04). Les paramètres des modèles de régression esti-
mant l’association entre ces deux caractéristiques spermatiques et le BPA
urinaires étaient en valeur absolue similaires ou supérieurs à ceux estimés en
incluant les hommes exposés professionnellement. En revanche, pour ce qui
concerne la vitalité ou la mobilité spermatiques, le paramètre avait tendance
à se rapprocher de 0, sans qu’on puisse dire si ceci était dû à une modification
de la relation dose-réponse aux doses plus faibles ou à une perte de précision
due à la forte diminution de l’effectif après restriction aux hommes non
exposés professionnellement.

Enfin, Mendiola et coll. (2010) ont étudié eux aussi l’association entre BPA et
caractéristiques spermatiques dans la Study for Future Families, réalisée dans 4
villes des États-Unis. Dans l’ensemble, l’analyse, portant sur 317 partenaires
de femme enceinte, ne mettait pas en évidence d’association entre BPA et
caractéristiques spermatiques (concentration, mobilité, morphologie), esti-
mées à partir d’un recueil réalisé le même jour que le prélèvement urinaire. Le
fait que l’étude ait porté sur des hommes tous fertiles a pu limiter la variabilité
des caractéristiques spermatiques dans la population, et donc diminuer la
puissance statistique de l’étude, par rapport à une étude incluant hommes
fertiles et moins fertiles.

Effets sur la fonction de reproduction féminine

Quatre études conduites chez la femme sont rapportées (tableau 24.II). Elles
se sont intéressées respectivement aux taux d’hormone, à l’endométriose, au
cancer du sein et à la survenue de fausses couches spontanées.

Hormones

Une étude rétrospective a porté sur un groupe de 19 femmes non obèses,
7 femmes obèses avec des cycles menstruels considérés normaux, 7 patientes
souffrant d’hyperprolactinémie, 21 femmes souffrant d’aménorrhée d’origine
hypothalamique et 19 femmes avec un syndrome des ovaires polykystiques,
dont 6 étaient obèses (Takeuchi et coll., 2004). Le taux sérique de bisphé-
nol A a été dosé et corrélé à des dosages hormonaux dans l’ensemble de la
population. Une association était notamment retrouvée pour la testostérone
totale et libre, l’androstènedione et le DHEAS (déhydroépiandrostérone).

Cette étude est difficile à interpréter, du fait notamment de son caractère
rétrospectif, gênant dans le cas des pathologies considérées, et de l’absence
d’information sur le plan d’échantillonnage (il s’agit apparemment d’un
échantillon de population de convenance). La corrélation entre bisphénol A
et paramètres hormonaux ne peut pas être interprétée, dans la mesure où les252
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pathologies des sujets (toutes associées à des variations possibles du métabo-
lisme ou du comportement alimentaire, source d’exposition au bisphénol A)
n’ont pas été prises en compte.

Endométriose

Deux études se sont intéressées à la relation entre endométriose et taux de
bisphénol. Une étude italienne portait sur 69 femmes fertiles consultant à
l’hôpital de Naples, pour troubles du cycle menstruel, kystes ovariens ou
douleurs pelviennes chroniques (Cobellis et coll., 2009). Au sein de cette
population, 58 femmes souffraient d’endométriose (cas), alors que 11 femmes
n’avaient pas d’endométriose, et ont été comparées aux cas. Le taux de
détection du bisphénol A dans le sang était très faible, ce qui est une limite de
l’étude. Le taux de détection du bisphénol A était de 0 % parmi les 11
« témoins », et de 52 % chez les cas. Le niveau de bisphénol A n’a pu être
quantifié que pour environ 25 % des cas.

Antérieurement, une étude réalisée sur une population de 140 patientes japo-
naises choisies parmi 166 femmes se plaignant de stérilité (Itoh et coll., 2007)
n’a pas trouvé de différence dans le taux urinaire de bisphénol A entre les
femmes avec un diagnostic d’endométriose et celles sans endométriose. Ces
deux études utilisent des technologies distinctes pour doser le bisphénol et
concernent des populations différentes. Comme pour l’étude sur les concen-
trations hormonales (Takeuchi et coll., 2004), le dosage rétrospectif du bis-
phénol A est particulièrement problématique, et ne permet pas de savoir si
c’est le taux de bisphénol A qui est susceptible d’influencer la survenue
d’endométriose, ou le contraire. Dans l’ensemble, ces études rétrospectives en
milieu clinique sont méthodologiquement limitées (absence de plan d’échan-
tillonnage, d’estimation du taux de participation, approche rétrospective...).

Cancer du sein

À notre connaissance, une seule étude épidémiologique a cherché à caracté-
riser l’influence de l’exposition au BPA sur le risque de cancer du sein chez
l’humain (Yang et coll., 2009). L’étude était de type cas-témoins, et a porté sur
70 femmes chez qui un cancer du sein a été diagnostiqué (entre 1994 et 1997)
à l’hôpital national universitaire de Séoul (Corée du Sud), et 82 femmes
témoins appariées sur l’âge et recrutées dans le même hôpital, où elles consul-
taient du fait d’inquiétudes concernant le cancer du sein, mais chez qui la
pathologie n’a finalement pas été diagnostiquée. Le BPA n’était détectable
dans le sang que d’environ 51 % des sujets (différence éventuelle entre cas et
témoins non indiquée). Il n’y avait pas de différence nette dans le taux de
BPA entre les cas (médiane, 0,61 µg/l) et les témoins (médiane, 0,03 µg/l, test
de Wilcoxon, p=0,42). La limite importante de cette étude est que le prélève-
ment ayant permis le dosage du BPA a été fait après le diagnostic du cancer du
sein, et qu’il s’agit d’un unique prélèvement, ne permettant pas d’estimer
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l’exposition moyenne, dans une fenêtre d’exposition cohérente avec celle
suggérée dans l’expérimentation animale (exposition fœtale ou périnatale).
Le fait de prélever le sang après le diagnostic ne permet pas d’exclure que le
taux de BPA est influencé par le statut des sujets vis-à-vis de la maladie
(modification des taux de BPA du fait des traitements, de changements de
comportement, ou de modifications physiologiques induites par la maladie).
Par ailleurs, l’effectif considéré est modeste, et la proportion élevée de valeurs
non détectées diminue l’aptitude de l’étude à caractériser efficacement
l’impact du BPA sur le cancer du sein.

Effets sur la survie fœtale/survenue de fausse-couche spontanée

Sugiura-Ogasawara et coll. (2005) ont dosé le bisphénol A dans le sérum de
femmes de Nagoya (Japon) ayant un antécédent d’au moins 3 fausses-couches
spontanées (45 femmes), ainsi que chez 32 femmes n’ayant jamais accouché
et n’ayant pas d’antécédent d’infécondité. Les taux de bisphénol A étaient
plus élevés chez les femmes ayant un antécédent de 3 fausses couches sponta-
nées. Les auteurs ont aussi réalisé un suivi prospectif de l’ensemble de ces
femmes, chez qui 35 grossesses ont été observées, dont 17 fausses couches
spontanées. Les femmes ayant eu une fausse couche spontanée au cours du
suivi avaient un taux de bisphénol A plus élevé que celles ayant eu une
naissance vivante, sans que la différence soit statistiquement significative
d’après les auteurs.

Cette étude est difficile à interpréter du fait de l’approche rétrospective, et du
choix d’un groupe de comparaison qui semble peu adapté. Un groupe de
femmes ayant obtenu une naissance vivante aurait permis de discuter si le
niveau de bisphénol A différait selon l’issue de la grossesse ; une mesure de
l’exposition avant la survenue de la grossesse plutôt qu’après aurait permis
d’éliminer un biais de causalité inverse, qui pourrait créer une différence dans
le taux de bisphénol A entre les groupes comparés si le fait d’avoir une
grossesse entraînait une modification du taux de bisphénol A (par exemple
via une modification du métabolisme, des comportements, notamment ali-
mentaires, de la corpulence...). La partie prospective de l’étude est elle aussi
difficile à interpréter du fait de la modalité de sélection de l’échantillon. Cette
étude, prise isolément, peut donc être considérée comme étant très peu
informative sur l’association entre exposition au bisphénol A et risque de
fausse couche spontanée.

Autres effets potentiels du bisphénol A n’entrant pas
dans le champ de l’expertise

On peut noter qu’un petit nombre d’études chez l’Homme ont cherché à
caractériser l’impact potentiel de l’exposition au bisphénol A sur d’autres254
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événements de santé n’entrant pas dans le champ de cette expertise, et
notamment le stress oxydatif et des marqueurs d’inflammation (Yang et coll.,
2009), la croissance fœtale (Wolff, et coll., 2008), le comportement de
l’enfant (Braun, et coll., 2009 ; Longnecker, 2009), la survenue de diabète et
la fonction hépatique (Lang et coll., 2008).

En conclusion, dans l’ensemble, les études épidémiologiques sont trop peu
nombreuses pour déterminer la plausibilité chez l’Homme des effets observés
dans l’expérimentation animale. À l’heure actuelle, les études réalisées chez la
femme concernant le risque de cancer du sein ou d’endométriose reposent
toutes sur une approche rétrospective (particulièrement limitée pour un com-
posé non persistant comme le bisphénol A) et des populations cliniques de
convenance, sans plan d’échantillonnage précis. Du côté masculin, une étude
en Chine suggère une association entre exposition professionnelle au BPA et
troubles de la fonction sexuelle ; de plus, deux études, à partir de cette même
population, et d’une population d’hommes consultant auprès d’une clinique
d’infertilité du Massachusetts, ont rapporté une diminution de la concentra-
tion spermatique en association avec l’exposition au BPA à l’âge adulte, à des
doses correspondant aux niveaux rencontrés en population générale. La cohé-
rence de ces deux études et leur caractère transversal impliquent de considérer
sérieusement l’hypothèse d’un effet du BPA à l’âge adulte sur la concentration
spermatique. La confirmation ou l’infirmation de la plausibilité de retrouver
chez l’homme certains des effets mis en évidence dans l’expérimentation
animale à la suite d’expositions durant la phase du développement implique-
rait la réalisation d’études avec un suivi régulier des expositions chez la femme
enceinte puis un suivi sanitaire de sa descendance, longues et lourdes
méthodologiquement, auprès de populations de taille importante.
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25
Études chez les animaux mâles

Au cours des dernières années, de nombreuses études ont été effectuées chez le
rongeur avec essentiellement des expositions à doses faibles par voie orale.
Parmi les études in vivo chez le rongeur, la plupart se concentrent sur l’exposi-
tion au cours de la gestation et lactation, et plus rarement sur la période
péripubertaire ou adulte.

Les études prises en considération sont celles qui ont été réalisées avec des
doses de BPA inférieures à la NOAEL de 5 000 µg/kg/j. En effet, ces études
sont les plus proches des niveaux d’exposition humaine.

Exposition continue et chronique
au travers de toutes les étapes du développement

Dans les deux études de Tyl et coll. (2002, 2008), les rongeurs sont exposés par
gavage à une gamme de concentrations allant de 3 µg/kg/j à 600 000 µg/kg/j
chez la souris, et de 1 µg à 500 000 µg chez le rat ; un groupe témoin positif
reçoit par voie orale du 17 b œstradiol. Les parents (F0) sont exposés 8 semai-
nes avant l’accouplement, le nombre initial d’animaux/groupe répond à
l’objectif d’avoir au moins 20 femelles gravides par groupe. Il s’agit d’une
exposition continue dans les deux sexes, les croisements aux générations
successives sont faits avec des animaux mâles et femelles exposés pareille-
ment. Ces deux études répondent aux critères de bonnes pratiques de labora-
toires (BPL) et sont basées sur la ligne directrice 416 de l’OCDE pour les
études de reprotoxicité des substances chimiques.

La conclusion générale des deux études de Tyl et coll. est que le BPA dans la
large gamme de doses étudiée, et plus particulièrement aux doses compatibles
avec l’exposition humaine, n’a pas d’effet sur la reproduction. On note toute-
fois des effets aux plus fortes doses (non pertinentes pour l’exposition
humaine).

Il est à noter que les poids d’organe rapportés sont les poids bruts et non
relatifs, que l’évaluation de la morphologie spermatique normale et anormale
est subjective (méthode visuelle). Enfin, dans les deux études, les animaux
sont alimentés avec un régime non dépourvu de phyto-œstrogènes.
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L’étude récente de Kobayashi et coll. (2010) examine les effets d’une exposition
au bisphénol A à faible dose sur la reproduction de deux générations de souris
C57BL/6J. Les femelles gestantes F0 ont reçu une alimentation contenant de
faibles doses de bisphénol A (0, 0,33, 3,3 ou 33 mg/kg de nourriture) du 6e jour
de gestation au 22e jour postnatal, et les souriceaux sevrés de chaque groupe
issus de F0 et F1, respectivement, ont également été nourris avec ces mêmes
concentrations de bisphénol A ad libitum jusqu’au sacrifice. Les auteurs notent
une légère augmentation de l’épididyme chez les mâles F1. Cependant, seuls
les poids bruts des organes sont indiqués. Des paramètres commes le rende-
ment de la fertilité en F1 et les pertes implantatoires sont absents. L’étude sur
les spermatozoïdes (mobilité) ne semble pas avoir exploité toutes les possibi-
lités offertes par la méthode utilisée. Globalement, cette étude au design
intéressant révèle un certain nombre de limites méthodoloques.

Exposition pendant la période de gestation et de lactation
Quelques études récentes sont référencées pour l’analyse de l’exposition pen-
dant cette période. Trois études sont effectuées chez le rat mais sur des lignées
différentes et par gavage et deux études sont réalisées chez la souris CD-1,
l’une par implant et l’autre par gavage.
Salian et coll. (2009a) utilisent la lignée de rat Holtzmann. Les doses de BPA
(1,2 et 2,4 µg/kg/j) sont compatibles avec les expositions humaines. L’exposi-
tion va du 12e jour de gestation à 21 jours après la naissance des F1. Le régime
est dépourvu de phyto-œstrogènes. Le Diéthylstilbestrol (DES) sert de témoin
positif (10 µg/kg/j). Les rats jeunes adultes 75 jours après la naissance sont
croisés avec des femelles témoins. Les mâles non exposés en F2 et F3 sont
étudiés. À la génération F1, les auteurs observent une augmentation significa-
tive des pertes post-implantatoires (moins importantes que pour le DES), une
diminution de la taille des portées, du nombre et de la mobilité des spermato-
zoïdes (détermination visuelle pour les 2, dans un hémocytomètre). On note
un délai significativement augmenté pour la copulation en F1. Les taux
d’hormones adultes (FSH, LH, testostérone, œstradiol) sont significativement
diminués (particulièrement les taux d’œstradiol). Une réduction du profil
d’expression de ERb et de AR (maximum pour ce dernier au stade VIII
– androgéno-dépendant – de la spermatogenèse) au niveau testiculaire dans
les 3 générations, a été observée. Le profil d’expression de ER alpha est au
contraire augmenté, seulement en première génération. Ces effets sont retrou-
vés dans les générations suivantes non exposées issues de F1 exposées. Les
auteurs concluent qu’une exposition pendant la gestation et la lactation à des
doses de BPA pertinentes pour l’homme influent sur la lignée germinale mâle,
conduisant à des déficiences dans la fertilité des F1 et de leurs descendants
mâles même non exposés.
L’effet maintenu dans les générations suivantes (F2, F3) évoque une repro-
grammation de la lignée germinale par des mécanismes (génétiques/
épigénétiques) persistant au-delà de l’exposition initiale.266
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Chez le rat Long-Evans mâle, Howdeshell et coll. (2008) n’ont pas observé de
modification de différents paramètres de reproduction et des niveaux d’hor-
mones, après exposition avec des doses orales relativement faibles d’éthynyl-
œstradiol (EE) de 0,05 à 1,5 µg/kg/j ou de BPA de 2, 20, 200 µg/kg/j. Les mères
ont été gavées du 7e jour de gestation à 18 jours après la naissance. La distance
anogénitale a été mesurée 2 jours après la naissance et la rétention des
mamelons 14 jours après la naissance chez les petits mâles. La nécropsie a été
effectuée 150 jours après la naissance. Le poids (relatif) des vésicules sémi-
nales avait tendance à être diminué avec une exposition au BPA à 20 µg/kg/j,
les poids épididymaires avec le BPA à 2 et 20 µg/kg/j, de même que le nombre
de spermatozoïdes. Il faut noter enfin que l’alimentation contenait des phyto-
œstrogènes.

Dans l’étude plus ancienne de Watanabe et coll. (2003), les doses utilisées
sont beaucoup plus fortes. Les rates gravides (Sprague Dawley) ont été expo-
sées au BPA par gavage avec 4 000 µg, 40 000 µg et 400 000 µg/kg du 6e jour
de gestation au 20e jour après la naissance. Les concentrations de testostérone
plasmatique chez les rats postpubères (63 jours après la naissance) étaient
significativement augmentées dans les groupes BPA. À l’âge de 36 semaines,
les concentrations hormonales avaient tendance à être augmentées selon une
relation dose réponse monotone. On observe une tendance similaire pour les
taux de testostérone testiculaire. Le taux d’œstradiol n’est pas modifié. Il n’y a
pas d’altération des poids des testicules. Il n’y a aucun changement notable
des concentrations plasmatiques de la LH et de la FSH. Les résultats suggèrent
que l’exposition au BPA (à ces doses élevées) au cours de la période gestation-
nelle et de lactation a un effet significatif sur l’homéostasie de la testostérone
chez les mâles. Le fait que la testostérone soit augmentée, et non l’œstradiol,
peut suggérer une éventuelle modification de l’activité aromatase.

Chez la souris, Okada et coll. (2008) ont évalué l’effet du BPA (comparé au
17b-œstradiol) administré chroniquement avec des implants (dose totale
dans le tube : 100 µg ou 5 000 µg) placés 3 jours avant le croisement avec des
souris mâles. Le tube a été maintenu pendant toute la période gestationnelle
et lactationnelle et la nécropsie a eu lieu au 28e jour après la naissance. Cette
méthode évite la manipulation des animaux mais ne permet pas de comparai-
son avec une exposition orale. La plupart des souris ayant reçu le témoin
positif avortaient. Le poids corporel et le poids des organes reproducteurs
(testicules, épididyme et glandes annexes) dans les groupes traités n’étaient
pas modifiés. Le pourcentage de tubes séminifères dans les testicules avec des
spermatides matures est significativement plus faible pour le groupe 5 000 µg
BPA. La testostérone tend à être augmentée dans le groupe 100 µg BPA.

D’autres auteurs (Kabuto et coll., 2004) ont étudié les modifications des capaci-
tés antioxydantes endogènes et des dommages oxydatifs dans le cerveau, le foie,
les reins, les testicules chez la souris exposée au BPA (5 ou 10 µg BPA/ml d’eau
de boisson) une semaine avant croisement puis du premier jour de gestation au
28e jour après la naissance, moment du sacrifice des petits. Le poids sec des
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testicules est significativement diminué avec la dose de 10 µg BPA/ml. L’expo-
sition au BPA augmente l’activité de la catalase dans le foie et de la glutathion
peroxydase dans les reins. Elle augmente également le taux d’acide thiobarbitu-
rique dans le cerveau, les reins et les testicules. L’activité catalase dans le
testicule est diminuée. Ces résultats suggèrent que l’exposition gestationnelle/
lactationnelle au BPA chez la souris induit un stress oxydatif et une peroxyda-
tion des tissus, conduisant notamment à une hypotrophie des testicules.

Exposition néonatale

Kato et coll. (2006) ont traité des rats mâles Sprague-Dawley du jour de la
naissance au 9e jour avec le BPA par voie sous-cutanée, comparativement au
17b-œstradiol (E2) utilisé de la même manière, selon les catégories de poids
de nouveau-nés. Les doses utilisées allaient de 2 µg/kg à 97 000 µg/kg en
fonction de catégories de poids des rats nouveau-nés. Les nécropsies sont
faites au 10e, 35e et 150e jour après la naissance. La séparation du prépuce, le
taux de copulation, le taux de fécondité, l’analyse du sperme, le taux de
testostérone sérique et l’expression des gènes (expression de ER et AR, et des
gènes impliqués dans les voies de synthèse des hormones stéroïdes) dans les
testicules ont été évalués. Seuls les animaux du groupe E2 ont des paramètres
modifiés. En revanche, l’exposition au BPA n’entraînait pas d’anomalies des
paramètres reproductifs ni des taux d’hormones. Il n’y a pas de modifications
de l’expression des gènes dans le testicule, quelle que soit la dose de BPA.

Salian et coll. (2009b) ont analysé les mécanismes d’action du BPA sur le
testicule chez le rat. Des rats mâles (Holtzmann) sont exposés par injection
sous-cutanée au BPA à des doses allant de 0,6 à 10 µg/rat (100-1 600 µg/kg de
poids corporel) de BPA un jour après la naissance jusqu’à 5 jours après. Le
DES est utilisé comme témoin positif (1 600 µg/kg/j). Le régime est dépourvu
de phyto-œstrogènes. Le protocole général, les paramètres phénotypiques
étudiés et la façon de les étudier est similaire à l’étude décrite précédemment
(Salian et coll., 2009a). La fertilité est évaluée et la plus faible dose de BPA
efficace pouvant altérer la fertilité est déterminée. Les auteurs rapportent une
baisse significative de la production de spermatozoïdes, des déséquilibres hor-
monaux, un temps pour la copulation plus long chez les rats exposés. Les
femelles accouplées aux mâles exposés à différentes concentrations de BPA
ont une augmentation significative des pertes post-implantation et une
diminution de la taille des portées. La dose de 2,4 µg/rat, correspondant à
400 µg/kg de BPA, est la dose la plus faible capable d’altérer la fertilité mâle.
Par des études immunohistochimiques, une réduction significative de
l’expression de connexines (Cx-43) (45e et 90e jour) et une augmentation de
l’expression de la N-cadhérine (45e et 90e jour) et de la zona-occludin-1
(ZO-1) (90e jour) (protéines constituant les jonctions adhérentes des cellules
de Sertoli) ont été observées dans les testicules de rats exposés. De façon268
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intéressante, une expression altérée de Cx43 est notée dans les cellules tes-
ticulaires desquamées des rats exposés, et non dans celles des témoins. Ces
perturbations pourraient être l’un des facteurs qui conduisent à des troubles de
la spermatogenèse chez les animaux exposés.

Exposition pubertaire

L’hypothèse de l’effet du BPA lors d’une exposition pubertaire sur les hor-
mones et le comportement de l’animal juvénile (37 jours après la naissance)
ou adulte (105 jours après la naissance) a été testée par Della Seta et coll.
(2006). Les rats (Sprague Dawley) sont exposés par voie orale en phase
prépubertaire, du 23e au 30e jour après la naissance, à la dose de 40 µg/kg/j)
(témoin positif : éthinylœstradiol – EE – à 0,4 µg/kg/j). L’exposition à EE
modifie le schéma temporel de l’activité sexuelle des mâles, réduisant les
performances chez l’adulte. Des modifications dans la même direction, mais
de manière moins marquée sont observées avec le BPA. Les concentrations de
testostérone sont diminuées avec le BPA chez les animaux juvéniles. Cet effet
persiste chez l’adulte de manière significative uniquement dans le groupe
d’animaux exposé au BPA. Les taux d’œstradiol ne sont pas modifiés.

Exposition jeune adulte et adulte

Le BPA et l’octylphénol (OP) ont été comparés sur différents événements de
la reproduction après une exposition post-pubertaire (52 jours après la nais-
sance) chez le rat mâle Wistar par injection sous-cutanée quotidienne
(Herath et coll., 2004). Après 5 semaines de traitement (3 000 µg/kg), les
taux de testostérone plasmatique et le nombre de spermatozoïdes épididy-
maires étaient significativement réduits avec BPA et OP. Les animaux exposés
avaient des taux élevés de progestérone. La mobilité des spermatozoides
n’était pas modifiée. Le BPA augmentait le poids de la prostate ventrale et il y
avait des taux élevés de l’IGF-I. Les auteurs concluent que l’exposition du
jeune adulte au BPA joue sur la production de spermatozoïdes. L’association
de l’hypertrophie de la prostate ventrale avec l’IGF-I plasmatique fait évoquer
un possible rôle des expositions au BPA dans les maladies de la prostate car
IGF-I est impliquée dans la pathogénie des cancers de la prostate chez
l’homme (Djavan et coll., 2001).

Chitra et coll. (2003) ont évalué l’effet du bisphénol A sur le système antioxy-
dant des spermatozoïdes épididymaires de rat (Wistar). Le BPA a été adminis-
tré par voie orale à des doses de 0,2, 2 et 20 µg/kg par jour pendant 45 jours.
On a observé une diminution significative du poids des testicules et épidi-
dymes, et une augmentation très importante de la prostate ventrale. Le BPA
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entraîne une diminution de la mobilité et du nombre de spermatozoïdes
(évaluées à l’hémocytomètre) de manière dose-dépendante. Les activités de la
superoxyde dismutase, catalase, glutathion réductase et glutathion peroxydase
étaient diminuées tandis que les niveaux de H2O2 et la peroxydation des
lipides étaient augmentées. Ces résultats suggèrent qu’une exposition sub-
chronique adulte au BPA provoque un épuisement des défenses anti-
oxydantes, qui peut aboutir à un stress oxydatif des spermatozoïdes.

Ashby et coll. (2003) ont conduit 4 études indépendantes testant des doses de
20 µg/kg, 2 000 µg/kg et 200 000 µg/kg lors d’une exposition adulte au BPA
chez le rat (Sprague-Dawley) de 91 à 97 jours après la naissance avec un
sacrifice au 126e jour. Les auteurs ne trouvent aucune modification significa-
tive de la production spermatique évaluée à l’hémocytomètre, contrairement
aux changements dans la production spermatique rapportés dans une étude
plus ancienne (Sakaue et coll., 2001) avec un protocole similaire.

En conclusion, plusieurs études récentes effectuées sur la seule période
gestation/lactation et avec une exposition à des doses faibles mettent en
évidence des effets sur la reproduction (modifications des taux d’hormone, du
nombre et la qualité des spermatozoïdes, retard à la copulation...) (tableau
25.I). Par ailleurs, des effets retrouvés dans les générations suivantes non
exposées suggèrent une action sur la lignée germinale mâle, conduisant à des
déficiences dans la fertilité des F1 et de leurs descendants mâles même non
exposés.

Cependant, la pertinence de ces travaux pour prédire le danger pour l’homme
chez lequel l’exposition est continue, reste relative.

Tableau 25.I : Paramètres phénotypiques affectés chez l’animal mâle

Paramètres
phénotypiques

Espèces/lignée Voies/Doses (µg/kg/j) Références

Modifications des paramètres
morphologiques
Poids testicules, poids épidi-
dymes, poids prostate, poids
vésicules séminales

Souris
Rat SD
Souris CD-1
Rat Wistar
Rat Holtzman
Souris CF-1
Souris ICR

Orale : 0,2 à 5 000
SC : 100 à 3 000
Gestation/lactation/
adulte/multigénération

Vom Saal, 1998
Gupta, 2000
Ema et coll., 2001
Chitra et coll., 2003
Kawai et coll., 2003
Herath et coll., 2004
Kabuto et coll., 2004
Salian et coll., 2009
Kobayashi et coll., 2010
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Paramètres
phénotypiques

Espèces/lignée Voies/Doses (µg/kg/j) Références

Modification des paramètres
spermatiques
Concentration
Rendement
Mobilité %

Souris
Rat Holtzman
Souris ICR
Rat Wistar
Rat SD
Souris CF-1

Voie orale : 0,2 à 5 000
Implants : 1 et 60
SC : 100 à 3 000
Gestation/lactation/
puberté/adulte

Vom Saal, 1998
Ema et coll., 2001
Chitra et coll., 2003
Herath et coll., 2004
Okada et Kai, 2008
Salian et coll., 2009
Kobayashi et coll., 2010

Altérations des taux
hormonaux
Testostérone
LH, FSH

Souris CD-1,
Rat SD
Rat Wistar
Rat Holtzman

Orale : 2-4 000
SC : 100 à 3 000
Implants : 1 et 60
Gestation/lactation/
/puberté/adulte

Kawai et coll., 2003
Watanabe et coll., 2003
Herath et coll., 2004
Della Seta et coll., 2006
Okada et Kai, 2008
Salian et coll., 2009

SC : sous-cutanée
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26
Études chez les animaux femelles

Le BPA et son conjugué (BPA-GA) sont capables de passer la barrière
placentaire et d’atteindre le fœtus au cours de la gestation (Nishikawa et coll.,
2010). Des niveaux détectables de BPA ont été trouvés dans le placenta, le
liquide amniotique et le fœtus (Moors et coll., 2006). Ces données ont fait
naître l’idée que le BPA pouvait interférer avec les processus de développe-
ment de l’embryon et du fœtus et être responsable d’effets à long terme sur la
reproduction du jeune ou de l’adulte.

Entre 2000 et 2005, des travaux ont montré que l’exposition pré- et post-
natale était associée à une variété d’anomalies de fonctionnement des tissus
reproducteurs femelles telles que : l’ouverture précoce du vagin (Honma et
coll., 2002), l’avancement de l’âge la puberté (Howdeshell et coll., 1999 ;
Ryan, 2006), l’altération des cycles œstriens (Markey et coll., 2003), la
modification des niveaux plasmatiques de LH (hormone lutéinisante) (Rubin
et coll., 2001), l’altération de l’histologie de l’utérus, du vagin (Schonfelder et
coll., 2002 et 2004 ; Markey et coll., 2005), de la glande mammaire (Markey
et coll., 2001), ainsi qu’une modification de la morphologie ovarienne
(Markey et coll., 2003). Les effets irréversibles sur la fertilité des femelles ont
été observés chez plusieurs espèces/lignées de mammifères comme les souris,
les rats Sprague-Dawley (Kato et coll., 2003 ; Moral et coll., 2008), Wistar
(Ramos et coll., 2003 ; Durando et coll., 2007), Fisher 344 (Khurana et coll.,
2000) et le mouton (Evans et coll., 2004).

Au cours des dernières années, les expérimentations ont étudié plus spécifi-
quement les effets de faibles doses de BPA pendant des périodes critiques du
développement de différents tissus et ont analysé les effets à long terme au
moment de la puberté ou à l’âge adulte.

Dans ce chapitre seront discutés les effets portant sur les modifications de la
cyclicité et du comportement sexuel ; les altérations de l’appareil génital
femelle (utérus, ovaire) ; l’induction d’une puberté précoce chez les rongeurs
femelles. Une première partie présente les études qui ont privilégié la période
d’exposition in utero, la deuxième partie abordant l’exposition néonatale.
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Exposition de la période gestationnelle jusqu’au sevrage

Beaucoup d’études ont examiné les effets du BPA in vivo chez les rongeurs
(souris et rat) au cours d’expositions prénatales (in utero) se poursuivant au
cours de la lactation (de la naissance au sevrage).

Les études de Tinwell et coll. (2002), Tyl et coll. (2002 et 2008), réalisées
selon l’approche réglementaire n’ont pas mis en évidence d’effets à la suite
d’expositions au BPA au cours de la gestation se poursuivant au-delà. Notons
que les paramètres mesurés sont essentiellement des poids d’organes et des
analyses anatomo-histopathologiques associées à des comptages (nombre de
follicules dans l’ovaire, de sites d’implantation, de petits à la naissance).
Aucun dosage hormonal n’a été effectué dans ces études.

Modification de la cyclicité et précocité sexuelle

Parmi les études sur rongeurs, Rubin et coll. (2001) ont montré que les
descendantes femelles de rates Sprague–Dawley exposées pendant la gestation
et la lactation à 1 200 µg/kg/j de BPA dans leur eau de boisson, présentent des
cycles œstriens perturbés (plus longs que la normale), une diminution de
l’hypersécrétion de la LH en réponse à ovariectomie, suggérant un effet
neuroendocrine. La perturbation des cycles chez l’adulte a également été
rapportée chez les descendants femelles de rats Sprague-Dawley ayant reçu du
BPA oralement (100 µg/kg/j) pendant leur gestation (du jour 6 à 21) (Richter
et coll., 2007), ainsi que chez des souris CD-1 injectées avec 500 µg/kg/j de
BPA des jours 15 à 18 de la gestation (Nikaido et coll. 2004).

La survenue de la puberté chez les rongeurs femelles peut être évaluée en
observant l’âge d’apparition de l’ouverture vaginale ou la première ovulation.
Cette dernière peut être détectée en évaluant l’âge auquel l’épithélium vagi-
nal devient corné, indiquant que la femelle est en chaleur (œstrus). L’âge de la
puberté est lié à la croissance postnatale, à la taille du corps et aux réserves
énergétiques. Des pubertés précoces ont été observées chez la souris avec des
expositions maternelles à des doses variant de 2,4 à 500 µg/kg/j dans plusieurs
lignées de souris ICR/Jcl, CD-1, et CF-1 (Howdeshell et coll., 1999 ; Honma
et coll., 2002 ; Nikaido et coll., 2004). Cependant, une étude récente (Ryan
et coll., 2010) utilisant le rat Long-Evans comme modèle rapporte que l’expo-
sition in utero (à partir du jour 7) et durant la lactation (jusqu’à 18 jours
postnatals) au BPA (2, 20, 200 µg/kg/j) administré oralement aux mères n’a
pas d’effet sur : l’âge de l’ouverture vaginale, la fertilité, le comportement
sexuel (lordose) des femelles au moment de la puberté ou à l’âge adulte.

Si la plupart des études ont été menées chez les rongeurs, il existe également
quelques travaux chez le mouton. Le traitement de brebis gestantes avec
5 000 µg/kg/j de BPA délivré par injection intra-musculaire entre les jours
30–60 de gestation montrent des niveaux de LH augmentés pendant les deux
premiers mois de vie postnatale, et une diminution de l’amplitude de la274
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décharge de LH à l’âge adulte. En revanche, l’âge d’apparition de la puberté
n’est pas modifié (Savabieasfahani et coll., 2006). Des expériences conduites
chez la brebis, via des injections intramusculaires de BPA (1 000 µg/kg/j) sur
des animaux prépubères pendant 7 semaines avaient montré une diminution
de la fréquence de la pulsatilité de LH (Evans et coll., 2004).

Ces résultats montrent que l’exposition à des doses faibles de BPA au cours
d’une période de temps critique pour le développement des organes neuro-
endocrines tels que l’hypothalamus et l’hypophyse pourrait altérer les para-
mètres reproductifs chez les mammifères prépubères ou adultes. Ces altéra-
tions causent une maturation précoce de l’axe hypothalamo-hypophysaire et
parfois une puberté précoce. La pulsatilité du GnRH (Gonadotropin Releasing
Hormone) se trouve modifiée chez les jeunes et les adultes, ce qui perturbe
sévèrement la signalisation du GnRH dans l’hypophyse adulte.

Parmi les effets du BPA sur l’axe neuro-endocrine-gonade, citons ceux obser-
vés sur le comportement maternel chez la souris (Palanza et coll., 2002). Il a
été montré que des souris femelles exposées au BPA (10 µg/kg/j) seulement
pendant la gestation (du jour 14 au jour 18) ont des changements dans leur
comportement maternel à l’âge adulte (Palanza et coll., 2002). Ces change-
ments sont similaires à ceux observés dans le cas de traitement à l’âge adulte,
consistant en un plus faible allaitement et une sortie plus fréquente du nid
(Palanza et coll., 2002).

Altération de l’appareil génital femelle

Les études rapportent les effets sur l’utérus et le vagin ainsi que l’endothélium
de l’endomètre.

Effets sur l’utérus et le vagin

Il existe plusieurs publications concernant l’effet du BPA sur le tractus génital
femelle (utérus, vagin), que ce soit à la suite d’une exposition pendant la
période gestationnelle/lactationnelle ou uniquement gestationnelle (Honma
et coll., 2002 ; Markey et coll., 2003 et 2005).

Le groupe d’Ana Soto a montré chez la souris CD-1 que des changements
dans la morphologie ovarienne à 3 et 6 mois sont observés après exposition in
utero ainsi que des altérations de l’utérus et du vagin chez les descendants
femelles nés de mères traitées avec 0,025 et 0,25 µg/kg/j de BPA pendant
14 jours à partir du 9e jour de gestation par injection via des pompes osmo-
tiques (Markey et coll., 2005). Ces altérations comprennent une diminution
du poids sec du vagin, une diminution du volume de l’endomètre et une
expression plus importante des récepteurs ER alpha et de la progestérone dans
l’épithélium de l’utérus.

Toujours chez la souris CD-1, Newbold et coll. (2009) ont étudié l’effet d’une
exposition à 1, 10, 100 et 1 000 µg/kg/j de BPA pendant la gestation (de jour 9
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à 16, définie comme la période d’organogenèse du tractus génital) en analy-
sant l’histologie des ovaires et du tractus génital chez les animaux âgés de
18 mois. Le profil des lésions observées est le même que dans le cas d’une
exposition postnatale à savoir une diminution du poids du vagin, du volume
de l’endomètre, et une expression augmentée des récepteurs des œstrogènes
(ERa) et de celui de la progestérone dans l’endomètre.

L’administration orale de 100 µg ou 50 000 µg/kg/j de BPA à des rats Sprague-
Dawley femelles en gestation entraîne une diminution de l’expression pro-
téique de ERb mesurée au cours du cycle. Une dose élevée de 200 µg/kg/j
d’éthinylœstradiol (EE2) cause le même effet (Schönfelder et coll., 2004).
L’ingestion par gavage du BPA (aux deux doses mentionnées ci-dessus) et de
l’EE2 entraînent un changement important dans la morphologie du vagin au
cours de l’œstrus : une diminution de l’épaisseur de la couche épithéliale
(Schönfelder et coll., 2002).

Enfin, l’impact de l’exposition au BPA a été analysé sur l’implantation de
l’embryon et la morphologie de l’utérus chez la souris (Berger et coll., 2010).
Le BPA est injecté en sous-cutanée pendant la gestation du jour 1 au jour 4 à
des doses connues pour perturber la gestation (3,375, 6,75 à 10,125 mg/
animal/jour équivalent à 200 mg/kg/jour et 300 mg/kg/jour, respectivement).
Les perturbations de la gestation sont dues à une profonde augmentation du
volume de la lumière utérine ainsi qu’à une diminution de l’expression des
récepteurs alpha des œstrogènes et de la prolactine. La proportion de cellules
marquées positivement pour le récepteur des œstrogènes est affectée de
manière non monotone, montrant des plus hauts niveaux à 3,375 mg/animal
et plus faibles niveaux à 10,125 mg/animal. Il en est de même pour les
récepteurs à la progestérone.

Effet sur l’endothélium de l’endomètre

Deux études ont montré qu’une exposition pendant la période gestationnelle
ou néonatale chez la souris au BPA augmente les anomalies morphologiques
dans le tractus génital des femelles.

La première étude décrit l’apparition d’anomalies chez les femelles CD-1
âgées de 18 mois exposées au BPA (Newbold et coll., 2007). Cette étude
rapporte que des doses de 10 à 1 000 µg/kg/j, pendant les 5 premiers jours de
vie, augmentent le nombre de lésions bénignes (pré-néoplasiques) dans l’ovi-
ducte et que la dose de 100 µg/kg augmente significativement le nombre
d’hyperplasies kystiques endométriales observées. Les auteurs observent égale-
ment des lésions prolifératrices progressives (PPL) dans l’oviducte et des
kystes mésonéphrétiques (restes des canaux de Wolff) dans tous les groupes
exposés. Des pathologies plus sévères de l’utérus (léiomyome, adénomyose,
polypes du stroma, hyperplasie atypique) sont également retrouvées. Cette
étude montre donc un ensemble de modifications histologiques, de change-
ments bénins, pré-malins et néoplasiques du tractus génital femelle (ovaires,
utérus, oviducte) obtenus après exposition au BPA.276
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Des lésions semblables, de type hyperplasie kystique et atypique de l’endomè-
tre, ont également été retrouvées dans une autre étude chez des femelles âgées
de 3 mois et traitées au BPA (100 et 1 000 µg/kg/j) administré pendant toute
la durée de la gestation et durant la vie néonatale (Signorile et coll., 2010).

Deux travaux montrent qu’un traitement au BPA durant la vie fœtale ou
néonatale peut inhiber de manière permanente l’expression de gènes Hox
dans l’utérus du rat Wistar (Varayoud et coll., 2008) et de la souris CD-1
(Smith et coll., 2007). Les gènes Hox sont des morphogènes impliqués dans le
développement et la différenciation de l’utérus et sont associés à la proliféra-
tion de l’endomètre. De nombreux xéno-œstrogènes peuvent altérer l’expres-
sion de ces gènes. Dans l’endomètre, les gènes Hoxa10 et Hoxa11 sont par-
ticulièrement importants pour la fertilité femelle, notamment pour permettre
l’implantation (Cakmak et coll., 2010). Il a été démontré qu’une exposition
pendant la période développementale au BPA réprime l’expression de Hoxa10
dans l’endomètre adulte et que ceci est associé à un défaut de prolifération des
cellules stromales en réponse aux hormones stéroïdes. Enfin, d’autres travaux
corroborent l’effet d’une exposition pendant la gestation sur le tractus génital
femelle à l’âge adulte. À de faibles doses, le BPA induit une diminution du
volume, une augmentation de la prolifération et une expression accrue des
récepteurs aux œstrogènes ER alpha et à la progestérone dans l’endomètre
utérin de souris adulte (Markey et coll., 2005). Des doses plus fortes induisent
des effets semblables chez le rat (Schonfelder et coll., 2004). Les répercussions
de ces changements sur la fertilité ou des pathologies endométriales restent à
étudier.

Afin de déterminer si l’exposition in utero de BPA entraîne une altération de
l’expression de Hoxa10 dans l’utérus, des souris ont été traitées avec
500–5 000 µg/kg BPA, du jour 9 au jour 16 de gestation (Smith et coll., 2007).
Une augmentation monotone de l’expression de Hoxa10 dans les cellules
stromales de l’utérus de souris âgées de 2 et 6 semaines a été observée lorsque
celles-ci ont été exposées in utero. Les effets du BPA sur l’expression de
Hoxa10 persistent longtemps après l’exposition in utero et en absence de
stimulation par les œstrogènes ce qui suggère l’existence de mécanismes
épigénétiques qui maintiendraient l’expression altérée, en absence du ligand,
ici le BPA.

Des expériences récentes menées chez la souris traitée du jour 1 de gestation
jusqu’au jour 7 après la naissance avec du BPA (100 or 1 000 µg/kg/j) mon-
trent que les descendantes femelles après 3 mois, présentent des structures de
type endométriose dans le tissu adipeux qui entoure le tractus génital. Ces
structures présentent à la fois des glandes et du stroma exprimant le récepteur
des œstrogènes et Hoxa-10. De plus, des ovaires kystiques, ainsi que de
l’hyperplasie endométriale sont significativement plus fréquents chez les des-
cendantes traitées en comparaison des témoins. Bien que les doses soient
élevées, il est intéressant de noter que l’on peut obtenir des phénotypes
d’endométriose chez une espèce dans laquelle il n’existe pas de menstruations.
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Cette observation tendrait à montrer que l’endométriose est une maladie
associée à une altération de développement des canaux de Müller pendant
une période critique de l’embryogenèse suite à des changements de program-
mation génétiques ou épigénétiques (Signorile et coll., 2010).

En résumé, le mécanisme d’action par lequel l’exposition au BPA conduit à
une pathologie endométriale reste à définir et nécessitera des travaux expéri-
mentaux additionnels. Cependant, des données solides démontrent nette-
ment une altération des gènes cruciaux pour le fonctionnement de l’endomè-
tre lors d’une exposition développementale chez les rongeurs. Ainsi, une
exposition au BPA pendant la période in utero et périnatale pourrait altérer de
manière permanente la programmation de l’utérus et sa réponse aux hor-
mones stéroïdes à l’âge adulte.

Effets sur l’ovaire

Il a été montré que 5 et 70 µg/kg/j de BPA entraînaient une altération de
l’alignement des chromosomes au cours de la méiose des ovocytes (Hunt et
coll., 2003). Ces observations conduisent à proposer que l’exposition au BPA
pendant la reprise de méiose au moment de l’ovulation pourrait induire une
augmentation de l’aneuploïdie, qui est une des causes majeures d’avortement
spontané chez la femme (Hunt et coll., 2003). Un défaut de méiose a été
observé chez les souris C57BL/6 à la suite d’une exposition maternelle de BPA
par voie orale ou par injection de 20 µg/kg/j par Hunt et coll. (2003), l’effet
est similaire à celui observé chez les souris C57BL/6 inactivées pour le récep-
teur bêta des œstrogènes (Susiarjo et coll., 2007).

Exposition néonatale

À l’intérieur de l’axe HHG (axe hypothalamo-hypophyso-gonadique), la
maturation et le fonctionnement reproductif sont coordonnés par la libéra-
tion du GnRH, un petit peptide produit par l’hypothalamus. La sécrétion du
GnRH est pulsatile et agit sur l’hypophyse pour stimuler la synthèse et la
libération des hormones gonadotropes LH et FSH (follicle-stimulating hor-
mone) (Pawson et McNeilly, 2005). La libération de GnRH est contrôlée par
une boucle de régulation incluant les hormones stéroïdes gonadiques. Chez
les rongeurs, la différenciation sexuelle de ce circuit se met en place pendant
la période néonatale, et a été montrée comme étant particulièrement sensible
aux perturbations endocriniennes (Thigpen et coll., 2003 ; Howdeshell et
coll., 2003).

L’équipe d’Adewale et coll. (2009) a étudié l’effet de faibles doses de BPA
(50 µg/kg/jour) injectées chez le rat Long-Evans âgé de 1 à 4 jours. Les auteurs
montrent l’apparition d’une puberté précoce (avancement de l’âge de l’ouver-
ture vaginale), une modification de la morphologie ovarienne (apparition de278
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kystes) et de la cyclicité chez les animaux devenus adultes. Ces dysfonction-
nements résultent d’une dérégulation de l’axe hypothalamo-hypophysaire-
gonadique, notamment d’une altération du rétro-contrôle négatif par les
hormones stéroïdes. Il est intéressant de noter que parmi les doses utilisées
(50 µg et 50 000 µg/kg), la faible dose a l’effet le plus fort en termes d’induc-
tion de puberté précoce.

Une étude de Fernandez et coll. (2009) ciblant la période critique de différen-
ciation de l’hypophyse (jour 13 postnatal) chez la femelle rat (Sprague-
Dawley), montre que les niveaux de LH basaux et induits par le GnRH sont
plus faibles chez les jeunes traitées au BPA (de jour 1 à 10) que chez les
témoins. Chez les femelles adultes, traitées en période néonatale, avec le BPA
(50 et 500 µg/kg), la sécrétion hypophysaire de LH induite par le GnRH in
vivo est diminuée et la pulsatilité du GnRH est altérée.

Navarro et coll. (2009) ont montré chez le rat Wistar femelle injecté en
sous-cutané avec 100 et 500 µg/animal de BPA, du jour 1 à 5 postnatal, une
suppression des niveaux d’ARN messagers de KiSS-1 dans l’hypothalamus
pouvant entraîner une altération du fonctionnement de l’axe hypothalamo-
hypophysaire et de la sécrétion des hormones gonadotropes.

Toujours chez le rat Wistar, il a été montré par Monje et coll. (2009), que
l’injection sous-cutanée de BPA (0,05 mg/kg/jour ou 20 mg/kg/jour) du 1er au
7e jour postnatal entraînait chez les descendantes âgées de 100 jours, une
altération de la cyclicité à la dose la plus faible et une totale infertilité due à
l’absence de pic ovulatoire de LH à la dose la plus forte. Par analyse en PCR
quantitative, il a été montré que l’expression d’ARN de GnRH est augmentée
dans l’hypothalamus des animaux ayant reçu de faibles doses et diminuée dans
celui des animaux injectés avec de fortes doses ; l’épissage de l’ARN est
modifié aux deux doses. Des analyses immunohistochimiques révèlent quant à
elles que le récepteur alpha des œstrogènes est dérégulé dans les noyaux
hypothalamiques qui régulent la cyclicité.

Une étude récente a montré chez la rate Sprague-Dawley injectée en sous-
cutanée journellement avec du BPA, 500 µg/50 µl, 50 µg/50 µl, 5 µg/50 µl du
jour 1 au jour 10 postnatal, une morphologie anormale de l’ovaire présentant
de nombreux kystes avec la concentration la plus élevée. La morphologie des
ovaires est semblable à celle observée dans les cas d’ovaires polykystiques chez
la femme. À la dose de 50 µg/50 µl, les femelles ont une fertilité réduite. À
forte dose, les femelles sont toutes stériles (Fernandez et coll., 2010).

En 2010, une étude menée chez le rat Wistar a montré que le BPA à forte dose
(20 mg/kg/j) réduisait le pool de follicules primordiaux en stimulant leur
recrutement prématuré (Rodriguez et coll., 2010). Ce n’est pas par apoptose
que la réserve des follicules primordiaux est diminuée mais par activation vers
les stades ultérieurs (activation de la transition primordial-primaire). C’est
donc la dynamique folliculaire qui est altérée. Le BPA a été administré par
injection sous-cutanée du premier au septième jour postnatal aux doses de
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20 mg/kg-jour et 0,05 mg/kg-jour ; les ovaires ont été récupérés au huitième
jour. Il a été également observé, à la dose la plus élevée, une augmentation de
la prolifération et de l’expression du récepteur bêta des œstrogènes (ERb)
dans les cellules de granulosa des follicules primaires, secondaires et préan-
traux. Ces résultats suggèrent que l’activation des follicules, initiée prématu-
rément par l’exposition au BPA, pourrait être due à un effet stimulateur médié
par ER beta sur la folliculogenèse précoce. Aucun kyste n’est observé dans les
ovaires, contrairement aux observations faites par Fernandez et coll., 2010.

Enfin, il a également été montré une modification du comportement sexuel.
Chez le rat Wistar injecté en sous-cutané avec 5 µg/kg/jour de BPA, de 1 à
7 jours postnatals, on observe une diminution de la réceptivité sexuelle. Cette
diminution s’accompagne d’une expression réduite du récepteur alpha des
œstrogènes dans les noyaux médians pré optiques et ventromédians de l’hypo-
thalamus des descendants femelles à l’âge adulte (Monje et coll., 2010). Ces
résultats indiquent que le BPA peut altérer de façon permanente le comporte-
ment sexuel chez la femelle adulte de rat, et que cet effet pourrait s’expliquer
par des perturbations au niveau des structures hypothalamiques œstrogeno-
dépendantes.

En résumé, les études récentes montrent que l’exposition des rongeurs à de
faibles doses pendant la période néonatale (de 1 à 10 jours), qui est une
période critique pour la mise en place du système HHG dans ces espèces,
entraîne des modifications de la sécrétion des hormones ou des peptides
produits par l’hypothalamus et l’hypophyse. Ces modifications du niveau et de
la fréquence des sécrétions hormonales perturbent la fonction de reproduc-
tion sur le long terme puisque les effets sont observés au moment de la puberté
ou à l’âge adulte.

En conclusion, cette analyse chez la femelle montre que les études ne repo-
sent ni sur les mêmes lignées d’animaux, ni sur la même fenêtre d’exposition,
ni sur les mêmes modes d’administration du BPA comme chez le mâle.
Certaines ne précisent pas si les aliments et la boisson des animaux sont
contrôlés du point de vue de leur contamination par le BPA ou d’autres
perturbateurs endocriniens.

Cependant, malgré la diversité des protocoles expérimentaux, des effets
concordants existent montrant que de faibles doses de BPA pendant des
périodes critiques de développement ont des effets sur l’avancement de l’âge
de la puberté, des effets sur le tractus génital de la femelle, sur la fonction
ovarienne, sur le comportement des rats et des souris (tableau 26.I). Pour
certains de ces effets, des mécanismes épigénétiques apparaissent en cause.
Ces différents effets indiquent des actions au niveau du cerveau et de son
fonctionnement (récepteurs, hormones).
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Tableau 26.I : Paramètres affectés dans les études chez les animaux femelles
(rongeurs)

Paramètres phénotypiques Espèces/lignée Voies/Doses (µg/kg/j) Références

Modifications des paramètres
morphologiques
Poids ovaires, utérus, lésions
pré-néoplasiques, kystes ova-
riens, endométriose

Souris CD-1
Rate
Sprague-Dawley
Rate Long-Evans

Injection : 0,025 et 0,25
10-1 000
Gavage : 100, 50 000
Gestation/périnatal/
postnatal

Schonfelder et coll., 2004
Markey et coll., 2005
Newbold et coll., 2007
Adewale et coll., 2009
Newbold et coll. 2009
Fernandez et coll., 2010
Signorile et coll., 2010

Modification de la cyclicité Rates
Sprague-Dawley
Rate Wistar
Souris CD-1

Orale : 100 ; 1 200 (eau
de boisson)
SC : 50-500
Gestation/ Gestation-
lactation

Rubin et coll., 2001
Nikaido et coll., 2004
Richter et coll., 2007
Monje et coll., 2009

Modification des follicules Rate Wistar SC : 20 000
postnatal

Rodriguez et coll., 2010

Puberté
Ouverture vaginale

Souris ICR/Jcl,
CD-1, et CF-1
Rate Long Evans

Injection : 2,4 à 500
Gestation/ postnatal

Howdeshell et coll., 1999
Honma et coll., 2002
Nikaido et coll., 2004
Adewale et coll., 2009

Altérations des taux
hormonaux
Œstradiol, LH, progestérone,

Rate
Sprague-Dawley
Rate Wistar

Orale : 50-500 ; 1 200
(eau de boisson)
SC : 50-500
Gestation-lactation,
postnatal/prépuberté,

Rubin et coll., 2001
Fernandez et coll., 2009
Monje et coll., 2009
Navarro et coll., 2009

De nouvelles approches commencent à être entreprises (transcriptome, pro-
téome, métabolome, programmation épigénétique,) mettant en œuvre des
méthodes plus sensibles (microarrays, quantitative RT-PCR, Chip, mesure des
niveaux de méthylation...) qui permettront de détecter des variations plus
fines que celles obtenues par des études fondées sur l’analyse morphologique.
Elles devraient également permettre d’identifier les mécanismes altérés par le
BPA au niveau cellulaire ou tissulaire qui pourront rendre compte des
dysfonctionnements observés chez les animaux exposés.
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27
Effets cellulaires et tissulaires

Au cours des dernières années, il a été rapporté une association entre exposi-
tion pendant la période gestationnelle ou néonatale au BPA et des patholo-
gies incluant des lésions pré-néoplasiques et néoplasiques de différents tissus
tels que la glande mammaire (Durando et coll., 2007 ; Murray et coll., 2007),
la prostate (Ho et coll., 2006), ou des lésions d’endométriose (Signorile et
coll., 2010).

Effets sur les cellules de la prostate

De nombreux travaux ont démontré l’effet de diverses substances à activité
œstrogénique sur le développement de la prostate. Il existe une littérature
globalement concordante indiquant que l’éthynil œstradiol, l’œstradiol, le
diéthylstilbestrol (DES) ou le méthoxychlore, administrés in utero à de faibles
doses, peuvent augmenter de manière permanente la taille de la prostate chez
les rongeurs.

Une étude expérimentale chez les rongeurs suggère que le BPA pourrait avoir
un effet identique (Ho et coll., 2006). Cependant, les données concernant ce
produit apparaissent plus confuses, parfois contradictoires du fait de la multi-
plicité des protocoles d’administration, des critères étudiés et des doses
employées (Milman et coll., 2002).

Ainsi, plusieurs auteurs ne retrouvent pas d’effet sur la taille de la prostate en
réponse au BPA. Par exemple, deux études de Tyl (2002 et 2008) conduites
sur 3 générations (avec des doses entre 3 µg/kg/j et 600 mg/kg/j) chez le rat et
sur deux générations chez la souris et analysant les effets d’un large éventail de
doses de BPA administré oralement ne rapportent aucun effet sur le poids de
la prostate.

Par ailleurs, il n’y a pas de preuve qu’une augmentation du poids soit un indice
de transformation chez le rongeur. Une explication possible semble être que
l’administration de fortes doses de substances œstrogéniques inhibe globale-
ment la croissance de la prostate et que le BPA semble avoir des effets
différents en fonction des lobes de la prostate (Ogura et coll., 2007). Il est
cependant difficile d’établir une correspondance entre l’anatomie lobaire de la
prostate de la souris et l’anatomie zonale de la prostate humaine.
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L’étude fondatrice qui amena le questionnement des effets du BPA sur le
développement de la prostate a été celle de Nagel et coll. (1997). Les auteurs y
rapportent les effets de l’administration par voie orale de 2 000 et 20 000 µg/kg/j
de BPA in utero et observent à l’âge adulte une nette augmentation du poids de
la prostate. Cette étude apparemment claire ne décrit cependant pas l’histo-
logie des tissus prostatiques. Plus récemment, il a été suggéré que de faibles
doses de BPA peuvent augmenter l’expression du récepteur aux androgènes
(AR) dans la prostate fœtale murine (Richter et coll., 2007). Un tel méca-
nisme est concordant avec les effets d’autres substances œstrogéniques et
expliquerait un accroissement de taille de la prostate dont la croissance est
régulée par les androgènes. Par la suite, des travaux utilisant des doses plus
faibles de BPA (10 à 20 µg/kg/j) pendant la vie fœtale ou néonatale rap-
portent des effets permanents (persistants chez l’adulte) sur la prostate sans
modification du poids de celle-ci. Ainsi le traitement de souris in utero induit
l’expression anormale de la cytokératine 10 (CK10) dans l’épithélium prosta-
tique de mâles adulte (Ogura et coll., 2007). Les mêmes auteurs rapportent un
effet semblable s’accompagnant d’une désorganisation de l’épithélium (méta-
plasie squameuse) à l’âge adulte et dans un modèle de culture d’organe. Le
BPA semble donc agir directement sur la prostate et lorsque l’exposition a lieu
au cours de la vie fœtale, l’effet apparaît comme permanent. Une autre étude
indique qu’une exposition néonatale au BPA chez le rat altère définitivement
l’expression d’une trentaine de gènes par des mécanismes impliquant la
méthylation de l’ADN (Ho et coll., 2006). Les auteurs détaillent notamment
que le BPA maintient définitivement l’expression de la phosphodiestérase 4D
(PDE4D), une enzyme impliquée dans la dégradation de l’AMPc, en bloquant
la méthylation du promoteur de ce gène. L’exposition néonatale au BPA
pourrait donc altérer la mémoire épigénétique de la prostate.

De manière encore plus frappante, les mêmes auteurs décrivent l’apparition
de lésions précancéreuses, ou néoplasie prostatique intra-épithéliale (PIN),
chez des rats traités au BPA durant la vie néonatale puis traités ensuite à l’âge
adulte par des implants d’œstradiol et de testostérone. Chez ces animaux, on
observe une dysplasie sévère et la survenue d’adénome. La période néonatale
chez le rat semble donc être une fenêtre critique pendant laquelle le BPA
pourrait définitivement altérer la programmation de la prostate et ainsi prédis-
poser à la survenue de lésions pré-cancéreuses dans le cas d’une perturbation
additionnelle à l’âge adulte.

L’existence de mutations dans le gène codant pour le récepteur aux andro-
gènes pourrait être un mécanisme de sélection de cellules tumorales prosta-
tiques et constitue un facteur de risque. Dans ce cadre, il est à noter que le
BPA pourrait stimuler la progression de tels cancers. En effet, une étude
rapporte qu’à de faibles doses (1nM), le BPA stimule spécifiquement la proli-
fération de cellules tumorales prostatiques (LNCaP) portant la mutation AR
– T877A (Hess-Wilson et coll., 2007).286

Reproduction et environnement



Effets sur les cellules mammaires

Le développement de la glande mammaire implique deux grandes étapes
(pendant la vie périnatale, puis à la puberté) de croissance et de ramifications
des canaux épithéliaux qui vont envahir le « coussin adipeux » avoisinant
(stroma). Ces structures épithéliales contiennent deux couches de cellules
différentes : les cellules basales (myo-épithéliales) à proximité du stroma
mammaire et les cellules luminales à activité sécrétoire. Pendant la gestation,
un tissu sécrétoire se forme. Le cancer du sein est le premier cancer de la
femme mais son étiologie est encore mal connue. La grande majorité des
cancers du sein sont des cancers canalaires in situ. Les carcinomes in situ (CIS)
mammaires sont œstrogéno-dépendants (dans le cas général, ceux-ci expri-
ment ERa ; leur croissance est alors stimulée par les œstrogènes ou parfois
peut être inhibée par le tamoxifène).

De nombreux travaux indiquent de manière cohérente qu’une exposition
développementale (fœtale ou périnatale) au BPA modifie l’architecture de la
glande mammaire à l’âge adulte chez les rongeurs. Chez le rat et chez diffé-
rentes lignées de souris, de faibles doses de BPA (2,5 et 25 µg/kg/j) adminis-
trées in utero augmentent la densité, la ramification et le nombre de canaux et
d’alvéoles et induisent une hyperplasie des canaux terminaux. Il est à noter
que ces structures sont à l’origine des CIS mammaires chez le rat et l’homme.
Ces travaux indiquent donc qu’il pourrait exister un risque accru de tumeurs
mammaires. Des doses plus fortes (250 µg/kg/j) in utero chez le rat peuvent
induire directement l’apparition de lésions cancéreuses de type CIS à la
puberté et l’âge adulte (Murray et coll., 2007). Ces CIS induits à fortes doses
et les zones hyperplasiques observées dans les canaux épithéliaux à plus faibles
doses sont caractérisés par une forte activité prolifératrice et l’expression du
récepteur aux œstrogènes (ERa). L’exposition au BPA au cours du développe-
ment peut donc induire l’apparition de lésions pré-néoplasiques ou la transfor-
mation néoplasique de la glande mammaire du rat.

De manière intéressante, ce processus a été détaillé à plusieurs étapes. À court
terme, en fin de vie fœtale, les premiers effets morphologiques du BPA sur la
glande mammaire sont déjà visibles et ce, même à de faibles doses (0,25 µg/kg/j).
À ce stade, le BPA accélère la maturation du coussin adipeux et retarde la
formation de la lumière dans les canaux (Vandenberg et coll., 2006). Ces effets
sont reliés à une modification des taux d’apoptose dans les deux compartiments
(stroma et épithélium). Au moment de la puberté, les effets morphologiques
apparaissent plus subtils mais la sensibilité de la glande mammaire à l’œstradiol
est nettement augmentée et une diminution de l’apoptose épithéliale et stro-
male a également été rapportée (Munoz-de-Toro et coll., 2005 ; Durando et
coll., 2007 ; Wadia et coll., 2007). Il est donc suggéré que l’exposition aux
hormones ovariennes à partir de la puberté participe au développement des
lésions observées plus tard dans les glandes mammaires exposées au BPA pen-
dant la vie fœtale. À l’âge adulte, toutes les études rapportent une augmentation
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des structures terminales des canaux (Markey et coll., 2001 ; Munoz-de-Toro et
coll., 2005 ; Moral et coll., 2008 ; Vanderberg et coll., 2008) pour des doses
variables (de 2,5 à 250 µg/kg/j in utero). Une hyperplasie de ces structures est
également décrite (Murray et coll., 2007).
Enfin, une étude conduite chez le rat démontre qu’une exposition prénatale à
de faibles doses de BPA (25 µg/kg) augmente la susceptibilité de la glande
mammaire adulte à un agent carcinogène. Bien que conduite sur un effectif
limité (n=18), cette étude rapporte l’apparition de CIS dans les canaux
mammaires en réponse à une dose considérée comme sub-carcinogénique de
N-nitroso-N-methylurée (NMU) uniquement chez les animaux traités au
BPA in utero (Durando et coll., 2007). De même, il a été montré un rôle
amplificateur du BPA dans l’apparition de tumeurs mammaires suite à une
exposition à un agent cancérogène, le diméthylbenzanthracène (DMBA).
Cette étude effectuée chez le rat montre que les femelles dont la mère a été
traitée avec du BPA à 25 µg/kg/jour ou 250 µg/kg/jour, du jour 2 au jour 20
postnatal (pendant toute la lactation) ont plus de tumeurs mammaires (à
50 jours postnatals) lorsqu’elles reçoivent une administration de DMBA
(30 000 µg/kg) (Jenkins et coll., 2009). Les effets augmentent en fonction de
la dose de BPA. Cependant les effectifs sont faibles (inférieurs à 10) et ce type
d’expérience mériterait d’être validée sur un plus grand nombre d’animaux.
Des travaux récents menés chez des rates gestantes exposées oralement au
BPA (25, 250 µg/kg/j) du jour 10 au jour 21 post-conception ont montré des
variations au niveau des protéomes mammaires des descendantes femelles
âgées de 21 et 50 jours. L’analyse protéomique a révélé 21 protéines différen-
tiellement exprimées entre les animaux exposés et les témoins. Les résultats
ont été confirmés par Western-blot pour certaines d’entre elles. La surexpres-
sion de la vimentine, de phospho-AKT, c-Raf, phospho-ERKs-1 et 2 a été
associée à des processus cellulaires tels que la prolifération et la différenciation
ou encore la tumorigenèse comme les membres des familles Raf et ERK. Ces
effets pourraient potentiellement augmenter la susceptibilité à la cancérisa-
tion des cellules mammaires. (Betancourt et coll., 2010).
Enfin, une étude menée sur une lignée de cellules de cancer du sein démontre
que de faibles doses de BPA (0,1 nM) protègent ces cellules cancéreuses de
divers agents chimiothérapeutiques (Lapensée et coll., 2009). Ainsi le BPA
pourrait être impliqué à la fois dans la survenue et dans la progression des
cancers du sein. Dans ces travaux, les auteurs observent que le BPA augmente
l’expression de facteurs anti-apoptotiques tels que les facteurs de la famille de
Bcl2. Par ailleurs, une autre étude renforce l’idée que le BPA pourrait contribuer
à la progression de cancer du sein (Buteau-Lozano et coll., 2008). Dans cette
étude, le BPA augmente de façon concentration-dépendante l’expression du
VEGF dans une lignée de cellules dérivées de cancer du sein, or le VEGF est un
facteur connu pour promouvoir la néo-angiogenèse dans diverses tumeurs.
En résumé, de nombreux travaux démontrent que l’exposition au BPA durant la
vie fœtale pendant l’organogenèse mammaire peut modifier le développement288
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de cet organe, augmenter sa sensibilité aux œstrogènes à la puberté et conduire
à l’apparition de lésions pré-néoplasiques. Notons que ces lésions ne mènent
pas obligatoirement à la survenue d’un cancer mais créeraient un état permissif
qui pourrait conduire à un cancer. Il s’agit donc d’une augmentation du risque
de développer un carcinome qui pourrait être aggravé par d’autres facteurs à
l’âge adulte (vieillissement ou exposition à des agents cancérogènes). Un des
mécanismes par lesquels le BPA pourrait modifier la susceptibilité aux cancéro-
gènes impliquerait un changement global de l’expression des gènes dans la
glande mammaire. Le plus fort changement dans la signature génomique en
réponse à une exposition fœtale à de faibles doses de BPA aurait lieu autour de
la puberté (Moral et coll., 2008). L’origine, stromale ou épithéliale, de ces
altérations apparaît encore incertaine et les mécanismes mal compris. Le BPA
agit-il via les récepteurs aux œstrogènes ? Le développement de modèles murins
(souris transgéniques) pour étudier la réponse de la glande mammaire au BPA
devrait permettre d’identifier prochainement les récepteurs impliqués. Bien que
les données chez les rongeurs apparaissent globalement convaincantes, il n’y a,
à ce jour, aucune étude qui démontre un effet développemental du BPA chez
l’être humain. Le développement de ce type de tumeurs semble cependant
similaire d’un point de vue histologique.

Soulignons ici, la ressemblance du cancer du sein et de celui de la prostate,
évoquée précédemment. Les deux sont majoritairement issus de carcinomes et
sont hormono-dépendants. Tous deux semblent pouvoir être induits par une
altération de la programmation développementale de l’organe par le BPA et
celle-ci augmenterait la probabilité de transformation néoplasique en réponse
à une agression carcinogénique à l’âge adulte.

Effets sur les cellules de l’endomètre

Effet sur l’endothélium de l’endomètre

L’endomètre est la muqueuse de l’utérus. Ce tissu richement vascularisé recou-
vre la paroi interne de l’utérus et se développe à chaque cycle au cours de la
vie fertile pour éventuellement permettre l’implantation de l’embryon. La
croissance de l’endomètre est sous le contrôle des hormones stéroïdes ova-
riennes ce qui fait de ce tissu une cible potentielle pour les perturbateurs
endocriniens. Lors de la grossesse, l’endomètre s’épaissit et participe à la
formation du placenta. En absence d’implantation, l’endomètre se desquame
ce qui produit alors les menstruations. Le réseau vasculaire de l’endomètre
doit donc se renouveler à chaque cycle menstruel. Les cellules endothéliales
qui tapissent la face interne des vaisseaux sanguins contrôlent le développe-
ment et le remodelage du réseau vasculaire.

Deux études de la même équipe se sont intéressées aux effets du BPA sur les
cellules endothéliales de l’endomètre humain (Bredhult et coll., 2007 et
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2009). Il a ainsi été démontré qu’une exposition aiguë à de fortes doses de
BPA (100 µM) diminue la prolifération et la viabilité de ces cellules en
culture. L’analyse du profil d’expression génique des cellules exposées au BPA
révèle une forte diminution de plusieurs gènes impliqués dans la division
cellulaire (complexe kinétochorien, attachement au centromère, chromoso-
mal passenger complex). Cette étude (Bredhult et coll., 2009) suggère donc que
le BPA pourrait perturber une fonction majeure pour l’endomètre, l’angioge-
nèse. Bien que les données produites par cette équipe apparaissent cohé-
rentes, les doses utilisées dépassent de loin les niveaux retrouvés dans le sang
en population générale. Cependant, il est à noter que l’effet inhibiteur de la
prolifération a également été obtenu avec des doses plus faibles (10 nM) et
que le modèle in vitro d’exposition aiguë est difficilement comparable avec
une exposition chronique à de faibles doses (Bredhult et coll., 2007).

Par ailleurs, un travail récent utilisant les cellules Ishikawa, un modèle de
cellule humaine endométriale (lignée cancéreuse), montre que l’exposition
de ces cellules à 100 µM de BPA modifie profondément leur signature trans-
criptomique dès 8 heures (Naciff et coll., 2010). Parmi les gènes régulés,
plusieurs semblent pouvoir être utilisés comme les témoins d’une signature
œstrogénique puisqu’ils sont également régulés par l’ethinyl œstradiol dans
ces cellules et dans l’utérus de rat in vivo. De manière surprenante, l’expression
de plusieurs gènes est également modifiée par des doses de l’ordre du nanomo-
laire (1 nM) sous le seuil estimé d’éventuels effets œstrogéniques du BPA.

Association avec l’endométriose

L’endométriose est une pathologie fréquemment associée à des défauts de
fertilité. Elle est caractérisée par le développement de tissus endométriaux en
dehors de la cavité utérine. Ces tissus s’implantent couramment dans la cavité
péritonéale, au niveau de l’ovaire. La fréquence de cette pathologie est diffi-
cile à déterminer car elle nécessite une laparoscopie mais on la retrouve dans
environ 40 % cas de consultation pour des problèmes de fertilité féminine.
L’étiologie de cette pathologie est encore peu comprise.

Une étude récente (Signorile et coll., 2010) démontre une augmentation de
la fréquence d’apparition de structures semblables à de l’endométriose dans le
tissu adipeux entourant le tractus génital des souris femelles dès 3 mois. Ces
structures expriment ER et Hoxa10 et s’accompagnent d’hyperplasies endo-
métriales. Dans ce travail, les souris BALBC ont été exposées au BPA à de
fortes doses injectées en sous-cutanée (100 et 1 000 µg/kg/j) dès le premier
jour de la gestation jusqu’au 7e jour postnatal. L’occurrence de tissus de type
endométriaux en dehors du tractus femelle a été démontrée par une approche
histologique. Ces structures de type glande ou stroma endométrial évoquant
une endométriose ont été observées dans 13 femelles traitées sur 40 alors
qu’une seule femelle parmi les 20 témoins présentait des structures analogues.
Du BPA (libre) a été retrouvé dans le foie de toutes les femelles traitées290
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(mères) et de leur descendance sans qu’il n’y ait de corrélation avec la
survenue d’une pathologie semblable à l’endométriose.

En résumé, bien que les tissus endométriaux soient très sensibles aux œstrogè-
nes et à la progestérone, il existe à l’heure actuelle peu d’études convaincantes
démontrant un effet du BPA sur ce tissu chez l’être humain aux doses compa-
tibles à celles retrouvées dans l’environnement. Un seul travail expérimental
chez la souris propose qu’une exposition au BPA pendant le développement
puisse induire la survenue de cette pathologie. Cette donnée est originale car
elle laisse à penser qu’une perturbation du développement est à l’origine de la
pathologie et non que celle-ci se développe à l’âge adulte au moment du
fonctionnement cyclique de l’endomètre. Cette étude nécessite d’être confir-
mée sur un effectif plus large et le mécanisme d’action d’être identifié avant de
pouvoir certifier l’existence d’un lien causal entre exposition fœtale au BPA et
endométriose.

Si le lien entre exposition à des faibles doses de BPA et une pathologie
endométriale reste à établir, des données solides démontrent nettement une
altération des gènes cruciaux pour le fonctionnement de l’endomètre lors
d’une exposition développementale chez les rongeurs. Ainsi, une exposition
au BPA pendant certaines périodes clés pourrait altérer de manière perma-
nente la programmation de l’utérus et sa réponse aux hormones stéroïdes à
l’âge adulte.

Effets sur les cellules de la granulosa

L’unité fonctionnelle de l’ovaire est le follicule qui est composé de cellules
somatiques et de l’ovocyte. La granulosa est une couche de cellules fol-
liculaires granuleuses entourant l’œuf et la cavité liquidienne du follicule
ovarien qui est responsable de la sécrétion de la progestérone durant la
deuxième moitié d’un cycle ovarien (corps jaune périodique) ou durant les
4 premiers mois de la grossesse (corps jaune gravidique). Durant la première
partie du cycle, les cellules de la granulosa se multiplient pour former plusieurs
dizaines de couches autour de l’ovocyte. Dans leur épaisseur se créent des
cavités remplies de liquide folliculaire. Par confluence, elles donnent une
cavité unique, l’antrum, alors que l’ovocyte entouré d’une seule couche cellu-
laire (future corona radiata) est rejeté en périphérie.

Chez le rat Sprague-Dawley, Zhou et coll. (2008) ont développé des cultures
primaires à partir de femelles immatures (25 jours). Deux types de cellules ont
été étudiés, les cellules T-I (rat ovarian theca-interstitial cells) et les cellules de la
granulosa (à partir de femelles non stimulées). Les auteurs ont montré que le
BPA entraîne des perturbations de l’expression des enzymes clés de la stéroï-
dogenèse. Sur les cellules de la thèque, on constate une augmentation de
testostérone, d’ARNm de P450c17 tandis que P450SCC diminue. Sur les
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cellules de la granulosa, l’œstradiol et la prégnènolone augmentent, l’ARNm
de la P450 aromatase diminue à fortes doses. Le BPA pourrait induire une
hyperandrogénie, et l’on sait que cette anomalie est impliquée dans l’appari-
tion du syndrome des ovaires polykystiques (PCOS).

Une équipe japonaise a étudié l’effet de faibles concentrations de BPA
(100 fM-100 µM) sur des cellules de granulosa issues de souris B6C3F1 en
culture pendant 24 et 72 h. Ils montrent que le BPA agit sur la viabilité de ces
cellules de façon dépendant de la concentration et du temps (Xu et coll.,
2002). Le marquage des cellules apoptotiques par la méthode Tunel (Terminal
deoxyribonucleotidyl transferase-mediated dUTP nick end labeling) révèle que le
BPA augmente l’apoptose des cellules de la granulosa et les analyses effectuées
par cytométrie en flux révèlent un arrêt de la transition G2-M du cycle
cellulaire. Le BPA augmente l’expression de Bax et de manière concomitante
diminue l’expression de Bcl2 à la fois au niveau de l’ARNm et de la protéine.

Grasselli et coll. (2010) ont montré sur des cultures primaires de cellules de
granulosa prélevées à partir d’ovaires de truies collectés à l’abattoir, incubées
avec 0,1, 1 ou 10 µM pendant 48 h, que le BPA à toutes les concentrations
testées inhibe la production de progestérone et perturbe la stéroïdogenèse
ovarienne. Le BPA entre 1 et 10 µM stimule la sécrétion de VEGF dans les
cellules de granulosa porcines impliqué dans le processus angiogénique, la
promotion de la néovascularisation et la modification de la perméabilité
vasculaire et pourrait ainsi intervenir dans le timing de la formation de
l’antrum. Bien que ces effets soient observés sur du court terme (48 h), ils
décrivent un autre mode d’action possible du BPA à savoir une action sur le
processus de la vascularisation du follicule.

Enfin chez l’Homme, Kwintkiewicz et coll. (2010) ont développé un modèle
in vitro à partir de cellules primaires de granulosa récupérées lors de féconda-
tion in vitro ou de lignées cellulaires KGN (issus de granulosa) traitées avec
FSH, BPA, FSH+BPA, ainsi que des cellules KGN transfectées avec le récep-
teur PPAR gamma. Les auteurs montrent que le BPA affecte la sécrétion
d’œstradiol et l’expression des facteurs de transcription IGF1, SF1, GATA4
ainsi que l’aromatase en réponse à FSH. Ils observent une sur-expression de
PPAR gamma. Les effets de la sur-expression de PPAR gamma dans les cel-
lules KGN sont similaires à ceux observés avec le BPA. Les auteurs en
concluent que les effets du BPA passeraient par le récepteur PPAR gamma et
que les effets inhibiteurs du BPA sur la sécrétion E2 (stimulée par FSH) dans
les cellules de granulosa humaines sont médiées par la surexpression de
PPAR gamma.

Effets sur les cellules du testicule

Des effets du BPA ont été rapportés dans des lignées ou culture de cellules
primaires correspondant aux principaux types cellulaires du testicule : cellules292
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germinales, cellules de Leydig et cellules de Sertoli. Bien que s’appuyant sur
des lignées cellulaires, ces travaux permettent actuellement de proposer des
pistes mécanistiques pour expliquer les effets du BPA.

Les séminomes sont des tumeurs que l’on pense d’origine germinale, probable-
ment issues des gonocytes du testicule fœtal, dont la morphologie est voisine.
Le BPA pourrait exercer des effets via un mécanisme indépendant de ER
nucléaires sur les cellules de séminome (JKT1). L’étude récente de Bouskine
et coll. (2009) a montré que des niveaux de BPA très faibles (10-12 M)
peuvent augmenter la prolifération de lignées cellulaires de séminome via un
mécanisme faisant intervenir un récepteur membranaire des œstrogènes cou-
plé à une protéine G « membrane G-protein-coupled estrogen receptor ». Dans
une autre lignée de cellules germinales (cellules GC1), Ooeh et coll (2005)
tracent un lien intéressant entre l’exposition au BPA et le stress oxydatif.
Dans cette lignée, le BPA (100 µM) induit la production de radicaux libres de
l’oxygène. Cet effet du BPA ne semble pas spécifique des cellules germinales,
mais de tels radicaux, susceptibles de générer un stress génotoxique, sont
particulièrement à risque dans les cellules germinales connues pour leur
grande sensibilité envers ce type de stress.

Dans une lignée de cellules de Leydig murines (K28), le BPA à faibles doses
(1 à 10 nM) induit l’expression de NR4A1, un facteur de transcription (Song
et coll., 2002) dès 30 minutes. Dans un modèle de cultures de cellules soma-
tiques issues de testicules fœtaux de souris à 12,5 jpc, l’équipe de M. de Felici
(La Sala et coll., 2010) a démontré que 25 µM de BPA sont capables d’induire
l’expression de la luciférase sous le contrôle d’un élément de réponse aux
œstrogènes (ERE). Ces auteurs ont également démontré que parmi cette
population de cellules, les cellules de Leydig fœtales représentaient la majo-
rité des cellules exprimant ERa.

Bien qu’encore imparfait, ce modèle est un des premiers ayant mesuré l’effet
œstrogénique du BPA directement au sein des cellules de Leydig fœtales.

Dans une lignée de cellules de Sertoli (SerW3), le BPA réduit l’expression de
l’occludine, de la N-cadhérine et de la connexine 43, ce qui laisse supposer
que le BPA pourrait perturber la barrière hématotesticulaire (Fiorini et coll.,
2004). Des données similaires ont été obtenues avec des cellules de Sertoli de
rat en culture primaire (Li et coll., 2009). En culture, le BPA (200 µM)
perturbe les jonctions serrées entre les cellules de Sertoli, ce qui correspond
aux effets décrits par les mêmes auteurs sur la barrière hématotesticulaire in
vivo chez le rat immature (Li et coll., 2009). En revanche, chez le rat adulte
ces effets n’ont pas été observés. Plus récemment, la même équipe (Li et coll.,
2010) a détaillé les effets du BPA (200 µM, 24 h) dans un modèle de barrière
hématotesticulaire à l’aide de cultures primaires de cellules de Sertoli de rat.
Dans ce modèle, le BPA perturbe transitoirement la barrière hématotesticu-
laire ; cet effet est réversible dès 24 h après l’arrêt du traitement. L’intégrité
des jonction serrées est fortement diminuée par le BPA, et la production ou la
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localisation de protéines associées avec les principales composantes de la
barrière hématotesticulaire (jonctions serrées, jonctions gap, spécialisations
ectoplasmiques) telles que l’occludine, JAM-A, la N-cadherine, l’a- et la
b-cathenine et la connexine 43, sont altérées. Les auteurs rapportent égale-
ment une activation de la voie ERK (phosphorylation de ERK1/2) induite par
le BPA dans ce modèle et qui pourrait donc être un des mécanismes impliqués
dans l’action du BPA sans pour autant que cela n’ait été formellement prouvé.

En conclusion, chez le rat ou la souris, plusieurs effets résultant d’une exposi-
tion au BPA au cours de la période fœtale ou périnatale témoignent d’une
altération durable de la programmation de différents tissus, pouvant se tra-
duire par la survenue de pathologies à l’âge adulte, tels les cancers de la
prostate, du sein ou l’endométriose. De tels travaux bien qu’encore peu
nombreux changent considérablement la façon d’appréhender la mesure des
effets toxiques du BPA qui sera évidemment longue et complexe à prendre en
compte chez l’être humain. Il est donc important de vérifier ces données dans
des modèles de mammifères ayant des caractéristiques physiologiques proches
de l’espèce humaine. La définition des fenêtres d’exposition au cours des-
quelles les effets sont les plus sévères doit tenir compte des spécificités
d’espèce. Des études longitudinales (suivi à plusieurs stades de la vie) devront
être conduites pour évaluer les mécanismes d’adaptation.

Par ailleurs, les travaux réalisés sur plusieurs lignées cellulaires proposent des
mécanismes d’actions très divers du BPA qui ne se cantonnent pas aux effets
de type œstrogénique. L’importance de tels mécanismes dans les effets du BPA
reste à démontrer dans des modèles in vivo. Des analyses moléculaires fines
issues de l’étude du transcriptome, du protéome, du métabolome des tissus et
cellules exposés au BPA à faibles doses contribueront à mieux comprendre les
mécanismes d’action. Ces approches intégratives globales seront nécessaires
pour appréhender l’ensemble des effets du BPA sur un tissu donné.

Quelques études ont également montré une altération des marques épigénéti-
ques au niveau des gamètes suite à des expositions au BPA. Elles posent le
problème de la transmission des effets délétères aux générations suivantes.
C’est pourquoi les études longitudinales doivent être poursuivies sur plusieurs
générations.

Enfin, les études in vivo réalisées dans plusieurs lignées d’une même espèce,
montrent des variabilités intra espèce (et inter individu) de réponse au BPA.
Ces variabilités sont le reflet des variations des patrimoines génétiques (poly-
morphisme au niveau des génomes) et également des expositions antérieures
subies (génération(s) précédente(s), vie intra-utérine, environnement et ali-
mentation au cours des différentes phases de vie, exposition à d’autres compo-
sés). L’observation de résultats opposés ou la mise en évidence de sensibilité
différente de certaines lignées ne sont donc pas des arguments en faveur de
l’absence d’effets mais doivent être utilisés pour comprendre en quoi ces
différences (génétiques, environnementales) modulent la réponse au BPA. Il294
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s’agit là de pistes pour identifier des populations ou des conditions ou pra-
tiques de vie à risque.
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28
Effets chromosomique, génétique
et épigénétique

Chaque individu présente les caractères de l’espèce avec des variations qui lui
sont propres, résultant de l’expression de son programme génétique et de
l’influence environnementale. Les caractères héréditaires, spécifiques de
l’espèce, sont transmis par les parents, de génération en génération. Ces
caractères héréditaires sont déterminés par un ensemble d’informations
contenues dans les chromosomes, supports du programme génétique
(génome). Le support des gènes est constitué par la molécule d’acide désoxyri-
bonucléique (ADN) formé de deux brins complémentaires. La division cellu-
laire (mitose) assure le transfert de l’information génétique d’une cellule mère
aux cellules filles. Seules les cellules précurseurs des cellules sexuelles subis-
sent une division spéciale nommée méiose qui permet le brassage allélique de
l’information génétique.

Plus récemment, on a observé que l’expression des gènes est régulée dans le
temps et l’espace. L’épigénétique correspond à « l’étude des changements
héréditaires dans la fonction des gènes, ayant lieu sans altération de la
séquence ADN ». Elle regroupe donc un ensemble de facteurs qui modifient
l’action des gènes de manière transmissible pour des cellules, des tissus, voire
parfois, pour des individus qui peuvent transmettre ces modifications à leur
descendance.

De nombreuses observations suggèrent que les expositions environne-
mentales (en particulier durant la gestation), peuvent induire des modifica-
tions génétiques ou épigénétiques qui pourront être transmises aux généra-
tions suivantes et/ou conduire à des maladies qui se manifesteront plus tard au
cours de l’existence.

Effets méiotiques

La méiose est initiée par des cassures double-brins dont la réparation par
recombinaison homologue en méiose I va créer les forces nécessaires à la
ségrégation des chromosomes, en vue de la réduction haploïde des gamètes
matures en méiose II. Ce processus peut être perturbé par l’induction ecto-
pique de cassures double-brins, résultant par exemple d’irradiations, et par
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toute anomalie génétique ou épigénétique perturbant l’appariement, la
recombinaison et la ségrégation des chromosomes homologues.

Les erreurs méiotiques peuvent engendrer une gamme d’effets adverses sur la
fertilité : une stérilité complète, des conditions de sub-fertilité, ou la forma-
tion de gamètes aneuploïdes susceptibles d’entraîner des avortements sponta-
nés et des phénotypes pathologiques chez la descendance. Pour rappel, il
existe un dimorphisme sexuel dans la cinétique méiotique chez les mammi-
fères. Chez la plupart des espèces, les échanges chromosomiques sont en effet
initiés en période prénatale chez la femelle et la ségrégation chromosomique
s’achève à chaque cycle folliculaire. Chez le mâle, la méiose se déroule pour la
première fois à la puberté et sera répétée tout au long de la vie à chaque cycle
spermatogénétique. Enfin, il est aussi pertinent de souligner ici que mâles et
femelles ne répondent pas de façon identique à des perturbations méiotiques,
en raison de l’existence du corpuscule sexuel chez le mâle (résultant de
l’appariement partiel des chromosomes X et Y), qui impose des contrôles plus
stringents du déroulement de la méiose (Hunt et Hassold, 2002). Des invali-
dations génétiques chez la souris ont ainsi montré que les cellules germinales
mâles sont beaucoup plus sensibles, et toute mutation de gènes méiotiques
engendre en général une azoospermie complète. Chez les femelles, pour des
mutations identiques, la gamétogenèse n’est pas perturbée en soi, mais les
gamètes produits ont une constitution chromosomique anormale.

Configuration chromosomique

Les études pionnières du groupe de T. Hassold et P. Hunt ont pour la première
fois révélé un effet potentiel du BPA sur la méiose, et en particulier sur la
méiose femelle dans le modèle murin (Hunt et coll., 2003). Les premières
observations sont liées à une exposition accidentelle au BPA de colonies de
souris, résultant de l’endommagement des containers d’eau secondaire à l’uti-
lisation par inadvertance de détergents alcalins pour le nettoyage. Les auteurs
ont ainsi rapporté une augmentation drastique du nombre d’alignements
chromosomiques anormaux en métaphase I (de 40 % à 1 ou 2 % en situation
non exposée) et de cas d’aneuploïdies par non-disjonction chromosomique en
métaphase II (de 6 % à 0,7 % en situation non exposée). Le taux d’exposition
entraînant ces effets a été estimé par chromatographie de masse à 14-72 µg/kg
de masse corporelle par jour. Le protocole expérimental contrôlé a ensuite
consisté en une exposition journalière dans l’eau de boisson à 20, 40 et
100 µg/kg de BPA, sur des souris juvéniles de 20 à 22 jours post-partum,
pendant 6-8 jours, avant analyse de la configuration chromosomique en méta-
phase II (ovocytes ovulés). L’étude montre alors un effet dose et durée dépen-
dant de l’exposition au BPA sur l’incidence de figures anormales d’alignement
chromosomique, avec une culminance de 10 % à 100 µg/kg pendant 7 jours.
Ainsi, l’exposition à faible dose de BPA en phase finale de la méiose, après la
naissance, semble induire une augmentation significative d’anomalies d’ali-
gnement des chromosomes méiotiques, avec un effet potentiel sur la ploïdie300

Reproduction et environnement



des ovocytes en fin de méiose, mais les mécanismes sous-jacents ne sont pas
connus. En effet, les études in vivo ne permettent pas de distinguer des effets
directs sur l’ovocyte des effets indirects sur les cellules de la granulosa (fol-
licule) ou liés à une perturbation de l’axe neuro-endocrinien.

En 2005, Can et coll. utilisent un modèle de maturation ovocytaire (ovocyte
et son follicule) in vitro pour tester les effets du BPA à forte dose (10 à
30 mM). Des effets sur la cinétique de progression de la méiose sont observés,
en l’absence d’effet sur l’axe neuro-endocrinien, avec perturbation du centro-
some et du réseau de microtubules, conduisant à la formation de fuseaux
méiotiques anormaux en métaphase I. En 2008, Lenie et coll. reproduisent le
même type de protocole expérimental avec les mêmes doses de BPA et
montrent que les capacités stéroïdiennes des cellules de la granulosa ne sont
pas altérées par le BPA, et que l’effet sur la méiose serait ainsi direct. Ils
observent de plus à forte dose de BPA (30 µM) un taux important de défauts
d’alignement chromosomique et de déformations du fuseau méiotique en
métaphase I, avec un nombre conséquent d’ovocytes arrêtés. Seulement 50 %
des ovocytes exposés passent en fait la métaphase I et atteignent le stade de
métaphase II, qui est normale. À faible dose, les ovocytes passent sans encom-
bre la métaphase I, progressent en métaphase II mais présentent des anoma-
lies d’alignement chromosomique à ce stade, sans aneuploïdie cependant.

Une étude récente a été menée chez la souris (C57BL/6J) pour étudier l’effet
du BPA sur la prophase I méiotique des cellules germinales au cours de la
différenciation de l’ovaire fœtal (Lawson et coll., 2011). Les mères ont reçu
une dose journalière de 20 ng de BPA par gramme de poids à partir du 11e jour
de gestation. Des analyses transcriptomiques ont été réalisées à 12, 12,5, 13,5
et 14,5 jours de gestation. Elles révèlent que l’expression des gènes de méiose
est altérée, la plupart étant surexprimés. De plus, quatre gènes surexprimés à
14,5 jours sont impliqués dans la régulation du cytosquelette. Les auteurs font
l’hypothèse de deux mécanismes d’action du BPA dans l’ovaire fœtal, l’un
ayant pour effet de désorganiser le cytosquelette ce qui empêche les mouve-
ments des chromosomes lors de l’initiation de la méiose, le second entraînant
une sous expression des gènes impliqués dans les cycles mitotiques. Le BPA
causerait une entrée prématurée en méiose et un manque de prolifération de
la population des cellules germinales. De cette façon, le BPA entraînerait une
réduction du pool des ovocytes fœtaux et une augmentation du risque de
produire des ovocytes et des embryons aneuploïdes

Aneuploïdie

Dans leurs observations initiales, Hunt et coll. (2003) avaient rapporté non
seulement des anomalies d’alignement chromosomiques, mais également
une augmentation de l’incidence d’aneuploidies en métaphase II, résultant
potentiellement de problèmes de ségrégation chromosomique. Cependant,
Eichenlaub-Ritter et coll. revoient cette conclusion en 2008 en utilisant un
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protocole d’exposition sub-chronique postnatale, avec une administration à
faible dose de BPA par voie orale pendant 7 jours, suivie de la maturation in
vitro d’ovocytes dénudés en absence de BPA. Ils ne retrouvent pas de cas
d’hyperploïdies, bien que des problèmes d’alignement en métaphase I soient
observés. Dans une étude parallèle, les mêmes auteurs procèdent cette fois
avec une étude purement in vivo d’exposition à faible dose de BPA, dans des
conditions similaires à l’étude originale de Hunt et coll. (Pacchierotti et coll.,
2008). Ils n’observent pas d’anomalies du nombre de chromosomes, ni dans
les ovocytes en métaphase II, ni dans les zygotes fécondés. Les auteurs
concluent que l’exposition au BPA affecte bien l’alignement des chromo-
somes en métaphase I, mais n’augmente pas le risque d’erreurs en nombre de
chromosomes, du fait de l’élimination potentielle en amont des ovocytes
anormaux.

Cette même étude inclut également l’analyse de la méiose mâle après exposi-
tion postnatale au BPA, à diverses doses pendant 6 jours. Aucun effet sur la
cinétique méiotique n’est observé, et il n’existe pas non plus d’augmentation
du nombre d’aneuploïdies dans les spermatozoïdes matures analysés 22 jours
après cette exposition (en respectant donc la chronologie de progression
spermatogénétique de l’entrée en méiose à la production de spermatozoïdes
épididymaires). Il s’agit de la seule étude répertoriée d’analyse des consé-
quences d’exposition au BPA sur la méiose mâle. Bennetts et coll. (2008) ont
plus particulièrement étudié les effets du BPA sur des spermatozoïdes humains
purifiés, après exposition in vitro. Avec ce protocole simplifié, le BPA s’avère
inactif dans l’induction de stress oxydatif, la perturbation du mouvement
flagellaire, et l’induction de cassures ADN, alors que d’autres composés œstro-
géniques sont positifs sur ces paramètres. Dans cette même perspective, une
autre tentative d’étude de la capacité du BPA à induire des cassures ADN a
été réalisé in vitro, sur des cellules de cancer du sein exprimant le récepteur
aux œstrogènes (MCF-7) (Iso et coll., 2006). À forte dose, le BPA a des effets
génotoxiques sur ces cellules, mais une concentration 1 000 fois supérieure à
celle de l’œstrogène E2 est nécessaire pour induire un nombre de cassures
similaire.

En résumé, une réponse dose dépendante sur l’organisation des chromosomes
en métaphase de méiose I est systématiquement retrouvée dans toutes les
études. Cependant, le BPA n’augmenterait pas l’incidence de production
d’ovocytes aneuploïdes, du fait du maintien normal de la ségrégation des
chromosomes et/ou d’un arrêt précoce des ovocytes trop anormaux. Le phéno-
type d’aneuploïdie à faible dose de BPA initialement reporté par Hunt et coll.,
pourrait provenir d’effets synergiques d’exposition non contrôlée à d’autres
agents. En effet, la composition en phyto-œstrogènes de l’alimentation sem-
ble influencer le taux d’aneuploïdie (Muhlhauser et coll., 2009).
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Effets épigénétiques

La régulation épigénétique participe au programme développemental et cellu-
laire normal. Ainsi, l’engagement vers un programme particulier est initié par
divers stimuli, le plus souvent sous forme de signaux tels qu’une molécule
développementale, une hormone, un changement de température, l’applica-
tion de forces physiques... Cette perception de l’environnement extérieur est
traduite au sein de la cellule par des voies de signalisation intracellulaires, qui
aboutissent dans le noyau à l’activation ou la répression de gènes cibles, par la
liaison de facteurs de transcription. Cette réponse transcriptionnelle est
ensuite consolidée par des modifications épigénétiques, comme la méthyla-
tion de l’ADN et les modifications post-traductionnelles des histones. Ces
modifications vont assurer la stabilité de la décision cellulaire en l’absence du
signal inducteur d’origine, mais également la perpétuation de cette identité
aux cellules filles issues de la cellule d’origine qui a été confrontée au signal
inducteur. Sans ce verrou final, les décisions développementales seraient
labiles et la constitution de tissus homogènes impossibles.

Des anomalies épigénétiques peuvent être la cause ou la conséquence d’une
altération d’un programme développemental donné. Un mode d’action épigé-
nétique est suspecté lorsque des perturbations précoces en vie fœtale ou
néonatale induisent un phénotype adulte, et/ou induisent des effets multigé-
nérationnels voire transgénérationnels. Ce dernier cas de transmission impli-
que une altération de la lignée germinale. Tout programme de différenciation
normal s’accompagne de profils épigénétiques spécifiques et il est notamment
bien documenté que les cellules germinales subissent des remaniements
importants de leurs profils de méthylation en période fœtale normale, en
relation avec le programme de différenciation gonadique et sexuel. Ces cel-
lules ont la particularité d’effacer leurs profils épigénétiques en préparation de
l’acquisition de marques spécifiques à la lignée germinale et au sexe de l’indi-
vidu (Trasler, 2006). Une exposition précoce à des pertubateurs endocriniens
est donc susceptible d’altérer les profils transcriptionnels et épigénétiques des
organes cibles des androgènes et œstrogènes, et aussi directement ou indirec-
tement la programmation épigénétique de la lignée germinale.

Effets précoces du BPA sur la méthylation de l’ADN à l’âge adulte

La prise de conscience d’un effet potentiel du bisphénol A sur les profils de
méthylation de l’ADN provient d’une étude menée en 2007 par Dolinoy et
coll. Les auteurs utilisent dans cette étude une lignée de souris porteuse d’un
allèle métastable du gène agouti contrôlant la couleur du pelage, c’est-à-dire
dont le statut de méthylation variable peut être aisément suivi par la couleur
du pelage. Des femelles exposées à un régime fortement supplémenté en
bisphénol A (50 000 µg/kg/jour) pendant deux semaines avant accouplement
et tout au long de la période de gestation et de lactation ont une reproduction
normale et une progéniture saine, mais cette dernière présente un excès de
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couleur jaune de pelage qui signe une surexpression du gène agouti. Une
hypométhylation du locus est en effet retrouvée, ainsi qu’au niveau d’un autre
locus métastable. Cette étude suggérait qu’une exposition prénatale et conti-
nue au BPA, au moins à forte dose, pouvait modifier les phénotypes adultes
par altération de l’épigénome.

Les effets du BPA en exposition fœtale et/ou néonatale sur la méthylation de
l’ADN de tissus somatiques adultes ont été proposés par d’autres études, en
utilisant des doses faibles. Tout d’abord, Ho et coll. (2006) rapportent une
perte de méthylation au locus Pde4d4 dans la prostate de rats exposés à
10 µg/kg de BPA à la naissance, en association avec une prédisposition au
développement d’hyperplasies prostatiques. Les variations de méthylation
reportées sont cependant peu significatives et leur impact in vivo sur la trans-
cription de ce gène n’a pas été étudié. De même, Yaoi et coll. (2008) docu-
mentent des hypo- et des hyperméthylations à divers loci dans le cerveau
antérieur d’embryons à jours 12,5 et 14,5 de gestation, après que leurs mères
aient été injectées à partir du jour 0 de gestation avec 20 µg/kg/jour de BPA.
Des variations d’expression semblent exister aux loci concernés, mais les
différences de méthylation sont peu significatives par rapport à des embryons
témoins. Enfin, plus récemment, des souris femelles exposées in utero par
injection maternelle de 5 µg/kg de BPA du jour 9 au jour 16 de gestation ont
montré un défaut important de méthylation du gène Hoxa10 dans l’utérus à
l’âge adulte (Bromer et coll., 2010). De plus, cette hypométhylation conduit à
une sensibilité accrue aux œstrogènes et une expression augmentée de
Hoxa10.

Bien que les profils de méthylation n’aient pas été analysés, un nombre
d’études rapportent des changements d’expression de gènes clés dans des tissus
adultes conséquents à une exposition fœtale ou néonatale au BPA, qui pour-
raient signer une programmation épigénétique précoce de phénotypes adultes
(Monje et coll. 2007 ; Salian et coll., 2009a ; 2009b). Bien qu’associées à des
phénotypes spermatogénétiques et reproducteurs importants chez les mâles
(voir plus loin) (Salian et coll., 2009b et c), les deux études menées dans le
laboratoire de T. Vanage sont en revanche difficilement concluantes quant à
des perturbations d’expression éventuelles. En effet, ces études sont basées sur
une analyse immunohistochimique de l’expression de marqueurs clés tels que
des protéines de jonction des cellules de Sertoli ou encore de coactivateurs de
récepteurs stéroïdiens. Cette approche ne permet pas une estimation quanti-
tative précise et les conclusions quant à ce point sont sujettes à caution. Enfin,
il est intéressant de souligner un autre mode potentiel d’altération épigénéti-
que de processus développementaux précoces par le BPA, via les microARNs.
À l’issue d’une étude réalisée à l’échelle du génome global, le microARN
mir436, reconnu pour ses effets sur la prolifération cellulaire, a été trouvé
surexprimé dans deux lignées humaines placentaires différentes exposées à
25 µg/ml pendant 6 jours (Avissar-Whiting et coll., 2010).304
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Effets multigénérationnels et transgénérationnels d’exposition précoce
au BPA

Une transmission multigénérationnelle de phénotypes délétères s’applique
aux cas où la génération F1 exposée en période périnatale ainsi que la
génération F2 issue de la lignée germinale F1 exposée sont touchées. Des effets
transgénérationnels sont évidents à partir de la génération F3, qui n’a été
exposée ni au niveau somatique ni au niveau germinal. Cette transmission de
phénotype sous-tend une imprégnation irréversible du matériel germinal,
dont les effets ségrégent selon des paramètres mendéliens. Si l’absence de
mutation génétique est formellement prouvée, il s’agit dans ce cas d’effets
épigénétiques transgénérationnels, ou en d’autres termes de transmission de
caractères acquis.

En utilisant le modèle rat, Salian et coll. (2009a, b, c) ont rapporté un effet sur
la fertilité mâle après exposition néonatale à des doses faibles de BPA du jour
0 au jour 5 ou après exposition périnatale par gavage des mères de jour 12 de
gestation à jour 21 après la naissance. Dans ces protocoles, les individus mâles
F1 exposés, mais également les animaux F2 et F3 présentent une baisse de la
fertilité, associée à une réduction du nombre et de la motilité de leurs sperma-
tozoïdes et une augmentation du nombre d’avortements induits après croise-
ments avec des femelles témoins. De façon notoire, les effets ne s’estompent
absolument pas au cours des générations. Les conclusions de cette étude
s’opposent donc à l’absence d’effets multigénérationnels et transgénération-
nels précédemment publiée par Ema et coll. (2001) et Tyl et coll. (2002).

En conclusion, il existerait un effet direct dose-dépendant d’exposition au
BPA sur la première division méiotique. Cet effet de dose ne s’applique
cependant pas en seconde division méiotique, puisque la concentration la
plus faible (3 nM) induit la plus forte incidence en anomalies de métapha-
se II. La variation dans les protocoles d’exposition, les différences en fond
génétique des souris et de régime alimentaire rendent difficile une interpréta-
tion définitive sur l’effet d’une exposition au BPA à faible dose en période
postnatale sur la méiose femelle. Chez le mâle adulte, l’exposition au BPA
pendant 6 jours après la naissance n’affecte pas le processus méiotique, ni la
ségrégation des chromosomes méiotiques. Le BPA n’a pas d’effet in vitro sur les
spermatozoïdes matures. Aucune étude n’a cependant été conduite concer-
nant des effets sur la méiose après exposition en période fœtale, ni chez la
femelle, ni chez le mâle.

Des effets transgénérationnels du BPA à faible dose pourraient exister, suite à
une exposition en seconde moitié du développement fœtal et/ou pendant la
période de lactation. Le maintien du phénotype en F3 implique un marquage
de la lignée germinale. En l’absence d’investigation du mécanisme molécu-
laire sous-jacent, il n’est pas possible de conclure entre, d’une part, l’induction
par le BPA d’une mutation génétique dans la lignée germinale des individus
F1 et donc d’un effet génotoxique ou, d’autre part, une altération des profils
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épigénétiques ou épimutation, qui serait transmissible et échapperait alors à la
vague de reprogrammation épigénétique que connaît normalement la lignée
germinale.
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Le bisphénol A (BPA) est un agoniste faible des œstrogènes pouvant se lier
aux récepteurs nucléaires des œstrogènes a et b (ERa et b) et activer une
réponse qui a été largement considérée comme la source de ses « effets »
indésirables dans (certaines) études animales. Cependant, le BPA présente
plusieurs milliers de fois moins d’affinité pour ERa et b que l’œstradiol.
Certaines études in vitro ont montré également que le BPA a des effets
anti-androgéniques et peut se lier au récepteur des androgènes (AR) (Sun et
coll., 2006), mais les preuves d’effets antiandrogéniques in vivo chez l’animal
sont rares ou absentes (Kobayashi et coll., 2002 ; Tyl et coll., 2002 ;
Howdeshell et coll., 2008). Plus récemment, des liaisons du BPA à d’autres
récepteurs nucléaires ou membranaires ont été démontrées.

Récepteurs nucléaires des œstrogènes alpha et bêta

Le BPA avec ses deux noyaux phénoliques a un mode de liaison à ERa et b
similaire à celui de l’œstradiol (E2) (figure 29.1). Cependant son affinité est
10 000 fois plus faible que celle de l’œstradiol et est similaire pour les deux
récepteurs (Kuiper et coll., 1998).

Figure 29.1 : Structures chimiques de l’œstradiol (E2), du diéthylstilbestrol
(DES) et du bisphénol A (BPA)
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Le BPA est considéré comme un Selective Estrogen Receptor Modulator
(SERM). Les SERM sont souvent des molécules à activité agoniste partielle.
Cette activité varie selon le promoteur du gène étudié, selon le contexte
cellulaire (in vitro) ou l’organe considéré (in vivo). Cet agonisme partiel a été
étudié par Gould (Gould et coll., 1998) qui a par exemple montré qu’in vitro le
BPA est moins actif que E2 sur ERa délété de son domaine d’activation
constitutive AF-1. Les travaux de Sumpter (Routledge et coll., 2000) ont
montré que le recrutement de co-facteurs transcriptionnels différait entre E2
et BPA. Enfin, en lien avec cette activité d’agoniste partiel, certaines réponses
in vivo de l’œstradiol dans l’utérus de souris ne sont pas observées avec le BPA
comme l’augmentation du poids de l’utérus alors que d’autres sont maintenues
comme une activité peroxydase ainsi qu’une augmentation de l’expression du
récepteur de la progestérone (Gould et coll., 1998). Ces résultats ont été
confortés par les travaux de Nagel qui ont montré qu’un traitement au BPA
augmentait peu la croissance utérine et en revanche activait l’expression d’un
gène rapporteur (Nagel et coll., 2001). Au contraire, d’autres SERM comme
l’hydroxy-tamoxifène utilisé pour le traitement du cancer du sein est actif sur
la croissance utérine et sans effet sur l’activation du gène rapporteur. Le fait
que le BPA soit un SERM peut expliquer pourquoi certaines études n’ont pas
pu montrer d’effets in vivo de ce composé. Ainsi, le BPA présente à peu près les
mêmes effets que E2 au niveau de la prostate de fœtus murins (Timms et coll.,
2005). En revanche, ces effets diffèrent beaucoup de ceux de E2 dans l’utérus
(Markey et coll., 2001).

Enfin, la faible affinité du BPA pour ERa et b ne permet pas d’expliquer les
effets observés à faible dose à la fois in vitro et in vivo. De plus, certaines études
ont montré des réponses au BPA qui suivent des courbes non monotones et
qui ne peuvent pas être expliquées par une action sur un seul type de récep-
teur. C’est pour ces raisons que plusieurs groupes de scientifiques ont cherché
à identifier d’autres médiateurs des effets du BPA. La liaison du BPA avec des
affinités variées à plusieurs récepteurs ayant des actions différentes pourrait
expliquer d’une part des effets à faible dose (plus faible que celle permettant la
liaison à ERa et b) et d’autre part des effets particuliers suivant la dose. Les
différents récepteurs pouvant médier les effets du BPA sont décrits ci-dessous.

Récepteurs des œstrogènes membranaires

Des études récentes ont montré que le BPA pouvait d’une part avoir des effets
à des concentrations plus faibles que celles auxquelles il se lie à ERa et b et
d’autre part agir très rapidement (quelques minutes) ce qui exclut une action
médiée par des récepteurs nucléaires. Des effets dits « non génomiques »
pourraient faire intervenir des récepteurs localisés dans le cytoplasme, dans la
mitochondrie ou dans la membrane cytoplasmique. Deux types de récepteurs
ont été décrits.310
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Les premiers pourraient être des formes membranaires de ERa et b (mERa et
b). La localisation à la membrane de ces récepteurs n’est pas clairement
expliquée mais elle pourrait être due à des modifications post-traductionnelles
comme la palmitoylation (Hammes et Levin, 2007). Le groupe de Watson a
proposé que le BPA pourrait médier une partie des effets par ce type de
récepteurs (Watson et coll., 2007a et b, 2010). Les auteurs ont montré que le
BPA à des doses très faibles (1 picomolaire) induisait rapidement (en moins
d’une minute) l’augmentation de calcium intracellulaire puis la sécrétion de
prolactine dans la lignée pituitaire GH3/B6. Ces réponses ne peuvent pas être
représentées par une courbe monotone. Egalement observés avec E2, ces effets
sont inhibés par un co-traitement avec du fulvestrant (un anti-œstrogène).
L’augmentation de calcium intracellulaire à des doses faibles de BPA
(0,1-1 nM) a également été observée dans des cellules pancréatiques (Que-
sada et coll., 2002) ainsi que dans la lignée de cancer du sein MCF-7 (Walsh
et coll., 2005). La liaison à des récepteurs des œstrogènes membranaires
permet d’expliquer certains des effets rapides (ou non génomiques) du BPA.
En revanche, elle ne permet pas d’expliquer les effets à faible concentration.
En effet, il est supposé que ces formes membranaires ont la même affinité pour
le BPA que les formes nucléaires.

Un deuxième médiateur des effets non génomiques du BPA pourrait être le
récepteur transmembranaire couplé aux protéines G, GPR30. Ce récepteur
différent des récepteurs nucléaires des œstrogènes est localisé dans le réticulum
endoplasmique et il pourrait lier le BPA à faible concentration. Les travaux du
groupe de Fénichel (Bouskine et coll., 2008 et 2009) ont montré que le BPA
stimulait la prolifération des cellules testiculaires JKT-1. Cet effet est observable
aux faibles doses (1 picomolaire) et s’atténue aux fortes doses (courbe en U
inversé). Une augmentation de la prolifération des cellules testiculaires JKT-1
est également observée avec de l’œstradiol couplé à de la BSA (dans ce cas,
l’œstradiol ne peut pas pénétrer dans la cellule) alors qu’une inhibition est
observée avec l’œstradiol non couplé à la BSA. Les cellules testiculaires JKT-1
expriment GPR30 et le récepteur nucléaire des œstrogènes ERb. ERb contrai-
rement au récepteur nucléaire ERa inhibe généralement la prolifération cellu-
laire (Hartmann et coll., 2006 ; Williams et coll., 2008). Dans cette étude, les
auteurs proposent que le BPA à faibles concentrations (inférieures au nM)
active la prolifération à travers GPR30. En revanche, à fortes concentrations
(>1 nM), le BPA se lie également à ERb qui ayant une action antiproliférative
bloquerait les effets activateurs de GPR30 sur la croissance cellulaire. Ainsi, E2
qui se lie avec une bonne affinité aux deux récepteurs (ERb et GPR30) est
plutôt antiprolifératif. Au contraire, l’œstradiol modifié ne pouvant pas péné-
trer dans la cellule (couplé à la BSA) se lie uniquement à GPR30 et présente un
effet prolifératif. Cette étude illustre bien comment le BPA peut exercer des
effets différents en fonction de sa concentration. Il agirait sur au moins deux
récepteurs (ici GPR30 et ERb) en se liant avec des affinités différentes (fortes
pour GPR30, faible pour ERb) qui ont des actions opposées sur une même
réponse cellulaire (ici la prolifération).
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Le rôle de GPR30 dans la prolifération cellulaire a été confirmé par d’autres
études comme celles du groupe de Maggiolini (Albanito et coll., 2007 ;
Sirianni et coll., 2008). Ces travaux ont montré dans la lignée spermatogoni-
que GC-1 que E2 ou un ligand sélectif de GPR30 (ligand G1) activait la
prolifération cellulaire par un mécanisme non génomique (Sirianni et coll.,
2008). Cette équipe a également montré que GPR30 pouvait médier certains
des effets de E2 dans des lignées de cancer de l’ovaire ou du sein ER alpha
positives ou négatives (Albanito et coll., 2007).

Le rôle de GPR30 dans l’effet de E2 ou du BPA n’est cependant pas admis par
l’ensemble de la communauté scientifique. Les travaux d’Otto notamment
s’opposent vivement à l’hypothèse que GPR30 puisse médier des effets œstro-
géniques (Otto et coll., 2008 et 2009 ; Langer et coll., 2010). Cette équipe a
montré in vitro que GPR30 ne liait pas E2, que le ligand spécifique de GPR30,
G-1 n’induisait pas de réponses œstrogéniques. De plus, leurs études in vivo
ont montré que les souris déficientes en GPR30 (GPR30-/-) ne présentaient
pas d’anomalies au niveau du développement des organes cibles de la repro-
duction (ovaires, utérus, glandes mammaires), de problèmes de fertilité ni de
perturbation des réponses œstrogéniques dans l’utérus ou dans la glande
mammaire.

Malgré cette controverse, ces résultats indiquent que des effets rapides ou non
génomiques du BPA pourraient être médiés par des formes membranaires de
récepteurs aux œstrogènes. Le médiateur de ces effets pour les faibles concen-
trations n’est pas identifié de façon certaine. Les récepteurs membranaires
ERa et b sont supposés avoir la même affinité que leurs équivalents nucléaires
et l’interaction entre GPR30 et bisphénol A (ainsi qu’avec E2) n’a pas pu être
démontré par des techniques biochimiques classiques. L’identification récente
de ligands agonistes (Revankar et coll., 2005) et antagonistes (Dennis et coll.,
2009) de GPR30 ne se liant pas aux récepteurs nucléaires des œstrogènes a et
b et l’étude des effets de ces molécules dans davantage de modèles cellulaires
(exprimant ou pas ERa, ERb nucléaire et membranaire et GPR30) permettra
certainement de répondre à ces questions.

Récepteur des androgènes (AR)

Les autres hypothèses pouvant expliquer les effets faibles doses ainsi que les
effets non monotones du BPA sont sa liaison à d’autres types de récepteurs
nucléaires. Plusieurs études ont montré que le BPA se liait au récepteur
nucléaire des androgènes (AR) (Sohoni et Sumpter, 1998 ; Paris et coll.,
2002 ; Lee et coll., 2003 ; Xu, 2005 ; Li, 2010). Contrairement aux ERs, le
BPA est un antagoniste pour AR et son affinité est de l’ordre du micromolaire.
Les effets observés à faible dose pourraient en partie s’expliquer par des action
synergiques à travers les récepteurs ER (action agoniste et féminisante) et le
récepteur AR (action antagoniste donc antagoniste de l’effet masculinisant).312
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D’autre part, il est à noter que le BPA a une activité agoniste à faibles
concentrations (1 à 10 nanomolaire) sur une forme mutée de AR (AR-
T877A) associée à des cancers de la prostate résistants aux anti-androgènes
(Wetherill et coll., 2002, 2005).

Récepteur relié aux œstrogènes gamma (ERRc)

Très récemment, le BPA a également été identifié comme un ligand du
récepteur ERRc (Abad et coll., 2008 ; Okada et coll., 2008 ; Li et coll., 2010).
Son affinité est de l’ordre de 5 nanomolaire. ERRc est un récepteur constitu-
tivement activé qui est légèrement activé par le BPA. Bien que les fonctions
physiologiques de ERRc ne soient pas bien connues, le fait que ERRc puisse se
lier sur les mêmes promoteurs de gènes que les récepteurs des œstrogènes
(Vanacker et coll., 1999) pourrait expliquer en partie les effets de perturba-
tion endocrine du BPA.

Liaison à d’autres récepteurs nucléaires potentiellement
non impliqués dans les effets reprotoxiques du BPA

Des études ont montré que des dérivés halogénés du BPA, le tétra bromo-BPA
(TBBPA) et le tétra chloro-BPA (TCBPA) (mais pas le BPA) se liaient aux
récepteurs des hormones thyroïdiennes (Kitamura et coll., 2002). Cette étude
a également montré que comme l’hormone thyroïdienne T3, le TBBPA et le
TCBPA avaient un effet activateur sur la prolifération des cellules pituitaires
GH3. Curieusement, l’étude de Sun a plutôt classé ces dérivés comme ayant
un effet antagoniste (Sun et coll., 2009) dans un test de gènes rapporteurs.
Ces molécules qui semblent se lier aux TR mais avec des niveaux d’activation
différents selon les types cellulaires ou les réponses étudiées pourraient être
des molécules à activité agoniste partielle ou SnuRM (modulateurs sélectifs
des récepteurs nucléaires). Il faut souligner que ces effets (anti)thyroïdiens ne
sont observés qu’à fortes concentrations (de 1 à 10 mM).

Les mêmes dérivés halogénés du BPA (Balaguer communication personnelle)
ainsi que le BADGE (Wright et coll., 2000 ; Seimandi et coll., 2005) sont des
ligands du récepteur PPARc (Balaguer, communication personnelle) avec
une affinité de l’ordre du mM. De nombreuses études ont établi un lien entre
exposition au BPA et obésité (Rubin et coll., 2001 ; Masuno et coll., 2005 ;
Miyawaki et coll., 2007 ; Somm et coll., 2009). Ces effets pourraient être
médiés par PPARc et être dus au BPA ou à un de ses métabolites. Dans l’étude
de Kwintkiewicz et coll. (2010), il est à noter que le BPA induit l’expression
de PPARc. PPARc comme d’autres gènes impliqués dans la différenciation
adipocytaire sont sous le contrôle de ce récepteur. Cependant, cet effet est
observable uniquement à forte concentration (1 à 100 mM).
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Enfin, le BPA a été identifié comme étant capable d’activer les récepteurs
RXR dans un test de gène rapporteur incluant du métabolisme (Li et coll.,
2008) et d’augmenter l’expression du récepteur nucléaire Nur77 (Song et
coll., 2002 ; Ahn et coll., 2008) qui est impliqué dans la stéroïdogénèse.

En conclusion, l’ensemble de ces résultats indiquent que le bisphénol A
et/ou des molécules dérivées sont capables de se lier à différents récepteurs
nucléaires ou membranaires. Les affinités de liaison ne sont pas très fortes
(excepté pour GPR30 si l’interaction est confirmée) mais des synergies d’action
entre récepteurs nucléaires (récepteurs ERa, ERb et AR) peuvent expliquer des
effets à faible dose. D’autre part, le fait que le BPA se lie à des formes
membranaires des récepteurs des œstrogènes indique qu’il pourrait également
se lier à des formes membranaires d’autres récepteurs nucléaires comme AR
(Bonaccorsi et coll., 2008) ou TRa ou b (Iordanidou et coll., 2010).
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Relation structure–fonction

La structure chimique d’une classe de perturbateurs endocriniens, les diphé-
nylalcanes hydroxylés ou bisphénols (BP), ayant une activité œstrogénique
(œstrogéno-mimétique) significative, est composée par deux cycles aroma-
tiques (phényles) liés par un pont carbone. La structure du bisphénol A (BPA,
4,4’-dihydroxy-2,2-diphénylpropane en nomenclature IUPAC), composé le
plus connu de cette famille, est représentée en figure 30.1.

Figure 30.1 : Formule semi-développée des bisphénols

Ces molécules interagissent avec les mêmes récepteurs (ERa, ERb ou ERRc)
que les œstrogènes naturels comme l’œstradiol (E2) (Agatonovic-Kustrin et
Turner, 2008). Par différence avec l’œstradiol, la structure d’un récepteur
cristallisé avec le BP n’a pas été résolue par analyse aux rayons X. Cependant,
des études expérimentales et/ou théoriques ont mis en évidence différents
types d’interactions substrat (BP)/récepteur, mettant en œuvre soit des analo-
gies avec E2 (groupements hydrophobes, hydrophiles, accepteurs/donneurs de
liaison H), soit des simulations atomistiques. Ces études ont conduit à des
relations bien définies entre les caractéristiques structurales et l’activité biolo-
gique (souvent in vitro) de cette classe de BP.

En effet, la partie 66-Kd du récepteur ER se compose de trois domaines
structuralement distincts : un domaine N-terminal de liaison à l’ADN, un
domaine N-terminal et un domaine C-terminal formant une poche hydro-
phobe (Brzozowski et coll., 1997 ; Tanenbaum et coll., 1998). Cette cage
tridimensionnelle est composée de plusieurs sites de liaison non spécifiques
sur lesquels peuvent se loger l’œstrogène ainsi que d’autres ligands (figure
30.2). Avec un volume de 440 Å3, la poche de liaison est beaucoup plus
grande qu’une molécule d’œstrogène, occupant à elle seule un volume de 245
Å3 (pour E2). Ce volume vide est construit à l’aide de résidus non polaires lui
conférant la capacité à se lier avec une grande variété de ligands dont la
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structure prend en compte un groupement phénol, discriminant retrouvé sur
la molécule d’œstrogène.

Figure 30.2 : Structure à rayons X de la poche hydrophobe du ERα avec le
substrat naturel 17� œstradiol (E2) (Brzozowski et coll., 1997 ; Tanenbaum et
coll., 1998)

Études in-silico

Au cours de ces dernières années, un grand nombre de travaux portant sur des
méthodes QSAR ont été dédiés à l’étude des interactions de ligands non
stéroïdiens avec le récepteur ER. Le BPA et ses dérivées ont fait l’objet de
quelques travaux spécifiques (Coleman et coll., 2003) mais sont le plus sou-
vent inclus dans le jeu d’entraînement ou de validation des modèles QSAR
(Gao et coll., 1999 ; Shi et coll., 2001 ; Waller, 2004 ; Devillers et coll., 2006 ;
Kadowaki et coll., 2007 ; Liu et coll., 2007 ; Roncaglioni et coll., 2008a et b).
Il faut toutefois souligner que dans la plupart de ces travaux, le critère
d’évaluation est l’affinité de liaison au récepteur, absolue (binding affinity, BA)
ou relative au ligand naturel E2 (relative binding affinity, RBA). Des critères
d’évaluation plus complexes sont rarement considérés (Coleman et coll.,
2003 ; Roncaglioni et coll., 2008a).

Les jeux d’entraînements sont généralement composés de plusieurs centaines
de molécules, mais les jeux de validation sont souvent plus petits (une
centaine de molécules), sauf dans quelques cas particuliers (Liu et coll.,
2007). Ces modèles permettent la détermination qualitative et/ou quantita-
tive de l’activité œstrogénique en termes d’affinité. Des accords allant jusqu’à320
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90 % ont été obtenus sur des modèles qualitatifs fournissant une réponse
binaire, de type active ou non active (Liu et coll., 2007). Les modèles
quantitatifs, plus complexes, présentent également de très bonnes corréla-
tions (R2>0,90) en ce qui concerne l’affinité avec les ER, et des pouvoirs
prédictifs (q2>0,6) pour de très grands ensembles de ligands de structures
extrêmement variées (Shi et coll., 2001) (figure 30.3).

Une amélioration significative a été apportée en couplant les modèles QSPR
traditionnels avec des approches de type « docking » et ab-initio.

Dans ce cas, le modèle se caractérise par une excellente corrélation
(R2=0,991) et une très bonne prédictivité (q2=0,92) (Sippl et coll., 2000).

Figure 30.3 : Exemple d’une corrélation linéaire (R2=0,91) entre l’affinité de
liaison relative à E2 (relative binding affinity) calculée et expérimentale (Shi et
coll., 2001)

Malheureusement, seul un ensemble restreint de molécules (30) a été consi-
déré, et ceci principalement à cause des limitations informatiques. Par ailleurs,
des travaux de type QSAR traditionnel ont été effectués dans le cadre des
normes réglementaires OCDE (Tong et coll., 2003 ; Liu et coll., 2006 ; Jensen
et coll., 2008). Ces modèles ont également permis d’identifier les principales
caractéristiques structurales nécessaires lors de l’interaction ligand récepteur.
Néanmoins, des informations plus détaillées sur les interactions microscopiques
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entre le ligand et l’ER peuvent être déterminées en combinant des approches
expérimentales dans lesquelles plusieurs ligands sélectivement modifiés sont
testés à l’aide de modèles QSAR, de docking ou d’atomistique. En particulier,
l’étude des interactions ligand-ER portant sur des modèles de chimie quantique
a montré que l’énergie d’interaction théorique et l’affinité déterminée de façon
expérimentale sont bien corrélées (Fukuzawa et coll., 2005). Ces modèles
donnent non seulement des informations sur les mécanismes sous-jacents, mais
également une relation linéaire (R>0,8) entre l’énergie d’interaction calculée
et l’activité expérimentale. Le croisement des données théoriques avec les
informations expérimentales a permis l’individualisation des caractéristiques
structurales du ligand (Kadowaki et coll., 2007).

Relation structure-fonction

Les ERs peuvent lier un nombre important de molécules structuralement
différentes. Les caractéristiques principales de leurs ligands naturels (sté-
roïdes) relèvent de la présence d’un groupement aromatique hydroxylé (cycle
phénolique) et d’un squelette hydrophobe (Anstead et coll., 1997 ; Fang et
coll., 2001). Ces caractéristiques essentielles pour l’activité œstrogénique se
retrouvent également dans les BP, molécules caractérisées par un cycle aroma-
tique porteur d’un groupement hydroxyle (cycle A, figure 30.1) et éventuelle-
ment substituée en position para. La structure à cycles condensés, retrouvée
dans le cas de E2 n’est par conséquent pas nécessaire pour obtenir une activité
œstrogénique en terme de prolifération des cellules de cancer du sein humai-
nes MCF-7 (Dodds et Lawson, 1936 ; Perez et coll., 1998), et peut même
donner lieu à des composés non actifs comme les dérivés naphtols (Soto et
coll., 1995). La présence du groupement hydroxyle est fondamentale dans
l’activité œstrogénique. En effet, l’élimination d’un groupement OH conduit
au 4-a-cumylphénol (HOC6H4-C(CH3)2-C6H5), composé ayant une affinité
de liaison (binding affinity) avec le récepteur égale à celle du BPA, alors que
l’élimination du second OH, donne lieu au composé 2,2-diphénylpropane
(C6H5-C(CH3)2-C6H5), molécule complètement inactive (vis-à-vis du
récepteur ERRc) (Okada et coll., 2008).

La présence d’un second groupement fonctionnel à base d’oxygène
(hydroxyle, cétone, ou carbonyle), positionné sur la partie terminale de la
molécule, en opposition au cycle phénolique, confère ou du moins augmente
l’activité œstrogénique (cellules MCF-7) (Perez et coll., 1998). Le BPA et le
bisphénol F (BPF, 4,4’-Methylenbisphénol), tous deux porteurs de deux grou-
pements OH, ou le bisphénol A dimethacrylate (BIS-DMA) et le bisphénol-
A-bis chloroformate (BPACF) ont montré une activité œstrogénique lors des
tests de prolifération et d’induction protéique (Perez et coll., 1998).

Par analogie avec E2, ces deux groupements sont nécessaires pour établir deux
interactions liantes de type liaison H à l’intérieur de la poche de E2 (voir322

Reproduction et environnement



figure 30.2) avec d’un côté, une molécule d’eau, de Glu353 et de Arg394, et
de l’autre, une molécule de His 524 (Brzozowski et coll., 1997 ; Tanenbaum et
coll., 1998). Néanmoins, la présence et la distance entre ces deux groupe-
ments hydroxyles ne sont pas les seuls facteurs critiques. En particulier, la
nature des substituants liés au pont carbone peut déterminer l’activité œstro-
génique. Par exemple, la substitution des groupements méthyles positionnés
sur ce dernier, par des groupements hydrophiles provoque une baisse de
l’activité œstrogénique, causée par la diminution de la force d’interaction
avec la partie hydrophobe du récepteur (Kitamura et coll., 2005). Une autre
expérience a montré que le remplacement des groupements CH3 par des
groupements CF3, donnant lieu au bisphénol AF (BAF, 2,2-Bis(4-
hydroxyphenyl) hexafluoropropane), induit une baisse de l’activité (Okada et
coll., 2008). En revanche, le remplacement des deux groupements méthyles
par des chaînes propylées accroît l’expression des gènes et des protéines
(Matsushima et coll., 2010).

L’importance du cycle benzénique B peut être évaluée en le remplaçant par des
groupements alkyles. En effet, sa substitution par des groupements méthyles ou
éthyles dérivés (4-tert-butylphénol et 4-tert-amylphénol) se matérialise par une
baisse significative de l’activité, devenant ainsi inférieure à celle du 4-a-
cumylphénol. Pour des chaines non volumineuses, l’interaction reste toutefois
marquée (Okada et coll., 2008). Par conséquent, la présence d’un cycle aroma-
tique suggère une interaction de type p-p ou XH-p (X=N,O,C) avec la poche
du récepteur, interaction absente dans le cas de substituants alkyls. Enfin, la
présence de substituants chlorés en position 3 ou 5 sur le cycle A a également
un effet significatif sur l’activité, et permet de renforcer l’affinité de liaison avec
le récepteur (Liu et coll., 2007). En effet, des dérivés chlorés peuvent se former
lors du recyclage du papier thermique (par blanchissage à l’hypochlorite de
sodium) qui sont 28 fois plus œstrogéniques que le BPA (Fukazawa et coll.,
2002). Les requis structuraux sont résumés dans la figure 30.4.

Figure 30.4 : Représentation des relations entre structure et propriétés pour le
bisphénol
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En conclusion, les bisphénols interagissent avec les mêmes récepteurs (ERa,
ERb ou ERRc) que les œstrogènes naturels comme l’œstradiol (E2). Des
études ont montré qu’il existe des relations bien définies entre les caractéris-
tiques structurales et l’activité biologique des bisphénols. Des modèles QSAR
permettent la détermination qualitative et/ou quantitative de l’activité
œstrogénique en termes d’affinité et donnent des informations sur les méca-
nismes sous-jacents.

La présence d’un groupement aromatique hydroxylé (cycle phénolique) et
d’un squelette hydrophobe, caractéristiques essentielles pour l’activité œstro-
génique, se retrouvent dans les bisphénols. La présence du groupement
hydroxyle est fondamentale pour l’activité œstrogénique. La présence d’un
second groupement fonctionnel à base d’oxygène (hydroxyle, cétone, ou
carbonyle), positionné sur la partie terminale de la molécule, en opposition au
cycle phénolique, confère ou du moins augmente l’activité œstrogénique.
C’est le cas du BPA et du bisphénol F (BPF, 4,4’-Methylenbisphénol) du
bisphénol A dimethacrylate (BIS-DMA) et du bisphénol-A-bis chlorofor-
mate (BPACF). Ces substances montrent une activité œstrogénique lors des
tests de prolifération et d’induction protéique.

Par ailleurs, la nature des substituants liés au pont carbone peut déterminer
l’activité œstrogénique. Par exemple, la substitution des groupements méthy-
les positionnés sur ce dernier, par des groupements hydrophiles provoque une
baisse de l’activité œstrogénique, causée par la diminution de la force d’inte-
raction avec la partie hydrophobe du récepteur. La substitution du cycle
benzénique B par des groupements méthyles ou éthyles dérivés (4-tert-
butylphénol et 4-tert-amylphénol) se traduit par une baisse significative de
l’activité. En revanche, le remplacement des groupements CH3 par des grou-
pements CF3 (bisphénol AF) ou encore le remplacement des deux groupe-
ments méthyles par des chaînes propylées accroît l’expression des gènes et des
protéines.

La présence de substituants chlorés en position 3 ou 5 sur le cycle A a
également un effet significatif sur l’activité. Les dérivés chlorés qui peuvent se
former lors du recyclage du papier thermique (par blanchissage à l’hypochlo-
rite de sodium) sont 28 fois plus œstrogéniques que le BPA.
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31
Autres modèles d’études

La plupart des travaux menés jusqu’à aujourd’hui abordent les effets du bis-
phénol A (BPA) comme étant des effets essentiellement de type œstrogéni-
que. Bien que de tels effets aient été démontrés in vitro, leur démonstration in
vivo reste peu probante et l’utilisation de modèles génétiquement modifiés
propose également d’autres modes d’action possible.

Modèles génétiquement modifiés, études in vitro

Chez les mammifères

L’utilisation de modèles génétiquement modifiés pour détecter une activité
œstrogénique en réponse au BPA est encore peu développée au niveau des
tissus suspectés d’être de potentielles cibles de ce perturbateur (ovaire, utérus,
prostate...). Quelques études ont utilisé des souris ER-luciférase et les résultats
apparaissent variables (tableau 31.I) et peu probants. Pourtant, de nombreux
effets du BPA ont été rapportés chez l’adulte et chez le fœtus notamment à des
doses faibles (allant jusqu’à 0,25 µg/kg/j). Cette discordance dans les observa-
tions pourrait provenir de la multiplicité des doses et des voies d’administra-
tion utilisées. Notons également que peu de travaux (voire aucun) ont utilisé
des mutants pour les récepteurs nucléaires in vivo, ou sur culture d’organes
pour tester les effets du BPA. Que les effets développementaux du BPA soient
dus à une activité œstrogénique reste donc à établir.

Une approche intéressante et alternative est la transfection de constructions
ERE-luciférase dans des cellules in vitro. Une illustration de cette approche est
la transfection de cellules de Leydig fœtales par une construction ERE-luc qui
a permis de démontrer l’activité œstrogénique du BPA in vitro dans ces
cellules.

Enfin, sur une lignée de souris mutante pour l’aromatase, l’enzyme permettant
la production d’œstrogène, souris ArKO, un traitement au BPA permet de
restaurer les fonctions ovariennes et utérines (Toda et coll., 2002). Ce travail
démontre bien une activité de type œstrogénique du BPA.
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Tableau 31.I : Effet du BPA dans divers modèles in vivo

Références Dose
(µg/kg)

Voie
d’administration

Modèle Observations

Lemmen et coll.,
2004a et 2004b

1 000 Ip Souris hétérozygote
ER-luc

Induction de l’activité luciférase après
8 h, cependant plus d’effet visible
après 24 h d’exposition à 10 000 µg/kg

Laws et coll., 2000 200 000 Sc et Vo Rats Long-Evans
ovariectomisés

Augmentation du poids de l’utérus
chez les rats pré-pubères (test utéro-
trophique)

Tinwell et coll.,
2002

50 000 Vo Rats Alderley Park Augmentation de l’âge de l’ouverture
vaginale après exposition pendant la
gestation

Tyl et coll., 2002 500 000 Exposition
alimentaire

Rats Sprague-
Dawley

Pas d’effet sur le poids utérin, mais
altération du nombre d’implantations
et de la taille des portées (exposition
sur trois générations)

Honma et coll.,
2002

20 Sc et Vo Souris ICR (CD-1) Les descendants présentent une
ouverture vaginale précoce après
exposition pendant la gestation

Tinwell, et coll.,
2000

300 000 Sc et Vo Souris AP Pas d’effet œstrogénique dans le test
utérotrophique chez des souris imma-
tures après trois jours d’exposition

Takagi et coll., 2004 env
150 000

3 000 ppm
dans la nourri-
ture

Rats Sprague-
Dawley

Pas d’effet sur l’ouverture vaginale
ou la cyclicité œstrienne après une
exposition périnatale (exposition ali-
mentaire des mères)

Markey et coll.,
2001

25-250 Pompe osmo-
tique mater-
nelle

Souris CD-1 Augmentation du nombre de struc-
tures terminales épithéliales dans la
glande mammaire après une exposi-
tion pendant la gestation

Ter Veld et coll.,
2009

50 000 Vo Souris gestante
ER-luc

Pas d’augmentation significative de
l’activité luciférase dans les tissus
maternels et fœtaux, faible diminution
de l’activité dans le placenta

Ip : intra-péritonéal ; Vo : voie orale

Chez les poissons téléostéens et les amphibiens

Des lignées transgéniques de poissons ont également été utilisées. Dans une
première approche une construction de type ERE-tk-Luc a été introduite chez
le zebrafish et l’exposition aux œstrogènes pendant la phase larvaire a montré
une activation significative (200 fois à 1 microM sur des larves âgées de
35 jours). Un seuil de détection à 1 nM d’œstradiol a été observé (Legler et
coll., 2000). Sur une lignée indépendante de zebrafish où un ERE a été placé en
amont du promoteur de la vitellogénine et du gène de la GFP (ERE-zvtg1-GFP)
une induction de l’expression de la GFP à une concentration de 0,01 µg/l
d’éthynylœstradiol a été observée. L’ajout de BPA à une concentration de
1 000 µg/l a également été noté après 13 jours d’exposition, ce qui montre que328
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le BPA est faiblement œstrogénique in vivo chez le poisson-zèbre (Chen et
coll., 2010). La même dose de 1 000 µg/l induit l’expression de la GFP après
21 jours d’exposition dans une lignées mvtg1-GFP ou le promoteur du gène de
la vitellogénine 1 de médaka a été fusionné à la GFP (Zeng et coll., 2005).

L’ensemble de ces données encore fragmentaires confirme la faible œstrogéni-
cité du BPA in vivo puisque ce composé est 10 000 fois moins puissant que le
ligand naturel in vivo (Chen et coll., 2010 ; Zeng et coll., 2010). Cela pose la
question de savoir si les effets phénotypiques observés après l’exposition sont
bien liés à une perturbation œstrogénique. Finalement, il faut noter qu’aucun
des modèles transgéniques actuellement disponibles chez le poisson ne permet la
détection d’une activation œstrogénique à des stades embryonnaires précoces.

Des systèmes similaires ont été également développés chez le Xénope. Ainsi,
une lignée transgénique exprimant la GFP sous le contrôle du promoteur du
gène TH-bZIP a été utilisée pour suivre les effets du bisphénol A sur la
fonction thyroïdienne (Fini et coll., 2007). TH-bZIP est en effet un gène
régulé par ces hormones et il a été montré que le bisphénol avait, comme cela
a été montré chez les mammifères, un effet inhibiteur sur la fonction thyroï-
dienne (Fini et coll., 2007).

Études chez les poissons téléostéens

La quasi totalité des études menées chez les poissons téléostéens l’ont été en
considérant que le BPA était un xéno-œstrogène et ont donc mesuré des para-
mètres phénotypiques liés a cette activité œstrogénique. Les principales espèces
étudiées dans ces dispositifs sont le medaka (Oryzias latipes) et le zebrafish
(Danio rerio) mais d’autres espèces comme la truite (Oncorhynchus mykiss), le
killifish (Fundulus heteroclitus), parmi de nombreuses autres, ou même une
espèce hermaphrodite comme Rivulus marmoratus ont été utilisées. Il n’est
donc pas possible de dresser ici une liste exhaustive des travaux qui ont été
menés. Ces modèles ont bien sûr l’avantage de tester la présence de molécules
œstrogéniques directement dans les eaux en exposant directement les adultes
ou les embryons. Il est ainsi possible assez directement de faire le lien entre un
effet observé à une certaine concentration et les quantités de perturbateurs
endocriniens présents dans une rivière donnée (Kashiwada et coll., 2002).

Activation des récepteurs nucléaires des œstrogènes

La capacité du BPA à activer des récepteurs des œstrogènes de différentes
espèces a été étudiée. On observe des différences faibles au niveau des EC5020

20. Concentration molaire d’un agoniste, qui produit 50 % de la réponse maximale pour cet
agoniste.
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observées. Ainsi, Matthews et coll. (2002), dans un test sur cellules mam-
maires humaines (MCF-7), mené avec le domaine de fixation du ligand de
ERa de différentes espèces lié au domaine de fixation à l’ADN de Gal4,
obtiennent des valeurs de EC50 allant de 0,3 a 3 µM avec les activités les plus
fortes pour les récepteurs de souris et de truite arc-en-ciel et des activités plus
faibles pour les récepteurs de poulet ou de Xénope. Des résultats similaires ont
été obtenus dans des modèles cellulaires de poisson (cellules gonadiques
RTG-2 ; lignée d’hépatome PLHC1) (Ackermann et coll., 2002 ; Rutishauser
et coll., 2004 ; Olsen et coll., 2005 ; Cosnefroy et coll., 2009). À notre
connaissance, aucun test de ce type n’a encore été réalisé sur les ERb clonés
chez les poissons ou le Xénope.

Différents tests

Dans un premier type de test, les effets du bisphénol A sont étudiés en terme
de toxicité générale sur des paramètres très intégrés : la survie (Nagel, 2002 ;
Kashiwada et coll., 2002 ; Ishibashi et coll., 2005), la capacité de ponte
(Shioda et Wakabayashi, 2000), la capacité des œufs à éclore (Shioda et
Wakabayashi, 2000 ; Kashiwada et coll., 2002 ; Segner et coll. 2003), le
développement normal des embryons (Pastva et coll., 2001 ; Duan et coll.,
2008), la présence d’ovotestis c’est-à-dire l’apparition chez un poisson mâle
d’une gonade comprenant à la fois les aspects des testicules et des ovaires
(Kang et coll., 2002). L’ensemble de ces paramètres phénotypiques est utilisé
dans un test bien cadré, le test DarT (Nagel, 2002). En se basant sur ce type
d’expériences et bien que des différences parfois significatives puissent être
observées d’un paramètre à l’autre et en fonction des dispositifs d’exposition
utilisés, des effets à des doses à partir de 100 µg/l ont été obtenus.

D’autres tests mesurent des effets plus directement œstrogéniques et la plupart
d’entre eux se focalisent sur la mesure de l’induction des vitellogénines chez
les mâles. Ces protéines sont normalement produites par le foie chez les
femelles, passent dans la circulation générale et vont s’accumuler dans l’œuf.
L’exposition des mâles (zebrafish ou medaka) aux œstrogènes induit la syn-
thèse de vitellogénine et cela offre donc un test simple pour mesurer les effets
du BPA (Segner et coll., 2003 ; Van der Belt et coll., 2003 ; Yamaguchi et
coll., 2005 ; Muncke et coll., 2007). Ceci a même débouché sur un test utilisé
en routine, le test MolDarT qui permet de détecter des effets du BPA à des
concentrations de 10 µM. De nombreuses autres espèces de poissons ont été
utilisées dans ce type de test (Segner et coll., 2003 ; Van der Belt et coll.,
2003 ; Pait et coll., 2003 ; Seo et coll., 2006). Lee et coll. (2002) ont observé
des effets similaires en étudiant chez le medaka un autre gène sensible aux
œstrogènes, la choriogénine : une induction après 6 jours de traitements à
50 µg/l de BPA a été obtenue. Finalement, il faut noter que des gènes diffé-
rents, non liés à la vitellogénine, ont également été utilisés comme mar-
queurs : c’est le cas de ERa, AR, les aromatases, CYP19 (Min et coll., 2003 ;
Tabata et coll., 2003 et 2004 ; Yamaguchi et coll., 2005 ; Lee et coll., 2006 ;330

Reproduction et environnement



Diotel et coll., 2010) avec des effets le plus souvent positifs mais parfois
également des effets inhibiteurs sur leur niveau d’expression. En général, ces
tests sont plus sensibles que les tests purement morphologiques et montrent
un effet à des concentrations de 100 µg/l, la voie majoritaire d’exposition
étant d’ajouter simplement, le plus souvent pendant quelques jours, le BPA
dans l’eau des aquariums dans lequel vivent des mâles adultes.

Autres approches

Enfin, des travaux plus mécanistiques permettent d’affiner en termes molécu-
laires les effets du BPA. Des approches transcriptomiques ont permis de mettre
en évidence le réseau de gènes modifiés après une exposition au BPA et de
comparer celui-ci aux gènes dont l’expression est altérée par les œstrogènes.
Ceci a été fait chez le zebrafish (Kausch et coll., 2008) et chez la carpe (Moens
et coll., 2006 et 2007) et dans les deux cas les gènes exprimés dans le foie ont
été étudiés. Les résultats dans les deux espèces montrent que le BPA régule
une série de gènes spécifiques différents de ceux régulés par les œstrogènes.
Mais si dans les expériences menées chez la carpe le profil transcriptionnel du
BPA est globalement proche de celui observé avec des produits clairement
œstrogéniques comme l’éthynylœstradiol, ce n’est pas le cas chez le zebrafish.
Chez cette espèce, 211 gènes sont régulés par les œstrogènes alors que seule-
ment 47 le sont par le bisphénol. Les seuls gènes en commun régulés par les
deux produits sont les vitellogénines. Ces résultats posent la question de la
validité des approches visant à conclure à l’œstrogénicité d’un produit en
utilisant simplement l’induction de ces gènes comme critère. La comparaison
détaillée des profils transcriptionnels générés par le BPA et les œstrogènes
apportera certainement des éléments clefs pour mieux caractériser les effets de
ce produit en termes de mécanismes d’action.

Un modèle amphibien, le xénope (Xenopus laevis), a également été utilisé
pour caractériser les effets du BPA. Des traitements de têtards à des doses de
10 ou 100 nM de BPA induisent une féminisation de ces derniers bien que cet
effet ne soit pas retrouvé dans tous les types de traitements effectués, notam-
ment lorsqu’on modifie la période d’exposition (Pickford et coll., 2003 ; Levy
et coll., 2004). Comme chez les poissons, le BPA peut induire l’expression ou
la synthèse de vitellogénine chez le xénope mais il n’est que faiblement actif
par rapport à l’œstradiol puisqu’il ne montre que 0,008 % de l’activité du
17b-œstradiol (Mitsui et coll., 2007).

Des effets différents, agissant sur d’autres voies de signalisation que celle des
ER ont également été observés chez le Xénope. Une exposition à des doses de
20 µM de BPA à des stades précoces de développement (avant le stade 10)
induit des malformations de la région céphalique, associées à l’induction
d’une apoptose dans le cerveau et la mœlle épinière des animaux traités (Oka
et coll., 2003 ; Sone et coll., 2004). Cet effet développemental a été associé à
des anomalies de la voie Notch et le BPA est en fait capable d’inhiber
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l’activité de la gamma-secrétase (Imaoka et coll., 2007 ; Baba et coll., 2009).
Plus récemment, une activité du BPA sur la voie des hormones thyroïdiennes
et donc sur le contrôle de la métamorphose a été mise en évidence (Heimeier
et Shi, 2010). Le BPA à des doses fortes (20 µM) entraîne une décélération de
la métamorphose induite par les hormones thyroïdiennes et diminue l’expres-
sion du récepteur TRb (Iwamuro et coll., 2003). Cet effet a été reproduit à des
doses plus faibles (0,1 µM) sur des cultures de queues de têtard et ces auteurs
ont également montré un effet sur l’expression RXRc, le partenaire d’hétéro-
dimérisation de TRb (Iwamuro et coll., 2006). En focalisant leur étude sur le
remodelage intestinal induit par les hormones thyroïdiennes au cours de la
métamorphose, Heimeier et coll. (2009) ont montré un effet clairement
antagoniste du BPA, capable d’inhiber l’action régulatrice des hormones
thyroïdiennes sur de nombreux gènes cibles. Ces données montrent donc que
le spectre d’action du BPA est bien plus large que la seule action œstrogénique
communément admise.

En conclusion, chez les mammifères, l’utilisation de modèles génétiquement
modifiés pour détecter une activité œstrogénique en réponse au BPA est
encore peu développée au niveau des tissus suspectés d’être de potentielles
cibles de ce perturbateur (ovaire, utérus, prostate...).

Parallèlement, des lignées transgéniques de poissons confirment la faible
œstrogénicité du BPA in vivo. Aucun des modèles transgéniques actuellement
disponibles chez le poisson ne permet la détection d’une activation œstrogé-
nique à des stades embryonnaires précoces.

La quasi-totalité des études menées chez les poissons téléostéens (medaka,
zebrafish) ou d’autres espèces comme la truite, le killifish... ont mesuré des
paramètres phénotypiques liés à une activité œstrogénique. Ces modèles ont
l’avantage de tester la présence de molécules œstrogéniques directement dans
les eaux en exposant directement les adultes ou les embryons.

Par des approches transcriptomiques, réalisées chez le zebrafish et la carpe, les
gènes exprimés dans le foie ont été étudiés. Les résultats montrent que le BPA
régule une série de gènes spécifiques différents de ceux régulés par les œstrogè-
nes. Ces résultats posent la question de la validité des approches visant à
conclure à l’œstrogénicité d’un produit en utilisant simplement l’induction de
ces gènes comme critère. La comparaison détaillée des profils transcription-
nels générés par le BPA et les œstrogènes apportera certainement des élé-
ments clefs pour mieux caractériser les effets de ce produit en termes de
mécanismes d’action.

De nouveaux modèles d’études, notamment les cellules humaines, pour carac-
tériser chez l’homme les effets et les mécanismes d’actions du BPA et de ses
éventuels produits de substitution s’avèrent indispensables. Les futures éva-
luations de risque produites par les agences sanitaires devront intégrer ces
nouvelles approches.332
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32
Conclusions
et perspectives de recherche

En dépit de sa faible persistance environnementale, le BPA est présent dans
les tissus d’une large majorité de la population générale comme en attestent
les mesures effectuées dans les échantillons de plasma ou d’urine. Cette
contamination ubiquiste s’explique par les niveaux très élevés de production
mondiale de cet agent chimique ainsi que par sa très large utilisation dans les
emballages alimentaires, les produits ménagers ou industriels. Une fois
absorbé, le BPA est distribué dans l’ensemble de l’organisme et rapidement
métabolisé en conjugués inactifs, avant d’être éliminé. Le BPA est capable de
franchir les barrières placentaires et hémato-encéphaliques. Les agences
d’évaluation du risque considèrent que l’exposition au BPA provient princi-
palement de la contamination des aliments ingérés. L’analyse des données de
toxicocinétiques réalisées chez le rongeur, le singe ou l’homme, d’une part et
les concentrations observées dans les urines ou le plasma de la population
générale d’autre part, font cependant apparaître certaines incohérences, sug-
gérant une sous-estimation de l’exposition ou une surestimation des résidus
plasmatiques et/ou urinaires mesurés dans la population humaine.

Les études épidémiologiques portant sur les effets du BPA sur la fonction de
reproduction sont peu nombreuses et généralement réalisées à partir d’un
effectif modeste. Celles qui ont été conduites chez la femme portent sur les
taux d’hormones, l’endométriose, le cancer du sein et la survenue de fausses
couches spontanées, et reposent sur des approches rétrospectives. Elles ne
permettent pas de tirer de conclusions claires sur l’éventualité d’un lien entre
ces pathologies (ou modifications physiologiques) et l’exposition au BPA. Les
travaux réalisés à partir de sujets masculins mettent en évidence une corréla-
tion entre les taux urinaires de métabolites du BPA et les niveaux circulants
d’hormones gonadotropes et gonadiques, les dysfonctionnements sexuels, ou
encore les caractéristiques spermatiques. En dépit de contradictions observées
entre les études et d’approches transversales, peu adaptées à ce type d’étude,
les résultats obtenus justifient la réalisation de travaux supplémentaires sur les
effets du BPA sur la qualité du sperme et l’activité sexuelle. Pour tenir compte
des enseignements de l’expérimentation animale et de l’importance de la
période d’exposition in utero, il conviendrait de réaliser à partir des popula-
tions de taille importante, un suivi régulier des expositions chez la femme
enceinte puis un suivi sanitaire de sa descendance.
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De nombreuses études fondées sur de faibles doses (< NOAEL) ont été
réalisées chez les rongeurs en privilégiant une fenêtre d’exposition prenant en
compte la vie in utero et la période de lactation. Plusieurs d’entre elles partent
de l’hypothèse que le mode d’action du BPA passe par son activité œstrogéno-
mimétique et utilisent des estrogènes naturels ou de synthèse comme témoin
positif. Chez les mâles, alors que des effets nuls ou limités sont observés sur la
plupart des paramètres morphométriques pris en compte dans les études de
reprotoxicité, plusieurs études montrent des effets significatifs du BPA à
faibles doses sur les niveaux hormonaux ou la qualité du sperme de la généra-
tion F1, voire sur la fertilité des générations suivantes. Chez les femelles, les
publications récentes sont hétérogènes en matière de mode d’administration,
de période d’exposition ou de contrôle des facteurs confondants tels que la
présence d’œstrogènes dans l’aliment. Elles montrent néanmoins que le BPA
administré à faibles doses pendant des périodes critiques de développement a
des effets sur l’âge de la puberté, le tractus génital, la fonction ovarienne, et le
comportement des animaux. Il faut cependant s’interroger sur la pertinence
du modèle rongeur pour l’extrapolation à l’homme de tels effets, compte tenu
des spécificités du modèle rongeur en matière de placentation, de cyclicité
sexuelle et de régulation de l’axe hypothalamus-hypophyse-gonade, ou encore
de la mise en place de la spermatogénèse. Il conviendrait donc de pouvoir
disposer d’études réalisées chez d’autres espèces animales plus proches de
l’Homme et de mettre en œuvre des approches permettant d’avoir accès à des
paramètres plus fins que ceux basés sur la morphogenèse.

Les travaux menés chez les rongeurs sur l’impact tissulaire et cellulaire du BPA
font état de lésions pré-néoplasiques de la prostate ou de la glande mammaire
chez des animaux traités en période prénatale ou néonatale. Ces lésions
témoignent d’une altération durable de la programmation de ces tissus et
relèvent, au moins pour partie, de mécanismes liés à l’expression des récep-
teurs ER ou AR. De façon plus générale, le lien qui pourrait exister entre
l’exposition au BPA et certains cancers hormonaux dépendant est mal docu-
menté. Cela tient pour beaucoup au fait que les études de cancérogénèse ne
prennent que très rarement en compte des expositions in utero ou au cours des
premières semaines de la vie. Comme cela est suggéré dans le rapport récent
FAO/OMS, la sensibilité particulière au BPA durant la période prénatale ou
néonatale impose de revoir ces protocoles afin de réaliser une étude de long
terme avec une exposition commençant au cours de la gestation et se poursui-
vant pendant 2 ans pour évaluer l’impact sur la glande mammaire et la
prostate. Un suivi de la dose interne chez ces animaux est également indis-
pensable si l’on veut pouvoir extrapoler les données à l’Homme.

Beaucoup de travaux se sont orientés vers les propriétés œstrogéniques du
BPA pour en expliquer les effets. Ces propriétés largement démontrées in vitro
et in vivo indiquent une liaison de faible affinité (plusieurs milliers de fois
inférieure à celle de l’œstradiol) pour les récepteurs nucléaires ERa et b, peu
compatibles avec des effets observés à faible dose et parfois avec des temps de338
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réponse très courts. Les études récentes indiquent que le BPA se lie à des
formes membranaires des récepteurs des œstrogènes (GPR30, mbER) ainsi
qu’à d’autres récepteurs nucléaires (ERRc) avec une affinité bien plus impor-
tante que pour ERa et b. Cette voie de recherche innovante, pourrait
conduire à expliquer les effets à faibles doses du BPA ainsi que certaines
courbes dose-réponse non monotones. Des études utilisant des animaux dont
ces récepteurs seraient invalidés permettraient de déterminer l’implication de
ces autres cibles du BPA dans ses effets de perturbation endocrine.

La question de la nocivité pour l’Homme du BPA à faible dose reste donc
posée et si des travaux récents ont fait progresser les connaissances sur le mode
d’action de cette substance et ouvert de nouvelles voies de recherche, ils ne
permettent en dépit de leur nombre important de cerner de façon précise le
risque encouru par la population générale. Si les alternatives existent pour la
plupart des utilisations du BPA, plusieurs d’entre elles reposent sur des ana-
logues du BPA tels que les bisphénols B, E, F, S, qui sont déjà utilisés. Si leur
propriétés œstrogéniques ont été étudiées, montrant également des effets
faiblement œstrogéniques, les études de reprotoxicité sont très fragmentaires,
voire inexistantes. Il parait donc urgent de disposer de données comparées
pour les différents bisphénols afin d’éclairer les instances d’évaluation et de
gestion du risque sur l’opportunité d’un recours à ces alternatives.
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VI
Phtalates





Introduction

Les phtalates ou esters phtaliques sont le produit d’estérification d’un acide
phtalique avec un ou plusieurs alcools. Ils sont globalement caractérisés par
une structure chimique incluant un cycle benzénique substitué en ortho par
deux groupements carboxylates dont la taille des chaînes alkyles est variable.
Selon l’alcool d’estérification, on distingue des esters phtaliques symétriques
où les deux fonctions acides sont estérifiées par le même alcool (DEHP, DBP),
dissymétriques où les deux fonctions acides sont estérifiées par des alcools
différents (BBP), et non totalement définis lorsque les fonctions acides sont
estérifiées par des alcools de type oxo (DINP, DIDP) (figure 1, tableau I).

Figure 1 : Structure chimique de base des phtalates

Tableau I : Identité des principaux phtalates

R1 R2 Noma Abréviation N° CAS Poids moléculaire LogKb

CH3 CH3 Diméthyl-phtalate DMP 1316-11-3 194,2 1,47-2,12

C2H5 C2H5 Diéthyl-phtalate DEP 84-66-2 222,2 2,47-2,51

C8H17 C8H17 Di(2-éthyl-hexyl)-phtalate DEHP 117-81-7 390,6 7,5

C8H17 C8H17 Di(2-éthyl-hexyl)-
terephtalate

DEHT 6422-86-2 390,6

C4H9 C4H9 Dibutyl-phtalate DBP 84-74-2 278,3 4,57

C4H9 C4H9 Diisobutyl-phtalate DIBP 84-69-5 278,3 4,11

C9H20 C9H20 Diisononyl-phtalate DINP 28553-12-0
68515-48-0

418,6 8,8

C10H21 C10H21 Diisodécyl-phtalate DIDP 26761-40-0
68515-49-1

447,0 8,8

C4H9 C7H7 Butylbenzyl-phtalate BBP 85-68-7 298,3 4,84
a Nom des phtalates selon la nomenclature anglosaxonne, choisie pour sa correspondance directe avec les
abréviations les plus utilisées ; b Coefficient de partition eau/octanol d’après NICNAS, 2008
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Parmi les phtalates les plus couramment utilisés, outre le DEHP, mentionnons
le BBP, le DBP, le DEP et le DINP (tableau II).

Tableau II : Exemples d’utilisation des phtalates en Europe

Abréviation Utilisation

DEP Cosmétiques, solvants

DEHP Câbles électriques, films plastiques, revêtements, matériel médical

DBP Emballage, cosmétiques, encres, colles et adhésifs

DINP Câbles électriques, revêtements, industrie automobile, semelles, emballages alimentaires

DIDP Câbles électriques, revêtements, peintures, matériel médical

BBP Revêtements de sol, matériaux d’isolation, traitement du cuir et des textiles

Les phtalates sont produits et utilisés depuis une cinquantaine d’années. La
production mondiale de phtalates est passée de 1,8 million de tonnes en 1975
à 4,3 millions de tonnes en 2006 (Peijnenburg et Struijs, 2006), le quart étant
représenté par le di-(2-éthyl-hexyl)-phtalate (DEHP) qui entre dans la com-
position finale du chlorure de polyvinyle (PVC). En France, ce composé est
produit à raison de 60 000 tonnes par an à Chauny dans l’Aisne, soit 10 % de
la production européenne (Ineris, 2005).

Des interdictions et restriction d’usage ont été promulguées par la Commission
européenne : dans les préparations à destination du grand public (peintures et
colles...), tous les phtalates classés CMR1 et 2 sont interdits ; concernant les
articles, interdiction du DEHP, DBP et BBP dans la production des jouets et les
articles pour enfants ; interdiction du DINP, DIDP et DNOP (di-n-octyl phta-
late) pour les jouets des enfants de moins de trois ans (décision 2005/84/CE).
Les phtalates tels que le DBP, DEHP, BBP ne sont pas autorisés dans les produits
cosmétiques (Directive 2004/93/CE) ; le DEHP est interdit dans les matériaux
de contact alimentaires (Directive 2007/19/CE). L’usage du DEHP dans les
dispositifs médicaux est restreint si les nouveau-nés, les femmes enceintes et
allaitant, doivent y être exposés (Directive 2007/47/CE).

Ces interdictions et restriction d’usage font suite à des travaux conduits chez
le rongeur montrant des effets reprotoxiques du DEHP, du DBP et du BBP
(classement en CMR2). Aujourd’hui, la communauté scientifique s’intéresse
aux phtalates en tant que perturbateurs endocriniens, notamment en lien
avec des troubles de la reproduction. La raison pour laquelle de nombreux
travaux ont porté sur les phtalates au cours des années 1980 était liée aux
effets cancérogènes du DEHP (prolifération de peroxysomes, augmentation de
la masse du foie et survenue d’hépatocarcinomes après une exposition prolon-
gée) chez les rongeurs, effets dont on a pu démontrer depuis qu’ils n’étaient
pas extrapolables à l’homme.344
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33
Exposition des populations

L’exposition humaine aux phtalates est importante et croît régulièrement en
raison de la très large utilisation qui est faite de cette famille de composés et
du fait de l’augmentation des niveaux de production au cours des trente
dernières années.
On retrouve des phtalates dans plusieurs produits de consommation courante
tels les adhésifs, les revêtements de sol en vinyle, les huiles lubrifiantes, les
condensateurs électriques, les détergents, les solvants, les produits pharmaceu-
tiques, les fils et les câbles électriques et les produits cosmétiques (parfums,
déodorants, lotions après rasage, shampooings, aérosols pour cheveux, vernis à
ongles...). La particularité des phtalates utilisés en plasturgie tient au fait qu’ils
ne sont pas liés de manière covalente aux polymères auxquels ils confèrent leur
souplesse. Ils peuvent donc facilement migrer dans les matériaux d’emballages
et être relargués dans le milieu environnant, en particulier lorsque les plastiques
qui en contiennent sont soumis à des températures élevées.
L’exposition environnementale aux phtalates peut provenir du contact direct
avec l’air, l’eau ou encore la nourriture et résulte à la fois de l’inhalation, de
l’ingestion ou encore de l’absorption percutanée de ces produits.
L’ingestion d’aliments ayant été en contact avec des emballages contenant des
phtalates demeure la principale source d’exposition pour la population générale.
L’alimentation est la principale voie d’exposition pour le DEHP, DBP et DIBP.
Les dispositifs médicaux (poches de sang, tubulures...) représentent pour
certains sous-groupes de la population une source non négligeable d’exposi-
tion aux phtalates, en particulier au DEHP. L’exposition via les dispositifs
médicaux touche principalement les hémodialysés, les donneurs et receveurs
de plaquettes et les enfants prématurés (Calafat et coll., 2004 ; Koch et coll.,
2005). L’European Chemicals Bureau (ECB) estimait en 2008 que l’exposition
pouvait atteindre 3,1 mg/kg pc/j, chez les hémodialysés adultes et 1,7 mg/kg
pc/j chez les nouveau-nés transfusés.

Exposition des populations

Exposition en population générale
L’exposition aux phtalates, calculée sur la base des métabolites urinaires
(Wittasek et coll., 2007a) montre que les niveaux médians pour la population
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générale (60 sujets âgés de 20 à 28 ans) en 2003 atteignaient en Allemagne
2,4 µg/kg pc/j pour le DEHP, 1,9 µg/kg pc/j pour le DBP, 1,4 µg/kg pc/j pour le
DIBP, 0,4 µg/kg pc/j pour le DINP et 0,2 µg/kg pc/j pour le BBP. Des valeurs
similaires ont été trouvées par Wittassek et Angerer (2008) chez 102 sujets
allemands âgés de 6 à 80 ans. À partir de différents scénarios, Wormuth et
coll. (2006) ont comparé les expositions journalières aux 8 principaux phta-
lates en fonction de l’âge et du sexe (tableau 33.I). Les valeurs obtenues font
apparaître une exposition globalement plus élevée chez les enfants que chez
les adultes (valeurs exprimées en fonction du poids corporel), mais peu de
différences entre hommes et femmes.

En France, l’étude pilote « Elfe » (Étude longitudinale depuis l’enfance),
réalisée sur les départements de Seine Saint-Denis, Ardèche, Loire, Isère et
Savoie en octobre 2007 a permis de recueillir 279 échantillons d’urine chez
les mères en salle de naissance. Les dosages de métabolites du DEHP, MEHP
et ses dérivés (5-OH-MEHP et 5-oxo-MEHP) ont été réalisés à la suite d’une
hydrolyse enzymatique par chromatographie liquide couplée à la spectro-
métrie de masse (LC/MS).

Les résultats ont montré une présence de phtalates chez 100 % des femmes. Les
taux ont pu être quantifiés chez plus de 90 % des femmes. Les valeurs médianes
des concentrations étaient de 41,9 µg/l en 5-OH-MEHP, de 28,3 µg/l en 5-oxo-
MEHP, de 13,7 µg/l en MEHP. Les concentrations médianes urinaires en MEHP
et ses métabolites (5-OH-MEHP et 5-oxo-MEHP) sont similaires à celles
retrouvées dans d’autres études (Vandentorren et coll., 2011).

Tableau 33.I : Estimation de l’exposition journalière aux phtalates, exprimée en
µg/kg pc/j, prenant en compte l’ensemble des voies d’exposition (d’après
Wormuth et coll., 2006)

Enfants
0-12 mois
(5,5 kg)

Enfants
1-3 ans
(13 kg)

Enfants
4-10 ans
(27 kg)

Femme
18-80 ans
(60 kg)

Homme
18-80 ans
(70 kg)

Moy Max Moy Max Moy Max Moy Max Moy Max

DEHP 16,16 135,28 6,31 62,10 1,97 17,44 2,54 14,71 2,85 16,32

BBP 0,76 7,56 0,31 3,67 0,06 1,24 0,27 1,65 0,31 1,89

DINP 21,98 135,02 7,07 67,19 0,19 5,61 0,00 0,26 0,00 0,29

DIDP 1,43 8,99 0,51 4,24 0,02 0,47 0,00 0,08 0,00 0,09

DIBP 1,57 5,58 0,68 2,62 0,29 1,25 0,41 1,45 0,45 1,61

DEP 3,48 19,74 1,49 8,31 0,76 4,44 1,43 64,93 1,15 50,94

DBP 7,60 44,92 2,55 25,42 1,23 17,01 3,53 38,56 3,61 18,57

DMP 1,81 23,46 0,76 9,72 0,49 6,28 0,22 2,54 0,22 2,68

� 54,80 380,57 19,68 183,28 5,00 53,73 8,42 124,17 8,59 92,38348
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Les évaluations de risque effectuées par l’EFSA sur le DEHP, le DBP, le DIDP,
le BBP et le DINP ont abouti à une dose journalière tolérable (DJT) de
respectivement 50, 10, 150, 500 et 150 µg/kg pc/j (EFSA 2005a, b, c, d).

En 2010, la Consumer Product Safety Commission américaine (CPSC) détermi-
nait une DJT de 5,8 µg/kg pc/j pour le DEHP et de respectivement 200, 1 000,
et 120 µg/kg pc/j pour le DBP, le BBP et le DINP (tableau 33.II). La principale
différence entre ces deux évaluations du risque porte sur le DEHP et le DBP.
Pour le DEHP, l’EFSA a basé son évaluation sur l’étude de Wolfe et Layton
(2003) mettant en évidence, sur une étude multigénérationnelle menée chez
le rat, la toxicité du DEHP sur le testicule et les cellules germinales. À partir
de cette étude, la dose sans effet est estimée à 5 mg/kg pc/j et un facteur de
sécurité de 100 a été appliqué. La CPSC a considéré l’étude de toxicité
chronique chez le rat de David et coll. (2000) mettant en évidence un effet
sur la spermatogenèse à partir de 5,8 mg/kg pc/j. Cette étude ne permettant
pas de définir une dose sans effet, un facteur de sécurité de 1 000 a été
appliqué. Pour ce qui concerne le DBP, la CPSC s’est fondée sur l’étude de
reprotoxicité de Mahood et coll. (2007) permettant de définir une dose sans
effet de 20 mg/kg pc/j et un facteur de sécurité de 100 a été appliqué. L’EFSA
a, pour sa part, pris en compte l’étude de Lee et coll. (2004) qui montre un
effet sur le développement chez le rat à partir de 2 mg/kg pc/j. L’application
d’un facteur de sécurité de 200 a conduit à une DJT de 10 µg/kg pc/j.

Tableau 33.II : DJT établies d’après les évaluations de risques

Phtalate Évaluations Étude de référence NOAEL ou LOAEL (mg/kg/j) DJT (µg/kg pc/j)

DEHP EFSA
CPSC

Wolfe et Layton, 2003
David et coll., 2000

NOAEL : 5
LOAEL : 5,8

50
5,8

DBP EFSA
CPSC

Lee et coll., 2004
Mahood et coll., 2007

LOAEL : 2
NOAEL : 20

10
200

BBP EFSA
CPSC

Tyl et coll., 2001 et 2004
Aso et coll., 2005

NOAEL : 50
NOAEL : 100a

500
1 000

DINP EFSA
CPSC

Exxon, 1986
Lington et coll., 1997

NOAEL : 15
NOAEL : 15a

150
120

DIDP EFSA Hazleton Laboratories, 1968 NOAEL : 15a 150
a Effets sur le foie

Exposition des enfants, nourrissons et nouveau-nés

L’exposition des enfants a fait l’objet de plusieurs études qui montrent toutes
que ces derniers sont davantage exposés que les adultes. Dans une étude fondée
sur les taux urinaires mesurés chez 239 enfants âgés de 2 à 14 ans, Wittassek et
coll. (2007b) ont estimé les niveaux médians d’exposition au DEHP entre 4,3 et
7,8 µg/kg pc/j. L’EFSA estimait en 2005 que l’exposition au DEHP d’enfants de
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plus de 6 mois consommant des aliments pour bébés prêts à l’emploi était, dans
les cas les plus défavorables, de 23,5 µg/kg pc/j (EFSA, 2005a).

Une étude allemande (GerES IV) publiée en 2009 rapporte les concentrations
urinaires en métabolites du DEHP ainsi que d’autres phtalates (DBP, DIBP, BBP,
DINP) pour des enfants de 3 à 14 ans vivant en Allemagne (Becker et coll.,
2009). Les concentrations en métabolites diminuent avec l’âge. Comparés aux
adultes, tous les enfants présentent des concentrations 3 à 5 fois plus élevées
que les adultes analysés dans le même temps. Les auteurs indiquent que 1,5 %
des enfants en Allemagne présentent une exposition au DEHP supérieure au
niveau d’exposition pour lequel l’absence d’effet adverse n’est pas certaine.

Hormis la situation particulière des nouveau-nés, notamment des prématurés
placés en soins intensifs, l’exposition des nourrissons et des jeunes enfants aux
phtalates provient essentiellement de la voie alimentaire. Quelques publica-
tions font état des teneurs en phtalates dans le lait maternel (Main et coll.,
2006 ; Högberg et coll., 2008 ; Latini et coll., 2009). Elles montrent des
différences interindividuelles importantes dont on ne peut exclure qu’elles
puissent être dues en partie à des problèmes de contamination des échan-
tillons avant ou pendant l’analyse. Ainsi, pour le DEHP, les teneurs rapportées
par Högberg et coll. (2008) chez 42 femmes suédoises primipares dont le lait a
été prélevé entre la 2e et la 3e semaine qui a suivi l’accouchement, varient de
0,45 à 305 µg/l, avec une valeur médiane de 9 µg/l.

Les difficultés analytiques concernant la quantification des phtalates a
conduit les équipes à rechercher les métabolites, en particulier les monoesters,
plutôt que les composés parents. Ces monesters sont en effet suffisamment
lipophiles pour être éliminés dans le lait, contrairement à une grande partie
des métabolites hydroxylés. Les concentrations de MEHP, métabolite du
DEHP, varient de 0,5 à 6,5 µg/l dans l’étude de Högberg et coll. (2008) sur les
femmes suédoises. Elles sont comprises entre 1,8 et 109 µg/l dans une étude
conduite récemment sur 62 femmes italiennes (Latini et coll., 2009).

La concentration en phtalates a été mesurée dans les aliments lactés pour
nourrissons ainsi que dans les aliments pour bébés vendus sur le marché
danois (Petersen et coll., 2000). Les concentrations maximales retrouvées
dans le lait maternisé étaient de 60 µg/kg pour le DEHP et de 10 µg/kg pour le
BBP. Dans les aliments pour bébés, les teneurs en DEHP, DBP et BBP attei-
gnaient au maximum respectivement 630, 40 et 5 µg/kg. Sur la base de ces
valeurs, Müller et coll. (2003) ont estimé que l’exposition des nourrissons aux
phtalates était de 9,8 et 1,6 µg/kg pc/j respectivement pour le DEHP et le BBP,
alors que la consommation d’aliments prêts à l’emploi chez les enfants de plus
de 6 mois conduisait à une exposition de 19,6 µg/kg pc/j pour le DEHP, de
1,25 µg/kg pc/j pour le DBP et de 0,16 µg/kg pc/j pour le BBP.
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Exposition in utero

Des études montrent que l’exposition commence in utero. La présence de DEHP
et de son métabolite le MEHP a été détectée dans le sang du cordon prélevé à
la naissance chez 84 nouveau-nés dans le sud de l’Italie (Latini et coll., 2003).
Les concentrations moyennes de DEHP et MEHP étaient respectivement de
1,19±1,15 µg/ml et 0,52±0,61 µg/ml. Plus récemment, Wittassek et coll.
(2009) ont mesuré les concentrations de métabolites des principaux phtalates
dans le liquide amniotique récupéré au cours de 11 naissances par césarienne
ayant eu lieu à l’hôpital de Münster en Allemagne. Les métabolites les plus
abondants sont le MBP (médiane=7,8 µg/l), le MIBP (médiane=4,2 µg/l), le
MBzP (médiane=1,9 µg/l) et le MEHP (médiane=1,6 µg/l) qui correspondent
respectivement au DBP, DIBP, BBP et DEHP. Ces valeurs sont 3 à 8 fois plus
faibles que celles mesurées dans l’urine des mères prélevée au moment de
l’accouchement.

Absorption, distribution, biotransformation, excrétion

Absorption

L’absorption des phtalates dépend de plusieurs facteurs parmi lesquels la dose
et la voie d’exposition ainsi que la masse moléculaire du composé lui-même.
Les mesures réalisées chez les rongeurs exposés par voie orale à de faibles doses
de phtalates indiquent que l’absorption gastro-intestinale est rapide et que les
niveaux observés sont proches de 100 % pour le DBP et le BBP, et d’environ
50 % pour le DIDP, le DINP et le DEHP. Les travaux menés par Koch et coll.
(2004, 2005) sur un volontaire sain à qui une dose orale unique de DEHP
marqué au deutérium a été administrée indiquent que, chez l’homme,
l’absorption de ce phtalate est d’environ 75 %.

S’il n’existe pratiquement pas de donnée quantitative sur l’absorption des
phtalates par inhalation (seule une étude identifiée chez le rat indique
qu’environ 1,5 % d’une concentration de 100 mg de DEHP/m3, sous forme
d’aérosol, est absorbé en 6 h ; ECB, 2008), quelques travaux ont permis
d’établir les niveaux d’absorption cutanée des principaux phtalates chez le rat.
Ces données sont résumées dans la figure 33.1 et montrent que si cette voie de
passage est limitée pour les phtalates dont la masse moléculaire est proche de
400 ou supérieure à cette valeur, elle est loin d’être négligeable pour les
molécules de plus faible encombrement stérique. Les études conduites chez
l’homme avec du 14C-DEHP (Wester et coll., 1998) font état d’un niveau
d’absorption cutanée d’environ 1 %, estimé sur la base de la quantité de
radioactivité retrouvée dans l’urine. Cette valeur ne tenant pas compte des
autres voies d’élimination, en particulier biliaire, sous-estime probablement la
réalité. De ce fait, l’ECB (2008) propose de retenir une biodisponibilité de
5 % pour le DEHP appliqué sur la peau.
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Distribution

Dans l’organisme, la distribution est rapide et dépend de la voie d’administra-
tion. Pour ce qui concerne le DEHP, les données expérimentales recueillies
chez l’animal indiquent que les résidus (DEHP inchangé + métabolites) sont
principalement localisés dans le foie, l’intestin, le tissu adipeux et le rein, sans
que soit observé un écart important entre les différents tissus, ni une accumu-
lation de la molécule (ATSDR, 2002). Les concentrations retrouvées dans le
cerveau et les testicules sont faibles. Des résidus de DEHP ont été détectés
dans le foie des fœtus de rats dont la mère avait été traitée par gavage durant la
gestation, démontrant la capacité du DEHP à traverser la barrière placentaire
(Srivastava et coll., 1989 ; Stroheker et coll., 2006). Lors d’expositions par
inhalation ou par injection intraveineuse, c’est généralement le poumon qui
est le principal tissu cible, suivi par le foie et le rein.

Figure 33.1 : Absorption cutanée des phtalates chez le rat (d’après El Sisi et
coll., 1989 et McKee et coll., 2002)

Les études effectuées sur d’autres phtalates sont peu nombreuses. Elles indi-
quent néanmoins que la distribution se fait dans l’ensemble des tissus, sans
véritable prééminence pour un organe particulier, ni rétention dans un tissu
donné.

Biotransformation/métabolisme

La biotransformation des phtalates, substances très lipophiles, en produits capa-
bles d’être éliminés rapidement requiert la mise en œuvre de plusieurs voies
métaboliques qui sont, dans leurs grandes lignes, communes à l’ensemble des
diesters de l’acide phtalique ayant des chaînes alkyles saturées (figure 33.2). Ces352
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voies se retrouvent exprimées de manière sensiblement analogue chez les espè-
ces de mammifères, incluant l’homme, chez lesquelles elles ont été étudiées. Les
différences observées sont davantage quantitatives que qualitatives. La pre-
mière étape de ce métabolisme est l’hydrolyse du dialkyl phtalate en monoester
sous l’action des estérases présentes notamment dans le tube digestif. Ainsi, sous
l’action de la lipase pancréatique, le DEHP est hydrolysé en MEHP, libérant la
chaîne alkyle sous la forme d’un alcool primaire. En revanche, la lipase n’est pas
en mesure d’hydrolyser la seconde liaison ester et de produire l’acide phtalique.
Cette deuxième hydrolyse ne peut se produire qu’en présence d’une estérase
hépatique localisée dans le réticulum endoplasmique (Albro, 1986). Cette
première étape n’est pas véritablement une réaction de détoxication. En effet,
les dérivés monoesters sont souvent plus toxiques que le phtalate de départ
(Frederiksen et coll., 2007). C’est en particulier le cas du MEHP, plus actif que
le DEHP dont il est issu, notamment en matière de liaison au récepteur PPARa
et de reprotoxicité (ECB, 2008). Les monoesters subissent ensuite une oxyda-
tion sur la chaîne alkyle qui peut avoir lieu sur le carbone terminal (oxydation
en x) ou subterminal (x-1), mais aussi en position x-2 (non indiqué dans la
figure 33.2). Ces oxydations sont produites par l’action des monooxygénases
cytochrome P450 dépendantes. D’autres étapes d’oxydation peuvent avoir lieu,
catalysées principalement par les aldéhydes deshydrogénases, et conduire à la
formation d’un dérivé oxo ou d’un aldéhyde ; ce dernier, pris en charge par
l’aldéhyde deshydrogénase, donne lieu à un acide. Le métabolite carboxylé peut
ensuite subir une série de b-oxydations ou de décarboxylations ce qui a pour
effet de réduire la longueur de la chaîne carboxylée (Kato et coll., 2007 ; CPSC,
2010). Pour les phtalates ayant une chaîne alkyle ramifiée, comme c’est le cas
pour le DEHP, le processus d’oxydation peut avoir lieu sur l’une ou l’autre des
branches de la chaîne, ainsi que sur différents atomes de carbone, ce qui se
traduit par un nombre important de métabolites différents (plus de 30 pour le
DEHP). Les phtalates monoesters ainsi que les métabolites hydroxylés ou oxy-
dés peuvent être éliminés sous cette forme ou après conjugaison à l’acide
glucuronique.

Concernant le DEHP, la principale différence de métabolisme entre le rat et
les primates tient au fait que le métabolisme oxydatif du MEHP conduisant à
la formation d’acides dicarboxyliques est une voie majoritaire chez le rat, alors
que chez les primates et chez l’homme, ce sont principalement le MEHP et les
alcools secondaires correspondants que l’on retrouve de façon prépondérante
(Kavlock et coll., 2002a). Une autre différence interespèce concerne la conju-
gaison des métabolites primaires à l’acide glucuronique avant leur élimination
urinaire. Alors qu’aucun glucuronide n’est présent dans l’urine chez le rat, ils
représentent environ 60 % des métabolites urinaires chez la souris et 65 à
99 % chez les primates et chez l’homme (ECB, 2008). Pourtant, comme l’a
montré Albro (1986) par des études in vitro, les microsomes hépatiques de rat
sont bien capables de réaliser la conjugaison. Cet auteur explique la différence
de glucuronide urinaire chez les rongeurs par le fait que la b-glucuronidase
hépatique, enzyme réalisant l’hydrolyse du glucuronide, est 3 fois plus active
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chez le rat que chez la souris. Pour mieux appréhender ces différences interes-
pèces, Ito et ses collaborateurs (2005) ont mesuré les activités des principales
enzymes du métabolisme du DEHP (lipase, UDPGT, alcool deshydrogénase et
aldéhyde deshydrogénase) dans plusieurs organes (foie, poumons, rein, intes-
tin grêle) chez la souris CD1, le rat Sprague-Dawley et le singe marmouset. La
lipase intestinale, principale responsable de la formation de MEHP, est envi-
ron 350 fois plus active chez la souris que chez le marmouset. Les résultats sur
les autres enzymes font apparaître des différences bien plus limitées.

Figure 33.2 : Principales voies métaboliques des phtalates chez les mammifères
(d’après Albro, 1986 ; Silva et coll., 2003 ; Frederiksen et coll., 2007)
UDPGT : Uridine 5’-diphosphoglucuronyl transférase

Excrétion

Les métabolites des phtalates sont rapidement éliminés. Leur demi-vie est
généralement comprise entre 8 et 48 h selon le composé. Le tableau 33.III
présente les métabolites des principaux phtalates. Pour les phtalates qui ont354
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un faible poids moléculaire, comme le DMP ou le DEP, chez le rat comme chez
l’homme, l’essentiel de l’élimination se produit dans l’urine sous forme de
métabolites monoesters non conjugués (Frederiksen et coll., 2007). Le DBP
est lui aussi principalement éliminé dans l’urine. Plus de 80 % d’une dose
unique de DBP chez le rat est excrété dans l’urine en 48 h contre 5 % dans les
fèces (Williams et Blanchfield, 1975), le glucuronide du monobutylphtalate
étant le principal métabolite urinaire du DBP. Le DIBP et le BBP ont des
profils d’excrétion semblables à celui du DBP. Ainsi, seulement 7 % du MBP
urinaire est sous forme non conjuguée chez l’homme (Silva et coll., 2003).
Pour les phtalates de poids moléculaire plus élevé comme le DINP, l’élimina-
tion est autant fécale qu’urinaire (McKee et coll., 2002). Chez le rat, une
partie substantielle de l’élimination fécale est due à l’excrétion de métabolites
biliaires. En effet, le ratio urine/fèces est sensiblement le même, que le DINP
soit administré par voie orale ou par voie cutanée (ECB, 2003). Pour la
plupart des phtalates, un cycle entérohépatique a été mis en évidence.

Pour ce qui concerne le DEHP, Koch et coll. (2004, 2005) ont observé que
2 jours après l’administration orale d’une dose unique de DEHP deutéré (0,35,
2,15 et 48,5 mg) à un volontaire sain, environ 75 % de la dose était éliminée
dans l’urine, sous forme de 5 métabolites principaux : le mono(2-éthyl-5-
hydroxyhexyl) phtalate (MEHHP ou 5OH-MEHP), le mono(2-éthyl-5-
carboxypentyl phtalate (MECPP ou 5cx-MEPP), le mono(2-éthyl-5-
oxohexyl) phtalate (MEOHP ou 5oxo-MEHP), le MEHP et le mono(2-
carboxyméthylhexyl) phtalate (MCMHP ou 2cx-MMHP), représentant
respectivement 24,7, 21,9, 14,9, 7,3 et 5,4 %. La dose, dans la gamme utilisée,
a très peu d’incidence qualitative ou quantitative sur ce profil d’excrétion.
Quelques métabolites mineurs tels que le mono(2-éthyl-3-carboxypropyl)-
phtalate, le mono(2-éthyl-4-carboxybutyl)-phtalate et le mono[2-(1-
oxoéthyl)hexyl] phtalate sont également présents. Dans les études popula-
tionnelles, les métabolites urinaires principaux sont le MECPP et le MEHHP
(Frederiksen et coll., 2007).

Tableau 33.III : Métabolites urinaires majeurs des dialkyl orthophtalates
(d’après Frederiksen, 2007 ; NRC, 2008 et CPSC, 2010)

Parents Abréviation Métabolites Abréviation 1a Abréviation 2

Diméthyl-phtalate DMP Monométhyl-phtalate MMP

Diéthyl-phtalate DEP Monoéthyl-phtalate MEP

Di-n-butyl-phtalate DBP Mono n-butyl-phtalate MBP

Diisobutyl-phtalate DIBP Monoisobutyl-phtalate MIBP

Butylbenzyl-phtalate BBP Monobenzyl-phtalate
Monobutyl-phtalateb

MBzP
MBP

Dicyclohexyl-phtalate DCHP Monocyclohexyl-phtalate MCHP
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Parents Abréviation Métabolites Abréviation 1a Abréviation 2

Di(2-éthylhexyl)-
phtalate

DEHP Mono(2-éthylhexyl)-phtalate
Mono(2-éthyl-5-oxohexyl)-phtalate
Mono(2-éthyl-5-hydroxyhexyl)-phtalate
Mono(2-carboxyméthylhexyl)-phtalate
Mono(2-éthyl-5-carboxypentyl)-phtalate

MEHP
MEOHP
MEHHP
MCMHP
MECPP

5oxo-MEHP
5OH-MEHP
2cx-MMHP
5cx-MEPP

Di-n-octyl-phtalate DNOP Mono-n-octyl-phtalate
Mono(3-carboxypropyl)phtalate

MNOP
MCPP

3cx-MNOP

Diisononyl-phtalate DINP Monoisononyl-phtalate
Mono(carboxyisooctyl)-phtalate
Mono(hydroxyisononyl)-phtalate
Mono(oxoisononyl)-phtalate

MINP
MCIOP
MHINP
MOINP

cx-MINP
OH-MINP
oxo-MINP

Diisodecyl-phtalate DIDP Monoisodecyl-phtalate
Mono(carboxyisononyl)-phtalate
Mono(hydroxyisodecyl)-phtalate
Mono(oxoisodecyl)-phtalate

MIDP
MCINP
MHIDP
MOIDP

cx-MIDP
OH-MIDP
oxo-MIDP

Di(2-propylheptyl)-
phtalate

DPHP Mono(propylheptyl)-phtalate
Mono(carboxypropylheptyl)-phtalate
Mono(hydroxypropylheptyl)-phtalate
Mono(oxopropylheptyl)-phtalate

MPHP
MCPHP
MHPHP
MOPHP

cx-MPHP
OH- MPHP
oxo-MPHP

a Les abréviations des métabolites ne sont pas encore standardisées. L’abréviation 1 dérive de la nomenclature
anglosaxonne et l’abréviation 2 est couramment utilisée dans les publications ; b BBP est préferentiellement
hydrolysé en monobenzyl phtalate

Koch et Angerer (2007) ont étudié l’excrétion urinaire du DINP chez un
volontaire humain ayant reçu une dose orale unique (1,27 mg/kg pc) de DINP
deutéré. Le métabolite majoritaire recueilli au cours des 2 jours suivant
l’administration est le MHINP (OH-MINP), suivi du MCIOP (cx-MINP) et
du MOINP (oxo-MINP). Le même type d’expérimentation menée avec du
di(2-propylheptyl)-phtalate (DPHP) montre que les deux métabolites uri-
naires principaux de ce phtalate chez l’homme sont le MHPHP (OH-MPHP)
et le MOPHP (oxo-MPHP) (Wittassek et Angerer, 2007). Une étude réalisée
chez une centaine de volontaires adultes (exposition aux phtalates non
connue) a montré que trois métabolites oxydés du DIDP étaient éliminés dans
l’urine : le mono(carboxyisononyl) phtalate (MCINP ou cx-MIDP), le
mono(oxoisodecyl)-phtalate (MOIDP ou oxo-MIDP) et le
mono(hydroxyisodecyl)-phtalate (MHIDP ou OH-MIDP) (Silva et coll.,
2007). La figure 33.3 résume les données concernant l’élimination urinaire
des métabolites des phtalates chez l’homme et permet de faire apparaître les
principaux marqueurs d’exposition à ces contaminants.
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Figure 33.3 : Principaux métabolites urinaires des phtalates chez l’homme
identifiés (d’après Wittassek et Angerer, 2007)
Dans cette figure, cx-MEHP repésente la somme de 5cx-MEPP et 2cx-MMHP.

Ces données indiquent que si les monoesters tels que le MBP ou le MBzP
peuvent constituer des marqueurs urinaires pertinents de l’exposition
humaine au DBP et au BBP, les monoesters de phtalates de masses moléculai-
res plus élevées ne suffisent pas à rendre compte d’une exposition aux phtala-
tes dont ils sont issus. La mesure des métabolites oxydés comme biomarqueurs
de l’exposition aux phtalates présente l’intérêt d’éviter les biais analytiques
liés à la contamination des échantillons au cours du stockage, ou encore
pendant les différentes étapes du processus d’analyse. En effet, contrairement
aux monoesters qui peuvent se former, à partir des composés parents, par
photolyse ou hydrolyse chimique, conduisant parfois à une surestimation de
l’exposition, les produits d’oxydation sont uniquement issus du métabolisme
par l’organisme et ne dépendent pas d’un facteur externe de contamination.
Par ailleurs, ils ont généralement une demi-vie supérieure à celle des monoes-
ters et peuvent donc mieux refléter un degré moyen d’exposition, tout au
moins pour des phtalates disposant d’une chaîne ester d’au moins 5 atomes de
carbone.
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Dans la population générale, les concentrations médianes des métabolites
mesurées par Angerer et ses collaborateurs sur un échantillon d’une centaine
de personnes résidant dans le sud de l’Allemagne sont de 50,4 µg/l pour le
MBP, 35,7 µg/l pour le MIBP, 5,4 µg/l pour le MBzP, 4,1 µg/l pour le MEHP,
13,8 µg/l pour le MEHHP, 12,2 µg/l pour le MEOHP, 21,6 µg/l pour le
MECPP, 6,3 µg/l pour le MCMHP, 2,0 µg/l pour le MHINP, 1,3 µg/l pour le
MOINP et 4,0 µg/l pour le MCIOP (Wittassek et Angerer, 2007). Ces profils
d’excrétion peuvent varier en fonction des zones géographiques, mais égale-
ment de l’âge. Chez les enfants de 6-7 ans, le ratio des produits d’oxydation du
DEHP/MEHP est environ 4 fois plus élevé que chez l’adulte (Becker et coll.,
2009). Chez les nouveau-nés, le MECPP est de loin le métabolite urinaire le
plus abondant.

Plusieurs auteurs (David, 2000 ; Koch et coll., 2003 ; Suzuki et coll., 2009)
ont estimé les valeurs d’exposition journalières en se basant sur l’analyse
quantitative des métabolites urinaires et en appliquant l’équation suivante :

Dose journalière (µg/kg/j) =
ME (µg/g) × CE(mg/kg/j) + 1

FUE × 1 000 (mg/g) ×
MWd

MWm

dans laquelle ME est la concentration en monoester de phtalate ajustée au
taux de créatinine, CE est le taux d’excrétion urinaire de créatinine normalisé
en fonction du poids corporel et FUE est la fraction molaire de monoester
éliminée dans l’urine par rapport au phtalate diester parent. MWd et MWm
représentent la masse moléculaire respective des diesters et des monoesters de
phtalates.

Une bonne corrélation est généralement observée entre certains dérivés
monoesters des phtalates urinaires et ceux détectés dans le sérum (Silva et
coll., 2003 ; Högberg et coll., 2008 ; Hines et coll., 2009). Dans la plupart des
cas cependant, les taux sériques sont trop faibles pour permettre une estima-
tion correcte de l’exposition, expliquant la préférence de plusieurs équipes
pour les marqueurs urinaires.

Outre l’urine, la bile constitue également une voie d’excrétion des phtalates.
Les études de métabolisme réalisées chez les rongeurs à partir de DEHP, de
BBP ou de DIDP radio-marqués (Kavlock et coll., 2002a, b, c) montrent que
cette voie est moins importante que l’excrétion urinaire, même si elle peut
atteindre plus de 50 % de la dose administrée par voie intraveineuse pour le
BBP. Chez le rat traité par du DEHP par voie orale (500 mg/kg), le taux
d’élimination biliaire est d’environ 5 à 10 % et concerne principalement des
conjugués à l’acide glucuronique (Daniel et Bratt, 1974 ; Tanaka et coll.,
1975). Plusieurs études font état d’un cycle entérohépatique pour les phtala-
tes, mais la plupart des travaux apportent des preuves indirectes du processus,
sans fournir pour autant de véritables données quantitatives.

Le lait est également une voie d’élimination des phtalates. Plusieurs travaux
expérimentaux font état du transfert dans le lait des métabolites de phtalates.358
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Les données récentes recueillies chez des femmes européennes indiquent que
les teneurs de plusieurs monoesters de phtalates dans le lait, bien que généra-
lement faibles, sont parfaitement mesurables (Mortensen et coll., 2005 ; Main
et coll., 2006 ; Högberg et coll., 2008 ; Hines et coll., 2009 ; Latini et coll.,
2009). Parmi les monoesters, les concentrations les plus élevées sont obser-
vées pour le MINP avec des valeurs médianes de l’ordre de 100 µg/l chez des
femmes scandinaves (Mortensen et coll., 2005 ; Main et coll., 2006) alors que
Latini et coll. (2009) rapportent des valeurs médianes inférieures à 20 µg/l
chez 62 femmes du sud de l’Italie. Les valeurs observées pour les métabolites
oxydés sont souvent inférieures à la limite de détection.

Des modèles toxicocinétiques physiologiques (PBPK) ont été développés pour
les phtalates les plus étudiés : le DBP et le DEHP. Keys et ses collaborateurs
(1999, 2000) ont tout d’abord développé des modèles PBPK pour évaluer le
rôle de différents processus de transport dans la clairance du MBP et du MEHP
chez le rat mâle adulte. Ces modèles, basés sur les concentrations sanguines
après administration orale ou intraveineuse des composés parents ou des
monoesters, décrivent précisément la cinétique de répartition entre le com-
partiment sanguin et les différents tissus. Plus récemment, un modèle PBPK a
été proposé pour déterminer l’exposition des tissus cibles au DBP et ses
métabolites libre et conjugué chez des rates en gestation, prenant en compte
l’exposition du fœtus (Clewell et coll., 2008). Ce modèle décrit la clairance
urinaire, plasmatique, biliaire et fécale du DBP, du MBP, ainsi que des méta-
bolites oxydés libres et conjugués après des administrations unique (intravei-
neuse et orale) ou répétée (orale) de DBP à des doses de 50, 100 ou 500 mg/kg
pc. Le modèle permet de déterminer l’exposition fœtale au MBP, le métabo-
lite actif, à partir de données telles que la dose externe, les concentrations
plasmatiques ou urinaires chez la mère, ou encore les teneurs mesurées dans le
liquide amniotique. Ce modèle a également été extrapolé à l’homme en
ajustant les paramètres physiologiques et en utilisant des approches allomé-
triques pour estimer les changements d’échelle concernant la distribution des
xénobiotiques (Campbell et coll., 2008). Il permet, à partir des concentra-
tions urinaires en MBP, de prédire l’exposition quotidienne en DBP, ce qui
suggère que le métabolisme du DBP à faible dose chez le rat et chez l’homme
présente peu de différences.

En conclusion, l’exposition de l’homme adulte au DEHP est estimée en
moyenne à environ 2 µg/kg pc/j d’après les données de concentrations uri-
naires de ces phtalates ou des métabolites, recueillies dans les populations
occidentales. Elle est légèrement plus faible pour les autres phtalates. On
observe peu de différences entre les hommes et les femmes. Comparés dans le
même temps aux adultes, tous les enfants (0-3 ans) présentent des concentra-
tions 3 à 5 fois plus élevées. D’après des données allemandes, 1,5 % des
enfants en Allemagne présentent une exposition au DEHP supérieure au
niveau d’exposition pour lequel l’absence d’effet adverse n’est pas certaine. En
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2010, la Consumer Product Safety Commission américaine (CPSC) déterminait
une DJT de 5,8 µg/kg pc/j pour le DEHP.

L’exposition des nourrissons et des jeunes enfants aux phtalates provient
essentiellement de la voie alimentaire. Sur la base des teneurs en DEHP dans
les aliments pour bébés, les auteurs ont estimé que l’exposition des nourrissons
de moins de 6 mois aux phtalates pouvait atteindre 10 µg/kg pc/j et près de
20 µg/kg pc/j chez les enfants de plus de 6 mois.

Depuis les interdictions et restriction d’usage, d’autres phtalates que le DEHP
(notamment le DINP) sont plus souvent retrouvés en particulier chez les
enfants. Par ailleurs, lors des hospitalisations, les dispositifs médicaux consti-
tuent des sources importantes d’exposition aux phtalates chez les enfants
(prématurés...) et les adultes (dialysés).

Les phtalates sont très bien absorbés par la voie digestive, par inhalation et
probablement par la voie cutanée et ne sont pas retenus dans l’organisme. Si on
n’observe pas de bioaccumulation, il est tout de même important de signaler que
l’exposition est continue en relation avec la diversité des sources de contamina-
tion (alimentaire, environnement, cosmétiques...). L’exposition chez l’homme
peut être appréciée par la mesure de biomarqueurs dans les liquides biologiques.
Des phtalates et leurs métabolites sont détectés dans le sang du cordon et dans le
liquide amniotique à des concentrations néanmoins plus faibles que celles mesu-
rées dans l’urine des mères prélevée au moment de l’accouchement.

Le métabolisme des phtalates est complexe et résulte parfois en la production
de plusieurs métabolites. Les études chez l’animal montrent que le DEHP
subit une hydrolyse enzymatique en mono(éthylhexyl) phtalate (MEHP), son
métabolite principal et en métabolites oxydés. L’activité hydrolytique est
assurée par des enzymes pancréatiques (lipases) et plasmatiques (estérases).
Les lipases (foie, reins, intestin) sont plus actives chez les rongeurs que chez
les primates. Des études récentes semblent indiquer que chez l’homme, les
principaux métabolites dans les urines sont les métabolites oxydés. La mesure
des métabolites oxydés dans les liquides biologiques permet de contourner les
possibles contaminations liées au processus analytique de mesure.

Les différences de sensibilité aux effets des phtalates observées entre diffé-
rentes espèces (rongeurs, primates non humains et humains) pourraient être
associées aux différences dans l’absorption, la distribution, le métabolisme et
l’excrétion. La concentration maximum sanguine en MEHP est 7,5 fois plus
faible chez le primate non humain (marmouset) que chez le rat. Chez
l’homme et le primate non humain, le MEHP est présent dans le sang et
l’urine essentiellement comme glucuro-conjugué. Cependant, des métabolites
de DEHP, avec des chaînes ester carboxylées, sont retrouvés sous formes
conjuguées et libres dans les échantillons urinaires humains. Différents tissus
peuvent être la cible de ses métabolites (testicule, ovaire...). Il apparaît
important d’analyser les effets qui pourraient être associés aux métabolites
oxydés et non oxydés.360
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34
Études épidémiologiques

Au cours des dix dernières années, quelques études épidémiologiques ont été
réalisées pour documenter l’impact sanitaire potentiel de l’exposition aux
phtalates dans l’espèce humaine, notamment pour apprécier les conséquences
d’une exposition sur la fonction de reproduction chez l’homme et la femme.
Ce chapitre envisage d’abord les effets des expositions in utero et à la naissance
puis des expositions postnatales.

Études chez le nouveau-né et l’enfant

Quatre études sont rapportées concernant la recherche d’effets après exposi-
tion in utero et néonatale aux phtalates.

Cryptorchidie, fonction leydigienne

Main et coll. (2006) ont étudié la teneur en phtalates du lait maternel dans un
groupe de 62 nouveau-nés présentant une cryptorchidie et 68 nouveau-nés
témoins dans le cadre d’une étude binationale (Finlande et Danemark)
(tableau 34.I). Après standardisation des modalités de l’examen clinique, les
nouveau-nés sont examinés à la naissance et au troisième mois. Six métabo-
lites de phtalates ont été dosés dans le lait maternel, MMP, MEP, MBP, MBzP,
MEHP, MINP, correspondant respectivement aux phtalates parents suivants :
DMP, DEP, DBP, BBP, DEHP, DINP. À l’exception du MMP, tous ces phtala-
tes ont été détectés dans le lait maternel. Par ailleurs, un dosage de FSH, LH,
SHBG, testostérone, inhibine, a été effectué chez les nouveau-nés à 3 mois.
L’index de testostérone libre a été apprécié par le rapport testostérone x 100/
SHBG. Cette étude ne met pas en évidence d’association significative entre
les phtalates contenus dans le lait maternel et la présence ou l’absence de
cryptorchidie. En revanche, une association est retrouvée avec certains indi-
cateurs de la fonction leydigienne : le ratio LH/index de testostérone libre est
significativement augmenté avec les concentrations de MMP, MEP et MBP.
Le MBP est corrélé négativement avec l’index de testostérone libre et MINP
est corrélé positivement avec la LH. Le MEP et le MBP sont également
positivement corrélés avec le taux de SHBG. Les auteurs concluent que la
fonction leydigienne semble atteinte lors de l’exposition pré- et périnatale
aux phtalates.
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Tableau 34.I : Effets des phtalates au cours d’une exposition in utero ou péri-
natale sur l’appareil de reproduction

Référence
Type d’étude
Pays

Population/Dosage métabolites Métabolites
recherchés

Résultats

Main et coll.,
2006
Cas-témoins
Finlande et
Danemark

62 nouveau-nés avec
cryptochordie
68 nouveau-nés témoins
(lait maternel)

MMP, MEP, MBP,
MBzP
MEHP
MINP

Pas d’association avec cryptorchidie
Ratio LH/index de testostérone libre ↑
(MMP, MEP et MBP ↑)
LH↑ (MINP↑)
SHBG↑ (MEP, MBP↑)
Testostérone libre↓ (MBP↑

Swan et coll.,
2008
Transversale
États-Unis

106 nouveau-nés mâles
(urine maternelle 28,6 semaines
d’aménorrhée)

MEP, MBP
MEHP, MEHHP,
MEOHP

Distance anogénitale ↓ (MEHP,
MEHHP, MEOHP, MEP et MBP ↑)
Trouble de la descente testiculaire et
largeur du pénis (MEHP)

Huang et coll.,
2009
Transversale
Taïwan

65 mères
Urines et fluide de l’amniocen-
tèse (16-20 semaines de
gestation)
64 nouveau-nés (31 filles, 33
garçons)

MBP, MEHP,
MEP, MBzP, MMP

Distance anogénitale plus courte chez
les filles (MBP et MEHP dans le fluide
amniotique)

Ormond et
coll., 2009
Cas-témoins
Angleterre

471 enfants avec hypospadias
490 témoins

Pas de dosages
Matrice emploi-
exposition

Hypospadias
Corrélation exposition phtalates (expo-
sés vs non exposés : OR=3,12 ;
IC 95 % [1,04-11,46])

Effet sur la distance anogénitale

Le groupe de Swan (Swan et coll., 2008) étudie les liens entre exposition
prénatale aux phtalates et la distance anogénitale chez 106 nourrissons mâles
examinés entre 2 et 36 mois lors de la première visite postnatale (moyenne :
12,8 mois). Les dosages de métabolites MEP, MBP MEHP, MEHHP et
MEOHP (correspondant respectivement aux phtalates parents suivants :
DEP, DBP et DEHP pour les trois derniers) sont effectués dans les urines à
28,6 semaines d’aménorrhée en moyenne. Les concentrations des métabolites
sont distribuées en quartiles et un score total prenant en compte tous les
phtalates est calculé (score de 0 à 15). Les seins, testicules, pénis sont exami-
nés chez le nouveau-né ainsi que la distance anogénitale. Les concentrations
urinaires (MEP, MBP, MEHP, MEHHP, MEOHP) sont inversement corrélées
avec la distance anogénitale. Les concentrations urinaires moyennes des
métabolites du DEHP (MEHP, MEHHP, MEOHP) et de MEP sont supé-
rieures dans le groupe avec une distance anogénitale plus courte.

Dans le groupe des nouveau-nés ayant une distance anogénitale courte, il n’y
a pas de mère avec un score total de phtalates bas alors qu’il n’y a qu’une mère
avec score total haut dans le groupe avec distance anogénitale longue368
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(p<0,001). Par ailleurs, la concentration de MEHP est en relation avec un
trouble de la descente testiculaire (testicule non descendu ou rétractile) et la
largeur du pénis est inversement corrélée avec la concentration du MEHP et
avec la somme des métabolites du DEHP.

L’équipe de Huang (Huang et coll., 2009) s’intéresse également à l’exposition
prénatale aux phtalates et aux résultats de l’examen du nouveau-né. Pour
apprécier l’exposition prénatale, des dosages des métabolites MMP, MEP,
MBP, MEHP, MBzP (correspondant aux phtalates parents suivants : DMP,
DEP, DBP, DEHP, BBP) sont effectués au moment de l’amniocentèse dans les
urines et le fluide amniotique (16-20 semaines de gestation) chez 65 mères
retenues pour l’étude car présentant une amniocentèse normale. Soixante-
quatre nouveau-nés sont suivis (31 filles, 33 garçons). Les MBP et MEHP sont
détectés respectivement dans 100 % (médiane 85,5 µg/l et 81,3 µg/l pour les
filles et les garçons) et dans plus de 90 % (médiane 24 µg/l et 22,1 µg/l pour les
filles et les garçons) des échantillons de liquide amniotique. Les autres méta-
bolites sont à l’état de traces dans le fluide de l’amniocentèse. Dans les urines,
le taux de détection est de 100 % pour le MBP, 98 % pour le MEHP, 96 %
pour le MEP, 86 % pour le MMP, et 63 % pour le MBzP. Ainsi, cette étude
confirme l’exposition de la mère et probablement du fœtus durant la grossesse.

L’examen des nouveau-nés met en évidence une distance anogénitale plus
courte dans le groupe à haute concentration de MBP dans le fluide amnio-
tique comparé au groupe à concentration plus basse (groupes dichotomisés en
fonction de la médiane de MBP) chez les nouveau-nés filles (13,9 versus
17,6 mm, p=0,024). Le même profil est retrouvé pour le MEHP amniotique.
L’index de distance anogénitale en fonction du poids ou de la taille est
également plus court dans le groupe à haute concentration en MBP chez les
filles. À l’inverse, chez les garçons, cette différence n’est pas observée. Les
auteurs suggèrent une plus grande sensibilité des fœtus féminins à un effet
anti-androgène des phtalates pour expliquer la différence d’effet retrouvée en
fonction du sexe. Il faut noter malgré les résultats intéressants l’effectif réduit
de cette étude (31 filles, 33 garçons).

Si de nombreuses questions restent posées (par exemple comment expliquer
les différences en fonction du sexe dans l’étude de Huang), les résultats de
l’étude de Swan, qui présente l’effectif le plus important de garçons éxaminés,
suggère de par le raccourcissement de la distance anogénitale, une action des
phtalates sur l’androgénisation du fœtus. D’autres études sur des effectifs plus
larges sont nécessaires pour confirmer ces premiers résultats.

Hypospadias

Ormond et coll. (2009) ont analysé le risque d’hypospadias chez les enfants
dont la mère a été exposée professionnellement pendant la grossesse à des
perturbateurs endocriniens. Dans cette étude cas-témoins, 471 enfants souf-
frant d’hypospadias nécessitant un acte chirurgical, et 490 enfants témoins
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nés dans la même région et à la même époque, ont été sélectionnés. Les mères
ont été interrogées par téléphone d’après un questionnaire standard permet-
tant entre autres d’apprécier l’occupation professionnelle des mères et l’expo-
sition domestique et environnementale aux agents chimiques. L’analyse fait
ressortir un lien avec l’exposition aux produits capillaires (exposés versus non
exposés : OR=2,4 ; IC 95 % [1,4-4,2]). Une matrice emploi-exposition a été
utilisée pour caractériser l’exposition professionnelle aux phtalates et a rap-
porté une prévalence de cette exposition inférieure à 5 %. Un risque aug-
menté d’hypospadias associé à l’exposition professionnelle aux phtalates
(exposés versus non exposés : OR=3,1 ; IC 95 % [1,0-11,5]) a ainsi été estimé
en s’appuyant sur des effectifs limités (14 cas et 4 témoins exposés).

Autres effets sur différents paramètres de développement
chez le nouveau-né

Étudiant des effets d’une possible exposition aux phtalates sur le développe-
ment, Wolff et coll. (2008), dans une étude transversale, ont recherché
10 métabolites de phtalates et également 5 phénols dans les urines de respec-
tivement 382 et 367 femmes enceintes. Un quart des prélèvements ont été
collectés entre 25 et 30 semaines d’aménorrhée, 45 % entre 31 et 35 semai-
nes, et 30 % entre 36 et 40 semaines d’aménorrhée. Après analyse intégrant
de nombreux paramètres, les métabolites de bas poids moléculaire des phtala-
tes sont associés positivement avec l’âge gestationnel et avec la circonférence
crânienne, l’effet étant cependant modéré.

Latini et coll. (2003) ont étudié les concentrations de DEHP et de son
métabolite MEHP dans le sang du cordon de 84 nouveau-nés à la maternité de
Brindisi. Un ou les deux phtalates étaient présents dans 88,1 % des échan-
tillons avec des concentrations moyennes de 1,19±1,15 mg/l pour le DEHP et
0,52±0,61 mg/l pour le MEHP. Les nouveau-nés avec un sang du cordon
présentant du MEHP ont eu une durée de gestation plus courte que lorsque le
MEHP n’était pas détecté dans le sang (38,2±2,3 versus 34,9±1,4 semaines
d’aménorrhée). Les auteurs émettent l’hypothèse que les phtalates pourraient
induire une inflammation utérine qui est un facteur de risque connu de
prématurité.

Zhang et coll. (2009), à Shangaï, s’intéressent aux relations entre phtalates et
poids de naissance. Ainsi, les cas représentent 88 nouveau-nés à faible poids
de naissance (âge gestationnel ≥37 semaines, poids <2 500 g) 113 nouveau-
nés à poids normal (≥2 500 g et âge gestationnel ≥37 semaines) constituant le
groupe témoin. Des prélévements de sang du cordon, du méconium et du sang
maternel sont effectués. Trois phtalates communs (DEP, DBP et DEHP) et
deux de leurs métabolites (MBP et MEHP) sont recherchés dans le sang du
cordon et le méconium ainsi que dans le sang maternel. Plus de 70 % des
échantillons ont des niveaux quantifiables de phtalates. Seuls le MBP et le
MEHP sont détectés dans le méconium. Le groupe des nouveau-nés de petits370
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poids a de plus hautes concentrations de DBP et MEHP dans le sang du
cordon comparé au groupe à poids normal (respectivement médianes de
1,8 mg/l versus 2,7 mg/l, p<0,01 et 1,1 mg/l versus 2,5 mg/l, p<0,001). Dans le
méconium, les valeurs de MBP et MEHP sont deux fois plus élevées dans le
groupe de petit poids comparé au groupe témoin (p<0,005). Après prise en
compte des possibles variables de confusion, les auteurs suggèrent que l’expo-
sition au DBP in utero (sang cordon, méconium) est associée avec un plus
faible poids de naissance et l’exposition au DEHP avec une taille plus petite.
Le fait d’être dans le 4e quartile pour le DBP et le MEHP dans le sang du
cordon augmente le risque d’avoir un poids de naissance inférieur à 2 500 g
(respectivement OR=3,54, [1,54-6,15], p=0,008 ; OR=2,05, [1,17-3,70],
p=0,05). Dans le méconium, ce risque est également augmenté pour le MBP
(OR=4,66 ; [2,14-6,85] ; p<0,001) et le MEHP (OR=3,23 ; [1,31-5,94] ;
p=0,04). Les auteurs concluent que l’exposition à ces phtalates est associée,
avec un effet dose, à un plus bas poids de naissance chez le nouveau-né.

Études chez les adolescents

Dans une étude cas-témoins, Durmaz et coll. (2010) ont analysé le taux
plasmatique de DEHP et MEHP chez 39 adolescents atteints de gynécomastie
et 20 sujets témoins ne souffrant d’aucun désordre hormonal. Le DEHP était
détecté dans tous les échantillons et son métabolite MEHP également, sauf
dans un échantillon témoin. Il existe une corrélation positive avec les taux
plasmatiques de DEHP et MEHP ; ces taux sont significativement plus élevés
chez les adolescents souffrant de gynécomastie (DEHP : 4,66±1,58 versus
3,09±0,90 mg/l, respectivement cas et témoins (OR=2,77 ; IC 95 %
[1,48–5,21]) ; MEHP : 3,19±1,41 versus 1,37±0,36 mg/l (OR=24,76 ;
IC 95 % [3,5–172,6])). Il n’existe aucune corrélation avec les taux d’hormo-
nes (FSH, LH, SHBG, testostérone totale et libre). Cette étude réalisée sur un
petit nombre de sujets est la première recherchant les liens entre phtalates et
gynécomastie chez l’adolescent. Elle doit être confortée par des travaux sur
des effectifs plus importants avec notamment l’analyse des rapports hormo-
naux souvent étudiés dans la gynécomastie.

Études chez l’homme adulte

Effet sur les paramètres du sperme

Plusieurs études ont recherché les relations entre exposition aux phtalates et
appareil de reproduction chez l’homme adulte (tableau 34.II). Le protocole de
ces études était différent (études transversales, études cas-témoins, études
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exposés/non exposés) ainsi que les indicateurs étudiés (paramètre du sperme,
ADN du spermatozoïde, hormones).

Rozati et coll. (2002) en Inde, rapportent les concentrations séminales de
polychlorobyphényles (PCB) et de phtalates dans un groupe de 21 hommes
inféconds (cas) ayant une altération d’un ou plusieurs paramètres du sperme
mais en l’absence de toute cause ou de pathologie identifiée. Les résultats sont
comparés à ceux du groupe témoin composé de 32 hommes féconds (témoins)
ayant un spermogramme normal, n’ayant pas d’antécédent d’exposition à un
facteur de risque ni de maladie. Les PCB sont détectés dans le plasma séminal
des hommes inféconds (moyenne 7,63±5,35 mg/l) mais pas dans celui des
hommes féconds. Les concentrations séminales de PCB sont négativement
corrélées avec le volume de l’éjaculat, la mobilité progressive des spermato-
zoïdes, la vitalité, mais corrélées positivement avec la présence d’ADN simple
brin témoignant de l’altération de l’ADN du gamète.

Les concentrations séminales de phtalates sont significativement augmentées
dans le groupe des hommes inféconds comparé au groupe des hommes féconds
(2,03±0,21 versus 0,06±0,02). Les concentrations de phtalates sont corrélées
négativement avec le pourcentage de spermatozoïdes morphologiquement
normaux (r=-0,77, p<0,01) et positivement avec l’altération de l’ADN du
gamète (r=0,85, p<0,01). Les concentrations de PCB et de phtalates sont plus
élevées chez les inféconds urbains consommant du poisson que chez les
inféconds ruraux consommateurs de poisson, suivi des inféconds urbains végé-
tariens et des inféconds ruraux végétariens témoignant probablement de
l’influence du mode de vie et de l’alimentation sur les concentrations sémi-
nales de PCB et de phtalates.

L’étude de Zhang (Zhang et coll., 2006), à Shangaï, a également rapporté les
concentrations de phtalates dans le plasma séminal. Dans cette étude trans-
versale, 52 hommes consultant l’Institut of « Planned Parenthood Research »
sont inclus sans que soient précisées les caractéristiques de ces hommes. Chez
37 hommes, les phtalates sont détectés dans le sperme avec des concentra-
tions moyennes de 0,47 mg/l (mini-maxi : 0,13-1,32) pour le DEP, 0,16 mg/l
(0,09-0,57) pour le DBP et 0,28 mg/l (0,08-0,98) pour le DEHP. Les auteurs
rapportent une corrélation positive entre le temps de liquéfaction du sperme
et les concentrations séminales des trois phtalates (coefficients de corrélations
de l’ordre de 0,45 ; p<0,01). A l’inverse, une corrélation négative est retrou-
vée entre le volume du sperme et la concentration séminale en DBP (-0,38,
p<0,05) et le DEHP (-0,37, p<0,05). Enfin, une corrélation positive entre la
concentration séminale de DEHP et le nombre de spermatozoïdes morpholo-
giquement anormaux est rapportée (+0,36, p<0,05). Par ailleurs, les auteurs
suggèrent un lien entre la concentration de phtalates et la vitalité des sperma-
tozoïdes. Cette étude montre la présence de phtalates dans le plasma séminal
de la majorité des hommes étudiés mais le manque de précision concernant le
recrutement de ces hommes, les méthodes d’analyse du sperme ainsi que la
présentation des résultats rendent l’interprétation des résultats difficile même372
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si une relation avec le temps de liquéfaction du sperme et le volume de
l’éjaculat pourrait éventuellement suggérer une action des phtalates sur les
glandes du tractus génital masculin.

Le groupe de Russ Hauser, de l’école de santé publique à Harvard, Boston, a
publié de nombreux articles sur les paramètres du sperme et les phtalates
(Duty et coll., 2003a et b ; Hauser et coll., 2006 ; Hauser et coll., 2007 ;
Hauser et coll., 2008). Les dosages des phtalates ont été effectués dans les
urines d’hommes réalisant une exploration de sperme dans un laboratoire
d’andrologie en raison d’une infécondité de couple. L’étude de 2006 (Hauser
et coll., 2006) étendant les études antérieures, présente un effectif de 463
hommes recrutés entre janvier 2000 et mai 2004. Utilisant l’HPLC à haute
performance et la spectrométrie de masse en tandem, le MEP (métabolite du
DEP) est détecté dans 100 % des échantillons, les MBP, MBzP, MEHHP,
MEOHP (métabolites du DBP, BBP et DEHP respectivement) dans environ
95 % des échantillons, le MEHP et le MMP (métabolite du DEHP et DMP
respectivement) dans respectivement 83 et 76 % des échantillons d’urines. Le
groupe d’hommes ayant des paramètres du sperme normaux sert de groupe de
comparaison. Les auteurs excluent les patients présentant une azoospermie ou
les patients diabétiques et tiennent compte de l’âge, du délai d’abstinence et
de la consommation tabagique dans leurs analyses. Ils retrouvent une relation
entre la concentration de MBP dans les urines (découpage en quartiles) et la
concentration ainsi que la mobilité des spermatozoïdes. L’augmentation de la
concentration de MBP augmente le risque d’avoir une concentration anor-
male (OR par quartile de MBP : 1,1, 3,1, 2,5, 3,3 ; p=0,04 pour la tendance)
ou une mobilité anormale (OR par quartile de MBP : 1,0, 1,5, 1,5, 1,8 ;
p=0,04 pour la tendance). Une évolution similaire pour le MBzP est suggérée
avec la concentration de spermatozoïdes (OR par quartile de MBzP : 1,0, 1,1,
1,1, 1,9 ; p=0,13 pour la tendance). Ces résultats confirment ceux qui avaient
été présentés dans les précédentes études de ce groupe.

Récemment, Russ Hauser (Hauser et coll., 2008), analysant de nouveau leur
travail antérieur souligne l’intérêt du rapport MEHP/MEHP+MEOHP
+MEHHP, qui serait un meilleur indicateur de la toxicité des phtalates car
étant également un reflet de la détoxication. Ainsi une analyse intégrant ces
paramètres apparaît souhaitable sur une large population. Par ailleurs, la
question de doser d’autres substances exogènes apparaît également licite dans
la mesure où des actions synergiques (en moins ou en plus) pourraient être
mises en jeu.

Ce même groupe (Duty et coll., 2003a) a étudié les relations entre la concen-
tration de phtalates urinaires et l’altération de l’ADN des spermatozoïdes
appréciées par un test très sensible et utilisé en génotoxicité : le Comet assay.
Ce test basé sur l’électrophorèse de cellules évalue la fragmentation de l’ADN
par observation de la migration des fragments d’ADN réalisant l’image d’une
comète d’où son nom. Plusieurs paramètres sont établis à partir de l’image de
la comète comme sa densité, sa longueur et plusieurs rapports entre la densité
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et la longueur. Après exclusion de 27 sujets ayant des densités urinaires en
dehors des valeurs normales, les auteurs recherchent chez 141 hommes recru-
tés dans le laboratoire d’andrologie, les liens entre concentration de phtalates
ou métabolites urinaires (MMP, MEP, MBP, MBzP, MEHP) et les altérations
de l’ADN du gamète mâle. L’étendue de la comète (reflet de l’altération de
l’ADN) évaluée grâce à un analyseur d’image est significativement associée à
la concentration urinaire de MEP : +3,6 µm (IC 95 % : 0,74-6,47) pour cha-
que augmentation de quartile de MEP. L’intégration des 27 sujets exclus dans
la première analyse renforce les résultats. Il n’y a pas de lien entre les autres
phtalates étudiés et les résultats du Comet assay.

Cette dernière étude est complétée et étendue dans le travail publié en 2007
(Hauser et coll., 2007) portant sur 379 hommes et prenant en compte égale-
ment l’étude des MEHHP et MEOHP urinaires. La concentration urinaire de
MEP est associée à une augmentation de l’altération de l’ADN évaluée par le
Comet assay comme rapporté dans la première étude. Une augmentation de
quartile de la concentration de MEP se traduit par une augmentation de
l’étendue de la comète de 6,6 µm (IC 95 % : 0,94-12,3 µm ; p=0,02). Le
MEHP est positivement corrélé avec la longueur de la queue de la comète
(3,06 µm, IC 95 % [1,33-4,79], p=0,0006). MBP et MBzP sont corrélés posi-
tivement avec respectivement le pourcentage d’ADN dans la queue de la
comète et l’étendue de la comète traduisant la fragmentation de l’ADN du
gamète. Le MMP est lui inversement corrélé avec les deux derniers para-
mètres. Les métabolites oxydés du DEHP, soient le MEHHP et le MEOHP,
semblent avoir un effet protecteur, leur concentration urinaire étant négati-
vement corrélée à l’altération de l’ADN.

Les auteurs émettent l’hypothèse que les métabolites oxydés du DEHP sont
des témoins de son métabolisme et modifient le risque pour l’ADN du sperma-
tozoïde. Le pourcentage de MEHP (égal à [MEHP/MEOHP + MEHHP +
MEHP] × 100) traduisant le métabolisme du DEHP présente une relation plus
importante avec l’altération de l’ADN du spermatozoïde (par exemple, une
augmentation d’un quartile de la concentration de MEHP est associée à une
augmentation de 15 µm de l’étendue de la comète (IC 95 %: 7,9-22 µm). Les
auteurs soulignent que les relations retrouvées entre concentration urinaire
de certains métabolites et les altérations de l’ADN du spermatozoïde le sont
pour des concentrations comparables à celles de la population générale.

Une étude réalisée dans la région des grands lacs aux États-Unis chez 45 hom-
mes recrutés dans une clinique d’infertilité (Wirth et coll., 2008), trouve une
corrélation significative négative entre MEP urinaire et la concentration de
spermatozoïdes (r=-0,37, p=0,01) et le pourcentage de spermatozoïdes
morphologiquement normaux (r=-0,38, p=0,01).

Dans le modèle de régression multiple, le fait d’avoir des concentrations
urinaires de MEP au-dessus de la médiane augmente le risque d’avoir une
concentration de spermatozoïdes basse (OR=6,5 ; IC 95 % [1,0-43,6]). La374
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concentration de MCPP (3cx-MNOP) est associée au risque d’avoir moins de
spermatozoïdes morphologiquement normaux (OR=7,6 ; IC 95 % [1,7-
33,3]). Pour le DEHP et le MEP, les risques d’avoir une concentration de
spermatozoïdes basse (OR=5,4 ; IC 95 % [0,9-30,8]) et un nombre de sperma-
tozoïdes morphologiquement normaux (OR=3,4 ; IC 95 % [0,9-13,8]) appro-
chent la significativité.

Jönsson et coll. (2005), dans une étude incluant 234 jeunes suédois recrutés
au moment de la visite médicale pour le service militaire, âgés de 18 à 21 ans,
mesurent les phtalates dans les urines (MEP, MBP, MBzP, MEHP et acide
phtalique), les paramètres du sperme, la qualité de la chromatine par le SCSA
(sperm chromatine structure assay) ainsi que les marqueurs des glandes du
tractus génital dans le plasma séminal et des paramètres hormonaux (FSH,
LH, testostérone, TEBG, inhibine) sanguins. Un examen andrologique était
effectué avec la mesure du volume testiculaire par échographie. Chez ces
hommes jeunes, les concentrations urinaires de métabolites des phtalates
semblent dans le même ordre de grandeur que celles retrouvées dans les études
américaines sauf pour le MEP qui a des valeurs élevées. La détection dans les
urines est moins fréquente que dans les échantillons américains, probable-
ment en raison de seuils de détection plus élevés. Les sujets étant dans le 4e

quartile pour la concentration de MEP ont un volume testiculaire plus élevé
(différence moyenne de 3,2 ml ; 0,4-6,0) mais moins de spermatozoïdes mobi-
les (-8,8 % ; 0,8-17) et une concentration plasmatique de LH abaissée
(-0,7 UI/l ; 0,1-1,2). À l’inverse, un sujet dans le 4e quartile pour la concen-
tration en acide phtalique a un volume testiculaire plus élevé (+3,8 ml ;
0,9-6,8) et plus de spermatozoïdes mobiles (+9,4 % ; 3,7-15). Aucune corréla-
tion n’est retrouvée entre la concentration urinaire de phtalates et la qualité
de la chromatine appréciée par le SCSA. Les auteurs concluent que les
résultats observés ne permettent pas d’affirmer que l’exposition aux phtalates
représente un risque pour la reproduction contrairement aux études réalisées
aux États-Unis.

Les résultats de cette étude ne sont pas en accord avec les études du groupe de
Hauser, de Wirth, de Rozati et de Zhang, qui retrouvent des relations entre
concentration urinaire ou séminale de certains métabolites de phtalates et
certains paramètres du sperme. Par ailleurs, cette dernière étude ne retrouve
pas de relation entre phtalates et la qualité nucléaire du spermatozoïde (chro-
matine étudiée par le test SCSA) alors que des relations sont retrouvées dans
l’étude de Rozati (test proche du SCSA) ou dans l’étude du groupe de Hauser
dans laquelle la fragmentation de l’ADN est mise en évidence (Comet assay).
Ces différences peuvent s’expliquer par les populations étudiées, les seuils de
détection des phtalates, le nombre de phtalates recherchés ainsi que par les
méthodes d’analyse des résultats.

Une étude réalisée en Allemagne (Herr et coll., 2009) dans une population de
349 hommes consultant pour infécondité de couple a analysé la concentra-
tion urinaire de DEHP et quatre de ses métabolites (MEHP, MEHHP,
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MEOHP et MECPP) et leur relation avec la concentration de spermato-
zoïdes, le pourcentage de spermatozoïdes mobiles ou de forme normale. Chez
la majorité des hommes (236/349), la concentration de spermatozoïdes est
supérieure à 20 millions par ml alors que pour la mobilité et le pourcentage de
spermatozoïdes normaux la majorité des hommes présente des valeurs abais-
sées. Il existe une grande variabilité dans les concentrations de phtalates dans
les urines avec des valeurs élevées dans le 4e quartile. Le seul résultat signifi-
catif témoigne d’une augmentation du risque de présenter une diminution de
la concentration de spermatozoïdes entre le 1er et 2e quartile de la concentra-
tion urinaire en phtalates. L’absence d’un effet dose (significativité non
retrouvée) pour les fortes concentrations en phtalates limite nettement ce
résultat. Les auteurs concluent en l’absence de relations entre la concentra-
tion urinaire des métabolites des phtalates dosés et les paramètres du sperme
étudiés. Ils suggèrent que le type de population d’hommes inféconds avec une
cause plurifactorielle de l’infécondité pourrait biaiser les résultats.

L’étude de Won Han (Han et coll., 2009), si elle n’étudie pas les paramètres
du sperme, met en évidence, chez 99 hommes jeunes (20-25 ans) en bonne
santé, la présence de phtalates et métabolites dans plus de 90 % des plasma
séminaux. Les concentrations moyennes sont de 0,61 mg/l pour le DEHP,
1,07 mg/l pour le MEHP, 0,003 mg/l pour le DBP, 0,06 mg/l pour le MBP et
0,39 mg/l pour l’acide phtalique. Cette étude complète les autres travaux
analysant les phtalates et métabolites dans le plasma séminal (Rozati et coll.,
2002 ; Zhang et coll., 2006) qui retrouvaient un lien entre certains paramètres
du sperme et la concentration de phtalates dans le plasma séminal. La mesure
des phatalates dans le plasma séminal apparaît une piste intéressante qui
mériterait d’être explorée sur de grandes séries en rapportant la concentration
des xénobiotiques dans ce compartiment aux caractéristiques du sperme et
notamment les caractéristiques nucléaires du gamète mâle.

Tableau 34.II : Études chez l’homme adulte

Référence
Type d’étude
Pays

Population
(milieu étudié)

Métabolites
analysés

Paramètres étudiés Résultats et
commentaires

Rozati et coll., 2002
Cas/témoin
Inde

21 hommes infer-
tiles avec altération
sperme sans
étiologie
32 hommes féconds
avec sperme normal
(plasma séminal)

PE
Féconds :
0,06±0,02 µg/ml
Infertiles :
2,03±0,21 µg/ml

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité, mor-
phologie, ADN

Phtalate chez infer-
tiles corrélation –
avec morphologie
corrélation – ano-
malies tête
corrélation + avec
ADN simple brin
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Référence
Type d’étude
Pays

Population
(milieu étudié)

Métabolites
analysés

Paramètres étudiés Résultats et
commentaires

Duty et coll., 2003a
Transversale
États-Unis

141 hommes Labo-
ratoire andrologie
Exploration
infécondité
(Urines)

MEP, MMP
(100 % des sujets)
MEHP, MBP
(75 % des sujets)
MBzP, MINP, MCHP
(95 % des sujets)

ADN des spermato-
zoïdes : test de la
Comète

Interquartile MEP
corrélation + avec
longueur de la
comète

Duty et coll., 2003b
Transversale
États-Unis

168 hommes
Laboratoire
andrologie
Exploration
infécondité
Résultats identiques
après exclusion
Azoospermes et
diabétiques
(Urines)

MEP (100 % des
sujets)
MMP, MBP, MBzP
(95 % des sujets)
MEHP (75 % des
sujets)

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité, mor-
phologie

MBP>médiane :
×2,4 risque d’avoir
% mobiles bas
Tertile MBzP OR↑
concentration basse
(1, 1,4, 5,5 ;
p=0,02)
Tertile MBP OR↑
concentration basse
(1, 1,4, 3,3 p=0,07)
Tertile MBP OR↑
mobilité
(1, 1,8, 3,0 ;
p=0,02)
Dose réponse

Duty et coll., 2005
Transversale
États-Unis

295 hommes
Laboratoire
andrologie
Exploration
infécondité
(Urines)

MEP
(100 % des sujets)
MBP
(99 % des sujets)
MBzP, MMP, MEHP
(95 % des sujets)

Hormones : LH,
FSH, inhibine, testo-
stérone, TEBG,
testostérone libre

MBzP corrélée
négativement à FSH
MBP corrélée positi-
vement avec l’inhi-
bine

Jönsson et coll.,
2005 Transversale
Suède

234 hommes jeunes
conscrits
service militaire
(Urines)

MEP, MBP, MBzP,
MEHP, acide phta-
lique concentration
dans le même ordre
que population amé-
ricaine

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité, mor-
phologie Hormones :
FSH, LH, TEBG,
testostérone, inhi-
bine

MBP, MBzP, MEHP :
pas de relation avec
paramètres étudiés
Haut quartile MEP
↑ volume des
testicules
↓ CASA mobilité
↓ LH
Haut quartile acide
phtalique →
↑ volume des
testicules
↑ % mobiles
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Référence
Type d’étude
Pays

Population
(milieu étudié)

Métabolites
analysés

Paramètres étudiés Résultats et
commentaires

Zhang et coll., 2006
Transversale
Shanghaï

52 hommes
Institute of planned
parenthood research
(pas de précision)
(Plasma séminal)

DEP, DBP, DEHP
(100 % des
échantillons)
DEP : 0,47 mg/l
DBP : 0,16 mg/l
DEHP : 0,28 mg/l
médiane 0,30
(0,08-1,32) µg/l

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité, mor-
phologie

Les 3 : corrélation +
avec temps
liquéfaction
DBP, DEHP : corré-
lation – avec
volume

Pan et coll., 2006
Cas/témoin
Shanghaï

74 exposés travail
plastique
63 non exposés
(Urines)

MEHP et MBP :
tous les échantillons
sauf 1 non exposé
Exposés vs non
exposés
MBP : 644,3 vs
129,6 µg/g creat
MEHP : 567,7 vs
5 ,7 µg/g creat

Hormones
LH FSH, testosté-
rone libre, E2

Testostérone libre :
exposés et non
exposés
8,4±1,5 vs
9,7±1,4 pg/ml
corrélation – total
phtalates (r=-0,26,
p=0,02)
corrélation – MEHP
(p<0,01)

Hauser et coll.,
2006
Transversale
États-Unis

463 hommes
Laboratoire
andrologie
Extension étude de
2003 et 2004
(Urines)

MEP (100 %), MBP
(97 %), MBzP
(94 %), MMP
(76 %), MEHP
(83 %), MEHHP et
MEOHP (95 %)

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité,
morphologie
Groupe référence :
hommes avec les 3
paramètres normaux
(normes OMS)

MBP ↑ quartile :
↑ OR concentration
basse
(1, 3,1, 2,5, 3,3)
MBP : ↑ OR mobi-
lité basse
(1, 1,5, 1,5, 1,8)
MBzP (plus haut
quartile) :↑ OR
concentration basse
(1, 1,1, 1,1, 1,9)

Hauser et coll.,
2007 Transversale
États-Unis

379 hommes
Laboratoire
andrologie
Avril 2000 – mai
2004
(Urines)

MEP (100 %), MBP
et MBzP (90 %),
MMP et MEHP
(75 %), MEHHP et
MEOHP (95 %)

ADN des spermato-
zoïdes : test de la
comète

MEP, MBzP, MBP
associés à dom-
mage ADN
MEP ↑ :
↑ extension comète,
MEHP ↑ :
↑ extension comète,
% ADN dans queue
comète
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Référence
Type d’étude
Pays

Population
(milieu étudié)

Métabolites
analysés

Paramètres étudiés Résultats et
commentaires

Hauser et coll.,
2008
Re-analyse
États-Unis

Étude 2006
(sperme)
Étude 2007
(ADN spz)
(Urines)

% MEHP = 100 ×
MEHP/(MEHP +
MEHHP + MEOHP)

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité
Morphologie
ADN des spermato-
zoïdes : test de la
comète

% MEHP chaque
quartile :
OR 1,0, 1,3, 1,6,
1,5
pour mobilité réduite
MEHP associé avec
% queue comète
(altération ADN)
Inverse pour
MEHHP et
MEOHP :
% MEHP meilleur
indicateur métabo-
lisme

Wirth et coll., 2008
Transversale
États-Unis

45 hommes
inféconds
sans cause connue
d’infertilité
(Urines)

MEP, MBP, MiBP,
MBzP, MEHP,
MEOHP et MEHHP
(100 %), MMP
(72 %), MCPP
(89 %)

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité, mor-
phologie

MEP
corrélation –
concentration
corrélation – % mor-
phologie normale
MEP au-dessus
médiane OR : 6,5
(1-43,6) concentra-
tion basse
MCPP au-dessus
médiane OR : 7,6
(1,7-33,3) ; % mor-
phologie normale
basse
DEHP – concentra-
tion limite NS
DEP – % morpholo-
gie normale limite
NS

Herr et coll., 2009
Transversale
Allemagne

349 hommes
consultants pour
infécondité
(Urines)

MEHP
MEHHP
MEOHP
MECPP

Paramètres du
sperme : concentra-
tion, mobilité, mor-
phologie

Pas d’effet
significatif

MEP : Monoéthyl phtalate ; MBP : Monobutyl phtalate ; MBzP : Monobenzyl phtalate ; MMP : Monométhyl phtalate ;
MEHP : Mono-(2-éthylexyl) phtalate ; MEHHP : Mono-(2-éthyl-5-hydroxyhexyl) phtalate ; MEOHP : Mono-(2-éthyl-5-
oxohexyl) phtalate ; CASA : Computer assisted sperm analysis

Effets sur les hormones de la reproduction

À Boston, le groupe de Hauser (Duty et coll., 2005) a étudié les hormones de
la sphère reproductive (FSH, LH, SHBG, testostérone, inhibine, index
d’androgène libre) chez 295 hommes consultant au laboratoire d’andrologie
pour infécondité de couple ainsi que les concentrations urinaires de phtalates
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(MMP, MBP, MEP, MBzP, MEHP). Ils trouvent une relation négative entre
MBzP et FSH et une relation à la limite de la significativité entre MBP et
inhibine. La concentration de MBzP passant du 1er quartile au dernier quar-
tile est associée à une diminution de FSH (OR=0,9 ; IC 95 % [0,84-0,96] ;
p=0,003). Un changement de quartile pour la concentration de MBP
entraîne une augmentation de l’inhibine de 7,33 ng/l (IC 95 % [-0,55-15,21] ;
p=0,07).

Cette étude montre des relations entre certains métabolites et les concentra-
tions de FSH et d’inhibine, mais ces relations ne sont pas du tout le reflet
d’une action délétère des phtalates sur des hormones témoignant avant tout
du bon fonctionnement de la spermatogenèse. Par ailleurs, il faut souligner la
particularité de la population étudiée consultant pour infécondité et chez
laquelle une proportion d’hommes présente des taux de FSH au-dessus de la
limite supérieure de la normale. Enfin, une corrélation négative est retrouvée
entre la concentration en MEHP et celle en testostérone (r=-0,17, p<0,005).

Plus intéressante semble l’étude de type exposés/non exposés réalisée en
Chine (Pan et coll., 2006). Soixante quatorze hommes exposés au sein d’une
usine de PVC au DBP et au DEHP sont comparés à 63 hommes non exposés
appariés sur l’âge et la consommation tabagique. Les concentrations urinaires
des métabolites MBP (DBP) et MEHP (DEHP) et les concentrations plasma-
tiques de FSH, LH, testostérone et œstradiol sont déterminées. Le MBP et le
MEHP sont détectés chez tous les hommes à l’exception d’un homme non
exposé. Les travailleurs exposés ont des taux de MBP et MEHP significati-
vement plus élevés que les non exposés, traduisant ainsi la réalité de l’exposi-
tion (respectivement 644,3 versus 129,6 µg/g de créatinine pour MBP et 565,7
versus 5,7 µg/g de créatinine pour le MEHP). Une corrélation négative entre
la concentration en testostérone et la concentration urinaire de MBP (r=-
0,24 ; p=0,006) et MEHP (r=-0,24 ; p=0,005) est mise en évidence. Les
exposés ont un taux de testostérone significativement plus bas que les non
exposés (8,4±1,5 versus 9,7±1,4 µg/l, p=0,019). La corrélation négative avec
la testostérone est en accord avec celle retrouvée dans l’étude de Duty (Duty
et coll., 2005). A l’inverse, l’étude de Jönsson rapportée au-dessus n’a pas mis
en évidence de corrélation entre les phtalates urinaires et la testostérone.

Études chez la femme

Une seule étude citée plus haut (Huang et coll., 2009) a cherché à évaluer les
conséquences d’une exposition in utero aux phtalates sur le développement de
l’appareil génital des nouveau-nés de sexe féminin. D’autres études s’intéres-
sant à la fertilité et l’appareil reproducteur de la femme ont évalué les risques
de puberté précoce ou d’endométriose en relation avec les concentrations
plasmatiques ou urinaires de phtalates ou de leurs métabolites.380
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Puberté précoce

Parce qu’une forte incidence de thélarche prématuré (développement mam-
maire avant l’âge de 8 ans sans autre manifestation de puberté) est observée
sur l’île de Porto Rico depuis plusieurs décennies, des chercheurs ont comparé
un groupe de 41 filles atteintes, d’âge médian 20 mois, à un groupe témoin de
35 filles ayant consulté dans les mêmes hôpitaux pour des soins généraux
pédiatriques et d’âge médian de 46 mois (Colón et coll., 2000). À partir de
dosages sanguins, ils ont observé des niveaux de phtalates plus élevés dans le
groupe des fillettes atteintes que dans le groupe témoin. La validité de cette
observation a cependant été très critiquée par d’autres auteurs en raison de
contamination possible du matériel utilisé pour réaliser les dosages sanguins
(Hauser et Calafat, 2005). D’autres études plus récentes ont ainsi tenté
d’examiner l’association entre l’exposition aux phtalates et le risque de
puberté précoce chez les filles en utilisant des dosages urinaires de métabolites
de phtalates.

Lomenick et coll. (2010) ont recruté 28 filles atteintes de puberté précoce
centrale (CPP, défini dans cette étude par un développement mammaire, la
présence de poils pubiens entre 2 et 8 ans et des tests hormonaux) et 28 filles
sans CPP de même âge et groupe ethnique. L’âge moyen des filles était
d’environ 7 ans et 71 % des fillettes étaient d’origine caucasienne. L’étude n’a
pas observé de différence de concentration urinaire entre les deux groupes de
fillettes pour les 9 métabolites de phtalates analysés (MBP, MEP, MBzP,
MCPP, MECPP, MEHHP, MEHP, MEOHP, MIBP). Une étude taïwanaise
(Chou et coll., 2009) a dosé 4 métabolites (MMP, MBP, MBzP, MEHP) de
phtalates dans les urines de 26 fillettes atteintes de CPP (défini par un déve-
loppement mammaire avant 8 ans, une croissance osseuse avancée et des tests
hormonaux), de 30 fillettes atteintes de thélarche prématuré isolé (dévelop-
pement mammaire uniquement) et de 33 fillettes témoins (sans signe phy-
sique de développement pubertaire) recrutées lors d’examens médicaux sco-
laires. L’âge moyen des fillettes était respectivement de 8,0, 6,7 et 8,2 ans.
L’étude n’a montré aucune différence des niveaux urinaires entre le groupe de
fillettes CPP et le groupe de fillettes témoins. En revanche, une concentration
de MMP plus élevée a été observée chez les fillettes avec un thélarche
prématuré en comparaison du groupe témoin. Outre les effectifs modestes et
les critères variables de définition de puberté précoce présentés par ces deux
études, une autre limite importante est le caractère rétrospectif du prélève-
ment urinaire recueilli pour mesurer l’exposition potentiellement mise en
cause dans l’apparition précoce de signes de puberté.

L’étude de Wolff et coll. (2010) à partir de trois sites d’étude aux États-Unis a
examiné le poids, la taille, le développement mammaire et la pilosité
pubienne de fillettes âgées de 6 à 9,5 ans ; un prélèvement urinaire a été
obtenu pour 1 151 fillettes (93 %) ; différentes informations ethniques, socio-
démographiques, médicales et d’exposition ont été obtenues par un question-
naire complété par les parents. Un an après, lors d’une deuxième visite, le
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poids, la taille, le développement mammaire (n=985) et la pilosité pubienne
(n=967) ont été examinés à nouveau pour la majorité de ces fillettes. Neuf
métabolites urinaires de phtalates étaient dosés distinguant les molécules de
haut poids moléculaire (MBzP, MCPP, MEHP, MEOHP, MEHHP, MECPP)
de celles de faible poids moléculaire (MEP, MBP, MIBP). Comme attendu, les
métabolites étaient détectés dans la plupart des échantillons urinaires. Les
auteurs ont observé que la somme des concentrations de phtalates de faible
poids moléculaire était associée positivement (mais de force faible) avec les
stades de développement mammaire et de pilosité pubienne. En revanche,
une association négative était observée entre la somme des concentrations de
phtalates de haut poids moléculaire et les stades de pilosité pubienne. Les
auteurs concluent que les composés qui possèdent une activité hormonale et
qui sont retrouvés à des concentrations élevées aujourd’hui, comme les phta-
lates, peuvent jouer un rôle (même faible) dans le développement pubertaire.
Ces composés étant ubiquistes, ce faible rôle pourrait concerner une propor-
tion significative de la population. Les auteurs précisent que le rôle attendu
des phtalates sur le développement pubertaire n’était pas évident au vu des
effets divergents de ces composés en toxicologie animale. L’effet opposé,
suggéré dans cette étude, entre les molécules de phtalates de haut et de faible
poids moléculaire sur le développement pubertaire (pilosité pubienne) n’a pas
pu être expliqué par les auteurs. Ils notent cependant que les modalités et
l’intensité des expositions ambiantes (air, poussières...) diffèrent selon les
deux groupes de molécules. Les auteurs ajoutent que la période péripubertaire
n’est probablement pas la seule fenêtre d’exposition critique pour le dévelop-
pement pubertaire ; les expositions pendant la grossesse et postnatales pour-
raient exercer un effet sur le développement de l’enfant. Finalement, les
résultats de cette étude doivent être confirmés par d’autres études pour être
concluants. Les mécanismes d’action et les périodes critiques d’exposition à
ces composés sur le développement pubertaire devront de plus être élucidés.

Endométriose

Trois études évaluant l’impact possible d’une exposition des femmes aux
phtalates sur le risque d’endométriose ont été répertoriées (Cobellis et coll.,
2003 ; Reddy et coll., 2006 ; Itoh et coll., 2009) (tableau 34.III).

L’étude italienne de Cobellis et coll. (2003) a inclus 35 femmes atteintes de
lésions endométriosiques et 24 femmes sans endométriose diagnostiquée.
Elles ont été recrutées parmi des femmes consultant pour des problèmes de
kystes ovariens ou de douleurs pelviennes régulières, mais sans difficulté a
priori de reproduction. À partir de dosages sanguins, l’étude a mis en évidence
la présence de DEHP et MEHP pour la majorité des femmes. Elle montrait un
niveau médian de DEHP plus élevé dans le groupe des femmes atteintes
d’endométriose (0,57 mg/l) que dans le groupe des femmes en bonne santé
(0,18 mg/l). En revanche, aucune différence des niveaux médians n’a été382
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observée pour le MEHP, impliquant une absence de corrélation entre les
niveaux des deux composés pour cette étude.

L’étude indienne de Reddy et coll. (2006) a inclus 49 femmes infertiles
atteintes d’endométriose pelvienne diagnostiquée par cœlioscopie à l’hôpital,
ainsi que 38 femmes infertiles et 21 femmes fertiles ayant subi une cœliosco-
pie pour d’autres problèmes gynécologiques. À partir de dosages sanguins,
l’étude a montré des niveaux moyens de DEHP, DNOP, BBP et DBP plus
élevés dans le groupe des femmes atteintes d’endométriose (respectivement
2,44, 3,32, 0,66 et 0,44 mg/l) que dans les deux groupes de femmes sans
endométriose observant ainsi des niveaux moyens similaires. Une tendance à
l’augmentation des niveaux sanguins pour ces composés était suggérée avec le
degré de sévérité d’endométriose.

Ces deux études suggérant un lien positif entre l’exposition à plusieurs phtala-
tes et le risque d’endométriose possèdent cependant quelques limites impor-
tantes. Elles s’appuient sur des dosages sanguins de phtalates qui ont une
demi-vie très courte (<1 heure pour le DEHP). La mesure de l’exposition
rétrospective, au moment de l’examen clinique, est ainsi problématique. De
plus, les phtalates dosés peuvent être issus du matériel utilisé pour les prélève-
ments sanguins. Cobellis et coll. (2003) précisent par exemple que le prélève-
ment sanguin a pu avoir lieu le jour précédent la chirurgie cœlioscopique,
pouvant suggérer une contamination des prélèvements pour ces patientes.
Aucune autre information permettant d’exclure une contamination, différen-
tielle ou non, des prélèvements sanguins n’est apportée par ces deux études.
De plus, les résultats de ces deux études sont descriptifs et ne tiennent pas
compte de facteurs de confusion possibles, excepté l’âge des femmes.

Une troisième étude (Itoh et coll., 2009) a proposé d’évaluer l’association
entre les dosages urinaires de phtalates et le degré de sévérité d’endométriose
parmi 137 femmes japonaises en âge de procréer, ayant consulté pour inferti-
lité et ayant subi un examen cœlioscopique. Les participantes étaient inter-
viewées avec un questionnaire standardisé permettant de prendre en compte
différents facteurs de confusion. Les premières urines du matin étaient
recueillies avant la cœlioscopie. L’étude a montré que les 6 métabolites analy-
sés dans les urines (MEP, MBP, MEHP, MEHHP, MEOHP, MBzP) étaient
retrouvés dans tous les échantillons ou presque (97 % pour le MBzP). Les
niveaux médians les plus élevés de ces métabolites étaient observés chez les
patientes atteintes d’endométriose les plus sévères. Les analyses prenant en
compte les variabilités individuelles de dilution urinaire (avec la créatinine)
n’ont cependant pas mis en évidence de relation dose-réponse.

En résumé, les résultats de cette troisième étude ne confirment pas ceux
suggérés par les études italienne et indienne. Les preuves de l’existence
possible d’un lien entre phtalates et endométriose sont à ce jour très limitées.
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Tableau 34.III : Études des relations entre phtalates et effets sur l’appareil
reproducteur femelle

Référence
Type d’étude
Pays

Effet étudié Population Composés
dosés
(matrice)

Résultats et commentaires

Colón et coll.,
2000
Cas-témoins
Porto-Rico

Thélarche
précoce

41 filles attein-
tes (20 mois)/
35 témoins
(36 mois)

DEHP (sérum) Niveaux plus élevés chez les fillettes
atteintes
Étude controversée

Lomenick et
coll., 2010
Cas-témoins
États-Unis

Puberté pré-
coce centrale
(CPP)

28 filles
atteintes/28
témoins

MBP, MBzP,
MCPP,
MECPP,
MEHHP,
MEHP,
MEOHP, MEP,
MIBP (urines)

Niveaux urinaires comparables entre les
deux groupes
Mesure d’exposition rétrospective (prélève-
ment urinaire à l’inclusion)

Chou et coll.,
2009
Cas-témoin
Taïwan

Puberté pré-
coce centrale
(CPP)

26 filles
atteintes/30
thélarche pré-
coce isolé /33
témoins

MMP, MBP,
MBzP, MEHP
(urines)

Aucune différence entre les groupes CPP
et témoins
Niveaux de MMP plus élevés chez le
groupe thélarche prématuré vs groupe
témoin
Mesure d’exposition rétrospective

Wolff et coll.,
2010
Cohorte
États-Unis

Développe-
ment mam-
maire et pilo-
sité pubienne

Environ 1 000
fillettes

MBzPa,
MCPPa,
MEHPa, MEO-
HPa, MEHHPa,
MECPPa

MEPb, MBPb,
MBPb (urines)

Somme des niveaux de phtalates de faible
poids moléculaire corrélée positivement
(force faible) avec les stades de dévelop-
pement mammaire et de pilosité pubienne
Somme des niveaux de phtalates de haut
poids moléculaire corrélée négativement
aux stades de pilosité pubienne

Cobellis et
coll., 2003
Cas-témoin
Italie

Endométriose 35 femmes
atteintes/24
témoins

DEHP, MEHP
(sang)

Niveaux DEHP plus élevés chez les fem-
mes atteintes. Pas de différence pour le
MEHP
Exposition rétrospective
Contamination par matériel utilisé ?
Absence de prise en compte de facteurs
de confusion

Reddy et coll.,
2006
Cas-témoin
Inde

Endométriose 49 femmes
atteintes/59
témoins

DEHP, DBP,
BBP, DNOP,
DEHP (sang)

Niveaux augmentés avec degré de sévé-
rité. Pas de différence entre cas et
témoins
Exposition rétrospective
Absence de prise en compte de facteurs
de confusion

Itoh et coll.,
2009
Transversale
Japon

Endométriose 137 femmes
atteintes et
infertiles

MEP, MBP,
MEHP,
MEHHP,
MEOHP,
MBzP (urines)

Pas de relation entre niveaux urinaires et
degré de sévérité
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Référence
Type d’étude
Pays

Effet étudié Population Composés
dosés
(matrice)

Résultats et commentaires

Huang et coll.,
2009
Transversale
Taïwan

Distance
anogénitale

31 fillettes MBP/MEHP
(urine mères
(n=65) et
liquide
amniotique)

Distance anogénitale plus courte chez les
filles les plus exposées
Plus grande sensibilité des fœtus féminins
à un effet anti-androgène des phtalates ?

a Haut poids moléculaire ; b Faible poids moléculaire

En conclusion, les études réalisées chez l’homme ou la femme montrent que
certains phtalates sont retrouvés dans les urines, le plasma sanguin, et égale-
ment dans le plasma séminal.

Une étude (Swan et coll., 2008) a montré pour la première fois une relation
entre les métabolites (MEP, MBP, MEHP) et en particulier les métabolites
oxydés (MEHHP, MEOHP), et la distance anogénitale chez le garçon à la
naissance.

Chez les fillettes, un effet sur la puberté précoce a été essentiellement analysé
et les résultats restent divergents.

Il y a, à ce jour, des preuves très limitées pour conclure à l’existence d’un rôle
des phtalates sur la survenue des anomalies de l’appareil génital du petit
garçon (hypospadias, cryptorchidie). D’autres études sont nécessaires pour
confirmer ou infirmer le rôle possible de l’exposition aux phtalates sur la
distance anogénitale et sur le risque de puberté précoce (en particulier chez
les fillettes).

La majorité des études chez l’homme adulte retrouvent un lien entre les
concentrations de phtalates et une altération des paramètres du sperme dont
la concentration et la morphologie des spermatozoïdes ainsi qu’une augmen-
tation de la fragmentation de l’ADN du gamète mâle. Cependant, quelques
études ne mettent pas en évidence d’effets des phtalates sur les paramètres du
sperme. Par ailleurs, une étude de type exposé/non exposé met en évidence
une relation entre des concentrations élevées de phtalates et des concentra-
tions basses de testostérone.

Il faut souligner la difficulté de réaliser une synthèse tant sont différentes les
modalités des études (transversale, cas/témoin, exposé/non exposé), les popu-
lations étudiées, la méthodologie des dosages et leurs limites de détection
ainsi que dans les critères de jugement (end points) pris en compte. Par ailleurs,
ces études s’intéressent aux phtalates et n’abordent pas les autres facteurs
xénobiotiques auquels les hommes pourraient être exposés. Il semblerait sou-
haitable de pouvoir réaliser de larges études prenant en compte comme critère
de jugement les paramètres de la fonction de reproduction comme les aspects
quantitatifs mais également qualitatifs du gamète mais en recherchant l’expo-
sition à plusieurs xénobiotiques et facteurs de risques pour la spermatogenèse.
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Peu d’études ont évalué le rôle possible de l’exposition aux phtalates sur la
santé reproductive des femmes. Seul le risque d’endométriose a été spécifi-
quement évalué et les preuves apportées par ces quelques études de l’existence
possible d’un lien entre phtalates et endométriose sont insuffisantes. Les effets
de l’exposition aux phtalates sur la fonction ovulatoire et certains niveaux
hormonaux (œstradiol, progestérone, LH, FSH) suggérés dans les études
animales ne sont pas relatés chez la femme.
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35
Études chez les animaux mâles

De nombreuses études de toxicologie ont été publiées sur les phtalates,
notamment le DEHP et le DBP. Des études de référence ont permis la
définition de la dose journalière tolérable (DJT) pour ces substances. La
plupart des études ont été menées avec des doses élevées, sur des périodes
d’exposition variables et par voie orale (gavage) chez le rat. Des effets ont été
recherchés pour de nombreux paramètres phénotypiques. Quelques études
ont été réalisées chez des primates non humains.

Études de références pour détermination de la DJT

Quatre études de références ont servi pour les évaluations de risques liés au
DBP et au DEHP par la CPSC et l’EFSA (David et coll., 2000 ; Wolfe et
Layton, 2003 ; Lee et coll., 2004 ; Mahood et coll., 2007). Pour le DBP,
l’étude de Lee et coll. (2004) et celle de Mahood et coll. (2007) ont adressé
les effets d’une exposition in utero et/ou postnatale respectivement chez le rat
Sprague-Dawley et Wistar. Pour le DEHP, l’étude de David et coll. (2000) a
utilisé des rats Fisher âgés de 4 semaines et exposés pendant 2 ans, et celle de
Wolfe et Layton (2003) a documenté les effets du DEHP sur plusieurs généra-
tions chez le rat Sprague-Dawley.

Dans l’étude de David et coll. (2000), les rats sont exposés à des doses de
DEHP de 100 à 12 500 mg/kg de nourriture à partir de la puberté et pendant
104 semaines. Seule la dose la plus forte diminue le poids testiculaire et induit
une aspermatogenèse bilatérale (dès 78 semaines). La dose de 500 mg/kg
augmente la survenue d’aspermatogenèse chez les animaux âgés (104 semai-
nes). La dose de 500 mg/kg (29-36 mg/kg/j) est considérée comme NOAEL.

L’étude multigénérationnelle de Wolfe et Layton (2003) identifie une toxicité
testiculaire dès la dose de 300 mg/kg (23 mg/kg/j pour F0 et 14 mg/kg/j pour
F1 et F2) de DEHP dans la nourriture. À cette dose, une atteinte testiculaire
est notée chez les animaux des générations F1 et F2. Une pathologie des
organes sexuels mâles accessoires (vésicules séminales, prostate, épididyme)
est également associée à cette dose. Une baisse de la fertilité n’est rapportée
que pour les doses de 7 500 mg/kg (F1, F2 et F3) et 10 000 mg/kg (F0 et F1)
selon les paramètres analysés (spermatogenèse, sex ratio des descendants,
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nombre de petits par portée...). La dose sans effet pour la toxicité testiculaire
proposée est de 100 mg/kg (8 mg/kg/j en F0 et 5 mg/kg/j en F1 et F2).

L’étude de Lee et coll. (2004) concerne les effets d’une exposition au DBP de
20 à 10 000 mg/kg de nourriture pendant la période périnatale du 15e jour de
gestation au sevrage, au 21e jour postnatal. À la dose de 2 000 mg/kg, une
agrégation des cellules de Leydig et une perte de cellules germinales sont
notées respectivement au 21e jour et à 11 semaines (adulte). Une atteinte
épididymaire est également rapportée. Ces effets se retrouvent chez quelques
animaux dès la dose de 200 mg/kg. Un retard de développement des sperma-
tocytes est évident au 21e jour dès la dose de 20 mg/kg. À 11 semaines, le
poids du testicule, de l’épididyme, de la prostate ou des vésicules séminales ne
semble pas affecté.

L’étude du groupe de Sharpe (Mahood et coll., 2007) recense différents
paramètres précédemment quantifiés dans les travaux de ce groupe et affectés
par une exposition strictement fœtale (du jour 13 à 21) tout au long de
l’organogenèse testiculaire en réponse à différentes doses de DBP de 4 à
500 mg/kg/j administrées par gavage. Les paramètres précoces tels que la
formation d’agrégat de cellules de Leydig, l’apparition de gonocytes multinu-
cléés et la sécrétion de testostérone analysés en fin de vie fœtale (jour 21) sont
altérés significativement dès la dose de 100 mg/kg/j. Des paramètres mesurés
plus tardivement (adulte) tels que les mesures de fertilité et le taux de
cryptorchidisme ne sont affectés qu’à la dose de 500 mg/kg/j. Cette étude
révèle également que la disparition de l’épithélium germinal dans certains
tubules et l’apparition de foyer dysgénésique (agrégat mal ordonné de plu-
sieurs types cellulaires différents) est retrouvée dans des testicules scrotaux dès
la dose de 100 mg/kg/j. Pour plusieurs paramètres, une tendance (non signifi-
cative) est observée à la dose de 20 mg/kg/j peut-être du fait du nombre
modéré de portées analysées (5 à 9). Cette étude est très détaillée et axée
spécifiquement autour du développement testiculaire. Les auteurs proposent
que les paramètres mesurés en fin de vie fœtale soient les meilleurs indices
reflétant une exposition aux phtalates.

Études chez les rongeurs et lagomorphes

La plupart des études chez les rongeurs ont été menées avec des doses élevées.
De nombreux effets ont été recherchés sur des périodes d’exposition variables
et avec différents phtalates. Les tableaux 35.I et 35.II résument les principaux
paramètres phénotypiques affectés avec les deux phtalates DEHP et DBP.

La très grande majorité des études chez l’animal ont été réalisées par gavage
par voie orale durant la gestation et rapportent des effets sur les trois princi-
paux types cellulaires du testicule : cellules de Leydig, cellules de Sertoli et
cellules germinales.390
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Tableau 35.I : Paramètres phénotypiques affectés dans les études pour le DEHP

Paramètres phénotypiques Espèces/Lignée Doses (mg/kg/j)/Périodes Références

Modifications des paramètres
morphologiques
Poids testicules, épididymes,
prostate, vésicules séminales

Rat
Sprague-Dawley
Lapin Dutch-belted
Rat Wistar
Rat Long-Evans
Rat Sprague-
Dawley castré +
testostérone

10-900
Gestation/postnatal

Gray et coll., 2000
Higuchi et coll., 2003
Botelho et coll., 2009
Gray et coll., 2009
Noriega et coll., 2009
Vo et coll., 2009b
Lee et Koo, 2007

Modification des paramètres
spermatiques
Concentration
Rendement
Mobilité %

Rat
Sprague-Dawley
Lapin Dutch-belted

10-900
Gestation/postnatal

Higuchi et coll., 2003
Vo et coll., 2009a
Noriega et coll., 2009

Anomalies
Distance anogénitale
Cryptorchidie
Hypospadias
Âge à la séparation du prépuce

Rat
Sprague-Dawley
Rat Long-Evans

10-1 250
Gestation/postnatal

Gray et coll., 2000
Howdeshell et coll.,
2007
Lin et coll., 2008
Culty et coll., 2008
Vo et coll., 2009a
Gray et coll., 2009
Noriega et coll., 2009
Vo et coll., 2009b

Altérations des taux
hormonaux
Testostérone
LH, FSH, E2, Insl3

Rat
Sprague-Dawley
Rat Long-Evans
Rat Wistar
Lapin Dutch-belted

10-1 250
Gestation/postnatal

Akingbemi et coll., 2001
Higuchi et coll., 2003
Borch et coll., 2004
Akingbemi et coll., 2004
Howdeshell et coll.,
2007
Lin et coll., 2008
Culty et coll., 2008
Vo et coll., 2009a
Vo et coll., 2009b
Noriega et coll., 2009
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Tableau 35.II : Paramètres phénotypiques affectés dans les études pour le DBP

Paramètres phénotypiques Espèces/Lignée Doses (mg/kg/j)/Périodes Références

Modifications des paramètres
morphologiques
Poids testicules, épididymes,
prostate, vésicules séminales

Rat Long-Evans
(ORL)
Rat Wistar
Rat
Sprague-Dawley
Rat Sprague-
Dawley
(hypothyroi-dien/PTU)
Rat Sprague-
Dawley castré +
testostérone

50-750
Gestation/postnatal

Johnson et coll., 2008
Zhu et coll., 2009
Drake et coll., 2009
Martino-Andrade et
coll., 2009
Welsh et coll., 2009
MacLeod et coll., 2010
Saillenfait et coll., 2008
Lee et coll., 2008
Lee et Koo, 2007
Boekelheide et coll.,
2009

Modification des paramètres
spermatiques
Concentration
Rendement
Mobilité %

Rat Wistar 500-1 500
Adulte

Nair et coll., 2008

Anomalies
Distance anogénitale
Cryptorchidie
Hypospadias
Âge à la séparation du prépuce

Rat Wistar
Rat Sprague-
Dawley

100-750
Gestation

Fisher et coll., 2003
Howdeshell et coll.,
2007
Saillenfait et coll., 2008
Scott et coll., 2008
Martino-Andrade et
coll., 2009
Welsh et coll., 2009
Struve et coll., 2009
Zhu et coll., 2009
Scarano et coll., 2009
Drake et coll., 2009
MacLeod et coll., 2010

Altérations des taux
hormonaux
Testostérone
LH, FSH, Insl3

Rat Wistar
Rat Sprague-
Dawley

100-500-1 500
Gestation/postnatal
Adulte

Fisher et coll., 2003
Howdeshell et coll.,
2007
Scott et coll., 2008
Nair et coll., 2008
Johnson et coll., 2008
Drake et coll., 2009
Struve et coll., 2009
Martino-Andrade et
coll., 2009
Alam et coll., 2010
MacLeod et coll., 2010

392

Reproduction et environnement



Effets in utero sur le testicule fœtal
De nombreux travaux signalent de manière cohérente : une agrégation des
cellules de Leydig et la diminution de la production de testostérone et d’Insl3
de ces cellules ; une augmentation du diamètre des cordons testiculaires ;
l’apparition de gonocytes (cellules germinales fœtales) multinucléés. Notons
immédiatement que le mode typique d’administration des phtalates, sous
forme de bolus quotidiens par gavage par voie orale ou intubation gastrique,
produit à peu près les mêmes effets que l’exposition via la nourriture à dose
équivalente, au moins pour le DBP (Struve et coll., 2009). Par ailleurs, il a été
démontré que le DEHP passe efficacement la barrière placentaire et atteint les
gonades chez le rat en administrant du DEHP radioactif par voie orale aux
rates gestantes (Stroheker et coll., 2006). On estime que de 2 à 5 % de la
radioactivité totale du fœtus se retrouvent au niveau des gonades.

Effets sur les cellules de Leydig

Concernant les cellules de Leydig, une diminution de la production de testosté-
rone testiculaire en fin de vie fœtale est rapportée de manière quasi-
systématique chez le rat. Ainsi, chez le rat de lignée Wistar, l’administration de
500 mg/kg/j de DBP à la femelle gestante diminue la testostérone intra-
testiculaire du fœtus de manière drastique (Fisher et coll., 2003 ; Scott et coll.,
2008 ; Drake et coll., 2009 ; Martino-Andrade et coll., 2009 ; MacLeod et coll.,
2010). L’exposition in utero au DINP (750 mg/kg/j), au DEHP (750 mg/kg/j),
ou au DIBP (600 mg/kg/j) induit un effet semblable (Borch et coll., 2004 ;
Boberg et coll., 2008). Des doses moindres de DBP (<100 mg/kg/j) ou de
DEHP (150 mg/kg/j) n’inhibent pas de manière visible la production de
testostérone durant la vie fœtale (Drake et coll., 2009 ; Martino-Andrade et
coll., 2009). Cependant, l’administration simultanée de DBP (100 mg/kg/j) et
de DEHP (150 mg/kg/j) induit des effets semblables à une forte dose de DBP
(Martino-Andrade et coll., 2009). Chez le rat de lignée Long-Evans, le DEHP
(750 mg/kg/j) administré du 2e au 20e jour de la gestation inhibe également la
sécrétion de testostérone fœtale au jour 21 (Lin et coll., 2008). Vo et coll.
(2009a) indiquent un effet semblable chez le rat de lignée Sprague-Dawley
lors d’un gavage au DEHP (500 mg/kg/j) du 11e au 20e jour de la gestation.
Des doses plus faibles de DEHP (dès 117 mg/kg/j) diminuent également la
sécrétion de testostérone et de DHT chez le rat Sprague-Dawley. De même,
Struve et coll. (2009) démontrent que le DBP mélangé à l’alimentation des
femelles gestante du 12e au 19e jour de la gestation diminue la testostérone
intra-testiculaire dès les doses équivalentes à 100 mg/kg/j chez le rat Sprague-
Dawley. Toujours dans cette lignée, le DBP ou le DEHP à la dose de
500 mg/kg/j chacun diminuent la sécrétion de testostérone et leurs effets
peuvent se cumuler lorsqu’ils sont administrés du 14e au 18e jour de gestation
(Howdeshell et coll., 2007). Il semble donc largement prouvé que le DBP
et/ou le DEHP administré aux rates gestantes inhibe l’activité stéroïdogène du
testicule fœtal dans diverses lignées de rats. La lignée Sprague-Dawley appa-
raît comme plus sensible que la lignée Wistar.
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Le groupe de Richard Sharpe a longuement étudié le modèle du rat Wistar
gavé avec 500 mg/kg/j de DBP pendant la gestation. Ces auteurs ont ainsi
précisé la fenêtre pendant laquelle le DBP réduit la production de testosté-
rone fœtale. Ainsi, la testostéronémie chute fortement à partir du 17e jour de
gestation et cette diminution se maintient jusqu’au 21e jour de gestation lors
d’une exposition du 13e au 21e jour (MacLeod et coll., 2010). Ils ont égale-
ment montré qu’une courte exposition du 19e au 20e jour est suffisante pour
inhiber la sécrétion de testostérone au jour 21 (Scott et coll., 2008). Cepen-
dant, lors d’une exposition de du 13e au 15e ou du 15e au 17e, on n’observe pas
de diminution de la testostéronémie au jour 21. Il apparaît donc que les effets
sur la production de testostérone fœtale disparaissent rapidement après l’arrêt
du gavage. D’autres auteurs (Akingbemi et coll., 2001) ont gavé des rates de
lignée Long Evans pendant la gestation (du 12e au 21e jour) avec 100 mg/kg/j
de DEHP et observent une diminution de testostéronémie des mâles nés de
ces animaux pendant la puberté (21-35 jours) mais cet effet est transitoire
puisqu’à l’âge adulte (90 jours) le taux de testostérone est restauré. La plupart
des études ayant suivi la production de testostérone pendant la vie postnatale
semble s’accorder sur ce dernier point : à l’âge adulte, les taux plasmatique de
testostérone des mâle traités in utero sont comparables à ceux d’animaux non
exposés (Gray et coll., 2000 ; Fisher et coll., 2003 ; Borch et coll., 2004 ; Gray
et coll., 2009 ; Scarano et coll., 2009). Une baisse de la testostéronémie
pendant la période pubertaire a également été rapportée par Lin et coll.
(2009) chez le rat pour une exposition à des doses relativement faibles de
DEHP (10 mg/kg/j) pendant la gestation. Cependant, cet effet inhibiteur
pendant la période pubertaire n’est pas retrouvé systématiquement (Borch et
coll., 2005).

Les mécanismes responsables de la diminution de la synthèse de testostérone
suivant immédiatement une exposition in utero aux phtalates chez le rat ont
été décrits dans plusieurs études et des résultats concordants décrivent une
diminution de l’expression des enzymes de transport du cholestérol et de
biosynthèse des hormones stéroïdes. Les gènes dont l’expression est diminuée
de manière cohérente avec les effets rapportés et indépendamment de la
nature du phtalate ou de la lignée sont : P450scc (Cyp11a1), StAR, Cyp17a1
et Srb1 (Boberg et coll., 2008 ; Johnson et coll., 2008 ; Drake et coll., 2009 ;
Lin et coll., 2009 ; Struve et coll., 2009 ; Vo et coll., 2009a). Notons que la
diminution de l’expression de la 17bHSD, de SF1 ou du récepteur à LH a
également été notée dans certaines études (Boberg et coll., 2008 ; Lin et coll.,
2008 et 2009). Ce blocage des différentes étapes clefs de la stéroïdogenèse du
testicule fœtal explique probablement l’effet net sur la production de testosté-
rone fœtale mais il n’a pas été démontré que les phtalates ou leurs dérivés
agissaient directement sur l’expression de ces gènes.

Les conséquences d’une inhibition de la synthèse de testostérone fœtale sont
clairement visibles et encore plus fréquemment rapportées chez les rats traités
durant la gestation. Ainsi, différents défauts de masculinisation sont décrits :394
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une diminution de la distance anogénitale, la rétention d’aréoles mammaires
ou de mamelons chez le mâle, la diminution de la longueur du pénis, une
baisse du poids de la prostate, une augmentation des hypospadias et du taux de
cryptorchidie. Une diminution marquée de la distance anogénitale est décrite
dans les jours qui suivent la naissance (Gray et coll., 2000 ; Ema et Miyaki.,
2001 ; Borch et coll., 2004 ; Howdeschell et coll., 2007 ; Lin et coll., 2008 ;
Saillenfait et coll., 2008 ; Scott et coll., 2008 ; Drake et coll., 2009 ; Gray et
coll., 2009 ; Lin et coll., 2009 ; Mac Leod et coll., 2009 ; Martino-Andrade et
coll., 2009 ; Saillenfait et coll., 2009 ; Vo et coll., 2009a ; Yamasaki et coll.,
2009 ; Zhu et coll., 2009). De très nombreuses études ont utilisé ce paramètre
qui représente un marqueur fiable de l’imprégnation androgénique du fœtus et
ne nécessite pas le sacrifice de l’animal. Il a ainsi été montré que ce paramètre
est diminué par divers phatalates, DEHP, DBP, MBP, BBP, DIBP, DnHP
(di-n-hexyl-phtalate) et DCHP (dicyclohexyl-phtalate) et à des doses qui
concordent généralement avec les effets observés sur la sécrétion de testosté-
rone (de 250 à 750 mg/kg/j) chez les trois lignées de rats précédemment citées.
Notons ici que si les doses de l’ordre de 10 mg/kg/j semblent clairement
inefficaces, certains auteurs rapportent un effet du DEHP dès 100 mg/kg/j (Vo
et coll., 2009a) et d’autres auteurs n’indiquent pas d’effet à une dose proche
(Martino-Andrade et coll., 2009). Une explication plausible serait que les
premiers auteurs utilisent la lignée de rat Sprague-Dawley et les seconds, la
lignée Wistar, lignée qui semble moins sensible aux effets des phtalates sur la
stéroïdogenèse. D’autres phtalates (DEP, DMP et dioctyl terephtalate (DEHT
ou DOTP)) à la dose de 750 mg/kg/j chez le rat Sprague-Dawley semblent
inefficaces sur ce paramètre (Gray et coll., 2000). De manière très intéres-
sante, deux études ont délimité finement la période d’exposition minimale
induisant une diminution de la distance anogénitale (Ema et coll., 2001 ;
Scott et coll., 2008) ; cette période du 15e au 17e jour de gestation correspond
à la « fenêtre de programmation mâle », un concept proposé par R. Sharpe.
Ainsi chez le rat Wistar, une exposition au DBP (150-500 mg/kg/j) durant
toute la fin de la vie fœtale (du 13e au 21e jour) ou uniquement pendant la
fenêtre du 15 au 17e jour diminue sensiblement également la distance ano-
génitale bien que dans le second cas la chute de la sécrétion de testostérone
ait été très transitoire. La différenciation et le développement de nombreux
organes du tractus reproducteur mâle sont androgéno-dépendants. Ainsi, une
diminution à la puberté ou à l’âge adulte du poids des vésicules séminales, de
la prostate ventrale et du muscle levator ani-bulbocaverneux sont couram-
ment signalés dans ces études. Un retard de l’âge de la séparation du prépuce,
un indice de la puberté chez le mâle, est parfois rapporté. Une diminution du
poids testiculaire ou épididymaire est également fréquemment décrite mais il
est peu clair si celle-ci fait suite à une atteinte directe du testicule ou est
secondaire à la cryptorchidie.

Une autre hormone produite par les cellules de Leydig durant la vie fœtale,
l’InsL3 (relaxin/insulin like 3) apparaît comme inhibée lors d’une exposition in
utero aux phtalates. La diminution de l’expression de ce gène pendant la vie
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fœtale ou néonatale a été décrite pour des doses de 200 à 750 mg/kg/j chez les
trois lignées de rats en réponse à une exposition in utero au DIBP, au DEHP ou
au DBP (Howdeshell et coll., 2007 ; Boberg et coll., 2008 ; Culty et coll.,
2008 ; Johnson et coll., 2008 ; Lin et coll., 2008 et 2009). Rappelons que cette
hormone permet entre autre la croissance du gubernaculum, un ligament
responsable de la descente des testicules. Il semble donc logique d’attribuer au
moins en partie la cryptorchidie induite par une exposition in utero aux
phtalates à l’inhibition de la sécrétion de cette hormone leydigienne. Notons
ici que pour des doses voisines de l’ordre de 500 mg/kg/j (13-21e jour de
gestation), des taux de presque 100 % de cryptorchidie sont décrits chez le rat
de lignée Wistar alors que seuls 7 à 8 % des rats de lignées Sprague-Dawley
sont atteints (Howdeshell et coll., 2008). Une explication possible à cette
différence serait le taux basal d’Insl3 qui est plus important chez les rats
Sprague-Dawley en comparaison aux animaux de lignée Wistar.

Enfin, des cas drastiques d’agénésie épididymaire sont rapportés en réponse
aux phtalates in utero. Ici, c’est au contraire les rats de lignées Sprague-Dawley
qui semblent plus atteints que les lignées Wistar, respectivement 82 % contre
12 % en réponse à 500 mg/kg/j de DBP (Howdeshell et coll., 2008). Ceci peut
également être expliqué par une sécrétion de testostérone basale plus impor-
tante chez les animaux de lignées Wistar. Il est intéressant de noter ici que
l’épididyme dérive des canaux de Wolf, structure embryonnaire dont le main-
tien et la croissance dépend du taux d’androgènes pendant la vie fœtale. Les
groupes de P. Saunders et R. Sharpe (Welsh et coll., 2009) se sont intéressés à
la croissance de ces canaux en traitant des rats Wistar avec une dose de
flutamide, un anti-androgène (100 mg/kg) et de DPB (500 mg/kg) à partir du
14e jour de gestation. Les auteurs rapportent que la combinaison de ces deux
anti-androgènes induit la régression complète de ces canaux alors que la
flutamide seule n’a que peu d’effet. L’effet décrit est comparable à celui de
souris déficientes pour le récepteur aux androgènes. Il semble donc que le DBP
en combinaison avec la flutamide puisse totalement bloquer la signalisation
androgénique.

La question de la dose sans effet de phtalates a été abordée par la plupart des
études décrivant une exposition in utero et comme décrit ci-dessus, très peu
rapportent un effet à des doses inférieures à 150 mg/kg/j. Notons cependant
que des effets cumulatifs de différents phtalates ont été rapportés. Ainsi
Howdeshell et coll. (2007) montrent des effets du DBP et du DEHP seuls à la
dose de 500 mg/kg/j chez le rat Sprague-Dawley pendant la gestation (14-18e

jour de gestation). Ces effets apparaissent amplifiés lorsque ces deux phtalates
sont administrés simultanément, une augmentation du taux d’hypospadias et
des effets persistant chez l’adulte étant alors notée de manière significative.
Martino-Andrade et coll. (2009) ont adressé une question similaire en utili-
sant cette fois des doses plus faibles de DBP (100 mg/kg/j) et de DEHP
(150 mg/kg/j) chez le rat Wistar. Les auteurs rapportent que seuls ces phtalates
n’ont pas d’effet sur la sécrétion de testostérone ou la distance anogénitale396
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mais qu’en combinaison, ils ont des effets similaires à une dose de 500 mg/kg/j
de DBP, diminuant ces deux paramètres. Cependant, aucun effet persistant
chez l’adulte n’est décrit dans cette dernière expérience. Enfin, citons l’étude
très détaillée de Gray et coll. (2009). Dans leurs travaux, les auteurs ont
exposé au cours de la gestation et au début de la vie postnatale, des rats
Sprague-Dawley à des doses allant de 11 à 300 mg/kg/j de DEHP et ont
analysé l’âge de la séparation du prépuce, la persistance d’aréoles mammaires,
les anomalies testiculaires (lésions), les anomalies de l’épididyme, des vésicu-
les séminales du ligament du gubernaculum et rassemblé toutes ces lésions de
l’appareil reproducteur mâle sous l’appellation de « syndrome des phtalates ».
Les auteurs ont également analysé tous les animaux issus de toutes les portées
(en général un effectif de plus 70 rats issus d’au moins 10 portées) alors que
dans la plupart des autres études seuls quelques animaux par portée sont
analysés (en moyenne 10 au total). Gray et coll. (2009) rapportent alors un
effet statistiquement significatif du DEHP sur ce syndrome dès la dose de
11 mg/kg/j. À cette dose, environ 10 % des animaux présentent des malfor-
mations du tractus reproducteur mâle (8/71) et près de 50 % des rats à la dose
de 300 mg/kg (38/74) mais aucun des animaux temoins (0/83) n’est atteint.
Dans ces travaux, les auteurs ont dosé le MEHP, un métabolite du DEHP, dans
le fluide amniotique et observent des taux de 7,2, 68 et 2 324 ng/ml respecti-
vement chez les animaux témoins et les animaux exposés à 11 et 300 mg/kg/j
de DEHP. Il semble donc que chez le rat, une partie des animaux soit affectée
par des doses relativement faibles correspondant à un équivalent de 68 ng/ml
de MEHP circulant. Cette étude pousse à l’extrême la notion d’analyse
statistique mais dans plusieurs autres travaux une exposition in utero à des
doses de 10 à 100 mg/kg/j de phtalates ne modifie pas significativement un
paramètre mais augmente sa dispersion spécifiquement chez les animaux
traités. Bien qu’il soit difficilement concevable de réaliser régulièrement des
études aussi détaillées, il semble que certaines sous-populations puissent être
plus sensibles.

De manière intéressante, le groupe de R. Sharpe a identifié un paramètre
pouvant accroître la sensibilité in utero aux phtalates (Drake et coll., 2009).
Dans cette étude, les auteurs ont gavé des rates gestantes (lignée Wistar,
13-21e jour de gestation) avec 100 ou 500 mg/kg/j de DBP et/ou 0,1 mg/kg/j
de dexaméthasone. La dexaméthasone seule n’a aucun effet en elle-même sur
les paramètres étudiés mais amplifie ou révèle les effets du DBP notamment
sur la distance anogénitale et le poids testiculaire. Les effets de ce glucocorti-
coïde suggèrent que le stress pourrait sensibiliser à l’action des phtalates. Une
autre étude propose que des facteurs génétiques puissent accroître la sensibilité
aux phtalates (Johnson et coll., 2008). Les auteurs ont utilisé une sous-lignée de
rat dérivée des rats Long-Evans, la lignée ORL. Cette sous-lignée présente à
l’état basal un taux de 60 % de cryptorchidie due à un défaut polygénétique, mal
caractérisé, et affectant la croissance du gubernaculum. Dans cette sous-lignée,
une exposition in utero au DBP réduit l’expression des enzymes de synthèse des
androgènes (P450scc et StAR) et de l’InsL3 et diminue le poids testiculaire
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dès la dose de 50 mg/kg/j alors que cette dose n’a pas ou peu d’effet chez des
rats Long-Evans normaux. Les auteurs proposent donc ce modèle comme un
exemple d’interaction gène-environnement ; le fond génétique ORL sensibi-
liserait aux effets des phtalates favorisant la survenue de malformations des
organes reproducteurs en réponse à des doses plus faibles.

Notons enfin qu’en plus de la fonction endocrine, l’aspect histologique des
cellules de Leydig fœtales est altéré par une exposition in utero aux phtalates
chez le rat. Ainsi plusieurs groupes rapportent l’agrégation des cellules de Leydig
et la formation de clusters hétérogènes chez les mâles exposés (Gray et coll.,
2000 ; Fisher et coll., 2003 ; Borch et coll., 2005 ; Culty et coll., 2008 ; Lin et
coll., 2008 et 2009). Cette hyperplasie leydigienne sous forme de clusters ne
semble pas être due à une augmentation de la prolifération des cellules de
Leydig différenciées. L’apparition de foyers hyperplasiques est rapportée pour de
fortes doses (500 à 938 mg/kg/j) mais une hausse du volume leydigien global est
détectée dès 234 mg/kg/j (Culty et coll., 2008). Ces foyers hyperplasiques sont
détectables dès la vie fœtale (17e jour de gestation) et semblent se maintenir
chez l’adulte (90 jours) tout au moins pour les fortes doses (Fisher et coll.,
2003). En réalisant une étude fine du nombre de cellules de Leydig par cluster,
Lin et coll. (2008 et 2009) ont détecté une augmentation des clusters conte-
nant de 6 à 30 cellules pour des doses de l’ordre de 10 mg/kg/j de DEHP alors
que les agrégats contenant plus de 30 cellules n’apparaissent que pour de fortes
doses (750 mg/kg/j) en fin de vie fœtale. Enfin, les foyers de cellules de Leydig
ont été décrits comme très hétérogènes contenant également des cellules de
Sertoli ou des gonocytes mal localisés. Les cellules de Leydig apparaissent
elles-mêmes parfois mal localisées puisque Fisher et coll. (2003) rapportent la
présence de cellules positives pour 3bHSD au sein même des cordons tes-
ticulaires (alors qu’elles se situent normalement entre les cordons) en réponse
aux phtalates. Le LIF (Leukemia Inhibiting Factor) a été identifié comme une
cytokine qui peut induire l’agrégation des cellules de Leydig in vitro et
l’expression de cette cytokine est augmentée dans le testicule fœtal en
réponse au DEHP (Lin et coll., 2008) ; il est ainsi possible que cette cytokine
soit un des médiateurs des effets des phtalates sur les cellules de Leydig
fœtales. Il semble donc que la différenciation des cellules de Leydig fœtales
soit globalement affectée chez le rat sur le plan cellulaire et fonctionnel.

En comparaison de la bibliographie abondante chez le rat, très peu d’études
ont abordé les effets des phtalates in utero dans d’autres modèles animaux.
Higuchi et coll. (2003) ont évalué les effets du DEHP administré par voie
orale à la dose de 400 mg/kg/j chez le lapin Dutch-belted pendant la gestation
(15-29e jour de gestation). Les effets présentés par les auteurs sont alors très
semblables à ceux décrits chez le rat. La testostéronémie chute en période
prébubère (6 semaines) puis revient à la normale chez l’adulte et une diminu-
tion du poids testiculaire et du poids des glandes annexes des animaux exposés
in utero est observée. Gaido et coll. (2007) ont étudié en détail les effets des
phtalates chez la souris. Trois lignées de souris différentes, CD1, C57Bl/6J et398
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C3H/HeJ, ainsi que trois phtalates ont été utilisés, DBP, MBP et MEHP. Les
gavages ont été réalisés pendant la gestation (18e jour, 15-16e jour, 15-17e jour
et 14-17e jour) avec des doses de 250 à 1 500 mg/kg/j. Les protocoles utilisés
sont semblables à ceux décrits chez le rat. Cependant, aucune diminution de
la testostérone testiculaire fœtale n’a pu être observée par ces auteurs, quelle
que soit la dose, la nature du phtalate ou la lignée de souris. Par exemple, une
exposition à 1 500 mg/kg/j de DBP (14-16e jour) ne diminue pas la produc-
tion de testostérone dans la lignée C57Bl/6J. Par ailleurs, aucune diminution
des ARNm de StAR, P450scc, Cyp17a1 ou Srb1 n’est observée. Les auteurs
ont également mesuré le taux de MBP, lors d’une exposition au DBP, dans le
plasma fœtal et maternel et observent des doses similaires à celles décrites
chez le rat. Ce point indique donc que la métabolisation du phtalate ne
semble pas être différente chez ces deux espèces. Il apparaît donc que chez la
souris, les gènes impliqués dans le transport du cholestérol et la biosynthèse de
la testostérone, ne sont pas affectés par une exposition in utero aux phtalates.
Ce travail pose la question de savoir si les effets observés chez le rat sont
spécifiques de cette dernière espèce.

En résumé, de très nombreux travaux ont démontré qu’une exposition in utero
à des fortes doses d’un phtalate altère de manière importante la morphologie
et la fonction des cellules de Leydig de rat. Celle-ci inhibe la sécrétion des
deux principales hormones, InsL3 et testostérone, pendant la vie fœtale chez
le rat et donc la masculinisation ou le développement des organes reproduc-
teurs androgéno-dépendant. Cet effet semble, au moins en partie, conservé
chez le lapin mais est absent chez la souris, posant ainsi la question de savoir
quel est le modèle animal le mieux adapté pour prédire les effets chez
l’homme. Chez le rat, d’importantes différences ont été observées en fonction
de la lignée ou sous-lignée suggérant une composante importante du fond
génétique. Enfin, il est encore incertain si ces effets anti-androgéniques sont
uniquement dépendants d’une exposition à de fortes doses ou si ces effets
peuvent se manifester à des doses beaucoup plus faibles chez certains animaux
ou lors d’une exposition à un mélange de divers phtalates ou/et de facteurs
anti-androgéniques. Quelques travaux suggèrent que tel pourrait être le cas
mais ceux-ci sont encore à confirmer.

Effets sur les cellules de Sertoli

Concernant les cellules de Sertoli, plusieurs études du groupe de R. Sharpe
ont décrit des effets sur ce type cellulaire lors d’une exposition in utero. Le
modèle utilisé par ce groupe est essentiellement le rat Wistar gavé au DBP
(500 mg/kg/j) pendant la gestation (Fisher et coll., 2003 ; Scott et coll.,
2008 ; Auharek et coll., 2010). Dans ce modèle, un gavage pendant toute
l’organogenèse testiculaire (13e au 21e jour de gestation) induit une chute
importante, de l’ordre de 50 %, du nombre de cellules de Sertoli en fin de
gestation mais dès la puberté (25 jours) et à l’âge adulte (90 jours) ce nombre
est restauré (Fisher et coll., 2003). Les cellules de Sertoli apparaissent donc
comme un second type testiculaire sensible aux effets des phtalates in utero. Le

A
N

A
LY

SE

399

Études chez les animaux mâles



même groupe a démontré que la prolifération des cellules de Sertoli est
réduite en réponse à une exposition aux phtalates in utero (Scott et coll.,
2008). En faisant jouer la fenêtre d’exposition, les auteurs indiquent qu’une
exposition en toute fin de vie fœtale (19e-20e jour de gestation) suffit pour
diminuer le nombre de cellules de Sertoli alors qu’une exposition plus précoce
(15e à 17e jour de gestation) est sans effet sur ce paramètre. Il semble donc que
la fenêtre de sensibilité des cellules de Sertoli se situe un peu après celle
décrite pour la distance anogénitale. De plus, l’inhibition de la prolifération
des cellules de Sertoli apparaît corrélée à l’inhibition de la synthèse de
testostérone induite par le DBP. Récemment, ce groupe a démontré que
pendant la période postnatale, la prolifération des cellules de Sertoli est
accrue chez les animaux exposés in utero expliquant ainsi la compensation
observée du nombre de ces cellules dès la puberté. Cette compensation
postnatale semble être due à l’action des androgènes puisqu’elle peut être
bloquée par l’administration de flutamide après la naissance (Auharek et coll.,
2010). Notons ici que dans la même étude les auteurs décrivent également
une diminution du nombre de cellules de Sertoli persistant à la puberté si
l’exposition aux phtalates in utero est poursuivie par une exposition via la
lactation jusqu’au 15e jour postnatal. L’ensemble de ces données apparaît globa-
lement cohérent puisque l’on sait qu’en fin de vie fœtale les cellules de Sertoli
acquièrent le récepteur aux androgènes et que ceux-ci stimulent la prolifération
de ces cellules. Rappelons que les cellules de Sertoli sont les cellules de soutien
des cellules germinales et que leur prolifération s’arrête avant la puberté. Cette
diminution de la prolifération des cellules de Sertoli semble être la cause de la
diminution du poids testiculaire à la naissance lors d’une exposition aux phta-
lates pendant la gestation rapportée par de nombreux auteurs (Fisher et coll.,
2003 ; Jonhson et coll., 2008 ; Boekelheide et coll., 2009) et également retrou-
vée chez le lapin (Higushi et coll., 2003). En effet, les cellules de Sertoli sont le
type cellulaire majoritaire dans le testicule en fin de vie fœtale. D’autres auteurs
ont également rapporté une atteinte sertolienne avec notamment l’existence de
foyers dysplasiques contenant des cellules positives pour l’AMH, un marqueur
sertolien, mélangées avec des cellules de Leydig et des cellules péritubulaires
(Borch et coll., 2005). Ces cellules de Sertoli sont décrites par les auteurs
comme des cellules ayant échoué à former des cordons testiculaires. Cette
hypothèse d’une malformation des cordons induite par une exposition in utero
induisant des foyers dysgénésiques dans le testicule apparaît logique mais n’a
pas formellement été prouvée. Cependant, Fisher et coll. (2003) rapportent
également l’existence de foyers de cellules de Sertoli immatures qui persistent
à l’age adulte (90 jours). Les auteurs identifient ces cellules immatures de par
leur absence d’expression de P27, un inhibiteur du cycle cellulaire. Enfin chez
le rat et le lapin, il a également été rapporté l’induction de foyers dits « Sertoli
Cell Only » (SCO) qui correspondent à des zones contenant des tubules
dépourvus de cellules germinales (Fisher et coll., 2003 : Higuchi et coll.,
2003). Fisher et coll. (2003) rapportent de surcroît une diminution du nom-
bre de spermatocytes par cellule de Sertoli à la puberté (25 jours), interprétée400
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par les auteurs comme une diminution de la capacité des cellules de Sertoli à
soutenir les cellules germinales.

En résumé, le nombre et la prolifération des cellules de Sertoli peuvent être
inhibés transitoirement lors d’une exposition in utero aux phtalates chez le rat.
Il est encore incertain si cet effet des phtalates résulte d’une atteinte directe de
ces cellules mais un effet indirect via l’inhibition de la synthèse d’androgènes
est probable. Le modèle murin, qui ne présente pas d’inhibition de la produc-
tion de testostérone, n’a que peu été étudié vis-à-vis des cellules de Sertoli lors
d’une exposition gestationnelle aux phtalates. Seule une augmentation du
diamètre des cordons testiculaires est rapportée en fin de vie fœtale (Gaido et
coll., 2007). Cet effet a également été décrit chez le rat mais bien qu’attribué
aux cellules de Sertoli, cet effet pourrait également être le fait d’une atteinte
germinale (l’autre composante des cordons).

Effets sur les cellules germinales

Concernant les cellules germinales, le phénomène le plus visible immédiate-
ment après une exposition in utero aux phtalates est l’apparition de cellules
germinales anormales, multinucléées. Ces cellules ont été décrites chez le rat
et la souris dans toutes les lignées précédemment citées et principalement en
réponse au DBP et au DEHP (Fisher et coll., 2003 ; Borch et coll., 2005 ;
Gaido et coll., 2007 ; Jonhson et coll., 2008 ; Boekelheide et coll., 2009 ;
Martino-Andrade et coll., 2009). Il semble que des doses supérieures ou égales
à 100 mg/kg/j soient nécessaires pour induire l’apparition de ces gonocytes
multinucléés. Ces cellules sont observées en fin de vie fœtale et disparaissent
peu après la naissance vers 10 jours (Fisher et coll., 2003). À cet âge, une
diminution du nombre des cellules germinales est observée. Les mécanismes
moléculaires impliqués sont totalement inconnus mais un lien avec la chute
du taux de testostérone peut clairement être exclu puisque cet effet est
retrouvé chez la souris. Notons ici que peu d’études ont détaillé la proliféra-
tion ou l’apoptose des cellules germinales fœtales. Dans ce cadre, l’étude de
Ferrara et coll. (2006) revêt un intérêt particulier car elle décrit un retard de
la différenciation mâle des cellules germinales fœtales chez le rat en réponse à
une exposition au DBP. Une étape importante du développement de la lignée
germinale mâle chez les rongeurs est l’apparition d’une phase de quiescence
caractéristique en fin de vie fœtale. C’est durant cette phase que l’empreinte
parentale se met en place. Les auteurs ont gavé des rates Wistar avec 500 mg/
kg/j de DBP à partir du 13e jour de gestation et rapportent alors une augmen-
tation de l’expression d’OCT4, de pRb, de Ki67 dans les cellules germinales,
des marqueurs de « multipotence » et de prolifération qui disparaissent en
temps normal lors de l’entrée en quiescence. Ce maintien de cellules indiffé-
renciées s’accompagne également d’une hausse de l’apoptose (d’un facteur 2 à
4) des cellules germinales dès le 15e et 17e jour de gestation. Les auteurs
rapportent que l’apparition de gonocytes multinucléés (augmentation d’un
facteur 10) est plus tardive, dès le 21e jour de gestation, et dissociable du
phénomène du retard de différenciation. En effet, une exposition au DBP,
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pendant la phase de quiescence, (19-20e jour de gestation) suffit à induire
l’apparition de cellules multinucléées. Les auteurs identifient également que
seul l’effet précoce du DBP (13-20e jour de gestation) retardant l’entrée en
quiescence réduit le nombre de cellules germinales de manière conséquente :
37 % au jour 21 de gestation, 53 % au 4e jour postnatal et 80 % entre le 8 et
15e jour postnatal mais de manière transitoire puisque ce nombre est restauré
entre 25 et 80 jours postnatals du fait d’une augmentation de la prolifération
des cellules germinales postnatales. Cet effet précoce d’une exposition aux
phtalates est particulièrement intéressant car il est actuellemment admis
qu’une non-différenciation de certains gonocytes pourrait être à l’origine des
carcinomes in situ (CIS) testiculaires avec lesquels ils partagent de nombreux
marqueurs communs. Notons cependant qu’aucun CIS n’a été décrit chez le
rat adulte après une exposition in utero aux phtalates. À long terme, quelques
rares études rapportent une augmentation de cellules germinales dégénéres-
centes ou l’apparition de SCO sans qu’il soit certain qu’une atteinte des
cellules germinales soit en cause (Yamasaki et coll., 2009). Chez le lapin
(Higuchi et coll., 2003), une diminution du nombre de spermatozoïdes éjacu-
lés sans changement du nombre de spermatozoïdes épididymaires a été rappor-
tée. Une augmentation des formes anormales (anomalies acrosomiques et
nucléaires) est également décrite dans cette espèce. Enfin, notons que très peu
d’études ont analysé la fertilité, une fois adulte, des mâles exposés in utero.
Fisher et coll. (2003) rapportent que seuls 2 rats sur 10 sont fertiles après une
exposition in utero au DBP (500 mg/kg/j) mais dans cette même étude presque
tous les animaux présentent une crytorchidie uni- ou bilatérale. Il est donc
probable que cette stérilité soit secondaire à la cryptorchidie. De manière plus
intéressante, le poids du testicule à l’âge adulte n’est pas diminué dans les
testicules non-cryptorchides dans cette étude. Globalement, la spermatoge-
nèse semble donc prendre place après une exposition in utero mais quelques
altérations subtiles ont été décrites.

Effets lors d’une exposition périnatale

Plusieurs auteurs ont adressé la question de savoir si les phtalates pouvaient
également agir comme des anti-androgènes en inhibant la croissance des
organes androgéno-dépendants à travers une exposition par voie orale pen-
dant la gestation et pendant la lactation. En effet, les androgènes sont égale-
ment importants pour la croissance postnatale des organes reproducteurs
mâles. Tous ces travaux ont été menés chez le rat. En règle générale, les effets
d’une exposition in utero et pendant la lactation sont supérieurs à ceux induits
uniquement pendant la gestation. Ainsi, Gray et coll. (2009) ont exposé des
rats Sprague-Dawley du 8e jour de gestation au 17e jour de vie postnatale à
300 mg/kg/j de DEHP et analysé les effets chez l’adulte (65 jours). Les auteurs
décrivent alors une diminution du poids des testicules de la prostate ventrale
et des vésicules séminales qui s’accompagne d’une diminution du nombre de
spermatozoïdes. Un protocole similaire chez le rat Long-Evans a permis de402
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mettre en évidence un effet inhibiteur sur la testostérone plasmatique et sur
l’expression des enzymes de biosynthèse de cette hormone pendant la puberté
(21 jours) avec des doses de 10 mg/kg/j de DEHP (Lin et coll., 2009). Cet effet
est transitoire disparaissant à 49 jours mais persiste pour des doses plus fortes
(750 mg/kg/j). Ainsi aux faibles doses, l’effet du DEHP disparaît peu après
l’arrêt du traitement, et aux fortes doses de DEHP un effet inhibiteur à long
terme de la stéroïdogenèse peut persister au moins 4 semaines après l’arrêt du
traitement. Notons ici que cet effet s’accompagne d’une diminution de
l’expression du récepteur à la LH. Mac Leod et coll. (2010) ont comparé les
effets d’une exposition in utero et/ou postnatale chez le rat Wistar exposé à
500 mg/kg/j de DBP. L’exposition in utero et lactationnelle diminue, de
manière plus importante que l’exposition in utero seule, la distance anogéni-
tale et la longueur du pénis mesurés à la puberté (25 jours). De manière
intéressante, les auteurs ont comparé ces effets à ceux d’une exposition uni-
quement lactationnelle/postnatale ; ces deux paramètres ne sont alors pas
affectés bien que l’administration de testostérone pendant la même période
augmente la distance anogénitale et la longueur du pénis. D’autres études
similaires décrivent également un retard de la puberté se traduisant par un
retard de l’âge de la séparation du prépuce, et la persistance de structure
mammaire chez le mâle ou une diminution du poids du muscle levator-bulbo-
caverneux lors d’une exposition continue de la vie fœtale à la puberté (Yama-
saki et coll., 2009). Rappelons ici qu’une diminution durable du nombre de
cellules de Sertoli est aussi observée dans ces conditions alors que celle-ci
n’est que transitoire lors d’une exposition fœtale (cf. précédemment, Auharek
et coll., 2010). Borch et coll. (2004) décrivent également une diminution
transitoire de la sécrétion d’inhibine B au moment de la puberté lors d’une
exposition continue depuis la vie fœtale.

En résumé, les effets d’une exposition pendant la vie fœtale et postnatale
semblent similaires à ceux décrits lors d’une exposition in utero, mais ces effets
sont plus prononcés et certains plus durables. Il n’est pourtant pas évident que
les mécanismes mis en jeu durant ces deux périodes soient identiques. La
démonstration d’effets importants chez une espèce autre que le rat n’a pas été
documentée.

Effets lors d’une exposition postnatale

Les effets d’une exposition aux phtalates pendant la période pubertaire (à
partir de 21 jours) ont été étudiés chez le rat. Une exposition à 500 mg/kg de
DBP induit rapidement chez le rat Sprague-Dawley la diminution de l’expres-
sion des enzymes de biosynthèse de la testostérone et de la testostéronémie
dans les heures qui suivent le traitement (Alam et coll., 2010). Après 7 jours
d’exposition quotidienne, le taux de testostérone des rats exposés est rede-
venu semblable à celui des rats témoins. Cet effet inhibiteur sur la stéroïdoge-
nèse apparaît donc très temporaire. Dans la même étude, les auteurs observent
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une augmentation de l’apoptose des spermatocytes au sein des tubes sémini-
fères à la fois dans les heures suivant le début du traitement et après 7 jours.
Cet effet sur la spermatogenèse semble donc plus durable. De manière intéres-
sante, seul l’effet sur la spermatogenèse est bloqué par un antagoniste des
œstrogènes. Les effets des phtalates sur la gamétogenèse et la stéroïdogenèse
peuvent donc être dissociés. Une exposition sur une période plus longue de un
à trois mois, augmente au contraire la synthèse de testostérone et les taux de
LH (Akingbemi et coll., 2004). Cependant, la sécrétion de testostérone de
chaque cellule de Leydig issue des animaux exposés et cultivée in vitro est
diminuée que ce soit en condition basale ou stimulée par la LH. L’augmenta-
tion du taux de testostérone in vivo pourrait en fait être liée à une augmenta-
tion de la prolifération des cellules de Leydig adultes. Ces effets variables sur la
stéroïdogenèse peuvent expliquer que certains auteurs n’observent aucun
changement significatif des taux d’androgènes sur des périodes proches
(Botelho et coll., 2009) tout en rapportant cependant une diminution du
poids des vésicules séminales ou du muscle levator bulbo-caverneux, deux
tissus androgéno-dépendants. La réduction du poids de ces organes s’accom-
pagne fréquemment d’une diminution du poids de la prostate ventrale, des
épididymes et des testicules durant la même période (Lee et coll., 2008 ;
Noriega et coll., 2009). À partir de la puberté, les cellules de Sertoli ont
définitivement cessé de proliférer et les variations de poids testiculaires reflè-
tent essentiellement une atteinte germinale sans pour autant que celle-ci ait
été recherchée par tous les auteurs.

Une étude menée par Noriega et coll. (2009) a comparé la sensibilité de deux
lignées de rats, Sprague-Dawley et Long-Evans, au DEHP pendant la période
pubertaire (22 à 98 jours). Très peu d’effets ont été observés aux doses de 10 ou
100 mg/kg/j. Dans ces travaux, à l’inverse de l’étude d’Akingbemi et coll.
(2004), et pourtant bien qu’utilisant un protocole presque identique, à aucun
moment la sécrétion de testostérone n’est apparue supérieure à celle des rats
témoins. De 300 à 900 mg/kg/j les auteurs rapportent une diminution des taux
de testostérone et une augmentation des taux de LH plasmatiques. Ces varia-
tions hormonales s’accompagnent d’une réduction du poids de tous les orga-
nes androgéno-dépendants. Chez le rat Long-Evans, l’âge de la séparation du
prépuce, indicateur de la puberté, est nettement retardé. Chez le rat Sprague-
Dawley spécifiquement, une diminution de poids testiculaire et épididymaire
ainsi qu’une diminution du nombre de spermatozoïdes sont notées. D’autres
auteurs rapportent également une diminution du taux testostérone (Vo et
coll., 2009b) et du poids des organes reproducteurs mâles.

En résumé, il semble que les effets de phtalates chez le rat pubère sur la
sécrétion d’androgènes apparaissent très variables. À forte dose, il est probable
qu’ils réduisent celle-ci diminuant de ce fait la croissance des organes repro-
ducteurs mâles. Des différences liées à la lignée de rat employée existent : la
lignée Sprague-Dawley semble plus sensible aux lésions testiculaires affectant
la spermatogenèse.404
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Chez le lapin, Higuchi et coll. (2003) ont comparé les effets du DEHP
pendant la période fœtale et la période pubertaire. Pendant cette seconde
période, les effets néfastes apparaissent moindres bien que quelques tubules
vides soient observés et qu’une augmentation des formes anormales de sper-
matozoïdes soit également décrite.

Chez l’adulte (plus de 60 jours), les effets des phtalates sur le testicule sem-
blent peu prononcés à moins d’une exposition à de très fortes doses. Ainsi,
Nair et coll. (2008) relatent que 1 000 mg/kg/j de DBP administrés durant
7 jours à des rats adultes diminuent le taux de testostérone plasmatique et la
densité et la viabilité des spermatozoïdes. Dans cette étude, les protocoles sont
peu détaillés rendant difficile l’appréciation de la méthodologie. Akingbemi
et coll. (2001) n’observent aucun effet de doses allant de 1 à 200 mg/kg/j de
DEHP sur les taux de testostérone du rat adulte. Chez le lapin adulte, des
doses de 400 mg/kg/j de DEHP administrées pendant 12 semaines n’aug-
mentent que très peu l’apparition de SCO et n’ont pas d’effet sur le nombre de
spermatozoïdes (Higuchi et coll., 2003). En résumé, il semble donc que le
testicule adulte de rat ou de lapin soit beaucoup moins sensible aux effets
d’une exposition aux phtalates que le testicule fœtal ou postnatal.

Chez l’adulte, une étude intéressante a été menée avec des rats Sprague-
Dawley castrés et supplémentés en testostérone artificiellement (Lee et Koo,
2007). Chez ces animaux, le DBP, le DEHP, le DINP, le DIDP et le MEHP
diminuent le poids des vésicules séminales, de la prostate ventrale et des
autres organes reproducteurs mâles. Des effets sont observés dès la dose de
20 mg/kg/j. En revanche le di-n-heptyl-phtalate (DnHP) et le BBP semblent
inefficaces dans ce modèle. Cette étude est remarquable car elle décrit un effet
anti-androgénique des phtalates indépendant de l’inhibition de la synthèse de
testostérone testiculaire. Les phtalates pourraient donc agir directement sur le
tractus reproducteur mâle indépendamment de leur effet sur la stéroïdogenèse
testiculaire et inhiber la croissance androgéno-dépendante de celui-ci.

Une étude propose que l’hypothyroïdisme puisse protéger en partie des effets du
DBP (Lee et coll., 2008). Dans cette étude, les auteurs ont utilisé des rats
adultes rendus hypothyroïdiens par l’injection de propylthiouracyle (PTU) puis
exposés à 500 mg/kg/j de DBP. Chez les rats PTU, une forte diminution de la
métabolisation du DBP en MBP est observée (de près de la moitié). Notons
cependant qu’une réduction de poids testiculaire est observée aussi bien chez les
rats normaux et hypothyroïdiens (PTU) en réponse au DBP. Il est donc difficile
d’être certain que l’hypothyroïdisme protège le testicule des effets néfastes du
DBP mais l’effet sur le métabolisme de ce phtalate apparaît clair.

Enfin, Voss et coll. (2005) ont exposé des rats adultes à des doses allant de 30
à 300 mg/kg/j de DEHP depuis l’âge de 110 jours jusqu’à leur mort. La mort de
la plupart des rats se produit entre 750 et 1 200 jours. Le DEHP (300 mg/kg/j)
ne modifie pas la durée de vie des animaux mais augmente subtilement
l’apparition de tumeurs de cellules de Leydig. Le testicule pourrait donc être
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une cible de la carcinogénicité du DEHP au même titre que le foie. Les effets
décrits apparaissent cependant modestes et sont rapportés uniquement chez
les animaux moribonds du fait du protocole choisi.

Études chez les primates non humains

Quelques études, ayant pour objectif la recherche des effets des phtalates, ont
été réalisées chez des primates non humains (tableau 35.III). Le singe mar-
mouset (Callithrix jacchus) est un bon modèle en termes de période du déve-
loppement (Kelnar et coll., 2002), de la différenciation périnatale des cellules
germinales (Mitchell et coll., 2008), de l’organisation et de l’efficience de la
spermatogenèse (Millar et coll., 2000 ; Sharpe et coll., 2000).

En 1998, Kurata et coll. ont étudié l’effet d’une exposition de marmousets âgés
de 12-15 mois au DEHP à des doses de 100, 500, 2 500 mg/kg/j durant
13 semaines. Une observation macroscopique et microscopique de très nom-
breux organes et des dosages sanguins (cholecystokinine, testostérone et
œstradiol) sont réalisés, ainsi que l’analyse du zinc testiculaire, la morphomé-
trie des peroxysomes hépatiques et leur activité enzymatique.

Une réduction du poids de la rate est observée chez les mâles sous DEHP avec
un effet dose mais cela ne s’accompagnant pas de modification histologique,
les auteurs ne la considèrent pas comme pathologique et ce d’autant que le
poids des rates du groupe témoin semble plus élevé qu’habituellement. Une
augmentation de 1,3 à 1,4 fois est notée pour le volume moyen des peroxy-
somes chez les animaux traités par du DEHP comparé aux témoins. Par
ailleurs, l’activité cytochrome P450 semble augmenter dans les groupes
DEHP. Il n’y a pas de modification des organes génitaux, du taux de testosté-
rone ou d’œstradiol ni du zinc testiculaire.

Les auteurs concluent à l’absence d’effet toxique du DEHP chez le singe
marmouset contrairement aux effets mis en évidence chez les rongeurs et
soulignent que l’induction de certains enzymes participerait au métabolisme
du DEHP chez le singe.

Ito et coll. (2005) ont analysé les différences dans le métabolisme des phtala-
tes entre la souris, le rat et le marmouset en étudiant l’activité de la lipase, de
l’UDP-glucoronyltransférase, de l’alcool déshydrogénase et de l’aldéhyde dés-
hydrogénase dans plusieurs organes.

La lipase qui forme le MEHP à partir du DEHP présente l’activité la plus forte
chez la souris (150 à 350 fois plus chez la souris que chez le marmouset et la
plus basse chez le marmouset). L’activité de l’alcool et de l’aldéhyde déshydro-
génase semble plus élevée chez le marmouset que chez la souris ou le rat. Ces
différences dans le métabolisme du DEHP entre les espèces pourraient expli-
quer l’effet plus important du DEHP chez les rongeurs.

L’étude de Ito et coll. (2007) met en évidence après administration de DEHP
une concentration hépatique de MEHP significativement plus élevée chez le406
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rat et la souris comparé au marmouset. L’administration du DEHP induit
l’expression d’enzyme des peroxysomes hépatiques chez la souris, le rat, mais
pas chez le marmouset. Ces différences témoignent d’un métabolisme diffé-
rent suivant l’espèce.

Concernant les effets des phtalates sur l’appareil reproducteur des primates
non humains, les études ne montrent pas d’effets ou des effets moins impor-
tants que ceux retrouvés chez les rongeurs.

Tomonari et coll. (2006) ont administré à des marmousets juvéniles mâles et
femelles (environ 18 mois, sexuellement matures) 100, 500, 2 500 mg/kg/j de
DEHP durant 3 mois. Les concentrations plasmatiques de testostérone,
d’œstradiol et de zinc testiculaire ont été évaluées. Par ailleurs, les analyses
macroscopiques et microscopiques ont été effectuées sur les organes de l’appa-
reil reproducteur comprenant également la concentration de spermatozoïdes
chez le mâle et l’activité de la 3b-hydroxystéroïde déshydrogénase. Aucune
conséquence significative de l’administration de DEHP durant 3 mois n’a été
mise en évidence chez les mâles, à l’exception d’une diminution du zinc
testiculaire et de la gluthation-transférase testiculaire aux doses de 100 et
500 mg/kg/j mais non à 2 500 mg/kg/j.

Hallmark et coll. (2007) ont étudié l’effet du DBP et du MBP sur la produc-
tion de testostérone et les cellules de Leydig in vitro dans le testicule de rat et
d’homme, et in vivo chez le rat fœtal et le nouveau-né marmouset. Ils retrou-
vent un effet du DBP et MBP administré chez le marmouset nouveau-né se
traduisant par une altération de la stéroïdogenèse leydigienne (hyperplasie/
hypertrophie des cellules de Leydig) compensée probablement par la LH. Cet
effet va dans le même sens que les effets obtenus sur le testicule fœtal lorsque
la rate gestante est traitée par le DBP.

Le même groupe (Mc Kinell et coll., 2009) a exposé des femelles marmouset
gestantes à 500 mg/kg/j de MBP entre la 7e et la 15e semaine de gestation,
période durant laquelle se mettent en place les tubes séminifères et débute la
sécrétion de testostérone ; 6 mâles sont autopsiés à la naissance, 5 durant la
vie adulte (18-21 mois). Par ailleurs dans un deuxième protocole, ils expose-
ront des nouveau-nés (4e jour) à 500 mg/kg/j durant 14 jours. Les testicules
sont examinés macroscopiquement mais également par immunohistochimie
afin d’apprécier l’index de maturation des cellules germinales. L’exposition in
utero n’a pas de conséquence notable sur les différents paramètres analysés à la
naissance ou à l’âge adulte. Le taux de testostérone plasmatique est similaire
entre exposés et témoins. L’analyse immunohistochimique met en évidence à
la naissance chez les animaux traités des groupements inhabituels de cellules
germinales chez les exposés, cellules germinales marquées principalement par
OCT4, AP2d et c-KIT indiquant des gonocytes non différenciés. De telles
agrégations cellulaires ont pu être retrouvées dans les tubes séminifères
fœtaux de rat exposés au DBP. L’exposition des marmousets nouveau-nés au
MBP se traduit par une réponse relativement hétérogène au niveau des
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cellules germinales. Enfin, les résultats des animaux exposés in utero ne met-
tent pas en évidence de changement à l’âge adulte.

Les auteurs concluent à une absence d’effet de l’exposition au MBP in utero sur
le développement et la fonction testiculaire. Les effets notés sur les cellules
germinales n’apparaissent pas significatifs étant donné l’hétérogénéité des
réponses.

Enfin, chez les singes Cynomolgus l’étude de l’exposition d’animaux adultes au
DEHP ou au DINP durant 14 jours à la dose de 500 mg/kg/j ne met pas en
évidence d’effets sur les différents organes étudiés dont le testicule (Pugh et
coll., 2000). Dans cette étude, aucun marqueur de la prolifération des peroxy-
somes n’est modifié par les phtalates administrés.

Tableau 35.III : Études chez le primate non humain

Référence Primate non
humain

Période
d’exposition
et durée

Phtalates/
Exposition
mg/kg/j

Critères étudiés Effets significatifs

Kurata et coll.,
1998

Marmouset
mâle et
femelle

Âge
12-15 mois
13 semaines

DEHP :
100, 500,
2 500

Constantes hépatique et
du métabolisme
Cholecystokinine
Testostérone
Œstradiol
Zinc testiculaire
Évaluation macroscopie
et microscopie de plu-
sieurs organes
Activité des peroxy-
somes cytochrome P450

Surface moyenne
peroxysome hépa-
tique x1,3

Tomonari et
coll., 2006

Marmouset
mâle et
femelle

Adulte juvénile
(18 mois)
3 mois

DEHP :
100, 500,
2 500

Testostérone
Œstradiol
Zinc testiculaire
Activités enzymatiques
Évaluation macroscopie
et microscopie des tes-
ticules et ovaires

Mâle : ↓ zinc tes-
ticulaire et de la
glutathion transfé-
rase à 100 et
500 mg/kg/j
Femelle : ↑ volume
ovaire et utérus, ↑
œstradiol

Hallmark et
coll., 2007

Marmouset
4 paires de
jumeaux

4e jour
postnatal
14 jours

MBP 500 Testostérone
plasmatique
Microscopie cellules
Leydig

↑ du volume des
cellules de Leydig

Marmouset
n=4

4-6 jours
postnatal
14 jours

DBP 500 ↑ du volume des
cellules de Leydig
(non significative)

Marmouset
n=9

2-7 jours post-
natal

MBP 500 Testostérone
plasmatique
5 h après traitement

↓ testostérone plas-
matique
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Référence Primate non
humain

Période
d’exposition
et durée

Phtalates/
Exposition
mg/kg/j

Critères étudiés Effets significatifs

McKinnel et
coll., 2009

Marmouset
femelle gra-
vide

7-15 jours de
gravidité
7 semaines

MBP 500 Organes génitaux
Évaluation macrosco-
pique et microscopique
des testicules
Testostérone plasma-
tique

Groupes de gono-
cytes indifférenciés
chez le nouveau-né

Marmouset
nouveau-né

4e jour
14 jours

MBP 500 Cellules germinales
Immunohistochimie

Pas d’effet
Réponse hétéro-
gène

Pugh et coll.,
2000

Cynomolgus
(macaca
fascicularis)

2 ans
14 jours

DINP
MBP : 500

Observations plusieurs
organes

Pas d’effet sur tes-
ticule

DEHP
MBP : 500

Paramètres métabo-
liques et hématologiques
Peroxysome
Bêta-oxydation
Synthèse ADN

↑ des neutrophiles
et ↓ des lympho-
cytes sanguins

Comparaison des effets testiculaires chez le rat
et le primate non humain

La figure 35.1 résume les effets testiculaires rapportés dans ce chapitre chez le rat
et le primate non humain. Les protocoles des études mises en place chez le rat et
les primates sont sensiblement différents et peu de points de concordance ont été
rapportés. Chez le primate nouveau-né, une seule étude retrouve un effet des
phtalates sur les cellules de Leydig (Hallmark et coll., 2007), principale altération
décrite chez le rat, hyperplasie leydigienne et inhibition de la stéroïdogenèse mais
cette réponse apparaît très hétérogène et n’est pas retrouvée dans d’autres études
(Mc Kinnel et coll., 2009). De même que chez le rat, un retard de différenciation
des cellules germinales fœtales a également été rapporté chez le marmouset,
cependant cet effet apparaît également peu significatif. Il n’y a pas d’effet notable
sur le tractus reproducteur mâle décrit chez le marmouset alors que la croissance
de nombreux organes de celui-ci est altérée chez le rat. Aucun effet notable sur la
prolifération des cellules de Sertoli n’est décrit chez les primates, sans qu’il soit
évident que ce paramètre ait été étudié dans le détail, comme il l’a été chez le rat.
Chez le primate juvénile et adulte, il n’est pas rapporté d’effet testiculaire mais les
observations se limitent souvent au niveau macroscopique. De plus, cette période
apparaît également comme moins sensible chez le rat. Dans l’ensemble, il est
probable que la meilleure connaissance du développement testiculaire du rat
facilite la mise en évidence de manière détaillée des effets des phtalates car
ceux-ci sont étroitement dépendants du stade de développement. Les deux études
qui ont abordé cette question chez les primates ne rapportent que peu d’effets
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similaires à ceux décrits chez le rat mais apparaissent insuffisantes pour pouvoir
conclure définitivement à l’absence d’effet identique.

Figure 35.1 : Comparaison des effets chez le rat et le primate
Les périodes minimales d’exposition sont proposées en grisé lorsque les données étaient
disponibles. Les principaux phtalates impliqués sont indiqués dans les rectangles gris. Les
effets retrouvés chez différentes espèces sont indiqués en gras. Les effets sont décomposés
selon les types cellulaires affectés : CG, cellules germinales ; CS, cellules de Sertoli ; CL,
cellules de Leydig. Deux populations distinctes de CL fœtales et adultes vont se succéder au
cours du développement testiculaires (indiquées par deux doubles flêches chevauchantes).
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En conclusion, deux périodes apparaissent présenter une sensibilité par-
ticulière aux phtalates : la période fœtale, la plus sensible, et la période
postnatale et pubertaire. Durant ces périodes, les phtalates inhibent la fonc-
tion de gamétogenèse et de stéroïdogenèse mâle chez le rat. Des effets sont
rapportés pour des expositions de l’ordre de la dizaine ou centaine de mg/kg/j,
selon les études. L’inhibition de la synthèse de testostérone est bien décrite
chez le rat mais ne semble pas exister chez la souris. Les conséquences de
celle-ci sont des malformations ou un défaut de développement de l’appareil
reproducteur mâle (cryptorchidisme, hypospadias, diminution marquée de la
distance anogénitale...). Il est probable que les phtalates puissent exercer
également un effet anti-androgénique directement au niveau des organes
reproducteurs et indépendamment du testicule. Plusieurs atteintes ont été
décrites sur la fonction de gamétogenèse et les cellules germinales. Ces lésions
testiculaires sont indépendantes de l’effet sur la stéroïdogenèse. Des études
additionnelles seront nécessaires pour définir si les phtalates agissent directe-
ment sur les cellules germinales ou via les cellules de Sertoli. Enfin, l’altéra-
tion du nombre ou de la viabilité des spermatozoïdes parfois rapportée pour-
rait avoir des conséquences plus drastiques dans l’espèce humaine chez
laquelle ces gamètes sont moins robustes que chez les rongeurs. Un paramètre
important à prendre en compte dans de futures études sera l’identification de
facteurs génétiques de susceptibilité. Cela nécessitera sans nul doute une
meilleure compréhension des mécanismes mis en jeu, notamment par le biais
d’animaux transgéniques.

Les études chez les primates non humains ne semblent pas montrer d’effet net
de l’exposition à certains phtalates sur l’appareil de reproduction contraire-
ment aux effets retrouvés chez les rongeurs. Cependant, deux études montrent
des effets semblables à ceux observés chez les rongeurs lorsque la période
d’exposition concerne la période in utero ou les premiers jours de vie.

La question se pose de savoir si les rongeurs sont de bons modèles animaux
pour l’étude des effets chez l’homme. Il y a indubitablement des différences de
métabolisme et de physiologie à prendre en compte pour les différentes
espèces mais sans connaître les effets sur les cellules humaines correspondant
aux types et stades les plus sensibles chez rongeurs, il est difficile de se
prononcer.
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36
Études chez les animaux femelles

La plupart des études ont été menées chez les rongeurs et seule une publica-
tion relate des travaux conduits chez un primate non humain, le singe mar-
mouset. Les études effectuées à des doses faibles sont peu nombreuses.

Étude toxicologique de référence pour la détermination
de la DJT

L’étude toxicologique du DBP (di-n-butyl phtalate) chez le rat CD (SD) IGS,
menée par Lee et coll. (2004), est fondée sur des pesées d’organes après
autopsie des mères et des jeunes à différents âges et des analyses immunohis-
tologiques. Elle rapporte peu d’effets sur les descendants femelles, et unique-
ment à fortes doses. Dans cette étude, des rates CD (SD) IGS sont exposées à
des concentrations journalières de DBP (0, 20, 200, 2 000, et 10 000 mg/kg de
nourriture) du jour 15 de gestation jusqu’au sevrage au jour 21 postnatal. Les
descendants sont analysés au jour 21 puis à 11 et 20 semaines post sevrage.
Parmi tous les paramètres analysés, on observe dans les hypophyses des des-
cendantes femelles (21 jours après la naissance), une diminution du pourcen-
tage de cellules FSH et prolactine positives à la dose de 10 000 mg/kg de DBP
(Lee et coll., 2004). Une tendance à un retard de l’âge à la puberté est
mentionnée bien que non significative. Il ressort de cette analyse que le seul
effet à long terme observé chez les descendantes est une diminution du poids
de l’hypophyse lorsque les mères ont été exposées à de fortes doses
(10 000 mg/kg de nourriture).

Exposition in utero et pendant la lactation

Afin d’évaluer les effets potentiellement néfastes des phtalates au cours du
développement, plusieurs études menées chez les rongeurs ont soumis les
mères à des doses faibles (ou fortes) pendant la gestation, ou chez le jeune
jusqu’au sevrage, ou les deux.

Une étude a été publiée en 2007 sur l’effet de faibles (0,015 ; 0,045 ; 0,135 ;
0,405 et 1,215 mg/kg de poids corporel/jour) et fortes (5 ; 15 ; 45 ; 135 et

A
N

A
LY

SE

417



405 mg/kg/jour) doses de DEHP chez les rates Wistar exposées par gavage du
jour 6 de gestation au jour 21 postnatal (sevrage). Quelle que soit la dose,
aucun effet n’est observable sur le poids des différents organes analysés (foie,
rein, rate, thymus, thyroïde, ovaire et utérus). Les descendantes femelles
présentaient une cyclicité normale sans altération des profils hormonaux
(œstradiol et progestérone). La seule différence avec les témoins concerne le
nombre de follicules tertiaires atrétiques présents dans les ovaires des descen-
dantes exposées à la plus forte dose (405 mg/kg/jour). L’utérus et le vagin ne
présentaient pas d’altérations histologiques (Grande et coll., 2007).

La même équipe avait également montré en 2006, que l’activité aromatase
mesurée sur des coupes de cerveau dans l’aire préoptique de l’hypothalamus de
descendants mâles et femelles était modifiée. Cependant, il est à noter que le
profil de réponse varie avec la dose, le sexe et l’âge étudié (1 ou 22 jours
postnatals). Par exemple au jour 22, l’activité aromatase est plus affectée chez
la femelle que chez le mâle alors que c’est l’inverse au jour 1. Ces résultats
rappellent que les mâles et les femelles répondent différemment au DEHP,
non seulement en fonction de l’âge mais également en fonction des doses
(Andrade et coll., 2006).

Enfin, cette équipe a montré l’existence d’un délai de 2 jours dans l’âge à la
puberté (mesuré par l’ouverture vaginale) chez les femelles exposées à 15 mg
DEHP/kg/j et au-dessus ainsi qu’une tendance au retard pour l’âge du premier
œstrus lors d’exposition à 135 et 405 mg DEHP/kg/j (approximativement
2 jours) (Grande et coll., 2006).

Une étude récente a évalué les effets d’une exposition par gavage à
100 mg/kg/j de DBP du jour 12 de gestation au jour 21 postnatal sur des rates
Wistar. Elle montre qu’à cette dose il n’y a pas d’effet sur l’âge à la puberté.
L’histologie des ovaires et utérus ne montre aucune différence significative
entre les animaux traités et les témoins (Guerra et coll., 2010).

Ces résultats sont différents de ceux publiés en 2004 sur des rats Long-Evans
exposés au DBP aux doses de 12 et 50 mg/kg/j pendant 2,5 mois avant
l’accouplement et pendant toute la gestation et lactation puis jusqu’à l’âge de
12 semaines des descendants. Dans cette étude, il avait été montré un retard
de l’ouverture vaginale et de l’apparition du premier œstrus (Salazar et coll.,
2004). Mais là encore, les lignées de rats, les durées d’administration et les
doses diffèrent entre les études ce qui rend leurs résultats difficilement
comparables.

En 2009, une équipe japonaise a utilisé des rats Sprague-Dawley ayant reçu
oralement 300, 1 000, et 3 000 mg/kg/j de DEHP, deux semaines avant
l’accouplement jusqu’au jour 7 de gestation pour évaluer l’histologie des ovai-
res et l’effet sur la fertilité et le début du développement. Ils ont montré que
seule la forte dose de 3 000 mg/kg/j induisait un retard à concevoir. Les doses
inférieures n’entraînent aucun effet sur la fertilité ou le développement418

Reproduction et environnement



embryonnaire. Les ovaires présentent une augmentation du nombre des gros
follicules atrétiques à partir des doses de 1 000 mg/kg/j (Takai et coll., 2009).

Enfin, on peut mentionner une étude visant à déterminer les effets du di-2-
éthylhexyl-terephtalate (DEHT) chez le rat et la souris et qui ne mentionne
aucun effet clinique après autopsie des descendants à l’exception d’une aug-
mentation du poids du foie chez les rates et les souris dont les mères ont été
exposées à de fortes doses (Faber et coll., 2007).

En résumé, l’âge à la puberté semble le paramètre physiologique le plus
fréquemment perturbé. Cependant, la modification peut être une avancée ou
un retard sans que l’on puisse trouver une explication cohérente à cela au vue
des protocoles utilisés. Au niveau ovarien, peu d’effets si ce n’est une augmen-
tation du nombre de follicules pré-ovulatoires en atrésie observée pour les
doses d’exposition les plus fortes.

Exposition postnatale

Les études concernent le rat, la souris et le marmouset après exposition au
DBP, MEHP et BBP.

Chez les rongeurs

Chez le rat femelle Long-Evans, l’exposition par gavage à 250, 500 et
1 000 mg/kg/j de DBP depuis le sevrage (21 jours postnatals) jusqu’à l’âge
adulte, induit une réduction de la fertilité de ces animaux (Gray et coll.,
2006). Le pourcentage de femelles donnant naissance à des petits vivants est
réduit de plus de 50 % à 500 mg/kg/j et de 90 % à 1 000 mg/kg/j. Les autres
paramètres mesurés comme l’âge de l’ouverture vaginale et du premier œstrus,
la cyclicité et l’indice de conception (nombre de femelles saillies/ nombre de
femelles accouplées et nombre de femelles gestantes/nombre de femelles
saillies) ne sont pas significativement affectés par l’exposition au DBP. Les
dosages de progestérone dans le sérum des femelles en gestation ainsi que ceux
des hormones produites par les ovaires des femelles au 13e jour de gestation
révèlent une altération fonctionnelle du corps jaune et de la synthèse de
progestérone. Ceci est en accord avec la présence de corps jaunes hémorra-
giques sur les ovaires. Il est fait l’hypothèse que l’administration de 500 et
1 000 mg/kg/j à des rats femelles entraîne une production insuffisante de
progestérone ovarienne à la mi-gestation pour maintenir une gestation pen-
dant cette phase critique.

L’effet de l’exposition postnatale au BBP a été analysé chez le rat par adminis-
tration de 500 mg/kg/j aux mères en lactation du jour 2 à 20 postnatal. L’effet
sur les descendants a été étudié à différents stades de développement (21, 35,
50 et 100 jours postnatals). Il a été observé une augmentation du poids de
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l’utérus au jour 21 qui ne se retrouve pas au-delà de ce stade. Cette étude
longitudinale montre également des résultats intéressants concernant l’étude
du transcriptome des glandes mammaires. En effet, à 21 jours, juste après
l’exposition au BBP via le lait maternel, le nombre de gènes dérégulés dans ce
tissu est de 516, puis il est de 39 à 50 jours et enfin de 3 à 100 jours. Cette
analyse montre que les altérations ne sont pas forcément permanentes, que les
réponses peuvent évoluer avec le temps et qu’il est toujours intéressant d’étu-
dier les effets à court et long terme (Moral et coll., 2007).

Enfin, il convient de citer la seule étude ayant analysé les effets du DEHP
administré à des rates Wistar-Imamichi par inhalation (doses de 0, 5 et
25 mg/m3) 6 h/jour, 5 jours/semaine du jour 22 aux jours 41 et 84 postnatal.
La fonction de reproduction des femelles a été évaluée en observant la
survenue de la puberté (ouverture vaginale) et du premier cycle œstrien, puis
la cyclicité a été observée du jour 49 à 84. Dans ces expériences, l’exposition
au DEHP avance l’âge de l’ouverture vaginale et du 1er cycle, et les niveaux
sériques de cholestérol, hormone lutéinisante (LH), et d’œstradiol sont
significativement plus élevés pour les animaux traités avec 25 mg/m3 de
DEHP. Des cycles irréguliers sont observés plus fréquemment chez les rates
exposées au DEHP, et l’analyse de l’expression de l’aromatase (enzyme qui
synthétise l’œstradiol à partir de la testostérone) par RT-PCR a montré que le
niveau d’ARNm de cette enzyme, est plus élevé dans le groupe d’animaux
soumis à 25 mg/m3 de DEHP. Ces résultats suggèrent que le DEHP inhalé peut
perturber la fonction de reproduction des femelles en avançant le début de la
puberté et en modifiant les équilibres hormonaux (Ma et coll., 2006).

Il faut signaler que d’autres études ont recherché les effets potentiels sur le
développement. L’effet potentiel des phtalates sur le développement
embryonnaire a été testé par l’administration de deux molécules, le di-n-
hexylphtalate (DnHP) et le dicyclohexyl-phtalate (DCHP) aux doses de 250,
500 et 750 mg/kg/j, à des rates Sprague-Dawley du jour 6 au jour 20 de
gestation. Il a été rapporté une importante mortalité embryonnaire à 750 mg/
kg/j et une diminution significative du poids des fœtus portés par des mères
ayant reçu 500 et 750 mg/kg/j. Le DCHP produit un retard de croissance
fœtale à 750 mg/kg/j (Saillenfait et coll., 2009). Les mêmes auteurs ont
également montré que le poids corporel des fœtus était significativement
réduit lorsque les mères étaient traitées avec 200 et 250 mg/kg/j de diallylph-
talate (DAP) (Saillenfait et coll., 2008).

D’après ces différentes études, quelques paramètres phénotypiques sont affec-
tés par le DEHP et le DBP (tableaux 36.I et 36.II)
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Tableau 36.I : Paramètres phénotypiques affectés dans les études avec le DEHP

Paramètres phénotypiques Espèces/Lignée Doses (mg/kg/j)/Périodes Références

Modifications des para-
mètres morphologiques
Poids ovaires, poids utérus

Marmouset 500-2 500
3 mois-18 mois

Tomonari et coll., 2006

Modification des follicules Rate Sprague-Dawley
Rate Wistar

400-1 000
Gestation/postnatal

Takai et coll., 2009
Grande et coll., 2007

Puberté
Ouverture vaginale

Rate Wistar Inhalation: 5-25 mg/m3

Gavage : 15
Gestation/postnatal

Ma et coll., 2006
Grande et coll., 2006

Altérations des taux
hormonaux
Œstradiol progestérone,

Marmouset
Rate Wistar

Orale : 100-2 500
Inhalation : 5-25 mg/m3

Postnatal

Tomonari et coll., 2006
Ma et coll., 2006

Tableau 36.II : Paramètres phénotypiques affectés dans les études avec le DBP

Paramètres phénotypiques Espèces/Lignée Doses (mg/kg)/Périodes Références

Puberté
Ouverture vaginale

Rate Long-Evans Gavage : 12-50
Gestation/postnatal

Salazar et coll., 2004

Altérations des taux
hormonaux
Progestérone

Rate Long-Evans 500-1 000
Postnatal-âge adulte

Gray et coll., 2006

Chez le marmouset

Les femelles marmouset ont été exposées au DEHP juste après le sevrage
(3 mois) et jusqu’à la maturité sexuelle (18 mois). Elles ont été traitées jour-
nellement par voie orale avec des doses de 100, 500, ou 2 500 mg/kg. Les
analyses morphologiques du tractus génital femelle révèlent une augmenta-
tion du poids des ovaires et de l’utérus aux doses de 500 et 2 500 mg/kg. De
plus, les niveaux d’œstradiol circulant sont élevés chez les femelles de ces
deux groupes. En revanche, aucun changement significatif n’est observé en
histologie dans les utérus et ovaires, si ce n’est un nombre un peu plus élevé de
corps jaunes que dans les témoins (Tomonari et coll., 2006).
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Figure 36.1 : Résumé des effets du DEHP, du BBP et du DBP chez les animaux
femelles
CS : Cellule germinale ; CS : Cellule somatique

En conclusion, l’analyse de la littérature indique qu’il existe des effets délé-
tères des phtalates sur la fonction de reproduction femelle (figure 36.1,
tableaux 36.I et 36.II). Ces effets concernent principalement la puberté dont
l’apparition peut être avancée ou retardée selon le composé et le moment
d’administration de celui-ci. Rappelons que la gestation est la période où les
niveaux de phtalates sont les plus élevés au cours de la vie, comme le montre
une étude chez le mouton (Herreros et coll., 2010). La production d’œstradiol
est affectée par le DEHP et son principal métabolite le MEHP. Les deux études
menées avec le DEHP chez le rat et le marmouset, l’une par inhalation chez le
rat, l’autre par voie orale, indiquent dans les deux cas, une augmentation des
niveaux d’œstradiol. Cette augmentation pourrait être à l’origine de l’atrésie
folliculaire observée dans l’ovaire. Il est à noter que les différents phtalates ne
produisent pas les mêmes effets et que ceux-ci peuvent différer d’une espèce à
l’autre. Il est également intéressant de noter que les quelques études qui ont
effectué des analyses à différents temps après l’exposition ont mis en évidence
une certaine réversibilité des effets sur le long terme et il est important à
l’avenir de procéder à des études longitudinales, voire multi- et transgénéra-
tionnelles.

422

Reproduction et environnement



BIBLIOGRAPHIE

ANDRADE AJ, GRANDE SW, TALSNESS CE, GROTE K, CHAHOUD I. A dose-response study
following in utero and lactational exposure to di-(2-ethylhexyl)-phthalate (DEHP):
non-monotonic dose-response and low dose effects on rat brain aromatase activity.
Toxicology 2006, 227 : 185-192

FABER WD, DEYO JA, STUMP DG, NAVARRO L, RUBLE K, KNAPP J. Developmental toxicity
and uterotrophic studies with di-2-ethylhexyl terephthalate. Birth Defects Res B Dev
Reprod Toxicol 2007, 80 : 396-405

GRANDE SW, ANDRADE AJ, TALSNESS CE, GROTE K, CHAHOUD I. A dose-response study
following in utero and lactational exposure to di(2-ethylhexyl)phthalate: effects on
female rat reproductive development. Toxicol Sci 2006, 91 : 247-254

GRANDE SW, ANDRADE AJ, TALSNESS CE, GROTE K, GOLOMBIEWSKI A, et coll. A dose-
response study following in utero and lactational exposure to di-(2-ethylhexyl)
phthalate (DEHP): reproductive effects on adult female offspring rats. Toxicology
2007, 229 : 14-22

GRAY LE JR, LASKEY J, OSTBY J. Chronic di-n-butyl phthalate exposure in rats reduces
fertility and alters ovarian function during pregnancy in female Long Evans hooded
rats. Toxicol Sci 2006, 93 : 189-95

GUERRAMT, SCARANO WR, DE TOLEDO FC, FRANCI JA, KEMPINAS WDE G. Reproductive
development and function of female rats exposed to di-eta-butyl-phthalate (DBP) in
utero and during lactation. Reprod Toxicol 2010, 29 : 99-105
HERREROS MA, GONZALEZ-BULNES A, INIGO-NUNEZ S, LETELIER C, CONTRERAS-SOLIS I,
et coll. Pregnancy-associated changes in plasma concentration of the endocrine
disruptor di(2-ethylhexyl) phthalate in a sheep model. Theriogenology 2010, 73 :
141-146

LEE KY, SHIBUTANI M, TAKAGI H, KATO N, TAKIGAMI S, et coll. Diverse developmental
toxicity of di-n-butyl phthalate in both sexes of rat offspring after maternal exposure
during the period from late gestation through lactation. Toxicology 2004, 203 :
221-238

MA M, KONDO T, BAN S, UMEMURA T, KURAHASHI N, et coll. Exposure of prepubertal
female rats to inhaled di(2-ethylhexyl)phthalate affects the onset of puberty and
postpubertal reproductive functions. Toxicol Sci 2006, 93 : 164-171

MORAL R, WANG R, RUSSO IH, MAILO DA, LAMARTINIERE CA, RUSSO J. The plasticizer
butyl benzyl phthalate induces genomic changes in rat mammary gland after
neonatal/prepubertal exposure. BMC Genomics 2007, 8 : 453

SAILLENFAIT AM, GALLISSOT F, SABATÉ JP. Evaluation of the developmental toxicity of
diallyl phthalate administered orally to rats. Food Chem Toxicol 2008, 46 : 2150-2156

SAILLENFAIT AM, GALLISSOT F, SABATE JP. Differential developmental toxicities of
di-n-hexyl phthalate and dicyclohexyl phthalate administered orally to rats. J Appl
Toxicol 2009, 29 : 510-521

SALAZAR V, CASTILLO C, ARIZNAVARRETA C, CAMPÓN R, TRESGUERRES JA. Effect of
oral intake of dibutyl phthalate on reproductive parameters of Long Evans rats and
pre-pubertal development of their offspring. Toxicology 2004, 205 : 131-137

A
N

A
LY

SE

423

Études chez les animaux femelles



TAKAI R, HAYASHI S, KIYOKAWA J, IWATA Y, MATSUO S, et coll. Collaborative work on
evaluation of ovarian toxicity. 10) Two- or four-week repeated dose studies and
fertility study of di-(2-ethylhexyl) phthalate (DEHP) in female rats. J Toxicol Sci
2009, 34 (suppl 1) : SP111-119

TOMONARI Y, KURATA Y, DAVID RM, GANS G, KAWASUSO T, KATOH M. Effect of di(2-
ethylhexyl) phthalate (DEHP) on genital organs from juvenile common marmosets:
I. Morphological and biochemical investigation in 65-week toxicity study. J Toxicol
Environ Health A 2006, 69 : 1651-1672

424

Reproduction et environnement



37
Études sur cultures d’organes
et cellulaires

Pour appréhender les mécanimes d’action des phtalates sur le développement
testiculaire chez le mâle, des travaux ont été menés sur des cultures d’organes.
Le modèle de culture organotypique est fréquemment utilisé pour analyser
l’impact à court terme d’une substance chimique sur le développement tes-
ticulaire. Ce modèle a l’avantage de conserver les interactions entre cellules
somatiques et cellules germinales qui sont cruciales pour le bon développe-
ment des gonades. C’est par ailleurs le seul modèle qui permet d’adresser
expérimentalement l’effet d’un perturbateur sur le développement de la
gonade fœtale humaine. Différents travaux ont rapporté des effets des phtala-
tes en culture organotypique de testicules fœtaux ou néonatals. Dans ce
modèle, il est possible d’appréhender l’effet direct des phtalates sur le testicule
fœtal et de contrôler précisément la dose d’exposition mais la prise en compte
des différents métabolites produits in vivo est plus difficile à intégrer.

Les données obtenues suite aux expositions in vivo chez l’animal indiquent
que l’ovaire est un organe cible de l’action des phtalates chez la femelle.
Différents modèles cellulaires ont été développés pour étudier les effets des
phtalates sur l’ovaire.

Les études toxicologiques in vivo ont essentiellement utilisé le DEHP ou le
DBP alors que la plupart des études in vitro ont mesuré l’effet du MEHP
(métabolite du DEHP) ou du MBP (métabolite du DBP).

Modèle d’étude sur cultures d’organes
du développement testiculaire

Le groupe de R. Habert a étudié l’effet du MEHP (10 et 100 µM) sur des
testicules fœtaux, issus de produits d’interruption volontaire de grossesse, âgés
de 7 à 12 semaines de gestation (Lambrot et coll., 2009). Pour cela, un
testicule a été traité au MEHP durant 72 h et ses paramètres ont été comparés
à ceux du testicule contra-latéral qui sert de témoin ce qui permet de s’affran-
chir de la variabilité inter-individus. Dans ce modèle, le MEHP ne modifie ni
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la sécrétion de testostérone ni l’expression des enzymes de biosynthèse des
stéroïdes. Une absence d’effet du DBP ou de son métabolite, le MBP (1 mM),
avait également été rapportée sur les cellules de Leydig dans des testicules
fœtaux humains plus âgés, de 15 à 20 semaines (Hallmark et coll., 2007).

Deux études du groupe de R. Sharpe rapportent qu’une exposition in utero
n’altère pas durablement la production de testostérone chez le marmouset
(Hallmark et coll., 2007 ; McKinnell et coll., 2009). Ces données sont surpre-
nantes au regard des nombreux travaux qui démontrent une baisse de la
production de testostérone en réponse à une exposition in utero au DBP ou au
DEHP chez le rat (Mylchreest et coll., 2002 ; Fisher et coll., 2003 ; Thompson
et coll., 2004 ; Wilson et coll., 2004 ; Mahood et coll., 2005 ; Borch et coll.,
2006 ; Mahood et coll., 2006 ; Hallmark et coll., 2007 ; Culty et coll., 2008 ;
Lin et coll., 2008a ; Howdeshell et coll., 2008).

Par ailleurs, des données sur culture d’organe chez le rat indiquent soit une
baisse de la production de testostérone en réponse au MEHP, métabolite du
DEHP (Chauvigné et coll., 2009), soit une absence d’effet du MBP, métabo-
lite du DBP (Hallmark et coll., 2007). Ces observations sur cultures d’organes
divergentes peuvent être attribuées à l’utilisation de différents types de phta-
lates ou à des expositions à des âges variables. L’absence d’effet du MBP sur
culture d’organe a été décrite en fin de gestation, lorsque la production de
testostérone atteint un plateau chez le rat, alors que l’effet du MEHP (baisse
de la production de testostérone) a été rapporté au début de l’organogenèse
testiculaire, lorsque la production de testostérone augmente fortement.
L’intervention d’effets extra-testiculaires ne peut cependant être exclue et des
travaux additionnels seront nécessaires pour comprendre ces différences.

Chez la souris, aucun effet n’a été observé in utero (Gaido et coll., 2007). Sur
culture d’organes, des effets positifs et négatifs sur la stéroïdogenèse tes-
ticulaire fœtale ont été rapportés selon l’âge ou la présence de LH (Lehraiki et
coll., 2009). Les effets sur la production de testostérone apparaissent donc
variables selon l’espèce et le mode d’administration des phtalates, in vivo ou in
vitro.

Une autre altération induite par le MEHP dans le testicule fœtal humain est
la diminution des fonctions sertoliennes et notamment la diminution de
l’expression de l’hormone anti-Müllérienne (AMH) (Lambrot et coll., 2009).
Cet effet a également été retrouvé dans les testicules fœtaux de rat et de souris
en culture organotypique (Li et Kim, 2003 ; Chauvigné et coll., 2009 ;
Lehraiki et coll., 2009). Cette observation n’a pas encore été décrite in vivo
probablement du fait de la nature transitoire de cette sécrétion mais la
persistance des canaux de Müller, futur tractus femelle, n’a pas non plus été
rapportée. En revanche, plusieurs études montrent qu’un traitement in utero
chez le rat induit une désorganisation des cordons testiculaires (formés par les
cellules de Sertoli) sans pour autant que celle-ci soit systématiquement
décrite.426
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Enfin, l’effet le plus marquant des travaux sur le testicule fœtal humain est
l’observation d’un effet pro-apoptotique du MEHP sur les cellules germinales
(Rouiller-Fabre et coll., 2008 ; Lambrot et coll., 2009). L’exposition au MEHP
pendant 72 h sur culture d’organe augmente significativement l’apoptose des
gonocytes humains, les cellules germinales précurseurs de spermatogonies, et
ce dès 10 µM. Dans cette étude, l’apoptose a été détectée par immunohisto-
chimie de la caspase-3 clivée. Cet effet est corrélé à une diminution du
nombre de gonocytes de 40 % à 100 µM. Cet effet a également été retrouvé
dans les testicules fœtaux en culture de rats (Chauvigné et coll., 2009) et de
souris (Lehraiki et coll., 2009). Sur ce point, les travaux effectués chez la
souris apportent un éclairage particulier grâce à l’utilisation de souris mutan-
tes pour le récepteur aux œstrogènes et pour le récepteur aux androgènes qui a
permis de démontrer que l’effet apoptotique germinal du MEHP était indé-
pendant des récepteurs nucléaires canoniques aux œstrogènes et androgènes
(Lehraiki et coll., 2009). Deux études décrivent un effet semblable lors d’une
exposition in utero chez le rat (Fisher et coll., 2003 ; Ferrara et coll., 2006).
Cette atteinte des cellules germinales pendant la vie fœtale pourrait expliquer
les altérations de la fertilité mâle décrite chez le rat adulte après une exposi-
tion in utero (Mahood et coll., 2006 ; Ferrara et coll., 2006).

Il semble qu’il existe une fenêtre critique d’exposition au cours du développe-
ment testiculaire puisque chez les rongeurs les effets sur la fertilité semblent
moins prononcés après une exposition postnatale in vivo mais il existe des
données contradictoires sur ce point. Sur culture d’organe, les cellules germi-
nales du testicule fœtal de souris présentent une plus forte sensibilité au stade
jeune (Lehraiki et coll., 2009). Ces stades correspondent aux stades auxquels
un effet a été rapporté sur les cellules germinales humaines. Cependant, une
étude sur culture d’organe de rat ne montre pas d’effet sur la lignée germinale
durant la vie fœtale mais exclusivement en période postnatale (Li et Kim,
2003). Il est à noter que dans ce travail seule la densité et non le nombre total
de gonocyte a été mesuré.

La figure 37.1 résume les principaux effets des phtalates sur le testicule fœtal
chez le rat, la souris et l’homme. L’effet des phtalates en culture organotypique
est extrêmement variable sur la production de testostérone et ne permet pas
encore de conclure à une atteinte testiculaire directe dans le testicule fœtal
humain en dépit des nombreuses altérations leydigiennes rapportées chez les
rongeurs.
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Figure 37.1 : Schéma récapitulatif des principaux effets des phtalates sur
culture de testicule fœtal d’après les études analysées
Les périodes d’exposition et les phtalates impliqués sont indiqués dans les rectangles gris.
Le début de la flèche correspond à la première étape de la différenciation testiculaire. Les
effets retrouvés chez différentes espèces sont soulignés. Les effets sont décomposés selon
les types cellulaires affectés. CG : cellules germinales ; CS : cellules de Sertoli ; CL :
cellules de Leydig ; Testo : testostérone ; AMH : Hormone anti-Müllérienne

Modèles cellulaires en relation avec les fonctions
reproductrices mâles

Après exposition à de faibles doses de MBzP (100 et 1 000 nM/l), des cellules
de Leydig tumorales murines (MCTL-1) ont une activité stéroïdogénique
accrue. Ceci est corrélé avec une augmentation du niveau d’expression trans-
criptionnelle et protéique du gène StAR (steroidogenic acute regulatory protein)
(Wang et coll., 2006). Cette observation va à l’encontre du rôle anti-
stéroïdogénique des phtalates à forte dose reporté par ce même groupe et
d’autres, et supporte l’existence d’une réponse dose-dépendante en U inversé.
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Modèles cellulaires d’études des effets sur l’ovaire, ovocytes
et glande mammaire

Chez la femelle, les données obtenues suite aux expositions in vivo indiquent
que l’ovaire est un organe cible de l’action des phtalates. Le DEHP et son
métabolite, le MEHP, ont principalement été testés. Leur principal effet est
une altération de la production et du métabolisme de l’œstradiol par les
cellules de granulosa.

Cellules dérivées de l’ovaire

Différents modèles cellulaires ont été développés pour étudier les effets des
phtalates sur l’ovaire :
• des cultures de follicules entiers, certainement plus proches de la physiolo-
gie d’un ovaire sain car le follicule est un système complexe contenant
différents types cellulaires, tous en interaction les uns avec les autres (ovo-
cytes, cellules de granulosa, et cellules de la thèque) ;
• des cultures primaires de cellules de granulosa fraîchement isolées de fol-
licules mais qui ont le désavantage d’être coupées des interactions cellulaires
et hormonales qui existent dans le follicule natif ;
• des lignées issues de cellules tumorales souvent bien éloignées des cellules
natives dont elles sont issues et qui ont des caractéristiques parfois différentes
de celles-ci.

Follicules entiers

Chez la souris (CD-1), des follicules à antrum ont été isolés à partir d’ovaires
de femelles âgées de 32-35 jours puis mis en culture en présence de DEHP
(1, 10 et 100 µg/ml) et MEHP (0,1, 1 et 10 µg/ml). La croissance des follicules
a été mesurée toutes les 24 h et l’œstradiol dosé dans les milieux de culture. Le
DEHP et le MEHP inhibent la croissance des follicules et diminuent la
production d’œstradiol aux deux doses les plus fortes. Ces deux molécules
diminuent également le niveau d’ARNm du gène de l’aromatase et de deux
facteurs contrôlant le cycle cellulaire (Ccnd2 et Cdk4) (Gupta et coll., 2010).
L’addition d’œstradiol dans le milieu de culture prévient l’inhibition de crois-
sance induite par le DEHP et le MEHP ainsi que la réduction des niveaux
d’œstradiol et la diminution de l’expression des régulateurs du cycle cellulaire.
Ainsi, le DEHP et le MEHP peuvent directement inhiber la croissance des
follicules préovulatoires (à antrum). Cependant, il a été montré une diffé-
rence de sensibilité des follicules au DEHP par rapport au MEHP, et proposé
que l’aromatase (enzyme qui convertit la testostérone en œstradiol) soit une
cible directe du DEHP. Les deux molécules pourraient agir à travers des voies
différentes (Gupta et coll., 2010).

Chez la souris (C57BL/6jxCBA/Ca), un modèle de culture in vitro de fol-
licules préantraux a été développé pour tester les effets du MEHP (10 ; 20 ;
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50 ; 100 ; 200 µM) (Lenie et Smitz, 2009). Il est à noter que les follicules sont
prélevés à des stades plus jeunes et maintenus en culture plus longtemps que
dans l’expérience précédente. Il est rapporté une légère augmentation des
niveaux de testostérone produits par les follicules traités au MEHP consistant
avec une accumulation du substrat (testostérone) due à une diminution de
l’aromatisation en œstrogènes ; cela est confirmé par une diminution du ratio
E2/T dès la dose de 50 µM de MEHP. Il est également montré une production
prématurée de progestérone et une capacité réduite à produire des œstrogènes
ainsi qu’une augmentation du métabolisme de l’œstradiol (Lenie et Smitz,
2009). Ces observations conduisent à l’hypothèse selon laquelle le MEHP
pourrait perturber le déroulement de la différenciation du follicule préantral
causant ainsi une lutéinisation prématurée de celui-ci.

Cellules de granulosa

En 2001 puis 2003, une équipe américaine a développé un modèle de culture
primaire de cellules de granulosa de rat (Fisher 344) afin d’étudier les effets du
MEHP (50 µM) (Lovekamp-Swan et coll., 2003). Les auteurs ont montré que
le MEHP diminuait la production d’œstradiol et l’activité de l’enzyme aroma-
tase, et que ces effets sont similaires à ceux obtenus en traitant les cellules
avec un activateur de peroxisome proliferator-activated receptor (PPAR) alpha.
Ils ont également montré que le MEHP pouvait agir via les deux récepteurs
PPAR (a et c) présents dans ces cellules pour réguler des gènes clefs de la
différenciation des cellules de la granulosa (aromatase notamment)
(Lovekamp-Swan et coll., 2003).

Dans les cellules de granulosa isolées de rat, le traitement par le MEHP
conduit à l’activation des voies de signalisation contrôlées par des récepteurs
PPAR a et c. Les isoformes du récepteur entraînent la suppression de l’aroma-
tase et l’induction de fatty acid binding protein (FABP). L’activation de PPARa
et PPARc altère la production et le métabolisme des stéroïdes entraînant une
différenciation anormale des cellules de granulosa in vitro.

Afin d’élucider les mécanismes par lesquels le MEHP régule négativement la
transcription de l’aromatase (CYP19), des cellules KGN dérivées d’une lignée
humaine tumorale de cellules de granulosa ont été utilisées. À toutes les doses
de MEHP testées en culture (1, 10, 100 et 300 µM), l’activité enzymatique et
la transcription du gène codant l’aromatase sont diminuées. Il a été également
montré dans cette étude que le MEHP induit l’expression de GIOT-1
(Gonadotrophin-inducible ovarian transcription factor-1), un répresseur trans-
criptionnel présent à la fois dans les cellules de la thèque interne et de la
granulosa de l’ovaire. Le modèle proposé est le suivant : le MEHP inhibe
l’expression du gène de l’aromatase dans les cellules KGN en induisant
l’expression du répresseur GIOT-1 lui-même induit par NR4As (Ohno et
coll., 2009). Cette réduction significative de l’expression du récepteur aux
œstrogènes, observée avec le MEHP, n’est pas retrouvée avec le DEHP, DBP
ou MBP (Ohno et coll., 2009).430
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Des cellules KK-1 dérivées d’une lignée humaine tumorale de granulosa ont
également été utilisées pour tester l’effet du MEHP (25-100 µM) sur la stéroï-
dogenèse basale et induite par hCG (human chorionic gonadotrophin) (Gun-
narsson et coll., 2008). Le MEHP à 100 µM induit une augmentation de la
synthèse basale des stéroïdes en augmentant le taux de cholestérol disponible
pour la stéroïdogenèse. Les auteurs formulent l’hypothèse que le MEHP sti-
mulerait la stéroïdogenèse basale en activant des facteurs de transcription
induits par la famille des récepteurs PPAR. L’activation de PPAR induirait
alors l’expression de gènes impliqués dans le métabolisme du cholestérol,
augmentant ainsi le substrat pour la synthèse des stéroïdes. Cet effet stimula-
teur aurait lieu avant la formation de la prégnènolone (Gunnarsson et coll.,
2008).

Une autre étude faisant appel à des cellules de granulosa humaines saines
récupérées à partir de follicules lors de procédure de fécondation in vitro, a
montré l’effet inhibiteur du MEHP (0-500 µM) sur l’activité et le niveau
d’ARNm de l’aromatase. Aucun effet n’est observé sur la production de
progestérone (Reinsberg et coll., 2009).

Chez le rat, sur des cultures primaires de cellules de granulosa, le MEHP
(100 µM) réduit l’accumulation d’AMPc de 40 % lors de stimulation par la
FSH de ces cellules. De plus, la production de progestérone est inhibée de
manière dose-dépendante par le MEHP (Treinen et coll., 1990).

Plus récemment, un système de cultures de cellules de granulosa ex vivo a été
développé pour étudier les effets du DEHP sur la stéroïdogenèse de ces cellules
(Svechnikova et coll., 2007). Des rates femelles sont exposées par gavage oral
à 500 mg/kg/j de DEHP pendant 10 jours. Les dosages sériques réalisés sur ces
animaux révèlent une diminution de deux à cinq fois des niveaux de proges-
térone et de d’œstradiol, respectivement. Puis des cultures primaires de cel-
lules de granulosa issues des ovaires de ces animaux sont analysées : elles
produisent moins (-30 %) de progestérone en réponse à une stimulation par la
LH et la FSH. Ainsi, ces cellules de granulosa traitées in vivo ont une capacité
moindre de réponse aux hormones gonadotropes. De plus, il a été montré que
le transport du cholestérol dans la mitochondrie est altéré dans les cellules
traitées en comparaison avec les témoins.

Chez les ruminants, une étude a été menée chez la vache faisant appel à des
cultures primaires de cellules de granulosa récupérées sur des ovaires d’abat-
toir. Les cultures ont été traitées soit avec du DEHP soit du MEHP (0,1, 1 et
10 ng/ml). Les deux molécules stimulent la sécrétion d’ocytocine par les
cellules de granulosa, avec un effet plus important du MEHP que du DEHP.
De plus, la sécrétion d’ocytocine est stimulée plus efficacement par les faibles
doses de MEHP. La perturbation de la sécrétion d’ocytocine peut avoir un
effet négatif sur le déroulement du cycle œstrien (Wang et coll., 2010).
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Ovocytes

Une seule étude a testé l’effet direct du MEHP sur la maturation in vitro de
l’ovocyte et le début du développement embryonnaire chez la souris. Des
ovocytes dénudés de leurs cellules de granulosa ont été cultivés en présence de
50, 100, 200, et 400 µM de MEHP pendant 24 h, puis les ovocytes ont été
fécondés et les embryons cultivés pendant 4 jours. La proportion d’ovocytes
qui progressent jusqu’au stade métaphase II est significativement diminuée, de
manière dose dépendante. Le nombre d’embryons ayant atteint le stade 2 cel-
lules, 24 h après fécondation, est de 28 % à 400 µM de MEHP contre 49 %
pour les témoins cultivés sans MEHP. Aucun des embryons traités avec du
MEHP quelle que soit la dose n’atteint le stade 8 cellules (Dalman et coll.,
2008).

Utérus

Au vu des effets observés in vitro sur la production d’œstradiol, on pouvait
s’attendre à des effets sur l’utérus, un organe sensible aux œstrogènes. Cepen-
dant, peu d’études ont recherché des effets sur l’utérus in vitro.

Chez les bovins, il a été développé des cultures primaires de cellules endomé-
triales. Celles-ci ont été traitées avec différentes doses de DEHP et MEHP
(0,1, 1 et 10 ng/ml). Il en ressort que les deux molécules stimulent la sécrétion
de la prostaglandine PGF2 alpha et inhibent la sécrétion de la prostaglandine
PGE2 dans ces cellules. Le ratio PGF2/PGE2 est altéré, il passe de 1/1 chez les
témoins, à 1/4-1/10 chez les traités. Ce ratio est très important dans l’établis-
sement de la gestation, son altération pouvant entraîner une augmentation
des contractions et une accélération de la régression du corps jaune (Wang et
coll., 2010).

Chez l’Homme, des cultures primaires de cellules endométriales récupérées
lors d’hystérectomie ont été cultivées avec du DBP aux doses de 0, 1, 50 et
100 µM. À toutes les doses, le traitement avec le DBP entraîne une diminu-
tion de la prolifération des cellules endométriales endothéliales (Bredhult et
coll., 2007).

Glande mammaire

Plusieurs phtalates (DEHP, BBP, MBP, DINP et DIDP) ont été testés sur des
lignées cellulaires dérivées de tumeurs de glandes mammaires, dont les cel-
lules MELN et MCF-7 exprimant le récepteur alpha aux œstrogènes. L’objet
de l’étude était d’évaluer la capacité de ces phtalates à induire l’expression de
VEGF, un facteur de croissance impliqué dans la néo-vascularisation et la
progression des tumeurs mammaires, qui est régulé par les œstrogènes. Il a été
montré que le BBP et le DEHP (10-5-10-7M) régulent positivement l’expres-
sion de VEGF dans les cellules MELN via un mécanisme dépendant du432
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récepteur alpha des œstrogènes. Le BBP se révèle le composé le plus actif
(Buteau-Lozano et coll., 2008).

Une étude menée également sur des cellules tumorales mammaires humaines
(MCF-7) rapporte une augmentation de l’expression du récepteur aux œstro-
gènes ERa après culture en présence de 10 µM de BBP et du récepteur ERb en
présence de la même dose de BBP ou de DEHP (Kang et coll., 2005). Le DBP
ne semble pas avoir d’effet sur le niveau d’expression des ER. Cependant, une
baisse de méthylation est retrouvée au niveau du promoteur du gène ERa
après culture avec n’importe quelle famille de phtalates. Il est à souligner que
les résultats présentés dans cet article sont de faible qualité et qu’il n’existe pas
de méthodes de quantification précise.

Une étude a été réalisée comparant l’activité œstrogénique de plusieurs phta-
lates (BBP, DCHP, DEHP, DBP) dans des modèles in vitro et in vivo (rat
Sprague-Dawley, 600 mg/kg/j du jour 14 à 16 postnatal, observation au jour
17) en mesurant l’expression d’un gène cible des œstrogènes, la Calbindine-
D9k. Les cellules utilisées sont des cellules MCF-7 issues d’une lignée cellu-
laire humaine de cancer du sein. Il apparaît qu’aucun des phtalates utilisés
n’induit l’expression de l’ARN ou de la protéine Calbindine-D9k dans l’uté-
rus des animaux traités. En revanche, ces phtalates sont capables d’induire la
prolifération des cellules MCF-7 en culture (effet œstrogénique). Il est inté-
ressant de noter que selon le test utilisé pour mettre en évidence un effet
œstrogénique d’une molécule, on peut obtenir des résultats contradictoires
(Hong et coll., 2005).

Enfin, une autre étude menée sur des cellules MCF-7 montre que la culture en
présence de 1, 10 et 100 µM de DEHP perturbe l’expression d’un large spectre
de gènes impliqués dans le développement du système nerveux central
(Hokanson et coll., 2006). La signification biologique de ce résultat reste
incertaine.

En conclusion, l’effet des phtalates en culture organotypique est extrême-
ment variable sur la production de testostérone et ne permet pas encore de
conclure à une atteinte testiculaire directe dans le testicule fœtal humain. Des
effets néfastes des phtalates sur les cellules germinales et les cellules de Sertoli
apparaissent en revanche clairement et de manière cohérente mais le méca-
nisme d’action des phtalates sur ces types cellulaires est encore à identifier et
nécessitera des études complémentaires. Il semble donc qu’il n’existe pas de
lien causal entre une éventuelle baisse de la production de testostérone
induite par les phtalates et la chute du nombre de cellules germinales.

Les études in vitro montrent clairement une diminution de la production
d’œstradiol par les cellules folliculaires ovariennes suite à l’exposition au
DEHP et son principal métabolite le MEHP. Cependant, il a été montré une
différence de sensibilité des follicules au DEHP versus au MEHP, et proposé
que l’aromatase (enzyme qui convertit la testostérone en œstradiol) soit une

A
N

A
LY

SE

433

Études sur cultures d’organes et cellulaires



cible directe du DEHP. Les deux molécules pourraient agir à travers des voies
différentes. D’après ces études, l’action du DEHP et du MEHP s’effectuerait
via les récepteurs PPAR. Des mécanismes d’action ont été proposés pour le
MEHP mais doivent être vérifiés in vivo et dans d’autres espèces que chez les
rongeurs afin d’être validés.

D’autres organes que l’ovaire apparaissent également des cibles potentielles
des phtalates, comme l’hypophyse ou l’hypothalamus au niveau cérébral ou
encore l’utérus et la glande mammaire comme en témoignent quelques études
in vitro. Il semblerait que l’action sur ces organes se fasse via les récepteurs aux
œstrogènes. Cependant, l’action via PPAR n’a pas été étudiée sur d’autres
organes que l’ovaire.
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38
Études chez les poissons
et autres espèces de vertébrés

Outre les mammifères, les effets des phtalates ont été étudiés chez de nom-
breuses espèces de vertébrés comme par exemple plusieurs espèces de poissons
téléostéens (le zebrafish et le medaka, mais aussi : la truite arc-en-ciel, Onco-
rhynchus mykiss ; le saumon, Salmo salar ; le loup de mer, Dicentrarchus labrax ;
l’épinoche, Gasterosteus aculeatus ; la carpe, Cyprinus carpio ; le vairon, Pime-
phales promelas ; le guppy, Poecilia reticulata), des amphibiens (le xénope et la
grenouille Rana rugosa) ou des oiseaux comme la caille ou le poulet. Beaucoup
de ces études décrivent simplement les effets de telle ou telle molécule sur des
critères assez disparates, ce qui rend une description globale des effets quelque
peu difficile vu la diversité des molécules testées. En outre, de nombreuses
études de toxicité aiguë ont été menées et ces travaux indiquent des effets
toxiques variables en fonction du poids moléculaire des différentes molécules,
les phtalates de bas poids moléculaire ayant des effets toxiques plus prononcés
que les molécules de haut poids moléculaire. Un petit nombre d’études ont
des implications en ce qui concerne les mécanismes d’action, qu’il est intéres-
sant de comparer avec ce qui est connu chez les mammifères. Des recherches
ont également été menées sur certains invertébrés (moule, copépodes...) mais
ne seront pas décrites ici même s’il apparaît que certains invertébrés comme
les mollusques et les crustacés sont sensibles à des doses significativement plus
faibles que les poissons téléostéens. Ces différences d’effets semblent être
reliées à des variations importantes de bioconcentration de ces molécules au
sein des organismes. Une revue générale de l’impact des phtalates sur la vie
sauvage a été publiée récemment (Oehlmann et coll., 2009).

Effets sur des paramètres liés à la reproduction

Chez le mâle

Les effets des phtalates ont été surtout étudiés chez le medaka, un poisson
téléostéen pour lequel le mécanisme de détermination du sexe mâle est connu
et qui constitue donc un excellent modèle. Ces études menées sur les medaka
n’ont pas observé d’effets majeurs sur des paramètres globaux en traitant à des
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doses faibles. Ainsi, Shioda et Wakabayashi (2000) en traitant pendant deux
semaines des médaka mâles adultes à des doses de DEHP de 0,1, 0,3 ou 1 µM
n’ont pas observé d’effet sur le nombre d’œufs fécondés par ces mâles. Des
résultats similaires ont été obtenus par Kim et coll. (2002) qui ont traité des
animaux au DEHP de la naissance à l’âge de 3 mois à des doses allant jusqu’à
50 µM/l et n’ont observé aucune anomalie histologique de la gonade. Ce
dispositif expérimental produit un effet chez les femelles (voir ci-dessous)
mais pas chez les mâles, ce qui pourrait suggérer une différence de sensibilité
entre les sexes. Par ailleurs, il est intéressant de noter que dans une étude
multigénérationelle menée chez le medaka, Patyna et coll. (2006) observent
une induction de plusieurs métabolites de la testostérone après un traitement
avec du DINP à 1 µg/g/j même si cette étude est très difficilement comparable
aux précédentes puisque la molécule testée, le mode d’exposition et le dispo-
sitif expérimental sont très différents.

Le même type de résultat a été observé chez le zebrafish après des traitements
au DBP à 100 µg/l (Ortiz-Zarragoitia et Cajaraville, 2005). Cependant,
récemment il a été montré par Uren-Webster et coll. (2010) que des traite-
ments au DEHP à des doses plus élevées (0,5, 50 et 5 000 mg/kg) chez le
zebrafish mâle induisent une réduction du succès de fécondation d’œufs pon-
dus par des femelles non traitées, des anomalies de la spermatogenèse (suggé-
rant que la progression de la méiose pourrait être perturbée) et une augmen-
tation de l’expression de plusieurs gènes cibles connus des PPAR (acox1,
ehhadh). De même, Oehlmann et coll. (2009) décrivent une altération de la
qualité (motilité, forme) du sperme induite chez le zebrafish par un traitement
au BBP à 15 µg/l. Chez le saumon, l’étude de Norman et coll. (2007) indique
que des traitements chroniques au DEHP à de hautes doses (1 500 mg/kg
pendant 4 semaines) produisent une faible quantité d’ovotestis chez 3 % des
animaux traités. Cependant, cet effet n’est pas retrouvé dans une étude
similaire (Metcalfe et coll., 2001). De tels effets ont également été observés
par Lee et Veeramachaneni (2005) chez le xénope puisque des traitements
tout au long de la spermatogenèse (stades 52 à 66) à des doses de 1 à 10 mg/l
permettent d’observer des anomalies histologiques de la gonade mâle (vacuo-
lisation des cellules de Sertoli, dénudation des cellules germinales, dysmor-
phologie des tubules séminifères...).

Chez la grenouille Rana rugosa, des traitements à 1 et 10 µM de DBP induisent
des anomalies de la différenciation des testicules dans respectivement 7 et
17 % des animaux traités (Ohtani et coll., 2000). Ces données suggèrent que
des effets à haute dose, sans doute médiés par les PPAR, pourraient affecter la
gonade mâle. Les différences de sensibilité observées entre les modèles pois-
sons et le xénope ne sont pas expliquées et peuvent sans doute être liées à un
métabolisme différent des phtalates selon les organismes.

Il faut noter que des mesures de la capacité des phtalates (DBP) à induire dans
le foie, chez le mâle traité, des protéines impliquées dans la vitellogenèse
(vitellogénine, choriogénine) ont été également effectuées et se sont révélées438
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négatives chez le medaka (Nozaka et coll., 2004) comme chez le zebrafish
(Ortiz-Zarragoitia et Cajaraville, 2005). Dans le cas des travaux de Ortiz-
Zarragoitia et Cajaraville (2005), un effet positif sur la prolifération des
peroxysomes et l’induction hépatique de l’acyl CoA oxydase, une enzyme
impliquée dans la b-oxydation peroxysomale, a été observé. Là encore, ces
effets évoquent plutôt une action via les PPAR.

Chez la femelle

Les effets observés chez la femelle sont plus évidents que ceux décrits chez le
mâle. Ainsi, dans la même série d’expériences (traitement au DEHP de la
naissance à l’âge de 3 mois à des doses allant jusqu’à 50 µg/l) que celle décrite
ci-dessus où aucun effet n’a été observé chez le mâle, Kim et coll. (2002) ont
mis en évidence des effets clairs sur la gonade femelle. Le niveau de vitellogé-
nine chez ces femelles traitées baisse à partir de 10 µg/l, le rapport gonadoso-
matique est diminué d’un tiers chez ces animaux et une diminution forte du
nombre d’ovocytes matures est observée. Ces résultats ont été confirmés
récemment chez le zebrafish par Carnevali et coll. (2010) qui ont traité des
femelles à des doses faibles (de 0,02 à 40 µg/l) de DEHP. En étudiant les effets
sur l’expression de différents marqueurs de la différenciation ovocytaire, ces
auteurs démontrent qu’à des doses de 2 à 40 µg/l, le DEHP affecte la croissance
des ovocytes, leur maturation, l’ovulation elle-même et plus généralement la
capacité à produire des embryons. Un effet inducteur sur la vitellogénine
plasmatique a également été observé dans cette étude, ce qui est en contradic-
tion avec l’étude de Kim et coll. (2002). Ces différents travaux s’accordent
toutefois sur un effet clair du DEHP sur la gonade femelle. Cependant,
certaines études comme celle de Oehlmann et coll. (2009) montrent qu’un
traitement au BBP à 15 µg/l n’induit pas d’effet sur le nombre d’œufs pondus
ni sur la viabilité précoce (8 h post-fécondation) des embryons. Harries et
coll. (2000) rapportent le même type de résultats négatifs avec le BBP chez le
vairon.

Effets sur les embryons

Les effets des phtalates sur la reproduction ont été étudiés en ce qui concerne
la production d’embryons et les anomalies éventuelles que ces molécules
peuvent engendrer au cours du développement embryonnaire. Le zebrafish a
été l’espèce la plus utilisée mais des études ont été menées chez le medaka, le
saumon et le guppy ainsi que chez un amphibien, le xénope.

L’ensemble de ces études montre, lors de traitements embryonnaires ou lar-
vaires, que les phtalates induisent une diminution de taille des animaux.
Ainsi, chez le zebrafish, Lin et coll. (2008) observent après un traitement des
parents au DBP à une dose de 625 µg/l une diminution de taille des embryons
produits ainsi qu’une augmentation de la mortalité des embryons à 72 h de
développement et logiquement, une diminution du pourcentage d’éclosion
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des embryons. Les anomalies morphologiques éventuelles présentes chez ces
embryons ne sont pas décrites. Une diminution de taille est également obser-
vée par Lee et coll. (2005) chez des embryons de xénopes traités au DBP à
0,1 mg/l. Une augmentation de la mortalité est décrite à des doses plus fortes
(5 mg/l). Enfin chez le guppy, des traitements de larves au DEHP à 1 µg/l
induisent une diminution de la taille et du poids des animaux ce qui indique
que la croissance de ces animaux est fortement perturbée.
La gamme des effets morphologiques observée est vaste et aucune piste claire
de mécanisme d’action ne peut en être dégagée. Chez le medaka, dans leur
étude multigénérationelle, Patyna et coll. (2006) n’ont pas montré d’effet du
DINP à 1 µg/g/j sur la production d’œufs mais ont noté un délai dans la mise
en place de la pigmentation des hématies. Chez le zebrafish, Ortiz-Zarragoitia
et coll. (2006) rapportent un effet embryonnaire du DBP à 100 µg/l en
traitement continu après la fécondation. Les embryons montrent des malfor-
mations de la moelle épinière ainsi qu’une hypertrophie du sac vitellin. Cet
effet sur le sac vitellin ou sur la morphogénèse n’est pas retrouvé par Raldua et
coll. (2008) lorsque des embryons sont traités au DEHP à des doses allant
jusqu’à 100 mg/l. La variété des effets morphologiques observés est sans doute
à mettre en lien avec la variété des molécules testées et des espèces utilisées. Il
manque clairement une étude plus complète sur ces effets embryonnaires.
Il faut noter que des effets sur le comportement des poissons traités (nage en
banc, prise alimentaire) ont été décrits à de fortes concentrations (100 µg/l)
chez l’épinoche (Wibe et coll., 2004) et chez la carpe (Barse et coll., 2007).

En conclusion, chez les poissons, les effets des phtalates sur les paramètres de
la reproduction chez le mâle, ont surtout été étudiés chez le medaka. Aucun
effet majeur n’a été rapporté pour des doses faibles. Chez les poissons femelles,
un effet clair du DEHP sur la gonade femelle a été observé (baisse du niveau
de vitellogénine, diminution forte du nombre d’ovocytes matures). En ce qui
concerne la production d’embryons et les anomalies éventuelles, une diminu-
tion de taille des embryons produits ainsi qu’une augmentation de la mortalité
ont été rapportés lors des traitements durant la phase embryonnaire.
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Effets épigénétiques

Plusieurs études rapportent des effets de divers phtalates (BBP, DBP, DEHP,
MBP) et de leurs métabolites actifs (MEHP) sur l’expression de gènes impli-
qués dans des fonctions de reproduction et sur les profils de méthylation
génomiques.

In vivo, une attention particulière a été portée à la dissection moléculaire des
effets anti-stéroïdiens connus des phtalates à forte dose. Ainsi, une exposition
in utero à des doses de 100 à 950 mg/kg/j de DEHP en seconde moitié de
gestation réduit le taux d’expression du récepteur stéroïdien nucléaire MR
(mineralocorticoid receptor) et de ses cibles dans les cellules de Leydig d’ani-
maux analysés dès la naissance, mais aussi à l’âge adulte (60 jours) (Martinez-
Arguelles et coll., 2009). Cette persistance à 60 jours d’une réduction de
l’expression de MR est associée à des anomalies des profils de méthylation du
promoteur de ce gène mais cependant dans le sens inattendu d’une perte de
méthylation. Malgré cette ambiguïté, les auteurs suggèrent que la baisse de
production de testostérone associée à une exposition forte aux phtalates
pourrait être médiée par des effets épigénétiques ciblant le récepteur stéroï-
dien MR. Une autre étude montre que la cryptorchidie pourrait augmenter la
susceptibilité du testicule fœtal à une exposition au DBP (Johnson et coll.,
2008). Il s’agit là d’un modèle intéressant d’étude des effets synergiques
gène/environnement sur l’apparition de malformations du tractus génital
mâle.

Une autre étude des effets potentiels épigénétiques des phtalates a été réalisée
après suplémentation chez la souris à 20 000 mg de DBP par kg de nourriture
pendant 6 jours (Ge et coll., 2002). Une hypométhylation du proto-oncogène
c-myc a été observée dans le foie des animaux exposés, sans pourtant induire
de modification d’expression de ce gène. Ceci pose donc la question de
l’impact biologique d’une telle observation. L’effet sur c-myc a été plus récem-
ment confirmé chez le rat, où une exposition à des doses plutôt fortes de DBP
(1 800 mg/kg/j) induit aussi une déméthylation rapide du gène c-myc et sem-
ble précéder le phénotype d’hyperprolifération du foie (Kostka et coll., 2010).
Le niveau d’expression de c-myc n’a cependant pas été analysé. Le rapport
entre exposition aux phtalates, anomalies de méthylation et carcinogenèse a
été étudié par d’autres équipes. Cependant, Pogribny et coll. (2008) ne
détectent pas de différences du statut global de méthylation des cellules de
foie d’animaux exposés au DEHP (1,2 % (w/w)), alors qu’il existe une baisse
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significative de méthylation après exposition à d’autres proliférateurs du
peroxysome tels que WY-14,643.

Ces premières analyses des effets potentiels des phtalates sur le statut de
méthylation d’un organe métabolique, le foie, ont été suivies d’une étude plus
directement liée aux fonctions reproductives, ciblée sur le testicule. L’effet du
DEHP en exposition prénatale sur le taux global de méthylation testiculaire a
fait l’objet de deux publications, d’après des études menées par le groupe de G.
Wei (Wu et coll., 2010a et b). L’exposition a été réalisée par gavage à
500 mg/kg/j de femelles en seconde moitié de gestation (de 12 à 19 jpc – jours
post coïtum –) et les testicules de souriceaux ont été analysés au jour 19 de
gestation, et suivis à divers stades postnatals (3, 21, 56 et 90 jpp – jours post
partum –). En réaction rapide après l’exposition, des taux augmentés de
méthylation sont détectés à 19 jpc et 3 jpp, mais ces différences sont perdues à
des stades plus tardifs (21, 56 et 90 jpp). Bien que l’augmentation précoce soit
corrélée à une augmentation de deux fois le niveau d’expression des ADN-
méthyltransférases responsables de la mise en place (Dnmt3A et Dnmt3B) et
du maintien (Dnmt1) des profils de méthylation, l’augmentation du taux de
méthylation reste peu significative par rapport à des animaux témoins (de
3,35 à 3,82 %). Des réductions du niveau d’expression du taux de testostérone
sont observées en phase précoce et perdurent également à des stades plus
tardifs, en accord avec les effets de dysgenèse testiculaire induite par le DEHP.
Gray et coll. (2009) ne montrent pas si les diverses anomalies de différencia-
tion sexuelle induites par le DEHP sont transmises aux générations suivantes
non exposées et donc si les phtalates sont susceptibles d’engendrer des aberra-
tions épigénétiques héréditaires.

En conclusion, les études menées sur les effets épigénétiques des phtalates
(DEHP, DBP) en reproduction sont plutôt anecdotiques en termes de nombre
et ne permettent pas de se forger une opinion tranchée. De plus, in vivo, des
résultats contradictoires existent entre les effets que les phtalates peuvent
avoir in utero sur des tissus à fonction reproductive, et des tissus avec des
fonctions métaboliques, comme le foie.
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Mécanismes d’action

De nombreux résultats semblent indiquer que les récepteurs nucléaires PPAR
(peroxysome proliferator activated receptor) sont des cibles privilégiées des phta-
lates chez les mammifères. Chez les poissons téléostéens ou chez les amphi-
biens, un certain nombre de pistes et notamment les gènes induits après une
exposition à certains phtalates (DEHP), sont cohérents avec un effet possible
via les PPAR mais cela n’est pas encore été étayé directement par des résultats
tangibles.

Principales cibles des phtalates chez les mammifères

Les cibles principales des phtalates parmi les récepteurs nucléaires sont les
récepteurs PPAR a et c. Les récepteurs des œstrogènes a et b, le récepteur des
androgènes, les récepteurs des xénobiotiques CAR (constitutive activated recep-
tor) et PXR (pregnan X receptor) ont été également identifiés comme des
médiateurs possibles des effets de ces molécules.

Récepteurs PPAR

Les phtalates les plus actifs sur les récepteurs PPAR sont le DEHP et son
métabolite le MEHP, le BBP, le dibutylbenzyl-phtalate (DBBP) et le DIBP.

Le groupe de recherche de W. Whali (un des spécialistes mondiaux des
PPAR) a récemment étudié les effets du MEHP sur les récepteurs PPAR c et a
(Desvergne et coll., 2009). Cette équipe a démontré que le MEHP était un
agoniste partiel de PPARc (SnuRM ou SPPARM pour selective PPAR modula-
tor) (Feige et coll., 2007) et que son activité était plus faible sur le PPARc de
souris que sur le PPARc humain. La nature agoniste partielle du MEHP a été
confirmée par le fait que PPARc interagit différemment avec des coactiva-
teurs de récepteurs nucléaires selon qu’il est lié à la rosiglitazone ou au MEHP.
Cependant, dans un modèle de lignée cellulaire humaine, le MEHP induit
l’adipogénèse à une dose à peine 100 fois plus élevée que la rosiglitazone, le
ligand de référence pharmaceutique de PPARc.

Le groupe de W. Whali a également montré que le MEHP en interagissant
avec PPARa induisait une carcinogenèse hépatique chez la souris (Feige et
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coll., 2010). Dans cette étude, ils ont montré que le MEHP n’entraînait pas
d’obésité chez la souris. Ce manque d’effet obésogène chez les rongeurs pour-
rait être dû au fait que l’activation de PPARa provoque l’oxydation hépatique
des acides gras. En revanche, dans les souris exprimant un PPARa humain,
l’obésité est observée car le DEHP (ou son métabolite actif le MEHP) n’induit
pas l’oxydation hépatique. Ces différences d’effets observés entre PPARa
murin et humain au niveau de l’oxydation hépatique pourraient être dues à la
nature d’agoniste partiel du MEHP.

Autres cibles

Des résultats contradictoires ont été obtenus en fonction du composé (MEHP
ou DiBP) sur l’expression du gène de l’aromatase dans l’ovaire. La transcrip-
tion de celui-ci pouvant être activée ou réprimée et aboutir à une augmenta-
tion ou une diminution des œstrogènes (LoveKamp-Swan et coll., 2003 ;
Boberg et coll., 2008). Cet effet pourrait être relayé par un des récepteurs
PPAR (Latini et coll., 2008). Cependant, des travaux récents ont indiqué que
l’effet des phtalates sur les enzymes de la stéroïdogenèse ne passait pas unique-
ment par PPAR mais pourrait être partiellement médié par le récepteur
nucléaire CAR et éventuellement PXR (DeKeyser et coll., 2009 ; Eveillard et
coll, 2009 ; Ren et coll., 2010). Dans le testicule fœtal de souris en culture
avec ou sans LH (13,5 et 18,5 jpc), le MEHP inhibe fortement l’expression de
Cyp19A1, le gène de l’aromatase (Lehriaki et coll., 2009). Cet effet n’est pas
corrélé avec la synthèse de testostérone et la production d’œstrogène n’a pas
été dosée dans ce modèle, ni l’implication des PPAR recherchée.

Parmi les récepteurs nucléaires, les récepteurs des œstrogènes (ER) et des
androgènes (AR) sont également des cibles des phtalates (figure 40.1). En
effet, les phtalates sont des activateurs de faible affinité des récepteurs des
œstrogènes (Ghisari et coll., 2009) et des anti-androgènes de très faible
affinité in vitro (Stroheker et coll., 2005 ; Kruger et coll., 2008) et in vivo
(Jarfelt et coll., 2005).

En résumé, la perturbation endocrine des phtalates semble être majoritai-
rement due à leur activité d’agonistes des récepteurs PPAR (alpha et gamma).
L’effet majeur des phtalates pourrait être une inhibition de l’expression de
l’aromatase médiée majoritairement par l’intermédiaire des récepteurs PPAR.
Cet effet antiœstrogénique peut être partiellement compensé par l’activation
des récepteurs des œstrogènes et au contraire potentialisé par l’inhibition du
récepteur des androgènes.

Il est intéressant de constater que les cibles des phtalates sont (pour certaines)
différentes de celles du bisphénol A. Ce constat renforce l’hypothèse que la
perturbation endocrine pourrait résulter de l’action d’un cocktail de molécu-
les agissant sur de nombreuses cibles.448
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Figure 40.1 : Cibles des phtalates

Cibles chez les poissons téléostéens et chez les amphibiens

Plusieurs articles suggèrent une régulation de plusieurs enzymes du métabo-
lisme par les phtalates chez diverses espèces (voir par exemple Ortiz-
Zarragoitia et coll., 2006), de façon tout à fait cohérente via les PPAR mais le
lien direct n’est pas encore fait et c’est à l’évidence une direction de recherche
très prometteuse.

Trois types de récepteurs nucléaires différents ont fait l’objet d’investigations
quant à leur rôle éventuel de médiateurs des effets des phtalates dans les
espèces aquatiques : les récepteurs des œstrogènes (ER), des androgènes (AR)
et des hormones thyroïdiennes (TR). Il faut noter que d’autres cibles, notam-
ment vis-à-vis de récepteurs membranaires comme le récepteur GABA, ont
été récemment évoquées chez le xénope sans qu’aucune confirmation ne soit
venue renforcer ces données préliminaires (Yang et coll., 2007).

En ce qui concerne la liaison avec les récepteurs des œstrogènes, de nom-
breuses données suggèrent que les phtalates sont faiblement œstrogéniques
chez les poissons téléostéens et les amphibiens. La capacité de plusieurs
phtalates (DEHP et BBP) à déplacer le ligand naturel (17b-œstradiol) marqué
du ERa de truite a été mise en évidence dès 1995 par Jobling et coll. (1995).
Cet effet est visible à des concentrations élevées d’au moins 50 µM. Un effet
similaire a été observé chez le xénope pour le DEP (Lutz et Kloas, 1999) et
pour le DBP sur le récepteur ERa de vairon (Pimephales promelas) (Rider et
coll., 2009). De façon cohérente avec ces données suggérant une faible
interaction avec les récepteurs des œstrogènes, le BBP a été démontré capable
de se fixer faiblement à la protéine de transport des stéroïdes (sex-steroid
binding protein) de la truite arc-en-ciel.
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Un certain nombre d’indications suggèrent une capacité des phtalates à
induire l’expression de la vitellogénine chez les poissons ou les amphibiens, ce
qui est un test classique d’effet œstrogénique mais ces données indiquent
toutes un effet assez faible voire franchement négatif (Harries et coll., 2000 ;
Metcalfe et coll., 2001 ; Nozaka et coll., 2004 ; Nomura et coll., 2006 ; Barse
et coll., 2007). Si une interaction entre les phtalates et les récepteurs des
œstrogènes semble pouvoir être mise en évidence in vitro, sa pertinence in vivo
est loin d’être démontrée. De fait, Legler et coll. (2002) en utilisant une
lignée transgénique de zebrafish de type ERE-Luc concluent que le DEHP n’a
pas d’activité œstrogénique significative in vivo.

En ce qui concerne les androgènes, même si les phtalates semblent avoir un
effet à plusieurs niveaux sur le métabolisme des hormones stéroïdes, notam-
ment au niveau de l’aromatase (Thibaut et Porte, 2004 ; Patyna et coll.,
2006 ; Ortiz-Zarragoitia et coll., 2006), aucune donnée ne vient étayer la
thèse d’une fixation directe de l’un des phtalates sur les récepteurs des andro-
gènes de poissons téléostéens ou sur celui des amphibiens. Des données de
modélisation structurale in silico suggèrent que cela pourrait être possible pour
le BBP mais elles n’ont reçu à ce jour aucune confirmation expérimentale
(Wu et coll., 2010).

En ce qui concerne une interaction possible avec les récepteurs des hormones
thyroïdiennes, il a été montré que le BBP est capable d’interférer avec la
fixation de la T3 sur la transthyrétine de caille (Ishihara et coll., 2003). Les
données de Sugiyama et coll. (2005) chez le xénope suggèrent que plusieurs
phtalates (DCHP, BBP, DBP) montrent une action antagoniste in vivo sur une
réponse aux hormones thyroïdiennes à des concentrations de l’ordre de 1 à
10 µM. Ces molécules sont également capables de diminuer l’activité du
récepteur TRb induite par la T3 ce qui pourrait suggérer que les TR sont des
cibles des phtalates même si à notre connaissance une fixation directe n’est
pas encore démontrée.

Une expérience récente de microarrays menée chez la carpe a permis de mettre
en évidence les gènes régulés dans le foie suite à une exposition au DBP
(Moens et coll., 2006). De façon intéressante, le profil de gène régulé par cette
molécule est distinct des 13 autres molécules testées (ligands naturels et divers
perturbateurs endocriniens) ce qui suggère que le mode d’action des phtalates
est bien distinct de celui de ces autres molécules, et notamment des xéno-
œstrogènes classiques. Dans une analyse de clustering, les effets du DBP sont
en fait rapprochés de ceux des hormones thyroïdiennes, ce qui renforce la
notion que les TR pourraient être des cibles intéressantes. Notons toutefois
qu’aucun ligand des PPAR n’a été intégré dans cette expérience et que cette
cible, reste, au vu des données disponibles chez les mammifères, la plus
crédible actuellement.
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En conclusion, l’ensemble de la bibliographie étudiée indique que les récep-
teurs nucléaires PPAR sont les cibles privilégiées des phtalates. Cependant,
les phtalates sont également capables d’activer les récepteurs des œstrogènes
et d’inhiber le récepteur des androgènes. Les différents pthalates n’ont pas le
même profil d’interaction avec les différents récepteurs nucléaires. Ainsi, le
MEHP est essentiellement actif sur PPARc et n’interagit pas avec les récep-
teurs ER. Au contraire, le BBP ou le DBP sont actifs sur les ER et interagissent
très peu avec PPARc. Des études in vivo sur des modèles de souris Knock Out
(déficientes) pour un ou plusieurs de ces récepteurs mériteraient d’être réali-
sées avec des phtalates de profil différent (MEHP versus BBP par exemple).
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Relation structure-fonction
et études in silico

Au cours de ces dernières années, des articles sont apparus dans la littérature
concernant l’étude de la toxicité des phtalates par des méthodes SAR
(structure-activity relationship) et QSAR (quantitative structure-activity rela-
tionship) (Netzeva et coll., 2005 et 2006). Les « end points » typiques de la
toxicité ou de l’écotoxicité comme la solubilité dans l’eau ou le coefficient de
partition eau/octanol ont été considérés (Thomsen et coll., 1999).

Nous n’avons pas trouvé dans la littérature d’études dédiées complètement
aux relations entre la structure des phtalates et leurs interactions avec les
récepteurs endocriniens. Deux articles de Tong et de ses collaborateurs (Fang
et coll., 2001 et 2003) rapportent une analyse détaillée de l’activité anti-
androgénique d’environ deux cent substances chimiques dont sept phtalates
(Fang et coll., 2003). L’activité est mesurée en termes de compétition vis-à-vis
d’un agoniste synthétique (R1881) pour le site du récepteur aux androgènes
(AR). Les phtalates testés présentent in vitro, une affinité relative (relative
binding affinity, RBA) de liaison au récepteur AR modérée, voire basse, par
rapport aux stéroïdes (RBA moyenne de 0,0045 versus 14,7 pour les stéroïdes)
(Fang et coll., 2003). Comme pour les ligands du récepteur ER, deux points
d’ancrage sont nécessaires pour avoir une forte interaction (type liaison
hydrogène) avec le récepteur AR, et donc une activité anti-androgénique
importante (figure 41.1). En absence de ces caractéristiques chimiques, seules
les interactions hydrophobes permettent une interaction avec le récepteur.
Ceci est le cas de phtalates testés, où le cycle aromatique peut être impliqué
dans ce type d’interaction (Nakai et coll., 1999 ; Fang et coll., 2003). Éven-
tuellement, un deuxième cycle benzénique, lié sur une chaîne latérale et à
distance de trois atomes de carbone du cycle principal, comme dans le BBP,
pourrait renforcer cette interaction (Fang et coll., 2001). Le niveau modeste
de cette interaction explique les faibles activités in vitro (Fang et coll., 2003).
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Figure 41.1 : Réseau des liaisons hydrogène dans l’interaction du récepteur AR
avec le dihydrotestostérone (Fang et coll., 2003)

Dans leur étude datant de l’année 2003, Klopman et Chakravarti ont consi-
déré 313 produits chimiques classés comme actifs ou non actifs pour dévelop-
per un modèle SAR (Klopman et Chakravarti, 2003). Dans les douze phalates
considérés, un a été classé comme actif, le n-butylbenzylphtalate diester et un
autre le DBP comme faiblement actif. Cette classification a été faite en termes
de RBA in vitro sur la base du travail de Tong et de ses collaborateurs (Fang et
coll., 2001).

Dans une étude plus récente (Li et coll., 2009), l’activité œstrogénique,
caractérisée par la concentration du phtalate à la moitié de la concentration
maximale effective (EC50) par rapport à celle du ligand naturel E2, du BBP et
du di-propylphtalate est calculée avec une erreur moyenne de 35 %. Un
modèle QSAR fiable et robuste (R2=0,90 et Q2LOO=0,90) a été ensuite
développé sur la base de 25 œstrogènes (dont les deux phtalates) et validé sur
8 œstrogènes. Cependant, il n’a pas été possible de déterminer à partir de ce
modèle, un mécanisme sous-jacent concernant l’interaction spécifique
phtalate-récepteur.

En conclusion, les études actuelles sur les interactions entre les phtalates et
les récepteurs ER ou AR sont insuffisantes. Une faible affinité a été mise en
évidence avec le récepteur AR pour le BBP, renforcée par la présence d’un
double cycle benzénique.
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Conclusions
et perspectives de recherche

Les phtalates (ou esters phtaliques) sont largement utilisés en raison de leur
propriété plastifiante. Ils sont présents dans de très nombreux produits d’usage
courant. La particularité des phtalates est de ne pas se lier de manière cova-
lente aux polymères auxquels ils donnent leur souplesse et donc d’être relâ-
chés facilement dans le milieu environnant. Ainsi l’exposition humaine aux
phtalates est relativement ubiquiste, les voies d’absorption pouvant être
l’inhalation, l’ingestion et la voie percutanée. La principale source d’exposi-
tion pour le DEHP, le DBP et le DIBP est alimentaire. Les enfants présentent
des concentrations plus importantes que les adultes. Les dispositifs médicaux
représentent une exposition notable pour certaines populations. La demi-vie
de ces composés est de 8 h à 48 h mais la continuité de l’exposition a pour
conséquence un maintien de l’imprégnation de l’organisme. Certains phtala-
tes ou leurs métabolites sont retrouvés, chez l’homme, dans les urines, le
plasma sanguin, le plasma séminal, le lait maternel, le liquide amniotique et le
sang du cordon. Le dosage des métabolites dans ces milieux permet d’exclure
une contamination liée aux matériels de prélèvements.

Les études réalisées chez l’Homme, diverses en ce qui concerne leur méthodo-
logie, témoignent d’une exposition relativement généralisée. Elles se sont
intéressées à la femme enceinte et au nouveau-né, à la femme et l’homme
adultes. La mise en évidence d’une diminution de la distance anogénitale
chez le nourrisson masculin, en relation avec un taux de phtalates et de
métabolites élevé chez la mère à 29 semaines de gestation, suggère un déficit
d’androgénisation durant le développement fœtal. Chez l’homme adulte, la
majorité des études montre un lien entre taux de phtalates et altérations de
certaines caractéristiques du sperme avec une possible altération de l’ADN du
spermatozoïde. Par ailleurs, une étude a mis en évidence chez des travailleurs
fortement exposés une diminution de la testostérone. Les études chez la
femme, moins nombreuses, ne permettent pas de proposer des conclusions
quant à un effet des phtalates sur la fonction ovarienne, l’endométriose ou la
puberté.

Chez le rat mâle, les phtalates sont à l’origine d’atteintes de l’appareil et de la
fonction de reproduction notamment lorsque l’exposition est présente durant
la gestation et/ou la période néonatale. Les phtalates inhibent la gamétoge-
nèse et la stéroïdogenèse chez le mâle particulièrement lors de l’exposition
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fœtale, postnatale ou pubertaire. Chez les animaux femelles, des effets sont
décrits à des doses élevées sur les ovaires et l’utérus. La production d’œstradiol
peut être affectée. Chez le primate non humain, les effets semblent moins
marqués soulignant ainsi des variations interespèces en relation avec les
différences des métabolismes. Chez le poisson, les phtalates ont également des
effets sur l’appareil et la fonction de reproduction. Chez le zebrafish, une
action des phtalates sur le développement embryonnaire a été mise en évi-
dence. Enfin, in vitro les effets délétères des phtalates sur le testicule, plus
précisément sur les cellules de Sertoli et les cellules germinales, apparaissent
réels. L’ovaire est également un organe cible pour les phtalates.

Tant chez l’animal que chez l’homme, l’exposition aux phtalates semble avoir
pour conséquences des altérations de certains paramètres de la fonction de
reproduction et ce particulièrement si cette exposition se situe à des périodes
sensibles comme la vie intra-utérine et la période néonatale. Il existe cepen-
dant des différences entre les espèces posant la question du bon modèle
expérimental représentatif des effets chez l’Homme. Compte tenu de l’exposi-
tion relativement ubiquiste aux phtalates, il est important, même si toutes les
études ne sont pas démonstratives, de prendre en compte les altérations
décrites et de limiter l’exposition notamment durant les périodes les plus
sensibles. Certains phtalates ont été déjà interdits ou réduits dans leurs usages.

À défaut de pouvoir supprimer toute exposition aux phtalates, il paraît indis-
pensable de poursuivre les études épidémio-cliniques tant durant la grossesse
que chez le nouveau-né et l’adulte. Ces études devront s’appuyer sur de réelles
mesures d’exposition, sur des indicateurs d’effets validés et standardisés et sur
des populations bien identifiées. Par ailleurs, ce type d’études ne doit pas faire
l’impasse sur les multi-expositions et donc intégrer de multiples paramètres.
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VII
Retardateurs
de flamme polybromés
(RFB)





Introduction

La production et l’utilisation de substances chimiques à fonction de retarda-
teurs de flamme ont débuté au milieu du XXe siècle, afin de limiter l’inflam-
mabilité de certains matériaux combustibles, via une diminution du risque de
départ de feu et/ou un freinage du processus de combustion. Il existe
aujourd’hui de nombreux types de retardateurs de flamme, agissant soit par
voie chimique soit par voie physique, ceux-ci étant incorporés dans les pro-
duits et matériaux concernés (textiles, rideaux, vêtements, sièges, plastiques,
mousses, capitonnages, résines, circuits imprimés, câbles, téléviseurs, ordina-
teurs...) à des teneurs allant en général de 5 à 20 %.

Les retardateurs de flamme bromés (RFB) représentent 30 % des retardateurs
de flamme utilisés au niveau européen. Trois groupes chimiques dominent
les usages courants (figure 1) : les polybromodiphényléthers (PBDE), le
1,2,5,6,9,10 hexabromocyclododécane (HBCD) et le tétrabromobisphénol A
(TBBPA).

Figure 1 : Structures chimiques des principales familles de retardateurs de
flamme bromés

Du point de vue de leur structure chimique, les PBDE sont des éthers aroma-
tiques bicycliques. Leur classification suit le système IUPAC (International
Union of Pure and Applied Chemistry) et s’appuie sur le nombre et la position
des atomes de brome dans le cycle. Il en existe actuellement 209. Pour les
différencier, la nomenclature usuelle consiste à les désigner par un nombre
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donnant des informations sur le degré de bromation (nombre d’atomes de
brome dans la molécule) et sur la position des atomes de brome sur les cycles
benzéniques (Ballschmiter et coll., 1993). Par exemple, le 2,2’,4,4’,5-
pentabromodiphényléther et le 2,2’,4,4’,6-pentabromodiphényléther, deux
penta-BDE, sont identifiés comme BDE 99 et BDE 100. Le décabromodiphé-
nyléther, dernier de la série, est identifié comme BDE 209.

La réglementation européenne interdit depuis août 2004 deux mélanges
« techniques » de PBDE historiquement utilisés industriellement (tableau I),
à savoir l’octa-BDE et le penta-BDE (ou mélange DE-71), mais autorise
encore le mélange déca-BDE (Directive 2002/95/EC de l’European Parliament
and of the Council - 27 janvier 2003). Ce dernier est essentiellement composé
de BDE 209, celui-ci pouvant se décomposer en congénères plus faiblement
bromés par dégradation physique (notamment sous l’influence des rayonne-
ments UV) (Kajiwara et coll., 2008).

Tableau I : Composition (en %) des trois mélanges de PBDE à usage industriel

Congénères Penta-BDE Octa-BDE Déca-BDE

Tri-BDE 0–1 0,3–3

Tétra-BDE 24–38

Penta-BDE 50–62 0–0,5

Hexa-BDE 4–12 5,5–12

Hepta-BDE 42,3–58

Octa-BDE 26–36,1

Nona-BDE 8–14 0,3–3

Déca-BDE 0–3 97–98

Les PBDE sont des retardateurs de flamme additifs. Ils ne sont pas liés aux
matériaux par des liaisons chimiques, mais par un phénomène physique, et
peuvent par conséquent faire l’objet d’un relargage depuis les matériaux dans
certaines conditions. Ils agissent en empêchant les réactions radicalaires en
phase gazeuse, et ralentissent ainsi la combustion voire l’alimentation de
celle-ci en gaz inflammables.

Le TBBPA, quant à lui, a une structure chimique proche de celle du BPA,
avec deux cycles aromatiques liés par un pont carbone. Contrairement aux
PBDE, le TBBPA est un composé utilisé en tant que réactif dans les maté-
riaux, donc avec une liaison forte à ceux-ci.

L’HBCD occupe la troisième place au classement des retardateurs de flamme
bromés les plus utilisés. L’HBCD « technique » est un mélange principale-
ment constitué de trois diastéréoisomères (composés identiques sauf sur le
plan de la disposition spatiale de leurs atomes), à savoir l’alpha-, le bêta- et le
gamma-HBCD, qui se répartissent dans la proportion d’environ 70 à 95 % de464
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c-HBCD pour 5 à 30 % d’a- et de b-HBCD. Ces composés se caractérisent
globalement par des propriétés physico-chimiques qui les rendent lipophiles
et bioaccumulables, au même titre que certains polluants organiques persis-
tants (POP) halogénés (dioxines, polychlorobisphényls).

La production de certains RFB (notamment les mélanges penta-BDE et
octa-BDE précédemment mentionnés) a été stoppée dans certains pays dont
l’Europe durant ces dernières années, en raison de la mise en évidence ou de la
suspicion de certains éléments préoccupants pour la santé de l’homme. D’une
part, et à l’inverse d’autres POP, leur présence s’est accrue ces dernières
décennies dans l’environnement, dans la faune, mais également chez
l’homme. D’autre part, différentes études ont fait état d’effets biologiques
délétères consécutifs à une exposition aux RFB, en particulier sur des systèmes
in vitro et/ou modèles animaux. La présence des RFB dans l’environnement
immédiat et quotidien des populations des sociétés développées, via l’alimen-
tation et de nombreux produits manufacturés, ainsi que leur caractère de
« perturbateurs endocriniens » en font en particulier des substances retenant
l’attention à la fois de la communauté scientifique, des pouvoirs publics et des
consommateurs, ceci depuis environ le milieu des années 1990.
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43
Exposition des populations

Les produits alimentaires riches en lipides (viande, poisson, lait) contribuent
de façon majeure à l’exposition de l’Homme aux RFB. Toutefois, les habitudes
alimentaires très diverses d’un continent à l’autre expliquent une disparité
observée en ce qui concerne les principaux contributeurs parmi ces produits.

Les voies d’exposition aérienne (par l’ingestion de poussières) et directe (par
contact avec certains matériaux plastiques) représentent les secondes voies
d’exposition principales de l’Homme aux RFB, ceci de façon d’autant plus
significative pour les jeunes enfants et concernant les congénères les plus
hautement bromés dont le décabromodiphényléther (BDE 209).

Sources et voies d’exposition aux PBDE

L’étude de Bakker et coll. (2008) s’est attachée à caractériser et évaluer
l’apport alimentaire en PBDE pour la population générale aux Pays-Bas. Sur
la base des données et des modèles de calcul utilisés, la valeur médiane haute
estimée pour la somme de 5 congénères PBDE (47, 99, 100, 153 et 154) est de
0,79 ng/kg/j. La contribution du BDE 47 a été évaluée à environ 70 % de cette
exposition. Les deux sources alimentaires principales identifiées à l’origine de
cet apport sont les produits laitiers (39 %) et le poisson (28 %). Concernant
la première source, il doit être rappelé que la consommation de lait aux
Pays-Bas est historiquement significativement plus haute que dans les autres
pays de l’Union Européenne. Concernant la seconde source, un parallèle peut
être fait avec d’autres types de polluants organiques persistants lipophiles tels
que les dioxines ou les PCB qui sont également retrouvés de façon préféren-
tielle dans le poisson et en particulier chez les espèces présentant un fort taux
de matière grasse. Les mêmes auteurs ont enfin rapporté une diminution
significative de cet apport en fonction de l’âge considéré, avec des valeurs
estimées pour le BDE 47 de 1,40, 0,43 et 0,30 ng/kg/j à 2, 10 et 40 ans,
respectivement.

Fraser et coll. (2009) ont conduit une étude visant à identifier les principaux
déterminants alimentaires des taux d’imprégnation plasmatiques en PBDE
observés sur environ 1 900 sujets aux États-Unis. Après un ajustement des
données sur un certain nombre de facteurs confondants tels que l’âge, le sexe,
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l’origine ethnique ou encore l’indice de masse corporelle, les résultats mon-
trent que les parties grasses de viande de volaille et de bœuf sont les princi-
paux contributeurs de ces niveaux de contamination, à la fois sur la base de
l’étude du bol alimentaire précis sur 24 heures et sur la base d’un question-
naire annuel de fréquence. Aucune association n’a en revanche été observée
avec la consommation de poisson ou de produits laitiers, contrairement à
l’étude précédente. Ce dernier résultat reflète très probablement les diffé-
rences majeures de consommation entre les deux pays considérés.

L’étude de Bakker et coll. (2008) a également analysé les résultats d’autres
études similaires réalisées au Canada (Ryan et coll., 2001), en Finlande
(Kiviranta et coll., 2004), en Espagne (Bocio et coll., 2003), en Suède (Lind
et coll., 2002) et au Royaume-Uni (Harrad et coll., 2004 ; Food Standards
Agency, 2006), afin de dégager des valeurs moyennes d’exposition alimentaire
totale aux PBDE des consommateurs. Les valeurs obtenues par ces différentes
études pour la somme des mêmes 5 PBDE cités plus haut apparaissent globa-
lement comprises entre 100 et 150 ng/j pour le Royaume-Uni, et entre 50 et
100 ng/j pour les autres pays considérés.

S’agissant des autres voies d’exposition, Chen et coll. (2009) ont déterminé
les teneurs de PBDE tri- à déca-bromés dans un ensemble de 69 jouets fabri-
qués en Chine. Les résultats ont montré une présence de ces composés à une
teneur cumulée médiane de 53 µg/g, le BDE 209 représentant environ 65 %
de celle-ci. En accord avec l’usage industriel majoritairement tourné vers
l’utilisation du mélange Déca-BDE, les congénères hautement bromés (octa-
à déca-bromés) sont globalement les plus abondants au sein du profil général
observé. Les teneurs apparaissent par ailleurs plus élevées pour les produits en
plastique dur par rapport aux autres matériaux testés (plastiques tendres,
mousses...). Ces valeurs relativement fortes sont toutefois inférieures aux
limites réglementaires fixées au niveau européen pour ce type de produit
(1 000 µg/g), sauf pour un des produits testés. Sur la base de ces données, les
auteurs ont estimé l’exposition totale aux PBDE par contact avec ces produits
manufacturés à 0,08 à 8,99 ng/kg/j pour les nourrissons de 3 mois et les
enfants de 14 ans, respectivement, ce qui place cette voie d’exposition der-
rière la voie alimentaire lors des toutes premières années de vie mais devant
celle-ci durant les années suivantes jusqu’à l’adolescence.

L’étude d’Imm et coll. (2009) s’est attachée à identifier les principales sources
non alimentaires de PBDE dans une quarantaine de lieux d’habitation domes-
tiques aux États-Unis. Les résultats obtenus par la mesure de brome ambiant
par un système portable de détection aux rayons X montrent que les sièges
automobiles et certains matériaux de literie apparaissent comme les princi-
paux prédicteurs des niveaux d’imprégnation mesurés pour cette population
de 29 hommes et 15 femmes. En revanche, les niveaux de PBDE déterminés
dans les poussières et dans l’air ambiant ne sont pas apparus prédictifs de ces
niveaux d’imprégnation.468
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La revue globale de Frederiksen et coll. (2009a) consacrée aux niveaux et
différentes sources d’exposition humaine aux PBDE dégage plusieurs observa-
tions, parmi lesquelles une contribution majeure des produits alimentaires
riches en lipides, de l’ingestion de poussières présentes dans l’atmosphère
domestique, et du lait maternel. Elle constate également des niveaux d’expo-
sition et d’imprégnation globalement plus élevés (d’un facteur d’environ 10)
aux États-Unis par rapport aux autres pays pour lesquels des données sont
disponibles, et des niveaux plus élevés au Royaume-Uni par rapport aux
autres pays d’Europe.

Enfin, Herbstman et coll. (2007) se sont intéressés aux déterminants des taux
de PBDE mesurés dans le sérum d’environ 300 sujets aux États-Unis. Les
résultats ont montré que ces niveaux d’imprégnation étaient globalement plus
faibles pour les enfants de mères asiatiques, mais plus élevés pour les enfants
de mères fumeuses. Toutefois, même après ajustements, le risque de facteur
confondant apparaît ici relativement important, impliquant de prendre ces
résultats avec prudence. Par ailleurs, une non concordance des résultats obte-
nus pour les PBDE et les PCB également étudiés dans la même étude confirme
l’existence de sources et voies d’exposition différentes pour ces deux familles
de polluants organiques persistants.

Biomarqueurs d’exposition aux PBDE

Bradman et coll. (2007) ont déterminé les taux plasmatiques de 7 PBDE (47,
85, 99, 100, 153, 154 et 183) dans une population de 24 femmes enceintes
d’origine mexicaine vivant dans une zone rurale et agricole de Californie. Les
niveaux d’imprégnation observés, classiquement exprimés par rapport au taux
de matière grasse de l’échantillon (c’est-à-dire par gramme de lipide) se
situent entre 5,3 et 320 ng/g de lipide, avec une valeur médiane de 21 ng/g de
lipide. Le BDE 47 est apparu comme le principal contributeur avec une valeur
médiane de 11 ng/g de lipide, les BDE 99, 100, et 153 ayant également été
détectés dans tous les échantillons mais à des niveaux sensiblement inférieurs.
Le BDE 183 n’a en revanche été détecté que dans moins de 25 % des
échantillons analysés. Les concentrations mesurées pour ces différents compo-
sés sont apparues significativement corrélées entre elles (Rsp=0,53–0,95 ;
p<0,05), mais en revanche non corrélées avec les concentrations mesurées
pour le PCB 153 également recherché dans la même étude. Ce dernier résul-
tat confirme l’existence de sources d’exposition distinctes pour les retarda-
teurs de flamme bromés par rapport aux autres polluants organiques persis-
tants halogénés de type dioxines ou PCB. La mise en regard de ces niveaux
d’imprégnation avec les éléments sociodémographiques relatifs aux sujets
d’étude, après prise en compte à la fois du faible nombre de mesures et de
l’influence de deux d’entre elles particulièrement élevées, n’a pas montré de
façon claire et significative une association entre ces niveaux d’imprégnation
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et le fait de travailler dans une exploitation agricole, l’indice de masse corpo-
relle, le nombre d’enfants, le nombre de mois de lactation, la consommation
de poisson, ou encore la durée d’implantation sur le territoire américain.

L’étude française d’Antignac et coll. (2009) a recherché 23 PBDE (28, 37, 47,
49, 75, 85, 99, 100, 118, 153, 154, 155, 183, 190, 196, 197, 201, 202, 203, 206,
207, 208, et 209) dans des échantillons de tissus adipeux, sérum et lait
maternel ainsi que de sérum du cordon collectés chez une centaine de couples
mère-enfant recrutés dans la région toulousaine dans le cadre d’accouche-
ments sous césarienne. Les 7 PBDE majoritaires (tri- à -hepta-bromés) les plus
couramment suivis (28, 47, 99, 100, 153, 154 et 183) ont été détectés dans
tous les échantillons de tissus adipeux analysés, à des concentrations cumulées
comprises entre 0,8 et 25,8 ng/g de lipide (valeurs moyenne et médiane de 4,1
et 2,6 ng/g de lipide, respectivement). Dans le sérum maternel, certains de ces
mêmes congénères ont été détectés dans une plus faible proportion d’échan-
tillons analysés (de 5 à 97 % selon le congénère considéré), leur concentra-
tion cumulée variant entre 0,1 et 22,9 ng/g de lipide (valeurs moyenne et
médiane égales à 2,1 et 1,0 ng/g de lipide, respectivement). Ces dernières
valeurs apparaissent significativement inférieures (d’un facteur 10 à 20 envi-
ron) à celles rapportées par l’étude précédente (Bradman et coll., 2007), en
accord avec des niveaux d’imprégnation avérés plus importants aux États-
Unis par rapport aux pays européens s’agissant de plusieurs classes de pol-
luants chimiques environnementaux. Un autre élément apporté par cette
étude est la présence de PBDE d’un degré de bromation supérieur (octa- à
déca-bromés), à des teneurs cumulées du même ordre ou supérieures à celles
déterminées pour les congénères précédents plus faiblement bromés (valeurs
moyenne et médiane de 2,7 et 2,7 ng/g de lipide dans le tissus adipeux et de
13,4 et 8,8 ng/g de lipide dans le sérum maternel, respectivement). Ce dernier
résultat montre en particulier l’intérêt de considérer ces derniers congénères
octa- à déca-bromés dans le cadre de l’évaluation du risque associé à ces
substances. Ceux-ci sont encore très rarement inclus dans les études malgré
une contribution égale ou supérieure à 50 % de l’exposition globale humaine
aux PBDE, principalement en raison d’un degré de difficulté encore supérieur
sur le plan méthodologique.

Fängström et coll. (2005) ont déterminé les taux d’imprégnation plasmatiques
de PBDE (47, 99, 100, 153, 154 et 209) dans une population (n=57 sujets) de
femmes enceintes des îles Feroe sur la période 1994-1995, ainsi que dans le
sang de leurs enfants (n=42 sujets) à l’âge de 7 ans (2000-2001). Les résultats
obtenus montrent tout d’abord des niveaux de contamination significati-
vement supérieurs à ceux observés par d’autres études, la médiane déterminée
pour la somme des 5 PBDE suivis étant de 4,0 et 5,0 ng/g de lipide pour les
mères et pour les enfants, respectivement. Ces niveaux élevés pourraient
avoir pour origine la consommation traditionnelle d’espèces animales sau-
vages d’origine marine présentant des niveaux de contamination particulière-
ment importants. Si le BDE 47 est apparu majoritaire chez les mères, le BDE470
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153 s’est avéré le plus abondant chez les enfants. De plus, aucune corrélation
significative n’est apparue entre les taux mesurés chez les mères et chez leurs
enfants, suggérant pour ces derniers l’hypothèse de sources de contamination
autres que celle du transfert fœtal ou via l’allaitement.

Tendances séculaires

L’étude suédoise de Fängström et coll. (2008) a étudié l’évolution temporelle
des niveaux de PBDE et de HBCD dans des échantillons de lait maternel
collectés sur la période 1980 à 2004, ces mesures ayant été réalisées sur 14
mélanges de 20 à 116 prélèvements individuels selon la période considérée.
Les résultats obtenus montrent, pour les deux PBDE majoritaires (BDE 47 et
BDE 153), un accroissement des niveaux d’imprégnation mesurée entre le
début des années 1980 et la fin des années 1990 (d’un facteur 4 à 5), puis une
tendance à la décroissance depuis le début des années 2000. En revanche,
cette tendance à la diminution n’est pas observée pour l’HBCD qui, à
l’inverse des mélanges industriels de PBDE (Penta- et octa-BDE), est toujours
produit et utilisé.

Exposition fœtale

L’étude de Guvenius et coll. (2003) est une des premières à avoir rapporté,
pour une population de 15 mères suédoises et pour la somme des congénères
tri- à hepta-bromés, des valeurs médianes de 2,1 et 1,7 ng/g de lipide dans le
sérum maternel et du cordon, respectivement (tableau 43.I).

Gomara et coll. (2007) se sont également intéressés à l’exposition du fœtus et
du nourrisson aux PBDE dans une population espagnole, via des mesures de
ces polluants dans diverses matrices incluant le sérum maternel (n=113),
paternel (n=104) et du cordon (n=92). Considérant les deux zones géogra-
phiques étudiées et le mode de calcul utilisé (approche lower bound ou upper
bound), les valeurs médianes calculées pour la somme des principaux congé-
nères tri- à hepta-bromés (17, 28, 47, 66, 85, 99, 100, 153, 154, 183 et 184)
sont de l’ordre de 8,0 ng/g de lipide dans le sérum maternel et paternel, et
12,0 ng/g de lipide dans le sérum du cordon. S’agissant du BDE 209, les mêmes
valeurs médianes pour les mêmes échantillons ont été observées à 1,1 ng/g de
lipide pour le sérum maternel et paternel, et 1,8 ng/g de lipide pour le sérum
du cordon. Aucune corrélation significative n’est apparue entre ces niveaux
d’imprégnation et l’âge, le sexe ou la région d’origine des sujets.

Antignac et coll. (2009) ont de même recherché la présence de PBDE dans le
sérum du cordon d’une centaine de nouveau-nés français. Les 7 principaux
congénères PBDE tri- à hepta-bromés (28, 47, 99, 100, 153, 154 et 183) ont
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été détectés dans certains de ces échantillons (entre 1 et 74 sur 90), la somme
de ces composés ayant pu au final être déterminée dans 77 échantillons. Les
valeurs moyennes et médianes obtenues sont respectivement de 1,7 et
0,7 ng/g de lipide. Les congénères plus hautement bromés (octa- à déca-
bromés) ont également été détectés dans certains de ces échantillons (entre 9
et 63), leur somme ayant été déterminée dans 72 d’entre eux. Les valeurs
moyennes et médianes obtenues sont respectivement de 48,9 et 12,3 ng/g de
lipide, soulignant la part majeure de ces composés hautement bromés dans
l’exposition totale des populations aux PBDE.

L’étude belge de Roosens et coll. (2010) a également rapporté les niveaux de
concentration en PBDE dans un ensemble d’échantillons de sang du cordon.
Les valeurs observées pour la somme des principaux congénères tri- à hepta-
bromés varient de 1,5 à 3,0 ng/g de lipide (médiane : 2,1).

L’équipe de Frederiksen et coll. (2009b) a mesuré les niveaux de concentra-
tions des principaux congénères PBDE dans une cinquantaine d’échantillons
de placenta collectés chez des femmes danoises. Les valeurs médianes obser-
vées pour la somme de 12 PBDE tri- à hepta-bromés et pour le BDE 209 sont
de 1,22 et 1,14 ng/g de lipide, respectivement. La contribution de ce dernier à
l’imprégnation globale apparaît donc proche de 50 %, les congénères BDE 47
et BDE 153 étant les seconds contributeurs, à part environ égale. L’étude de
Gomara et coll. (2007) a également rapporté, dans des échantillons de pla-
centa collectés chez une population d’une trentaine de femmes espagnoles,
des valeurs médianes de 0,6 et 1,0 ng/g de lipide pour la somme des mêmes
congénères tri- à hepta-bromés et pour le BDE 209, respectivement.

Tableau 43.I : Synthèse des études sur le sérum du cordon

Étude Population Congénères Médiane [min-max]
(ng/g lipides)

Guvenius et coll., 2003 Suédoise (n=15) 10 tri- à hepta-bromés 1,7 [0,5-4,3]

Jaraczewska et coll., 2006 Polonaise (n=22) 6 tri- à hepta-bromés 2,0 [0,8-8,4]

Gomara et coll., 2007 Espagnole (n=44) 11 tri- à hepta-bromés 13 [4,2-73]

BDE 209 2,2 [<1,1-11]

Antignac et coll., 2009 Française (n=90) 7 tri- à hepta-bromés 0,7 [0,1-17,1]

9 octa- à déca-bromés 12,3 [0,9-363]

BDE 209 27,1 [3,5-363]

Frederiksen et coll., 2009ba Danoise (n~50) 12 tri- à hepta-bromés 1,2 [0,4-15,9]

BDE 209 1,1 [<0,3-5,4]

Roosens et coll., 2010 Flamande
(n=8 pools ; n=735 sujets)

7 tri- à hepta-bromés 2,1 [1,5-3,0]

a Étude dans le placenta472
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Exposition du nourrisson

Dans l’étude précédemment citée, Antignac et coll. (2009) ont rapporté, dans
le lait collecté auprès d’une centaine de mères françaises, des niveaux de
concentration variant de 0,3 à 19,9 ng/g de lipide pour la somme des 7 congé-
nères PBDE majoritaires tri- à hepta-bromés (28, 47, 99, 100, 153, 154 et 183)
et de 0,7 à 11,6 ng/g de lipide pour la somme des congénères octa- à déca-
bromés (valeurs médianes de 2,5 et 3,4 ng/g de lipide, respectivement)
(tableau 43.II). Ces données objectivent la réalité d’une exposition aux PBDE
du nourrisson allaité, avec un apport total estimé en PBDE tri- à déca-bromés
de l’ordre de 80 ng/j pour une consommation quotidienne de 500 ml de lait.
Une corrélation significative a par ailleurs été observée entre les teneurs
cumulées mesurées dans le lait maternel et le tissus adipeux des mêmes sujets
(R=0,695 ; p<0,001), suggérant un équilibre entre les deux compartiments et
un effet de réservoir du tissu adipeux vis-à-vis de ces contaminants lipophiles.

L’étude de Gomara et coll. (2007) présente pour une vingtaine d’échantillons
de lait maternel collectés chez une population de femmes espagnoles, des
valeurs médianes de 2,0 et 2,8 ng/g de lipide pour la somme des congénères
tri- à hepta-bromés et pour le BDE 209, respectivement.

Ingelido et coll. (2007) ont rapporté des valeurs médianes de 2,3 et 4,1 ng/g
de lipide pour la somme de 11 congénères tri- à hepta-BDE dans une quaran-
taine d’échantillons de lait maternel collectés chez des femmes italiennes des
régions de Venise et Rome, respectivement, démontrant la variabilité impor-
tante de ces niveaux d’imprégnation selon l’origine géographique des sujets
qui reflète elle-même la disparité des niveaux et voies d’expositions à ces
substances. Aucune association significative n’a été observée entre ces
niveaux d’imprégnation et la consommation de poisson des sujets considérés.

Kalantzi et coll. (2004) ont également calculé, pour une population d’une
cinquantaine de femmes au Royaume-Uni, une valeur médiane de 6,4 ng/g de
lipide pour la somme de 15 congénères tri- à hepta-BDE, les congénères BDE
47 et BDE 153 étant, comme cela a été observé par plusieurs autres équipes,
les principaux contributeurs à ces niveaux d’imprégnation. L’étude de
Thomsen et coll. (2010) présente des concentrations de PBDE dans un
ensemble de 393 prélèvements de lait maternel collectés chez des femmes
norvégiennes âgées de 16 à 42 ans. Les valeurs médianes observées pour la
somme des 7 principaux congénères tri- à hepta-bromés (28, 47, 99, 100, 153,
154 et 183) et pour le BDE 209 sont de 2,1 et de 0,32 ng/g de lipide,
respectivement.

Roosens et coll. (2010) ont décrit les niveaux de concentration en PBDE dans
un ensemble d’échantillons de lait maternel (22 mélanges de 3 à 16 prélève-
ments individuels regroupés par localisation géographique et tranche d’âge)
collectés auprès de femmes flamandes. La valeur médiane observée pour la
somme des 7 principaux congénères tri- à hepta-bromés (28, 47, 99, 100, 153,
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154 et 183) est de 3,0 ng/g de lipide, en accord avec les quelques autres études
européennes publiées sur le sujet. Le BDE 209 a également été retrouvé dans
les mêmes échantillons, à une concentration médiane de 5,9 ng/g de lipide,
valeur cette fois plus élevée que celle obtenue par l’étude précédente de
Gomara et coll. (2007).

L’étude de Hooper et coll. (2007) a apporté de plus une information concer-
nant la décroissance des niveaux de concentrations en PBDE dans le lait
maternel durant la lactation chez une dizaine de femmes primipares aux
États-Unis. Les résultats ont montré une décroissance assez faible de ces
teneurs, soit d’environ 1 % par mois sur 6 mois. L’exposition du second enfant
ne semble donc pas significativement plus faible que celle du premier, comme
cela est le cas pour d’autres polluants organiques persistants.

Tableau 43.II : Synthèse des études menées sur le lait maternel

Étude Population Congénères Médiane [min-max]
(ng/g lipides)

Guvenius et coll., 2003 Suédoise (n=15) 10 tri- à hepta-bromés 2,14 [0,56-7,72]

Kalantzi et coll., 2004 Britannique (n=54) 15 tri- à hepta-BDE 6,3 [0,3-69]

Gomara et coll., 2007 Espagnole (n=22) 11 tri- à hepta-bromés 2,0 [1,0-21]

BDE 209 2,9 [<0,16-52]

Ingelido et coll., 2007 Italienne (n~40) 11 tri- à hepta-BDE [1,6-4,1]a

Antignac et coll., 2009 Française (n=77) 7 tri- à hepta-bromés 2,5 [0,3-19,9]

9 octa- à déca-bromés 3,4 0,7-11,6]

BDE 209 1,6 [0,4-6,8]

Thomsen et coll., 2010 Norvégienne (n=393) 7 tri- à hepta-bromés 2,1 [0,5-82]

BDE 209 0,3 [<loq-5,8]

Roosens et coll., 2010 Flamande (22 pools) 7 tri- à hepta-bromés 3,0 [2,0-6,4]

(3 à 16 sujets/pool)) BDE 209 5,9 [2,8-34,7]
a Pas de médiane : valeurs extrêmes de 4 sous-groupes étudiés

Évaluations en cours pour les doses journalières tolérables

L’étude de Bakker et coll. (2008) a estimé, pour le BDE 99 chez l’Homme, une
limite maximale sans effet (NOAEL) comprise entre 18,8 et 41,4 ng/kg/j
s’agissant de la toxicité neurodéveloppementale, et comprise entre 0,23 et
0,30 ng/kg/j s’agissant de l’impact sur la spermatogenèse. Si la valeur médiane
d’exposition alimentaire globale estimée par les mêmes auteurs pour ce congé-
nère (0,11 ng/kg/j) apparaît plus de 100 fois inférieure à la première NOAEL
citée, la valeur d’exposition haute calculée pour le 99e percentile (0,24 ng/kg/j)
reste questionnable par rapport à la seconde NOAEL.474
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Des valeurs seuils ont été fixées en 2008 par l’US-EPA (US-EPA/IRIS, 2008a,
b, c, d). Il s’agit de valeurs toxicologiques de référence ou « reference dose »
(ou RfD) en anglais.

Ces valeurs sont :
• pour le BDE 47 de 0,1 µg/kg/j (basé sur l’étude d’Eriksson et coll., 2001) ;
• pour le BDE99 de 0,1 µg/kg/j (basé sur l’étude de Viberg et coll., 2004) ;
• pour le BDE 153 de 0,2 µg/kg/j (basé sur l’étude de Viberg et coll., 2003) ;
• pour le BDE 209 de 7 µg/kg/j (basé sur l’étude de Viberg et coll., 2003).

Les évaluations sont en cours pour l’ensemble des PBDE à l’EFSA.

Toxicocinétique et biotransformation

Le comportement du BDE 209 se distingue nettement des autres congénères
de PBDE. Il convient de ce fait de le traiter séparément.

BDE 209

Contrairement aux premières données qui indiquaient, pour le BDE 209
administré par voie orale à fortes doses, des niveaux de biodisponibilité quasi
nuls chez les rongeurs, des études plus récentes réalisées chez le rat à des doses
proches du mg/kg de poids corporel indiquent des niveaux d’absorption diges-
tive compris entre 10 et 26 % de la dose (Mörck et coll., 2003 ; Sandholm et
coll., 2003). Une fois absorbé, outre le tractus digestif, le BDE 209 est localisé
principalement dans les surrénales et le foie. Dans une étude réalisée chez des
femelles en gestation, les ovaires constituent également un tissu cible (Riu et
coll., 2008). En dépit de son caractère très lipophile, le BDE 209 n’est que très
peu retenu dans le tissu adipeux et franchit difficilement la barrière hémato-
méningée. En revanche, le PBDE traverse le placenta et peut donc facilement
contaminer le fœtus lors d’une exposition de la mère. Riu et coll. (2008) ont
exposé par gavage quotidien des rates en gestation (j16 à j19) à du 14C- BDE
209. Au sacrifice des animaux, 24 h après la dernière administration, la
radioactivité présente dans les fœtus représente 0,5 % de la dose administrée.

Mörck et coll. (2003) ont exploré les voies métaboliques du BDE 209 chez des
rats traités par voie orale par du BDE 209 radiomarqué. L’analyse des métabo-
lites tissulaires ainsi que des métabolites éliminés dans l’urine, la bile ou les
fèces révèle la présence de produits phénoliques conjugués ou libres ainsi que
des composés méthoxylés comprenant 5 à 7 atomes de brome. Ces métabolites
suggèrent que le BDE 209 subit dans un premier temps une débromation
suivie par hydroxylation du noyau aromatique pour former un catéchol, soit
par l’intermédiaire d’un arène-oxyde soit par une double hydroxylation. Le
catéchol ainsi formé peut ensuite être méthylé, probablement par l’action
d’une catéchol-O-méthyltransférase, formant ainsi un gaïacol (figure 43.1).
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Les études ultérieures ont confirmé la débromation du BDE 209 ainsi que la
formation de métabolites hydroxylés et méthoxylés (Hakk et Lechter, 2003 ;
Sandholm et coll., 2003 ; Huwe et Smith, 2007 ; Riu et coll., 2008). Outre le
rôle des cytochromes P450 dans la débromation du BDE 209, Huwe et Smith
(2007) ont émis l’hypothèse que les déiodinases pourraient également être
impliquées dans cette première étape métabolique. Une partie des métabolites
hydroxylés peuvent également être pris en charge par les enzymes de phase II
et former des conjugués. La structure de ces conjugués n’a cependant pas été
clairement identifiée. Au cours du métabolisme, plusieurs auteurs ont men-
tionné la formation de résidus liés, en particulier dans les tissus tels que
l’intestin (Mörck et coll., 2003 ; Riu et coll., 2008), suggérant la formation de
métabolites réactifs.

Figure 43.1 : Métabolisme du BDE 209 (d’après Environnement Canada, 2009)

Les études conduites chez le rat indiquent qu’après administration orale, la
majeure partie du BDE 209 est éliminée dans les fèces sous 24 h, alors que
l’élimination urinaire est négligeable (Mörck et coll., 2003). Mörck et coll.
(2003) ont montré que le BDE 209 et ses métabolites pouvaient être éliminés
dans la bile, il est probable qu’une partie des résidus fécaux proviennent de
l’excrétion biliaire.

Chez le rat, la demi-vie du BDE 209 a été estimée à 2-4 jours (Sandholm et
coll., 2003 ; Huwe et coll., 2008a), ce qui est nettement plus faible que la
valeur de 15 jours proposée par Thuresson et coll. (2006) pour l’homme.476
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La revue très complète de Hardy et coll. (2009) dresse un état des lieux
concernant les connaissances actuelles relatives à la pharmacocinétique et à
la toxicité du BDE 209. Il ressort de l’ensemble des études, relativement
anciennes et conduites chez le rongeur, que le BDE 209 est faiblement
absorbé au niveau gastro-intestinal, que les niveaux de concentration tissu-
laires sont également très faibles (moins de 10 % dans le foie et moins de 1 %
dans les autres organes), et que l’élimination fécale semble la voie prépondé-
rante, celle-ci intervenant rapidement (moins de 3 jours) après exposition.

Autres congénères

Plusieurs travaux ont été publiés sur la toxicocinétique des congénères moins
bromés que le BDE 209. Ils montrent que la biodisponibilité de ces PBDE
administrés par voie orale est bien supérieure à celle du BDE 209. Pour le BDE
47, les taux d’absorption digestive chez le rat sont compris entre 75 et 85 %
chez les rongeurs (Staskal et coll., 2005 et 2006a ; Sanders, 2006). Elle est du
même ordre pour le BDE 154 (Hakk et coll., 2009) alors qu’elle est d’environ
60 % pour le BDE 99 (Hakk et coll., 2002). Après avoir été absorbés, ces
PBDE sont principalement retenus dans le tissu adipeux.

Chez la souris adulte exposée à des PBDE radiomarqués (BDE 47, 85 et 99)
par voie intraveineuse ou orale, Darnerud et coll. (2006) ont montré par
autoradiographie une distribution et une rémanence de ces BDE principale-
ment dans le tissu adipeux et le foie. La présence de ces composés dans le
cortex surrénalien, le poumon, l’ovaire, et le cerveau a également été obser-
vée, avec toutefois pour ces organes une diminution rapide de la radioactivité
détectée après traitement. Le transfert au fœtus lors de la gestation est apparu
limité, à l’inverse du transfert à la descendance lors de la période de lactation
(environ 20 % de la dose administrée de penta-BDE).

Sanders et coll. (2006) ont examiné l’impact sur la distribution et l’accumu-
lation des résidus d’une administration répétée de BDE 47 à faible dose
(0,1 µmol/kg, soit approximativement 0,05 mg/kg). Pendant la durée de
l’étude (10 jours), l’accumulation de radioactivité suit une courbe linéaire
sans atteindre de plateau dans la plupart des tissus. Le tissu adipeux, et dans
une moindre mesure les surrénales, sont les principaux tissus dans lesquels le
BDE 47 est retenu. Chen et coll. (2006) et Hakk et coll. (2009) ont montré
que le tissu adipeux et les surrénales étaient également les principaux tissus
cibles respectivement du BDE 99 du BDE 154 chez les rongeurs.

Huwe et coll. (2008b) ont distribué pendant 21 jours à des rats mâles un
aliment dans lequel a été incorporé un mélange reflétant le profil de contami-
nation des poussières en PBDE, et correspondant à une dose de 6 µg/kg/j. Les
concentrations tissulaires de 15 PBDE ont été mesurées. Les BDE contenant 3
à 6 atomes de brome représentent plus de 80 % des PBDE totaux dans le tissu
adipeux, le cerveau, le rein, le poumon et la carcasse résiduelle, mais moins de
40 % dans le plasma et le foie. Parmi les BDE les plus retenus dans l’organisme
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figurent les BDE 28/33 (non séparés dans l’analyse), 47 et 153. Le BDE 209 est
celui qui est le moins retenu (non détecté dans le tissu adipeux ou la carcasse).

L’analyse des métabolites urinaires, biliaires, fécaux et tissulaires du BDE 47
montre que ce PBDE peut subir différentes biotransformations (EPA, 2008).
L’action des cytochromes P450 conduit à l’oxydation du BDE 47, produisant
une série de métabolites hydroxylés. La formation d’un intermédiaire réactif
est probablement à l’origine de la production de conjugués au glutathion,
identifiés dans la bile de rats exposés au BDE 47, alors que des conjugués
sulfates et glucuronides ont été mis en évidence dans l’urine (Sanders et coll.,
2006). Des voies métaboliques analogues ont été décrites pour le BDE 99
(Chen et coll., 2006) et le BDE 153 (Staskal et coll., 2006b). Récemment,
Lupton et coll. (2009) ont montré que le BDE 47 pouvait être métabolisé par
des microsomes hépatiques humains en 2,4-dibromophénol et en BDE 47
dihydroxylé, et Stapleton et coll. (2009) ont obtenu du tribromophénol et
deux pentabromodiphényles dihydroxylés en incubant des hépatocytes
humains avec du BDE 99.

D’importantes différences dans les voies d’élimination du BDE 47 ont été
observées chez les rongeurs. Alors que l’élimination urinaire de ce PBDE peut
représenter 10 à 40 % de la dose administrée chez la souris, seules des traces
sont observées chez des rats traités dans des conditions analogues (Staskal et
coll., 2005 ; Sanders et coll., 2006).

Les voies métaboliques du BDE 47 sont schématisées dans la figure 43.2.

Figure 43.2 : Voies métaboliques du BDE 47 (d’après EPA, 2008)

Un modèle PBPK (physiologically based pharmacokinetic) basé sur 8 comparti-
ments a été développé par Emond et coll. (2010) à partir de données établies478
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pour le BDE 47 chez la rate adulte. Ce modèle est capable de prédire, à partir
de données obtenues chez la rate non gravide, les concentrations dans diffé-
rents tissus ou compartiments (incluant le fœtus) de rates en gestation expo-
sées de façon ponctuelle ou chronique au BDE 47.

Tétrabromobisphénol A (TBBPA)

Les études expérimentales sur le devenir du TBBPA sont peu nombreuses. En
mesurant le niveau d’excrétion biliaire chez des rats ayant reçu par gavage une
dose unique de 14C-TBBPA (2 mg/kg), Hakk et coll. (2000) ont montré que
plus de 70 % de la dose était éliminée par cette voie en 72 h. Ces travaux
indiquent que l’absorption est importante (>70 % de la dose) et que la voie
d’élimination est principalement la voie biliaire. Dans cette même étude, les
quantités éliminées dans l’urine chez des rats dont le canal cholédoque n’avait
pas été canulé représentaient moins de 0,5 % de la dose administrée. Les
mesures de résidus réalisées en fin d’expérimentation sur des animaux non
canulés, c’est-à-dire 72 h après le traitement, ont montré qu’il n’y avait
aucune rétention tissulaire (résidus totaux <2 % de la dose), l’essentiel de la
radioactivité restante étant localisée dans l’intestin.

Plus récemment, Riu (2006) a étudié le devenir du TBBPA chez la rate en
gestation traitée quotidiennement par gavage pendant 4 jours avec du 14C-
TBBPA (190 µg/kg/j). Les animaux ont été euthanasiés 24 h après la dernière
administration. Les résultats obtenus confirment ceux de Hakk et coll. (2000)
avec une radioactivité mesurée dans les tissus et dans le reste de la carcasse
inférieure à 0,5 % de la dose. Les niveaux résiduels les plus élevés ont été
détectés dans la paroi intestinale et dans le foie. Moins de 0,01 % de la
radioactivité totale a été retrouvée dans les fœtus, indiquant un passage
transplacentaire très limité et une exposition fœtale mineure. L’analyse en
radio-HPLC des extraits fécaux indique que la totalité de la radioactivité est
sous forme de TBBPA inchangé, alors que les extraits de paroi intestinale
indiquent que la majeure partie de la radioactivité est sous forme de conjugués
sulfates ou glucuronides, sans que ces métabolites aient pu être identifiés de
façon plus précise.

L’analyse des métabolites biliaires réalisée par Hakk et coll. (2000) indique la
présence de conjugués mono- et di-glucuronides du TBBPA ainsi que d’un
conjugué mixte glucuronide-sulfate. La présence de tribromoBPA dans les
fèces (Szymanska et coll., 2001) et le plasma (Schauer et coll., 2006) de rats
traités au TBBPA a été détectée, suggérant une déchloration de ce composé.
Des travaux récents réalisés à partir de fractions cellulaires hépatiques humai-
nes et murines montrent qu’en présence de NADPH, il y a non seulement
formation d’un glucuronide mais également de deux métabolites hydroxylés
dont la structure reste à déterminer (Zalko et coll., 2010).
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Hexabromocyclododécane (HBCD)

Les données anciennes publiées sur la toxicocinétique de l’HBCD se résument
pour l’essentiel à la courte revue des résultats obtenus par les firmes produc-
trices réalisée par Hakk et Letcher (2003). Il y apparaît que le HBCD est
rapidement et largement absorbé après administration d’une dose unique par
voie orale. Les résidus sont retenus avant tout dans le tissu adipeux et l’admi-
nistration réitérée de TBBPA conduit à une accumulation dans ce tissu.
Soixante douze heures après une dose unique, l’élimination est principale-
ment fécale (environ 70 % de la dose) et dans une moindre mesure urinaire
(16 % de la dose). Dans une étude récente chez des souris traitées oralement
avec du 14C- gamma-HBCD (3 mg/kg), Szabo et coll. (2010) ont estimé
l’absorption orale à environ 85 % et observé des niveaux de résidus tissulaires
plus importants dans le foie que dans les autres tissus (tissu adipeux, sang et
cerveau). Des métabolites de l’HBCD ont été mis en évidence à partir
d’échantillons de tissus (gras, foie, muscle, poumon) prélevés sur des rats
ayant reçu dans leur alimentation durant 28 jours des doses de HBCD corres-
pondant à 30 et 100 mg/kg/j (Brandsma et coll., 2009). Il s’agit de penta-
bromocyclododécène, de tétrabromocyclododécène, de métabolites mono- et
di-hydroxylés de HBCD, et de dihydroxy-pentabromocyclododécène. Ces
structures indiquent que la débromation et l’hydroxylation sont les deux
principales voies métaboliques de l’HBCD.

En conclusion, la génération de données précises et fiables d’exposition et
d’imprégnation concernant les retardateurs de flamme bromés représente un
challenge sur le plan analytique encore plus important que pour d’autres
composés. Une première raison est le niveau de technicité requis tant pour la
préparation des échantillons biologiques (procédures d’extraction et de puri-
fication lourdes) que pour la mesure de ces molécules (la méthode de choix
reste le couplage chromatographie gazeuse – spectrométrie de masse haute
résolution). Une seconde raison est la difficulté de gestion des contaminations
environnementales pour ces contaminants ubiquistes (variabilité des niveaux
de ces contaminations et des règles de détermination des limites de quantifi-
cation). Ces éléments pourraient notamment être à l’origine de disparités
s’agissant de la distribution des niveaux de concentration mesurés sur un
même jeu d’échantillons mais sur la base de méthodologies différentes. Sans
remettre en cause de façon globale ni les différentes études disponibles, ni
même l’ordre de grandeur des niveaux d’imprégnation aux RFB rapportés, ces
éléments sont néanmoins à prendre en compte dans l’optique d’une évalua-
tion du risque précise liée à ces composés.

Les différentes études disponibles n’ont pas toutes recherché les mêmes
congénères PBDE, ce qui rend délicate la comparaison des valeurs médianes
d’exposition et d’imprégnation rapportées.

De façon très générale, les valeurs d’exposition aux PBDE estimées sont de
l’ordre de 50 à 150 ng/j. Pour l’adulte en population générale, ces valeurs480
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apparaissent assez largement en deçà des valeurs NOAEL estimées par rapport
à des effets neurodéveloppementaux ou sur la spermatogenèse, mais restent
proches pour des sous-populations particulièrement exposées (par exemple les
forts consommateurs de poissons) et/ou à risque (fœtus, nourrisson...).

La présence de plusieurs représentants de cette classe de polluants chimiques
dans certains fluides et tissus biologiques humains est avérée. Dans le sérum ou
le lait maternel, les teneurs observées sont de façon générale de l’ordre de
quelques ng/g de lipide.

Une tendance à une diminution des niveaux d’imprégnation a été rapportée
pour les principaux congénères de type PBDE depuis le début des années
2000, correspondant à un arrêt de la production et de l’utilisation des deux
mélanges industriels penta- et octa-BDE. En revanche, cette observation ne
concerne pas les autres représentants de cette famille de composés toujours
utilisés, en particulier le BDE 209, l’HBCD ou encore le TBBPA. Mais il est à
noter que les données disponibles concernant ces dernières substances sont
extrêmement limitées voire inexistantes sur ce plan.

Une différence de profil de contamination en PBDE entre le sang maternel et
le sang du cordon est rapportée par plusieurs études, la proportion de BDE 209
apparaissant notamment plus élevée dans ce dernier. La présence des congé-
nères les plus fortement bromés (octa- à déca-bromés) à un niveau égal ou
supérieur à celui des congénères plus faiblement bromés (tri- à hepta-bromés)
a également été rapportée dans le lait maternel. Ces deux observations sug-
gèrent une exposition particulièrement critique du fœtus et du nouveau-né
allaité à ces polluants au fort degré de bromation.
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Études épidémiologiques

Il existe peu d’études épidémiologiques ayant analysé les conséquences d’une
exposition aux composés polybromés sur les paramètres de la fonction de
reproduction chez l’homme ou la femme. Quelques études chez l’homme ont
recherché un lien entre la détection de plusieurs BDE dans le lait ou le sang
maternel, et des anomalies morphologiques ou hormonales des descendants
mâles exposés. Les deux études publiées chez la femme ont analysé le lien
potentiel entre la présence de BDE et des anomalies du cycle menstruel ou la
fécondabilité.

Effets sur les fonctions de reproduction chez l’homme

Cancer du testicule

Hardell et coll. (2006) ont comparé les niveaux sanguins de PBDE (somme
des 3 congénères 47, 99, 153) d’un groupe d’hommes atteints de cancer des
testicules recrutés à l’hôpital entre 1997 et 2000 à un groupe d’hommes
témoins de même âge (n=58 pour chaque groupe). Aucune différence de
niveaux de PBDE n’a été observée pour ces deux groupes. Les mères de ces
hommes étaient également contactées pour répondre à un questionnaire et
réaliser un prélèvement sanguin pour l’étude. Les mères des cas (n=44) et des
témoins (n=45) étaient appariées sur l’âge. Les résultats montrent que les
mères ayant les niveaux sanguins de PBDE les plus élevés sont plus souvent
des mères de cas que de témoins. Les auteurs concluent que cette étude
pourrait indiquer que l’exposition in utero (reflétée par les niveaux maternels)
est plus importante que les autres fenêtres d’exposition au cours de la vie
(reflétée par les niveaux chez les cas et les témoins). Cependant, même s’il
s’agit de polluants persistants, il n’est pas évident que les niveaux observés
chez ces mères reflètent l’exposition passée aux PBDE trente années aupara-
vant (qui est l’âge médian des hommes inclus). L’étude montre, de plus, un
lien entre risque de cancer de testicule et les niveaux sanguins d’autres
polluants organiques persistants (POP tels que PCB, HCB). Les auteurs sug-
gèrent ainsi que la plus faible croissance de l’incidence du cancer de testicule
observée récemment pourrait s’expliquer par la réduction depuis les années
1980 des expositions (charges corporelles) aux autres POP que les PBDE.
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Anomalies de l’appareil génital chez le jeune garçon

À partir de cohortes finlandaise et danoise, l’étude de Main et coll. (2007) a
étudié le lien potentiel entre les niveaux de PBDE dans le placenta et le lait de
mères ayant donné naissance à des fils présentant ou non une cryptorchidie
(n=95 versus 185 échantillons de placenta et n=62 versus 68 échantillons de
lait maternel). Les enfants étaient examinés à la naissance et à l’âge de 3 mois
par des personnels formés et de façon standardisée. Les résultats de dosages
chimiques des prélèvements biologiques étaient inconnus lors des examens
cliniques. Parmi les 14 congénères PBDE recherchés (47, 153, 99, 100, 28, 66,
154, 183, 85, 71, 75, 77, 119, 138), les cinq premiers ont été détectés dans la
majorité des placentas. Aucune différence des teneurs de ces congénères ou de
leur somme n’a été observée entre les groupes de petits garçons atteints ou
non de cryptorchidie. Dans le lait maternel (collecté entre 1 et 3 mois après la
naissance), 7 congénères (47, 153, 99, 100, 28, 66, 154) ont été détectés dans
tous les échantillons. La somme de ces congénères, ainsi que les concentra-
tions individuelles (sauf pour les BDE 99 et 153) sont apparues de façon
statistiquement significative plus élevées dans le groupe des nouveau-nés
présentant une cryptorchidie que le groupe des témoins (valeurs médianes
pour la somme des 7 PBDE : 4,16 versus 3,16 ng/g de lipide, p<0,007). Les
auteurs précisent qu’en théorie il était attendu que le placenta offre de
meilleurs marqueurs pour mesurer l’exposition fœtale que le lait maternel. Or,
il est encore mal établi dans la littérature si les PBDE s’accumulent dans le
placenta. L’étude de Main et coll. (2007) a montré cependant des fréquences
de détection et des niveaux plus faibles de PBDE dans le placenta comparé au
lait maternel pour un même groupe d’enfants. Enfin, parce que le lait mater-
nel reflète la charge corporelle de la mère accumulée en PBDE et ainsi son
exposition à long terme, il est raisonnable de considérer les concentrations
mesurées dans le lait maternel comme marqueurs de l’exposition en début de
grossesse et en particulier sur la fenêtre de développement du tractus génital
mâle. Cette étude propose une méthodologie robuste et des résultats détaillés.
Elle est en revanche basée sur de petits effectifs, il est donc nécessaire de
proposer d’autres études pour confirmer ou infirmer ces résultats. Cette étude
montre que pour les enfants finlandais, bien que les concentrations de PBDE
soient plus élevées pour les enfants cryptorchides que les enfants témoins, la
différence des niveaux n’est pas statistiquement significative. Il n’est donc pas
à exclure que des cofacteurs non pris en compte dans ces analyses aient une
influence sur ces résultats. Des expositions à d’autres contaminants, persis-
tants ou non, pouvant jouer un rôle sur le développement périnatal tes-
ticulaire, sont envisageables. Les profils d’exposition aux PBDE étant diffé-
rents pour les enfants danois et finlandais, il pourrait en être de même pour
d’autres co-expositions.

L’étude de Carmichael et coll. (2010) a examiné les niveaux sanguins de
PBDE et autres polluants organiques persistants parmi des échantillons
collectés en routine en milieu de grossesse de femmes californiennes. Vingt488
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échantillons ont été choisis parmi des femmes ayant eu un enfant atteint
d’hypospadias et 28 échantillons ont été tirés aléatoirement parmi les nais-
sances vivantes de la même année sans malformations répertoriées. L’étude
n’a rapporté aucune différence significative dans les niveaux de PBDE et
autres polluants entre les deux groupes (tableau 44.I).

Tableau 44.I : Études épidémiologiques sur les anomalies et cancer du testicule
chez l’homme

Étude Population Exposition/Estimation Résultats et remarques

Main et coll., 2007 Cohortes finlandaise
et danoise

PBDE dans le placenta et le
lait maternel
BDE 47, 153, 99, 100, 28
détecté dans le placenta
BDE 47, 153, 99, 100, 28, 66,
154 dans le lait

Cryptorchidie
Placenta : 95 cas vs 185 : pas
de différences PDBE
Lait : 62 cas vs 68 : médianes
� 7 PBDE : concentrations plus
élevées dans le groupe des
nouveau-nés présentant une
cryptorchidie : 4,16 vs
3,16 ng/g de lipide, p <0,007

Carmichael et coll.,
2010

Femmes califor-
niennes enceintes

PBDE sanguin Hypospadias : 20 cas vs 28
témoins
Pas de différences dans
concentrations

Hardell et coll.,
2006

Étude cas (58)
témoins (58)

Taux sanguins de PBDE
(� BDE 47, 99, 153)
Mères (44 cas vs 45 témoins)

Cancer du testicule
Aucune différence de niveaux
de PBDE
Les mères ayant les niveaux
sanguins de PBDE les plus
élevés sont plus souvent des
mères de cas que de témoins

Hormones impliquées dans la reproduction

L’étude de Main et coll. (2007), présentée plus haut, a en parallèle réalisé des
dosages hormonaux (hormone lutéinisante, LH ; hormone folliculostimu-
lante, FSH ; hormone de liaison aux hormones sexuelles, Sex Hormone-binding
globulin SHBG ; inhibine B ; testostérone) à partir de prélèvements de sang
recueillis à l’examen aux 3 mois des petits garçons. Aucune corrélation n’a été
observée entre ces dosages hormonaux et les concentrations de PBDE dans les
placentas. Une corrélation positive est observée entre le l’augmentation du
taux sérique de LH et la somme des 7 congénères détectés dans le lait
maternel ainsi que les concentrations de BDE 47, 100 et 154.

L’étude réalisée dans le Massachusetts par Meeker et coll. (2009) a inclus des
hommes âgés de 18 à 55 ans, sans vasectomie, consultant pour infertilité à
l’hôpital. Cette étude est caractérisée par un taux de participation estimé à
65 % des sujets éligibles. Parmi 24 de ces hommes recrutés sur la période
2002-2003, le sac aspirateur du domicile a été collecté et ses poussières
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analysées pour les trois congénères BDE 47, 99 et 100. Un prélèvement
sanguin de ces 24 hommes était collecté pour l’analyse d’hormones, incluant
la FSH, la LH, l’inhibine B, la testostérone, la SHBG et l’œstradiol. Les 3
congénères étaient retrouvés dans tous les prélèvements de poussières, et très
corrélés entre eux. Les concentrations des trois PBDE étaient associées à une
diminution du taux de FSH, de LH et de FAI (Free androgen index : ratio de
testostérone totale sur SHBG) et à une augmentation du taux d’inhibine B et
de SHBG (tableau 44.II).

Tableau 44.II : Études épidémiologiques sur les taux d’hormones chez l’homme

Étude Population Exposition/Estimation Résultats et remarques

Main et coll., 2007 Cohortes finlandaise
et danoise

PBDE dans le placenta et le
lait maternel
BDE 47, 153, 99, 100, 28
détectés dans le placenta
BDE 47, 153, 99, 100, 28, 66,
154 dans le lait

↑ LH corrélée avec � des
7 congénères détectés dans le
lait et concentrations de BDE
47, 100 et 154

Meeker et coll.,
2009

24 hommes
(18-55 ans), consul-
tant pour infertilité à
l’hôpital

Sac aspirateur du domicile
(poussières analysées pour
BDE 47, 99 et 100)

↓ FSH, LH, FAIa

↑ inhibine B, SHBG

a FAI : Free androgen index, ratio de testostérone totale sur SHBG

Les résultats opposés du lien possible entre concentrations en PBDE et taux
de LH entre ces deux études peuvent s’expliquer par l’âge différent des sujets
suggérant un rôle possible des PBDE sur les hormones variant avec l’âge, mais
également par l’utilisation de matrices différentes, par des concentrations de
PBDE différentes...

Effets sur les fonctions de reproduction chez la femme

Seules deux études ont examiné le rôle possible des retardateurs de flamme
bromés sur la santé reproductive de la femme (tableau 44.III).

À partir de 20 prélèvements de lait maternel de femmes taïwanaises recrutées
en 2001, l’étude de Chao et coll. (2007) a observé des niveaux de PBDE
(somme des congénères 17, 28, 47, 66, 85, 99, 100, 138, 153, 154, 183, 209)
plus élevés pour les femmes ayant des cycles menstruels de durées moyenne et
maximale plus courts et pour les femmes ayant des saignements menstruels de
durée plus courte. Ces résultats s’appuient sur des petits effectifs et dispa-
raissent après ajustement sur des facteurs confondants (âge, indice de masse
corporelle, parité).490
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Tableau 44.III : Études épidémiologiques chez la femme

Étude Population Exposition/Estimation Résultats et remarques

Chao et coll., 2007 20 prélèvements de lait
maternel de femmes
taïwanaises

BDE (17, 28, 47, 66, 85,
99, 100, 138, 153, 154,
183, 209) du lait

Anomalies des cycles
menstruels (petits effec-
tifs, facteurs confondants)

Harley et coll., 2010 Cohorte Chamacos (sous-
groupe de 223 femmes)

BDE (47, 99, 100, 153,
17, 28, 66, 85, 154, 183)

Fécondabilité
BDE �47, 99, 100, 153
et
BDE 100 et 153 : ↑ délai
nécessaire pour concevoir

À partir d’une cohorte mères-enfants conduite en Californie sur la population
immigrante mexicaine (Chamacos), l’étude de Harley et coll. (2010) a étudié
le lien potentiel entre les niveaux sériques de PBDE et la fécondabilité pour
un sous-groupe de 223 femmes (qui ne diffèrent pas des 601 femmes incluses
dans la cohorte entière pour les principaux critères sociodémographiques).
Des interviews étaient réalisées au moment de l’inclusion vers la fin du 1er

trimestre de grossesse pour renseigner notamment le délai nécessaire à conce-
voir en mois par une question spécifique et l’aide d’un calendrier. Un prélève-
ment sanguin était collecté vers la fin du 2e trimestre de grossesse. Dix
congénères PBDE étaient dosés (47, 99, 100, 153, 17, 28, 66, 85, 154, 183).
Parmi eux, les quatre premiers étaient détectés pour au moins 97 % des
échantillons. Les résultats ont montré que plus les niveaux d’imprégnation
aux PBDE (pour la somme des 4 congénères prépondérants, et pour les BDE
100 et 153) étaient élevés, plus le délai nécessaire pour concevoir augmentait.
Les auteurs ont proposé des analyses de sensibilité sur différents sous-groupes,
et notamment les couples qui essayaient activement de concevoir, qui renfor-
çaient les résultats. En revanche, aucune association significative entre les
niveaux de PBDE et les longueurs des cycles menstruels déclarées par ces
femmes n’a été observée. Cette étude est la première à montrer un impact
possible d’une exposition aux PBDE sur le délai nécessaire pour concevoir.
S’appuyant sur les expérimentations animales, les auteurs proposent deux
hypothèses mécanistiques qu’il est nécessaire d’approfondir pour expliquer ces
résultats : l’axe hypothalamus-hypophyse-thyroïde ou l’axe hypothalamus-
hypophyse-gonade. Cette étude a mesuré le délai nécessaire pour concevoir
une grossesse de façon rétrospective, ce qui peut engendrer des problèmes
éventuels de mémoire et biais de déclaration. Enfin, l’étude étant restreinte
aux femmes enceintes (« les plus fécondables »), elle sous-estime probable-
ment l’association étudiée.

En conclusion, les études épidémiologiques sont encore trop peu nombreuses
pour conclure à un rôle possible des PBDE sur la santé reproductive de
l’homme et de la femme. Alors que certaines études reposent sur des échan-
tillonnages cliniques et peu détaillés et ayant des effectifs souvent faibles,
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d’autres études d’effectif plus élevé suggèrent des résultats préoccupants (aug-
mentation du délai pour concevoir, perturbation des taux d’hormones LH,
cryptorchidie...) qui doivent être confirmés ou infirmés par de nouvelles
études. Les mécanismes sous-jacents doivent de plus être élucidés.

Dans les études disponibles, il est difficile de distinguer le rôle des PBDE des
autres polluants organiques persistants, tels que les PCB, ayant des structures
et des mécanismes d’action similaires aux PBDE, ainsi que des sources poten-
tielles d’exposition communes. Une limite importante de ces études est ainsi
l’absence de la prise en compte de ces co-expositions, bien qu’il soit difficile
d’isoler le rôle de chaque polluant corrélé. La liste des composés bromés
analysés dans les études est constituée des PBDE uniquement. Dans les études
référencées, les 4 congénères BDE 47, 153, 99, 100 sont le plus souvent
retrouvés. La liste doit être élargie à d’autres retardateurs de flamme bromés
(TBBPA).
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45
Études chez l’animal

Les études publiées chez les mammifères, essentiellement chez le rat ou la
souris, se sont le plus souvent focalisées sur la neurotoxicité et les effets sur la
glande thyroïde. Certaines de ces études incluent toutefois des critères d’éva-
luation de reprotoxicité.

Études chez l’animal mâle

On ne dispose que d’un nombre réduit d’études s’intéressant aux possibles
effets néfastes des PBDE sur l’appareil urogénital et la reproduction chez le
rongeur mâle (tableau 45.I).

Tableau 45.I : Paramètres phénotypiques altérés

Paramètres
phénotypiques

Espèce/Lignée Composé
Doses (mg/kg/j)/Périodes

Références

Modifications des para-
mètres morphologiques
Poids testicules, prostate,
vésicules séminales

Rat Wistar
Rats mâles et femelles

HBCD ; gavage : 1 et 3
avant accouplement/
gestation /fin de la
lactation
DE-71 ; gavage : 30 et
60 Période pubertaire

Stoker et coll., 2004
Van der Ven et coll.,
2009

Modification des para-
mètres spermatiques
Concentration
Rendement
Mobilité %

Rat Wistar BDE 99 ; gavage : 0,06
ou 0,3 Gestation

Kuriyama et coll., 2005

Anomalies
morphologiques
Distance anogénitale
Âge à la séparation du
prépuce

Rat Wistar BDE 71 ; gavage :
30 et 60
Période pubertaire
BDE 99 ; gavage : 1ou 10
Gestation

Stoker et coll., 2004
Lilienthal et coll., 2006

Altérations des taux
hormonaux
Testostérone
Œstradiol

Rat Long-Evans BDE 99 ; 1 ou 10
Gestation

Lilienthal et coll., 2006

A
N

A
LY

SE

493



Congénères isolés

BDE 209

Deux études ont concerné le 2,2’, 3,3’, 4,4’, 5,5’, 6,6’-décabromo-
diphényléther (BDE 209), deuxième retardateur de flamme le plus utilisé
parce qu’il est considéré comme moins toxique que d’autres (mais cette
donnée est controversée).

Dans une première étude (Tseng et coll., 2006), il a été examiné si une
exposition au BDE 209 avait un effet négatif sur l’histologie testiculaire et les
spermatozoïdes de souris CD-1. Les souris ont été réparties en 5 groupes
d’exposition, le composé étant administré par gavage à la dose de 0, 10, 100,
500 et 1 500 mg/kg de la fin de la lactation à l’âge adulte (21 à 70 jours
postnatals). Il a été trouvé pour les deux fortes doses que le BDE 209 réduisait
le potentiel membranaire mitochondrial (MMP) des spermatozoïdes épididy-
maires et l’amplitude de déplacement latéral de la tête (ALH) et qu’il indui-
sait la production de peroxyde d’hydrogène (H2O2) dans les spermatozoïdes
de souris sexuellement matures, sans affecter le nombre de spermatozoïdes,
leur motilité, le pourcentage de spermatozoïdes morphologiquement nor-
maux, et les autres paramètres du mouvement (VCL, VAP, VSL, BCF)21

obtenus par un système CASA (computer assisted sperm analysis), la dénatura-
tion de la chromatine des spermatozoïdes (SCSA), la production d’anion
superoxyde (O2

–.), le contenu en ADN des cellules dans le testicule, ainsi que
l’histopathologie des testicules. Du fait de l’association trouvée entre ALH,
MMP et la production de H2O2, les auteurs suggéraient que l’action repro-
toxique d’une exposition au BDE 209 serait due à un stress oxydatif induit.

Dans la seconde étude, ont été recherchés les effets de l’exposition prénatale à
ce composé sur les organes reproducteurs, le développement neuronal et les
niveaux de plusieurs hormones chez des rats exposés in utero, la mère ayant été
exposée aux doses de 5, 40 ou 320 mg/kg de J6 à J18 post-conception (Kim et
coll., 2009). Les taux de testostérone chez le mâle n’étaient pas affectés. Les
auteurs rapportent par ailleurs une diminution significative du gain de poids
corporel chez les descendants mâles exposés à la plus forte dose, ainsi qu’une
augmentation importante de poids de la thyroïde et une diminution du poids
des surrénales. La concentration de thyroxine (T4) était significativement
plus faible chez la progéniture femelle exposée à 42 jours postnatals, l’effet
étant plus prononcé pour le groupe exposé aux doses les plus élevées.

BDE 99

Deux études concernent le BDE 99. Dans la première étude (Kuriyama et
coll., 2005), les auteurs ont évalué les effets de l’exposition sur les niveaux de
base de d’activité motrice chez le jeune et les capacités reproductrices des

21. VCL : vitesse curvilinéaire de la tête ; VAP : vitesse selon la trajectoire moyenne ; VSL :
vitesse de progression linéaire ; BCF : fréquence de croisement de la trajectoire494
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mâles adultes. Des femelles gestantes ont été traitées par gavage au 6e jour de
la gestation avec une dose unique de 60 ou 300 µg/kg. L’activité locomotrice
basale de la progéniture a été évaluée à J36 et J71, et les capacités de
reproduction des mâles à J140. L’exposition à la faible dose a provoqué une
hyperactivité chez les descendants. Il existait par ailleurs une diminution de la
spermatogenèse (réserve testiculaire et épididymaire) chez l’adulte. Les
auteurs mentionnent que les doses utilisées dans cette étude sont compatibles
avec les estimations des niveaux d’exposition chez l’homme et qu’il s’agit de la
plus faible dose de PBDE signalée à ce jour avoir un effet toxique in vivo chez
le rongeur.

Dans la seconde étude, les possibles effets d’une exposition in utero au BDE 99
sur les niveaux d’hormones, le développement sexuel et les comportements
sexuels chez les progénitures mâles et femelles ont été étudiés (Lilienthal et
coll., 2006). Les rates gestantes ont été exposées aux concentrations de 1 ou
10 mg/kg/j au BDE 99 du jour 10 au jour 18 de la gestation. Pour la descen-
dance mâle, l’exposition aux PBDE entraînait une diminution significative de
la testostérone et de l’œstradiol au sevrage et à l’âge adulte. De plus, la
distance anogénitale était réduite. Le déclenchement de la puberté était
légèrement accéléré chez le mâle pour la dose faible. La préférence au sucré
était augmentée de manière dose dépendante chez le mâle adulte exposé au
BDE 99 indiquant une féminisation de ce comportement sexuellement dimor-
phique. Les plus fortes concentrations de PBDE dans les tissus des mères et des
fœtus ont été observées pour le jour de gestation 19. Les auteurs ont conclu
que les PBDE sont des composés actifs lors d’une exposition gestationnelle qui
peuvent donc interférer avec le développement, le comportement sexuel et le
dimorphisme sexuel.

HBCD

Le retardateur de flamme HBCD a été testé sur une génération de rats Wistar
avec des doses de 0, 0,1, 0,3, 1, 3, 10, 30 et 100 mg/kg/j chez les rats mâles (10
semaines) et femelles (2 semaines) avant l’accouplement, et ce jusqu’à la fin
de la lactation, puis chez leur progéniture, à partir du sevrage jusqu’au
moment du sacrifice à l’âge adulte (Van der Ven et coll., 2009). Les effets ont
été évalués dans la génération F1. Les foies de ces animaux avaient des
niveaux augmentés de HBCD proportionnels aux doses administrées. La
densité minérale de l’os trabéculaire du tibia était diminuée de manière dose
dépendante chez les femelles. La réponse immunitaire provoquée était aug-
mentée chez le mâle. De plus, il existait une diminution du poids des testicules
à partir d’expositions entre 1 et 3 mg/kg/j (BMDL=1,5). L’activité CYP19/
aromatase dans l’ovaire était corrélée à la concentration de HBCD dans le
foie. Les auteurs concluaient que les effets observés avec des doses relative-
ment faibles peuvent susciter des inquiétudes pour la santé humaine.

Une autre étude de type réglementaire sur deux générations (Ema et coll.,
2008), a analysé les possibles effets du même composé HBCD chez des rats
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mâles et femelles exposés par voie orale à 0, 150, 1 500 ou 15 000 mg de HBCD
par kg de nourriture dès 10 semaines avant le premier accouplement et ce
jusqu’à la fin de la lactation pour les deux générations. La moyenne journalière
des apports correspondait à 10,2, 101 et 1 008 mg/kg chez les mâles F0, 14,0,
141 et 1 363 mg/kg chez les femelles F0, 11,4, 115 et 1 142 mg/kg chez les mâles
F1, et 14,3, 138 et 1 363 mg/kg chez les femelles F1 pour 150, 1 500 et
15 000 mg/kg de nourriture, respectivement. Sur le plan de la fonction de
reproduction, les auteurs ont simplement montré un nombre de follicules pri-
mordiaux dans l’ovaire des femelles F1 diminué pour l’exposition à 1 500 mg/kg
de nourriture et plus (voir plus bas). Par ailleurs, le nombre de rats présentant
une diminution de la taille des follicules thyroïdiens a été trouvé augmenté en
F0 et en F1 chez les mâles et les femelles exposés à 101-115 mg/kg /j et plus de
HBCD. Les taux sériques de TSH étaient augmentés chez les femelles de F0 et
de F1 pour les deux doses élevées, et les niveaux de T4 sérique étaient diminués
chez les mâles et les femelles de F0 exposés à la plus forte concentration. Il y
avait une augmentation du poids du foie chez les mâles adultes et les progéni-
tures des deux sexes au sevrage pour les expositions à 101-115 mg/kg et plus, et
chez les femelles adultes à 1 363 mg/kg/j et de la thyroïde chez les adultes mâles
et femelles à 1 008-1 363 mg/kg/j. Pour la dose la plus forte, une diminution de
la croissance pondérale associée à une réduction de la consommation de nour-
riture a été trouvée chez les mâles et femelles de F1. Une diminution de la
viabilité des petits en F2 et du poids corporel des mâles en F1, et des petits mâles
et femelles de F2 a été observée avec la dose maximale. Au total, les données
indiquaient que le NOAEL de HBCD dans cette étude était de 10,2 mg/kg/j.
Les auteurs concluaient que l’exposition humaine à HBCD est bien en dessous
du NOAEL trouvé dans leur étude.

Mélange de congénères

Penta-BDE (DE-71)

Stoker et coll. (2004) ont testé l’effet d’un mélange commercial de polybro-
més (penta-BDE, DE-71), sur la fonction thyroïdienne et les éventuels
impacts indirects avec différents critères d’évaluation de paramètres du sys-
tème reproducteur chez le rat lors de la période pubertaire. Les rats ont été
gavés avec 0, 3, 30 ou 60 mg/kg/j de J23 à J53. Les effets du DE-71 sur les
enzymes hépatiques et les hormones thyroïdiennes ont été mesurés dans un
autre groupe de mâles après seulement 5 jours de traitement (J23-28). Les
doses de 3, 30 et 60 mg/kg diminuaient T4 chez les mâles. T3 et TSH étaient
élevées pour les doses 30 et 60 mg. Parmi les tissus/organes androgéno-
dépendants, les auteurs notaient une diminution du poids des vésicules sémi-
nales et de la prostate ventrale après l’exposition de 31 jours à la dose de
60 mg/kg/j. Le jour de séparation du prépuce (PPS ; considéré comme mar-
quant le début de la puberté) était considérablement retardé avec les doses de
30 et 60 mg/kg/j.496
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Études chez l’animal femelle

Essentiellement deux organes ont été étudiés chez la femelle de rongeurs,
l’ovaire et l’utérus (tableau 45.II), avec une étude récente sur la glande
mammaire. À part une ou deux études de mesure d’expression de gènes par
PCR quantitative, toutes les autres consistent en des mesures de poids d’orga-
nes et d’histologie. On distinguera l’exposition à des congénères isolés de celle
à des mélanges.

Tableau 45.II : Paramètres phénotypiques affectés dans les études

Paramètres
phénotypiques

Espèce/Lignée Composé
Doses (mg/kg/j)/Périodes

Références

Modifications des para-
mètres morphologiques
Poids ovaires, utérus

Rate Wistar
Rate Long-Evans

BDE 47 ; orale (eau de
boisson) : 0,140 ou 0,7 ;
Gestation
BDE 99 ; SC : 1-10 ;
Gestation/lactation

Ceccatelli et coll., 2006
Talsness et coll., 2008

Modification
des follicules

Rate Crl:CD(SD)
Rate Long-Evans
Rate Wistar

HBCD ; Gavage :
141 et 1 363
avant accouplement/
gestation /fin de la
lactation
BDE 99 ; SC : 1-10
Gestation
BDE 47 ; Orale
(boisson) : 0,7
Gestation

Lilienthal et coll., 2006
Ema et coll., 2008
Talsness et coll., 2008

Puberté
Ouverture vaginale

Rate Long-Evans
Rate Wistar

BDE 99 ; SC : 1-10 ;
Gestation
DE-71 ; Gavage : 60
Période pubertaire

Stoker et coll., 2004
Lilienthal et coll., 2006

Altérations des taux
hormonaux
Œstradiol

Rates Wistar
Rates Sprague-Dawley

BDE 47 ; Orale
(boisson) : 0,7
Gestation
BDE 209 ; Gavage : 5
Gestation

Talsness et coll., 2008
Kim et coll., 2009

SC : voie sous-cutanée

Congénères isolés

BDE 99

Dans une première étude, il a été administré une dose unique de 60 µg ou
300 µg de BDE 99/kg de poids, doses supposées représenter les concentrations
retrouvées dans l’espèce humaine, à des rates Wistar au jour 6 de leur gesta-
tion. L’analyse histologique des ovaires, du vagin et de l’utérus a été pratiquée
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sur les descendantes femelles âgées de 90 jours. Les follicules ont été comptés
et des études de microscopie électronique ont été menées. Il en ressort la mise
en évidence de changements ultrastructuraux compatibles avec une morpho-
logie altérée des mitochondries dans les ovaires. Il n’y a aucun changement ni
des autres organes analysés ni du nombre de follicules. Il est observé un
pourcentage accru de résorption embryonnaire chez les descendantes traitées
par rapport aux témoins (Talsness et coll., 2005).

Dans une deuxième étude de la même équipe, des rates gestantes Long-Evans
ont été exposées du jour 10 à 18 de gestation à 1 ou 10 mg/kg de BDE 99 par
injection sous-cutanée. Les descendantes femelles présentaient une puberté
légèrement retardée quand traitées in utero aux doses les plus élevées. Le
comptage des follicules dans les ovaires adultes de ces descendantes révèle un
nombre de follicules primordiaux/primaires réduit chez les animaux exposés
aux faibles doses tandis qu’une diminution des follicules secondaires est obser-
vée aux doses les plus élevées (Lilienthal et coll., 2006).

L’effet sur l’utérus, suite à une exposition in utero au BDE 99 (1 ou 10 mg/kg/
jour) de rates Long Evans gestantes injectées en sous-cutané du jour 10 à 18
de gestation, a été rapporté par Ceccatelli et coll. (2006). Les descendantes
étudiées à l’âge adulte ne présentaient pas de différence de poids de l’utérus
quel que soit le traitement, mais les poids absolu et relatif des ovaires étaient
faiblement et significativement augmentés. L’analyse de l’expression de plu-
sieurs gènes cibles des œstrogènes exprimés dans l’utérus, montrait une altéra-
tion. Parmi ceux-ci, le niveau d’ARN messager du gène codant le récepteur à
la progestérone est diminué aux deux doses de BDE 99 utilisées, tandis que le
niveau d’ARNm des récepteurs alpha et bêta des œstrogènes ainsi que celui
d’IGF-1 est fortement augmenté à la dose la plus faible. Cependant, il n’est
pas clair si les changements d’expression de gènes observés dans cette étude
résultent de l’exposition in utero ou de celle après la naissance ou encore des
deux, car du BDE 99 a été retrouvé dans le sang et le tissu adipeux des
animaux à l’âge adulte.

Ces résultats montrent également qu’il faut aller plus loin que la simple
analyse histologique et pesage des organes pour mettre en évidence des altéra-
tions importantes au sein des tissus.

BDE 47

L’équipe allemande ayant publié les études sur le BDE 99 a testé l’effet de
l’exposition in utero et au cours de la lactation d’une administration unique
dans l’eau de boisson de 140 ou 700 µg/kg de BDE 47 sur des rates gestantes
Wistar au 6e jour de gestation. Les descendantes femelles ont été étudiées à 38
et 100 jours après la naissance. Dans le groupe des animaux âgés de 38 jours et
exposés à 140 µg/kg, il a été noté une diminution du poids des ovaires bien
qu’aucune altération histologique n’ait été mise en évidence. Chez les ani-
maux exposés à la dose la plus forte, on note une diminution des follicules
secondaires et tertiaires et une diminution des niveaux d’œstradiol bien que498
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l’activité de l’aromatase soit équivalente entre les animaux témoins et traités.
À 100 jours, aucune différence n’est observable entre les ovaires traités et les
témoins (Talsness et coll., 2008). On peut donc supposer que les effets sont
réversibles au cours du temps.

Des rates immatures ont également été utilisées pour tester l’implication du
BDE 47 dans l’induction potentielle de la calbindin-D9k (CaBP-9k), qui est
un biomarqueur permettant de tester l’activité des composés œstrogéniques.
Commençant au jour 16 postnatal, le BDE 47 a été administré pendant 3
jours. Le traitement avec une forte dose de BDE 47 (200 mg/kg/j) entraînait
une augmentation significative des ARNm et de la protéine CaBP-9k, 24 h
après injection, tandis que l’augmentation est moindre avec les doses moyen-
nes et faibles (50 et 100 mg/kg/j). De plus, le traitement avec une forte dose de
BDE 47 induit un effet utérotrophique (gain de poids de l’utérus). Le
co-traitement avec ICI 182,780, un antagoniste des récepteurs aux œstro-
gènes inverse complètement l’augmentation de poids de l’utérus induite par le
BDE 47 ainsi que l’augmentation de CaBP-9k. Ces résultats indiquent que les
effets du BDE 47 sur l’utérus pourraient être médiés via la signalisation des
récepteurs aux œstrogènes (Dang et coll., 2007).

BDE 209

Une seule étude (Kim et coll., 2009) rapporte les effets d’une exposition au
BDE 209 chez la femelle. Dans cette étude, des rats Sprague-Dawley sont
exposés in utero du jour 6 au jour 18 de gestation à des doses de 5, 40 ou
320 mg/kg /j de BDE 209. Les auteurs observent pour la dose la plus forte, une
augmentation significative du poids de la thyroïde et une diminution de celui
des surrénales chez les descendants femelles. À faible dose de BDE 209
(5 mg/kg), il est observé une réduction de la concentration sérique d’œstra-
diol chez les femelles à l’âge adulte.

HBCD

L’étude d’Ema et coll. (2008), déjà citée plus haut, s’est également intéressée
aux femelles. Il est rapporté que l’examen histologique des ovaires des femelles
F1 révèle une diminution d’un tiers du nombre des follicules primordiaux
constituant la réserve des follicules de l’ovaire, aux doses de 1 500 et
15 000 mg/kg de nourriture (soit 141 et 1 363 mg/kg de poids corporel). Cette
observation indique que l’HBCD peut avoir un effet reprotoxique car une
diminution du nombre de follicules primordiaux est considérée comme un
biomarqueur des effets adverses sur la reproduction femelle, car non réver-
sible. Cependant, ces animaux femelles ont un nombre normal d’implanta-
tions au cours de leur première gestation. Il aurait été intéressant de mener
une étude sur les capacités de reproduction au cours du temps, sur une période
plus longue de la vie de l’animal pour voir si la diminution de la réserve
entraînait une insuffisance ovarienne précoce.
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Mélange de congénères

Penta-BDE (DE-71)

Une étude menée chez le rat Long-Evans du jour 6 de gestation jusqu’au
sevrage a montré qu’un mélange commercial de PBDE (penta-BDE, DE-71)
donné par voie orale aux doses de 1,7, 10,2 et 30,6 mg/kg/j induisait des
altérations de la fonction de reproduction. Chez les descendantes femelles, le
développement de la glande mammaire est réduit à 21 jours postnatals suite à
une exposition au DE-71 (10,2 et 30,6 mg/kg) (Kodavanti et coll., 2010).

Stoker et coll. (2004) ont testé l’effet du même mélange DE-71 sur la fonction
thyroïdienne et les éventuels impacts indirects avec différents critères d’éva-
luation de paramètres du système reproducteur chez le rat lors de la période
pubertaire femelle. Les rates ont été gavées avec 0, 3, 30 ou 60 mg/kg/j de J22
à J41. Les effets du DE-71 sur les enzymes hépatiques et les hormones thyroï-
diennes ont été mesurés dans un autre groupe de femelles après seulement
5 jours de traitement (J21-26). Les concentrations sériques de T4 étaient
significativement réduites avec les deux doses les plus élevées. La dose de
60 mg/kg entraînait également un retard important de l’âge de l’ouverture
vaginale (début de la puberté).

Autres effets en marge du domaine couvert
par la présente expertise

La structure chimique des PBDE et de leurs métabolites est voisine de celle
des hormones thyroïdiennes. La réduction des taux d’hormones thyroïdiennes
circulantes est le seul effet reproductible démontré sur les animaux exposés
aux fortes doses (Zhou et coll., 2001 ; Hallgren et coll., 2002 ; Donahue et
coll., 2004 ; Ulbrich et coll., 2004).

Des études évaluant les effets toxiques de divers polluants de type PBDE sur la
stéroïdogenèse ont montré que ces derniers sont rapidement absorbés et
distribués à l’intérieur des organes riches en lipides. Chez les rats, l’administra-
tion orale de 2,2 mg/rat de BDE 99 radiomarqué conduit à une importante
accumulation de ce composé dans la glande surrénale, se retrouvant le 2e

organe le plus affecté après le tissu épididymaire (Hakk et coll., 2002).

Kuriyama et coll. (2007) ont mesuré les concentrations d’hormones thyroï-
diennes, les activités des enzymes hépatiques et la concentration tissulaire de
BDE 99 chez des rats Wistar après traitement par gavage au 6e jour de
gestation avec une dose unique de 60 ou 300 µg/kg (même protocole que
l’étude de 2005, citée plus haut). L’analyse de la concentration tissulaire BDE
99 a confirmé la persistance de ce composé qui était détecté dans le tissu
adipeux 37 jours après l’exposition. La plus forte dose réduisait la concentra-
tion de T4 chez la progéniture en début de lactation (J1), une diminution plus500

Reproduction et environnement



faible (non significative) étant également observée à J22. Il avait précédem-
ment été montré dans plusieurs études que les PBDE peuvent réduire les
concentrations de T4, mais cette étude était la première démontrant la
perturbation endocrinienne à faibles doses. La concentration de BDE 99
mesurée dans le tissu adipeux était proche de celles rapportées chez l’homme
non exposé professionnellement. En outre, les auteurs rappelant les résultats
de leur étude précédente (baisse de la production spermatique chez l’adulte)
évoquait le possible lien entre les modifications thyroïdiennes chez le jeune et
les effets reproductifs (et neurologiques) observés à distance.

En conclusion, des effets tels qu’une modification des distances anogénitales
chez le mâle, un retard pubertaire dans les deux sexes, une diminution de la
production spermatique et des taux de testostérone, une modification de
certains paramètres fonctionnels spermatiques ou encore une diminution du
nombre de follicules ovariens, ont été observés après exposition gestation-
nelle ponctuelle ou exposition pubertaire et adulte avec les composés BDE 99
et 209, avec cependant des doses utilisées qui semblent très supérieures aux
expositions estimées chez l’homme. Les effets délétères sur la fonction thyroï-
dienne peuvent alerter sur le possible impact indirect sur la fonction de
reproduction compte tenu des interrelations entre ces deux fonctions bien
que les rares études disponibles ne mettent pas en évidence de lien pertinent
entre les paramètres modifiés. L’étude de Van der ven et collaborateurs de
2009, avec une exposition de type chronique à des doses relativement faibles
de HBCD, mettait en évidence des effets délétères sur plusieurs organes/tissus
régulés par les hormones faisant suggérer que ce type d’exposition représente
un danger potentiel pour l’homme.

Il convient de développer d’autres modèles plus pertinents pour l’espèce
humaine et d’utiliser des modes d’administration plus adaptés aux conditions
réelles d’exposition humaine qu’une injection sous-cutanée unique d’une
forte dose d’un seul congénère. Il est également important de développer des
approches moléculaires plus fines pour mieux évaluer les perturbations indui-
tes par les différentes expositions. Enfin, comme le montre la seule étude
longitudinale, il est important d’évaluer les effets au cours du temps car des
phénomènes d’adaptation (de récupération) peuvent avoir lieu.
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46
Effets cellulaires et tissulaires

Peu d’études sont disponibles sur les effets cellulaires ou tissulaires des poly-
bromés. Seul le TBBPA a été analysé sur les tissus mâles. Des mélanges de
PBDE ont été testés sur des cellules issues de follicules ou des lignées de
cellules de cancer du sein.

Effets sur les cellules du testicule

Les effets in vitro du TBBPA sur les cellules de Sertoli de souris TM4 ont été
étudiés (Ogunbayo et coll., 2008). Les auteurs ont montré que le TBBPA
provoquait une augmentation du Ca2+ intracellulaire dans un intervalle de
concentrations de 5 à 60 µM (concentration efficace 50 % : CE50=21 µM).
De plus, le TBBPA provoquait une mort cellulaire (concentration létale
50 % : CL50=18 µM) en partie par apoptose, impliquant une dépolarisation
mitochondriale Ca2+ dépendante. Les études sur les transporteurs intracellu-
laires de Ca2+ montrent que le TBBPA peut inhiber la Ca2+-ATPase du
reticulum sarcoplasmique/endoplasmique (Serca) à de faibles concentrations
(concentration inhibitrice 50 % : CI50 de 0,4 à 1,2 µM). Les auteurs sug-
gèrent que les effets cytotoxiques du TBBPA sur les cellules sont partiellement
dus à un dérèglement de la signalisation Ca2+, par une atteinte directe des
protéines de transport de Ca2+. Il est cependant clair que les effets aigus du
TBBPA sur les cellules de Sertoli se produisent pour une gamme de concen-
tration environ 100 fois plus élevée que les plus hauts niveaux de TBBPA
mesurés chez l’homme. On ne sait pas si une exposition chronique à des
niveaux beaucoup plus bas de TBBPA pourrait également compromettre les
fonctions cellulaires par les mécanismes mis en évidence dans ce travail.

Effets sur les cellules de la thèque et de granulosa
de l’ovaire

Des cellules de granulosa et des cellules de la thèque issues de follicules
prélevés sur des truies prébubères ont été cultivées in vitro avec un mélange de
foies de barbots prélevés dans le lac Mjosa en Norvège. Ce mélange de
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polluants environnementaux contient essentiellement des PBDE et des
HBCD. Cet extrait est utilisé à la concentration de 1,4 µg/ml. Les surnageants
de culture sont analysés après 48 h. Cette étude montre que le mélange Mjosa
est un inducteur du récepteur bêta des œstrogènes et qu’il a un effet stimula-
teur sur la sécrétion des œstrogènes basale et induite par la FSH. Cette
stimulation se fait par une augmentation de l’activité de l’aromatase (Grego-
raszcuk et coll., 2009).

La même équipe polonaise a étudié l’effet d’un mélange de différentes concen-
trations (faibles, moyennes et fortes) de PBDE (BDE 47, BDE 99, BDE 100,
BDE 209) sur des cellules isolées ou des co-cultures de cellules de granulosa et
de thèques provenant de truies cycliques dont les ovaires ont été récupérés à
l’abattoir. Les cellules sont cultivées pendant 24 h ou 48 h avec le mélange
puis les milieux sont changés et les cellules cultivées sans PBDE pendant 48 h
afin d’évaluer la réversibilité des effets. Après 24 h de culture, seules les doses
les plus faibles (0,5 ; 0,25 ; 0,1 ; 0,05 ng/ml) induisent une sécrétion augmen-
tée de tous les stéroïdes dosés (progestérone, testostérone et œstradiol) tandis
qu’après 48 h la stimulation de la sécrétion d’œstradiol et de testostérone est
observée pour les doses faibles et moyennes.

Il est également montré une augmentation de la sécrétion de progestérone
(P4) aux doses les plus faibles quel que soit le temps de culture. Il en résulte
une modification des ratios P4/T et T/E2 qui pourrait engendrer une lutéïni-
sation prématurée des follicules pré-ovulatoires. Il est également à noter qu’il
n’est pas possible de restaurer des dosages normaux après suppression des
mélanges de PBDE dans le milieu (Karpeta et Gregoraszczuk, 2010).

Effets sur des cellules mammaires

Des cellules MCF-7 issues de tumeurs mammaires humaines, sensibles aux
œstrogènes, ont été utilisées pour tester la capacité œstrogénique du mélange
penta-BDE (DE-71). Il a été montré que le DE-71 augmente la prolifération
des cellules MCF-7, cet effet peut être prévenu par traitement par un anti-
œstrogène (ICI) suggérant que l’effet du DE-71 est médié par un récepteur aux
œstrogènes. Cependant, le mélange DE-71 possède un faible potentiel œstro-
génique (Mercado-Feliciano et coll., 2008).

Autres effets en marge du domaine couvert
par la présente expertise

Hamers et coll. (2008) ont étudié, sur des microsomes hépatiques de rat
exposés au tri-BDE 47 (25 µM), différents effets biologiques de type perturba-
teur endocrinien induits par les produits de biotransformation hydroxylés de506
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ce composé. Les résultats ont notamment montré une compétition de ces
métabolites avec la thyroxine pour la liaison à la transthyrétine (TTR), et
dans une moindre mesure une inhibition de l’œstradiol sulfotransférase
(E2SULT). Considérant ces métabolites de façon individuelle, ces effets sont
apparus très significativement supérieurs à ceux observés pour le composé
parent (BDE 47), ceci d’un facteur 160 à 1 600 pour la compétition avec
l’hormone thyroïdienne et d’un facteur 2 à 200 pour l’inhibition de l’œstra-
diol sulfotransférase.

En conclusion, quelques études in vitro semblent indiquer que les PBDE
pourraient avoir un effet sur la stéroïdogenèse des cellules des follicules
ovariens et de glandes mammaires en agissant via le récepteur des œstrogènes.
Les pistes ouvertes méritent d’être explorées grâce notamment à des analyses
moléculaires plus fines. Une étude sur les cellules de Sertoli de souris montre
des effets de dérégulation de la signalisation Ca++ à des concentrations 100
fois supérieures à celles mesurées chez l’homme. Ces résultats préliminaires
nécessitent d’être reproduits et confirmés.
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47
Études chez les poissons
et les amphibiens

Comme dans le cas des mammifères, relativement peu d’études ont encore été
consacrées aux effets des RFB sur les poissons et les amphibiens. En termes
d’espèces, c’est le zebrafish (Danio rerio) qui a été le plus largement utilisé,
mais d’autres espèces comme le medaka (Oryzias latipes), le vairon (Pimephales
promelas), le barbeau (Barbus graellsii), le flet (Platichthys flesus) ou les salmo-
nidés ont été étudiées plus marginalement. Chez les amphibiens, de nom-
breuses études ont été menées chez Xenopus laevis et Xenopus tropicalis et sur
plusieurs espèces de grenouilles. Ces études se sont concentrées sur la méta-
morphose et donc sur l’interférence avec les hormones thyroïdiennes. Devant
le nombre de molécules différentes testées, les protocoles d’exposition utilisés
et les différentes espèces choisies, il est encore difficile d’avoir une vue globale
de la gamme d’effets générés par ces produits.

Effets sur la reproduction

Les effets des retardateurs de flammes sur la reproduction ne semblent pas
majeurs, d’après les quelques études qui ont été publiées, qui rapportent des
résultats contradictoires.

Un certain nombre de travaux indiquent des effets faibles ou carrément
négatifs des PBDE seuls ou en mélange sur la reproduction. Ainsi, Kuiper et
coll. (2008) ont traité des flets et des zebrafish adultes avec du penta-BDE
(DE-71), les modes d’exposition étant via la nourriture (zebrafish, flet) et/ou
via le sédiment (flet). Les doses cumulées retrouvées dans les animaux traités
varient de 0,10 à 71 µg/g de poids sec. Aucun changement histopathologique
n’a été observé au niveau des gonades des poissons traités ; aux plus fortes
doses, une légère baisse de la production des œufs et de la survie larvaire est
rapportée mais sa significativité n’est pas évidente. Dans une étude similaire,
les mêmes auteurs rapportent une légère augmentation de l’activité aroma-
tase, mais aucun effet sur la production de vitellogénine (Kuiper et coll.,
2007b). Les auteurs concluent à un risque limité de ce mélange en termes de
reprotoxicité des poissons aux doses retrouvées dans l’environnement. Les
effets du BDE 47 sur le zebrafish ont été étudiés par Chou et coll. (2010) : le
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composé a été administré via la nourriture depuis la période juvénile (21 jours
après la naissance) jusqu’au jour 90. Des doses de 2,7 à 409 ng/g de tissus ont
été mesurées chez les poissons traités mais aucun effet sur la fertilité, la taille
des animaux ou leur taux de survie n’a été observé. L’histologie des gonades
était normale.

Ces données contrastent avec celles de Muirhead et coll. (2006) qui ont traité
des medaka et des vairons avec du BDE 47. Le type d’exposition a été différent
chez les deux espèces, les medaka ayant reçu une dose unique oralement alors
que les vairons ont été traités chaque jour pendant 25 jours. Dans les deux cas,
le BDE 47 a été encapsulé dans des crustacés (Artemia salina) utilisés comme
source de nourriture pour les poissons dans lesquels des doses significatives de
BDE 47 ont été retrouvées (60 µg/g chez les femelles de vairon, 15 µg/g chez
les mâles). Les femelles de vairon ont arrêté de produire des œufs après
10 jours d’exposition et globalement ont montré une production d’œufs infé-
rieure à celle des témoins. Par ailleurs, les mâles présentaient une réduction de
50 % de la quantité de sperme mature comparés aux poissons non traités. De
façon similaire, Kuiper et coll. (2007a) ont observé un effet reprotoxique du
TBBPA chez le zebrafish. Dans cette étude, les poissons ont été traités pen-
dant 30 jours à des doses allant jusqu’à 1,5 µM dans l’eau et les embryons issus
de ces animaux traités ont été exposés aux mêmes concentrations jusqu’à 47
jours après l’éclosion. La production des œufs par les poissons traités
(0,047 µM) est diminuée et l’histologie des ovaires révèle un accroissement
des ovocytes prématures. L’éclosion des embryons traités est également dimi-
nuée et ces embryons présentent des anomalies morphologiques. De façon
intéressante, les embryons traités montraient une dominance des femelles.
Ces données suggèrent donc un effet reprotoxique prononcé dans les deux
sexes ; la raison des différences avec les études précédentes n’est pas clarifiée.

Effets sur l’axe thyroïdien

Comme certains retardateurs de flamme bromés sont capables d’interagir avec
la voie de signalisation des hormones thyroïdiennes chez les mammifères,
plusieurs études menées chez les poissons ont étudié cette voie de signalisa-
tion. Ainsi, Kuiper et coll. (2007b) ont exposé de façon chronique au TBBPA
ou HBCD des flets à des concentrations environnementales pertinentes (0,54
à 435 ng/ml de TBBPA ; 0,3 à 3 000 µg/g de nourriture pour le HBCD).
Aucun effet évident sur des paramètres reproductifs n’a été observé mais ces
auteurs ont noté une augmentation de la T4 plasmatique (mais pas de la T3)
sans qu’ils ne puissent noter une altération histologique de la thyroïde. En
utilisant le BDE 47 ajouté à la nourriture (2,4 ou 12,3 µg/g/j) de vairons
pendant 21 jours, Lema et coll. (2008) ont décrit toute une série d’anomalies
de l’axe thyroïdien : diminution de T4 plasmatique accompagnée par une
augmentation de TSHb dans l’hypophyse. Au niveau des récepteurs, les510
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auteurs observent une augmentation d’expression des transcripts TRa dans le
cerveau des femelles et une diminution de TRb dans le cerveau des deux
sexes. Finalement, Yu et coll. (2010) observent que le penta-BDE (DE-71) à
1, 3 ou 10 µg/l dans l’eau à partir de la fécondation et pendant 14 jours induit
une diminution de la T4 et une augmentation du CRH (qui joue le rôle de
TRH) et de TSHb d’une façon dose dépendante. La transcription de gènes
impliqués dans la synthèse de ces hormones (thyroglobuline, transporteur
d’iode) et la transcription de gènes impliqués dans le développement de la
thyroïde a été augmentée chez les poissons traités. De même, l’expression de
deux déiodinases a été observée en augmentation par rapport aux témoins, les
récepteurs étant pour leur part non affectés.

Chez les amphibiens, la quasi-totalité des études se sont concentrées sur les
effets des retardateurs de flammes sur l’induction de la métamorphose.
Comme celle-ci est induite par les hormones thyroïdiennes, cela a conduit les
auteurs à discuter des interférences possibles entre ces molécules et la voie de
signalisation de ces hormones. Ainsi, les BDE 47 et 99 ont été administrés via
la nourriture à des têtards de X. tropicalis prémétamorphiques au stade 54
(Carlsson et coll., 2007). À une dose de 1 mg/g de nourriture, les deux
composés sont toxiques et les têtards montrent un poids et une longueur plus
faibles que les témoins. De plus, une réduction de paramètres de métamor-
phose a été observée, notamment sur les têtards traités au BDE 99. Des effets
encore plus prononcés ont été observés dans une autre étude menée chez X.
laevis où les BDE 47, 71 et 99 ont été utilisés (Balch et coll., 2006). Les BDE
71 et 47 entraînent un retard fort de la métamorphose à des doses respective-
ment de 60 µg et de 100 µg par têtard, une inhibition complète étant observée
avec le BDE 71. En revanche, aucun effet n’a été observé avec le BDE 99, ce
qui semble en contradiction avec l’étude précédente sans que cela ne soit
expliqué. Chez Rana pipiens, d’autres auteurs ont également montré un effet de
BDE 71 (7 à 277 ng/g de nourriture) : le climax de la métamorphose est
retardé et la taille des animaux lors de la métamorphose est plus petite (Cary
Coyle et Karasov, 2010). Chez X. laevis, le HBCD et le BDE 206 induisent
également un effet de perturbation de l’effet inducteur des hormones thyroï-
diennes sur la métamorphose à des doses de 100 à 1000 nM (Schriks et coll.,
2006). Un effet similaire a été observé pour le TBBPA chez Rana rugosa à des
concentrations de 10 nM à 1 µM et cet effet a été mis en relation avec une
action d’inhibition du récepteur TRa humain (Kitamura et coll., 2005). Chez
la grenouille Pseudacris regilla, des têtards exposés à 10 nM (5,4 µg/l) de
TBBPA montrent au contraire un effet activateur sur des paramètres de la
métamorphose : accroissement de la résorption de la queue, augmentation de
l’expression de TRa, l’expression de TRb n’étant pas modifiée (Veldhoen et
coll., 2006). Les auteurs concluent que, à ces doses faibles, le TBBPA poten-
tialise les effets de l’hormone thyroïdienne, ce qui est en contradiction avec
les autres études similaires. Ainsi, chez des xénopes transgéniques rapporteurs
pour les hormones thyroïdiennes (TH-bZIP-GFP), Fini et coll. (2007) obser-
vent effectivement que le TBBPA à 1 µM induit une perturbation de la
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réponse aux hormones thyroïdiennes. L’observation inverse observée chez la
grenouille Pseudacris regilla reste donc inexpliquée à ce jour et on ne sait pas si
cet effet est lié à une spécificité d’espèce. Il faut cependant noter que dans un
essai en culture organotypique de queues de Rana catesbeiana le TBBPA (10 à
1000 nM) n’a aucune activité de modification d’induction de TRb, un mar-
queur précoce de la métamorphose (Hinther et coll., 2010).

Ces données permettent d’affirmer que les retardateurs de flammes bromés ont
un effet sur l’axe thyroïdien. Cependant, les effets semblent variables selon
l’espèce, le produit testé ou le mode d’exposition (par exemple, taux de T4 qui
augmente ou diminue selon les cas), ce qui pose la question de savoir précisé-
ment à quel niveau de l’axe se produit cette interférence. Par ailleurs, il est
pour l’instant impossible d’établir un lien entre les effets (développementaux,
sur la reproduction) de ces molécules et ces anomalies de l’axe thyroïdien.

Effets développementaux et autres

Des tests de toxicité aiguë du TBBPA ont été menés. Liu et coll. (2007)
montrent qu’à 0,14 mg/l, 50 % des embryons présentent des anomalies à 72 h
de développement (heures post-fécondation). De même, Kuiper et coll.
(2007a) rapportent que des zebrafish dont les parents et les embryons ont été
traités à des doses de TBBPA allant jusqu’à 1,5 µM dans l’eau, présentent des
anomalies morphologiques (malformations et œdème cardiaque). À des
concentrations plus élevées, aucune éclosion n’est visible. Mc Cormick et
coll. (2010) ont également observé une toxicité du TBBPA sur des embryons
de zebrafish à 1,5 et 3 µM, doses auxquelles 100 % de mortalité est observée.
Les embryons présentaient un œdème et des hémorragies associées à un
ralentissement des battements cardiaques et des malformations de la queue.
Les auteurs ont associé ces malformations à une surexpression de certaines
métalloprotéases comme MMP-2, MMP-9 ou MMP-13. Une autre étude
montre que des embryons de zebrafish traités à l’HBCD à 0,5 ou 1 mg/l
présentent diverses malformations et une apoptose prononcée, associée à une
diminution de l’expression de gènes anti-apoptotiques (Mdm-2 et Bcl-2) et à
une augmentation de l’activité des caspases 3 et 9 (Deng et coll., 2009). Chez
le xénope, un effet tératogène du TBBPA a été mis en évidence à une dose de
1 mg/l : anomalies des yeux avec souvent absence de la rétine, de la pigmen-
tation, canal anal élargi, œdème péricardique, nageoires étroites (Shi et coll.,
2010).

Des données sur les effets développementaux ont également été obtenues
avec le BDE 47 (Lema et coll., 2007). Des embryons exposés à des doses de
500 à 5 000 µg/l montrent un délai d’éclosion, une courbure anormale du
corps, une croissance ralentie, une arythmie cardiaque et des défauts de
formation du système nerveux. Une étude similaire portant sur 4 PBDE512
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différents (BDE 47, 99, 153 et 209) montre également un effet développe-
mental de ces molécules (Wahl et coll., 2010).

Deux études récentes rapportent des effets non liés aux études précédentes. La
première s’intéressait au BDE 47 sur le zebrafish (Chou et coll., 2010). Le
composé a été administré via la nourriture depuis la période juvénile (21 jours
après la naissance) jusqu’au jour 90. Des doses de 2,7 à 409 ng/g de tissus
humides ont été mesurées chez les poissons traités et aucun effet sur la fertilité,
la taille des animaux ou leur taux de survie n’a été observé. L’histologie des
gonades était normale. En revanche, ces auteurs ont noté un effet sur les
paramètres de nage de poisson suivie par un système de vidéo : le temps
d’activité des poissons et la distance parcourue par chaque animal sont inver-
sement corrélés à la quantité de BDE 47 retrouvée dans les tissus ce qui
suggère une atteinte comportementale.

La seconde étude a utilisé le saumon Chinook (Oncorhynchus tshawytscha) et a
nourri des adultes avec une nourriture contenant un mélange de 5 PBDE (47,
99, 100, 153 et 154) (Arkoosh et coll., 2010). Deux concentrations diffé-
rentes de PBDE différant par un facteur 10 ont été utilisées et des sommes
totales de 270 à 1 400 ng/g de poids sec ont été retrouvées dans l’estomac des
poissons traités. Les animaux ont été soumis à un test d’infection par la
bactérie pathogène Listonella anguillarum et les animaux traités à la dose faible
ont montré une plus grande susceptibilité à l’infection que les témoins.
Curieusement, cet effet n’a pas été retrouvé aux plus hautes doses.

Bien que préliminaires, ces deux études suggèrent donc que la gamme des
effets des retardateurs de flammes bromés, et notamment des PBDE, est plus
vaste que ce que l’on pensait et cela justifie donc une surveillance accrue de
ces molécules.

Études transcriptomiques et protéomiques

Des études globales, transcriptomiques ou protéomiques, ont été menées avec
des retardateurs de flamme sur des modèles poissons.

Une de ces études a utilisé une approche transcriptomique pour étudier les
effets d’un métabolite du BDE 47 sur le zebrafish sachant que ce composé, le
6-OH-BDE 47, est hautement toxique chez le zebrafish puisqu’il induit la
mort par suffocation à des concentrations nanomolaires (van Boxtel et coll.,
2008). Par une approche transcriptomique sur des fibroblastes embryonnaires
de zebrafish, il a été montré que ce composé altère l’expression de gènes
impliqués dans le transport des protons et le métabolisme des carbohydrates.
Des études fonctionnelles ont montré en effet que ce composé bloque les
phosphorylations oxydatives dans des mitochondries de zebrafish. Cette étude
indique que certains types de PBDE peuvent avoir des effets très spécifiques et
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qu’il est donc difficile de généraliser les effets et les modes d’action à l’échelle
de l’ensemble des congénères.

Une approche transcriptomique a également été utilisée pour caractériser les
effets d’un mélange « naturel » extrait de foies de poissons de rivière norvé-
giens (Lota lota) qui contenait des retardateurs de flamme (PBDE), des PCB et
du DDT (Lyche et coll., 2010). Les zebrafish exposés à ce mélange ajouté dans
leur nourriture présentaient une puberté précoce, un excès de mâles et une
différence de poids par rapport aux témoins. Au niveau hépatique, ces pois-
sons montrent un changement dans l’expression de gènes impliqués dans les
réponses hormonales et la croissance. Ainsi, l’expression du coactivateur des
récepteurs nucléaires NCoA3 est augmentée dans ces poissons. Il est bien
impossible à ce stade de relier ces effets à l’une des molécules particulières
présentes dans le mélange.

Des approches de protéomique ont été également conduites en utilisant là
encore le zebrafish. Une première étude s’est focalisée sur le HBCD et le
TBBPA, seuls ou en mélange. Une analyse par protéomique de cellules hépa-
tiques de ces poissons montre que les deux molécules induisent des signatures
distinctes avec cependant un certain chevauchement dans la réponse (Kling
et Förlin, 2009). Le HBCD montre particulièrement un effet sur des gènes
impliqués dans le métabolisme des protéines alors que le TBBPA semble
cibler des gènes intervenant dans la conformation des protéines et dans la
production de NADPH. La partie commune de la réponse concerne des gènes
intervenant dans la gluconéogenèse ce qui semble indiquer un rôle métabo-
lique. Des effets au niveau du cycle cellulaire sont également observés. Une
autre étude menée sur des zebrafish adultes traités au TBBPA à 0,75 µM ou
1,5 µM pendant 14 jours a couplé des approches de transcriptomique et de
protéomique (De Wit et coll., 2008). Ce travail montre une interférence du
TBBPA avec les voies de réponses des hormones thyroïdiennes et de la
vitamine A, ce qui, au moins pour les hormones thyroïdiennes est cohérent
avec les études rapportées ci-dessus. Une réponse au niveau des mécanismes
de stress oxydatif et du métabolisme des glucides est également observée.

En conclusion, les retardateurs de flammes semblent avoir un effet relative-
ment mineur au niveau reprotoxique chez les vertébrés aquatiques. En revan-
che, les différentes molécules, et en particulier le TBBPA et certains PBDE,
ont un effet développemental marqué et produisent diverses anomalies mor-
phologiques chez les embryons traités. Le mécanisme d’action le plus
convaincant observé à ce jour chez les poissons semble cibler la voie des
hormones thyroïdiennes. Les quelques approches « omiques » vont dans le
même sens tout en indiquant également un effet au niveau du métabolisme,
notamment sur le foie. Toute généralisation apparaît impossible car il est
probable que les différentes molécules (TBBPA, PBDE, HBCD) ont des effets,
des mécanismes d’action et des cibles différents.514
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48
Mécanismes d’action

Les cibles des retardateurs de flamme bromés (RFB) au niveau des récepteurs
nucléaires ne sont pas encore complètement identifiées. Les études in vitro les
plus pertinentes ont été réalisées dans le cadre du programme européen
FIRE22 et essentiellement publiées par l’équipe de T. Hamers (Hamers et coll.,
2006).

Récepteurs nucléaires

Hamers et coll. (2006) ont étudié 27 RFB pour leurs effets sur les récepteurs
des œstrogènes alpha (ERa), des androgènes (AR), de la progestérone (PR),
des hormones thyroïdiennes alpha (TRa) et de la dioxine (AhR) ainsi que sur
l’enzyme en charge de la sulfatation de l’œstradiol (œstradiol sulfo-
transférase : E2SULT) et la protéine de transport de l’hormone thyroïdienne
(transthyrétrine). Parmi les différentes molécules étudiées, le BDE 19 s’est
avéré être une molécule à activité œstrogénique agoniste et le 6-hydroxyl
BDE 47 un anti-œstrogène. Cette étude a également montré que le BDE 19 et
le BDE 100 avaient une activité anti-androgénique (Hamers et coll., 2006 ;
Harju et coll., 2007).

D’autres RFB comme le BDE 28, BDE 47, BDE 100 et surtout le 4OH-BDE 17
sont œstrogéniques (Kojima et coll., 2009) de même que le 4OH-BDE 49 et le
BDE 17 (Mercado-Feliciano et coll., 2008). Ces résultats ont été confirmés
pour le BDE 100 (Stoker et coll., 2005 ; Kojima et coll., 2009). Le 4OH-
BDE 17 (Kojima et coll., 2009) et le BDE 47 (Stoker et coll., 2005) ont
également une activité anti-androgénique.

Parmi les différents RFB testés, seul le 1,2-dibromoéthyl cyclohexane (BCH)
s’est avéré être un androgène à activité agoniste (Larsson et coll., 2006 ;
Khalaf et coll., 2009).

D’après les travaux de Hamers et coll. (2006), le BDE 38 et le BDE 153 ont
des effets agonistes pour le récepteur AhR alors que le BDE 47 et l’octa-BDE
sont antagonistes.

22. Le projet FIRE (19 participants de 7 pays), un des 4 projets de Credo (Cluster of Research
on Endocrine Disruption in Europe), a pour objet une évaluation des risques présentés par les
polybromés.
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Selon des études récentes, le BDE 47, 99, 209, le penta-BDE et le HBCD sont
des ligands activateurs du récepteur PXR (Pacyniak et coll., 2007 ; Fery et
coll., 2009). D’autre part, le TBBPA et le TCBPA sont des ligands agonistes
de PPARc (Patrick Balaguer, communication personnelle).

Enfin, plusieurs effets ont été observés sur la modulation de l’activité de TRa.
Le TBBPA et le TCBPA sont des antagonistes de TRa (Sun et coll., 2009 ;
Patrick Balaguer, communication personnelle), le TBBPA et le 2,4,6-TBP
sont capables de se lier à TR.

De même, l’activité E2-sulfotransférase est inhibée par le TBBPA, le PCP, le
6OH-BDE 47 et dans une moindre mesure par le BDE 47 (Hamers et coll.,
2006).

Le tableau 48.I rassemble les résultats des différentes études.

Tableau 48.I : Activité des principaux PBDE, TBBPA, HBCD

Récepteur nucléaire Activité Polybromés

ER Agoniste BDE 17, 4OH-BDE 17, BDE 19, BDE 28, BDE 47, 4OH-BDE 49,
BDE 100, BDE 38
BDE 49, BDE 79, BDE 155

ER Antagoniste 6OH-BDE 47, BDE 181, BDE 183, BDE 185, BDE 190

AR Agoniste BCH

AR Antagoniste BDE 19, BDE 100, 4OH-BDE 17
BDE 47, BDE 17, BDE 66, BDE 85
BDE 154

AhR Agoniste BDE 38, BDE 153

AhR Antagoniste BDE 47, Octa-BDE

PXR Agoniste BDE 47, BDE 99, BDE 209, Penta-BDE
HBCD

PPARg Agoniste TBBPA, TCBPA

TR Antagoniste TBBPA, TCBPA

Finalement, des effets des RFB sur la stéroïdogenèse et plus particulièrement
sur l’activité aromatase ont également été décrits. Ainsi, Canton et coll.
(2008) ont montré que plusieurs RFB inhibaient l’activité de cette enzyme à
des concentrations comprises entre 1 et 10 mM. Ces effets ont été confirmés
par les travaux de He et coll. (2008) dans la lignée cellulaire H295R.

Effets sur la voie de signalisation AhR ?

Parce qu’il existe une parenté chimique entre des retardateurs de flammes et
des ligands du récepteur de la dioxine, AhR, plusieurs études ont suggéré en
effet que AhR pourrait être une cible de ces molécules. Ainsi, certains auteurs518
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ont observé après exposition à différents PBDE une altération des niveaux
d’expression de CYP1A1, une enzyme hépatique qui est régulée par AhR dans
le foie. C’est le cas de Raldua et coll. (2008) sur des barbeaux du bassin de
l’Ebre exposés dans leur milieu de vie à des mélanges de PBDE pour lesquels
ces auteurs notent une diminution de l’expression de CYP1A1 et des altéra-
tions histologiques dans le foie. De même, Ronisz et coll. (2004) montrent
une diminution de CYP1A1 après traitement de truites arc en ciel juvéniles
avec du TBBPA (effet à partir de 10 mg/kg en intrapéritonéal) et du HBCD à
forte dose (500 mg/kg). Une augmentation concomitante de la taille du foie a
été observée. Des anomalies dans l’expression d’enzymes ou de molécules liées
au stress oxydatif (SOD, HSP70) dans le foie ont également été observées
avec le TBBPA mais pas avec le HBCD sur des zebrafish traités à 0,75 mg/l
dans l’eau (Hu et coll., 2009). Il a été montré en outre que des mélanges de
retardateurs de flamme (Firemaster 550 et BZ-54) pouvaient induire des
dommages sur l’ADN extrait du foie de vairons traités oralement par ces
composés (Bearr et coll., 2010). En revanche, Chen et coll. (2010) observent
une augmentation légère de l’activité CYP1A1 après traitement de zebrafish
juvéniles au BDE 47 (de 20 à 60 jours post-éclosion ; 68,8 ng/g dans les
poissons traités).

Des résultats similaires sont retrouvés dans une autre étude où le BDE 47 à
10 µM induit une induction de l’expression de CYP1A1 chez le zebrafish et
une activation de AhR dans un test de transactivation dans des cellules de
mammifères (Wahl et coll., 2008). Les mêmes auteurs attribuent cependant
ces effets non pas au PBDE 47 mais à du TBDF (2,3,7,8-tétrabromo-
dibenzodioxin) contaminant la préparation de BDE 47. La même conclusion
a été obtenue par Kuiper et coll. (2006) sur du DE-71 qui induit l’expression
de CYP1A1 et une activation transcriptionelle de AhR : là encore, l’effet a
été relié à une impureté contaminant la préparation industrielle de DE-71. Il
faut donc se méfier des conclusions hâtives obtenues avec des préparations de
faible grade de pureté.

Ces doutes sur un effet direct des PBDE sur la voie AhR ont été renforcés par
une étude où les effets activateurs sur le récepteur AhR ont été couplés à une
analyse transcriptomique (Wahl et coll., 2010). Ce travail montre en effet
clairement que le BDE 47, 99, 153 ou 209 n’activent pas mais inhibent plutôt
la voie de signalisation AhR. Des études de microarrays menées sur des cellules
de rat suggèrent en outre que la signature transcriptionnelle induite par les
PBDE dans le foie est bien distincte de celle de ligands classiques de AhR.
L’ensemble de ces résultats suggère donc que la voie AhR n’est pas, contraire-
ment à ce que l’on pensait au départ, une cible pertinente pour les retarda-
teurs de flammes.
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Modèles QSAR

La disponibilité de données fiables concernant l’affinité des PBDE avec le
récepteur aryle hydrocarboné (AhR) (Chen et coll., 2001) a favorisé le déve-
loppement de modèles QSAR fiables (Zheng et coll., 2005 ; Wang et coll., 2005
et 2006 ; Xu et coll., 2007 ; Wu et coll., 2009 ; Gu et coll., 2010). Néanmoins,
on retrouve en littérature quelques études spécifiques aux relations structure/
propriétés reliées à l’activité de perturbateur endocrinien des PBDE (Meerts et
coll., 2001 ; Liu et coll., 2007 ; Kojima et coll., 2009 ; Yang et coll., 2009). Le
« endpoint » communément utilisé est l’activité envers le récepteur des andro-
gènes (AR) ou des œstrogènes (ER). Cette activité est évaluée en termes de
dose-réponse avec le test AR- et ER-CALUX (Hamers et coll., 2006), qui fait
appel à une lignée de cellules humaines présentant des récepteurs des andro-
gènes ou des œstrogènes modifiés à l’aide d’un gène rapporteur luminescent.
L’intensité de l’émission de lumière est proportionnelle à la quantité de
substance liée au récepteur et permet de définir le logarithme de la moitié de
la concentration maximale inhibitrice (logCI50). Ce logarithme est l’endpoint
final normalement considéré dans les études QSAR.

Grâce à ces tests, une réponse ER-agoniste a été mise en évidence pour
plusieurs BDE ainsi que pour un mélange de octa-BDE (tableau 48.I et
Hamers et coll., 2006). Ces résultats suggèrent d’une part, que l’activité
œstrogénique est associée à une faible bromation des PBDE et, d’autre part,
que l’activité anti-œstrogénique est déterminée par un degré élevé de broma-
tion (Meerts et coll., 2001). En termes de structure, les molécules substituées
aux positions [2,2’,6] ou [2,2’,4] (figure 48.1) ont une activité ER-agoniste. Le
BDE 30, substitué en positions 3, 4 et 5, représente une exception. Les mêmes
caractéristiques sont observées pour les AR-antagonistes.

Un modèle QSAR a ensuite été déterminé pour l’AR-antagonisme, en utili-
sant ces résultats AR-CALUX comme endpoints. Ce modèle a une bonne
corrélation avec l’expérience (r2=0,90) (Harju et coll., 2007) et prévoit une
activité AR-antagoniste pour les BDE 17, BDE 66, BDE 85, et BDE 154, des
penta-BDE non testés dans l’étude précédente.

Plus généralement, ce modèle QSAR lie l’activité AR-antagoniste à un bas
degré de bromation et aux substitutions en ortho- (positions 2, 2’, 6 et 6’) ou
ortho- et para- (positions 4 et 4’). À noter que les PBDE ne peuvent pas
former des liaisons hydrogène comme d’autres perturbateurs endocriniens (le
BPA, par exemple) (Harju et coll., 2007).

Un travail plus récent sur 8 PBDE et 8 dérivés hydroxylés a confirmé ces
résultats (Kojima et coll., 2009). De plus, il a été suggéré qu’un groupe
hydroxylique en position para- (positions 4 et 4’) augmente l’activité œstro-
génique, qui peut également être modulée (réduite) par des atomes de brome
dans les positions proches de la position para- (3, 3’, 5 et 5’). Ce dernier effet a
également été remarqué pour le BPA (Liu et coll., 2007).520
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Figure 48.1 : Classification hiérarchique des profils de toxicité de 27 retarda-
teurs de flamme bromés (d’après Hamers et coll., 2006)
Les profils de toxicité permettent de définir 5 groupes (clusters) différents. La gradation
d’activité des composés est indiquée par les couleurs de vert (activité faible) à rouge
(activité forte).
ago : agoniste ; anta : antagoniste ; AR : récepteur des androgènes ; DR : récepteur de la
dioxine ; E2SULT : œstradiol sulfotransférase ; ER : récepteur des œstrogènes ; pot :
potentialisation ; PR : récepteur de la progestérone ; TS : T-screen (test fonctionnel
T3-dépendant de la prolifération de cellule tumorale hypophysaire de rat) ; TTR : pro-
téine de transport de la transthyrétine

Des informations plus détaillées sur les interactions ligand/récepteur ont été
obtenues ces dernières années, grâce à des modèles 3D-QSAR (type CoM-
SIA) (Yang et coll., 2009). Ces analyses ont mis en évidence que le champ
électrostatique représente la plus grande contribution à l’activité anti-
androgénique de PBDE, avec un poids de 61 % dans le modèle QSAR. De
plus, une analyse des résultats théoriques met en évidence une réduction de
l’activité anti-androgène (accumulation de charges positives) due aux substi-
tuants bromés en position para-, en accord avec l’expérience. Par exemple, le
2,2’,4,4’,6-penta-BDE (BDE 100, CI50=0,097 µM) a une activité plus basse
que le 2,2’,6-tri-BDE 19 (CI50=0,060 µM). Les oxygènes carboxyliques des
acides aminés Leu701 et Asn705 peuvent être impliqués dans l’interaction
avec le ligand PBDE (figure 48.2).

Une autre région positive est localisée autour de la position 3 et 5 et, en effet,
le 3,3’,4,5,5’-penta-BDE (BDE 27) a une activité plus faible que le 3,3’,4,5’-
tetra-BDE (BDE 79, CI 50=5,1 et 2,0 µM respectivement). Dans ce cas, les
atomes d’oxygène (négatifs) des résidus Val746, Phe764 et Gln711 peuvent
être impliqués dans l’interaction ligand/substrat.
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En revanche, deux régions favorisant les charges négatives sont présentes
dans le centre de poche, donc la substitution en ortho- est favorable pour
l’antagonisme-AR, tandis que celles en méta- et para- sont défavorisées.

Figure 48.2 : Structure du BDE 19 dans le site actif de l’AR, représenté par son
potentiel électrostatique (bleu : négatif ; rouge : positif ; d’après Yang et coll.,
2009)

La contribution hydrophobique est un autre facteur important dans l’activité
AR-antagoniste des PBDE et représente 26 % de la variation en activité dans
la série de PBDE. En effet, la présence des groupes hydrophobes en position
ortho- provoque une augmentation de l’activité anti-androgénique. En croi-
sant les informations théoriques du champ électrique et du champ hydro-
phobe, il a été suggéré que la présence d’un groupe électro-attracteur avec des
propriétés hydrophobes en position ortho- maximise l’activité
AR-antagoniste. Cette hypothèse est en accord avec l’ordre expérimental
d’activité : 2,2’,4,4’,6-penta-BDE (CI50=0,097 µM) > 2,20,4,40-tétra-BDE
(CI50=1,0 µM) > 2,4,40-tri-BDE (CI50=3,1 µM) (Hamers et coll., 2006).
L’effet hydrophobe peut être lié à des interactions avec les résidus Leu707,
Leu704, Met742 et Met745.

Deux autres articles récents (Papa et coll., 2010 ; Yang et coll., 2010) ont pris
en considération non seulement les PBDE, mais également d’autres retarda-
teurs de flamme, comme le HBCD et le TBBPA. Yang et coll. (2010) pro-
posent des modèles 3D-QSAR (ComSIA) corrects, avec de bons pouvoirs
prédictifs (q2>0,8) et relativement bien corrélés aux données expérimentales
(R2>0,9, voir figure 48.3). Ces modèles ont été obtenus à partir de 26 RFB,
dont 17 PBDE. Aucune vérification sur l’ensemble extérieur à celui de prépa-
ration du modèle n’a été effectuée.
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Figure 48.3 : Corrélation entre les activités œstrogéniques expérimentales et
prédites des PBDE, des PBDE para-hydroxylés et des dérives bromés du BPA
(d’après Yang et coll., 2010)
Les cercles noirs représentent les molécules dans le jeu d’entraînement (20 molécules
dont 13 PBDE) et les cercles blancs celles dans le jeu de validation (6 molécules dont
4 PBDE)

Dans l’article de Papa et coll. (2010), plusieurs modèles QSAR, caractérisés
par une bonne précision et un bon pouvoir prédictif interne et externe (Qext
entre 0,8 et 0,9), ont été proposés pour le BDE 209 et 34. Les modèles pour
l’activité ER-agoniste suggèrent qu’aucun composé des familles considérées
ne présente une activité élevée. En revanche, des activités modérées
(100 nM<EC50<1 000 nM) ont été associées aux substitutions en ortho- de
PBDE, en l’absence de bromes en position para-4,4’. Les BDE 100 et BDE 155,
avec, respectivement des bromes en positions 2,2’,6 et 2,2’,6 et 6’, présentant
une activité modérée, représentent une exception. Ainsi, tous les PBDE avec
des bromes en position 3,3’,4 et 2’ ont une activité œstrogénique faible
(EC50>1 000 nM). Enfin, les modèles proposés prévoient aussi des activités
ER-agonistes significatives pour les mono-, tri-, et penta-bromophénols,
l’hexabromobenzène, le HBCD et les mono-, di- et tri-bromobisphénol A.

Modèles in silico

Aucune étude détaillée sur l’interaction PBDE-récepteur n’a été recensée
dans la littérature examinée. En revanche, les propriétés chimico-physiques
(structure moléculaire, affinité électronique...) des PBDE ont fait l’objet de
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deux études atomistiques qui ont montré qu’elles peuvent être prévues par des
méthodes propres à la chimie quantique (Hu et coll., 2005 ; Zhao et coll.,
2008).

En conclusion, l’équipe de T. Hamers a étudié 27 composés polybromés pour
leurs effets sur les récepteurs des œstrogènes alpha (ERa), des androgènes
(AR), de la progestérone (PR), des hormones thyroïdiennes alpha (TRa) et
de la dioxine (AhR) ainsi que sur l’enzyme en charge de la sulfatation de
l’œstradiol et la protéine de transport de l’hormone thyroïdienne (transthyré-
trine) sans montrer un effet de classe mais plutôt des effets variables selon les
composés. Par ailleurs, plusieurs études ont suggéré que AhR pourrait être une
cible de ces molécules, mais des études plus récentes montrent que la voie
AhR n’est pas une cible pertinente pour les retardateurs de flamme.

Les études transcriptomiques ou protéomiques qui ont été menées avec des
retardateurs de flamme sur des modèles poissons confirment qu’il est difficile
de généraliser les effets et les modes d’action à l’échelle de l’ensemble des
congénères de PBDE.

Les résultats de plusieurs travaux de criblage in vitro suggèrent que l’activité
œstrogénique est associée à une faible bromation des PBDE alors que l’activité
anti-œstrogénique est déterminée par un degré élevé de bromation. Les molé-
cules substituées aux positions [2,2’,6] ou [2,2’,4]) ont une activité
ER-agoniste. De même, le modèle QSAR lie l’activité AR-antagoniste à un
bas degré de bromation et aux substitutions en ortho- (positions 2, 2’, 6 et 6’)
ou ortho- et para- (positions 4 et 4’). Un groupe hydroxylique en position
para- (positions 4 et 4’) augmente l’activité œstrogénique. La réduction de
l’activité anti-androgène (accumulation de charges positives) est due aux
substituants bromés en position para. En revanche, la présence des groupes
hydrophobes en position ortho- provoque une augmentation de l’activité
anti-androgénique. En croisant les informations théoriques du champ élec-
trique et du champ hydrophobe, il a été suggéré que la présence d’un groupe
électro-attracteur avec des propriétés hydrophobes en position ortho- maxi-
mise l’activité AR-antagoniste.
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49
Conclusions
et perspectives de recherche

Il existe aujourd’hui de nombreux types de retardateurs de flamme, ceux-ci
étant incorporés dans les produits et matériaux concernés (textiles, rideaux,
vêtements, sièges, plastiques, mousses, capitonnages, résines, circuits impri-
més, câbles, téléviseurs, ordinateurs...) à des teneurs allant en général de 5 à
20 %. Les retardateurs de flamme bromés (RFB) représentent 30 % des
retardateurs de flamme utilisés au niveau européen. Trois groupes chimiques
dominent les usages courants : les polybromo-diphényléthers (PBDE), le
1,2,5,6,9,10 hexabromocyclododécane (HBCD) et le tétrabromobisphénol A
(TBBPA). La réglementation européenne interdit depuis août 2004 deux
mélanges « techniques » de PBDE historiquement utilisés industriellement, à
savoir l’octa-BDE et le penta-BDE (ou mélange DE-71), mais autorise encore
le mélange déca-BDE (BDE 209). Les PBDE ne sont pas liés aux matériaux
par des liaisons chimiques, mais par un phénomène physique, et peuvent par
conséquent faire l’objet d’un relargage depuis les matériaux dans certaines
conditions. Le TBBPA a une structure chimique proche de celle du BPA, avec
deux cycles aromatiques liés par un pont carbone. Contrairement aux PBDE,
le TBBPA est un composé utilisé en tant que réactif dans les matériaux, donc
avec une liaison forte. Le HBCD « technique » est un mélange principale-
ment constitué de trois diastéréoisomères qui se répartissent dans la propor-
tion d’environ 70 à 95 % de c-HBCD pour 5 à 30 % d’a- et de b-HBCD. Ces
composés se caractérisent globalement par des propriétés physico-chimiques
qui les rendent lipophiles et bioaccumulables, au même titre que certains
autres polluants organiques persistants (POP) halogénés (dioxines, polybromo-
biphényls).

La génération de données précises et fiables d’exposition et d’imprégnation
concernant les retardateurs de flamme bromés représente un challenge sur le
plan analytique tant pour la préparation des échantillons biologiques (procé-
dures d’extraction et de purification lourdes) que pour la mesure de ces
molécules (la méthode de choix reste le couplage chromatographie gazeuse –
spectrométrie de masse haute résolution). Il faut souligner la difficulté de
gestion des contaminations environnementales pour ces contaminants ubi-
quistes ce qui pourrait être à l’origine de disparités s’agissant de la distribution
des niveaux de concentration mesurés sur un même jeu d’échantillons mais
sur la base de méthodologies différentes. Les différentes études disponibles
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n’ayant pas toutes recherché les mêmes congénères PBDE, ceci rend délicate
la comparaison des valeurs médianes d’exposition et d’imprégnation rappor-
tées. De façon très générale, les valeurs d’exposition aux PBDE estimées sont
de l’ordre de 50 à 150 ng/j. Pour l’adulte en population générale, ces valeurs
apparaissent assez largement en deçà des valeurs NOAEL estimées par rapport
à des effets neurodéveloppementaux ou sur la spermatogenèse, mais restent
préoccupantes pour des sous-populations particulièrement exposées (par
exemple les forts consommateurs de poissons) et/ou à risque (fœtus, nourris-
son...). La présence de plusieurs représentants de cette classe de polluants
chimiques dans certains fluides et tissus biologiques humains est avérée. Dans
le sérum ou le lait maternel, les teneurs observées sont de façon générale de
l’ordre de quelques ng/g de lipide. Une tendance à une diminution des
niveaux d’imprégnation a été rapportée pour les principaux congénères de
type PBDE depuis le début des années 2000, correspondant à un arrêt de la
production et de l’utilisation des deux mélanges industriels penta- et octa-
BDE. En revanche, cette observation ne concerne pas le BDE 209, le HBCD
ou encore le TBBPA, les données disponibles concernant ces deux dernières
substances sont extrêmement limitées voire inexistantes.

Les études épidémiologiques sont encore trop peu nombreuses pour conclure à
un rôle possible des PBDE sur la santé reproductive de l’homme et la femme.
Alors que certaines études reposent sur des échantillonnages cliniques et peu
détaillés et ayant des effectifs souvent faibles, d’autres études d’effectif plus
élevé suggèrent des résultats préoccupants (augmentation du délai pour
concevoir, perturbation des taux d’hormones LH, cryptorchidie...) qui doi-
vent être confirmés ou infirmés par de nouvelles études. Les mécanismes
sous-jacents doivent de plus être élucidés. Dans les études disponibles, il est
difficile de distinguer le rôle des PBDE des autres polluants organiques persis-
tants, tels que les PCB, ayant des structures et des mécanismes d’action
similaires aux PBDE, ainsi que des sources potentielles d’exposition com-
munes. Une limite importante des études est ainsi l’absence de la prise en
compte de ces co-expositions. La liste des composés bromés analysés dans les
études existantes est constituée des PBDE uniquement. Dans ces études, les 4
congénères BDE 47, 153, 99, 100 sont le plus souvent retrouvés.

Dans les études animales, des effets reprotoxiques tels qu’une modification de
la distance anogénitale chez le mâle, un retard pubertaire dans les deux sexes,
une diminution de la production spermatique et des taux de testostérone, une
modification de certains paramètres fonctionnels spermatiques ou encore une
diminution du nombre de follicules ovariens ont été observés après exposition
gestationnelle ponctuelle ou exposition pubertaire et adulte avec les compo-
sés BDE 99 et 209. Cependant, les doses utilisées semblent très supérieures
aux expositions estimées chez l’homme. Les effets délétères sur la fonction
thyroïdienne peuvent alerter sur le possible impact indirect sur la fonction de
reproduction compte tenu des interrelations entre ces deux fonctions.530
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Si les quelques congénères PBDE les plus abondants ont fait l’objet de plu-
sieurs études, il est à noter un manque très net de données concernant les
composés qui par ailleurs restent ceux autorisés aujourd’hui en tant que
retardateurs de flamme, incluant le déca-BDE, le HBCD et le TBBPA, ceci
tant en termes d’exposition, d’imprégnation, de métabolisme, pharmacoci-
nétique, que de lien avec certains paramètres cliniques.
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VIII
Composés perfluorés
(PFC)





Introduction

Le terme « composés perfluorés » (PFC), ou encore « substances perfluoro-
alkylées » (PFAS), réfère à une vaste famille de molécules chimiques compre-
nant des oligomères et des polymères, qui correspondent à des composés
tensio-actifs, neutres ou anioniques, présentant une grande stabilité sur les
plans thermique, chimique et biologique.

Les PFC sont utilisés dans de nombreuses applications industrielles, notam-
ment pour les traitements anti-taches et imperméabilisants de textiles (vête-
ments, tissus, tapis, moquettes...), les enduits résistants aux matières grasses
pour les emballages en papier et/ou carton autorisés pour le contact alimen-
taire, les revêtements anti-adhésifs, les mousses anti-incendie, les tensioactifs
utilisés dans l’exploitation minière et les puits de pétrole, les cires à parquet,
ou encore certaines formulations d’insecticides. En conséquence, les consom-
mateurs des pays industrialisés sont aujourd’hui en contact avec ces composés
dans leur vie quotidienne, à travers un grand nombre de produits manufactu-
rés. Parallèlement, comme beaucoup d’autres polluants chimiques d’origine
anthropique, les PFC peuvent être relargués dans l’environnement à chaque
étape de leur cycle de vie, puis retrouvés dans la chaîne alimentaire et in fine
dans les organismes vivants.

De par leur structure chimique comportant d’une part une chaîne carbonée
polyfluorée apolaire et d’autre part un groupement fortement polaire, les PFC
se caractérisent par des propriétés à la fois hydrophobes et lipophobes, et de ce
fait ne s’accumulent pas dans les tissus adipeux comme cela est le cas pour
d’autres polluants organiques persistants halogénés.

Un sous-groupe important au sein de cette famille est celui des tensio-actifs
organiques (per)fluorés, auquel appartiennent le sulfonate de perfluorooctane
(PFOS) et l’acide perfluorooctanoïque (PFOA), qui présentent tous deux une
chaîne carbonée à huit atomes (figure 1). Ces deux composés étant par
ailleurs les principaux produits de dégradation finaux de nombreux PFC, ils
sont par conséquent retrouvés de façon généralement prépondérante dans les
matrices environnementales ou biologiques, et sont le plus souvent les princi-
paux voire les seuls composés étudiés dans les études consacrées aux PFC.

De nombreux autres représentants de cette famille (tableau I) sont toutefois
également à considérer sur le plan de l’évaluation du risque. Le PFOS (sulfo-
nate de perfluorooctane) a été récemment inclus dans la liste des polluants
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persistants de la convention de Stockholm (UNEP – United Nations Environ-
ment Programme23 – ; Wang et coll., 2009). Depuis 2006, le PFOS est interdit
dans certains usages par la réglementation européenne.

Figure 1 : Structures chimiques du sulfonate de perfluorooctane (PFOS) et de
l’acide perfluorooctanoïque (PFOA)

Tableau I : Noms et structures chimiques des principaux composés perfluorés
ciblés dans les différentes études disponibles

Abréviation Nom usuel Structure chimique N° CAS

PFBA Acide perfluorobutanoïque F(CF2)3CO2– 375-22-4

PFPA Acide perfluoropentanoïque F(CF2)4CO2– 356-42-3

PFHxA Acide perfluorohexanoïque F(CF2)5CO2– 307-24-4

PFHpA Acide perfluoroheptanoïque F(CF2)6CO2– 375-85-9

PFOA Acide perfluorooctanoïque F(CF2)7CO2– 335-67-1

PFNA Acide perfluorononanoïque F(CF2)8CO2– 375-95-1

PFDA Acide perfluorodecanoïque F(CF2)9CO2– 335-76-2

PFUnA Acide perfluoroundecanoïque F(CF2)10CO2– 2058-94-8

PFDoA Acide perfluorododecanoïque F(CF2)11CO2– 307-55-1

PFTrDA Acide perfluorotridecanoïque F(CF2)12CO2– 72629-94-8

PFTeDA Acide perfluorotetradecanoïque F(CF2)13CO2– 376-06-7

PFBS Perfluorobutane sulfonate F(CF2)4SO3– 375-73-5

PFHxS Perfluorohexane sulfonate F(CF2)6SO3– 355-46-4

PFHpS Perfluoroheptane sulfonate F(CF2)7SO3– -

PFOS Perfluorooctane sulfonate F(CF2)8SO3– 1763-23-1

PFDS Perfluorodecane sulfonate F(CF2)10SO3– 13419-61-9

PFOSA Perfluorooctyl sulfonamide F(CF2)8SO3NH2 754-91-6

8:2 FTOH 8:2 Perfluorohexyl ethanol F(CF2)6CH2CH2OH 678-39-7

23. http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/Publications536
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Les études concernant les contaminants perfluorés en général, et en par-
ticulier leur lien potentiel avec des troubles de santé chez l’homme, restent
relativement peu nombreuses, surtout en comparaison des études dédiées à
d’autres perturbateurs endocriniens comme par exemple le bisphénol A.
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50
Exposition des populations

La source alimentaire apparaît comme la voie d’exposition principale aux
contaminants perfluorés, en particulier pour l’adulte. D’autres sources secon-
daires, notamment via le contact direct avec certains revêtements de type
tapis ou moquette, représentent toutefois une voie non négligeable d’exposi-
tion pour les jeunes enfants.

Sources et voies d’exposition

L’étude de Trudel et coll. (2008) s’est attachée à estimer l’exposition globale des
consommateurs européens et nord-américains au PFOS et PFOA, tout en
identifiant les principales sources environnementales et/ou les produits manu-
facturés responsables de cette exposition. Sur la base des données et scénarios
utilisés, les valeurs obtenues varient de 3 à 200 ng/kg/j pour le PFOS et de 1 à
320 ng/kg/j pour le PFOA. Les valeurs hautes pour la population générale
adulte européenne sont de 52,5 et de 41,7 ng/kg/j pour le PFOS et le PFOA,
respectivement. L’exposition alimentaire (incluant l’eau de boisson) a été iden-
tifiée comme source majeure, l’exposition via les produits manufacturés tels que
les textiles, via les emballages alimentaires, ou enfin via l’inhalation de pous-
sières, représentant une part mineure pour l’adulte. Les enfants apparaissent en
revanche davantage exposés en raison d’une part d’un rapport exposition/poids
corporel plus grand et d’autre part d’un contact direct plus important avec
certains produits manufacturés tels que les tapis et les moquettes.

Une seconde étude (Fromme et coll., 2009) a abouti à la même conclusion
s’agissant de la prévalence de la voie d’exposition alimentaire, mais avec
toutefois des valeurs hautes significativement plus faibles pour la même popu-
lation adulte européenne, soit de 8,8 et 12,6 ng/kg/j pour le PFOS et le PFOA,
respectivement.

Une troisième étude conduite par l’US EPA (Egeghy et Lorber, 2010) a
également estimé l’exposition globale au PFOS de la population nord-
américaine. Les valeurs moyennes calculées pour ce composé et pour l’adulte
varient de 1,6 à 24,2 ng/kg/j selon les scénarios retenus, valeurs globalement
du même ordre de grandeur que celles estimées par l’étude précédente pour la
population européenne.
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L’étude de Haug et coll. (2010), conduite sur 175 sujets norvégiens, a toute-
fois rapporté des valeurs d’exposition alimentaire significativement plus fai-
bles : 1,5 et 0,6 ng/kg/j pour le PFOS et le PFOA, respectivement. La contri-
bution majeure du poisson et des produits de la mer à cette exposition a été de
plus soulignée, celle-ci s’élevant d’après les modèles utilisés à 81 % et 38 %
pour le PFOS et le PFOA, respectivement.

Pour Pistochi et Loos (2009), le compartiment aquatique représente le princi-
pal réservoir environnemental pour les PFC, la quantité totale de PFOS et de
PFOA présente dans l’ensemble du réseau fluviatile européen ayant été esti-
mée entre 20 et 30 tonnes en 2007.

S’agissant de l’exposition professionnelle, Steenland et coll. (2009) ont
confirmé que le principal prédicteur des taux sériques de PFOA était le temps
de résidence dans l’usine productrice et dans la zone contaminée
(n=46 294 sujets). Les niveaux d’imprégnation observés sont apparus signifi-
cativement supérieurs chez les hommes, ainsi que chez les consommateurs de
légumes et d’eau d’origine locale. Enfin, les concentrations mesurées en
PFOA sont apparues plus fortes pour les sujets à la fois les plus jeunes et les
plus âgés.

Biomarqueurs d’exposition

L’étude de Midasch et coll. (2006) conduite en population générale alle-
mande a étudié les taux plasmatiques de PFOS et PFOA chez 105 sujets âgés
de moins de 10 à plus de 80 ans. Des taux médians de 22,3 et de 6,8 µg/l ont
été mesurés pour le PFOS et le PFOA, respectivement. Aucune corrélation
significative n’est apparue entre ces valeurs et l’âge des sujets. En revanche,
une différence de taux d’imprégnation significative a été observée entre les
femmes et les hommes, ces derniers présentant des niveaux de contamination
plus élevés d’environ 40 %.

Toms et coll. (2009) ont également mesuré les taux de six PFC (PFOS,
PFOA, PFHxS, PFNA, Me-PFOSA-AcOH, PFDeA) dans des pools (n=84)
de sérums collectés chez des sujets australiens (n=2 420) d’âge variant entre
quelques mois et plus d’une soixantaine d’années. Les concentrations moyen-
nes de ces six PFC ont été observées à 15,2, 6,4, 3,1, 0,8, 0,7 et 0,3 µg/l,
respectivement. Une différence inter-sexe du même type que celle rapportée
dans l’étude précédente a été observée chez l’adulte (taux circulants inférieurs
chez la femme) mais pas chez l’enfant de moins de 12 ans. Si les concentra-
tions en PFOS sont apparues supérieures chez les sujets âgés de plus de 60 ans,
la tendance inverse a été observée pour les autres PFC ciblés (concentrations
supérieures pour les enfants de moins de 15 ans).

Kärrman et coll. (2010) ont déterminé les niveaux de PFC dans des échan-
tillons de foie (n=12) et de lait maternel (n=10) collectés chez des sujets540
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adultes espagnols entre 2007 et 2008. Dans le foie, le PFOS a été détecté à un
niveau moyen de 26,6 µg/kg. Six autres PFC dont le PFOA et le PFHxS ont
également été retrouvés, à des niveaux variant de 0,50 à 1,45 µg/kg. Dans le
lait maternel, seuls le PFOS et le PFHxS ont été détectés à des niveaux
moyens de 0,12 et 0,04 µg/l, respectivement. La comparaison de ces résultats
avec des mesures réalisées dans le sérum d’individus de la même région a
indiqué d’une part que les niveaux de contamination observés dans le lait
maternel représentent moins de 1 % des taux mesurés dans le sérum, proba-
blement en raison d’un lien particulier entre les PFC et les protéines du sang,
ce qui limite leur transfert vers le lait maternel (a contrario d’autres types de
polluants plus lipophiles transférés dans le lait maternel via la matière grasse),
et d’autre part que les taux sériques peuvent être largement inférieurs aux taux
mesurés dans le foie pour certains composés (PFOS, acides carboxyliques à
longue chaîne type PFDA, PFUnA) ou au contraire supérieurs (d’un facteur
proche ou supérieur à 10) pour le PFOA et le PFHxS.

L’étude de Roosens et coll. (2010) s’est également attachée à déterminer, pour
une population flamande, les niveaux de concentration en PFOS et PFOA
dans un ensemble d’échantillons de sérum collectés chez des sujets âgés de 14
à 65 ans. Les niveaux de concentrations en PFOS retrouvés dans ces échan-
tillons (8 pools de 48 à 197 prélèvements regroupés selon leur origine géogra-
phique et la classe d’âge des sujets) varient de 34,9 à 64,4 µg/l pour les
adolescents (médiane : 44,8), et de 9,1 à 171 µg/l pour les adultes (médiane :
62,5). S’agissant du PFOA, ces concentrations sériques varient de 1,8 à
3,8 µg/l pour les adolescents (médiane : 2,9), et de 1,4 à 3,4 µg/l pour les
adultes (médiane : 2,0). Ces valeurs apparaissent globalement cohérentes
avec les résultats publiés par les autres études européennes sur ce sujet
(tableau 50.I). La question d’une éventuelle corrélation entre ces niveaux
d’imprégnation et l’âge reste en revanche débattue, même si l’observation
d’une imprégnation plus forte pour les jeunes enfants et adolescents semble
récurrente au sein des différentes études disponibles, probablement en lien
avec des voies de contamination directe évoquées plus haut.

L’étude de Harada et coll. (2010) a rapporté des données similaires pour des
sujets asiatiques originaires du Japon (n=150), de Corée (n=71), et du
Vietnam (n=37). Les moyennes géométriques observées pour ces trois popu-
lations sont de 6,2, 8,4, 6, 8 µg/l pour le PFOS, et de 4,1, 3,5, 0,6 µg/l pour le
PFOA, respectivement.

L’étude de Hemat et coll. (2010) s’est intéressée à une population afghane
(n=55 sujets âgés de 2,5 à 65 ans). Les teneurs mesurées pour le PFOS dans le
sérum de ces individus varient de 0,2 à 11,8 µg/l. Des valeurs significati-
vement plus faibles pour les sujets féminins ont été retrouvées dans cette
étude, en accord avec plusieurs études précédemment citées. En raison d’une
faible proportion d’échantillons dans lesquels les autres PFC ciblés ont été
détectés, les données concernant notamment le PFOA n’ont toutefois pas été
détaillées dans cette étude qui semble indiquer des niveaux d’imprégnation en
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PFC significativement plus faibles dans les pays d’un niveau de développe-
ment sensiblement inférieur à celui des pays industrialisés.

Tableau 50.I : Synthèse des différentes études publiées relatives aux niveaux de
concentration en PFC dans le sérum (médiane [min-max])

Référence Population
(Pays)

Nombre
d’échantillons

PFOS
(µg/l)

PFOA
(µg/l)

Autres PFC
(ng/l)

Midasch et coll.,
2006

Allemagne 105 22,3
[6,2-130,7]

6,8
[1,7-39,3]

Calafat et coll.,
2007

États-Unis 2 094 20,7 3,9 PFHxS : 1,9
PFNA : 1,0

Ericson et coll.,
2007

Espagne 48 7,6
[0,76-16,2]

1,65
[0,79-3,13]

PFHxS : 2,92
[0,65-20,0]
PFNA : 0,41
[nd-1,49]
PFOSA : 0,35
[nd-1,35]

Toms et coll.,
2009

Australie 84 (pools)
(2 420 sujets)

14,8
[5,0-28,5]

6,4
[0,8-9,1]

PFHxS : 2,9
[<LOD-11,3]
PFNA : 0,8 [0,1-1,4]
PFDeA : 0,3 [<LOD-
0,8]

Roosens et coll.,
2010

Belgique
(adultes)

8 (pools)
(1 515 sujets)

62,5
[9,1-171]

2,0
[1,4-3,4]

PFHxS : [0,5-8,1]
PFNA : [1,1-3,2]
PFDA : [1,0-2,9]

Belgique
(adolescents)

8 (pools)
(1 286 sujets)

44,8
[34,9-64,4]

2,9
[1,8-3,8]

PFHxS : [0,03-1,2]
PFNA : [0,6-1,1]
PFDA : [0,5-1,7]

Harada et coll.,
2010

Japon 150 6,19
[1,99-26,9]

4,10
[0,77-169]

Corée 71 8,43
[3,21-19,1]

3,48
[1,67-9,0]

Vietnam 37 6,78
[1,89-14,6]

0,58
[nd-1,57]

Hemat et coll.,
2010

Afghanistan 55 [0,2-11,8] -

Au-delà d’une variabilité interindividuelle classiquement observée pour la
mesure de tels polluants chimiques, la disparité de résultats rapportés pour le
PFOS peut poser question. En effet, les études disponibles font globalement
état soit de teneurs inférieures à 10 µg/l, soit supérieures (parfois largement) à
20 µg/l. Une des hypothèses pouvant expliquer ce constat est l’existence de
formes à la fois linéaires et ramifiées de certains PFC, dont le PFOS (Arse-
nault et coll., 2008a ; Chu et Letcher, 2009 ; Keller et coll., 2010). La forme
linéaire est la plus usuellement considérée tant sur le plan de la toxicologie542
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que de l’expologie. Toutefois, en fonction de la procédure analytique utilisée,
le signal finalement mesuré pourrait être parfois imputable à la somme des
formes linéaires et ramifiées. Dans le cas où ces différentes formes sont sépa-
rées chromatographiquement, leur quantification soit distincte soit cumulée
peut être l’option choisie, sans forcément de justification (Riddell et coll.,
2009). Cet aspect pourtant majeur en termes de conséquences sur le plan
quantitatif est toutefois très rarement abordé dans les études disponibles. La
présence de composés interférents matriciels pouvant introduire une erreur de
quantification de certains PFC est également un aspect déjà observé (Arse-
nault et coll., 2008b) mais néanmoins non encore systématiquement évalué
dans les différentes études publiées. Sans remettre en cause de façon globale ni
les différentes études disponibles, ni même l’ordre de grandeur des niveaux
d’imprégnation aux PFC rapportés, ces éléments sont néanmoins à prendre en
compte dans l’optique d’une évaluation du risque précise liée à ces composés.

Tendances séculaires

Une étude réalisée à partir de prélèvements sanguins collectés par des banques
du sang aux États-Unis (Calafat et coll., 2007) a montré des traces de PFOA,
PFOS, PFHxS et PFNA dans 98 % des prélèvements analysés (n=2 094),
avec toutefois des différences significatives inter-ethniques et inter-sexes
(taux globalement inférieurs chez la femme), suggérant des disparités en
terme de sources d’exposition et/ou de pharmacocinétique. En revanche,
aucune relation significative n’a été observée avec l’âge (seul le PFHxS
présente un taux chez l’adulte supérieur à celui observé chez l’enfant), à
l’inverse d’autres polluants plus lipophiles. Les concentrations mesurées
varient de <0,4 µg/l à 435 µg/l pour le PFOS, de <0,1 µg/l à 77,2 µg/l pour le
PFOA, de <0,3 µg/l à 82 µg/l pour le PFHxS, et de <0,1 µg/l à 11,5 µg/l pour le
PFNA. Une tendance à la décroissance de ces taux d’imprégnation a été
notée entre la période 1999-2000 et la période 2003-2004 (diminution de 32,
25 et 10 % pour le PFOS, PFOA et PFHxS, respectivement), avec l’hypo-
thèse d’un lien direct avec l’arrêt de la production de PFOS et de certains
dérivés perfluorés en 2002 par la compagnie 3 M. Une étude de comparabilité
des deux méthodologies utilisées pour ces mesures lors de ces deux campagnes
semble exclure un effet analytique dans cette tendance observée.

La même tendance séculaire pour la population américaine a été observée par
une autre étude (Olsen et coll., 2008) qui a déterminé en 2006 les taux de
PFC dans le sang de volontaires donneurs (n=600), également répartis par
classe d’âge, et recueillis par 6 centres de la Croix Rouge. Les valeurs obtenues
sont globalement apparues 60, 25 et 30 % plus faibles que les niveaux de
référence disponibles pour la période 2000-2001 pour le PFOS, le PFOA et le
PFHxS, respectivement. Comme dans le cas de la précédente étude, les
auteurs relient cette observation à la fois à l’arrêt de la production de PFOS et
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de ses dérivés par la compagnie 3M en 2002 et au temps de demi-vie relative-
ment cours de ces polluants.

Exposition fœtale

Une étude japonaise (Inoue et coll., 2004) a étudié les taux circulants de
PFOS, PFOA et PFOSA dans le sang maternel et le sang du cordon de 15
paires mère-nourrisson. Les résultats obtenus ont montré la présence de PFOS
à des niveaux de concentration variant de 4,9 à 17,6 µg/l chez la mère et de
1,6 à 5,3 µg/l dans le sang du cordon, avec des valeurs moyennes de 8,9 versus
2,9 µg/l, respectivement. Des traces de PFOA ont été détectées seulement
dans 4 des 15 échantillons de sang maternel (de <0,5 à 2,3 µg/l) mais dans
aucun échantillon de sang du cordon. Le PFOSA n’a été détecté dans aucun
échantillon. La corrélation entre les teneurs en PFOS dans le sang maternel et
dans le sang du cordon est apparue significative (R=0,94).

Une étude canadienne (Monroy et coll., 2008) a également étudié les taux de
6 PFC (PFOS, PFOA, PFNA, PFHxS, PFDeA, PFHpA) dans le sang mater-
nel et le sang du cordon chez une centaine de paires mère-nourrisson. En
accord avec les résultats de l’étude précédente, les concentrations mesurées
pour le PFOS sont apparues plus élevées dans le sang de la mère que dans le
sang du cordon (16,2 versus 7,3 µg/l, respectivement). En revanche, à
l’inverse de l’étude précédente, le PFOA a également été détecté dans tous les
échantillons, mais les concentrations observées ne semblent pas différentes
pour ce composé selon le compartiment considéré (moyennes de 2,2 versus
1,9 µg/l dans le sang maternel et le sang du cordon, respectivement). Si les
concentrations mesurées pour le PFNA paraissent globalement très faibles
(<1 µg/l), celles mesurées pour le PFHxS se situent entre les valeurs obtenues
pour le PFOS et le PFOA (moyennes de 4,0 versus 5,0 µg/l dans le sang
maternel et le sang du cordon, respectivement).

L’étude danoise de Fei et coll. (2007) a rapporté des taux plasmatiques pour le
PFOS et PFOA de 35,3 et 5,6 µg/l dans le sang maternel et de 11,0 et 3,7 µg/l
dans le sang du cordon, respectivement.

L’étude récente de Roosens et coll. (2010) s’est également attachée à détermi-
ner, pour une population flamande, les niveaux de concentration en PFOS et
PFOA dans un ensemble d’échantillons de sérum du cordon. Les niveaux de
concentration retrouvés dans ces échantillons (pools de 48 à 197 prélève-
ments regroupés selon leur origine géographique et la classe d’âge des sujets)
varient de 0,8 à 15,8 µg/l pour le PFOA (médiane : 5,1), et de <LOD à
9,5 µg/l pour le PFOA (médiane : 0,6).
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Exposition du nourrisson

L’étude espagnole de Kärrman et coll. (2010) s’étant intéressée aux taux de
PFC dans 10 échantillons de lait maternel, a fait un état des lieux concernant
les données disponibles relatives à cette matrice (tableau 50.II). Globale-
ment, les niveaux de concentration observés pour le PFOS et le PFOA
varient de quelques dizaines à quelques centaines de ng/l, soit environ 10 à
100 fois inférieurs aux niveaux résiduels globalement mesurés dans le sérum.
L’ordre de grandeur de ces valeurs (0,020 à 0,700 µg/l) est également celle
retrouvée dans trois autres études non encore publiées qui concernent respec-
tivement une population danoise (n=60), une population française (n=50),
et une sous-population française de la région Grand-Ouest (n=30) (Antignac
et coll., communication personnelle). Toutefois, l’exposition aux PFC du
nourrisson allaité peut apparaître non négligeable si l’on considère d’une part
la durée de cet allaitement et d’autre part la quantité totale ingérée sur cette
période.

L’étude flamande de Roosens et coll. (2010) a rapporté respectivement pour le
PFOS et le PFOA des concentrations variant de <0,4 à 28,2 µg/l (médiane :
2,9) et de <0,3 à 3,5 µg/l (médiane : 0,3), ces valeurs apparaissant cohérentes
avec les résultats d’autres études européennes pour le PFOA mais en revanche
significativement supérieures pour le PFOS.

Tableau 50.II : Synthèse des différentes études publiées relatives aux niveaux
de concentration en PFC dans le lait maternel (médiane [min-max])

Référence Population
(Pays)

Nombre
d’échantillons

PFOS
(µg/l)

PFOA
(µg/l)

Autres PFC
(µg/l)

So et coll.,
2006

Chine 19 0,100
[0,045-0,360]

0,110
[0,047-0,210]

PFHxS : 0,011
[0,004-0,100]
PFNA : 0,016
[0,0063-0,062]
PFDA : 0,066
[0,00388-0,015]
PFUnDA : 0,017
[0,0076-0,056]

Kärrman et
coll.,
2007

Suède 12 0,166
[0,060-0,470]

nd
[<0,209-0,492]

PFHxS : 0,070
[0,031-0,172]
PFOSA : 0,010
[0,007-0,030]

Llorca et coll.,
2010

Espagne 20 0,084
[0,028-0,865]

Liu et coll.,
2010

Chine 24 pools
(1 237 sujets)

0,049
[0,006-0,0137]

0,0345
[<LOD-0,814]
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Référence Population
(Pays)

Nombre
d’échantillons

PFOS
(µg/l)

PFOA
(µg/l)

Autres PFC
(µg/l)

Roosens et
coll., 2010

Belgique 22 (pools)
(3 à 16 sujets/
pool)

2,900
[<0,400-28,200]

0,300
[<0,300-3,500]

Völkel et coll.,
2008

Allemagne
(Munich)

19 0,113
[0,028-0,239]

Allemagne
(Leipzig)

38 0,123
[0,033-0,309]

Hongrie 13 0,330
[0,096-0,639]

Tao et coll.,
2008

États-Unis 45 0,106
[<0,032-0,617]

0,0361
[<30-161]

PFHxS : 0,012
[<0,012-0,064]

Cambodge 24 0,0399
[0,0172-0,327]

PFNA : 0,0070
[<0,005-0,018]

Vietnam 40 0,0585
[0,0169-0,393]

PFHxS : 0,004
[0,0016-0,0268]

Indonésie 20 0,0672
[0,0254-0,256]

PFHxS : 0,0133
[<0,0016-0,059]

Philippines 24 0,104
[0,02727-0,208]

PFHxS : 0,007
[<0,0016-0,0133]

Malaisie 13 0,111
[0,0487-0,350]

Inde 39 0,0394
[<0,011-0,120]

Japon 24 0,196
[0,140-0,523]

0,0777
[<0,0425-0,170]

PFHxS : 0,00645
[<0,0016-0,0182]

Nakata et coll.,
2007

Japon 51 nd
[0,008-0,401]

nd
<LOD-0,339

PFHxS :
[<LOD-0,025]
PFNA :
[<LOD-0,150]

Bernsmann et
Fürst, 2008

Allemagne 203 0,082
[0,050-0,284]

0,090
[250,-610]

Kärrman et
coll., 2010

Espagne 10 0,110
[0,070-0,220]

nd
<0,500

LOD : limit of detection

Comme dans le cas du sérum, la disparité des teneurs en PFC rapportées dans
le lait humain pourrait être liée, outre à la variabilité interindividuelle, à des
aspects d’interférents matriciels et/ou de prise en compte ou non des formes
ramifiées avec les formes linéaires qui ne peuvent en l’état pas être précisé-
ment établis.

546

Reproduction et environnement



Dose journalière tolérable

Dans son rapport scientifique rendu public en 200824 , le panel Contam de
l’Agence européenne pour la sécurité des aliments (EFSA) a établi une valeur
de dose journalière tolérable pour le PFOS égale à 0,150 µg/kg/j, qui apparaît
significativement supérieure (d’un facteur 3 à 17) aux valeurs d’exposition
estimées par les études précédentes. Selon ce panel, la sous-population des
gros consommateurs de poisson apparaît toutefois à risque, l’apport alimen-
taire en PFOS via le poisson ayant été estimé dans ce cas à 0,200 µg/kg/j.
Concernant le PFOA, le même panel Contam de l’EFSA a établi une valeur
de dose journalière tolérable de 1,5 µg/kg/j, qui apparaît de même très signifi-
cativement supérieure aux valeurs d’exposition évaluées et disponibles dans la
littérature.

Toxicocinétique

Les résultats de toxicocinétique concernant le PFOA et PFOS sont issus de
l’expérimentation animale (rat, singe) et de données obtenues chez des sujets
exposés en milieu professionnel ou par l’eau de boisson.

Données issues de l’expérimentation animale

Les études expérimentales concernant la toxicocinétique des PFC sont peu
nombreuses, parfois non publiées dans la littérature scientifique et traitent
principalement du devenir de PFOS et PFOA chez les rongeurs. Elles mon-
trent que pour ces deux types de composés, l’absorption digestive est impor-
tante à faible dose chez le rat : près de 93 et 95 % pour respectivement PFOA
et PFOS (EFSA, 2008). Pour ces deux composés, l’analyse de la distribution
tissulaire indique que la majeure partie des résidus se trouve dans le foie et
dans une moindre mesure dans le rein (Vanden Heuvel et coll., 1991 ; Austin
et coll., 2003). La rétention préférentielle des PFC au niveau du foie est
vraisemblablement due à la liaison de ces composés à une protéine impliquée
dans le transport des acides gras, la liver fatty-acid binding protein, ou L-FABP
(Luebker et coll., 2002). Des expérimentations menées chez des rates en
gestation indiquent que PFOS et PFOA sont capables de franchir la barrière
placentaire et sont principalement retrouvés dans le foie du fœtus (Thibo-
deaux et coll., 2003 ; Hinderliter et coll., 2005). S’il existe quelques données
montrant que les précurseurs de PFOA peuvent être métabolisés in vivo par
des rongeurs (Kudo et coll., 2005 ; Fasano et coll., 2006) ou in vitro par des
fractions subcellulaires et des hépatocytes humains ou de rongeurs (Nabb et

24. http://www.efsa.europa.eu/EFSA/efsa_locale-1178620753812_1211902012410.htm
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coll., 2007), il n’existe aucune évidence de la biotransformation de PFOS ou
PFOA chez les vertébrés.

Chez le rat, l’exposition par voie alimentaire au PFOS pendant plusieurs
semaines conduit à une accumulation, principalement au niveau du foie
(Seacat et coll., 2003). Alors que les résidus hépatiques sont similaires chez les
individus mâles et femelles, les concentrations sériques sont 30 à 40 % plus
élevées chez les femelles.

Chez le singe cynomolgus mâle et femelle recevant par voie orale pendant
183 jours des doses quotidiennes de 0,03, 0,15, 0,75 mg de PFOS/kg pc
(Seacat et coll., 2002), les concentrations sériques n’atteignent un plateau
(correspondant à environ 170 mg/l) qu’au-delà de 100 jours de traitement et
uniquement pour les individus ayant reçu la plus forte dose. Aucune diffé-
rence liée au sexe n’a été observée dans cette étude et l’accumulation de
résidus dans le foie observée chez les rongeurs est bien plus limitée chez le
singe.

Chez le rat, l’élimination de PFOS se fait préférentiellement dans l’urine (Cui
et coll., 2010). Sa demi-vie a été estimée à plus de 90 jours chez le rat, à
environ 200 jours chez le singe cynomolgus et à 5-6 ans chez l’homme (Seacat
et coll., 2002 ; Olsen et coll., 2007 ; EFSA, 2008). Ces différences pourraient
être principalement dues à une clairance rénale réduite chez les primates en
raison d’une forte affinité de PFOS pour des protéines de transport des anions
telle que oatp1 et oatp2 capables de favoriser sa résorption au niveau du rein
(Harada et coll., 2005 ; Andersen et coll., 2006 et 2008 ; Tan et coll., 2008).

La singularité des études de métabolisme concernant le PFOA tient à la forte
différence entre mâles et femelles pour ce qui concerne l’élimination urinaire.
Vanden Heuvel et coll. (1991) observent que chez les femelles 91 % d’une
dose unique de PFOA radiomarqué sont éliminés dans l’urine au cours des
premières 24 h, contre 6 % chez les mâles traités par la même dose. Un écart
moindre a été observé par Kudo et coll. (2001) chez des rats traités par
injection intrapéritonéale (20 mg/kg pc) et suivis pendant 120 h (55 % de la
dose éliminée dans l’urine chez les mâles contre 80 % chez les femelles).
Après castration, les mâles ont un taux d’élimination urinaire semblable à
celui des femelles, suggérant une implication des protéines oatp dans cette
différence inter-sexe (Kudo et coll., 2002). Ces différences sont beaucoup
moins marquées chez les primates non humains et chez l’homme (Burris et
coll., 2002 ; Noker et Gorman, 2003).

Chez le rat, la demi-vie de PFOA est estimée à 1,9–24 h pour les femelles et à
4,4-9 jours pour les mâles (EFSA, 2008). Chez le singe cynomolgus, elle est de
20-40 jours et chez l’homme d’environ 4-5 ans (Tan et coll., 2008).

Les données sur les autres PFC sont rares. L’étude de Xie et coll. (2009) a
montré, chez la rate Sprague-Dawley (n=9) exposée oralement au
N-éthylperfluorooctanesulfonamidoéthanol (N-EthFOSE) durant 21 jours
(5 mg/kg), que ce composé était essentiellement métabolisé en PFOS.548
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L’étude de Henderson et coll. (2007) a montré chez la souris que le 8-2
fluorotélomère alcool (FTOH) était également largement métabolisé en
PFOA et PFNA, et que ces produits de dégradation finaux étaient transférés à
la descendance à la fois pendant la gestation et pendant la lactation.

Données obtenues chez l’homme

La première estimation de référence concernant la demi-vie du PFOS et du
PFOA chez l’homme provient d’une étude menée sur des travailleurs exposés
de façon professionnelle avant de cesser leur activité (Burris et coll., 2002).
Les valeurs moyennes obtenues sont de 4,4 et de 8,7 années pour le PFOS et le
PFOA, respectivement. Une seconde étude plus récente (Olsen et coll.,
2007), également conduite sur des sujets (n=26) exposés professionnel-
lement, a abouti à des valeurs de demi-vie égales à 5,4, 3,8 et 8,5 années pour
le PFOS, le PFOA et le PFHxS, respectivement.

Une étude allemande (Hölzer et coll., 2009) conduite sur des sujets exposés
au PFOA via l’eau de boisson en 2006 et suivis durant une année après l’arrêt
de cette exposition, a quant à elle montré une décroissance de 10, 17 et 20 %
du taux d’imprégnation plasmatique pour les hommes (n=82), les femmes
(n=138) et les enfants (n=68), respectivement, en accord avec la durée de vie
de quelques années reconnue pour ces polluants perfluorés chez l’homme.

Andersen et coll. (2006) puis Olsen et coll. (2009) ont fait état pour le PFBS,
d’une demi-vie significativement plus courte que pour d’autres PFC à chaîne
carbonée plus longue comme le PFOS ou le PFOA (quelques semaines contre
quelques années).

L’étude d’Ehresman et coll. (2007) a montré pour 18 sujets exposés en milieu
professionnel, que la mesure des composés perfluorés dans le sérum ou le
plasma aboutissait à des résultats équivalents, ceci indépendamment du com-
posé considéré (PFOA, PFOS ou PFHS) et des niveaux de concentration
observés. De plus, le ratio entre les taux mesurés dans l’une ou l’autre de ces
deux matrices par rapport aux taux mesurés dans le sang total est apparu
proche de 2, suggérant que ces composés ne sont pas liés à la fraction cellulaire
du sang.

Plusieurs de ces études font apparaître des disparités interindividuelles ou
encore liées au sexe ou à l’âge. Deux des hypothèses avancées pour expliquer
ces disparités sont une différence au niveau de l’expression de protéines
porteuses d’anions organiques, et/ou de la résorption tubulaire rénale (Kudo et
coll., 2002 ; Andersen et coll., 2006 ; Katakura et coll., 2007). Par ailleurs,
Harada et coll. (2007) suggèrent que la demi-vie élevée des PFC chez
l’homme pourrait également provenir d’une élimination biliaire prépondé-
rante chez ce dernier, suivie d’un cycle entérohépatique très efficace. Cette
hypothèse est corroborée par des analyses effectuées sur des prélèvements
biliaires chez des sujets japonais montrant des concentrations médianes en
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PFOS de 27,9 µg/l alors que les niveaux sériques médians sont de 23,2 µg/l
(Harada et coll., 2007).

La revue d’Andersen et coll. (2008) reprend les discussions et les conclusions
du séminaire « Perfluoroalkyl Acids and Related Chemistries : Toxicokinetics and
Modes-of-Action » organisé en 2007 par la Society of Toxicology Contemporary
Concepts in Toxicology Symposium, et soutenu par trois industries productrices
de PFC ansi que par l’US EPA (14-16 février 2007, Westin Arlington Gateway,
Arlington, VA). Leurs principales conclusions concernant la pharmacoci-
nétique des PFC sont les suivantes :
• la compréhension des processus biologiques cinétiques et dose-dépendants
qui impliquent des interactions probables entre les PFC et certains acides gras
naturels à longue chaîne, notamment sur le plan de la compétition pour des
protéines de liaison ou de transport, reste un défi ;
• un comportement pharmacocinétique non linéaire a été observé pour plu-
sieurs PFC. Cette observation pourrait résulter de phénomènes de saturation
et/ou d’induction de sites de liaison qui restent à caractériser ;
• l’utilisation de souris dépourvue de récepteurs PPARa pourrait permettre
d’étudier ces phénomènes dose-dépendants liés à l’induction de nouvelles
protéines et/ou à la liaison à des sites existants ;
• des études plus précises sont requises pour identifier quels transporteurs sont
impliqués dans la distribution tissulaire et l’excrétion des PFC selon la taille
de leur chaîne carbonée. L’inductibilité de ces transporteurs par les PFC reste
également à étudier ;
• l’étude approfondie de la spécificité des PFC sur le plan de leur interaction
avec les protéines porteuses et les récepteurs PPAR devrait permettre une
meilleure compréhension du lien entre les niveaux d’imprégnation et les
effets biologiques observés.

Au regard des importantes différences inter-espèces observées pour la durée de
demi-vie des PFC, les études toxicocinétiques relatives à ces composés
devraient systématiquement mentionner à la fois les doses journalières admi-
nistrées et les concentrations tissulaires et/ou plasmatiques auxquelles les
réponses biologiques sont observées.

En conclusion, au-delà d’une variabilité interindividuelle classiquement
observée pour la mesure de tels polluants chimiques, la disparité de résultats
rapportés pour certains PFC dont le PFOS, peut poser question. Une des
hypothèses pour expliquer ce constat est l’existence de formes à la fois linéai-
res et ramifiées de certains composés, leur quantification soit distincte soit
cumulée pouvant être l’option choisie ou adoptée sans connaissance de cause.
La présence de composés interférents matriciels pouvant introduire une erreur
de quantification de certains PFC est également un aspect déjà observé mais
néanmoins non encore systématiquement évalué dans les différentes études
publiées. Ces éléments sont à prendre en compte dans l’optique d’une évalua-
tion du risque précise liée à ces composés.550
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L’exposition aux PFC estimée varie de quelques ng à quelques dizaines de
ng/kg/j. Les valeurs estimées d’exposition aux PFC apparaissent en deçà des
limites tolérées pour l’adulte en population générale, mais restent importantes
pour des sous-populations particulièrement exposées (par exemple les forts
consommateurs de poissons) et/ou à risque (fœtus, nourrisson...).

La présence de plusieurs représentants de cette classe de polluants chimiques
dans certains fluides et tissus biologiques humains est avérée. Dans le sérum,
les teneurs observées sont de l’ordre de quelques dizaines de µg/l.

Le PFOS et le PFOA apparaissent comme étant deux principaux biomar-
queurs d’exposition aux PFC.

Une tendance séculaire à la diminution des niveaux d’imprégnation en popu-
lation générale est observée aux États-Unis depuis 2002, date correspondant à
l’arrêt de la production d’une des principales sociétés productrices. En revan-
che, l’absence de telles données concernant les autres pays ne permet pas de
généraliser cette observation.

L’existence d’une exposition fœtale aux PFC est démontrée, plusieurs études
ayant fait état d’un transfert mère-fœtus via le sang du cordon. Toutefois, les
niveaux de concentration rapportés dans le sang du cordon sont systémati-
quement inférieurs aux teneurs observées dans le sang maternel (d’un facteur
1,5 à 3,5). L’existence d’une exposition du nourrisson allaité via le lait mater-
nel est de même démontrée, même si cette voie de transfert de la mère à
l’enfant apparaît plus limitée que pour d’autres classes de polluants organiques
halogénés tels que les dioxines, les PCB, ou les retardateurs de flamme bromés.

Les demi-vies plasmatiques estimées pour le PFOS et le PFOA sont globale-
ment de l’ordre de quelques heures chez le rongeur, quelques jours chez le
primate et quelques années chez l’homme, ce qui en fait des polluants bioac-
cumulables mais moins persistants que d’autres substances plus lipophiles
telles les dioxines ou les PCBs. Une élimination des PFC plus rapide chez la
femelle a été montrée chez l’animal, cette différence intersexe étant toutefois
moins sensible et significative chez l’Homme. Par ailleurs, une importante
variabilité inter et intra-espèce est observée concernant les paramètres
pharmacocinétiques de ces polluants. De même, une grande variabilité de ces
paramètres est observée selon le composé considéré, et en particulier selon la
longueur de chaîne carbonée, les composés à plus longue chaîne présentant
un caractère plus persistant.

Un manque de données peut être constaté, pour les composés perfluorés autres
que le PFOS et le PFOA chez l’homme, à tous les niveaux évoqués dans ce
chapitre (exposition, imprégnation, métabolisme, pharmacocinétique). En par-
ticulier, les précurseurs de type fluorotélomères, ou encore polyfluoroalkyl phos-
phate surfactants (PAPS) récemment mentionnés dans la recommandation
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2010/161/EU de la Commission Européenne25 , sont des composés qui n’ont pas
encore été étudiés sur le plan de l’évaluation du risque.
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51
Études épidémiologiques

Les études épidémiologiques concernant les effets des perfluorés sur la fonc-
tion de reproduction sont peu nombreuses. Elles concernent essentiellement
les taux d’hormones stéroïdes (trois études transversales, population générale
et milieu professionnel) et les caractéristiques spermatiques (une étude trans-
versale en population générale), la survenue d’incidents au cours de la gros-
sesse, l’âge de la puberté (une étude) et la fécondité des couples (une cohorte).
D’autres études se sont intéressées à diverses pathologies non liées directe-
ment à la reproduction.

Effets sur la fonction de reproduction masculine

Hormones gonadotropes, gonadiques et thyroïdiennes

Une étude transversale a été réalisée au Danemark auprès de 105 hommes
jeunes (18 à 25 ans) de la population générale (Joensen et coll., 2009). Ces
sujets constituaient un sous-groupe des participants à l’étude sur la fertilité des
conscrits réalisée au Danemark et dans d’autres pays du nord de l’Europe
depuis 1996 (Jorgensen et coll., 2006). Parmi les 546 hommes examinés en
2003 à Copenhague dans le cadre de cette étude, les auteurs ont sélectionné
les 53 et 52 sujets présentant la concentration de testostérone la plus élevée
ou la plus faible, respectivement. Un échantillon de sérum a été prélevé le
même jour que celui du recueil de sperme, puis a été congelé. En 2008, un
dosage de 10 composés perfluorés, dont le PFOA (médiane, 24,5 µg/l) et le
PFOS (médiane, 4,9 µg/l) a été réalisé dans ces échantillons de sérum. La
corrélation entre les concentrations de PFOA et PFOS était de 0,59 (p<0,01).
Les associations entre les concentrations de biomarqueurs et les concentra-
tions hormonales ont été quantifiées à l’aide de modèles de régression ajustées
sur l’heure de la prise de sang, en codant les hormones en continu (générale-
ment après une transformation logarithmique), et aussi en utilisant un score
en catégories dépendant des valeurs des concentrations en PFOS et PFOA
simultanément.

La concentration de PFOS n’était pas nettement associée aux hormones
reproductives considérées. Les tendances les plus nettes avec le PFOS étaient
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observées pour le FAI (Free Androgen Index), qui avait tendance à diminuer
avec le PFOS. Le PFOA n’était pas non plus associé nettement aux concen-
trations hormonales. Dans une analyse supplémentaire, les auteurs ont addi-
tionné les concentrations massiques de PFOA et PFOS, et ont caractérisé
l’association entre cette somme (notée PFAA) et les mêmes hormones repro-
ductives. L’association la plus nette était observée avec le Free Androgen Index
(FAI) : le logarithme de cet indice diminuait de 0,006 (IC 95 % : -0,001 à
0,014) pour une augmentation de 1 µg/l des PFAA. Les auteurs insistent
également sur la tendance à la diminution du ratio inhibine B/FSH avec la
concentration de PFAA (-0,006 ; IC 95% : -0,034 à 0,022). L’ensemble des
résultats sont présentés dans le tableau 51.I. Les auteurs n’ont pas non plus
trouvé de différences des concentrations de PFOS ou PFOA entre le groupe
de sujets avec une concentration de testostérone faible et le groupe avec une
concentration de testostérone élevée.

Cette étude est limitée par une taille relativement faible (mais c’est la pre-
mière sur cette question) et par son caractère transversal (ce qui est une
approche fréquente pour une question nouvelle). De plus, l’échantillonnage
stratifié sur le niveau de testostérone, qui n’a pas été pris en compte dans
l’analyse statistique, est susceptible d’avoir biaisé les résultats dans un sens
difficilement prévisible. Ces limites font qu’on ne peut pas considérer que ce
travail apporte des éléments forts en faveur d’une absence d’effet à court terme
des PFOA et PFOS à l’âge adulte sur les hormones reproductives chez
l’homme.

Tableau 51.I : Variations (et IC 95 %) des concentrations d’hormones de la
reproduction chez 105 hommes jeunes danois en relation avec les variations
de concentration du PFOS, PFOA et de la somme des deux composés (PFAA)
(Joensen et coll., 2009)

Hormonesa PFOSb PFOAb PFAAb

Testostérone -0,087 [-0,32-0,15] -0,98 [-2,33-0,37] -0,093 [-0,303-0,116]

Lnc Œstradiol -0,01 [-0,008-0,005] -0,012 [-0,051-0,027] -0,001 [-0,007-0,005]

Ln SHBG 0,002 [-0,007-0,012] -0,009 [-0,067-0,048] 0,002 [-0,007-0,011]

Ln LH 0,000 [-0,014-0,012] -0,010 [-0,084-0,064] 0,000 [-0,012-0,010]

Ln FSH 0,004 [-0,13-0,22] -0,037 [-0,14-0,064] 0,003 [-0,013-0,018]

Ln inhibine B -0,004 [-0,21-0,12] 0,012 [-0,084-0,11] -0,003 [-0,018-0,012]

Ln FAI -0,006 [-0,015-0,002] -0,038 [-0,087-0,011] -0,006 [-0,014-0,001]

Ln Testostérone/LH -0,003 [-0,017-0,011] -0,037 [-0,12-0,045] -0,003 [-0,016-0,009]

Ln FAI/LH -0,006 [-0,020-0,009] -0,028 [-0114-0,058] -0,005 [-0,018-0,008]

Ln Œstradiol/testostérone -0,003 [-0,005-0,010] 0,035 [-0,010-0,081] 0,003 [-0,004-0,010]

Ln Inhibine/FSH -0,009 [-0,039-0,022] 0,049 [-0,13-0,23] -0,006 [-0,034-0,022]
a Les taux d’hormones sont ajustés par rapport à l’heure de prélèvement ; b Les variations sont données pour une
augmentation de 1 µg/l de la concentration du composé perfluoré considéré ; c Ln : logarithme népérien558
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Les deux études transversales d’Olsen et coll. (1998) conduites auprès de 111
et 88 sujets exposés en milieu professionnel n’indiquaient pas de lien net
entre les niveaux d’imprégnation au PFOA et les taux sériques des principales
hormones stéroïdes sexuelles. L’analyse statistique (donnant les niveaux
moyens de PFOA en fonction des dosages hormonaux) ne permet pas une
confrontation aisée de ces résultats avec ceux de l’étude de Joensen et coll.
(2009).

Caractéristiques spermatiques

L’étude de Joensen et coll. (2009) a également caractérisé l’association entre
les niveaux de PFOS et PFOA d’un côté, et les caractéristiques spermatiques
de l’autre. Comme pour les hormones reproductives, les auteurs ont examiné
séparément l’association entre chaque caractéristique spermatique (log-
transformée, sauf pour la morphologie, correspondant à la proportion de
spermatozoïdes avec une morphologie considérée typique) et la concentration
massique de PFOS, de PFOA, de leur somme (notée PFAA) et du score des
PFAA. Les analyses sur la concentration ont été ajustées sur la durée d’absti-
nence sexuelle avant le recueil spermatique.

Les résultats (tableau 51.II) n’indiquent pas d’association statistiquement
nette avec le PFOS ; toutefois la concentration spermatique tendait à dimi-
nuer avec la concentration de PFOS (diminution de 0,020 du log de la
concentration spermatique pour toute augmentation de 1 µg/l de la concen-
tration de PFOS, IC 95 % [-0,005 - +0,044], et il en allait de même pour la
mobilité spermatique et la morphologie spermatique. La situation était simi-
laire pour le PFOA et la somme des concentrations massiques des deux
composés : tendances à la diminution de la concentration, mobilité et mor-
phologie spermatiques, sans qu’aucune des associations soit nette statisti-
quement. Quand on considérait le score d’exposition aux PFAA, l’association
la plus nette était observée pour la proportion de spermatozoïdes avec une
morphologie normale, qui avait tendance à diminuer avec le score d’exposi-
tion combinée au PFOA et PFOS (p=0,04), et le nombre total de spermato-
zoïdes morphologiquement normaux (produit de la concentration sperma-
tique par la proportion de spermatozoïdes morphologiquement normaux,
p=0,03).

Les limites de cette analyse sont les mêmes que celles de l’analyse sur les
hormones reproductives fondée sur la même population indiquée plus haut.
L’effet possible des PFOA et PFOS sur la proportion et le nombre de sperma-
tozoïdes morphologiquement normaux rapporté ici doit donc être considéré
avec prudence à ce stade.
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Tableau 51.II : Variations (et IC 95 %) des caractéristiques spermatiques chez
105 hommes jeunes danois en relation avec les variations des concentrations
de PFOS, PFOA et de la somme des deux composés (PFAA) (µg/l) (Joensen et
coll., 2009)

Variablesa PFOSb PFOAb PFAAb

Lnc volume de liquide séminal 0,00 [-0,012-0,011] -0,002 [-0,070-0,066] 0,000 [-0,010-0,010]

Ln concentration
de spermatozoïdes

-0,020 [-0,044-0,005] -0,080 [-0,230-0,066] -0,018 [-0,040-0,004]

Ln compte total
de spermatozoïdes

-0,018 [-0,045-0,010] -0,074 [-0,230-0,086] -0,016 [-0,041-0,008]

Ln mobilité -0,006 [-0,19-0,007] -0,027 [-0,110-0,053] -0,006 [-0,018-0,007]

Morphologie -0,085 [-0,200-0,026] -0,540 [-1,200-0,110] -0,082 [-0,0181-0,018]
a Le volume, la concentration et le compte total ont été ajustés sur la durée d’abstinence ; la mobilité a été ajustée
sur le temps entre l’éjaculation et l’analyse du sperme ; la morphologie n’a pas été ajustée sur les facteurs de
confusion ; b Les variations sont données pour une augmentation de 1 µg/l de la concentration du composé
perfluoré considéré ; c Ln : logarithme népérien

Effets sur la fonction de reproduction féminine

Effets sur la survie fœtale/survenue de fausse-couche spontanée

Le C8 Health Project26 a permis d’étudier l’association entre les niveaux de
PFOS et PFOA chez la femme et différentes issues et troubles de grossesse
(Stein et coll., 2009). Ce projet a été mené dans le cadre d’une action
collective en justice de résidents des états de West Virginia et Ohio (États-
Unis) vivant à proximité d’une usine ayant utilisé du PFOA à partir de 1951
pour synthétiser des polymères fluorés. La contamination de l’eau de boisson
et la déposition de l’air contaminé sont les deux principales voies d’exposition
supposées de cette population, dont les niveaux sériques de PFOA (médiane,
21 µg/l) sont élevés par rapport à la population générale, alors que ceux de
PFOS (médiane, 14 µg/l) sont plus habituels, voire faibles par rapport à la
population de femmes enceintes danoises étudiée par Fei et coll. (2009). Le
protocole s’est appuyé sur un échantillonnage transversal de la population de
six districts dont l’eau avait été contaminée par les rejets de l’usine, qui a
répondu à un questionnaire de santé en 2005-2006 (taux de participation
proche de 80 %) et a accepté un prélèvement de sang, qui a permis le dosage
sérique de plusieurs composés perfluorés. La population de l’analyse concer-
nant les PFOA a de plus été restreinte aux grossesses pour lesquelles la femme
n’avait pas déménagé entre le début de la grossesse et la date du dosage des
composés perfluorés, pour rendre les dosages sériques à l’inclusion dans l’étude

26. http://www.c8sciencepanel.org/560
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plus représentatifs des niveaux durant la grossesse. Les auteurs ont caractérisé
l’association entre les concentrations sériques de composés perfluorés et les
issues des grossesses des 5 années précédant le prélèvement de sang. Ont été
étudiées en particulier la survenue de fausse-couche spontanée, de prééclamp-
sie (pathologie de la grossesse consistant en une hypertension et la présence
de protéines dans les urines) et le poids de naissance des enfants (non détaillé
ici) ainsi que les risques de malformation congénitale et de naissance préma-
turée (non détaillé ici). Les concentrations de PFOA et PFOS n’étaient que
faiblement corrélées entre elles (r=0,2, p<0,001).

Les résultats n’indiquaient pas d’association entre les concentrations de
PFOA et le risque de fausse-couche spontanée. Concernant le risque de
prééclampsie, les analyses ont mis en évidence une augmentation du risque de
prééclampsie en association avec les niveaux de PFOS. Le risque de pré-
éclampsie tendait également à augmenter avec les concentrations de PFOA
mais l’association était moins nette sur le plan statistique.

La limite principale de l’étude est due à son caractère rétrospectif, qui a des
conséquences tant sur l’estimation de l’exposition (les niveaux d’exposition
ont probablement varié dans une certaine mesure entre la grossesse considé-
rée et le moment du dosage), sur les facteurs de confusion pris en compte (la
consommation de tabac lors du recrutement, mais pas lors de la grossesse, était
disponible) et sur la qualité de la mesure des événements de santé considérés.

Survenue de la puberté

Des résultats préliminaires ont été diffusés sur l’association entre PFOS,
PFOA et survenue de la puberté. Lopez-Espinosa et coll. (2001) se sont
intéressés à la survenue de la puberté en relation avec l’exposition aux
composés perfluorés (PFOS et PFOA). L’analyse reposait sur la population de
l’étude C8 (Survie fœtale). Le statut pubertaire était estimé à partir de dosages
hormonaux (testostérone pour les garçons, œstradiol chez les filles). Les
résultats indiquaient une diminution de la probabilité d’être pubère en asso-
ciation avec la concentration sérique de PFOS chez le garçon et la fille ; une
association similaire était observée avec le PFOA, mais chez les filles seule-
ment. Le caractère transversal de l’étude ne permet pas d’écarter un biais de
causalité inverse.

Effets sur la fertilité du couple

Dans une étude réalisée auprès de 1 240 couples de la cohorte de naissance
danoise (Danish National Birth Cohort), recrutés entre 1996 et 2002, les
concentrations plasmatiques de PFOS et PFOA ont été mesurées à partir de
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prélèvements effectués entre 4 et 14 semaines de grossesse (Fei et coll., 2009).
Les couples ont été catégorisés en quatre groupes de taille équivalente (ou
quartiles) en fonction des concentrations de PFOS et PFOA. Ces femmes
correspondent à un échantillon aléatoire de sujets de la Danish National Birth
Cohort, d’où les couples déclarant que la grossesse n’avait pas été planifiée
avaient été exclus. Un questionnaire renseigné durant le premier trimestre de
grossesse par la femme a permis de quantifier le délai nécessaire pour conce-
voir, qui a été censuré statistiquement au-delà de 13 mois dans les analyses,
comme il est préconisé pour s’affranchir des biais liés aux traitements médi-
caux de l’infertilité. Dans les analyses non ajustées, les concentrations moyen-
nes de PFOA et PFOS avaient tendance à augmenter avec le délai nécessaire
pour concevoir. Après ajustement sur différents facteurs susceptibles d’être
associés à la fertilité, et notamment la corpulence de la femme, les caractéris-
tiques socio-économiques du couple, la consommation d’alcool de la femme,
le risque d’infécondité involontaire de plus de 12 mois augmentait avec la
concentration de PFOS ; en prenant comme référence le quartile correspon-
dant aux 25 % de sujets les moins exposés, le risque (odds-ratio) d’infécondité
involontaire de plus de 12 mois était de 1,7 dans le second quartile (IC 95 % :
1,0-2,9), de 2,3 (IC 95 % : 1,4-3,9) dans le troisième quartile et de 1,8
(IC 95 % : 1,1-3,0) dans le quatrième quartile, correspondant à l’exposition la
plus élevée (test de tendance, p=0,03). Dans une analyse à l’aide d’un modèle
de survie prenant en compte l’ensemble des variations dans le délai nécessaire
pour concevoir, la probabilité de grossesse par cycle menstruel (fécondabilité)
diminuait avec l’exposition au PFOS. Des résultats similaires étaient observés
dans les analyses considérant le PFOA : augmentation de la fréquence d’infé-
condité involontaire de plus de 12 mois (test de tendance, p=0,006 ; odds-
ratio d’infécondité involontaire de plus de 12 mois associé au quartile d’expo-
sition le plus élevé, 2,5 (IC 95% : 1,5-4,4), par rapport au premier quartile), et
diminution de la fécondabilité (odds-ratio de fécondabilité associé au quartile
le plus élevé, 0,6 (IC 95 % : 0,5-0,8)).

Par ailleurs, les auteurs (Fei et coll., 2009) rapportent que, dans des analyses
non ajustées, les concentrations de PFOA et PFOS étaient associées à une
fréquence plus élevée de cycles menstruels irréguliers, mais ces résultats doi-
vent être considérés comme très préliminaires étant donné qu’aucune analyse
statistique détaillée ne semble avoir été effectuée.

Les analyses statistiques ont été réalisées avec des approches adaptées et les
associations très nettes entre les concentrations plasmatiques sont peu suscep-
tibles d’être expliquées par un biais lié à la qualité de la mémorisation du délai
pour obtenir la grossesse. De même, une analyse supplémentaire des auteurs
indique que l’exclusion des couples n’ayant pas planifié leur grossesse n’est pas
susceptible d’entraîner des associations statistiques dans le sens de celles
observées. Une limite méthodologique de l’étude concerne l’estimation de
l’exposition ; les auteurs ont dosé les concentrations de composés perfluorés
en début de grossesse, c’est-à-dire ultérieurement à la période de recherche de562
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grossesse, qui correspond à une fenêtre d’exposition biologiquement plus
pertinente, comme les auteurs le rappellent. Le délai entre le début de cette
période et le moment du prélèvement sanguin (en début de grossesse) était
d’autant plus long que le délai pour concevoir était long. Ceci est susceptible
d’avoir induit des erreurs de classement dans l’exposition ; la direction et
l’amplitude d’un biais dans l’association entre exposition et risque d’infertilité
qui aurait pu en découler ne sont pas faciles à prévoir ; la nature assez
persistante des composés testés peut toutefois laisser penser que ce problème
lié à la fenêtre d’exposition n’a pas entraîné de biais majeur. En termes de biais
de confusion potentiels, les auteurs ont pris en compte plusieurs facteurs
susceptibles d’influencer la fertilité des couples ; ils n’ont pas ajusté sur la
consommation de tabac, pour laquelle seule l’information concernant le
tabagisme durant (et non pas avant) la grossesse était disponible. Une analyse
supplémentaire prenant en compte le tabagisme durant la grossesse n’entraî-
nait pas de modification des résultats, pas plus qu’un ajustement sur l’activité
professionnelle du partenaire masculin. Un ajustement sur la régularité du
cycle menstruel ne modifiait pas non plus les résultats. Il faudrait connaître
plus précisément les sources et situations d’exposition au PFOS et PFOA pour
discuter de la plausibilité de l’existence d’autres facteurs de confusion poten-
tiels non pris en compte, qui seraient associés simultanément à l’exposition et
à des troubles de fertilité.

Comme c’est souvent le cas quand on s’intéresse à un marqueur global tel que
la fertilité du couple, l’étude ne permettait pas de préciser les mécanismes
biologiques par lesquels le PFOS et le PFOA pourraient influencer la fertilité ;
dans la mesure où les expositions des deux partenaires d’un couple sont
susceptibles d’être corrélées, on ne peut pas déterminer avec assurance si
l’effet éventuel passe par un effet du côté féminin et/ou masculin, ni quelle(s)
étape(s) ou paramètre(s) de la fonction de reproduction est (sont) potentiel-
lement atteinte(s), des caractéristiques des ovocytes à la fonction sexuelle, la
fertilisation, jusqu’aux premières phases du développement intra-utérin,
avant la détection de la grossesse.

Autres effets en marge du domaine couvert
par la présente expertise

Effets sur le développement fœtal

Plusieurs études ont cherché à caractériser l’association entre les concentra-
tions sériques de PFOS ou PFOA et un marqueur de la croissance fœtale (en
général, taille ou poids du nouveau-né corrigé sur la durée de la gestation).
Bien que la croissance fœtale ne fasse pas partie du champ initial de la
présente expertise, ce point mérite une attention particulière car il s’agit d’un
des premiers événements de santé étudié chez l’homme, à la suite de travaux
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chez l’animal, et donc un des événements pour lesquels la littérature humaine
est la moins parcellaire.

Au moins deux revues, reprenant notamment les études sur la croissance
fœtale, ont été publiées. La revue épidémiologique réalisée par le département
de médecine de la compagnie 3M, ayant produit des composés perfluorés
(Olsen et coll., 2009) a revu cinq études en population générale publiées
avant 2008 et reposant sur un dosage sérique des composés perfluorés mis en
relation avec le poids de naissance, ainsi que deux études en milieu profes-
sionnel sans dosage des expositions. Les auteurs considéraient que les études
en population générale ont fourni des résultats peu cohérents dans l’ensemble
concernant un effet éventuel du PFOS et/ou du PFOA sur le poids, la taille ou
le périmètre crânien à la naissance. Par ailleurs, dans son rapport de 2008, le
panel Contam de l’EFSA27 estime que les études épidémiologiques dispo-
nibles n’indiquent pas de façon évidente d’associations positives entre les
niveaux d’imprégnation au PFOS ou au PFOA et le poids de naissance ou
l’âge gestationnel. Enfin, la revue plus récente de Steenland et coll. (2010)
conclut, à partir de sept études ayant rapporté une association entre PFOS ou
PFOA considéré de façon continue, et le poids de naissance considéré aussi de
façon continue, que ces études suggèrent, mais de façon non cohérente
(« inconsistent »), une diminution possible du poids de naissance en associa-
tion avec la concentration sérique de PFOA ; concernant le PFOS, certaines
études rapportaient un effet du PFOS similaire, plus fort ou plus faible sur le
poids de naissance que pour le PFOA (Steenland et coll., 2010).

Nous discutons ci-dessous cette littérature sur la croissance fœtale, sans
reprendre les études avec un effectif très faible (par exemple l’étude d’Inoue et
coll (2004), reposant sur 15 nouveau-nés), et en insistant sur les études ayant
analysé le poids de naissance de façon continue, pour lesquelles une mise en
parallèle de plusieurs études de taille et méthodologie satisfaisantes est pos-
sible. Les études concernant l’analyse du petit poids de naissance (<2 500 g)
considéré de façon binaire requièrent des effectifs importants et ne seront pas
discutées (par exemple, Fei et coll., 2007 ; Stein et coll., 2009).

Les études de cohorte ayant un effectif supérieur à 100 naissances et avec un
dosage des composés perfluorés à partir d’un prélèvement biologique (généra-
lement durant la grossesse) et ayant étudié le poids de naissance ajusté sur la
durée de gestation sont résumées dans le tableau 51.III pour le PFOS et dans le
tableau 51.IV pour le PFOA. L’étude de Monroy et coll. (2008) dont l’effectif
était de 101 naissances et qui n’a rapporté que des corrélations non ajustées
entre l’exposition et le poids de naissance n’a pas été prise en compte ici. Les
auteurs mentionnent que l’analyse ajustée n’a pas produit d’association signi-
ficative, sans rapporter le paramètre correspondant. Pour la même raison,
l’étude de So et coll. (2006) portant sur 19 enfants n’a pas été rapportée.

27. http://www.efsa.europa.eu/EFSA564
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Tableau 51.III : Synthèse des études épidémiologiques d’effectif supérieur à
100 naissances ayant rapporté l’association entre la concentration sérique de
PFOS et le poids de naissance considéré en continu

Étude Unité (PFOS) n Effet sur le poids
de naissance

Effet sur le périmètre
crânien

� IC 95 % � IC 95 %

Apelberg et coll., 2007 µg/l (log-transformé) 293 -69 [-149-10] -0,32 [-0,56--0,07]

Fei et coll., 2007 µg/l 1 400 -0,46 [-2,34-1,41]

Washino et coll., 2009 µg/l (log10-transformé) 428 -149 [-297-1] -0,20 [-0,78-0,37]

Hamm et coll., 2010 µg/l (log-transformé) 252 31 [-43-106]

� représente la variation du paramètre considéré associé à l’augmentation d’une unité de PFOS (log transformé ou non)

Les travaux concernant les effets possibles du PFOS dosé dans un prélèvement
biologique et considéré de façon continue (avec ou sans transformation loga-
rithmique) sur le poids de naissance ajusté sur la durée de gestation et analysé
aussi en continu, sont résumés (tableau 51.III). Trois des quatre études rap-
portent une tendance à la diminution du poids de naissance avec la concen-
tration sérique de PFOS, alors qu’une étude (Hamm et coll., 2009) rapporte
une tendance non significative.

Dans le cas du PFOA (tableau 51.IV), les quatre études rapportent une
tendance à la diminution du poids de naissance avec la concentration sérique
de PFOA, l’association n’étant statistiquement significative que pour l’étude
ayant le plus grand effectif, qui s’appuie sur 1 400 paires mère-enfant de la
Danish National Birth Cohort (Fei et coll., 2007). Constatant que les associa-
tions vont toutes dans la même direction pour toutes les études (ici, une
diminution du poids de naissance avec l’exposition), nous pouvons considérer
que ces quatre études apportent des résultats relativement cohérents. Des tests
statistiques d’hétérogénéité permettraient de quantifier plus précisément
l’homogénéité de ces résultats.

Tableau 51.IV : Synthèse des études épidémiologiques d’effectif supérieur à
100 naissances ayant rapporté l’association entre la concentration sérique de
PFOA et le poids de naissance considéré en continu

Étude Unité (PFOA) n Effet sur le poids
de naissance

Effet sur le périmètre
crânien

� IC 95 % � IC 95 %

Fei et coll., 2007 µg/l 1 400 -11 [-21--1]

Apelberg et coll., 2007 µg/l (loge-transformé) 293 -104 [-213-05] -0,32 [-0,56--0,]

Washino et coll., 2009 µg/l (log10-transformé) 428 -75 [-192-42] -0,05 [-0,50-0,40]

Hamm et coll., 2009 µg/l (loge-transformé) 252 -37 [-86-11]

� représente la variation du paramètre considéré associé à l’augmentation d’une unité de PFOA (log transformé ou non).
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L’étude de Stein et coll. (2009) réalisée à partir du C8 project indiqué plus haut
a, toujours dans la même population, étudié l’association entre PFOA, PFOS
et la proportion de nouveau-nés avec un petit poids de naissance (inférieur à
2 500 g). Il n’y avait pas de relation dose-effet strictement monotone entre la
concentration de PFOA et le risque de petit poids de naissance.

Autres événements de santé considérés

L’étude épidémiologique de Lundin et coll. (2009) n’a pas observé d’associa-
tion entre une exposition professionnelle au PFOA et la prévalence de cancer
du foie, du pancréas ou des testicules (avec un effectif ne permettant pas
d’étudier un événement ayant la fréquence du cancer de façon satisfaisante),
mais en revanche a fait état d’une association avec le cancer de la prostate, les
maladies cérébro-vasculaires et le diabète (n=3 993 sujets).

L’étude de Steenland et coll. (2009) conduite chez des sujets (n=46 494)
exposés essentiellement via l’eau de boisson produite dans une zone par-
ticulièrement contaminée, a montré une association positive entre les
niveaux d’imprégnation au PFOS et au PFOA et les teneurs des principaux
types de lipides (cholestérol, LDL, triglycérides, mais pas HDL).

En conclusion, le nombre d’études concernant les effets potentiels du PFOA
et du PFOS sur la fonction de reproduction humaine est encore très limité.
Excepté le poids de naissance (qui n’est pas dans le champ de cette expertise),
chaque événement de la fonction de reproduction n’a pas été caractérisé dans
plus d’une étude. Comme c’est souvent le cas pour les premières études
s’attachant à caractériser l’impact potentiel d’un composé qui constitue une
préoccupation récente, celles-ci sont souvent de nature transversale, c’est-à-
dire avec un dosage simultané des composés chimiques et des paramètres
biologiques ou événements de santé d’intérêt ; cette approche, très fréquente,
est a priori plus sujette à des biais qu’une approche prospective. Cette limite
est toutefois moins préoccupante dans le cas du PFOA et du PFOS, dont la
demi-vie dans l’organisme est de plusieurs années, que pour d’autres composés
moins persistants.

Les études réalisées ont rapporté un effet possible des composés perfluorés
(sans pouvoir l’attribuer spécifiquement au PFOS ou au PFOA) sur la fertilité
des couples (augmentation du risque d’infécondité involontaire). Un effet sur
la morphologie spermatique a été suggéré dans une unique étude humaine et
appelle à de nouveaux travaux reposant sur une approche longitudinale. Pour
les autres événements de santé faisant partie du champ de cette expertise, les
études sont trop limitées pour indiquer un effet possible des composés perfluo-
rés. Par ailleurs, un effet du PFOA sur le poids de naissance (ajusté sur l’âge
gestationnel) peut être considéré comme plausible, à partir d’un petit nombre
d’études de cohortes de taille et méthodologie satisfaisantes.566
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52
Études chez l’animal

Les études toxicologiques se sont intéressées principalement aux effets des
composés perfluorés sur la fertilité et le développement fœtal. Des études in
vitro et in vivo ont également analysé la production d’androgènes testiculaires
et la stéroïdogenèse ovarienne.

Étude sur plusieurs générations

Butenhoff et coll. (2004) et York et coll. (2010) ont étudié les effets du PFOA
sur des rats Sprague-Dawley sur deux générations. Des doses de 1, 3, 10 et
30 mg/kg/j d’ammonium perfluorooctanoate ont été administrées à des rats de
6 semaines par voie orale pendant 70 jours. Trente rats sont utilisés pour
chaque dose. Les auteurs n’ont observé aucun effet sur la fertilité des animaux
en première ou seconde génération. Une baisse du poids corporel a été notée
dès la dose de 3 mg/kg et une augmentation du poids du foie à toutes les doses
(pour les mâles). Les analyses histologiques pratiquées sur les testicules, épidi-
dyme, prostate et vésicules séminales n’ont pas révélé de défaut morpholo-
gique. Seule une légère baisse du poids de la prostate a été notée à la dose de
30 mg/kg. Le nombre, la morphologie ou la mobilité des spermatozoïdes ne
présentent aucune altération quelle que soit la dose. Un point important à
relever est que les auteurs ont mesuré le taux de PFOA sérique ; celui-ci passe
de 34 µg/ml chez les rats témoins à 51 500 et 45 300 µg/ml chez les rats mâles
traités respectivement avec 10 et 30 mg/kg. Ces études indiquent donc que
même à de très fortes doses le PFOA ne modifie pas la fertilité des rats mâles.

Le même groupe (Butenhoff et coll., 2009) a étudié les effets du PFHxS
administré à des doses de 0,3, 1, 3 et 10 mg/kg/j à des groupes de 15 rats
pendant 40 jours. Les taux sériques et hépatiques ont été mesurés. Le taux de
PFHxS sérique passe de 0,4 µg/ml à 18 et 183 µg/ml, respectivement pour les
doses de 0,3 et 10 mg/kg chez les rats mâles. Aucun effet du PFHxS n’est
observé sur la fertilité, le nombre ou la mobilité des spermatozoïdes quelle que
soit la dose. À nouveau, une hypertrophie hépatique est rapportée chez les
mâles, ce dès la dose de 3 mg/kg. Notons que dans cette étude la durée du
traitement est inférieure à un cycle de spermatogenèse complet. Par ailleurs,
les taux sériques et hépatiques des rats témoins sont largement plus élevés que
ceux observés chez l’être humain. Cependant, le PFHxS ne semble pas altérer
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la fertilité des rats mâles même à des doses 30 000 fois plus fortes que les doses
mesurées chez l’être humain.

Effets sur le développement fœtal

Le groupe de Butenhoff a étudié les effets du PFOA (Butenhoff et coll., 2004),
du PFHxS (Butenhoff et coll., 2009) et du PFOS (Chang et coll., 2009) chez
le rat Sprague-Dawley pendant la gestation. En dépit de durée de gavage
variable, les auteurs n’observent que très peu d’effets sur la survie fœtale. Seule
une augmentation de la mortalité postnatale est notée pour de fortes doses de
PFOA (30 mg/kg/j). À cette même dose, une augmentation de l’âge de
l’ouverture vaginale et de la séparation du prépuce est également rapportée
chez les femelles et les mâles respectivement. Notons à nouveau que le rat
femelle n’est peut-être pas le meilleur modèle pour l’étude des PFC du fait de
l’élimination rapide de ces composés.

Chez la souris CD1, deux études (Lau et coll., 2006 ; Wolf et coll., 2007) ont
analysé les effets d’un gavage avec des doses de 1 à 40 mg/kg/j du premier au
17e jour de gestation. L’intérêt majeur de l’étude de Wolf et coll. est de
démontrer un effet du traitement pendant la gestation séparable de l’effet dû
au transfert pendant la lactation grâce à des expériences d’adoption. Cet effet
est une diminution du poids corporel liée au traitement in utero à la dose de
5 mg/kg/j de PFOA. Cette étude rapporte en outre un transfert in utero
efficace puisque des taux importants de PFOA sont retrouvés dans le sérum
des animaux traités in utero à 22 jours postnatals (de l’ordre de 9 à 22 µg/ml).
L’étude de Lau et coll. (2006) rapporte une augmentation de la mortalité
postnatale aux fortes doses (à partir de 10 mg/kg/j) et une diminution du
nombre de petits par portée (dès 20 mg/kg/j). À ces fortes doses, la maturité
sexuelle des femelles traitées in utero est retardée : l’âge de l’ouverture vagi-
nale et celui du premier œstrus sont augmentés. Chez le mâle, les auteurs
rapportent au contraire une diminution de l’âge auquel le prépuce se sépare
dès la dose de 1 mg/kg/j. La séparation du prépuce est un signe de la maturité
sexuelle et sous le contrôle des androgènes.

Les effets des PFC sur le développement fœtal semblent donc peu prononcés.
À de fortes doses, quelques effets ont été décrits sur l’âge de la puberté mais de
manière très indirecte et de manière parfois contradictoire chez le rat et la
souris.

Effets sur la stéroïdogenèse mâle

Durant les dernières années, plusieurs travaux ont montré que les PFC tels
que le PFOA ou l’acide perfluorododecanoïque (PFDoA) pourraient altérer la570
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synthèse d’androgènes chez les animaux. Biegel et coll. (1995) ont traité des
cellules de Leydig isolées de rat adulte avec de l’ammonium perfluoroocta-
noate. À la dose de 250 µM, ce sel de PFOA inhibe la synthèse de testosté-
rone induite par l’hCG dans des cultures de cellules de Leydig et ce en
quelques heures (3 h). Ce composé semble donc agir directement sur les
cellules de Leydig in vitro. À plus long terme (48 h), les auteurs rapportent
également une augmentation de la synthèse d’œstradiol. Plus récemment,
Zhao et coll. (2010a) ont étudié les effets du PFOA sur l’activité de deux
enzymes déshydrogénases de la voie de biosynthèse de la testostérone, la
3bHSD et la 17bHSD. L’activité de ces enzymes a été analysée à partir de la
fraction microsomiale de testicules de rat et dans des cellules de Leydig
purifiées à partir de rats adultes (Sprague-Dawley). Le PFOA inhibe l’activité
de la 3bHSD et la 17bHSD dans ces deux systèmes. Les IC50 calculées se
situent entre 18 et 195 µM. Les auteurs ont également dosé la sécrétion de
testostérone à partir de cellules de Leydig de rat en culture et décrivent une
inhibition, presque complète, de la sécrétion de testostérone en conditions
basale ou stimulée par la LH avec des doses de 10 et 100 µM de PFOA.
Notons ici que ces doses excèdent largement les taux plasmatiques mesurés
chez l’être humain (10 µM=4,1 mg/l).

Shi et coll. (2007) ont gavé par voie orale des rats adultes pendant deux
semaines avec 1, 5 ou 10 mg/kg/j d’acide perfluorododecanoïque (PFDoA) et
analysé les effets de ce traitement sur le testicule. Les auteurs rapportent une
diminution de la production de testostérone aux doses de 5 et 10 mg. Dans ces
travaux, l’expression des ARNm codant pour les enzymes de biosynthèse de la
testostérone (STAR, P450scc, 3bHSD, 17bHSD et CYP17a) mesurée par PCR
quantitative est également fortement réduite. L’expression du récepteur à la LH
ou celle de l’aromatase n’est pas modifiée et les taux sériques de LH ou d’œstro-
gène sont peu affectés. Une augmentation de l’apoptose dans les différents types
cellulaires est rapportée mais uniquement sur des critères morphologiques.

Les mêmes auteurs (Shi et coll., 2009) ont évalué les effets d’une exposition
chronique de 110 jours à des doses plus faibles 0,2 ou 0,5 mg/kg/j de PFDoA sur
la production de testostérone chez le rat (tableau 52.I). Ces traitements dimi-
nuent également la synthèse de testostérone. Cet effet s’accompagne d’une
diminution des taux de STAR et de P450scc mais pas de l’ARNm de la 3bHSD.
Enfin, la même équipe (Shi et coll., 2010) rapporte une baisse des taux sériques
de progestérone dans les mêmes conditions, traitement chronique de 110 jours
aux doses de 0,2 ou 0,5 mg/kg et une absence d’effet de la dose de 0,02 mg/kg/j
sur ce paramètre. Par analyse en spectrométrie de masse, les auteurs ont identi-
fié 40 protéines dont l’expression est modifiée dans les testicules des rats traités
de manière chronique au PFDoA. Ces protéines sont essentiellement impli-
quées dans la chaîne respiratoire mitochondriale et le stress oxydatif.

En résumé, il semble donc prouvé que les composés perfluorés peuvent inhiber
la production d’androgènes testiculaires ; les mécanismes proposés, une inhi-
bition directe de l’activité des enzymes de biosynthèse des stéroïdes et/ou une
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diminution de la production de ces enzymes, sont cohérents mais nécessitent
encore une démonstration au niveau moléculaire. Compte tenu du rôle
important des androgènes pour la spermatogenèse, une association avec le
nombre ou la qualité des spermatozoïdes est à rechercher mais il n’a pas été
rapporté d’effet néfaste des PFC sur la production de sperme des rongeurs
(York et coll., 2010). Ceci peut être dû notamment à la structure chimique des
PFC utilisés. Le PFOA ne semble efficace qu’à de très fortes doses alors que le
PFDoA semble avoir un effet similaire mais à des doses plus faibles. Les effets
du PFDoA sur la fertilité n’ont pas été étudiés en détail.

Tableau 52.I : Paramètres phénotypiques affectés chez l’animal mâle

Paramètres phénotypiques Espèces/Lignée Voies/Doses (mg/kg/j) Références

Altérations des taux hormonaux Rat Sprague-Dawley PFDoA ; Gavage : 1-10 Shi et coll., 2007

Testostérone PFDoA : Gavage : 0,2-0,5 Shi et coll., 2009

LH Adulte Shi et coll., 2010

Effets sur l’ovaire adulte et la stéroïdogenèse femelle

Butenhoff et coll. ont étudié les effets du PFOA (2004) et du PFHxS (2009)
chez le rat femelle, études précédemment décrites. Jusqu’à des doses de 10 mg/
kg/j, aucun effet n’a été observé par ces auteurs sur la fertilité des animaux. Les
critères étudiés (durée du cycle, durée de la gestation, nombre de petits par
portée, nombre de follicules primordiaux) apparaissent tous normaux. Notons
cependant qu’aucun effet hépatique n’est observé chez les femelles, ceci
probablement du fait d’une différence de taux sérique des PFC liée au sexe
chez le rat. Ainsi, les taux sériques de PFHxS sont 6 à 8 fois plus faibles chez
les femelles traitées par rapport aux mâles recevant les mêmes doses et les taux
hépatiques 30 à 50 fois plus faibles. On peut donc questionner la validité du
modèle rat femelle pour étudier les effets des PFC.

Austin et coll. (2003) ont administré par voie intrapéritonéale du PFOS (1 et
10 mg/kg/j) à des rates pendant deux semaines. Les auteurs rapportent alors
une baisse de la régularité des cycles œstriens avec notamment la survenue de
di-œstrus persistant.

Shi et coll. (2009) ont administré pendant 28 jours du PFDoA à des rates
Sprague-Dawley. Des doses de 0,5, 1,5 ou 3 mg/kg/j ont été administrées par
voie orale à partir de 24 jours postnatals. Dans ces conditions, les auteurs
n’observent pas d’effets sur le nombre et la partition des follicules ovariens,
pas de modification des cycles œstraux, pas de changement de la maturité
sexuelle (âge au premier œstrus et ouverture vaginale) ni du poids de l’utérus.
Cependant, une baisse du taux d’œstrogène circulant est observée à la dose de
3 mg/kg. Celui-ci s’accompagne d’une diminution de l’expression d’enzymes572
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de biosynthèse des stéroïdes (STAR et P450 scc). Cette diminution pourrait
être la cause de la baisse du taux d’œstrogène circulant puisque les taux de LH
et FSH ne sont pas affectés. L’expression des récepteurs à la LH (LHR) et aux
œstrogènes (ERa et ERb) est également diminuée dans l’ovaire à cette dose.
Enfin, l’expression de la 17bHSD ovarienne est augmentée à toutes les doses.
Dans cette étude, les taux de PFDoA sériques n’ont pas été mesurés.

Lau et coll. (2006) ont montré que les souris CD1 ne présentaient pas de
différence liée au sexe dans les taux sériques de PFOA mesurés après gavage.
Les taux des souris mâles et femelles ayant reçu 20 mg/kg de PFOA sont
voisins des taux retrouvés chez le rat mâle. De plus, chez les souris femelles, on
retrouve une augmentation du poids du foie dès la dose de 1 mg/kg/j. De
manière surprenante, chez la souris femelle, le PFOA semble augmenter la
production de stéroïdes. Zhao et coll. (2010b) ont administré du PFOA sous
la forme de sels d’ammonium à la dose de 5 mg/kg par voie orale à des souris
C57Bl/6, 5 jours sur 7, pendant 4 semaines à partir de 21 jours postnatal
(sevrage). Chez ces souris femelles, le PFOA augmente le taux de progesté-
rone sérique sans affecter les taux d’œstradiol. Les auteurs démontrent égale-
ment par Western blot une augmentation des enzymes 3bHSD et 17bHSD
dans les ovaires des souris traitées, ce qui pourrait expliquer l’augmentation de
la production de ce stéroïde.

En résumé, les PFC ne semblent pas modifier la fertilité femelle ou la morpho-
logie ovarienne mais peuvent altérer la stéroïdogenèse ovarienne (tableau
52.II). Ces effets semblent variables en fonction de l’espèce (rat ou souris) ou
de la nature chimique des PFC.

Tableau 52.II : Paramètres phénotypiques affectés dans les études chez les
animaux femelles

Paramètres phénotypiques Espèces/Lignée Voie/Doses
(mg/kg/j)/Périodes

Références

Modifications des paramètres
morphologiques
Poids utérus

Souris C57Bl/6
Souris Balb/c

PFOA ; Orale : 1
Postnatal (sevrage)

Zhao et coll., 2010b

Modification de la cyclicité Rat PFOS IP : 1 et 10
Adulte

Austin et coll., 2003

Développement glande mammaire Souris C57Bl/6
Souris Balb/c
Souris CD1

PFOA Orale : 5
Gestation /lactation

White et coll., 2007
White et coll., 2009
Zhao et coll., 2010b

Altérations des taux hormonaux
Œstradiol, progestérone

Rates Sprague-Dawley
Souris C57Bl/6

PFDoA ; Gavage : 3 ;
Adultes
PFOA ; Orale : 5
Postnatal (sevrage)

Shi et coll., 2009
Zhao et coll., 2010b

IP : voie intrapéritonéale
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Effet sur la glande mammaire

Dans la même étude décrivant l’augmentation du taux de progestérone chez la
souris femelle en réponse à l’administration de PFOA (Zhao et coll., 2010b),
les auteurs ont étudié le développement de la glande mammaire et ont
observé que le PFOA stimulait le développement de la glande mammaire.
L’administration de PFOA augmente le nombre de bourgeons et de canaux
terminaux. Des données similaires avaient déjà été rapportées par les travaux
de Yang et coll. (2009) avec un protocole similaire. La nouveauté apportée
par l’étude de Zhao et coll. (2010b) est la démonstration que cet effet du
PFOA n’est pas retrouvé chez des souris ovariectomisées. Il semble donc que
ce soit l’augmentation de la synthèse des stéroïdes ovariens qui soit respon-
sable de la stimulation du développement de la glande mammaire. La sensibi-
lité de la glande mammaire à un traitement par la progestérone ou/et l’œstra-
diol des souris traitées au PFOA est également augmentée. En effet, Zhao et
coll. (2010b) ont démontré que celles-ci formaient plus de canaux terminaux
en réponse à ces stéroïdes que les souris non traitées au PFOA. Les auteurs
montrent que cette augmentation de sensibilité s’accompagne d’une augmen-
tation de l’expression de ERa, un récepteur de l’œstradiol, et de l’amphirégu-
line, un gène induit par l’œstradiol dans la glande mammaire. Cette augmen-
tation du développement de la glande mammaire, et notamment du nombre
des bourgeons terminaux, en réponse au PFOA pourrait donc provenir en
partie d’un effet indirect du PFOA via l’augmentation de la production de
progestérone ovarienne. Un dernier point étudié par les auteurs est l’occur-
rence des effets observés du PFOA chez des souris mutantes pour PPARa, une
cible connue du PFOA dans le foie et pour la tumorigenèse hépatique chez la
souris. Les auteurs retrouvent les effets du PFOA sur la glande mammaire chez
ces souris indiquant de ce fait que ces effets sont indépendants de PPARa. Ce
point est important car il aborde un possible effet du métabolisme hépatique
sur les taux des hormones stéroïdes. Ce métabolisme n’étant pas modifié chez
les animaux PPARa mutants traités au PFOA, celui-ci n’est probablement pas
impliqué directement dans les effets du PFOA sur la glande mammaire. Ce
travail soulève deux questions. La première considérée par les auteurs est une
éventuelle augmentation de la susceptibilité des glandes mammaires des ani-
maux traités au PFOA à des agents carcinogènes, suggérant une implication
favorable des PFOA dans la survenue des cancers du sein. En effet, les
bourgeons terminaux sont la principale cible des agents carcinogènes dans la
glande mammaire. La seconde question, non considérée, est l’impact des
PFOA sur le développement des follicules et la production d’ovocytes par
l’ovaire. Aucune étude n’a encore abordé ces deux questions chez la souris.

Le groupe de Zhao et coll. (2010b) a retrouvé les mêmes effets du PFOA chez
des souris sauvages avec un protocole semblable de gavage pendant la période
péripurbertaire. Une donnée intéressante apportée par les auteurs est que
ceux-ci observent des effets opposés du PFOA (5 mg/kg/j) sur le nombre de
bourgeons terminaux dans la glande mammaire dans deux lignées différentes574
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de souris. Dans la lignée C57Bl/6, Zhao et coll. retrouvent une stimulation de
ce nombre alors qu’ils observent une diminution dans la lignée Balb/c. Des
effets opposés sont décrits sur le poids de l’utérus dans ces deux lignées de
souris en réponse au PFOA (1 mg/kg/j) : une augmentation dans le fond
C57Bl/6 et une diminution dans le fond Balb/c. Les mécanismes en cause dans
cette différence de sensibilité entre ces deux lignées de souris sont encore
inconnus mais cela pose la question des effets du PFOA dans la population
humaine, qui est certainement très diverse génétiquement. En effet, comment
mettre en évidence une corrélation entre des taux de PFOA et une altération
de la différenciation d’un tissu sur une population si sur certains individus les
effets du PFOA sont stimulants et inhibiteurs chez d’autres. Il conviendrait
donc d’identifier les déterminants génétiques ou métaboliques en cause avant
de pouvoir réaliser d’éventuelles études épidémiologiques fiables.

Les effets d’un traitement au PFOA ont également été étudiés sur le dévelop-
pement de la glande mammaire pendant la gestation. White et coll. (2007)
ont gavé des souris CD1 avec 5 mg/kg/j de PFOA pendant la gestation (jours
1 à 17) et étudié l’histologie de la glande mammaire pendant la période de
lactation à 10 et 20 jours postnatals. Les auteurs décrivent un retard de
différenciation de la glande mammaire lors de la lactation en réponse au
PFOA. Celui-ci s’illustre par un défaut des alvéoles contenant du lait et une
altération de l’expression des gènes codants pour les protéines du lait. L’invo-
lution de la glande mammaire correspondant au sevrage est également retar-
dée. La même équipe (White et coll., 2007) démontre que le développement
de la glande mammaire des souriceaux exposés in utero est également perturbé.
La croissance et la ramification des structures épithéliales sont réduites. Les
auteurs ont estimé les taux sériques de PFOA chez les mères allaitantes et les
souriceaux et rapportent des taux entre 30 et 50 µg/ml aux jours 10 et 20.
Enfin, dans une seconde publication (White et coll., 2009), les auteurs
démontrent qu’une courte exposition au PFOA en fin de vie fœtale (jours 15 à
17) ou uniquement à travers la lactation pendant la vie postnatale produit des
altérations durables du développement de la glande mammaire observables à
63 jours. À cet âge, les taux de PFOA sériques ont considérablement diminué
(<0,4 µg/ml). Les auteurs décrivent une altération de l’arborisation épithé-
liale dans le coussin adipeux de la glande mammaire des animaux exposés en
période postnatale à 18 mois d’âge. Ces observations sont remarquables, car
en dépit de la forte persistance du PFOA dans l’organisme, ces travaux
suggèrent que l’altération de la glande mammaire induite par une brève
exposition au PFOA au cours du développement puisse persister à très long
terme. Dans cette étude très détaillée, les auteurs rapportent que le transfert
de PFOA par la lactation, étudié par des expériences d’adoption à la nais-
sance, est efficace, et que des taux circulants de l’ordre de 2 µg/ml sont
suffisants pour inhiber le développement et la différenciation de la glande
mammaire.
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En résumé, plusieurs travaux démontrent des effets du PFOA sur le dévelop-
pement ou la différenciation de la glande mammaire chez la souris. Des
différences liées aux lignées de souris sont rapportées. Les effets chez la femelle
adulte pourraient être dépendants d’une action primaire sur la production de
stéroïdes ovariens. Cependant, un tel mécanisme ne peut expliquer les effets
dépendant d’un traitement in utero et observés avant la puberté.

En conclusion, la structure chimique des PFC semble être une variable
importante dans la prise en compte des effets de ces substances. Un autre
paramètre majeur est l’espèce (rat) ou la lignée de souris utilisée. Les effets
potentiels des PFC sur la stéroïdogenèse mâle et femelle n’apparaissent pas
modifier la fertilité des animaux à des doses compatibles avec celles pouvant
être observées chez l’être humain. Plus préoccupante, la modification de la
sensibilité aux hormones stéroïdes décrite chez la femelle pourrait altérer le
développement de la glande mammaire.
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Études chez les poissons

De très nombreuses études ont été consacrées à la détection des PFC dans
l’environnement. Une revue générale récente est disponible (Suja et coll.,
2009). Il est intéressant d’avoir une idée globale de la quantité de PFC
présents dans l’environnement aquatique de façon à relier les effets observés
sur les organismes modèles aux quantités détectées. Il faut cependant noter
que les organismes où l’on détecte les PFC sont souvent bien différents de
ceux dans lesquels on étudie leurs effets. Cette différence dans l’échantillon-
nage taxonomique sera certainement à prendre en compte. Les PFC sont
présents dans les eaux de surface européennes à des concentrations de 1,371 à
32 ng/l (Loos et coll., 2009) et dans les océans à des concentrations de 8,6 à
73 pg/l (PFOS) et 52 à 439 pg/l (PFOA) (Yamashita et coll., 2008) ; on
s’attend donc à une contamination des organismes aquatiques. Dans l’étude
de Fernandez-Sanjuan et coll. (2010), des niveaux de 0,23 à 144 ng/g de poids
humide (gww) de PFOS et des niveaux de 0,14 à 4,3 ng/gww de PFOA ont été
détectés dans différentes espèces de poissons téléostéens, de crustacés et de
larves d’insectes. Aucun des mollusques bivalves étudiés n’a montré de conta-
mination, ce qui est étonnant au regard du comportement filtreur de ces
animaux.

D’autres études confirment ces données. Ainsi, chez l’esturgeon (Acipenser
sinensis) d’élevage, des PFC ont été détectés à des niveaux de 35,1 ng/gww
(Peng et coll., 2010). Une accumulation a été notée dans le foie, ce qui est
intéressant au regard du mode d’action présumé de ces molécules, via PPARa.
Ces composés sont présents chez des espèces de consommation courante
comme le thon qui pourtant vit en mer loin des zones polluées, ce qui en fait
un excellent indicateur de la pollution par ces molécules. Ainsi, Hart et coll.
(2008) ont détecté de façon quasi systématique le PFOS et l’acide perfluo-
roundécanoique (PFUnDA) dans le foie du thon skipjack (Katsuwonus pela-
mis) à des niveaux allant jusqu’à 58,9 ng/gww (PFOS) et 31,6 g/gww
(PFUnDA). Dans cette étude, le PFOA est beaucoup plus rarement trouvé
alors que dans d’autres études portant sur les organismes marins il est détecté à
de plus grandes quantités que le PFOS (Kannan et coll., 2002). Chez des
poissons de pêche sportive (Micropterus dolomieu) de l’État de New York, des
niveaux de 315 ng/gww de PFOS ont été relevés (Sinclair et coll., 2006). Des
niveaux encore plus élevés ont été observés dans trois espèces de poissons
téléostéens (poisson rouge, Carassius auratus ; carpe commune, Cyprinus car-
pio ; anguille, Anguilla anguilla) dans des rivières de Belgique (Hoff et coll.,
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2005). Ainsi, dans le foie, le PFOS est présent de 250 à 9 031 ng/gww,
c’est-à-dire aux plus hauts niveaux détectés à ce jour.

Données de toxicité

Des approches de toxicité classiques ont été menées dans différentes espèces.
Ainsi chez le medaka, Ji et coll. (2008) ont montré que le PFOS était environ
10 fois plus toxique que le PFOA et ont mis en évidence un effet de ces
molécules sur la génération F1 non exposée, de parents F0 exposés. À des
concentrations de 2 mg/l, le PFOS induit des malformations d’embryons de
zebrafish (courbure de l’épine dorsale, vessie natatoire non gonflée, batte-
ments cardiaques diminués, faibles mouvements) avec une dose létale LC50
de 2,2 mg/l (Shi et coll., 2008 ; Huang et coll., 2010). Des signes de mort
cellulaire ont été détectés à divers endroits dans l’embryon. Ces effets ont été
reliés à des inductions et répressions de divers gènes importants au cours du
développement et ont été étudiés sous l’angle d’une perturbation de la signa-
lisation thyroïdienne.

Études chez les mâles

Chez le medaka, l’effet de deux fluorotélomères (6 :2 FTOH et 8 :2 FTOH) et
du NFDH sur la production de vitellogénine par les mâles a été étudié
(Ishibashi et coll., 2008). Cet effet est observé à des doses de 1 µg/M et a été
relié à une action de ces molécules via ERa. Les effets de PFOS et PFOA n’ont
pas été reportés dans cette étude. Cependant, dans un modèle d’hépatocytes
de tilapia (Oreochromis niloticus) en culture, une induction de la vitellogénine
par PFOS et PFOA, mais aussi par 6 :2FTOH a bien été observée à des doses
de 10 à 30 µM (Liu et coll., 2007b). Ces effets sont bloqués par le tamoxifène,
ce qui suggère qu’ils sont médiés par les récepteurs des œstrogènes. D’autres
fluorotélomères (4 :2 FTOH et 8 :2 FTOH) sont inactifs dans ce test. Le
6 :2FTOH est capable d’activer la production de la vitellogénine et l’expres-
sion de ERa chez des zebrafish mâles traités à des doses de 0,3 à 3 mg/l. Une
modification concomitante des hormones stéroïdiennes (augmentation de
testostérone) et de l’expression de leurs enzymes de synthèse (CYP17 aug-
mentée, CYP19 diminuée) a été observée (Liu et coll., 2009a). Des effets très
similaires ont été décrits chez d’autres espèces comme le vairon (Ankley et
coll., 2005). Chez un modèle de poisson ovovivipare, Xiphophorus helleri, une
induction de la vitellogénine à 2,5 mg/l de PFOS a été observée après des
traitements de 3 à 4 semaines, mais cette induction a été précédée par une
baisse de la vitellogénine pendant les deux premières semaines de traitement
(Han et Fang, 2010). Cet effet sur la vitellogénine est notée également chez la
carpe après traitement au PFOA (500 µg/l) mais pas au PFOS (Kim et coll.,580
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2010). Chez un autre cypriniforme, le vairon rare (Gobiocypris rarus), une
augmentation de la vitellogénine et de l’expression de ERb a été rapportée
après traitement au PFOA (3-10 mg/l) de mâles adultes (Wei et coll., 2007).
C’est la seule espèce pour laquelle des signes d’ovotestis ont également été
observés, ce qui suggère clairement une activité œstrogénique.

Études chez les femelles

Une étude sur les effets chroniques de PFOS (10 à 250 µg/l) a montré une
diminution de la croissance de la gonade chez la femelle et une altération du
développement des embryons pondus par ces femelles traitées (Du et coll.,
2009). Un effet de 6 :2 FTOH sur l’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique,
avec une diminution du rapport T/E2, a été observé chez des femelles de
zebrafish traitées à des doses de 0,3 à 3 mg/l (Liu et coll., 2009a). Des femelles
de porte-épée (Xiphophorus helleri) traitées au PFOS à 2,5 mg/l montrent une
augmentation de l’index gonadosomatique et une létalité augmentée de leur
descendance (Han et Fang, 2010). Il a été montré chez le vairon (Pimephales
promelas), que PFOS produit des altérations histologiques des ovaires chez les
femelles traitées (Ankley et coll., 2005).

Effets métaboliques dans le foie

In vivo et in vitro les PFC, et notamment PFOS et PFOA, ont des effets
métaboliques sur le foie. Dans plusieurs espèces (la truite Oncorhynchus
mykiss, le vairon Pimephales promelas ou des espèces plus rarement testées
comme Catostomus commersoni, Notropis hudsonius ou Semotilus atromacula-
tus), un effet inducteur de l’activité de l’acyl-CoA oxydase a été montré, les
effets sur la vitellogénine étant moins largement observés (Oakes et coll.,
2005). Ces effets hépatiques ont été retrouvés dans des espèces de consomma-
tion courante comme la plie (Pleuronectes platessa) ou le tacaud (Trisopterus
luscus) où le PFOS induit une nécrose cellulaire associée à une augmentation
de deux aminotransférases (Hoff et coll., 2003a). Cet effet de PFOS a été
reproduit chez la carpe après des traitements à 864 ng/g (Hoff et coll., 2003b).
Cependant, cette étude ne montre pas d’effet sur la prolifération des peroxy-
somes. Ceci a été confirmé chez la truite où le PFOA induit pourtant une
carcinogenèse hépatique à 50 mg/kg/j (Tilton et coll., 2008). Le lien entre la
prolifération des peroxysomes et l’activation de PPARa n’est pas encore très
clair chez les poissons téléostéens. Une étude récente sur le medaka a montré
que le PFOA induisait une augmentation de l’activité de l’acyl-CoA oxydase
peroxysomale et de la catalase ainsi qu’une augmentation de l’expression de
PPARa (Yang, 2010). Des effets sur l’expression des cytokines inflammatoires
(IL6, IL1b, TNFa) ont également été observés.
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Au niveau cellulaire, les effets de PFOS et PFOA ont été étudiés sur un
modèle d’hépatocytes primaire de tilapia (Liu et coll., 2007a et 2007b). Ces
études ont montré que ces composés entraînent un stress oxydatif et de
l’apoptose, avec une implication des caspases, à des concentrations de 5 à
30 mg/l ; aucun effet n’étant observé à 1 mg/l (Liu et coll., 2007a). Une
induction de vitellogénine a également été notée (Liu et coll., 2007b). Une
étude similaire, menée sur des hépatocytes isolés de saumon (Salmo salar), a
mis en évidence une induction par des concentrations de PFOS de 6 à 25 mg/l
de gènes impliqués dans le stress cellulaire (HSP70, glutathion peroxydase)
mais aussi dans le métabolisme des xénobiotiques (CYP1A, CYP3A,
glutathion-S-transferase et UDP-glucuronosoyl-transférase). Une induction
des PPAR (a, b et c) et de l’acylCoA oxydase a également été mise en
évidence (Vatland et coll., 2008). Une forte induction hépatique de PPAR c
mais non a a été observée après traitement de Gobiocypris rarus par des doses
de PFOA de 3 mg/l, une diminution aux plus fortes doses (30 mg/l) étant
rapportée (Liu et coll., 2009b). Toujours chez Gobiocypris, une régulation de
l’expression des apolipoprotéines (diminution de ApoA1, ApoA-IV, ApoCII,
ApoM et ApoC1 ; augmentation de ApoE) a été observée à des doses de
PFOA de 10 mg/l. Contrairement à l’étude précédente, on note une augmen-
tation de l’expression de PPARa chez ces poissons à 10 mg/l et comme dans
l’étude précédente une augmentation forte de PPARc : PPARc semble donc
être une cible plus importante de PFOA dans le foie que PPARa chez cette
espèce (Fang et coll., 2010). Des effets très similaires ont été décrits après des
traitements de mulets (Chelon labrosus) juvéniles par du PFOS à 0,46 ppm
(Bilbao et coll., 2010). Un lien avec le stress cellulaire et notamment la
production de radicaux libres (ROS) a également été mis en évidence chez
l’embryon entier de zebrafish après traitement au PFOS à des doses de 100 à
200 µg/l (Shi et Zhou, 2010). Parallèlement, une étude de toxicité chronique
de PFOS (10 à 250 µg/l) de la même équipe a montré toute une gamme
d’effets histologiques, notamment l’accumulation de gouttelettes lipidiques
pouvant être reliés à une hépatotoxicité (Du et coll., 2009). Une augmenta-
tion du rapport hépatosomatique et des anomalies histologiques ont été éga-
lement observées après un traitement par PFOS (2,5 mg/l) d’un poisson
ovovivipare Xiphophorus helleri (Han et Fang, 2010).

Approche génomique chez les poissons téléostéens

Différentes études de génomique décrivant les effets des PFC (PFOA et
PFOS) ont été publiées, que ce soit au niveau ARN (microarrays) ou protéines
(protéomique). Ces études ont été menées sur la truite arc-en-ciel, sur le
zebrafish, sur la carpe et sur le vairon rare, Gobiocypriis rarus, seule espèce
pour laquelle à la fois des données de protéomique et de microarrays sont
disponibles.582
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Chez la truite, les effets transcriptionnels de PFOA ont été étudiés après un
traitement à 50 mg/kg/j qui induit une carcinogenèse hépatique (Tilton et
coll., 2008). Cette formation de tumeurs est indépendante de la prolifération
des peroxysomes car aucune activité liée à la b-oxydation peroxysomale ou à
la catalase n’a été observée dans la signature transcriptionnelle induite par
PFOA. À l’opposé, le traitement par le PFOA, comme un traitement au
DHEA réalisé en parallèle induit une signature très comparable à celle obte-
nue par E2, ce qui suggère que c’est cette voie de signalisation qui est induite.
Dans cette même étude, les gènes induits par le clofibrate, un agoniste de
PPARa chez les mammifères, sont fortement différents de ceux régulés par le
PFOA. Outre les vitellogénines, de nombreux gènes impliqués dans la proli-
fération cellulaire, le transport des protéines, l’immunité et le métabolisme
sont régulés par le PFOA et par E2. Une étude assez similaire menée après
exposition au PFOS (0,1, 0,5, 1 mg/l) chez la carpe a montré dans le foie la
régulation de gènes impliqués dans le métabolisme énergétique, la reproduc-
tion et la réponse au stress. Cependant, aucune comparaison avec les effets
d’autres molécules (par ex. les œstrogènes) n’a été entreprise dans cette étude.

Chez le zebrafish, une étude de protéomique a suivi les effets induits par le
PFOS à 0,5 mg/l sur des embryons après 192 heures de traitement après
fécondation (Shi et coll., 2009). Les résultats révèlent que 69 protéines sont
différenciellement exprimées par rapport aux témoins et 18 protéines ont pu
être identifiées. Ces protéines sont impliquées dans le métabolisme énergé-
tique, la détoxification, le transport des lipides et le métabolisme des stéroïdes.
Aucune comparaison avec les effets des œstrogènes ou d’agonistes des PPAR
n’a été réalisée.

Chez Gobiocypris rarus, trois études génomiques ont été réalisées (Wei et coll.,
2008a, 2008b, 2009) et toutes étudient les effets de PFOA au niveau hépa-
tique. Après un traitement à 10 mg/l pendant 28 jours, la première étude
(Wei et coll., 2008a) différencie les signatures transcriptomiques observées
dans les deux sexes : respectivement 124 et 171 gènes sont modulés par le
PFOA chez les mâles et les femelles et seuls 43 gènes sont en commun. Ceci
suggère qu’il faudrait systématiquement distinguer les effets des PFC selon le
sexe. Comme dans les études précédentes, des classes de gènes très diverses,
impliquées dans le métabolisme et le transport des lipides, l’action des hor-
mones, la réponse immune et la fonction des mitochondries sont modulées
par le PFOA. Des gènes de la biosynthèse des acides gras sont inhibés alors
que ceux impliqués dans le trafic intracellulaire du cholestérol voient leur
expression augmentée. Les gènes impliqués dans la b-oxydation des acides
gras ne sont altérés que chez les femelles. Parallèlement, on observe une
inhibition de gènes impliqués dans la synthèse des hormones thyroïdiennes
(déiodases de type II) et une induction de gènes de réponse aux œstrogènes
(vitellogénine 3). Ces données montrent bien que le PFOA altère les équi-
libres hormonaux à de nombreux niveaux. L’étude de protéomique réalisée
par les mêmes auteurs confirme largement les conclusions de ces travaux de
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transcriptomique (Wei et coll., 2008b). Une étude de transcriptomique sur
des hépatocytes en culture a comparé les effets de différents PFC parmi
lesquels le PFOS, le PFOA et le 8 :2 TFOH, les effets de différents mélanges
de composés ont également été étudiés (Wei et coll., 2009). De façon intéres-
sante, ces composés régulent une série de gènes identiques (11 augmentés, 7
inhibés) bien que le 8 :2 FTOH produise une signature assez différente de
celle des autres PFC. Parmi ces gènes systématiquement retrouvés, on note
CYP3A, la thioredoxine interacting protein, et la L-FABP. Comme précédem-
ment, des gènes impliqués dans le métabolisme et le transport des acides gras,
le métabolisme des xénobiotiques, la réponse immunitaire et le stress oxydatif
voient leur expression modifiée. Dans les mélanges, on observe souvent des
gènes qui ne sont régulés par aucun des PFC utilisés seuls, ce qui suggère que
plusieurs molécules ensemble ont des actions spécifiques.

En conclusion, de nombreuses études confirment que les PFC (PFOS, PFOA)
sont détectés dans les eaux de surface européennes et dans les océans, ce qui
sous-tend une contamination des organismes aquatiques. Chez les poissons
mâles, les PFC induisent la production de vitellogénine, effet médié par les
récepteurs des œstrogènes. Des altérations histologiques des ovaires ont été
observées chez les femelles exposées.
Différentes études de génomique décrivant les effets des PFC (PFOA et
PFOS) ont été publiées. Des signatures transcriptomiques différentes sont
observées pour les deux sexes. Les gènes modulés par le PFOA sont de classes
très diverses (métabolisme et transport des lipides, action des hormones,
réponse immune et fonction des mitochondries). L’effet des mélanges sur les
gènes est souvent différent de celui obtenu avec chacun des composants
isolés.
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Mécanismes d’action

Les mécanismes d’action des PFC ne sont pas clairement identifiés. Plusieurs
études ont analysé les récepteurs nucléaires impliqués chez les mammifères et
les poissons.

Récepteurs nucléaires

Vanden Heuvel et coll. (2006) ont utilisé un système chimérique de récepteur
nucléaire possédant un site de liaison au ligand et un site de liaison à l’ADN
« Gal4 » pour étudier l’activation, chez l’homme, la souris et le rat, de diffé-
rents récepteurs nucléaires humains (récepteurs PPARa, PPARb et PPARc,
LXRa, LXRb et RXRa) par le PFOS et le PFOA. Leurs résultats ont montré
que le récepteur PPARa est la cible principale de ces deux PFC, bien que le
récepteur PPARc soit également activé dans une plus faible mesure. Ces
travaux ont été confirmés par d’autres équipes (Shipley et coll., 2004 ; Takacs
et Abbott, 2007 ; Rosen et coll., 2008 ; Wolf et coll., 2008 ; Bjork et Wallace,
2009 ; Foreman et coll., 2009).

Cependant, des expériences réalisées sur des souris déficientes en PPARa
indiquent qu’une partie des gènes (5-10 %) dont l’expression est modulée par
les PFC serait sous le contrôle du récepteur nucléaire CAR (Constitutive
activated receptor) (Cheng et Klaassen, 2008 ; Rosen et coll., 2008). Il est à
noter qu’une étude récente a montré un effet de PFOA sur l’ovaire et sur la
glande mammaire chez des souris mutantes pour PPARa, effet qui serait
également indépendant de PPARa (Zhao et coll., 2010).

Mécanismes d’action chez les poissons

Chez les poissons, trois voies de signalisation dépendant de la famille des
récepteurs nucléaires ont été associées aux effets de PFC : la voie des œstrogè-
nes, les PPAR et la voie de réponse aux hormones thyroïdiennes. Il est difficile
pour l’instant de déterminer si ces trois voies sont altérées par les mêmes
molécules, si elles le sont ensemble et quelles sont les cibles directes des PFC.

En ce qui concerne la voie de réponse des œstrogènes, Ishibashi et coll.
(2008) ont observé que deux fluorotélomères (6 :2 FTOH et 8 :2 FTOH) et
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du NFDH sont capables d’activer transcriptionnellement le ERa mais pas le
ERb de medaka. D’autres PFC comme le PFOS et le PFOA ne montrent pas
ces effets. De façon cohérente, 6 :2 FTOH, 8 :2 FTOH et NFDH induisent
l’expression de la vitellogénine et de ERa chez les mâles, les effets de PFOS et
PFOA dans ce test n’ayant malheureusement pas été étudiés chez la même
espèce. Cependant chez le tilapia, une induction de la vitellogénine par le
PFOS et le PFOA a bien été démontrée et cet effet est ER dépendant car il est
bloqué par une co-exposition au tamoxifène (Liu et coll., 2007). Ces données
suggèrent que tous les PFC n’ont sans doute pas le même mécanisme
d’action : certains agiraient via ERa (FTOH) et d’autres via PPARa. En lien
avec une perturbation de la signalisation œstrogénique, une diminution de
l’expression de l’aromatase (CYP19a et CYP19b) a été observée sur des
embryons de zebrafish traités à des doses de 0,1 à 5 mg/l de PFOS (Shi et coll.,
2008). Des traitements de zebrafish adultes à des doses de 0,3 à 30 mg/l de 6 :2
FTOH montrent une altération de l’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique
à de nombreux niveaux chez les mâles et les femelles : augmentation de E2 et
de la testostérone, induction de ERa et des vitellogénines. Chez les mâles, en
cohérence avec l’augmentation de la testostérone, on note une augmentation
de l’expression de la C17-stéroïde hydroxylase CYP17 et une diminution de
l’aromatase (Liu et coll., 2009a). Une étude a montré en outre que le PFOS
avait, à des doses de 160 mg/l, la capacité de déplacer les hormones stéroïdes
de leurs protéines de transport sériques (Jones et coll., 2003). C’est particuliè-
rement le cas, de façon étonnante, pour la cortisone et dans une moindre
mesure pour les œstrogènes et la testostérone. En outre, le PFOS se fixe
fortement à la BSA et sur d’autres albumines avec des concentrations satu-
rantes de 50-100 mg/l. En conclusion, si l’étude de Ishibashi et coll. (2008)
suggère un effet direct de certains PFC sur un ERa de poisson, ceci reste à
confirmer avec d’autres méthodes et sur d’autres espèces.

De nombreuses études suggèrent, en cohérence avec ce qui a été montré chez
les rongeurs, un effet via les PPAR, notamment PPARa. Dans une étude
récente sur le medaka, Yang (2010) a montré que le PFOA n’induisait pas
d’effet sur la taille de la gonade mâle mais induisait une augmentation de
l’activité de l’acyl-CoA oxydase peroxysomale et de la catalase ainsi qu’une
augmentation de l’expression de PPARa. Des effets sur l’expression des cyto-
kines inflammatoires (IL6, IL1b, TNFa), compatibles avec un effet via
PPARa, ont également été observés. Chez le saumon, une induction de
l’expression des PPARs a, b et c et de l’acyl-CoA oxydase par des doses de
6 mg/l de PFOS a été mise en évidence, ce qui renforce l’idée d’une modula-
tion de ces récepteurs (Vatland et coll., 2008). Des effets similaires ont été
observés chez plusieurs espèces de poissons (Oakes et coll., 2005) et notam-
ment chez Gobiocypris rarus où il semble que ce soit PPARg dont l’expression
soit le plus induite par le PFOA (Liu et coll., 2009b ; Fang et coll., 2010).
Plusieurs PPAR de poissons ont été clonés, notamment ceux de la plie
(Pleuronectes platessa) et de la daurade (Sparus auratus). La caractérisation de
ces PPAR montre que PPARc a un patron d’expression plus étendu que ce qui590
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est connu chez les mammifères et surtout que sa pharmacologie est différente
de celle des mammifères : de fait, aucun des ligands PPARc sélectif connu
n’active les PPAR de poissons (Leaver et coll., 2005). Ceci suggère que la
transposition aux poissons des résultats concernant les effets des PFC chez les
mammifères doit se faire avec précaution.

L’équipe de Bingsheng Zhou a publié plusieurs études établissant un lien entre
le traitement au PFOS et la voie de signalisation des hormones thyroïdiennes.
En observant toute une gamme d’effets phénotypiques après traitement
d’embryons de zebrafish à des doses de 0,1 à 1 mg/l, ces auteurs ont observé
une augmentation de l’expression de pax8 et hhex, deux gènes cruciaux pour le
développement de la glande thyroïde (Shi et coll., 2008). Curieusement pour
pax8, ces effets n’ont pas été observés à des doses plus fortes. Ceci suggère que
le PFOS induit une différenciation de la glande thyroïde à des stades précoces
chez l’embryon de zebrafish. Une étude plus récente a mis en évidence des
effets complexes de PFOS (100 ou 200 µg/l) sur l’ensemble de l’axe
hypothalamo-hypophyso-thyroïdien (Shi et coll., 2009). Une diminution de
l’expression de certains gènes comme TSH, thyroglobuline, TTR ou TRa a
été observée alors que d’autres gènes comme le CRF, les deiodinases 1, le
transporteur NIS ou TRb voient leur expression augmenter. Le taux de T4
n’est pas modifié chez ces poissons mais celui de T3 est augmenté, ce qui est
compatible avec une activation de cette voie. Il reste à déterminer plus
précisément si ces effets sont liés à une modulation directe d’un des acteurs de
la voie thyroïdienne par les PFC.

Relation structure-fonction, études in silico

Au cours de ces dernières années, des articles sont apparus dans la littérature
concernant l’étude de la toxicité des composés perfluorés par des méthodes
SAR et QSAR. Les méthodes QSAR ont été en particulier appliquées à la
modélisation de la toxicité sur deux espèces de rongeur, utilisant comme
« endpoints » des données d’inhalation (LC50, Bhhatarai et Grammatica,
2010), et à la modélisation des effets biologiques des PFC sur les cellules du
carcinome du côlon (Kleszczynski et coll., 2007).

Il ne semble pas exister dans la littérature d’études dédiées aux relations entre
la structure des PFC et leurs interactions avec les récepteurs endocriniens.
Cette absence d’études pourrait être attribuée à la difficulté de trouver des
bases de données expérimentales fiables sur les effets neurotoxiques et repro-
toxiques.

En conclusion, si chez les poissons, trois voies de signalisation dépendant de la
famille des récepteurs nucléaires des œstrogènes, des hormones thyroïdiennes et
des PPAR ont été associées aux effets de PFC, chez l’Homme, les cibles princi-
pales semblent être les PPAR et parmi eux, PPARa et PPARc. Il est encore trop
tôt pour préciser les relations structure-activité de ces molécules.
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Conclusions
et perspectives de recherche

Les « composés perfluorés » (PFC) se caractérisent par des propriétés à la fois
hydrophobes et lipophobes. Ils sont utilisés dans de nombreuses applications
industrielles, notamment pour les traitements anti-taches et imperméabi-
lisants de textiles (vêtements, tissus, tapis, moquettes...), les enduits résistants
aux matières grasses pour les emballages en papier et/ou carton autorisés pour
le contact alimentaire, les revêtements anti-adhésifs, les mousses anti-
incendie, les tensioactifs utilisés dans l’exploitation minière et les puits de
pétrole, les cires à parquet, ou encore certaines formulations d’insecticides.
Les consommateurs des pays industrialisés sont aujourd’hui en contact avec
ces composés dans leur vie quotidienne, à travers un grand nombre de pro-
duits manufacturés. Les PFC relargués dans l’environnement se retrouvent
dans la chaîne alimentaire et in fine dans les organismes vivants. Le sulfonate
de perfluorooctane (PFOS) et l’acide perfluorooctanoïque (PFOA), deux
tensio-actifs organiques (per)fluorés, sont également les principaux produits
de dégradation finaux de nombreux PFC. Ils sont retrouvés de façon prépon-
dérante dans les matrices environnementales ou biologiques.

L’exposition aux PFC estimée varie de quelques ng à quelques dizaines de
ng/kg/j. Ces valeurs apparaissent en deçà des limites tolérées pour l’adulte en
population générale, mais restent questionnables pour des sous-populations
particulièrement exposées (par exemple les forts consommateurs de poissons)
et/ou à risque (fœtus, nourrisson...). La présence de plusieurs représentants de
cette classe de polluants chimiques dans certains fluides et tissus biologiques
humains est avérée. Dans le sérum, les teneurs observées sont de façon
générale de l’ordre de quelques ng à quelques dizaines de ng/ml. Le PFOS et le
PFOA apparaissent comme étant deux principaux biomarqueurs d’exposition
aux PFC, et l’essentiel des études disponibles concernent l’un et/ou l’autre de
ces deux composés. Les données portant sur d’autres représentants de cette
catégorie de polluants sont beaucoup plus limitées, bien que quelques études
mentionnent également certains composés pour lesquels les niveaux d’expo-
sition et d’imprégnation rapportés justifieraient une caractérisation plus pré-
cise sur le plan toxicologique (par exemple le PFHxS ou le PFNA). Une
tendance séculaire à la diminution de ces niveaux d’imprégnation en popula-
tion générale est observée aux États-Unis depuis 2002, date correspondant à
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l’arrêt de la production d’une des principales sociétés productrices. En revan-
che, l’absence de telles données concernant les autres pays ne permet pas de
généraliser cette observation. L’existence d’une exposition fœtale aux PFC est
démontrée, plusieurs études ayant fait état d’un transfert mère-fœtus via le
sang du cordon. Toutefois, les niveaux de concentration rapportés dans le
sang du cordon sont systématiquement inférieurs aux teneurs observées dans
le sang maternel (d’un facteur 1,5 à 3,5). L’existence d’une exposition du
nourrisson allaité via le lait maternel est de même démontrée, même si cette
voie de transfert de la mère à l’enfant apparaît plus limitée que pour d’autres
classes de polluants organiques halogénés tels que les dioxines, les PCB, ou les
retardateurs de flamme bromés. Les demi-vies plasmatiques estimées pour le
PFOS et le PFOA sont globalement de l’ordre de quelques heures chez le
rongeur, quelques jours chez le primate et quelques années chez l’homme, ce
qui en fait des polluants à la fois bioaccumulables mais moins persistants que
d’autres substances plus lipophiles telles les dioxines ou les PCB. Par ailleurs,
une importante variabilité inter- et intra-espèce est observée concernant les
paramètres pharmacocinétiques de ces polluants. De même, ces paramètres
varient selon le composé considéré, et en particulier selon la longueur de
chaîne carbonée, les composés à plus longue chaîne présentant un caractère
plus persistant. Les réactions de biotransformation (métabolisme) touchant
les PFC semblent très limitées.

Le nombre d’études concernant les effets potentiels du PFOA et du PFOS sur
la fonction de reproduction humaine est encore très limité. Comme c’est
souvent le cas pour les premières études s’attachant à caractériser l’impact
potentiel d’un composé qui constitue une préoccupation récente, celles-ci
sont souvent de nature transversale, c’est-à-dire avec un dosage simultané des
composés chimiques et des paramètres biologiques ou événements de santé
d’intérêt. Cette approche est a priori plus sujette à des biais qu’une approche
prospective. Cette limite est toutefois moins préoccupante dans le cas du
PFOA et du PFOS, dont la demi-vie dans l’organisme est de plusieurs années,
que pour d’autres composés moins persistants. Les études réalisées ont rap-
porté un effet possible des composés perfluorés (sans pouvoir l’attribuer spéci-
fiquement au PFOS ou au PFOA) sur la fertilité des couples (augmentation du
risque d’infécondité involontaire). Un effet sur la morphologie spermatique a
été suggéré dans une unique étude humaine et appelle à de nouveaux travaux
reposant sur une approche longitudinale. Pour les autres événements de santé
faisant partie du champ de cette expertise, les études sont trop limitées pour
indiquer un effet possible des composés perfluorés. Par ailleurs, un effet du
PFOA sur le poids de naissance (ajusté sur l’âge gestationnel) peut être
considéré comme plausible, à partir d’un petit nombre d’études de cohortes de
taille et méthodologie satisfaisantes. S’agissant des études chez l’animal, la
nature chimique des PFC semble être une variable importante dans la prise en
compte des effets de ces substances. Un autre paramètre majeur est l’espèce
(rat) ou la lignée de souris utilisée. Les effets potentiels des PFC sur la
stéroïdogenèse mâle et femelle n’apparaissent pas modifier la fertilité des596
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animaux à des doses compatibles avec celles pouvant être observées chez l’être
humain. Plus préoccupante, la modification de la sensibilité aux hormones
stéroïdes décrite chez la femelle pourrait altérer le développement de la
glande mammaire.

De façon générale, un manque de données peut être constaté, pour les compo-
sés perfluorés autres que le PFOS et le PFOA chez l’homme, tant en termes
d’exposition, d’imprégnation, de métabolisme, pharmacocinétique, que de
lien avec certains paramètres cliniques. En particulier, les précurseurs de type
fluorotélomères, ou encore polyfluoroalkyl phosphate surfactants (PAPS)
récemment mentionnés dans la recommandation 2010/161/EU de la Com-
mission Européenne, sont des composés qui n’ont pas encore été étudiés sur le
plan de l’évaluation du risque. Des études dédiées à ces substances perfluorées
(formes précurseur et composés de substitution émergents) sont donc à initier
dans tous ces domaines.
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IX
Parabènes





Introduction

Les parabènes sont des esters de l’acide 4-hydroxybenzoïque, présentant un
cycle benzénique substitué en para (en positions 1 et 4) par un groupement
ester avec des chaînes alkyles de taille variable (figure 1). Les structures les
plus courantes sont le 4-hydroxybenzoate de méthyle (méthyl parabène),
d’éthyle (éthyl parabène), de propyle (propyl parabène), de butyle (butyl
parabène), ou de benzyle (benzyl parabène).

Figure 1 : Formule semi-développée des parabènes
R=CH3, Méthyl parabène; R=C2H5, Éthyl parabène; R=C3H7, Propyl parabène;
R=C4H9, Butyl parabène; R=C6H5, Benzyl parabène

Certains parabènes, notamment le méthyl parabène, existent à l’état naturel à
de faibles concentrations dans les aliments tels que la mûre, l’orge, la fraise, le
cassis, la vanille, la carotte ou l’oignon. Dans le corps humain, ils sont des
précurseurs du coenzyme Q10 (ubiquinone) (Whistance et coll., 1971). Ils
ont une activité antibactérienne et antifongique ; l’activité est augmentée en
fonction de la longueur de la chaîne carbonée de l’alcool estérifié.

En raison de leurs propriétés antibactériennes et antifongiques, les parabènes
sont très largement utilisés comme conservateurs dans les cosmétiques, les
médicaments et les aliments. Leur première utilisation en tant que conserva-
teur remonte à 1920.

Les composés de la famille des parabènes les plus couramment utilisés comme
additifs alimentaires sont : le méthyl parabène ou 4-hydroxybenzoate de
méthyle (E218) et son sel de sodium (E219), l’éthyl parabène ou
4-hydroxybenzoate d’éthyle (E214) et son sel de sodium (E215). Leur emploi
est régi par la Directive Européenne 95/2/CE du 20 février 1995.

Les parabènes les plus utilisés en cosmétique sont le méthyl parabène, l’éthyl
parabène, le propyl parabène, le butyl parabène et l’isobutyl parabène. La
directive 76/768/CEE du 27 septembre 1976 régit l’utilisation des parabènes
dans les produits cosmétiques et fixe leur emploi à 0,4 % (en acide) pour un
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ester et 0,8 % (en acide) pour les mélanges d’esters. Dans les médicaments,
c’est le propyl parabène qui est principalement utilisé (tableau I).

L’association de méthyl parabène et de propyl parabène est présente dans
plusieurs centaines de spécialités pharmaceutiques sous forme de base ou de
sel sodique afin d’assurer la conservation alors que le butyl parabène et l’éthyl
parabène ne sont présents que dans quelques spécialités. Il s’agit dans 70 %
des cas de formes administrées par voie orale (formes liquides de type sirop ou
solides de type comprimé) et 13 % de voies cutanées. Les concentrations
efficaces utilisées dans les formes orales sont comprises entre 0,01 et 0,1 % en
fonction du type de parabène.

Tableau I : Principaux usages des parabènes

Substances Usages

Méthyl parabène Additif alimentaire (E218)
Cosmétique

Éthyl parabène Additif alimentaire (E214)
Cosmétique

Propyl parabène Cosmétique
Médicament

Isopropyl parabène Additif alimentaire
Cosmétique

Butyl parabène Cosmétique

Isobutyl parabène Cosmétique

Le tableau II présente les doses journalières tolérables définies par les agences
sanitaires. Pour le méthyl parabène et l’éthyl parabène, une dose journalière
tolérable (DJT) a été fixée à 10 mg/kg de poids corporel/jour (pc/j).

Tableau II : Dose journalière tolérable (DJT) des principaux parabènes

Évaluation de
risques

Voie d’exposition Étude de référence NOAEL
(mg/kg/j)

DJT
(mg/kg/j)

DFVF (Danish Insti-
tute for Food and
Veterinary
Research), 2004

Absorption per os
Application der-
mique : 60 mg/j

Oishi, 2004
Test utérotrophique

1 000 (méthyl, éthyl)
750 (benzyl)

0-10 (méthyl+éthyl)

EFSA (European
Food Safety Autho-
rity), 2004

Absorption per os Oishi, 2004
Oishi, 2002a

1 000 (méthyl, éthyl)
LOAEL 10 (propyl)

0-10 (méthyl+éthyl)
Non définie (propyl)
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56
Exposition des populations

Du fait de leur emploi comme conservateurs dans plus de 80 % des produits
cosmétiques (shampooings, crèmes hydratantes, mousses à raser...) et dans de
nombreuses spécialités pharmaceutiques, l’être humain est régulièrement
exposé aux parabènes. De même, on peut retrouver dans l’alimentation, en
tant qu’additifs alimentaires, le méthyl ou l’éthyl parabène.

Sources d’exposition et imprégnation des populations

Les données d’exposition aux parabènes sont limitées. Soni et coll. (2005) ont
testé l’exposition aux parabènes de la population américaine. L’exposition
toutes sources confondues a été estimée à 75,78 mg/j (ou 1,26 mg/kg/j pour un
individu de 60 kg). Les cosmétiques représentaient environ 50 mg (basé sur
une estimation de consommation de 5 g de produits contenant 10 g/kg de
parabènes) et les produits pharmaceutiques pour 25 mg (basé sur une estima-
tion de consommation de 5 g de médicaments contenant 5 g/kg de parabè-
nes). Une estimation d’exposition par la voie alimentaire de 2,5 mg/personne
était fondée sur la production industrielle, avec une forte marge d’incertitude.
D’autres estimations ont été fournies par les auteurs (Soni et coll., 2005),
basées sur la présence permanente des parabènes selon les catégories d’ali-
ments, donnant des expositions potentielles aux États-Unis de 222 à 466 mg/j
(soit moins de 8 mg/kg pour un individu de 60 kg).

La présence (mais non la gamme de concentrations) du méthyl parabène dans
le sang de cordon et le lait maternel a été rapportée (Makino, 2003).

En 2004, la mise en évidence des cinq parabènes les plus utilisés (méthyl,
éthyl, n-propyl, n-butyl et isobutyl parabènes) dans la graisse de carcinomes
mammaires (Darbre et coll., 2004), a stimulé une discussion internationale
(Flower, 2004 ; Harvey et Everett, 2004).

La quantification urinaire des parabènes (libres ou conjugués) a été proposée
comme biomarqueur spécifique de leur exposition (Ye et coll., 2006). Calafat
et coll. (2010) ont étudié l’exposition au méthyl, éthyl, propyl, et butyl
parabènes dans un échantillon représentatif de la population générale des
États-Unis (personnes âgées de 6 ans et plus) entre 2005 et 2006. L’analyse a
porté sur 2 548 échantillons urinaires. Le méthyl parabène et le propyl para-
bène ont été détectés dans 99,1 % et 92,7 % des échantillons respectivement,
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l’éthyl dans 42,4 % et le butyl dans 47 %. La concentration médiane du
méthyl parabène était de 63,5 µg/l et celle du propyl parabène de 8,7 µg/l. Les
adolescentes et les femmes adultes avaient des concentrations significati-
vement plus fortes que les adolescents et hommes adultes.

Récemment, Frederiksen et coll. (2010) ont mesuré les concentrations de
5 parabènes (méthyl, éthyl, propyl, butyl et benzyl parabènes) dans l’urine, le
plasma et le liquide séminal de 60 hommes danois en bonne santé. Ils ont mis
en évidence la présence du méthyl, éthyl, propyl et butyl parabène respective-
ment dans 98, 80, 98 et 83 % des échantillons urinaires (médianes respective-
ment 17,7 ; 1,98 ; 3,60 ; 0,19 µg/l) ; le benzyl parabène n’était détecté que
dans 7 % des échantillons. Le méthyl et le propyl parabènes étaient détectés
dans la majorité des échantillons de plasma et de liquide séminal (médianes
dans le plasma : 1,53 et 0,32 µg/l ; dans le liquide séminal : 1,99 et 0,68 µg/l,
respectivement pour ces 2 parabènes).

Les concentrations urinaires du butyl, éthyl, méthyl et propyl parabènes ont
été mesurées dans les échantillons urinaires de 191 femmes enceintes de la
cohorte Eden (Etude du DEveloppement des Nouveau-nés) recrutées en 2002-
2006 à Nancy et Poitiers (Rémy Slama, communication personnelle). Les
résultats sont présentés dans le tableau 56.I.

Tableau 56.I : Concentrations urinaires de quelques parabènes chez 191 fem-
mes enceintes de la cohorte Eden en France

Concentrations brutes (µg/l) Concentrations divisées par la créatinine (µg/g cr)

Parabène Médiane 25th 75th Médiane 25th 75th

Butyl parabène 1,7 0,20 8,3 1,4 0,28 8,0

Éthyl parabène 4,1 0,71 13,9 3,5 0,81 13,3

Méthyl parabène 97,8 34,70 280,0 102,9 33,20 279,6

Propyl parabène 12,5 3,50 46,5 11,7 3,00 51,1

Schlumpf et coll. (2010) ont recherché la présence de parabènes dans le lait
maternel pour 3 cohortes (2004, 2005, 2006) d’un total de 54 couples mères-
enfants. Le méthyl, éthyl et propyl parabènes non conjugués ont été détectés
dans 15 à 34 % des échantillons de lait dégraissé (moyenne respectivement :
2,18, 1,26 et 1,42 µg/l). Le butyl parabène était non détectable. Les auteurs
suggèrent que les parabènes les plus lipophiles comme le butyl parabène sont
associés principalement aux lipides du lait.

L’estimation de l’exposition via les cosmétiques n’a pas été finalisée, à ce jour,
par le comité scientifique SCCS (Scientific Committee on Consumer Products).
La méthodologie classique d’estimation par la somme des expositions pos-
sibles par type de produits est discutée par Cowan-Ellsberry et Robison
(2009). Les auteurs ont estimé l’exposition via les cosmétiques à 1,26 mg/kg606
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pc/j, en considérant l’ensemble des parabènes et les fréquences d’utilisation
des produits.

Toxicocinétique

La plupart des résultats des études citées ci-dessous ont été analysés dans les
rapports du JECFA, Comité mixte FAO/OMS d’experts des additifs alimen-
taires (JEFCA, 1966), du SCF (Comité scientifique de l’alimentation
humaine) (SCF, 1994), de l’EFSA (Autorité européenne de sécurité des
aliments) (EFSA, 2004), du NTP (Programme National de Toxicologie amé-
ricain) (NTP, 2005), et du CIR (Cosmetic Ingredient Review, le Comité d’exa-
men des ingrédients cosmétiques américain) (CIR, 2008). La revue de Darbre
et Harvey (2008) met également en lumière certains aspects de la pénétration
cutanée des parabènes.

Administration par voie orale

Études chez l’animal

Dans la littérature, quatre espèces animales ont servi à l’étude toxicocinétique
(ADME28 ) des parabènes (rat, chien, chat et lapin). Par voie orale, l’absorption
des parabènes est rapide et importante (jusqu’à 94 % de la dose est excrétée
dans l’urine). Ils sont très rapidement métabolisés puisque les composés parents
se retrouvent à des niveaux négligeables dans le sang et que divers métabolites
sont présents dans l’urine dans l’heure suivant l’administration.

Quelle que soit l’espèce étudiée, la métabolisation des parabènes aboutit à
l’hydrolyse de ces derniers en acide para-hydroxybenzoïque (PABA) qui est le
métabolite principal (figure 56.1). Ce métabolite peut être ensuite conjugué
notamment avec la glycine, l’acide glucuronique ou le sulfate pour former
l’acide para-hydroxyhippurique, le glucuronide para-hydroxybenzoïque ou le
sulfate para-carboxyphényle.

La métabolisation des parabènes ainsi que leur élimination sont rapides et
quasiment totales par voie orale. Chez la femelle gestante, l’éthyl et le butyl
parabènes peuvent se concentrer (jusqu’à 10 fois) dans le liquide amniotique
(Frederiksen et coll., 2008).

28. Sigle désignant quatre processus en pharmacocinétique : absorption, distribution, métabo-
lisme et élimination
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Figure 56.1 : Schéma métabolique indicatif, d’après les données chez les
animaux de laboratoire

Études chez l’Homme

Le faible nombre d’études réalisées chez l’Homme par voie orale (Jones et
coll., 1956 ; Heim et coll., 1960) montre des résultats similaires à ceux
observés chez les animaux de laboratoire. L’administration par voie orale de
méthyl parabène ou d’éthyl parabène donne lieu à une absorption rapide, une
métabolisation importante et rapide et une forte excrétion. En effet, le parent
est retrouvé à des niveaux négligeables dans le sang et le métabolite principal
est détecté 3 minutes après l’absorption. Parmi les métabolites urinaires
(>50 % de la dose après 12 h), l’acide para-hydroxybenzoïque est majoritaire.

Administration par voie cutanée

Études chez l’animal

La plupart des études d’ADME ont utilisé le rat comme modèle. Or, de
récentes données ont montré des différences dans les capacités métaboliques
des peaux d’homme et de rat, qui remettraient en cause ce modèle dans608
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l’étude de l’absorption des parabènes par voie cutanée. Le mini-porc apparaît
comme une alternative plus pertinente. Jewell et coll. (2007) ont comparé le
métabolisme cutané de la peau humaine à celui de la peau de mini-porc. Les
auteurs ont montré que malgré certaines différences physiologiques, notam-
ment au niveau des carboxylestérases, l’hydrolyse des parabènes était similaire
entre la peau humaine et celle du mini-porc. Les estérases de la peau hydro-
lysent les parabènes en acide para-hydroxybenzoïque.

Ishiwatari et coll. (2007) ont étudié l’absorption cutanée du méthyl parabène
à travers la peau de mini-porc Yucatan (où les couches de graisse ont été
retirées) montée sur une cellule de diffusion. Une solution contenant le
méthyl parabène a été déposée sur chaque échantillon de peau ; des prélève-
ments ont été réalisés 15, 60 et 120 minutes après l’application cutanée. Les
concentrations de méthyl parabène augmentent au cours du temps dans le
stratum corneum ; ces concentrations augmentent globalement dans l’épi-
derme de 15 à 60 minutes après l’application puis diminuent à 120 minutes.
En revanche, dans le derme, les concentrations de méthyl parabène aug-
mentent très légèrement à 15 et 60 minutes, et restent constantes entre 60 et
120 minutes.

Études chez l’Homme

Fischmeister et coll. (1975) ont étudié l’absorption des parabènes après appli-
cation cutanée d’une crème chez 3 volontaires. Une heure après l’application,
les parabènes ont été détectés au niveau cutané mais 8 heures après l’applica-
tion, ils ne l’étaient plus.

Ishiwatari et coll. (2007) ont mené une étude chez des volontaires japonais
(hommes et femmes) où les niveaux de méthyl parabène ont été dosés dans le
stratum corneum à différents temps (1, 2, 5 et 12 heures), soit après applica-
tion unique d’une crème contenant 0,15 %, 0,25 % ou 0,5 % de méthyl
parabène, soit après application d’une crème deux fois par jour pendant un
mois. Après une seule application, le méthyl parabène a été retrouvé dans le
stratum corneum une à deux heures après l’application ; aucune trace de
méthyl parabène n’a été détectée 12 heures après l’application. Deux applica-
tions par jour pendant un mois ont résulté en une augmentation de la concen-
tration de méthyl parabène dans le stratum corneum.

El Hussein et coll. (2007) ont étudié l’absorption des méthyl, éthyl, propyl et
butyl parabènes in vitro sur peau humaine. Une lotion commerciale (conte-
nant les quatre parabènes à différentes concentrations) a été appliquée pen-
dant 24 h. Les quatre parabènes diffusent d’autant mieux dans le fluide récep-
teur qu’ils sont peu lipophiles, et que la chaîne est courte (méthyl, éthyl,
propyl, butyl parabènes : 18 %, 14 %, 9 %, 2 %). En outre, l’absorption aug-
mente avec des doses répétées.

La confirmation de la capacité des parabènes d’être absorbés systémati-
quement à partir d’applications topiques a été démontrée récemment (Janjua
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et coll., 2008) : après application topique d’une crème cosmétique contenant
2 % de butyl parabène, chez 26 hommes jeunes, les taux ont augmenté dans le
sang et l’urine : le n-butyl parabène était détecté dans le sérum en 1 h et dans
l’urine avec un pic à 8-12 h, dont la majorité conjuguée sous forme de
glucuronide.

Lobemeier et coll. (1996) ont étudié l’hydrolyse des parabènes en acide
para-hydroxybenzoïque par des extraits provenant de différentes couches de la
peau. Des extraits ont été préparés à partir de peau humaine (abdominale) en
séparant l’épiderme, la graisse sous-cutanée, et la couche basale. Des kératino-
cytes en culture ont servi également à préparer un extrait. Dans l’extrait de la
graisse sous-cutanée, la plus forte hydrolyse des 4 parabènes a été observée,
l’activité diminuant avec l’augmentation de la longueur de la chaîne carbo-
née. En revanche, pour les kératinocytes, l’activité d’hydrolyse augmentait
avec la longueur de la chaîne carbonée. Les auteurs ont ensuite isolé l’activité
enzymatique de chaque extrait. Dans la graisse sous-cutanée, l’activité de la
carboxylestérase de type B est différente selon le type de parabène. L’activité
est maximale avec le méthyl parabène et elle diminue avec l’augmentation de
la chaîne carbonée jusqu’au butyl parabène. Une seconde carboxylestérase de
type B dans la graisse sous-cutanée et une troisième au niveau des kératino-
cytes ont été identifiées, plus active avec le butyl parabène. Cette étude
suggère que les carboxylestérases des kératinocytes sont suffisantes pour
hydrolyser complètement les traces de parabènes qui pourraient entrer dans la
peau à partir de crèmes.

Les résultats obtenus sur peau humaine sont très différents de ceux trouvés
chez le rat ; seuls 35 % (méthyl parabène) et 33 % (butyl parabène) sont
métabolisés. La dose absorbable représente 85±15 % et 81±11 % (respective-
ment) de la dose appliquée. Ces résultats suggèrent d’une part une plus forte
absorption par la peau humaine, et d’autre part une plus forte métabolisation
dans la peau de rat, suggérant davantage de composé parent biodisponible
chez l’Homme.

Harville et coll. (2007) ont obtenu des conclusions similaires. In vitro, les
profils d’hydrolyse des 4 parabènes étudiés ont été fort différents entre une
suspension cellulaire provenant de peau humaine et une suspension cellulaire
de peau de rat. L’hydrolyse au niveau la peau humaine est 3 à 4 fois moins
efficace que celle réalisée au niveau de la peau de rat, posant ainsi la question
de la pertinence de l’extrapolation à l’homme de résultats obtenus sur la peau
de rat. Par ailleurs, les estérases des deux espèces semblent avoir des spécifi-
cités de substrat différentes : les préparations de peaux de rat hydrolysent
d’autant mieux les parabènes que la chaîne de l’ester est longue, alors que
l’hydrolyse par la peau humaine est meilleure sur les parabènes à chaîne
courte. Ce fait a été confirmé par Prusakiewicz et coll. (2006) qui ont observé
de très grandes différences d’activité des estérases entre la peau de rat et la
peau humaine.610
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L’influence des autres composants des cosmétiques doit également être men-
tionnée : ainsi, l’éthanol peut inhiber l’activité des estérases in vitro, augmen-
ter la pénétration du méthyl parabène dans la peau de cobaye et induire la
conversion par transestérification du méthyl parabène en butyl parabène.
Enfin, les parabènes sont souvent utilisés en association en raison de leur effet
synergique antibactérien (par exemple méthyl+propyl). Caon et coll. (2010)
ont étudié le flux dermique de ces combinaisons dans un modèle in vitro
d’oreille de porc : individuellement, la solubilité et la lipophilicité des molé-
cules rendent compte de l’absorption transcutanée (méthyl parabène>éthyl
parabène>propyl parabène>butyl parabène). La combinaison du propyl avec
les autres parabènes réduit leur flux (environ 2 fois pour le méthyl et le butyl,
et 8 fois pour l’éthyl) peut-être en relation avec une rétention dans l’épiderme
et le derme.

En conclusion, les données d’exposition humaine aux parabènes sont limi-
tées ; une étude récente (2010) menée chez les hommes danois montre la
présence des 4 parabènes (méthyl, éthyl, propyl, butyl parabènes) dans le
plasma et le liquide séminal. De même, une étude française dans une cohorte
de femmes enceintes révèle la présence de méthyl, éthyl, propyl, butyl parabè-
nes dans l’urine et des taux urinaires de méthyl parabène proches de 100 µg/l.

La plupart des études toxicocinétiques par voie cutanée ont utilisé le rat
comme modèle. Les données sont à utiliser avec précaution, en raison de la
différence de métabolisme mise en évidence : les estérases de la peau hydro-
lysent les parabènes en acide para-hydroxybenzoïque, avec une efficacité et
une spécificité de substrat différentes dans l’espèce humaine qui laisserait
davantage de composés parents biodisponibles.
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57
Études épidémiologiques

Peu d’études chez l’homme existent à ce jour, en particulier du fait du déve-
loppement récent des méthodes de dosages chimiques des parabènes dans les
matrices biologiques. Deux études (Mirick et coll., 2002 ; McGrath, 2003)
ont estimé l’exposition par un questionnaire rétrospectif présentant ainsi
quelques limites. Une seule étude récente (Meeker et coll., 2010) propose
d’estimer l’exposition par un dosage de biomarqueurs, qui doit cependant être
interprétée avec prudence compte tenu de la nature peu persistante dans
l’organisme humain des métabolites des parabènes et de la fenêtre d’exposi-
tion biologiquement pertinente pour l’effet étudié.

Effets sur la fonction de reproduction masculine

Une étude récente (Meeker et coll., 2010) a étudié les taux urinaires de
méthyl, propyl, butyl parabènes chez une centaine d’hommes consultant pour
infertilité et analysé les relations avec les taux sériques d’hormones et les
paramètres du sperme ainsi que les dommages de l’ADN des spermatozoïdes
(essai de la comète). Dans les échantillons d’urine, 100 % contenaient du
méthyl, 92 % du propyl et 32 % du butyl parabène. Aucune relation n’était
observée entre le méthyl ou le propyl et les paramètres testés. En ce qui
concerne le butyl parabène, sa présence est significativement (p=0,03) asso-
ciée aux dommages de l’ADN, et une relation dose dépendante est positive-
ment observée avec la fragmentation de l’ADN des spermatozoïdes.

Effets sur la fonction de reproduction féminine

Un débat scientifique (Harvey et Darbre, 2004 ; Namer et coll., 2008) et
sociétal existe concernant l’effet possible de certains composés de la famille
des parabènes utilisés en application cutanée locale sous les aisselles, notam-
ment du fait de leur présence dans les déodorants, sur le risque de survenue de
cancer du sein. Il convient en principe de distinguer cette question de celle de
l’impact éventuel des sels d’aluminium ou d’autres composés présents dans les
déodorants ou crèmes épilatoires, ou de celle des composés œstrogéniques ou
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des perturbateurs endocriniens en général, dont les parabènes ne constituent
qu’une famille. Cette distinction n’est pas toujours aisée à faire dans les études
épidémiologiques.

Mirick et coll. (2002) ont réalisé une étude cas-témoins sur les cas incidents,
femmes âgées de 20 à 74 ans lors du diagnostic, recrutées entre 1992 et 1995
dans la région de Seattle, État de Washington, aux État-Unis. Les témoins ont
été identifiés et recrutés par génération aléatoire de numéros de téléphones
dans la zone de recrutement des cas, et appariés sur l’âge (793 témoins et
810 cas). L’exposition a été estimée à partir d’un questionnaire aux cas et
témoins sur l’utilisation de déodorants et de produits anti-transpirants ainsi
que sur l’épilation des aisselles ; les auteurs ne précisaient pas si ce question-
naire se rapportait à la période de l’entretien ou concernait une période
antérieure préalable au diagnostic. Plus de 90 % des cas et des témoins
rapportaient une épilation régulière des aisselles, et les analyses ont été
restreintes à ces sujets. L’usage régulier d’un anti-transpirant était associé à un
odds-ratio de cancer du sein de 0,9 (IC 95 % : 0,7 à 1,1), ainsi que l’usage
régulier d’un anti-transpirant dans l’heure suivant l’épilation (OR=0,9 ;
IC 95 % : 0,7 à 1,1 aussi). Si on suppose une absence totale de biais, cette
analyse indique que l’utilisation régulière d’un anti-transpirant (sans réfé-
rence à sa composition) a peu de chances d’être associée à une augmentation
du risque de cancer du sein supérieure à 10 %. L’odds-ratio de cancer du sein
associé à l’utilisation d’un déodorant était de 1,2 (IC 95 % : 0,9 à 1,5), et
l’intervalle de confiance était similaire pour l’OR associé à l’utilisation régu-
lière de déodorant dans l’heure suivant l’épilation. En supposant là encore
une absence totale de biais, l’étude indique que l’utilisation de déodorant était
peu susceptible d’être associée à une augmentation du risque de cancer du sein
supérieure à 50 %.

La principale limitation de cette étude réalisée sur un échantillon de popula-
tion relativement important concerne l’estimation rétrospective de l’exposi-
tion, sans information. On peut demander aux sujets de décrire la situation
plusieurs années avant l’entretien, mais la qualité de la mémorisation mérite
d’être validée, et on ne peut exclure, au moins pour les études réalisées après le
début des controverses publiques, que l’effort de mémorisation des cas soit
plus important que celui des témoins. De plus, l’estimation de l’exposition a
été réalisée sans quantifier la fréquence d’utilisation des déodorants et anti-
transpirants, et sans préciser de référence à une période d’exposition par-
ticulière (par exemple, cinq ou dix ans avant la survenue de la maladie) ; en
outre, des données sur la composition des anti-transpirants et déodorants
utilisés aux États-Unis dans les années 1970 à 1990 seraient utiles pour
discuter la pertinence de l’étude par rapport à la problématique des parabènes.
En faisant abstraction de ces limitations potentielles, cette étude indique que
les produits déodorants ou anti-transpirants utilisés aux États-Unis au début
des années 1990 (ou auparavant, en supposant que l’exposition rapportée par616
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le questionnaire en soit un bon indicateur) sont peu susceptibles d’être asso-
ciés avec une augmentation forte (doublement du risque ou davantage) du
risque de cancer du sein.

Une autre étude a été publiée par McGrath (2003). Elle rapporte des données
globales sur l’évolution d’une part de l’incidence du cancer du sein et d’autre
part sur la vente de déodorants et d’anti-transpirants aux États-Unis entre
1940 et 2000. Les deux évolutions sont parallèles, mais le niveau de preuve
apporté par une étude écologique de ce type est généralement considéré
comme très limité. L’étude rapporte par ailleurs une analyse réalisée auprès
d’une série de cas de cancer du sein diagnostiqués dans deux hôpitaux de
Chicago entre 1993 et 2001. L’objectif était de mettre en relation l’âge au
diagnostic de la maladie avec la fréquence d’utilisation de déodorants, d’anti-
transpirants, ou la fréquence de l’épilation des aisselles. Les patientes avaient
la consigne de vérifier les étiquettes de leur déodorant actuel pour permettre
la distinction entre déodorant, anti-transpirant, ou un produit associant les
deux. Elles ont été catégorisées en quatre groupes, selon la fréquence d’utilisa-
tion, en combinant les informations sur fréquence de l’épilation sous les bras
et usage de déodorant/anti-transpirant. Parmi les 1 344 cas identifiés, 437 ont
participé. Des informations sur différentes caractéristiques sociodémographi-
ques ou liées à la vie reproductive et pouvant être associées au cancer du sein
ont été recueillies, mais toutes les analyses statistiques ont été réalisées sans
ajustement. L’âge moyen au diagnostic du cancer du sein était le plus élevé
dans le groupe de femmes n’utilisant pas de déodorant ni d’anti-transpirant, et
il diminuait avec la fréquence d’utilisation des déodorants/anti-transpirants
ou de l’épilation. Parmi les utilisatrices de déodorants/anti-transpirants, celles
ayant débuté leur utilisation avant l’âge de 16 ans avaient un âge au diagnos-
tic du cancer inférieur de 9,6 ans en moyenne en comparaison des femmes
ayant débuté l’âge des déodorants/anti-transpirants après l’âge de 16 ans
(p<0,0001).

L’interprétation de cette étude est rendue très difficile du fait de l’utilisation
d’un protocole original, et problématique dans le contexte où il existe des
variations importantes dans la fréquence d’utilisation des déodorants au cours
de la seconde moitié du XXe siècle. En effet, il est probable que le fait de
commencer à utiliser des déodorants avant l’âge de 16 ans constitue une
pratique plus fréquente chez les femmes nées dans la seconde moitié du XXe

siècle que dans la première moitié du XXe siècle. Or, le fait que le diagnostic
des cas ait eu lieu entre 1993 et 2001 entraîne une troncature dans l’âge au
diagnostic du cancer chez les femmes nées dans la seconde moitié du XXe

siècle, femmes qui ne peuvent du fait du protocole de l’étude être âgées de plus
de 51 ans lors du diagnostic. Ce phénomène est moins marqué chez les
femmes nées dans la première moitié du siècle, dont certaines ont pu avoir un
cancer à l’âge de 60 ou 70 ans et être recrutées dans l’étude. Dans ces condi-
tions de tendances temporelles dans l’utilisation des déodorants et de tronca-
ture de l’âge au diagnostic du cancer, un biais donnant l’impression que les cas
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qui ont commencé jeunes à utiliser des déodorants ont un âge au diagnostic
plus précoce que les cas ayant commencé plus tardivement est tout à fait
plausible, et pourrait expliquer tout ou partie de l’association observée. Une
autre limite de l’étude est l’absence d’estimation du taux de participation ; on
peut penser que le fait qu’environ un tiers seulement des questionnaires
envoyés aient été renseignés et retournés soit lié au fait qu’une certaine
proportion des cas étaient décédés ou avaient déménagé au moment de
l’étude, mais l’article ne permet pas de préciser ce point, et donc de discuter
clairement les biais de sélection éventuels liés à la non-participation. Du fait
de ces limites, et en l’absence d’analyses statistiques plus poussées, on ne peut
pas considérer cette étude comme réellement informative par rapport à la
question posée.

En conclusion, les données épidémiologiques concernant l’impact possible
d’une exposition aux parabènes sur la qualité spermatique sont à ce jour
insuffisantes. De même, on peut considérer que deux études épidémiologiques
(Mirick et coll., 2002 ; McGrath, 2003) apportent peu d’éléments concernant
l’impact possible des parabènes présents dans les déodorants ou anti-
transpirants sur la survenue de cancer du sein. Elles ne permettent ni d’écarter
clairement cet impact, ni de lui apporter de la plausibilité.
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58
Études chez l’animal

Les études de toxicologie, peu nombreuses, ont été menées chez le rat ou la
souris. Elles portent sur les méthyl, éthyl, propyl et butyl parabènes le plus
souvent. L’administration est effectuée par voie orale ou par voie sous-
cutanée. Le nombre d’études par voie sous-cutanée est plus important pour la
femelle.

Études chez le mâle

Les études démontrant des effets délétères chez l’animal mâle après adminis-
tration par voie orale proviennent d’un seul groupe. Les effets observés por-
tent sur les paramètres spermatiques et les taux d’hormones.

Méthyl et éthyl parabènes

En 2004, Oishi a étudié les fonctions reproductives mâles de jeunes rats
Wistar (25-27 jours) exposés par l’alimentation au méthyl ou à l’éthyl para-
bène à environ 10 et 1 000 mg/kg/j (3 groupes de 8 rats). Aucun effet n’a été
observé sur les poids des organes reproducteurs, le nombre des spermatozoïdes,
les concentrations sériques en LH, FSH et testostérone.

Dans une étude chez le rat Wistar, après exposition des mères du 7e au 21e jour
de gestation à 100, 200 ou 400 mg/kg pc/jour d’éthyl parabène par
voie sous-cutanée, aucune toxicité chez les mères ni chez la descendance
n’est observée. Les taux plasmatiques de progestérone, 17-alpha-
hydroxyprogestérone, T3 et T4 ne sont pas modifiés chez les mères. On
n’observe pas de modification des taux plasmatiques de T4, progestérone et
testostérone chez les fœtus, ni des taux testiculaires de progestérone et testo-
stérone, ni des poids des organes reproducteurs des fœtus (Taxvig et coll.,
2008).

Récemment, une étude menée par un consortium industriel et visant à repro-
duire l’étude d’Oishi selon les Bonnes Pratiques de Laboratoire (Hoberman et
coll., 2008) a confirmé l’absence d’effet sur les organes reproducteurs mâles
après administration de méthyl parabène par voie orale chez le rat juvénile.
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Propyl et butyl parabènes

Propyl parabène

Une étude menée par Oishi en 2002 chez le rat juvénile (21 jours), exposé par
l’alimentation (sans phyto-œstrogènes) à environ 10, 100 ou 1 000 mg/kg
pc/jour de propyl parabène pendant 4 semaines, 8 animaux par groupe, a mis
en évidence un effet sur la spermatogenèse sans altération de poids des
organes reproducteurs. Les auteurs ont observé une diminution de la quantité
testiculaire et épididymale de spermatozoïdes (environ 50 % des témoins à la
plus forte dose) ; la production journalière de spermatozoïdes était diminuée
dans tous les groupes (environ 70 % des témoins) et une diminution dose
dépendante de la concentration sérique en testostérone était également notée
(Oishi et coll., 2002a). Cette étude n’a pas permis à l’EFSA d’identifier de
NOAEL. L’étude, non menée selon les BPL, a été critiquée dans de nom-
breuses évaluations effectuées par des agences sanitaires, en particulier en
raison du faible nombre d’animaux utilisés, du manque de détails fournis, de
variations importantes dans les poids des animaux, dans les dosages hormo-
naux (SCCP, 2006). De plus, il est à noter que la durée de l’étude ne couvre
pas un cycle complet de spermatogenèse (52 jours chez le rat), ce qui laisse
envisager qu’au cours d’une étude plus longue, les effets pourraient être plus
prononcés.

Aucune donnée n’a depuis remis en cause la toxicité du propyl parabène. Une
étude en cours (Afssaps) sur le rat juvénile, reproduisant les conditions de
l’étude d’Oishi, selon les BPL, avec un nombre supérieur d’animaux, un
niveau de dose et des critères d’évaluation supplémentaires devrait permettre
de préciser la toxicité du propyl parabène sur les organes reproducteurs mâles
pendant la période pré-pubère et de déterminer une dose sans effet.

Butyl parabène

Plusieurs études ont été menées pour étudier la toxicité après exposition au
butyl parabène in utero. L’exposition de rate Sprague-Dawley du 6e au 19e jour
de gestation, à 10, 100 ou 1 000 mg/kg/jour de butyl parabène par voie orale,
n’entraîne aucune toxicité sur le développement (Daston, 2004). De même,
l’exposition de rates gestantes du 7e au 21e jour de gestation, à 100, 200 ou
400 mg/kg/j de butyl parabène par voie sous-cutanée, ne conduit à aucune
toxicité sur le développement (Taxvig et coll., 2008). Aucune NOAEL n’a pu
être clairement identifiée. Enfin, dans une étude chez la rate gestante
(Sprague-Dawley) du 6e jour de gestation au 20e jour après la naissance, après
administration de 100 et 200 mg/kg pc/j par voie sous-cutanée, une modifica-
tion de la spermatogenèse des mâles de la génération F1 est observée aux deux
doses, avec diminution du nombre de spermatozoïdes, de la motilité et du
nombre de cellules aux stades différenciés (Kang et coll., 2002). Le poids des
testicules, des vésicules séminales et de la prostate, était significativement
diminué à 49 jours postnatals (mais non à 70 et 90 jours) et pour 100 mg/kg/j620
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uniquement. La proportion de petits vivants à la naissance ou survivants au
sevrage est diminuée à la forte dose. L’expression testiculaire de l’ARNm des
récepteurs aux œstrogènes était augmentée à 90 jours postnatals pour le
groupe 200 mg/kg/j. Le nombre d’animaux est limité (25 animaux par
groupe).

Dans son avis de 2005, le SCCP mentionnait une NOAEL de 2 mg/kg/j pour
le butyl parabène, sur la base d’une étude courte par voie sous-cutanée (Fisher
et coll., 1999). Dans cette étude, des rats Wistar recevaient 2 mg de butyl
parabène par voie sous-cutanée du 2e au 18e jours postnatals. L’examen avait
lieu aux jours 18, 25, 35 et 75. Aucune anomalie du poids des testicules, des
cellules épithéliales des canaux testiculaires efférents ou de l’expression de
l’aquaporine 1, n’était notée.

Oishi a étudié les effets du butyl parabène chez le rat Wistar (Oishi, 2001) et
la souris (Oishi, 2002a). Dans l’étude d’Oishi (2001), le butyl parabène est
donné dans le régime alimentaire du jeune rat mâle (3 semaines) pendant
8 semaines (10, 100 et 1 000 mg/j environ). La production spermatique jour-
nalière dans les testicules est diminuée de manière dose dépendante et la
réserve épididymaire est réduite. Ces paramètres sont affectés dans tous les
groupes, même pour ceux ayant reçu des doses les plus faibles. Aux doses de
100 et 1 000 mg/j, des concentrations plus faibles en testostérone sérique ont
été également observées ainsi qu’une diminution du poids de l’épididyme et
du poids des vésicules séminales à la dose la plus forte. Une toxicité directe sur
les spermatozoïdes était suspectée en raison d’effets spermatocides démontrés
in vitro avec des spermatozoïdes humains (Song et coll., 1989 et 1991).
Cependant, l’étude récente sur le butyl parabène chez le rat (Hoberman et
coll., 2008), reproduisant l’étude de Oishi, et menée dans des conditions
expérimentales satisfaisantes, a montré l’absence d’effet sur les organes repro-
ducteurs mâles. Ces résultats négatifs, en contradiction avec des résultats
précédents, ne sont pas liés à un défaut d’exposition des animaux, comme il a
été montré récemment (données non publiées d’un consortium industriel
fournies à l’Afssaps, 2008).

En ce qui concerne la souris, Oishi (2002b) a examiné les effets du butyl
parabène donné dans l’alimentation (environ 14,4, 146 et 1 504 mg/kg/j) à
des souris mâles « Crj : CD-1 » de 4 semaines pendant 10 semaines. Aucun
effet n’était noté sur le poids de la prostate, des vésicules séminales et des
glandes préputiales. Cependant, le poids de l’épididyme était significati-
vement augmenté à la dose la plus forte. Une diminution dose dépendante des
spermatides dans les tubes séminifères, sans modification du nombre des
spermatogonies et spermatocytes, était observée. La testostérone sérique était
significativement diminuée à la plus forte dose. Le tableau 58.I résume les
études chez l’animal mâle.
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Tableau 58.I : Synthèse des études chez l’animal mâle

Référence Parabène Espèce/lignée
Âge

Doses (mg/kg
poids/j)/
Périodes

Effets significatifs

Administration par voie orale

Oishi, 2001 Butyl parabène Rats Wistar
(3 semaines)

Environ 10-1 000
Jeune rat mâle
8 semaines

↓ production spermatique journa-
lière dans les testicules
↓ réserve épididymaire
↓ testostérone

Oishi, 2002a Propyl parabène Rats Wistar
juvénile
(21 jours)

Environ 10, 100
ou 1 000
4 semaines

↓ spermatogenèse sans altération
de poids des organes
reproducteurs
↓ dose dépendante testostérone
sérique

Oishi, 2002b Butyl parabène Souris Crj :CD-1
(27-29 jours)

Environ 14,4,
146 et 1 504
10 semaines

↑ poids de l’épididyme à la dose
la plus forte
↓ dose dépendante des sperma-
tides dans les tubes séminifères,
sans modification du nombre des
spermatogonies et spermatocytes
↓ testostérone sérique à la plus
forte dose

Oishi, 2004 Méthyl
éthyl parabène

Rats Wistar
(25-27 jours)

Environ 100 et
1 000
8 semaines

Aucun effet : poids des organes
reproducteurs, nombre des sper-
matozoïdes, concentrations séri-
ques en LH, FSH et testostérone

Daston, 2004 Butyl parabène Rate Sprague-
Dawley gestante

10-1 000
Gestation
6-19 j

Pas d’effet développement fœtal

Hoberman et
coll., 2008

Méthyl
butyl parabène

Rats Wistar
juvénile
(22 jours)

Environ
10-1 000)
8 semaines

Pas d’effet : poids des organes
reproducteurs, nombre des sper-
matozoïdes, concentrations séri-
ques en LH, FSH et testostérone

Administration par voie sous-cutanée

Fisher et coll.,
1999

Butyl parabène Rats Wistar 2
Postnatal
2-18 j

Pas d’effet poids et histologie
testicules

Kang et coll.,
2002

Butyl parabène Rate Sprague-
Dawley gestante

100-200
Gestation (6 j)/
Postnatal (20 j)

↓ poids testicules, vésicules
séminales, prostate
↓ nombre, mobilité spermato-
zoïdes épididymaires

Taxvig et coll.,
2008

Éthyl- butyl-
parabènes

Rats Wistar 100, 200 ou 400
Gestation 7-21 j

Pas de modification : distance
anogénitale, taux plasmatiques de
T4, progestérone et testostérone,
taux testiculaires de progestérone
et testostérone, poids des orga-
nes reproducteurs (fœtus)
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Études chez la femelle

Peu d’études ont analysé l’effet des parabènes sur les paramètres reproducteurs
de la femelle à l’exception des effets utérotrophiques.

Kang et coll. (2002) ont testé l’effet de l’exposition chez les nouveau-nés
femelles (rat Sprague-Dawley) après administration de 100 et 200 mg/kg pc/j
de butyl parabène par voie sous-cutanée à la rate gestante du 6e jour de
gestation au 20e jour après la naissance. Le seul paramètre modifié est le jour
de l’ouverture vaginale (précocité). Le poids des organes femelles n’était pas
affecté.

Afin de tester la capacité des parabènes à induire une réponse de type œstro-
génique sur un organe sensible à cette stimulation hormonale, on utilise des
rates immatures ou ovariectomisées, et donc dépourvues d’exposition endo-
gène aux œstrogènes. Les parabènes ont été testés dans plusieurs études
utilisant ces tests, mais ont montré des résultats variables : des effets utérotro-
phiques ont été démontrés pour chacun des parabènes, et pour le PABA
(acide para-hydroxy-benzoïque), dans au moins une étude, mais l’absence
d’effet a également été démontré au moins une fois. Boberg et coll. dans une
revue de 2010, rapportent les résultats de l’ensemble de ces études et consi-
dèrent que globalement, les parabènes ont un effet œstrogénique dans ce test.

Routledge et coll. (1998) ont testé les méthyl et butyl parabènes dans un test
utérotrophique chez les rates immatures ou ovariectomisées après administra-
tion orale et sous-cutanée (les rates ovariectomisées recevaient uniquement
l’administration par voie sous-cutanée). Le méthyl jusqu’à 800 mg/kg/j
(3 jours) ne modifiait pas le poids de l’utérus dans les deux modèles. Le butyl
parabène n’avait aucun effet chez les rates immatures jusqu’à 1 200 mg/kg/j
(3 jours) par voie orale. Cependant, l’administration sous-cutanée à des doses
comprises entre 400 et 800 mg/kg/j augmentait significativement le poids de
l’utérus des rates immatures. Pour les rates ovariectomisées, les doses sous-
cutanées de 1 000-1 200 mg/kg/j étaient nécessaires pour produire un effet
utérotrophique significatif.

L’administration sous-cutanée de 1,2 ou 12 mg d’isobutyl parabène chez la
souris (3 jours) (Darbre et coll., 2002) et l’administration topique de trois
doses journalières de 33 mg de benzyl parabène/souris (approximativement
2 000 mg/kg/j) (Darbre et coll., 2003) augmentaient le poids utérin significa-
tivement chez les souris CD1 immatures. Trois doses de 10 mg (approximati-
vement 750 mg/kg/j) n’avaient aucun effet.

Lemini et coll. (1997) ont analysé les effets du principal métabolite (PABA)
chez les souris CD1 et ont observé une réponse dose dépendante pour les effets
utérotrophiques, chez les souris immatures et ovariectomisées à la dose journa-
lière de 5 mg, pendant 3 jours, soit un effet 100 fois moins important que celui
du 17b-œstradiol. Mais cet effet n’a pas été confirmé par Hossaini et coll.

A
N

A
LY

SE

623

Études chez l’animal



(2000) chez la souris immature. Le méthyl, l’éthyl, le propyl et le butyl parabè-
nes n’avaient pas d’effet utérotrophique non plus (administration orale ou
sous-cutanée durant 3 jours, jusqu’aux doses de 100 mg/kg/j). Chez les rates
immatures Wistar, l’administration sous-cutanée de 5 mg PABA/kg/j était sans
effet mais le butyl parabène entraînait une réponse œstrogénique faible à
600 mg/kg/j (Hossaini et coll., 2000).

Dans l’étude de Vo et coll. 2010, les effets des parabènes (méthyl, éthyl, propyl,
isopropyl, butyl, et isobutyl parabènes) ont été étudiés sur des femelles rat
Sprague-Dawley suite à une exposition pendant la période péripubertaire.
Les femelles étaient traitées oralement avec ces parabènes (62,5, 250 et
1 000 mg/kg/j), des jours 21 à 40 après la naissance. Une forte dose de méthyl-
et d’isopropyl parabène (1 000 mg/kg/j) entraîne un retard significatif dans la
survenue de l’ouverture vaginale (signe de la puberté chez les rongeurs femelles)
ainsi qu’une diminution de la longueur de l’œstrus. Cette forte dose des deux
composés est responsable d’une diminution du poids des ovaires, d’un manque
de corps jaune, et d’une augmentation du nombre de follicules kystiques.
L’analyse histologique révèle des anomalies au niveau de l’utérus, à savoir une
hypertrophie du myomètre, pour la dose la plus élevée de propyl et isopropyl
parabènes (1 000 mg/kg/j) et toutes les doses de butyl et isobutyl parabènes. Les
niveaux hormonaux d’œstradiol sont significativement réduits chez les animaux
traités par méthyl, éthyl, propyl, isopropyl, et isobutyl parabènes. Une analyse
de liaison aux récepteurs des œstrogènes indique que l’affinité de liaison
s’effectue de la façon suivante : isobutyl parabène>butyl parabène>isopropyl
parabène=propyl parabène>éthyl parabène. Le tableau 58.II résume les études
chez l’animal femelle.

Tableau 58.II : Synthèse des études chez l’animal femelle

Référence Parabène Espèce/lignée
Âge

Doses (mg/kg poids/j)/
Périodes

Effets significatifs

Administration par voie orale

Routledge et
coll., 1998

Méthyl et butyl
parabènes

Rates Alpk:AP
immatures (21-22 j)
ovariectomisées 6-8
semaines

4-1 200
3 j

Pas d’effet
utérotrophique

Hossaini et coll.,
2000

Méthyl, éthyl,
propyl, butyl
parabènes
PABA

Souris B6D2 F1
(C57B6XDBA2J)
immatures

1-1 000
3 j

Pas d’effet
utérotrophique

Administration par voie sous-cutanée

Kang et coll.,
2002

Butyl parabène Rate Sprague-
Dawley gestante

100 et 200
Gestion (6 j)
Postnatal (20 j)

Précocité de l’ouverture
vaginale
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Référence Parabène Espèce/lignée
Âge

Doses (mg/kg poids/j)/
Périodes

Effets significatifs

Routledge et
coll., 1998

Méthyl et butyl
parabènes

Rates Alpk:AP
immatures (21-22 j)
ovariectomisées 6-8
semaines

40-1 200
3 j

Butyl 400-800 mg/kg/j
Augmentation du poids
de l’utérus des rates
immatures
Rates ovariectomisées,
doses 1 000-1 200
nécessaires pour
produire un effet
utérotrophique significatif

Darbre et coll.,
2002

Isobutyl
parabène

Souris CD1
immatures

1,2-12 mg/souris
3 j

↑ poids utérin

Darbre et coll.,
2003

Benzyl
parabène

Souris CD1
immatures

3,3-100 mg
(=0,2-7,5 g/kg) topique
3 j

↑ poids utérin (33 mg)

Lemini et coll.,
1997

PABA Souris CD1
immatures (21 j)
ovariectomiées

0,005-5
3 j

Effets utérotrophiques
à 5

Hossaini et coll.,
2000

Méthyl, éthyl,
propyl, butyl
parabènes
PABA

Souris B6D2 F1
(C57B6XDBA2J)
immatures
Rate Wistar
immatures

5-600
3 j

Pas d’effet sauf butyl à
600 (rate uniquement)

Vo et coll., 2010 Méthyl, éthyl,
propyl,
isopropyl, butyl,
isobutyl
parabènes

Rat
Sprague–Dawley
Période
péripubertaire

62,5, 250 et 1 000
J 21 à 40
postnatal

Retard ouverture
vaginale ;
↓ longueur de l’œstrus :
méthyl et isopropyl
(1 000)
↓ poids des ovaires,
manque de corps jaune,
augmentation du nombre
de follicules kystiques :
méthyl et isopropyl
(1 000)
Hypertrophie du
myomètre (propyl,
isopropyl parabène :
1 000 ; butyl, isobutyl
parabène toutes doses)
↓ œstradiol : méthyl,
éthyl, propyl, isopropyl,
isobutyl parabènes

Études chez le poisson

Les études des effets des parabènes en dehors des mammifères ont essentielle-
ment utilisé les poissons téléostéens et notamment le zebrafish, le medaka et
la truite arc-en-ciel. Des données de toxicité aiguë sont disponibles chez le
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vairon (Pimephales promelos) et montrent une concentration minimale d’effet
(LOEC) des parabènes de 1 à 25 mg/l avec une efficacité inversement propor-
tionnelle à la lipophilicité de la molécule testée (Dobbins et coll., 2009).
Aucune donnée n’est disponible à ce jour chez les modèles amphibiens
notamment le xénope. Chez les oiseaux, quelques mesures de la présence de
parabènes chez le poulet sont disponibles mais aucune étude des effets de ces
molécules chez les oiseaux n’a été publiée à ce jour.
L’ensemble des données disponibles chez les poissons suggère que les parabènes
présentent une action œstrogénique in vivo. La totalité des études menées chez
la truite, le medaka et le vairon démontre une induction de la vitellogénine
et/ou des choriogénines par les parabènes. Ainsi Pedersen et coll. (2000), en
mesurant la vitellogénine chez la truite immature, montrent que l’injection
intra péritonéale de 100 à 300 mg/kg d’éthyl parabène, propyl parabène ou
butyl parabène provoque une induction. Avec le même test mais des voies
d’exposition différentes (ajout dans l’eau pendant 12 jours ou dans la nourri-
ture pendant 10 jours), la même équipe a démontré un effet œstrogénique du
propyl parabène et du butyl parabène (Bjerregard et coll., 2003 ; Alslev et
coll., 2005). Chez le medaka mâle, Inui et coll. (2003) montrent un effet
inducteur du propyl parabène sur la vitellogénine et les choriogénines après
ajout dans l’eau à une dose de 55 µM. Une induction de l’expression de ERa à
une dose dix fois plus forte est observée dans cette étude. Chez la même
espèce, Yamamoto et coll. (2007) montrent une induction de la vitellogénine
par le butyl parabène et le benzyl parabène à des doses de 100 à 200 µg/l dans
l’eau d’élevage des poissons. L’ensemble des études indique que les parabènes
de hauts poids moléculaires (benzyl parabène et butyl parabène) sont plus
efficaces que ceux de faibles poids moléculaires (éthyl parabène, propyl para-
bène). Ces données ont reçu une confirmation in vitro récente grâce aux
travaux de Terasaki et coll. (2009) qui montrent dans un test double hybride
que 6 sur 21 des parabènes testés peuvent activer le récepteur ERa de medaka,
le benzyl parabène étant la molécule la plus active. Les parabènes sont
cependant 1 000 à 100 000 fois moins actifs que le ligand naturel 17b-
œstradiol.
D’une façon curieuse et encore inexpliquée, ces données ne sont pas confir-
mées chez le zebrafish en ce qui concerne le propyl parabène (les autres
parabènes n’ont pas été testés). En effet, chez cette espèce dans deux disposi-
tifs expérimentaux différents, l’équipe de Kamila Kruzikova observe soit une
activité anti-œstrogénique avec un effet inhibiteur sur l’expression de la
vitellogénine (Mikula et coll., 2006 ; molécule ajoutée dans l’eau pendant
20 jours à 0,1, 0,4 ou 0,9 mg/l), soit pas d’effet sur la vitellogénine (Mikula et
coll., 2009). L’une des publications met en évidence un changement de
sex-ratio (augmentation du nombre de femelles) induit par le propyl parabène
à 500 mg/kg dans la nourriture (Mikula et coll., 2009). La raison de cette
différence n’est pas connue et peut être liée soit à une spécificité d’espèce qui
serait étonnante, soit au fait que le dispositif expérimental (voie d’exposition,
durée) est différent de celui utilisé dans les autres études.626
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En conclusion, la majorité des études retrouvent un effet utérotrophique chez
la rate ou la souris du méthyl, butyl, benzyl et isobutyl parabène et du
principal métabolite, le PABA. Des résultats contradictoires sont rapportés en
ce qui concerne l’âge de la puberté. Chez l’animal mâle, une seule équipe a
retrouvé des effets délétères du propyl et butyl parabène. Enfin, l’ensemble des
données disponibles chez les poissons suggèrent que les parabènes présentent
une action œstrogénique in vivo.
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59
Mécanismes d’action

Plusieurs études in vivo ont mis en évidence des effets œstrogéniques des
parabènes (Darbre et coll., 2002 et 2003 ; Vo et Jeung, 2009). L’étude des
mécanismes d’action a été centrée sur la liaison aux récepteurs aux hormones
stéroïdes (ER et AR).

Récepteurs nucléaires : activité œstrogénique

Dès 1998, des études ont mis en évidence la capacité des parabènes à se lier au
récepteur œstrogénique. Les parabènes ont cependant une capacité de liaison
au récepteur des œstrogènes de 10 000, 30 000, 150 000 et 2 500 000 fois plus
faible (respectivement pour le butyl, le propyl, l’éthyl et le méthyl parabène)
que le ligand naturel, le 17b-œstradiol (Routledge et coll., 1998).

Dans un test d’inhibition compétitive, Blair et coll. (2000) ont testé sept
parabènes pour leur capacité à déplacer l’œstradiol tritié du récepteur aux
œstrogènes isolé de l’utérus de rate ovariectomisée : l’éthyl hexyl parabène
était le plus puissant (RBA – relative binding affinity – 0,018 %) suivi par
l’heptyl (0,008 %), le benzyl (0,003 %), le butyl (0,0009 %), le propyl
(0,0006 %), l’éthyl (0,0006 %), et le méthyl parabène (0,0004 %). Pour
comparaison dans cet essai, le bisphénol A avait un RBA de 0,008 %. Des
résultats similaires ont été rapportés par Nishihara et coll. (2000), dans un
test de levure recombinante transfectée avec le gène ERa et utilisant la
b-galactosidase comme gène rapporteur. Dans le test de levure recombinante,
l’intensité de l’activité œstrogénique mesurée augmente avec la longueur de la
chaîne (méthyl<éthyl<propyl<butyl parabène) (Routledge et coll., 1998). Le
PABA, métabolite principal, n’a aucune affinité pour ce récepteur.

De nombreuses études ont étudié l’affinité des parabènes pour le récepteur aux
œstrogènes dans le test de prolifération des cellules issues de la lignée tumorale
mammaire MCF-7 (Darbre et coll., 2002 et 2003 ; Pugazhendhi et coll., 2005 et
2007 ; Van Meeuwen et coll., 2008 ; Sadler et coll., 2009). La capacité de
stimulation est 105 à 107 fois inférieure à celle du 17b-œstradiol (Okubo et
coll., 2001 ; Byford et coll., 2002). L’activité œstrogénique augmente dans
l’ordre méthyl, éthyl, propyl, butyl, isopropyl et isobutyl parabènes ; les RBA
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sont similaires pour les récepteurs alpha et beta (Okubo et coll., 2001). Ces
résultats sont confirmés par Byford et coll. (2002) qui rapportent également
qu’à 10-6 M, les parabènes augmentent l’expression des gènes régulés dans les
cellules MCF-7. Darbre et coll. (2002 et 2003) ont confirmé l’activité œstrogé-
nique de l’isobutyl et du benzyl parabène dans les cellules MCF-7. Ces parabè-
nes augmentent l’expression des gènes régulés par les œstrogènes à des concen-
trations de 10-5 M.

Pugazhendhi et coll. (2007) ont analysé l’expression de 19 881 gènes dans les
cellules MCF-7 après 7 jours d’exposition à 5×10-4 M de méthyl parabène,
10-5 M de n-butyl parabène et 10-8 M de 17b-œstradiol. L’étude a identifié des
gènes sur- ou sous- régulés à la même intensité par les parabènes et le 17b-
œstradiol. Cependant, la majorité des gènes était régulée différemment par les
trois traitements et des différences existaient entre les parabènes eux-mêmes.
De telles différences sont également rapportées par Sadler et coll. (2009).
Ainsi, parmi les gènes régulés par les œstrogènes, seuls 39 % le sont par le
méthyl parabène et 27 % par le butyl parabène. Certains gènes sont régulés de
la même façon par l’œstradiol et les deux parabènes comme le récepteur B de
l’IL17. Certains gènes ne sont régulés que par l’œstradiol (syndecan 2), le
méthyl parabène (connexine 37) ou le butyl parabène (HSPC157).

Pour Terasaka et coll. (2006), la longueur des chaînes alkyles des parabènes
est importante pour l’effet œstrogénique dans les cellules MCF-7. Il existe une
corrélation forte entre l’expression des gènes dépendants des œstrogènes et
ceux induits par le propyl parabène, comparativement au méthyl parabène ou
à l’éthyl parabène. Cet effet a également été rapporté par d’autres groupes
(Gomez et coll., 2005).

Le tableau 59.I présente les relations entre un œstrogène et les parabènes par
différentes méthodes.

Tableau 59.I : Résumé des corrélations entre le 17�-œstradiol et les parabènes
(Terasaka et coll., 2006)

Composé Corrélation avec Gènes
œstrogène dépendant

(coefficient R)

Liaison à ER
(RBA %)a

Test de double hybride
en levure (REC10, M)b

Œstrogène (17�-œstradiol) 0,91c 100 3 × 10−10

Méthyl parabène -0,21 0,0004 4 × 10−4

Éthyl parabène 0,19 0,0006 1 × 10−4

Propyl parabène 0,74 0,0006 1 × 10−5

Butyl parabène 0,60 0,0009 3 × 10−6

a Données Blair et coll. (2000). RBA est l’affinité de liaison relative par rapport à celle du 17�-œstradiol de 10 % ;
b Données Nishihara et coll. (2000). REC10 indique la concentration (M) des parabènes donnant 10 % de l’activité
de 10 nM de 17�-œstradiol, quantifiée par l’activité de la �-galactosidase dans un système de gènes rapporteurs ;
c Moyenne de 9 essais pour 120 gènes (S.D. = 0.024)
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Rajapakse et coll. (2002) ont observé que les combinaisons de xéno-
œstrogènes qui incluent le benzyl parabène, peuvent produire un effet même
si les concentrations de chaque composé sont inférieures à celle requise
lorsqu’ils sont testés isolément.

Une hypothèse concernant l’activité œstrogénique des parabènes a été propo-
sée par Prusakiewicz et coll. (2007). Les auteurs ont rapporté que les parabè-
nes inhibent les sulfotransférases de la peau et des kératinocytes. Ces enzymes
participent au métabolisme des œstrogènes et leur inhibition pourrait
conduire à une augmentation du taux des œstrogènes endogènes. Dans cette
étude, le butyl parabène possédait la plus forte activité inhibitrice.

Récepteur nucléaires : activité anti-androgénique

Une très faible activité anti-androgénique a également été observée in vitro
avec le méthyl, propyl et butyl parabène (Chen et coll., 2007 ; Kim et coll.,
2010).

En conclusion, un certain nombre d’études ont mis en évidence la capacité
des parabènes à se lier au récepteur des œstrogènes avec cependant une
affinité 10 000 à 2 500 000 fois plus faible que le ligand naturel. Dans plu-
sieurs tests, l’intensité de l’activité œstrogénique augmente avec la longueur
de la chaîne (méthyl<éthyl<propyl<butyl parabène).
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60
Études structure-fonction,
études in silico

Les parabènes sont des esters de l’acide 4-hydroxybenzoïque, présentant un
cycle benzénique substitué en para par un groupement ester avec des chaînes
alkyles de taille variable. Ils ont une structure similaire à d’autres produits
connus pour être « œstrogen like » : les alkylphénols.

Relation structure-fonction

Les quatre premiers parabènes de la série (méthyl, éthyl, n-propyl et n-butyl
parabènes) ont des effets œstrogéniques sur les cellules cancéreuses du sein
MCF-7 (Routledge et coll., 1998 ; Byford, et coll., 2002). En particulier, Byford
et ses collaborateurs (2002) ont détecté des effets d’inhibition compétitive
vis-à-vis du 17b-œstradiol (E2) pour des concentrations élevées en parabène
(jusqu’à un million de fois en excès molaire). Si l’E2 a son pic d’activité (dans
les cellules MCF-7) pour des concentrations comprises entre 10-10 et 10-8 M, les
parabènes présentent un maximum dans l’intervalle 10-5 à 10-4 M. Ces quatre
molécules présentent une affinité de liaison (relative binding affinity, RBA) faible
pour le récepteur du ligand naturel, E2, autour de 0,001 % (Byford, et coll.,
2002). Cette affinité augmente avec la longueur de la chaîne alkyle, comme
observé pour le récepteur de l’utérus du rat (Blair et coll., 2000).
L’affinité de liaison est également linéairement corrélée avec l’hydrophobi-
cité, ce qui démontre l’importance de l’interaction faible impliquant le cycle
benzénique (Darbre et coll., 2003).
Des conclusions similaires ont été obtenues dans l’étude fournie par Moro-
hoshi et ses collaborateurs (2005). Dans cette étude in vitro sur 37 produits
chimiques (dont 11 parabènes) présents dans les lotions solaires, 11 composés
(principalement 7 parabènes avec des chaînes alkyles linéaires et ramifiées, et
des benzophénones) présentaient une RBA entre 0,001 et 0,077 % pour le
récepteur alpha aux œstrogènes. Les auteurs suggèrent que l’affinité augmente
avec la longueur et la ramification de la chaîne, ce propos étant en accord
avec des études précédentes (Okubo et coll., 2001).
La littérature ne semble pas présenter d’études dédiées spécifiquement aux
relations QSAR (Quantitative Structure-Activity Relationship) entre la struc-
ture des parabènes et leurs interactions avec les récepteurs endocriniens. En
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revanche, ces molécules font partie des ensembles de training et de test de
plusieurs modèles QSAR pour la RBA des perturbateurs endocriniens
(Dodge, 1998 ; Shi et coll., 2001 ; Lill et coll., 2005 ; Roncaglioni et coll.,
2008). Ces modèles sont caractérisés par un bon accord entre les valeurs
expérimentales et calculées, mais le nombre de parabènes considérés (en
moyenne moins de dix) ne permet pas d’évaluer la fiabilité des modèles pour
cette classe de molécules. À noter qu’il est proposé que l’interaction entre le
substrat et le récepteur est à 50 % stérique et à 50 % électrostatique, suggé-
rant, donc, un rôle équivalent entre la liaison hydrogène et les interactions de
Van Der Waals du cycle.

Modèles in silico

Comme pour les autres ligands du récepteur ER, le groupe hydroxyle des
parabènes peut former une liaison H à l’intérieur de la poche de l’E2 avec le
Glu353 et l’Arg394 (et une molécule d’eau). Cette interaction a été mise en
évidence par des simulations atomistiques (mécanique moléculaire) qui sug-
gèrent des agrégats substrat/récepteur stables (Byford et coll., 2002). La faible
activité in vitro des parabènes a été attribuée à la taille de la molécule petite
par rapport à la poche du récepteur. En effet, les simulations atomistiques
montrent que, à cause de leurs dimensions réduites, deux parabènes (du
méthyl parabène au n-butyl parabène) peuvent entrer à l’intérieur de la poche
du récepteur. Dans ce cas, la deuxième molécule formera une liaison hydro-
gène avec l’His524, située à l’autre extrémité de la poche. À noter que
l’énergie d’interaction de deux parabènes est environ deux fois celle d’un seul,
cela montre la faible répulsion entre les deux ligands. Deux parabènes à
l’intérieur du récepteur peuvent donner lieu à des effets de synergie (Byford et
coll., 2002).

Une étude théorique utilisant des modèles structuraux pour le récepteur et des
méthodes de calculs plus performants (issues de la chimique quantique)
donnent des relations qualitatives entre l’activité et l’énergie d’interaction de
quatre parabènes (méthyl, n-butyl, benzyl et isobutyl parabènes) (Guadar-
rama et coll., 2008), même si les résultats pour le méthyl parabène sont en
contradiction avec l’expérience (Godfrey 2008).

En conclusion, les parabènes présentent une affinité de liaison faible pour le
récepteur des œstrogènes. Cette affinité augmente avec la longueur de la
chaîne alkyle et elle est également linéairement corrélée avec l’hydrophobi-
cité. La faible activité in vitro des parabènes a été attribuée à la petite taille de
la molécule, par rapport à la poche du récepteur, mais deux parabènes (du
méthyl parabène au n-butyl parabène) peuvent entrer à l’intérieur de cette
poche pouvant donner lieu à des effets de synergie.634
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61
Conclusions
et perspectives de recherche

En raison de leurs propriétés antibactérienne et antifongique, les parabènes
sont employés comme conservateurs, en particulier dans les produits cosmé-
tiques et certaines spécialités pharmaceutiques. Pour la première fois en 2004,
ces composés ont été retrouvés intacts dans des tissus adipeux de carcinomes
mammaires. Bien que leur présence dans ces tissus n’implique pas un rôle
fonctionnel dans le développement de la maladie, ces premiers résultats ont
suscité un intérêt important pour ces composés. Depuis, la quantification des
parabènes (libres ou conjugués) dans les urines a été proposée comme biomar-
queur spécifique de leur exposition. Ils ont été retrouvés dans la majorité des
échantillons urinaires de populations nord-américaine et européenne
(n’ayant pas a priori d’exposition atypique connue à ces composés).

L’absorption dermique des parabènes chez l’Homme a été mise en évidence
par de nombreuses études in vitro et in vivo. Les études animales de l’absorp-
tion des parabènes par voie cutanée chez le rat sont à interpréter avec
prudence, compte tenu des différences de capacité métabolique des peaux. Par
voie orale ou assimilée, les études animales (rat, chien, chat et lapin) ont
montré que l’absorption des parabènes est rapide (en heures) et importante.
Quelle que soit l’espèce étudiée, la métabolisation des parabènes aboutit à
l’hydrolyse de ces derniers en acide para-hydroxybenzoïque (PABA) qui est le
métabolite principal. Les parabènes (composés parents) ont également été
retrouvés dans le cerveau, la rate et le pancréas tandis que les métabolites ont
été détectés dans le foie et les reins. Chez la femelle gestante, l’éthyl et le butyl
parabènes peuvent se concentrer (jusqu’à 10 fois) dans le liquide amniotique.
Les quelques études réalisées chez l’homme par voie orale montrent des
résultats similaires : absorption rapide, métabolisation importante et rapide et
forte excrétion. Finalement, les voies d’exposition à ces composés par absorp-
tion dermique et par ingestion sont à considérer pour expliquer l’imprégna-
tion de la population générale.

Dès 1998, des études in vitro s’intéressant aux mécanismes d’action de ces
composés ont mis en évidence la capacité des parabènes à se lier au récepteur
œstrogénique, et cette activité œstrogénique serait fonction de la longueur
des chaînes alkyles de différents parabènes (méthyl, éthyl, propyl, butyl). Une
activité anti-androgénique a également été observée plus récemment in vitro
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avec les méthyl, propyl et butyl parabènes. Enfin, les parabènes pourraient
exercer une activité « indirecte » de perturbation endocrine par l’inhibition
des sulfotransférases, enzymes nécessaires à la régulation de l’action des œstro-
gènes in vivo.

Les études in vivo chez les mammifères ont été réalisées principalement chez le
rat et la souris, par administration par voie orale ou sous-cutanée, sur des
animaux jeunes. Chez le mâle, aucun effet sur les fonctions reproductives n’a
été observé pour les méthyl et éthyl parabènes. Pour les propyl et butyl
parabènes, les résultats apparaissent controversés et contradictoires en par-
ticulier pour le butyl parabène. La plupart des études chez la femelle
s’appuient sur des animaux immatures ou ovariectomisés et ont montré des
résultats variables : des effets utérotrophiques pour chacun des parabènes et
pour le PABA ainsi qu’une absence d’effet ont pu être observés. Trop peu
d’études animales se sont intéressées à ce jour aux expositions in utero à ces
composés. Chez les poissons, l’ensemble des données disponibles suggère que
les parabènes présentent une action œstrogénique in vivo (induction de la
vitellogénine et/ou des choriogénines par les parabènes chez la truite, le
medaka et le vairon).

Peu d’études épidémiologiques existent à ce jour, en particulier en raison du
développement récent des méthodes de dosages chimiques des parabènes dans
les matrices biologiques permettant de mesurer l’exposition humaine à ces
composés. Ces données épidémiologiques se sont intéressées à la qualité
spermatique et au risque de cancer du sein (exposition mesurée par l’usage de
déodorants ou d’anti-transpirants). Elles sont à ce jour insuffisantes et ne
permettent ni d’écarter clairement un impact de l’exposition humaine aux
parabènes, ni d’apporter de la plausibilité à cet impact possible sur la santé
reproductive humaine.

Aujourd’hui, d’autres études épidémiologiques, en particulier longitudinales
caractérisant les expositions dès la vie intra-utérine, doivent être encoura-
gées, ainsi que des études chez l’animal prenant en compte la réalité des
expositions humaines à des mélanges de parabènes (ceux observés majoritai-
rement dans les produits cosmétiques et les médicaments). Bien que certains
résultats chez l’animal puissent paraître rassurants en particulier pour l’éthyl
et le méthyl parabènes quant à la santé reproductive humaine, de nombreuses
questions restent encore inabordées. L’impact d’une exposition in utero aux
parabènes est mal déterminé malgré la présence de ces composés démontrée
dans le liquide amniotique (rat). Il concerne aussi bien le développement des
organes reproducteurs, que la croissance intra-utérine et le développement
neuropsychologique et comportemental des enfants, qui sont hors du champ
de l’expertise actuelle mais pour lesquels des études existent. L’exposition
régulière à faible dose et à long terme à ces composés est encore trop peu
étudiée ; elle correspond pourtant à une réalité d’exposition (par l’usage
quotidien de crèmes par exemple). Le potentiel de bioaccumulation de ces
composés et l’impact possible sur la reproduction et les organes reproducteurs638
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doivent être évalués. Enfin, l’évaluation de la reprotoxicité des parabènes doit
pouvoir prendre en compte le cumul possible d’autres composés ayant une
activité de perturbation endocrinienne et qui sont associés aux parabènes
dans les produits cosmétiques (comme certains phtalates par exemple) ou
médicamenteux.
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Synthèse

Selon un certain nombre d’études, une augmentation de la prévalence des
troubles du versant masculin de la fonction de reproduction a été observée
dans plusieurs pays occidentaux au cours des dernières décennies. Les données
les mieux documentées concernent le cancer du testicule.

Il a été montré de manière non ambiguë que l’incidence du cancer du tes-
ticule, le cancer le plus fréquent chez l’homme jeune, a augmenté depuis plus
de 50 ans dans de nombreux pays d’Europe. Cet accroissement est de 0,1 à
0,2 cas pour 100 000 personne-année, conduisant à un doublement de l’inci-
dence dans les pays européens depuis 1970. En France, on observe une
élévation moyenne de 2,5 % par an sur la période 1980-2005. En 2010, le taux
d’incidence en France est estimé à 7 cas pour 100 000 personne-année. Cette
élévation ne peut être expliquée ni par un vieillissement de la population ni
par une évolution des pratiques de dépistage.

Deux types de malformations relativement fréquentes, l’hypospadias (anoma-
lies des voies génitales externes mâles) et la cryptorchidie (anomalie de la
descente testiculaire constatée à la naissance) semblent également en aug-
mentation ; les données issues des registres sont cependant moins fiables que
pour le cancer du testicule et les études ponctuelles sont en nombre limité.
D’importantes variations géographiques sont constatées. Les données dispo-
nibles en France montrent une nette augmentation de l’incidence de l’hypo-
spadias depuis la fin des années 1970 jusqu’au début des années 2000. Pour la
cryptorchidie, il n’y a pas de données suffisantes en France permettant d’esti-
mer son évolution.

Parallèlement, une baisse de la concentration spermatique a été rapportée en
Amérique du Nord et en Europe. En France, les études menées à partir des
données des Centres d’études et de conservation des œufs et du sperme
(Cecos) indiquent également dans certaines régions, une baisse significative
de la concentration spermatique et une baisse de la mobilité des spermato-
zoïdes morphologiquement normaux. Globalement, la détérioration tempo-
relle de plusieurs caractéristiques spermatiques peut être considérée comme
plausible dans certains pays industrialisés.

Les connaissances sur les évolutions temporelles de la fertilité des couples sont
beaucoup plus limitées. Les quelques études fondées sur des indicateurs tels
que la fécondabilité (estimée à partir du délai nécessaire pour concevoir), et
qui avaient souvent des limitations méthodologiques, ne montrent pas de
modification dans le temps de la fertilité des couples dans certaines zones de la
Suède, du Danemark ou du Royaume-Uni. Des travaux indirects indiquent
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qu’une détérioration des caractéristiques spermatiques aurait pu avoir un
impact sur la proportion de couples souffrant d’infécondité involontaire ou
éligibles pour une assistance médicale à la procréation. Dans l’ensemble, ces
travaux ne permettent pas d’apporter de conclusion forte concernant l’évolu-
tion temporelle de la fertilité des couples au cours des dernières décennies
dans les pays industrialisés. En l’absence de système de surveillance de la
fertilité dans la plupart de ces pays, une réponse à cette question est peu
susceptible d’être apportée prochainement.

Au début des années 2000, l’équipe du professeur Skakkebaek à Copenhague
a formulé l’hypothèse que la survenue d’un cancer du testicule, une altération
de la production et de la qualité spermatique, la cryptorchidie et l’hypospadias
pouvaient avoir une origine et des causes communes résultant d’une perturba-
tion du développement du testicule pendant la vie fœtale. Le concept de
« syndrome de dysgénésie testiculaire » qui a été proposé, reste cependant
controversé.

Chez les filles, dans les pays occidentaux, l’observation la plus marquante
concerne la tendance séculaire à une puberté plus précoce. La courbe de cette
évolution varie d’un pays à l’autre. D’après les données norvégiennes, finlan-
daises et américaines, une diminution est estimée à 0,3 an par décennie ; en
France, une diminution de 0,18 an par décennie est observée.

En l’absence de données historiques sur les expositions environnementales à
l’échelle des populations, les études descriptives sur les évolutions temporelles
de la fonction de reproduction ne permettent pas d’explorer les causes de ces
évolutions. De nombreuses études étiologiques ont été réalisées pour tenter
d’expliquer les différences observées entre individus ; ces études ne peuvent
qu’indirectement renseigner les variations. À l’heure actuelle, c’est pour les
facteurs tels que le tabagisme (à l’âge adulte ou subi durant la vie intra-
utérine), pour certaines expositions professionnelles et pour les polluants les
plus persistants dans l’organisme que les données suggérant un impact éven-
tuel sur la fonction de reproduction sont les plus complètes. Pour analyser
l’impact d’une exposition à des composés chimiques sur la santé reproductive,
de nombreux travaux en toxicologie animale et en épidémiologie ont été
conduits dans différents contextes de recherche ou d’évaluation de risque. La
transposition des résultats des travaux d’une espèce à une autre implique une
connaissance des similitudes et des différences dans les différentes étapes du
développement de la fonction de reproduction.

Fonction de reproduction et différences entre les espèces

Chez tous les vertébrés, le testicule et l’ovaire se développent à partir d’une
ébauche embryonnaire initialement bipotentielle mâle et femelle. À diffé-
rents moments de son développement, variables en fonction des espèces, cette642
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ébauche évolue vers une différenciation mâle ou femelle selon son patrimoine
génétique (mammifères, oiseaux) ou des facteurs environnementaux comme
la température ou le comportement (certains reptiles et poissons). On dis-
tingue donc une détermination génétique du sexe et une détermination
environnementale. Il est important de prendre en considération ces différents
modes de différenciation sexuelle pour évaluer les effets de facteurs environ-
nementaux comme les perturbateurs endocriniens. Une modification du
milieu aura plus de conséquences chez les poissons et les reptiles que dans
d’autres espèces de vertébrés.

Chez les mammifères, le sexe est déterminé génétiquement à la fécondation
selon que le spermatozoïde est porteur ou non du chromosome Y. Le gène SRY
sur le chromosome Y induit la différenciation mâle des cellules somatiques de
la gonade en cellules de Sertoli. Chez la femelle, en l’absence de Y, la
différenciation de l’ovaire s’effectue à partir de la gonade bipotentielle. Le
développement fœtal et néonatal des gonades est une phase particulièrement
sensible, et toute substance chimique capable de perturber ces étapes précoces
aura des répercussions sur la fonction de reproduction.

En fonction du sexe, les gonades se différencient pour produire des gamètes
(gamétogenèse des cellules germinales) et synthétiser des hormones (stéroïdo-
genèse) sous l’effet desquelles le tractus génital interne et externe va évoluer
pour permettre la reproduction : mise en place d’un appareil reproducteur
accordé au sexe de la gonade qui assurera les fonctions de maturation des
gamètes, insémination, fécondation, gestation ou parturition.

Chez les mâles, la stéroïdogenèse débute pendant la vie fœtale dans toutes les
espèces, alors que chez les femelles, sa mise en route varie selon les espèces.
Ainsi, les espèces avec un système hormonal actif pendant la vie fœtale
(ruminants, espèce humaine) pourraient être plus sensibles aux effets par
exemple des perturbateurs endocriniens. Très précocement, le testicule fœtal
sécrète deux types d’hormones : l’hormone anti-mullérienne sécrétée par les
cellules de Sertoli et la testostérone sécrétée par les cellules de Leydig. La
testostérone est responsable de la différenciation des voies génitales mâles. La
protéine Insulin-like 3 (INSL3), produite par les cellules de Leydig fœtales et
adultes, est responsable du développement du gubernaculum impliqué dans la
descente des testicules.

Chez les mammifères, les gonades se forment pendant la vie intra-utérine au
cours du premier tiers de la gestation. Il existe un décalage dans le temps entre
la différenciation mâle et femelle. La différenciation testiculaire est plus
précoce que la différenciation ovarienne. Cela implique qu’une exposition à
un perturbateur endocrinien à un moment donné du développement in utero
n’aura pas les mêmes effets chez un fœtus mâle ou femelle.

La différenciation du tractus génital mâle est beaucoup plus dépendante de la
production d’hormones que ne l’est celui de la femelle. En effet, les ovaires du
fœtus ne sont pas indispensables à la féminisation de l’organisme alors que les
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testicules le sont pour la masculinisation. Cela est à prendre en considération
pour comprendre pourquoi certaines substances induisent des effets plus mar-
qués chez le mâle que chez la femelle. Tout dérèglement de la fonction
hormonale précoce aura certainement des conséquences plus marquées chez
le mâle que chez la femelle.

Diagramme représentant les principales périodes du development du tractus
génital mâle chez l’homme et le rat, en relation avec le niveau de production
de testostérone (d’après Welsh et coll., 2008)

En revanche, la disparition ou la diminution brutale d’un grand nombre de
cellules germinales aura des répercussions sur la différenciation de l’ovaire
alors que l’absence de spermatogonies n’influence pas la différenciation du
testicule.

Le stock de follicules primordiaux formé dans l’ovaire fœtal, est fixe et déter-
miné pour toute la vie reproductive de la femelle tandis que la spermato-
genèse produit des gamètes de façon continue, de la puberté à la sénescence,
chez le mâle. Toute altération quantitative des cellules germinales survenue
très tôt chez la femelle sera donc irréversible et peut avoir des effets à très long
terme (20 à 30 ans) sur la fertilité. Chez le mâle, ce sont les altérations
qualitatives qui risquent d’avoir des effets à long terme.644
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Les différentes étapes du développement ovarien et testiculaire, bien que globa-
lement similaires chez tous les mammifères, présentent des variations impor-
tantes entre espèces et ne se déroulent pas pendant des périodes similaires.
Ainsi par exemple, la formation des follicules débute dans l’ovaire pendant la
vie fœtale chez l’être humain et pendant la vie postnatale chez les rongeurs.
Cependant, les rongeurs sont le plus souvent utilisés comme modèles en toxico-
logie de la reproduction.

Il existe également des différences physiologiques (et pathologiques) au
niveau du développement et de la fonction reproductive entre mammifères
qui rendent l’extrapolation entre rongeurs et espèce humaine parfois difficile.
Ainsi, l’ouverture vaginale qui signe le début de la puberté chez la souris
n’existe pas chez les primates. À l’inverse, l’endométriose est une pathologie
spécifique des primates.

Par ailleurs, les rongeurs sont des animaux polyovulants : à chaque cycle une
dizaine, voire plus, de follicules vont arriver à l’ovulation et une dizaine
d’ovocytes seront produits. Les mécanismes qui régulent la folliculogenèse et
l’ovulation sont donc différents chez le rat ou la souris et dans les espèces
monoovulantes comme l’homme ou les ruminants.

Les rongeurs naissent beaucoup plus immatures que la plupart des autres
mammifères, ce qui limite l’extrapolation des expositions reçues après la
naissance. La période néonatale des rongeurs correspond du point de vue du
développement à la fin de la grossesse chez l’homme. En conséquence, la
période où ont lieu, par exemple, la folliculogenèse ovarienne, ou le dévelop-
pement du système nerveux central diffère entre l’homme et le rat, de sorte
que des perturbations durant la gestation auront plus d’impact sur ces deux
mécanismes chez l’homme que chez les rongeurs.

Comparaison des périodes de différenciation ovarienne chez différents mam-
mifères (d’après Monniaux et coll., 2009)
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Chez l’homme, le testicule, comme toutes les glandes endocrines, est sous le
contrôle du complexe hypothalamo-hypophysaire. La gonadotrophine
(GnRH) libérée par l’hypothalamus stimule la sécrétion de deux hormones
hypophysaires : la folliculostimuline (FSH) et l’hormone luthéinisante (LH).
La FSH agissant sur les cellules de Sertoli, participe à l’initiation de la
spermatogenèse. À la puberté, la LH augmente la production de testostérone
qui agit directement sur les cellules de Sertoli pour assurer le bon déroulement
de la spermatogenèse.

Chez la femme, les ovaires sécrètent deux hormones, l’œstradiol et la proges-
térone. Au cours de la folliculogenèse, les cellules de la granulosa (qui ont la
même origine que les cellules de Sertoli) deviennent sensibles à la FSH et
vont continuer à se multiplier et à se différencier (comme les cellules de
Leydig chez le mâle). Les androgènes sécrétés diffusent dans les cellules de la
granulosa et, sous l’influence de la FSH, sont transformés en œstradiol. La
différenciation des cellules de la granulosa produit également le liquide fol-
liculaire et le follicule devient le follicule à antrum. La sécrétion brutale de
LH déclenche la maturation finale de l’ovocyte et l’ovulation.

L’extrapolation des résultats obtenus chez les rongeurs (souris, rat) à l’homme
exige de la prudence et doit prendre en compte les différences chronologiques
et physiologiques qui existent entre les deux espèces. D’autres animaux appa-
raissent plus pertinents que les rongeurs, notamment ceux, comme par exem-
ple les ruminants qui présentent de longues durées de gestation et de vie, qui
sont mono-ovulants et ne portent qu’un seul petit par portée.

Les effets d’exposition in utero à des substances chimiques peuvent se révéler à
très long terme ou parfois s’atténuer avec le temps. Il est donc indispensable
de réaliser des études longitudinales avec plusieurs moments d’investigation
(à la naissance, au sevrage, à la puberté, à l’âge adulte). L’intervalle de temps
entre l’arrêt de l’exposition et le moment de l’étude doit être pris en compte
car il peut expliquer une partie des résultats contradictoires de la littérature
scientifique.

Devenir d’un xénobiotique dans l’organisme

Le devenir d’un xénobiotique dans l’organisme peut se schématiser selon
quatre étapes majeures : absorption ; distribution (avec stockage éventuel
dans des organes ou des tissus cibles) ; biotransformation de la substance
absorbée ; élimination.
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Principales étapes pharmacocinétiques

L’absorption dépend en premier lieu des propriétés physico-chimiques de la
substance elle-même, à savoir sa masse moléculaire, son degré d’ionisation, sa
réactivité, sa solubilité. Les agents chimiques lipophiles sont mieux à même
de traverser une membrane dont les constituants sont pour l’essentiel des
lipides. Toutefois, en particulier au niveau de l’intestin, les substances très
lipophiles sont moins bien absorbées en raison de la difficulté à former une
solution ou une émulsion dans la lumière intestinale. La relation entre la dose
externe et interne dépend donc en grande partie du niveau d’absorption, qui
peut être lui-même affecté par le caractère lipophile de la substance ou encore,
pour certains composés, de l’efficacité des systèmes de pompe à efflux tels que
les P-glycoprotéines.

La différence entre l’absorption orale (c’est-à-dire la présence dans la paroi
intestinale et la veine porte) et la biodisponibilité (c’est-à-dire la présence
dans le sang systémique et dans les tissus) peut, entre autres facteurs, provenir
de la dégradation chimique liée au métabolisme dans la paroi intestinale, de
l’efflux vers la lumière intestinale ou encore du métabolisme présystémique
dans le foie.

Bien que certaines barrières membranaires soient moins perméables que
d’autres, les mécanismes de diffusion obéissent, de façon générale aux mêmes
règles que celles qui régissent l’absorption et dépendent en premier lieu des
caractéristiques physico-chimiques du xénobiotique. Le franchissement de la
barrière placentaire est à examiner avec attention car la vie fœtale constitue
une période particulièrement sensible du développement. Si l’exposition du
fœtus aux œstrogènes maternels est limitée en raison de leur liaison à
l’a-fœtoprotéine (protéine qui n’est normalement produite que par le fœtus
au cours de son développement), nombre de substances chimiques (étiquetées
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comme perturbateurs endocriniens) sont beaucoup moins affines à cette pro-
téine et se retrouvent de ce fait facilement dans la circulation fœtale. C’est ce
qui semble se passer pour le bisphénol A.

Afin de pouvoir être excrétées dans l’urine ou dans la bile, les molécules
doivent être hydrosolubles. La transformation chimique du xénobiotique est
essentiellement catalysée par des enzymes qui fonctionnent avec des
co-facteurs endogènes. Conceptuellement, ce processus a été séparé en deux
phases au cours desquelles le xénobiotique est oxydé, réduit ou hydrolysé
(phase I) et/ou conjugué à l’acide glucuronique, à un groupement sulfate ou
acétate, au glutathion ou encore à un acide aminé (phase II). Ces réactions
prennent en charge non seulement les xénobiotiques, mais également les
composés endogènes comme les stéroïdes, les prostaglandines ou encore cer-
taines vitamines.

Les monooxygénases à cytochrome P450 (CYP), enzymes membranaires loca-
lisées dans le réticulum endoplasmique, jouent un rôle majeur dans le méta-
bolisme des xénobiotiques. On dénombre une soixantaine de CYP différents
chez l’homme et une douzaine d’entre eux sont utilisés dans le métabolisme
des xénobiotiques, parmi lesquels les formes 1A1/2, 2C9, 2C19, 2D6 et 3A4
sont les plus fréquemment impliquées. Une induction du CYP2C19 (aroma-
tase) peut favoriser une surproduction d’œstrogènes et des effets féminisants.
Un polymorphisme génétique, fréquent pour les formes 2C9, 2C19 et 2D6, se
traduit par des différences interindividuelles de susceptibilité à l’action des
toxiques.

Les réactions de phase II les plus fréquemment utilisées par l’organisme sont la
glucuronidation et la conjugaison au glutathion et au groupement sulfate.
Même si un grand nombre de tissus peuvent exprimer des enzymes de
biotransformation, c’est le foie qui est l’organe principal du métabolisme. Il
est toutefois possible que certaines isoformes particulières soient spécifi-
quement exprimées dans un tissu extra-hépatique. C’est par exemple le cas de
l’aromatase qui chez l’adulte est exprimée dans les ovaires, le placenta, le tissu
adipeux, l’os ou dans une moindre mesure, le testicule, mais non dans le foie,
alors que les niveaux d’expression sont très élevés dans le foie fœtal.

Les voies de bioactivation passent le plus souvent par la production d’un
métabolite ayant une affinité ou une activité bien plus forte que la substance
initiale vis-à-vis d’une protéine de transport ou d’un récepteur nucléaire.
Ainsi, des substances, inactives dans leur état initial, peuvent devenir œstro-
géniques après l’intervention d’une enzyme, généralement un cytochrome
P450, (il en est ainsi pour les phtalates, les composés polybromés...).
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Voies de bioactivation/détoxication des xénobiotiques

Une fois formés, les métabolites sont excrétés dans l’urine par le rein ou
éliminés dans les fèces via la bile. L’excrétion dans le lait maternel peut
également intervenir de façon substantielle, comme cela a été montré pour les
composés polybromés (PBDE), les phtalates ou le bisphénol A. Générale-
ment, les rongeurs excrètent davantage de métabolites par voie biliaire que le
chien, le singe ou l’homme. Cela est dû à des différences entre espèces dans le
seuil d’excrétion biliaire des métabolites. Après avoir été éliminés dans la bile,
les conjugués glucuronides et sulfates peuvent facilement être hydrolysés dans
le tube digestif. Les produits de biotransformation ainsi libérés sont ensuite
réabsorbés par l’intestin et de nouveau métabolisés au niveau du foie. On
parle alors de cycle entéro-hépatique, dont la conséquence première est une
augmentation du temps de séjour du xénobiotique dans l’organisme.

Bisphénol A

Le 4,4-isopropylidènediphénol, plus couramment appelé bisphénol A (ou
BPA), est un composé chimique de synthèse utilisé notamment dans la fabrica-
tion industrielle des plastiques de type polycarbonates et de celle des résines
époxy.

Structure chimique du bisphénol A
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Les polycarbonates sont présents dans un grand nombre d’objets courants
(CD, lunettes, certaines bouteilles plastiques, biberons) ; on retrouve les
résines époxy dans les revêtements intérieurs des boîtes de conserve ou les
amalgames dentaires. Le bisphénol A entre également dans la composition du
PVC et de certains plastifiants ainsi que dans les papiers thermosensibles
(délivrés par exemple par les caisses enregistreuses).

Le bisphénol A est actuellement classé en tant que substance reprotoxique de
catégorie 329. Les évaluations de risque réalisées à la demande des agences
sanitaires internationales (EFSA en Europe) ont conduit à définir une dose
journalière tolérable de 50 µg de bisphénol A par kg de poids corporel et par
jour, soit 2,5 mg par jour pour un individu de 50 kg. Depuis juillet 2010, la
fabrication, l’importation, l’exportation et la mise sur le marché à titre gratuit
ou onéreux de biberons produits à base de bisphénol A sont suspendues en
France jusqu’à l’adoption par l’Agence française (Anses, Agence nationale de
sécurité sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du travail) d’un
avis motivé autorisant éventuellement à nouveau ces opérations30.

Au cours des dernières années, un nombre croissant de travaux menés dans
des laboratoires de recherche académiques ont documenté des effets divers du
bisphénol A sur la reproduction.

Exposition

Selon les agences sanitaires internationales, la principale source d’exposition
de la population générale est alimentaire. Elle résulte du passage du bisphé-
nol A dans l’aliment ou la boisson à partir des polymères plastiques et résines
époxy utilisés pour les emballer ou les contenir.

Chez l’adulte, certains auteurs estiment que la consommation de boissons
contenues dans des bouteilles en polycarbonates, d’aliments en conserve ou
de denrées chauffées au four à micro-ondes dans leur emballage, entraîne une
ingestion moyenne de 0,1 µg de bisphénol A par kg de poids corporel et par
jour.

Dans son avis de janvier 2010, l’Afssa estime, d’après les données de la
littérature, que l’exposition des nourrissons résultant à la fois du biberon et de
l’emballage du lait maternisé se situerait entre 0,2 et 2 µg de bisphénol A par
kg de poids corporel et par jour. Des données similaires sont présentées dans
un récent rapport (Joint FAO/WHO Expert Meeting to Review Toxicological
and Health Aspects of Bisphenol A Summary Report 1-5 novembre 2010)31.

29. Reprotoxique de catégorie 3 : substance jugée « préoccupante pour la fertilité de l’espèce
humaine » en raison « d’effets toxiques possibles » mais non démontrés sur la reproduction
30. LOI n° 2010-729 du 30 juin 2010
31. ftp://ftp.fao.org/ag/agn/agns/BPA_Summary_Report.pdf650
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La manipulation de papiers thermosensibles (délivrés par les caisses enregis-
treuses) ou l’inhalation de poussières contaminées par le bisphénol A, pour-
raient constituer d’autres sources de contamination en particulier pour cer-
taines populations. Par ailleurs, des dérivés du bisphénol A utilisés en tant
que composites dentaires induisent des taux salivaires élevés en bisphénol A
chez les patients. Ceci suggère que plusieurs voies d’exposition ou encore
l’exposition à certains dérivés du bisphénol A doivent être envisagées.

Les mesures de bisphénol A effectuées dans le sang, l’urine, le lait maternel et
d’autres tissus indiquent que plus de 90 % des personnes vivant dans les pays
occidentaux sont exposées à des niveaux détectables de bisphénol A. Des
taux supérieurs à la limite de détection de 0,5 µg/l ont été retrouvés dans le
placenta, le liquide amniotique et le fœtus chez les rongeurs et dans l’espèce
humaine. Le bisphénol A est donc capable de passer la barrière placentaire et
d’atteindre le fœtus.

D’après une étude allemande, les enfants (3-5 ans) constituent le sous-groupe
présentant la plus forte imprégnation, avec un taux urinaire moyen de 3,5 µg/l.
En France, les taux urinaires dans un échantillon de femmes le jour de l’accou-
chement en bisphénol A total et libre sont en valeur médiane égales à 2,9 et
0,5 µg/g de créatinine respectivement et le ratio bisphénol A libre/bisphénol A
total est de 0,17.

Les niveaux d’exposition chez l’adulte comme chez l’enfant estimés à partir
des taux urinaires correspondent à une exposition inférieure à la dose journa-
lière tolérable de 50 µg/kg/j.

Chez l’homme adulte, le bisphénol A absorbé par voie digestive est éliminé
rapidement dans l’urine sous forme de BPA-glucuronide. La demi-vie plasma-
tique est de l’ordre de 4-6 h. Dans le contexte d’une expostion ponctuelle, une
grande partie du BPA est éliminée en 24 h. Des valeurs semblables ont été
récemment rapportées chez les rongeurs et le singe.

Les extrapolations des données de pharmacocinétique de l’animal à l’homme
sont délicates en raison d’importantes différences interespèces dans les proces-
sus d’élimination. Des polymorphismes des enzymes de conjugaison chez
l’homme pourraient entraîner d’importantes variations individuelles dans la
capacité de détoxication. Enfin, des processus de déconjugaison des métabo-
lites (libérant du bisphénol A) pourraient intervenir dans certains organes
cibles.

Études épidémiologiques

Peu d’études épidémiologiques ont évalué, à court et à long terme, les effets
d’une exposition au bisphénol A sur la fonction de reproduction.

Une étude menée en Chine entre 2004 et 2008 a montré, chez des travailleurs
fabriquant des produits à base de bisphénol A, que cette exposition au BPA
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(environ 50 fois plus élevée qu’en population générale) était associée à une
augmentation des troubles déclarés de leur fonction sexuelle (trouble de
l’érection, insatisfaction sexuelle). Une seconde publication des mêmes
auteurs suggère qu’une association pourrait exister chez des travailleurs non
exposés à leur poste de travail entre des niveaux de BPA comparables à ceux
de la population générale et l’expression d’une « insatisfaction sexuelle ».

En 2010, deux études ont rapporté chez des hommes consultant pour inferti-
lité ou partenaires de femmes enceintes, des modifications du taux des hor-
mones impliquées dans la reproduction en association avec des niveaux
urinaires plus élevés de bisphénol A.

Deux études ont montré une diminution de la concentration spermatique en
association avec les taux urinaires de bisphénol A, taux correspondant à ceux
rencontrés en population générale. Une autre étude réalisée chez des hommes
féconds n’a pas trouvé d’association. Aucune étude longitudinale n’a encore
été conduite sur la question, et il n’y a pas non plus de donnée humaine
concernant l’impact de l’exposition au bisphénol A durant la vie intra-
utérine sur la fonction de reproduction à l’âge adulte. Au total, très peu
d’études ont été réalisées et on ne peut pas considérer que le bisphénol A, aux
doses auxquelles la population générale est exposée, soit sans danger pour le
versant masculin de la fonction de reproduction.

À l’heure actuelle, les études réalisées chez la femme sur le risque de cancer du
sein ou d’endométriose reposent toutes sur une approche rétrospective (par-
ticulièrement limitée pour un composé non persistant comme le bisphénol A)
et des populations cliniques de convenance, sans plan d’échantillonnage
précis et ne sont donc pas informatives.

Études chez l’animal

Les deux principales études de toxicité menées chez le rat et la souris selon les
lignes directrices de l’OCDE (Organisation de coopération et de développe-
ment économique) n’ont pas mis en évidence d’effets significatifs sur la
reproduction chez les mâles, les femelles et leur descendance, après une
exposition au bisphénol A dès la gestation et sur plusieurs générations, à des
doses comparables à une exposition environnementale chez l’homme (entre
3 µg/kg/j et 300 mg/kg/j).

Cependant, au cours des dernières années, plusieurs travaux réalisés dans des
laboratoires de recherche académiques sur différentes souches de rats et de
souris, et à partir de protocoles expérimentaux diversifiés, ont attiré l’atten-
tion sur des effets peu étudiés jusqu’alors et surtout sur des périodes d’exposi-
tion particulières. Ces études mettent l’accent sur les conséquences d’une
exposition au bisphénol A in utero et pendant la lactation, susceptible d’inter-
férer directement avec le développement de l’embryon, puis du nouveau-né et
d’engendrer des effets à long terme sur la reproduction du jeune et de l’adulte
(mâle ou femelle).652
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Chez le rat et la souris mâle, après exposition pendant la gestation et la
période postnatale, plusieurs études révèlent des effets du bisphénol A sur
l’appareil génital (hypotrophie testiculaire, hypertrophie prostatique, dis-
tance anogénitale plus courte, retard à la séparation du prépuce...), sur la
production de spermatozoïdes, sur le taux des hormones mâles et sur la fertilité
(diminution de la taille des portées...) avec des doses de l’ordre de quelques
µg/kg/j. Ces résultats n’ont pas été retrouvés dans toutes les études.

Chez le rat et la souris femelle après exposition pendant la gestation et la
période postnatale, le bisphénol A peut induire une puberté précoce, des
altérations de l’utérus, du vagin, de l’ovaire, de l’endomètre (effets apparais-
sant pour des doses variant de 0,2 à 500 µg/kg/j selon les espèces et lignées
utilisées).

Par ailleurs, après une exposition in utero, des anomalies du comportement
maternel et du comportement sexuel sont observées dans les deux sexes.

La transmission à la descendance de certains de ces effets chez les rongeurs
exposés suggère que le bisphénol A peut induire des altérations de l’informa-
tion épigénétique et perturber l’expression de gènes. Ces études posent le
problème de la transmission des effets délétères aux générations suivantes.
Ceci justifie que les études longitudinales soient poursuivies sur plusieurs
générations.

Enfin, les études réalisées dans plusieurs lignées d’une même espèce de ron-
geurs, montrent des variabilités intra espèce (et inter individu) de réponse au
bisphénol A. Ces variabilités sont le reflet du polymorphisme génétique et
pourraient également être attribuées à des expositions antérieures subies au
cours des différentes phases de la vie. Le fait que les altérations ne soient pas
retrouvées dans toutes les études et la mise en évidence de sensibilité variable
de certaines lignées ne peut pas constituer des arguments en faveur de
l’absence d’effets ; ceci doit inciter à comprendre comment des facteurs géné-
tiques et environnementaux peuvent moduler la réponse au bisphénol A.

Chez les vertébrés aquatiques, le BPA peut modifier l’action des hormones
sexuelles et provoquer des inversions partielles du sexe ainsi que des anoma-
lies du développement embryonnaire, à des doses compatibles avec les quan-
tités retrouvées dans certaines rivières.

Organes et tissus cibles

L’exposition au bisphénol A pendant la phase de constitution des organes au
cours de la gestation semble particulièrement critique.

Pour l’appareil reproducteur femelle, l’exposition au BPA pendant la phase de
constitution du tissu mammaire in utero peut modifier le développement de
cet organe (à des doses de 0,25 µg/kg/j), augmenter sa sensibilité aux œstro-
gènes durant la puberté et conduire à l’apparition de lésions précancéreuses (à
des doses de 25 ou 250 µg/kg/j).
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De même, la période fœtale ou néonatale semble constituer une période
critique au cours de laquelle une exposition au bisphénol A pourrait altérer le
développement de la prostate et favoriser l’apparition de lésions précancé-
reuses (avec des doses de 10 à 20 µg/kg/j).

La survenue de cancers hormonodépendants (sein ou prostate), de type carci-
nome semble être favorisée par une altération, due au BPA, dans le dévelop-
pement de l’organe.

Le risque tumoral serait ensuite accru par une exposition à l’âge adulte aux
hormones ou à des cancérogènes environnementaux.

Un lien entre une exposition au bisphénol A in utero et des lésions de
l’endomètre (de type endométriose) est suspecté.

Phtalates

Les phtalates sont le produit d’estérification d’un acide phtalique avec un ou
plusieurs alcools. On distingue des esters phtaliques dont les deux fonctions
acides sont estérifiées par le même alcool (DEHP, DBP), ou par des alcools
différents (BBP) ou encore par des alcools de type oxo (DINP, DIDP).

Structure chimique de base des phtalates
R1, R2 = C2H5 : DEP Diéthyl-phtalate ;
R1, R2 = C8H17 : DEHP Di(2-éthyl-hexyl)-phtalate
R1, R2 = C4H9 : DBP Dibutyl-phtalate
R1, R2 = C9H20 : DINP Diisononyl-phtalate
R1, R2 = C4H9, C7H7 : BBP Butylbenzyl-phtalate

Parmi les phtalates les plus fréquemment utilisés, outre le DEHP, mention-
nons le BBP, le DBP, le DEP et le DINP.

Les phtalates sont retrouvés dans plusieurs produits utilisés couramment tels
les adhésifs, les revêtements de sol en vinyle, les huiles lubrifiantes, les
condensateurs électriques, les détergents, les solvants, les produits pharma-
ceutiques, les fils et les câbles électriques et les produits cosmétiques (parfums,
déodorants, lotions après rasage, shampooings, aérosols pour cheveux, vernis654
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à ongles...). La particularité des phtalates utilisés en plasturgie tient au fait
qu’ils ne sont pas liés de manière covalente aux polymères auxquels ils confè-
rent leur souplesse. Ils peuvent donc facilement migrer dans les matériaux
d’emballages et être relargués dans le milieu environnant, en particulier
lorsque les plastiques qui en contiennent sont soumis à des températures
élevées.

Des interdictions et restriction d’usage ont été promulguées par la Commis-
sion européenne : dans les préparations à destination du grand public (pein-
tures et colles...), tous les phtalates classés CMR1 et 2 sont interdits ; concer-
nant les articles, interdiction du DEHP, DBP et BBP dans la production des
jouets et les articles pour enfants ; interdiction du DINP, DIDP et DNOP
(di-n-octyl phtalate) pour les jouets des enfants de moins de trois ans. Les
phtalates tels que le DBP, DEHP, BBP ne sont pas autorisés dans les produits
cosmétiques ; le DEHP est également interdit dans les matériaux de contact
alimentaire. L’usage du DEHP dans les dispositifs médicaux est restreint si les
nouveau-nés, les femmes enceintes et allaitant, doivent y être exposés.

Les évaluations de risque effectuées par les autorités sanitaires, l’EFSA en
Europe, sur le DEHP, le DBP, le DIDP, le BBP et le DINP ont abouti à des
doses journalières tolérables (DJT) de respectivement 50, 10, 150, 500 et
150 µg par kg de poids corporel et par jour.

Exposition

L’exposition humaine à certains phtalates est importante et croît régulière-
ment en raison de la très large utilisation de cette famille de composés et de
l’augmentation des niveaux de production au cours des trente dernières
années.

Cette exposition peut provenir du contact direct avec l’air, l’eau ou encore la
nourriture et résulte à la fois de l’inhalation, de l’ingestion ou encore de
l’absorption percutanée de ces produits. L’ingestion d’aliments ayant été en
contact avec des emballages contenant des phtalates demeure la principale
source d’exposition pour la population générale adulte. L’alimentation est en
particulier la principale source d’exposition pour le DEHP, DBP et DIBP
(diisobutyl-phtalate). Chez les enfants, l’ingestion via les contacts mains-
bouche pourrait être également importante.

L’exposition chez l’adulte au DEHP est estimée en moyenne à environ 2 µg/kg
de poids corporel par jour d’après les données de concentrations urinaires en
DEHP ou de ses métabolites dans les populations occidentales. Elle est légère-
ment plus faible pour les autres phtalates. On observe peu de différences entre
les hommes et les femmes.

Comparés (dans le même temps et dans les mêmes études) aux adultes, tous
les enfants (0-3 ans) présentent des concentrations urinaires 3 à 5 fois plus
élevées. D’après des données allemandes, 1,5 % des enfants en Allemagne
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présentent une exposition au DEHP supérieure au niveau d’exposition pour
lequel l’absence d’effet adverse n’est pas certaine. En France, dans un échan-
tillon de femmes le jour de l’accouchement, les taux urinaires en métabolites
sont en valeur médiane égales à 42 µg/l et 28 µg/l respectivement pour le
5OH-MEHP et le 5oxo-MEHP.

Sur la base des teneurs en DEHP dans les aliments pour bébés, des auteurs ont
estimé que l’exposition par la voie alimentaire des nourrissons de moins de
6 mois était de près de 10 µg/kg pc/j et de près de 20 µg/kg pc/j chez les enfants
de plus de 6 mois. Depuis les interdictions et restriction d’usage, d’autres
phtalates (DINP) sont plus souvent retrouvés en particulier chez les enfants.

Les dispositifs médicaux (poches de sang, tubulures...) représentent pour
certains sous-groupes de la population une source non négligeable d’exposi-
tion aux phtalates, en particulier au DEHP. L’exposition via les dispositifs
médicaux touche principalement les hémodialysés, les donneurs et receveurs
de plaquettes et les enfants prématurés. L’European Chemicals Bureau (ECB)
estimait en 2008 que l’exposition pouvait atteindre 3 000 µg/kg pc/j, chez les
hémodialysés adultes et 1 700 µg/kg pc/j chez les nouveau-nés transfusés.

Selon les composés, la demi-vie plasmatique chez l’Homme est de 8 à 48 heu-
res. Elle est de 18 heures pour le DEHP. Si on n’observe pas de bioaccumula-
tion, il est important de signaler que comme pour le BPA, l’exposition est
continue du fait de la diversité des sources de contamination (alimentaire,
environnement, cosmétiques...). Les études réalisées chez l’homme ou la
femme montrent que certains phtalates ou leurs métabolites sont retrouvés
dans les urines, le plasma sanguin, le plasma séminal, le lait maternel, le
liquide amniotique et le sang du cordon.

Le métabolisme des phtalates conduit à la production de métabolites non
oxydés et oxydés. Des études récentes semblent indiquer que chez l’homme,
les principaux métabolites dans les urines sont les métabolites oxydés. La
mesure des métabolites oxydés dans les liquides biologiques permet d’exclure
les contaminations liées au matériel utilisé lors du dosage.

La concentration maximum sanguine en MEHP (métabolite du DEHP) est
7,5 fois plus faible chez le primate non humain (singe) que chez le rat. Chez
l’homme et le singe, le MEHP est présent dans le sang et l’urine essentielle-
ment comme glucuro-conjugué. Cependant, des métabolites de DEHP, avec
des chaînes ester carboxylées, sont retrouvés sous formes conjuguées et libres
dans les échantillons urinaires humains. Différents tissus peuvent être la cible
de ces métabolites (testicule, ovaire...). Les différences dans l’absorption, la
distribution, le métabolisme et l’excrétion entre différentes espèces (rongeurs,
singes et humains) peuvent expliquer des différences de sensibilité aux effets
des phtalates.
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Études épidémiologiques

Quatre études se sont intéressées aux anomalies du nouveau-né et de l’enfant
en recherchant une exposition pendant la gestation et au cours des premiers
mois de vie.

Pour la première fois en 2008, une étude a montré une relation entre les taux
les plus élevés de métabolites (MEP, MBP, MEHP) ainsi que des métabolites
oxydés (MEHHP, MEOHP) chez les mères à 29 semaines de gestation (en
moyenne) et une « distance anogénitale » (mesurée entre le centre de l’anus
et la base du pénis) plus courte chez les nourrissons mâles. Concernant les
anomalies de l’appareil génital du petit garçon (hypospadias, cryptorchidie),
très peu d’etudes avec un nombre suffisant de cas ont été réalisées et ne
permettent pas de conclure à l’existence d’un rôle des phtalates sur la surve-
nue de ces troubles.

Chez les fillettes, un effet sur la puberté précoce a été analysé et les résultats
des études ne sont pas concluants.

Chez l’homme adulte, plusieurs études transversales retrouvent un lien entre
les concentrations de métabolites urinaires des phtalates et une altération des
paramètres du sperme parmi lesquels la concentration et la morphologie des
spermatozoïdes ainsi qu’une augmentation de la fragmentation de l’ADN du
gamète mâle. Deux études ne mettent pas en évidence de relation entre les
concentrations urinaires en phtalates et les paramètres du sperme. Par ailleurs,
une étude de type exposé/non exposé met en évidence une relation entre les
concentrations plus élevées de métabolites urinaires en phtalates et les
concentrations basses de testostérone.

Chez les femmes, peu d’études ont évalué le rôle possible de l’exposition aux
phtalates sur la santé reproductive. Seul le risque d’endométriose a été spéci-
fiquement évalué et les preuves apportées par ces quelques études de l’exis-
tence possible d’un lien entre phtalates et endométriose sont insuffisantes. Les
effets de l’exposition aux phtalates sur la fonction ovulatoire et certains
niveaux hormonaux (œstradiol, progestérone, LH, FSH) suggérés dans les
études animales ne sont pas relatés chez la femme.

L’évaluation des effets des phtalates est rendue complexe du fait de la diversité
au niveau des études, des populations étudiées, de la méthodologie des dosages
et des limites de détection ainsi que des paramètres phénotypiques pris en
compte.

Études chez l’animal mâle

Les études de références ayant servi à la détermination de la DJT pour le
DEHP et le DBP ont été conduites dans trois lignées de rat (Sprague-Dawley,
Wistar, Fisher). Les expositions ont été effectuées pendant la gestation et/ou
la période néonatale ou encore sur plusieurs générations. Une atteinte tes-
ticulaire et des pathologies des organes sexuels mâles accessoires tels que
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vésicules séminales, prostate, épididyme ont été rapportées à différents stades
du développement. De nombreuses études rapportent une baisse du poids de
la prostate, une diminution de la distance anogénitale, une augmentation des
hypospadias ou cryptorchidies, une rétention d’aréoles mammaires ou de
mamelons, une diminution de la longueur du pénis... Les effets sont signalés
aux doses de DEHP et de DBP de 150 et 500 mg/kg/j. Les mêmes effets
peuvent être obtenus à des doses plus faibles (100 mg) en présence des deux
phtalates. Par ailleurs, il semble que certaines lignées de rat puissent être
sensibles à des doses de 10 à 100 mg/kg/j.

Des modifications des caractéristiques spermatiques (taux de spermatozoïdes,
morphologie) et des altérations des taux d’hormones (testostérone, LH...)
sont observées après exposition au DEHP et au DPB (doses supérieures à
100 mg/kg/j) chez le rat ou le lapin. Le DBP réduit la production de testosté-
rone fœtale, mais cet effet disparaît rapidement après l’arrêt du gavage. La
plupart des études ayant suivi la production de testostérone pendant la vie
postnatale montre qu’à l’âge adulte les taux plasmatiques de testostérone des
mâles traités in utero sont comparables à ceux d’animaux non exposés. Une
baisse de la fertilité n’est rapportée que pour des doses élevées (doses supé-
rieures à 500mg/kg/j).

Chez le singe mâle (marmouset, cynomolgus), ces effets sont retrouvés après
exposition à ces deux phtalates (aux mêmes doses) mais de manière moins
évidente que chez le rat.

Organes et tissus cibles chez le mâle

La très grande majorité des études chez le rat, réalisées par gavage durant la
gestation, rapportent des effets sur les trois principaux types cellulaires du
testicule fœtal : cellules de Leydig, cellules de Sertoli et cellules germinales.
Les travaux signalent de manière cohérente une agrégation des cellules de
Leydig et la diminution de la production de testostérone et d’INSL3 de ces
cellules pendant la vie fœtale ce qui conduit à inhiber la masculinisation ou le
développement des organes reproducteurs androgéno-dépendants. Cet effet
n’est pas observé chez la souris. Concernant les cellules de Sertoli, leur
nombre et leur prolifération peuvent être inhibés transitoirement lors d’une
exposition in utero chez le rat sans que l’on sache s’il s’agit d’un effet direct ou
indirect via l’inhibition de la synthèse d’androgène.

Concernant les cellules germinales fœtales, on observe l’apparition de cellules
multinucléées chez le rat et la souris après une exposition in utero avec le
DEHP et le DPB. Le DEHP augmente également l’apoptose de ces cellules.
Ce dernier effet est décrit chez le rat et également retrouvé dans les cultures
organotypiques de testicule fœtal humain et murin.

Chez le singe (marmouset) comme chez le rat, un retard de différenciation des
cellules germinales fœtales a été rapporté mais aucun effet notable sur la
prolifération des cellules de Sertoli n’est décrit.658
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Études chez l’animal femelle

Peu d’études se sont intéressées aux effets des phtalates sur l’appareil reproduc-
teur des animaux femelles.

Chez le rat femelle, après exposition in utero et néonatale au DEHP, on
observe une puberté avancée ou retardée selon le moment d’administration
(pour des doses de 15 ou 150 mg/kg/j) et des modifications des taux d’hormo-
nes (œstradiol, progestérone). Une réduction de la fertilité est rapportée avec
le DBP après une exposition à partir du sevrage (500 mg/kg/j).

Chez les femelles marmouset exposées au DEHP juste après le sevrage
(3 mois) et jusqu’à la maturité sexuelle (18 mois), les analyses morpholo-
giques du tractus génital femelle révèlent une augmentation du poids des
ovaires et de l’utérus aux doses élevées ainsi qu’une augmentation des niveaux
d’œstradiol circulant. En revanche, aucun changement significatif n’est
observé en histologie dans les utérus et ovaires, si ce n’est un nombre un peu
plus élevé de corps jaunes.

L’augmentation des niveaux d’œstradiol observée chez le rat comme chez le
marmouset pourrait être à l’origine de l’atrophie folliculaire décrite dans
l’ovaire.

Organes et tissus cibles chez la femelle

Les données chez l’animal femelle indiquent que l’ovaire est un organe cible
de l’action des phtalates (DEHP, DBP). Les études in vitro montrent claire-
ment une diminution de la production d’œstradiol par les cellules folliculaires
ovariennes suite à l’exposition au DEHP et son principal métabolite le MEHP.
L’aromatase (enzyme qui convertit la testostérone en œstradiol) pourrait être
une cible directe du DEHP.

D’autres organes que l’ovaire sont également des cibles potentielles comme
l’hypophyse ou l’hypothalamus au niveau cérébral ou encore l’utérus et la
glande mammaire comme en témoignent quelques études in vitro.

Études chez les poissons

Chez le poisson zèbre (zebrafish) mâle, une exposition au DEHP induit une
réduction du succès de fécondation d’œufs pondus par des femelles non
traitées et des anomalies de la spermatogénèse (suggérant que la progression
de la méiose pourrait être perturbée). D’autres effets sont fréquemment obser-
vés après un traitement au BBP : une altération de la qualité (mobilité, forme)
des spermatozoïdes, une faible quantité d’ovotestis (gonade comprenant à la
fois des aspects de testicule et d’ovaire), des anomalies histologiques de la
gonade mâle, des anomalies de la différenciation des testicules.

Chez le zebrafish femelle, les effets observés après traitement par le DEHP sont
plus évidents que ceux décrits chez le mâle : diminution forte du nombre
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d’ovocytes matures, altération de la croissance des ovocytes, de leur matura-
tion, de l’ovulation elle-même et plus généralement de la capacité à produire
des embryons.

Composés polybromés (retardateurs de flamme)

Il existe aujourd’hui de nombreux types de retardateurs de flamme, agissant
soit par voie chimique soit par voie physique. Ceux-ci sont incorporés dans les
produits et matériaux concernés (textiles, rideaux, vêtements, sièges, plas-
tiques, mousses, capitonnages, résines, circuits imprimés, câbles, téléviseurs,
ordinateurs...) à des teneurs allant en général de 5 à 20 %.
Les retardateurs de flamme chimiques appartiennent à différentes familles
dont les plus utilisées sont les composés polybromés (RFB) tels que les poly-
bromodiphényléthers (PBDE), le 1,2,5,6,9,10 hexabromocyclododécane
(HBCD) et le tétrabromobisphénol A (TBBPA). Ils représentent 30 % des
retardateurs de flamme au niveau européen.

Structures chimiques des principales familles de retardateurs de flamme bromés

Du point de vue de leur structure chimique, les PBDE sont des éthers aroma-
tiques bicycliques. Leur classification s’appuie sur le nombre et la position des
atomes de brome dans le cycle. Pour les différencier, la nomenclature usuelle
consiste à les désigner par un nombre donnant des informations sur le degré de
bromation (nombre d’atomes de brome dans la molécule) et sur la position
des atomes de brome sur les cycles benzéniques.
Depuis août 2004, la règlementation européenne interdit les deux mélanges
« techniques » de PBDE utilisés industriellement, l’octa-BDE et le penta-
BDE, mais autorise toujours le deca-BDE. Ce dernier est essentiellement660
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constitué de BDE 209 ou décabromodiphényléther, celui-ci pouvant se
décomposer en congénères plus faiblement bromés par dégradation physique
(notamment sous l’influence des rayonnements UV).

Le TBBPA a une structure chimique proche de celle du BPA, avec deux cycles
aromatiques liés par un pont carbone. La présence de deux groupements
hydroxyles rend ce composé plus polaire que les autres représentants de la
famille des retardateurs de flamme bromés, et le distingue donc sur le plan des
propriétés physico-chimiques. Le TBBPA est en particulier moins bioaccumu-
lable dans les tissus gras et plus sujet aux réactions de métabolisme de phase II
(conjugaison) que les PBDE.

L’HBCD occupe la troisième place au classement des retardateurs de flamme
bromés les plus utilisés. L’HBCD « technique » est un mélange principalement
constitué de trois diastéréoisomères (composés identiques sauf sur le plan de la
disposition spatiale de leurs atomes). C’est l’isomère c que l’on retrouve de
façon prédominante dans les échantillons biologiques d’origine animale.

Les retardateurs de flamme polybromés se caractérisent globalement par des
propriétés physico-chimiques qui les rendent lipophiles et bioaccumulables,
au même titre que certains autres polluants organiques persistants (POP)
halogénés (dioxines, polychlorobisphényls).

Bien que la production de certains RFB (notamment mélanges Penta-BDE et
Octa-BDE) ait été stoppée dans certains pays dont l’Europe, leur présence
s’est accrue ces dernières décennies dans l’environnement, dans la faune, mais
également chez l’Homme.

Il n’y a pas à l’heure actuelle de DJT définie par les Agences sanitaires. Les
évaluations sont en cours. À titre d’indication, les valeurs de référence émises
par l’agence américaine (US-EPA) sont de 0,1 µg/kg pc/j pour le BDE 99 et de
7 µg/kg pc/j pour le BDE 209.

Exposition

En raison du caractère lipophile de ces polluants, les produits alimentaires riches
en lipides (viande, poisson, lait) contribuent de façon majeure à l’exposition de
l’Homme aux retardateurs de flamme bromés. Toutefois, les habitudes alimen-
taires très diverses d’un continent à l’autre expliquent une disparité observée
parmi les principaux contributeurs à l’exposition.

Les voies d’exposition aérienne (par l’ingestion de poussières) et directe (par
contact avec certains matériaux plastiques) représentent d’autres voies
d’exposition aux congénères les plus hautement bromés comme le BDE 209,
en particulier chez les jeunes enfants.

En population générale, les niveaux d’exposition aux PBDE estimés sont de
l’ordre de 1 ng/kg de poids corporel/jour.
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La présence de plusieurs congénères dans certains fluides et tissus biologiques
humains est avérée. Dans le sérum ou le lait maternel, les teneurs observées
sont de l’ordre de quelques ng/g de lipide.

Depuis le début des années 2000, une tendance à une diminution des niveaux
d’imprégnation a été rapportée pour les principaux congénères de type PBDE,
correspondant à un arrêt de la production et de l’utilisation des deux mélanges
industriels Penta- et Octa-BDE. En revanche, cette diminution ne semble pas
concerner les autres composés toujours utilisés, en particulier le BDE 209,
l’HBCD ou encore le TBBPA, mais pour lesquels les données disponibles sont
limitées. D’après les rapports d’évaluations disponibles, les niveaux d’exposi-
tion à l’HBCD sont de 2 à 10 ng/kg/jour pour l’exposition provenant des
poussières de textiles et de 20 ng/kg/jour via l’alimentation. Pour le TBBPA,
le niveau d’exposition est de 80 ng/kg/jour via l’environnement.

Les études conduites chez le rat indiquent qu’après administration orale le
BDE 209 est éliminé principalement dans les fécès alors que l’élimination
urinaire est négligeable. La demi-vie du BDE 209 est estimée à 2 jours chez le
rat et 14 jours chez l’homme. Globalement, les demi-vies des PBDE varient de
quelques semaines (BDE 209) à quelques années (BDE 47). Pour les différents
congénères, des métabolites hydroxylés se forment et des conjugués sulfates et
glucuronides sont éliminés dans l’urine.

Études épidémiologiques

Les seuls composés bromés analysés sont les PBDE. L’étude de la cohorte
mère-enfant finlandaise et danoise rapporte une relation entre cryptorchidie
observée chez les nouveau-nés et 7 composés de la famille des PBDE mesurés
dans le lait maternel recueilli entre 1 et 3 mois. Les auteurs indiquent égale-
ment une augmentation des taux de l’hormone luthéinisante (LH). Dans une
autre cohorte mère-enfant en Californie, une augmentation du délai pour
concevoir a été notée chez certaines femmes en relation avec les taux san-
guins plus élevés de PBDE. Cependant, ces études sont encore trop peu
nombreuses pour constituer une preuve suffisante d’un rôle des PBDE sur la
santé reproductive de l’homme et de la femme. Aucune étude n’a pris en
considération les expositions à d’autres retardateurs de flamme polybromés
(HBCD et TBBPA).

Études chez l’animal

Les études animales disponibles sont très peu nombreuses et la plupart pro-
viennent du même laboratoire.

Chez le rat mâle, avec les composés BDE 99 et 209 (500 et 1 500 mg/kg/jour)
après exposition in utero, des anomalies ont été observées : diminution de la
distance anogénitale, altération de la production spermatique et de certains
paramètres fonctionnels spermatiques, diminution des taux de testostérone.662
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Chez le rat femelle, une diminution du nombre de follicules ovariens a été
rapportée avec ces mêmes composés. Les doses utilisées (1 à 10 mg/kg en sous-
cutané) sont cependant très supérieures aux expositions estimées chez l’homme.

Organes et tissus cibles

Chez la femelle, l’ovaire est un organe cible. Sur une culture de cellules isolées
de truie (ou en co-culture), en présence d’un mélange de PBDE, il est montré,
une modification stable après 48 h des taux de testostérone et progestérone
susceptibles d’engendrer une lutéïnisation prématurée des follicules pré-
ovulatoires. Après une exposition chronique des rates à HBCD (140 mg/kg/
jour), une étude rapporte, à l’examen histologique des ovaires, une diminu-
tion d’un tiers des follicules primordiaux constituant la réserve des follicules
de l’ovaire. Une diminution du nombre de follicules primordiaux est considé-
rée comme un biomarqueur des effets adverses sur la reproduction femelle, car
non réversible. Cependant, ces animaux femelles ont un nombre normal
d’implantations au cours de leur première gestation. Une étude sur une
période plus longue de la vie de l’animal permettrait de voir si la diminution
de la réserve folliculaire entraîne une insuffisance ovarienne précoce.

Chez le mâle, l’organe cible est le testicule. Chez la souris, l’exposition au BDE
209 (500 et 1 500 mg/kg/jour) entraîne une modification du potentiel membra-
naire mitochondrial des spermatozoïdes épididymaires et de l’amplitude de
déplacement latéral de la tête suggérant un stress oxydatif. Des études in vitro
avec TBBPA sur les cellules de Sertoli de souris ont montré une mort cellulaire
en partie par apoptose, impliquant une dépolarisation mitochondriale Ca2+

dépendante. Ces effets se produisent à des concentrations environ 100 fois plus
élevées que les plus hauts niveaux de TBBPA mesurés chez l’homme.

Composés perfluorés

Le terme « composés perfluorés » (PFC) se réfère à une vaste famille de
molécules chimiques comprenant des oligomères et des polymères. Il s’agit de
composés tensio-actifs, neutres ou anioniques, présentant une grande stabilité
sur les plans thermique, chimique et biologique.

Les composés perfluorés ont été ou sont utilisés dans de nombreuse applica-
tions industrielles, notamment pour les traitements anti-taches et imperméa-
bilisants de textiles (vêtements, tissus, tapis, moquettes...), les enduits résis-
tants aux matières grasses, les emballages en papier et/ou carton autorisés pour
le contact alimentaire, les revêtements anti-adhésifs, les mousses anti-
incendie, les tensioactifs utilisés dans l’exploitation minière et les puits de
pétrole, les cires à parquet, ou encore certaines formulations d’insecticides. En
conséquence, les consommateurs des pays industrialisés sont aujourd’hui en
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contact avec ces composés dans leur vie quotidienne, à travers un grand
nombre de produits manufacturés. Comme beaucoup d’autres polluants chi-
miques d’origine anthropique, les composés perfluorés peuvent être relargués
dans l’environnement à chaque étape de leur cycle de vie, puis retrouvés dans
la chaîne alimentaire et in fine dans les organismes vivants.

Un sous-groupe important au sein de cette famille de polluants chimiques
émergents depuis quelques années, est celui des tensio-actifs organiques tels
que le sulfonate de perfluorooctane (PFOS) et l’acide perfluorooctanoïque
(PFOA), qui présentent une chaîne carbonée à huit atomes de carbone. Ces
deux substances étant les principaux produits de dégradation finaux de nom-
breux composés perfluorés, elles sont retrouvées de façon généralement pré-
pondérante dans les matrices environnementales ou biologiques, et sont le
plus souvent les seules étudiées.

Par leur structure chimique comportant d’une part une chaîne carbonée
polyfluorée apolaire et d’autre part un groupement fortement polaire, les PFC
se caractérisent par des propriétés à la fois hydrophobes et lipophobes, et de ce
fait ne s’accumulent pas dans les tissus adipeux. La demi-vie du PFOS et du
PFOA est toutefois de plusieurs années chez l’Homme. Le PFOS a été récem-
ment inclus dans la liste des polluants persistants de la convention de
Stockholm (UNEP United Nations Environment Programme32). Depuis 2006,
le PFOS est interdit dans certains usages par la réglementation européenne.

Structures chimiques du PFOS (sulfonate de perfluorooctane) et du PFOA
(acide perfluorooctanoïque)

Dans son rapport scientifique rendu public en 2008, le panel Contam de
l’EFSA a établi une valeur de dose journalière tolérable pour le PFOS égale à
0,15 µg/kg/jour et pour le PFOA de 1,5 µg/kg/jour.

Exposition

La source alimentaire apparaît comme la voie d’exposition principale aux
composés perfluorés, en particulier pour l’adulte. D’autres sources notamment

32. http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/Publications/tabid/345/language/fr-
CH/Default.aspx664
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via le contact direct avec certains revêtements de type tapis ou moquette,
représentent toutefois une voie non négligeable d’exposition pour les jeunes
enfants. De façon générale, les valeurs estimées d’exposition aux composés
perfluorés varient de quelques ng à quelques dizaines de ng/kg/jour. Elles
apparaissent en deçà des limites tolérées pour l’adulte en population générale
mais proches des limites pour des sous-populations particulièrement exposées.
Pour les gros consommateurs de poisson, l’apport alimentaire en PFOS via le
poisson a été estimé à 0,2 µg/kg/jour.

La présence de plusieurs représentants de cette classe de composés dans des
fluides et tissus biologiques humains est avérée. Dans le sérum, les teneurs
observées sont de l’ordre de quelques ng à quelques dizaines de ng/ml. Le
PFOS et le PFOA apparaissent comme étant deux principaux biomarqueurs
d’exposition aux composés perfluorés.

Une tendance à la diminution des niveaux d’imprégnation en population
générale est observée aux États-Unis depuis 2002, date correspondant à l’arrêt
de la production d’une des principales sociétés productrices. En revanche,
l’absence de données concernant les autres pays ne permet pas de généraliser
cette observation.

Plusieurs études ont fait état d’un transfert mère-fœtus via le sang du cordon.
Toutefois, les niveaux de concentration rapportés dans le sang du cordon sont
systématiquement inférieurs aux teneurs observées dans le sang maternel
(d’un facteur 1,5 à 3,5). L’existence d’une exposition du nourisson allaité via
le lait maternel est de même démontrée, même si cette voie de transfert de la
mère à l’enfant apparaît plus limitée que pour d’autres classes de polluants
organiques halogénés tels que les dioxines, les PCB, ou les retardateurs de
flamme bromés.

Les demi-vies plasmatiques estimées pour le PFOS et le PFOA sont de l’ordre
de quelques heures chez le rongeur, quelques jours chez le primate et quelques
années chez l’homme. Parmi les polluants bioaccumulables, ils sont moins
persistants que d’autres substances plus lipophiles tels les dioxines ou les PCB.
Une élimination plus rapide chez la femelle a été montrée chez l’animal, cette
différence étant toutefois moins significative dans l’espèce humaine. Par
ailleurs, on observe une importante variabilité inter et intra-espèce des para-
mètres pharmacocinétiques selon les composés et en particulier selon la
longueur de la chaîne carbonée, les composés à plus longue chaîne présentant
un caractère plus persistant.

Études épidémiologiques

Le nombre d’études concernant les effets potentiels du PFOA et du PFOS sur
la fonction de reproduction humaine est très limité. Une étude réalisée sur
une cohorte de naissance danoise rapporte une association entre les taux
plasmatiques de PFOS et PFOA et la fertilité des couples (augmentation du
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risque d’infécondité involontaire). Une autre étude danoise suggère un lien
entre les taux cumulés de PFOS et PFOA et une modification de la morpho-
logie spermatique.

Études chez l’animal

Des études menées sur deux générations indiquent que, même à de très fortes
doses, le PFOA ne modifie pas la fertilité des rats mâles. Il s’agit de doses
30 000 fois plus fortes que les concentrations mesurées chez l’être humain. Il
n’a pas été rapporté d’effet néfaste du PFOA ou PFOS sur la production
spermatique des rongeurs. Il faut souligner les différences interespèces pour les
durées de demi-vie et le métabolisme en particulier entre l’homme et les
rongeurs.

Chez le rat, deux études concernant le PFDoA (acide perfluorododécanoïque)
administré par gavage indiquent une diminution de la production de testosté-
rone (avec réduction de l’expression des gènes codant pour les enzymes de la
biosynthèse de la testostérone) dès la dose de 0,2 mg/kg/j. Plus de 40 protéines
(impliquées dans le stress oxydatif et la chaîne respiratoire mitochondriale)
sont modifiées dans les testicules de rats traités de manière chronique.

Les composés perfluorés (PFOA et PFOS) ne semblent pas modifier la fertilité
femelle ou la morphologie ovarienne mais peuvent altérer la stéroïdogenèse
ovarienne. Chez la souris, on observe un retard de la maturité sexuelle des
femelles traitées (10 mg/kg/jour) in utero : l’âge de l’ouverture vaginale et
celui du premier œstrus est retardé. Un effet sur la régularité des cycles
oestriens est rapporté avec le PFOS (1 à 10 mg/kg/jour) administré à des rates
adultes. Ces effets apparaîssent variables en fonction de l’espèce (rat ou
souris).

Organes et tissus cibles

Dans le testicule de rat adulte après traitement par le PFDoA, la diminution
de la production de testostérone est associée à une augmentation de l’apop-
tose dans les différents types de cellules.

Chez la souris, plusieurs travaux montrent des effets du PFOA sur le dévelop-
pement ou la différenciation de la glande mammaire (augmentation du nom-
bre de bourgeons terminaux). Ceci serait en relation avec l’augmentation de
la synthèse de la progestérone ovarienne sous l’effet du PFOA. Des différences
selon les lignées de souris sont rapportées.

D’une façon générale, les effets des composés perfluorés dépendent de leur
structure chimique et varient selon l’espèce (rat, souris) ou la lignée.

Chez le vairon mâle adulte, une augmentation de la vitellogénine a été obser-
vée après traitement au PFOA. Des signes d’ovotestis ont également été obser-
vés, ce qui suggère clairement une activité œstrogénique. Chez les femelles666
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traitées par du PFOS, une étude décrit une diminution de la croissance de la
gonade et une altération du développement des embryons pondus par ces
femelles. Par ailleurs, le PFOS induit des anomalies histologiques des ovaires
chez les femelles traitées.

Parabènes

Les parabènes sont des esters de l’acide 4-hydroxybenzoïque, présentant un
cycle benzénique substitué en para par un groupement ester avec des chaînes
alkyles de taille variable. Les structures les plus courantes sont : méthyl para-
bène, éthyl parabène, propyl parabène, butyl parabène, benzyl parabène.

Structure chimique de base des parabènes
R = chaîne alkyle (méthyl, éthyl, propyl, butyl, ...)

En raison de leurs propriétés antibactériennes et antifongiques, les parabènes
sont très largement utilisés comme conservateurs dans les cosmétiques, les
médicaments et les aliments. Leur première utilisation en tant que conserva-
teur remonte à 1920.

Les composés de la famille des parabènes autorisés comme additifs alimen-
taires sont : le méthyl parabène (E218) et son sel de sodium (E219) et l’éthyl
parabène (E214) et son sel de sodium (E215). Leur emploi en tant qu’additifs
alimentaires est régi par la directive européenne 95/2/CE du 20 février 1995.

Les parabènes les plus utilisés en cosmétique sont le méthyl, l’éthyl, le propyl,
le butyl et l’isobutyl parabène. La directive 76/768/CEE régit l’utilisation des
parabènes dans les produits cosmétiques et fixe leur emploi à 0,4 % (en acide)
pour un ester et 0,8 % (en acide) pour les mélanges d’esters. Dans les médica-
ments, c’est le propyl parabène qui est principalement utilisé.

Les autorités sanitaires européennes (EFSA) ont défini une dose journalière
tolérable pouvant aller jusqu’à 10 000 µg/kg/jour pour le mélange méthyl et
éthyl parabènes.

Exposition

Du fait de leur emploi comme conservateurs dans plus de 80 % des produits
cosmétiques (shampooings, crèmes hydratantes, mousses à raser...), dans de
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nombreuses spécialités pharmaceutiques, et comme additif alimentaire, l’être
humain est régulièrement exposé aux parabènes.

L’exposition aux méthyl, éthyl, propyl, et butyl parabènes a été évaluée dans
un échantillon représentatif de la population générale des États-Unis (per-
sonnes âgées de 6 ans et plus) entre 2005 et 2006. Le méthyl et le propyl
parabène ont été détectés dans plus de 90 % des échantillons, l’éthyl et le
butyl dans un peu moins de 50 %. La concentration médiane du méthyl
parabènes était de 63,5 µg/l d’urine et celle du propyl parabène de 8,7 µg/l. Les
adolescentes et les femmes adultes avaient des concentrations significati-
vement plus fortes que les adolescents et hommes adultes.

Une estimation à partir des différentes sources possibles d’exposition indique
un taux de 1 300 µg/kg/jour pour la population américaine.

La confirmation de la capacité des parabènes d’être absorbés systémati-
quement à partir d’applications topiques a été démontrée chez l’homme. Le
n-butyl parabène est détecté dans le sérum en 1 h et dans l’urine avec un pic à
8-12 h, dont la majorité conjuguée sous forme de glucuronide.

Études épidémiologiques

En ce qui concerne le butyl parabène, une étude menée chez une centaine
d’hommes consultant pour infertilité a montré que sa présence dans le sérum
est significativement associée aux altérations de l’ADN des spermatozoïdes.
Une relation dose dépendante est observée avec l’augmentation de la frag-
mentation de l’ADN. Cependant, les données épidémiologiques sont insuffi-
santes pour confirmer l’impact des parabènes sur la qualité spermatique.

En 2004, la mise en évidence des cinq parabènes les plus utilisés (méthyl,
éthyl, n-propyl, n-butyl et isobutyl parabènes) dans la graisse de carcinomes
mammaires a déclenché un débat scientifique et sociétal concernant l’effet
possible de certains composés de la famille des parabènes utilisés en applica-
tion cutanée locale sous les aisselles (notamment du fait de leur présence dans
les déodorants) sur le risque de survenue de cancer du sein. Cette étude a été
critiquée du fait qu’elle comportait peu d’échantillons et pas de témoins.

Par ailleurs, deux études épidémiologiques (2002, 2003) n’apportent pas
d’éléments concernant l’impact possible des parabènes présents dans les
déodorants ou anti-transpirants sur la survenue de cancer du sein. La pre-
mière, une étude cas-témoins, ne rapporte aucune augmentation du risque
associé à l’usage de déodorants/antitranspirants. La seconde constate seule-
ment chez les femmes ayant un cancer du sein, une relation entre l’âge de
survenue de ce cancer et la précocité de l’utilisation des déodorants/
antitranspirants (associée au rasage). Aujourd’hui, les résultats disponibles ne
sont donc pas en mesure de répondre à la question.668
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Études chez l’animal
Concernant le méthyl parabène, une étude menée par un consortium industriel
a confirmé récemment l’absence d’effet sur les organes reproducteurs mâles
après administration par voie orale chez le rat juvénile (1 000 mg/kg/jour).
Pour le propyl parabène, un effet sur la spermatogenèse sans altération du
poids des organes reproducteurs mâles a été rapporté : diminution de la
quantité testiculaire et épididymaire de spermatozoïdes (environ 50 % des
témoins à la dose de 1 000 mg/kg/jour) ; diminution de la production journa-
lière de spermatozoïdes dans tous les groupes (environ 70 % des témoins) ;
diminution dose dépendante de la concentration sérique en testostérone.
Cette étude a été critiquée dans de nombreuses évaluations des agences
sanitaires, en raison du faible nombre d’animaux utilisés, du manque de
détails fournis, de variations importantes dans les poids des animaux, et dans
les dosages hormonaux... Il faut également noter que la durée de l’étude ne
couvre pas un cycle complet de spermatogenèse (52 jours chez le rat).
Concernant le butyl parabène, une étude récente chez le rat menée dans des
conditions expérimentales satisfaisantes, a montré l’absence d’effet sur les
organes reproducteurs mâles. Chez la souris, aucun effet du butyl parabène n’a
été décrit sur le poids de la prostate, des vésicules séminales, et des glandes
préputiales. Cependant, le poids de l’épididyme apparaît légèrement aug-
menté à la dose la plus forte (1 000 mg/kg/jour). Une diminution dose dépen-
dante des spermatides dans les tubes séminifères, sans modification du nombre
des spermatogonies et spermatocytes, est observée. La testostérone sérique est
significativement diminuée à la dose de 1 000 mg/kg/jour.
Quelques études ont analysé l’effet des parabènes sur les paramètres reproduc-
teurs de la femelle. Une étude récente indique qu’une forte dose de méthyl et
d’isopropyl parabène (1 000 mg/kg/jour) entraîne un retard significatif dans la
survenue de l’ouverture vaginale (signe de la puberté chez les rongeurs femelles)
ainsi qu’une diminution de la longueur de l’œstrus. Cette forte dose des deux
composés est responsable d’une diminution du poids des ovaires, d’un manque
de corps jaune, et d’une augmentation du nombre de follicules kystiques.
L’analyse histologique révèle des anomalies au niveau de l’utérus, à savoir une
hypertrophie du myomètre, pour la dose la plus élevée de propyl et d’isopropyl
parabène (1 000 mg/kg/jour) et pour toutes les doses de butyl and isobutyl
parabène (62,5, 250, 1 000 mg/kg/jour). Les niveaux d’œstradiol sont significa-
tivement réduits chez les animaux traités par méthyl, éthyl, propyl, isopropyl et
isobutyl parabènes. Les autres études montrent principalement une augmenta-
tion du poids de l’utérus.

Bilan et limites des études chez l’homme et l’animal

Les études épidémiologiques ayant recherché des liens entre les cinq familles
chimiques analysées dans cette expertise (bisphénol A, phtalates, composés
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polybromés, composés perfluorés, parabènes) et des anomalies de l’appareil
reproducteur mâle et femelle, des troubles de la fonction de reproduction et la
fertilité dans l’espèce humaine sont encore trop peu nombreuses à ce jour pour
permettre de conclure sur les effets de l’exposition à ces composés relative-
ment récents. Dans l’attente de nouvelles études épidémiologiques, l’expéri-
mentation animale reste une source précieuse de données.

Des études chez l’animal en particulier le rat et la souris (parfois le primate
non humain) réalisées dans différents contextes ont rapporté des effets sur
l’appareil reproducteur mâle et femelle, sur la production et la qualité des
spermatozoïdes et quelquefois sur la fertilité. Dans les études ayant montré des
effets, la période d’exposition in utero et jusqu’au sevrage apparaît comme celle
la plus critique. Certains effets sont associés à des périodes d’exposition très
précises (en termes de jours) en fin de gestation par exemple (phtalates). Des
modifications dans les taux d’hormones comme la testostérone, dont le rôle
est essentiel dans la masculinisation du tractus génital, peuvent redevenir
normaux à l’âge adulte. À l’inverse, d’autres effets précoces peuvent donner
lieu à des conséquences pathologiques à distance de l’exposition.

Un des premiers paramètres compliquant l’analyse des effets des substances
chimiques potentiellement « reprotoxiques » est leur spécificité d’action en
fonction du stade de développement. Par exemple, certaines substances affec-
tent plus fortement ou spécifiquement la gonade fœtale en comparaison de la
gonade adulte. Il est même possible d’observer des différences d’effet à quel-
ques jours d’écart au cours du développement de la gonade fœtale.

Types d’effets au niveau cellulaire des différentes substances
chimiques

La perturbation de processus au niveau cellulaire peut être à l’origine des
troubles de la fertilité ou bien expliquer la survenue de lésions précancéreuses.
Les effets des substances chimiques peuvent s’exercer sans modifier les hor-
mones en agissant directement sur certains types cellulaires via leur différen-
ciation, prolifération, interaction et survie.

Apoptose ou mort cellulaire programmée

Dans le cas du développement des gonades, plusieurs substances chimiques sont
suspectées d’augmenter l’apoptose au sein de la lignée germinale, ce qui conduit
à une diminution du nombre de ces cellules et donc du potentiel reproducteur
d’un individu. Ce processus, s’il n’est pas compensé par la prolifération des
cellules survivantes, peut entraîner une diminution du nombre de gamètes et
donc une hypofertilité. Le bisphénol A et certains phtalates peuvent augmenter
l’apoptose des cellules germinales mâles au cours du développement.670
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À l’inverse, une diminution de l’apoptose peut avoir des conséquences patho-
logiques. Ainsi, l’apparition ou le développement de lésions « précancé-
reuses » sont parfois attribués à un défaut d’apoptose. Cette hypothèse a été
émise dans le cas des souris femelles exposées au bisphénol A en fin de vie
fœtale ou au moment de la puberté, concourant au développement de lésions
observées plus tard dans les glandes mammaires.

Par ailleurs, l’effet sur l’apoptose peut varier selon l’âge ou le stade de dévelop-
pement. Chez la souris, le MEHP (métabolite de phtalate) augmente l’apop-
tose des cellules germinales fœtales mâles à 13,5 et à 18,5 jours post-
conception mais il a très peu d’effet, à dose équivalente, à 15,5 jours post-
conception. De telles fenêtres d’action très spécifiques sont couramment
décrites pour la gamétogenèse et la stéroïdogenèse fœtale (conduisant à la
masculinisation).

Prolifération cellulaire

Un dérèglement de la prolifération cellulaire peut également induire des
troubles de la fertilité ou être suspecté dans la survenue de cancers. Le
bisphénol A stimule la prolifération de cellules séminomateuses humaines.
Des phtalates (tels que le DBP) sont capables de diminuer la prolifération des
cellules de Sertoli chez le rat et l’on sait que de celle-ci dépend la réserve
spermatique de l’adulte.

Différenciation cellulaire

Chez le mâle, dans la lignée germinale, les cellules en division mitotique
(cellules souches germinales fœtales ou adultes) expriment de nombreux
marqueurs de cellules souches. Au moment de la différenciation de ces cel-
lules, celles-ci perdent ces marqueurs de pluripotence. Le blocage de la diffé-
renciation de cellules germinales fœtales est corrélé à la survenue de tumeurs
testiculaires. Il a été proposé que des phtalates (DBP) bloquent ou retardent la
différenciation des cellules germinales fœtales mâles chez le rat. Cependant, il
n’a pas été retrouvé de cancers testiculaires chez les rats exposés aux phtalates,
peut-être en raison de la rareté de ce type de cancer chez les rongeurs en
dehors de certains fonds génétiques très spécifiques.

Chez la femelle, le recrutement accéléré des follicules primordiaux suite à une
exposition au bisphénol A, et leur engagement prématuré vers des stades de
différenciation ultérieur vont entraîner une diminution du stock de gamètes et
aboutir à une ménopause prématurée. Enfin, il a été montré chez l’animal dans
les deux sexes des altérations de la différenciation des neurones hypothala-
miques ayant des conséquences à long terme sur la sécrétion des hormones
gonadotropes à la puberté et à l’age adulte.
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Mécanisme d’action : modification de la fonction
hormonale (perturbation endocrinienne)

La plupart des substances chimiques qui font l’objet de cette expertise sont
citées comme des perturbateurs endocriniens. Plusieurs définitions sont pro-
posées pour les perturbateurs endocriniens. Selon la Commission européenne,
un perturbateur endocrinien est une substance étrangère à l’organisme qui
produit des effets pathologiques sur l’organisme ou sur sa descendance à la
suite d’une modification de la fonction hormonale (European workshop on the
impact of endocrine disrupters on human health and wildlife, Weybridge, UK,
1996). Selon l’Agence américaine de l’environnement (EPA), un perturba-
teur endocrinien est un agent exogène qui interfère avec la production, la
libération, le transport, le métabolisme, la liaison, l’action ou l’élimination
des ligands naturels responsables du maintien de l’homéostasie et de la régula-
tion du développement de l’organisme. La définition américaine ne fait pas
mention d’un effet pathologique sur l’organisme ou sa descendance.

La première définition pose des difficultés méthodologiques car elle impose de
connaître à la fois l’impact d’une substance au niveau fondamental et de
vérifier que cette substance a un effet sur la survenue de pathologie passant par
ce mécanisme. Or, parmi les nombreux mécanismes d’actions potentiels des
perturbateurs endocriniens, seuls quelques uns ont été associés à des « phéno-
types » au niveau de l’appareil reproducteur.

L’action des substances chimiques sur la reproduction peut être directe ou
indirecte selon que ces substances agissent sur les gonades ou sur l’axe
hypothalamo-hypophysaire qui contrôle les sécrétions hormonales gona-
diques. Elles peuvent agir à ces deux niveaux mais aussi sur d’autres organes
tels que la thyroïde qui aura un effet, par exemple, sur la fonction testiculaire.

La majorité des études se focalise sur la liaison des substances aux récepteurs
nucléaires des hormones stéroïdes (ER et AR) perturbant ainsi la liaison des
ligands naturels que sont les hormones. Les effets peuvent être de type œstrogé-
nique ou anti-androgénique. Les substances de type œstrogènes peuvent causer
des anomalies structurelles ou fonctionnelles chez le mâle et la femelle au cours
du développement alors que les substances de type androgènes affectent essen-
tiellement les femelles et les anti-androgènes essentiellement les mâles.

Un effort de recherche important a été mis en œuvre pour la caractérisation
des substances altérant la signalisation des récepteurs nucléaires « cano-
niques » aux œstrogènes et aux androgènes.
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Activité hormonale potentielle des 5 familles étudiées

Activité hormonale Agoniste Antagoniste

Œstrogénique BPA, Phtalates, Parabènes

Androgénique Phtalates, BPA, Parabènes

Thyroïdienne TBBPA

Cependant, d’autres modes d’actions sont possibles via des récepteurs hormo-
naux moins classiques (formes membranaires de ces récepteurs nucléaires,
GPR30), via d’autres récepteurs nucléaires orphelins tels que ERR ou PXR ou
CAR responsables de l’induction de système enzymatique pour l’élimination
des substances exogènes, ou encore via les récepteurs contrôlant l’activation
de la prolifération des peroxysomes (PPAR).

Selon la dose, les substances chimiques peuvent avoir des affinités différentes
pour les récepteurs, ce qui peut expliquer les courbes de liaison ou d’activité
en U inversé, et peuvent agir par différents mécanismes d’action.

Les récepteurs nucléaires sont au cœur de la régulation de nombreux réseaux
de gènes impliqués dans la prolifération et la différenciation cellulaire, le
developpement, l’homéostasie et le métabolisme.

Cependant, dans de nombreux cas, une altération du poids ou de la structure
des organes reproducteurs, ou encore de la prolifération des cellules, ou de la
sécrétion hormonale d’un tissu, est rapportée sans que le mécanisme d’action
n’ait été élucidé. Ceci est en partie dû au fait que la connaissance fondamentale,
y compris sur les fonctions des récepteurs nucléaires, est encore incomplète.

L’effet sur les voies de signalisation des hormones thyroïdiennes, importantes
pour la taille des testicules et la production spermatique (prolifération des
cellules de Sertoli) ou des rétinoïdes, acteurs centraux de la détermination du
sexe des cellules germinales, est très peu étudié.

Par ailleurs, une substance peut agir sur plusieurs voies de signalisation comme
par exemple la signalisation stéroïdienne et la signalisation rétinoïdienne par
la liaison à un même récepteur (SHP, short heterodimer partner).

Bisphénol A

Le bisphénol A est un agoniste faible des œstrogènes pouvant se lier aux
récepteurs nucléaires des œstrogènes a et b (ERa et b). L’affinité du bisphé-
nol A pour ERa et b est plusieurs milliers de fois plus faible que celle de
l’œstradiol. Certaines études in vitro ont montré que le bisphénol A a des
effets anti-androgéniques et peut se lier au récepteur des androgènes (AR)
mais les preuves d’effets anti-androgéniques in vivo chez l’animal sont rares.
Plus récemment, des liaisons du bisphénol A à d’autres récepteurs nucléaires
ou membranaires ont été décrites.
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Récepteurs nucléaires impliqués pour les différentes substances étudiées

BPA Phtalates
(DEHP, DBP...)

Retardateur de flamme
(PBDE, TBBPA, HBCD)

Perfluorés
(PFOA, PFOS)

Parabènes

ER (+) (+) (+) (-) (+)

AR (-) (-) (+) (-) (-)

PPAR α ou γ (+) (+) pour TBBPA (+)

PXR (+) (+) (+) (-)

ERRγ (+)

TR (+) (-)

CAR (+) (+)

(+) : agoniste ; (-) : antagoniste
ER : récepteur aux œstrogènes ; AR : récepteur aux androgènes ; PPAR : récepteur contrôlant l’activation de la
prolifération des peroxysomes ; PXR : pregnan X receptor ; ERR : estrogen related receptor ; TR : récepteur aux
hormones thyroïdiennes ; CAR : constitutive activated receptor

Bien que les affinités de liaison ne soient pas très fortes (excepté pour GPR30
si l’interaction est confirmée), des synergies d’action entre récepteurs nucléai-
res (récepteurs ERa, ERb et AR) pourraient expliquer les effets à faible dose.
De plus, le fait que le bisphénol A se lie à des formes membranaires des
récepteurs des œstrogènes suggère qu’il pourrait également interagir avec des
formes membranaires d’autres récepteurs nucléaires comme AR, TRa ou b.

La présence d’un groupement aromatique hydroxylé (cycle phénolique) et
d’un squelette hydrophobe, caractéristiques essentielles pour l’activité œstro-
génique, se retrouvent dans les bisphénols. Par ailleurs, la nature des substi-
tuants liés au pont carbone est importante pour déterminer l’activité œstrogé-
nique. Les dérivés chlorés qui peuvent se former lors du recyclage du papier
thermique (par blanchissage à l’hypochlorite de sodium) ont été décrits, dans
certaines études, comme 28 fois plus œstrogéniques que le bisphénol A.

Phtalates

La perturbation endocrine des phtalates semble être essentiellement due à
leur activité d’agonistes des récepteurs PPAR (PPARa et PPARc). Par cette
liaison aux récepteurs PPAR, l’effet majeur des phtalates pourrait être une
inhibition de l’expression de l’aromatase. Cet effet antiœstrogènique peut être
partiellement compensé par l’activation des récepteurs des œstrogènes et au
contraire potentialisé par l’inhibition du récepteur des androgènes. Les récep-
teurs des œstrogènes alpha et bêta, le récepteur des androgènes, les récepteurs
des xénobiotiques CAR (constitutive activated receptor) et PXR (pregnan X
receptor) ont été identifiés comme des médiateurs possibles des effets de ces
molécules. Il faut noter que les divers phtalates n’ont pas le même profil
d’interaction avec les différents récepteurs nucléaires. Ainsi, le MEHP est
essentiellement actif sur PPARc et n’interagit pas avec les récepteurs ER. Au
contraire, le BBP et le DBP sont actifs sur ER et interagissent très peu avec674
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PPARc. Des études sur des modèles de souris déficientes pour un ou plusieurs
de ces récepteurs permettraient d’approfondir le mécanisme d’action de diffé-
rents phtalates (MEHP versus BBP par exemple).

Certains phtalates présentent in vitro, une affinité de liaison au récepteur AR
modérée, voire basse, par rapport aux stéroïdes. Deux points d’ancrage sont
nécessaires pour avoir une forte interaction (type liaison hydrogène) avec le
récepteur AR, et donc une activité anti-androgénique importante. En
absence de ces caractéristiques chimiques, seules les interactions hydrophobes
permettent une interaction avec le récepteur. Pour les phtalates, le cycle
aromatique peut être impliqué dans ce type d’interaction et un deuxième
cycle benzénique à distance de trois atomes de carbone du cycle principal,
comme dans BBP, pourrait renforcer cette interaction.

Retardateurs de flamme polybromés

Les cibles des retardateurs de flamme (PBDE, TBBPA, HBCD) au niveau des
récepteurs nucléaires ne sont pas encore complètement identifiées. Les récep-
teurs ER, AR, PXR semblent impliqués pour les PBDE. Les résultats de
plusieurs travaux de criblage in vitro suggèrent que l’activité œstrogénique est
associée à une faible bromation des PBDE alors que l’activité anti-
œstrogénique est déterminée par un degré élevé de bromation. Les molécules
substituées aux positions [2,2’,6] ou [2,2’,4] ont une activité ER-agoniste. De
même, le modèle QSAR (Quantitative Structure Activity Relationships) lie
l’activité AR-antagoniste à un bas degré de bromation et aux substitutions en
ortho (positions 2, 2’, 6 et 6’) ou ortho et para (positions 4 et 4’). Les
récepteurs TR et PPAR sont des cibles du TBBPA.

Composés perfluorés

Chez l’Homme, les cibles principales des composés perfluorés semblent être
les PPAR et parmi eux, PPARa et PPARc. Les études ont montré que le
récepteur PPARa est la cible principale de PFOA et PFOS bien que le
récepteur PPARc soit également activé dans une plus faible mesure.

Cependant, des expériences réalisées sur des souris déficientes en PPARa
indiquent qu’une partie des gènes (5-10 %) dont l’expression est modulée par
les composés perfluorés serait sous le contrôle du récepteur nucléaire CAR
(Constitutive activated receptor). Une étude récente a montré un effet proliféra-
teur de tumeur de PFOA qui serait également indépendant de PPARa.

Parabènes

Dès 1998, des études ont mis en évidence la capacité des parabènes à se lier au
récepteur des œstrogènes (ER). Leur affinité de liaison au récepteur des
œstrogènes est cependant 10 000, 30 000, 150 00 et 2 500 000 fois plus faible
respectivement pour le butyl, le propyl, l’éthyl et le méthyl parabène que le
ligand naturel, le 17b-œstradiol. Dans les tests in vitro, l’intensité de l’activité
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œstrogénique mesurée augmente avec la longueur de la chaîne (méthyl<éthyl
<propyl<butyl parabène). Compte tenu de leur petite taille, deux parabènes
(du méthyl parabène au n-butyl parabène) pourraient entrer à l’intérieur de la
poche du récepteur et donner lieu à des effets de synergie. Une très faible
activité anti-androgénique a également été observée in vitro avec le méthyl,
propyl et butyl parabène.

Autres mécanismes d’action

Depuis quelques années a émergé l’idée que les effets sur les organes reproduc-
teurs et la fonction de reproduction des composés chimiques pouvaient s’exer-
cer sans passer obligatoirement par la liaison à un récepteur hormonal, qu’il
soit nucléaire ou membranaire.

Il a également été proposé que les composés chimiques puissent entrer en
compétition pour la liaison à des protéines de transport (SHBG, Sex hormone
binding globulin) ou altérer le métabolisme intracellulaire des hormones (aro-
matase), moduler l’expression des co-activateurs des récepteurs nucléaires, la
dégradation de ceux-ci ou encore modifier l’expression de gènes à travers des
mécanismes épigénétiques. Plusieurs études ont décrit des altérations des
mécanismes épigénétiques impliquant la méthylation de l’ADN, qui pour-
raient rendre compte de la transmission aux générations futures de certains
phénotypes.

Des hypothèses ont également été formulées sur l’altération du cytosquelette
de certains types cellulaires et sur une action directe ciblant les cellules
germinales sans passer par une perturbation stéroïdienne. Ces quelques pistes
méritent d’être poursuivies et approfondies.

Nouveaux enjeux de recherches

Les méthodes d’étude des substances chimiques ayant potentiellement un
impact sur la reproduction peuvent être destinées au criblage pour la caracté-
risation du danger et/ou à l’étude des mécanismes d’action.

Les méthodes de criblage incluent des tests in vivo et in vitro. Des méthodes
d’études réglementaires ont été définies et correspondent aux lignes OCDE
(Organisation de coopération et de développement économique). Les métho-
des OCDE sont au nombre de 6 (plus une 7e dont la validation est en cours)
en ce qui concerne l’impact des produits chimiques sur la reproduction. Les
méthodes in vitro ne permettent pas de comprendre comment les substances
chimiques sont métabolisées et stockées dans l’organisme alors que les études
in vivo prennent en compte l’ensemble des interactions.676
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Dans le cadre d’un criblage, on peut structurer les méthodes d’études en deux
niveaux complémentaires. À un premier niveau, des tests simples et rapides
permettent d’identifier des molécules chimiques ayant un potentiel de pertur-
bation endocrine. C’est par exemple la liaison aux récepteurs d’hormones
stéroïdes. Les tests in vitro présentent l’avantage de travailler sur un nombre
très grand d’échantillons et de respecter la règle des trois R (édictée par la
législation européenne sur la protection des animaux : reduce/replace/refine) :
réduction du nombre d’animaux ; remplacement des animaux quand cela est
possible ; raffinement de la méthodologie utilisée.

À un deuxième niveau, des tests plus perfectionnés comme les cultures orga-
notypiques et les tests in vivo, moins adaptés à un criblage à haut débit, sont
plus informatifs sur les effets complexes mettant en jeu des interactions au
niveau d’organes ou de tout l’organisme. Ces tests sont à l’heure actuelle les
seuls pouvant tracer le lien avec une atteinte possible de la fertilité ou un
changement pathologique.

La sélection des tests pour la prédiction d’éventuels effets délétères sur la
fonction de reproduction requiert à la fois une meilleure connaissance des
mécanismes fondamentaux en jeu (les voies de signalisation impliquées dans
les étapes clefs de la reproduction des mammifères sont loin d’être toutes
identifiées) et une meilleure compréhension des mécanismes d’action des
substances reprotoxiques in situ dans leur(s) tissu(s) cible(s).

Pour étudier ces mécanismes d’action, le développement de lignées cellulaires
correspondant à divers tissus reproducteurs est important, mais pour appré-
hender le lien avec la fertilité il est nécessaire d’avoir recours à des modèles
plus proches de la physiologie tels que les co-cultures, la culture organo-
typique ou l’expérimentation in vivo.

En complément des études in vitro et in vivo, sont apparues plus récemment les
méthodes in silico ou « systèmes experts » qui font appel à des outils informa-
tiques. Ces méthodes telles que les QSAR apportent des informations sur la
nature des interactions chimiques entre les substances et leurs récepteurs et
sont précieuses pour appréhender ces mêmes mécanismes. Par la suite, de
telles études peuvent être utilisées pour mettre sur pieds de nouvelles expé-
riences ou lors de la sélection de molécules à tester et également favoriser la
recherche de substituts plus sûrs (répondant aux exigences du règlement
européen REACH).

Il est souvent nécessaire de disposer d’un faisceau d’arguments pour conforter
la relation entre les propriétés biologiques d’une substance chimique et son
rôle dans la pathologie. Par ailleurs, la connaissance du mode d’action permet
de savoir si des observations faites chez l’animal sont transposables à l’homme.

Cependant, le transfert des travaux réalisés dans des modèles in vitro ou à
l’aide d’animaux de laboratoire à l’être humain doit tenir compte de l’hétéro-
généité génétique de la population humaine. En effet, divers polymorphismes
dans des acteurs clefs de la fonction de reproduction sont maintenant connus.

SY
N

TH
ÈS

E

677

Synthèse



Des polymorphismes ont également été décrits pour les récepteurs aux andro-
gènes (AR) et aux œstrogènes (ER) ainsi que pour SF1 (steroidogenic factor 1).
Pour plusieurs substances chimiques notamment des phtalates, des effets très
différents ont été rapportés d’une espèce à l’autre, parfois même entre deux
lignées animales différentes d’une même espèce.

Peu d’études (in vivo comme in vitro) ont abordé la problématique cruciale des
effets de mélanges complexes. Les effets de mélange (liés à une réalité de
multi-exposition), les effets de faibles doses en condition d’exposition chro-
nique, les relations dose-effet non conventionnelles, ou encore l’existence de
cibles biologiques multiples pour une même substance, sont autant d’éléments
illustrant la complexité de la problématique d’étude des substances chimiques
et en particulier des perturbateurs endocriniens et de l’évaluation des risques
potentiels.

De fait, les approches méthodologiques fondées sur la mesure ou le suivi d’un
paramètre unique, qu’il s’agisse d’un agent chimique (caractérisation d’expo-
sition, études métaboliques et/ou pharmacocinétiques) ou bien d’un « end-
point » clinique (caractérisation du danger, études pharmacodynamiques) par-
ticuliers, sont dans ce cas le plus souvent inadaptées.

Des évolutions de la toxicologie vers des approches, outils et concepts plus
intégratifs se dessinent. Dans ce cadre, l’exploitation des technologies de
profilage global de type « omique » représente probablement une voie
d’évolution majeure pour la toxicologie dans les années à venir. Si les deux
premiers niveaux de description des systèmes biologiques que sont la trans-
criptomique et la protéomique sont déjà assez largement utilisés, le troisième
niveau qui est celui du métabolome est encore émergent. Les approches de
type métabolomique s’intéressent plus particulièrement aux petites molécules
(métabolites) présentes au sein des systèmes biologiques après la mise en jeu
des phénomènes complexes de transcription et de traduction. L’objectif de la
métabolomique est également d’identifier des biomarqueurs d’exposition aux
différentes substances dans des fluides biologiques tels que le sang ou l’urine.
Ainsi la recherche de ces biomarqueurs chez un individu permettrait de
déterminer s’il a été exposé à un moment de sa vie et de prédire les consé-
quences de cette exposition sur sa fertilité.

La mesure de ces biomarqueurs dans le cadre des études épidémiologiques
constitue une source de données importantes sur les niveaux d’exposition des
populations aux polluants environnementaux. Les approches de type cohorte
prospective, adossées à d’importantes biothèques, ont l’avantage de permettre
d’étudier simultanément différents paramètres de santé et d’évaluer de façon
prospective l’exposition aux substances chimiques. De même, il faut souligner
l’intérêt des cohortes mères-enfants permettant de suivre à moyen et long
terme la santé de l’enfant et sa sensibilité aux expositions subies durant la vie
intra-utérine.678
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Les approches par des disciplines complémentaires et l’interaction entre les
épidémiologistes, physiologistes, toxicologues et biologistes de la reproduc-
tion devraient conduire à une vision plus intégrée des effets des substances et
devraient permettre de répondre aux défis sociétaux de la santé reproductive
grâce à un ensemble de méthodologies :
• approches classiques d’étude de l’absorption, distribution et métabolisme
des toxiques ;
• utilisation de modèles biologiques cellulaires proches des états physiolo-
giques humains (organotypique) et prise en compte de l’intervariabilité indi-
viduelle (cellules iPS) ;
• utilisation de modèles animaux pertinents (souris transgéniques mutantes
pour un récepteur) permettant d’appréhender les mécanismes d’action sur les
tissus cibles ; ou de mammifères non rongeurs ou encore d’animaux transgéni-
ques humanisés plus représentatifs de la situation humaine ;
• exploration de la perturbation des voies de biosynthèse des hormones
naturelles pour identifier les différents niveaux de modification avec des outils
de quantification ;
• biologie structurale qui permet de comprendre les interactions des sub-
stances avec leurs cibles protéiques cellulaires ;
• techniques haut débit, génomique, protéomique, métabolomique qui per-
mettent une analyse à grande échelle des effets moléculaires potentiels et de
rechercher des biomarqueurs d’expositions multiples ;
• application des outils de la biochimie et de la biologie moléculaire aux
biothèques constituées dans le cadre des cohortes épidémiologiques ;
• biologie de systèmes qui permet d’intégrer ces informations dans un modèle
mathématique global et de prédire les effets à long terme ;
• prise en compte des multi-expositions et utilisation d’indicateurs sensibles
et faciles à obtenir comme le spermatozoïde ou la durée nécessaire pour avoir
un enfant.
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Communication





Études de toxicologie in vivo1

L’évaluation des effets des substances ou produits chimiques sur le développe-
ment est réalisée à partir d’études expérimentales sur l’animal selon des pro-
tocoles standardisés. Les premiers tests standardisés ont été proposés par
la FDA (Food and Drug Administration) en 1966 suite aux malformations
congénitales initiées par la thalidomide. Ces premiers tests avaient pour but
d’identifier les propriétés tératogènes des composés testés. Depuis, plusieurs
organismes internationaux ont développé des tests standardisés (EPA, ICH,
FDA, OCDE).

L’ICH (International Conference for Harmonization) et la FDA (Food and Drug
Administration) établissent des protocoles pour évaluer les propriétés toxico-
logiques des médicaments. La FDA élabore également des tests pour les addi-
tifs et les colorants alimentaires.

L’EPA (US Environmental Protection Agency), l’EPA-OPPTS (Office of Preven-
tion, Pesticides and Toxic Guidelines) et l’OCDE (Organisation de Coopération
et de Développement Économiques) s’intéressent aux produits chimiques. De
plus en plus, une harmonisation est en cours entre l’OCDE et l’EPA.

Un certain nombre d’auteurs ont tenté de valider les résultats expérimentaux
obtenus chez l’animal par rapport aux données humaines, principalement
avant les années 1980. Aucun n’a pu le faire de manière complète, cependant
il est admis qu’un effet positif dans une étude in vivo de toxicité du développe-
ment est révélateur d’un effet possible chez l’humain (OCDE, 2008). La
prédictivité exacte ne peut se faire qu’à partir d’un faisceau de résultats
convergents à partir de diverses études, des différences entre espèces pouvant
néanmoins persister.

Les lignes directrices de l’OCDE étant retenues par la réglementation euro-
péenne sur les produits chimiques, seules ces dernières méthodes seront pré-
sentées.

Méthodes OCDE

Les méthodes OCDE sont au nombre de 6 (plus une 7e dont la validation est
en cours) en ce qui concerne l’impact des produits chimiques sur la reproduc-
tion (tableau I).

33. Texte extrait de : INRS (dir. Lafon D.). Grossesse et travail. Quels sont les risques pour
l’enfant à naître ? EDP Sciences, Collection Avis d’Expert, 2010 : 562 p
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Le but de ces tests est de détecter un éventuel effet sur la reproduction. Pour
cela, il est nécessaire d’étudier la toxicité de la substance à tous les stades du
développement : de la conception à la maturation sexuelle.

On distingue donc plusieurs stades :
• avant accouplement jusqu’à la conception : fonction de reproduction chez
le mâle et la femelle adulte, développement et maturation des gamètes,
accouplement, fertilité ;
• conception jusqu’à l’implantation : fonctions de reproduction de la femelle
adulte, développement pré-implantatoire, implantation ;
• implantation jusqu’à fermeture du palais : fonctions de reproduction de la
femelle adulte, développement embryonnaire, formation des organes ;
• fermeture du palais jusqu’au terme de la grossesse : fonctions de reproduc-
tion de la femelle adulte, développement et croissance du fœtus, développe-
ment et croissance des organes ;
• naissance jusqu’au sevrage : fonctions de reproduction de la femelle adulte,
adaptation des nouveau-nés à la vie extra-utérine, développement et crois-
sance des nouveau-nés ;
• sevrage jusqu’à maturité sexuelle : développement et croissance après
sevrage, adaptation à la vie indépendante, maturité sexuelle.

Tableau I : Lignes directrices OCDE pour l’étude de la toxicité de la
reproduction

Ligne directrice 414 Étude de toxicité pour le développement prénatal

Ligne directrice 415 Étude de toxicité pour la reproduction sur une génération

Ligne directrice 416 Étude de toxicité pour la reproduction sur deux générations

Ligne directrice 421 Essai de dépistage de la toxicité pour la reproduction et le développement

Ligne directrice 422 Étude combinée de toxicité à doses répétées et de dépistage de la toxicité pour
la reproduction et le développement

Ligne directrice 426 Étude de neurotoxicité pour le développement

Le lecteur pourra retrouver une description de ces différentes méthodes en
annexe 3.

Il existe également des méthodes OCDE pour évaluer les risques des produits
chimiques vis-à-vis des effets de perturbation endocrinienne. Quatre sont
validées :
• Ligne directrice 407 : Toxicité orale pendant 28 jours sur les rongeurs
(nouvelle méthode révisée qui inclut entre autres une évaluation de certains
effets endocriniens) ;
• Ligne directrice 440 : Bio-essai utérotrophique chez les rongeurs : essai de
dépistage à court terme des propriétés œstrogéniques ;
• Ligne directrice 441 : Bio-essai de Hershberger chez le rat : essai de dépis-
tage à court terme de propriétés (anti)androgéniques ;684
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• Ligne directrice 455 : Essai d’activation transcriptionnelle faisant interve-
nir le récepteur d’œstrogène alpha humain hERa transfecté de façon stable
pour la détection de l’activité œstrogénique agoniste des substances testées.

Ces lignes directrices ne seront pas décrites dans ce document.

Stratégie d’utilisation des tests

Diverses stratégies

Un certain nombre de stratégies d’utilisation de ces tests ont été proposées par
diverses instances. Aux États-Unis, l’EPA a publié un guide pour l’évaluation
des risques des substances vis-à-vis de la reprotoxicité (EPA, 1991). L’Union
européenne a également publié un document (ECB, 2003). Il a été récem-
ment remplacé par un nouveau texte dans le cadre de REACH (ECHA,
2008). L’OCDE propose de même un document de synthèse sur l’évaluation
du risque toxique sur la reproduction (OCDE, 2008).

Du fait de ces implications réglementaires, seule la stratégie proposée par
l’Union européenne sera présentée.

Stratégie de l’Union européenne

Objectif

L’objectif poursuivi par l’Union européenne est d’évaluer la toxicité sur la
reproduction d’une substance chimique en couvrant tous les stades de la
reproduction que ce soit la fonction et la capacité de reproduction chez
l’homme et la femme, l’induction d’effets non héréditaires dans la descen-
dance, tels que la mort, les retards de croissance, les effets structuraux ou
fonctionnels.

Dans le document guide européen (ECB, 2003), les objectifs généraux des
tests de toxicité sur la reproduction étaient d’établir :
• si une exposition humaine à une substance donnée avait été associée à des
effets néfastes sur les fonctions ou les capacités de reproduction ;
• si dans des études animales, l’administration d’une substance à des mâles ou
des femelles avant la conception et durant la grossesse ou la lactation entraîne
des effets néfastes sur la fonction ou la capacité de reproduction ;
• si l’administration d’une substance chez l’animal avant ou après la nais-
sance entraîne des effets néfastes non héréditaires sur la progéniture ;
• si la femelle gravide est potentiellement plus sensible à une toxicité géné-
rale ;
• s’il existe des relations doses-réponses pour tout type d’effets néfastes sur la
reproduction.
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Dans le cadre du règlement REACH, les objectifs ont été modifiés ; les alinéas
1, 4 et 5 sont globalement les mêmes, par contre les 2 et 3 sont remplacés par
le suivant : « si sur la base d’informations autres que les données humaines, il
peut être prédit que la substance entraînera une toxicité sur la reproduction
chez l’être humain. ».

Cette phrase permet d’ouvrir les sources d’information à d’autres données que
celles issues des études expérimentales sur l’animal. Dans tous les cas, l’objec-
tif est bien de vérifier si des effets néfastes sont anticipés.

À noter que les substances mutagènes sur les cellules germinales (catégories 1
et 2) et cancérogènes génotoxiques (catégorie 3 mutagène et catégories 1 et 2
cancérogènes) ne sont généralement pas testées vis-à-vis de la reproduction.
Elles sont considérées d’emblée comme potentiellement toxiques pour la
reproduction. Une substance génotoxique sur les cellules germinales est en
effet susceptible d’entraîner avortements, malformations et maladies hérédi-
taires. De plus, on ne peut exclure qu’une substance génotoxique sur cellules
somatiques puisse engendrer des cancers.

Données minimales requises

Afin de pouvoir correctement évaluer les propriétés dangereuses d’une sub-
stance, le TGD (Technical Guidance Document) préconisait de disposer au
minimum de trois études :
• une étude sur deux générations (EU annexe V B 35 ou OCDE 416) ;
• une étude de toxicité sur le développement prénatal (tératogénicité) sur
2 espèces (EU annexe V B 31 ou OCDE 414).

Cette position était présentée dans la réglementation antérieure à REACH.
Dans REACH, cette position n’apparaît plus clairement.

Dans la réglementation antérieure, il était cependant précisé que ces études
pouvaient être réduites si l’on disposait de données le justifiant.

Les études pouvant être utilisées pour évaluer le potentiel toxique d’une
substance sont listées dans les guides concernant la réglementation avant
REACH (que nous appellerons ancienne réglementation) puis REACH (que
nous appellerons nouvelle réglementation) ; dans la nouvelle réglementation
apparaissent les SAR et les modèles R(Q)SA (relations structures activités
quantitatives).

Évaluation d’une dose seuil

La toxicité pour la reproduction est généralement considérée comme un effet
avec un effet seuil. Il est donc important de déterminer si possible une
NOAEL (No Observable Adverse Effect Level), voire une LOAEL (Lowest
Observed Adverse Effect Level) et de pouvoir calculer une Benchmark dose ou
non.686
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Principes généraux

Le TGD proposait la démarche par étape suivante :
• commencer par collecter toute information sur les caractéristiques physico-
chimiques de la substance, sa toxicocinétique et les informations sur des
substances équivalentes (relations structure-activité) ;
• choisir les espèces animales à utiliser. En règle générale, le rat est l’espèce de
premier choix pour les études sur deux générations. Les études sur la toxicité
sur le développement sont généralement conduites sur le rat et le lapin du fait
de l’importance des données disponibles sur ces deux espèces. On ne doit
utiliser d’autres espèces que si des informations claires sur leur meilleure
indication sont disponibles ;
• choisir la voie d’exposition en fonction des conditions d’exposition
humaine, des caractéristiques physico-chimiques de la substance, de sa toxi-
cité et des contraintes techniques du test. Idéalement, les données de toxico-
cinétique et de métabolisme devraient guider ce choix. En règle générale, la
voie orale est largement utilisée sauf s’il est démontré qu’elle est inappropriée.
Il est recommandé de ne pas utiliser la voie intrapéritonéale ni des voies
parentérales. La voie dermique peut entraîner des effets de stress.

Le principe de base de cette stratégie est de fonctionner étape par étape en
attendant les résultats de la première étude avant de commencer la seconde.

Il est recommandé que le premier des tests de reproduction effectué soit le test
sur deux générations. Ce test devrait démarrer après une étude sub-chronique
90 jours afin de déterminer les doses à utiliser, et éventuellement orienter vers
certains types de toxicité à étudier plus précisément ou des effets spécifiques
comme la neurotoxicité. L’étude sur la toxicité du développement intervient
ensuite et doit tenir compte des relations dose-réponse et de la toxicité
maternelle. Il est préférable de commencer par le rat, espèce déjà utilisée dans
l’étude sur deux générations. L’utilité de la deuxième étude sur le lapin est
fonction des résultats de la première étude chez le rat.

REACH propose également un fonctionnement par étape. Dans l’étape 1,
deux questions doivent être posées :
• la substance est-elle déjà classée toxique pour la reproduction (fertilité et
développement : catégorie 1 ou 2 R60 et catégorie 1 ou 2 R61), ou mutagène
catégorie 1, 2 ou 3, ou cancérogène catégorie 1 ou 2 (mais avec en sus une
classification mutagène catégorie 3) ?
• la substance est-elle peu toxique, son absorption systémique est-elle négli-
geable et l’exposition humaine nulle ou non significative ?

Si la réponse est positive à une de ces questions, aucun test spécifique pour la
reproduction n’est généralement exigé.

L’étape 2 s’applique à partir d’un tonnage mis sur le marché supérieur à
10 tonnes par an : recueillir l’ensemble des données toxicologiques dispo-
nibles afin de décider si la substance ne présente pas de danger pour la
reproduction ou que des données supplémentaires ne permettraient pas de
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changer une classification catégorie 3. Si les données sont insuffisantes ou s’il
existe des signaux d’alerte, les questions suivantes vont se poser :
• Y a-t-il des signaux d’alerte de toxicité pour la reproduction ?
• Les données sont-elles suffisantes et adéquates pour évaluer la classification,
l’étiquetage et le risque ou des tests complémentaires sont-ils nécessaires ?
• Si non, quels tests supplémentaires sont nécessaires ?

L’étape 3 consistera à réaliser les tests spécifiques chez l’animal pour répondre
à ces questions.

Les 4 tests qui permettent de faire une évaluation robuste sont : OCDE 421 ou
422 ; OCDE 414 ; OCDE 416.

Il n’est cependant pas toujours nécessaire de réaliser les 4. Les tests demandés
sont fonction du tonnage tel que retranscrit dans le tableau II.

Niveau de dose

La dose maximale administrée ne doit pas excéder 1 000 mg/kg/j. Elle doit
entraîner si possible une légère toxicité chez les parents, notamment une
légère perte de poids mais ne pas entraîner plus de 10 % de mort maternelle (il
est recommandé qu’il n’y ait pas de mort maternelle). Les doses les plus faibles
doivent être choisies avec l’objectif de pouvoir établir une relation dose-
réponse et un niveau sans effet.

Claire Beausoleil

Anses34, Unité Toxicologie / Direction Santé Environnement Travail

34. Agence nationale de sécurité sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du travail688
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Tableau II : Obligations de tests vis-à-vis de la reproduction selon REACH et l’ancienne réglementation sur les substances
nouvelles

REACH Ancienne
réglementation sur
les substances
nouvelles

Substances
fabriquées ou
importées en
quantités :

Tests exigés vis-à-vis
de la toxicité
pour la reproduction

Conditions d’exonération
de ces tests

Règles spécifiques Délais
d’enregistrement

Tests exigés vis-à-
vis de la toxicité
pour la
reproduction

<1 tonne Aucun Procédure d’autorisation ou de restriction possible si
substance connue comme étant CMR catégorie 1 ou 2,
PBT (Persistantes, Bioaccumulables et Toxiques) ou
vPvB (Très persistantes, très bioaccumulables)

Pas d’enregis-
trement

Aucun

>1 tonne Aucun Cette annexe ne s’applique pas aux substances mises
sur le marché entre 1 et 10 tonnes par an et ayant déjà
été mises sur le marché (en quelque quantité que ce
soit) avant 1981 (soit 100 204 substances), et possédant
un numéro EINECS ou mises sur le marché après 1981
et retirées depuis le 1er juin 1992. Elle ne s’applique pas
non plus aux substances pour lesquelles sur la base de
modèles RQ(S)A ou par d’autres moyens une classifica-
tion CMR catégorie 1 ou 2, PBT ou vPvB ne peut être
anticipée. Pour ces substances, il y a uniquement obli-
gation de fournir toute autre information disponible perti-
nente d’ordre toxicologique, écotoxicologique et
physico-chimique.
Elle s’appliquerait donc, pour les substances chimiques,
uniquement aux substances mises sur le marché depuis
1981 (soit 4 381 substances) (sauf si retirée du marché
depuis le 1er juin 1992) avec un tonnage supérieur à
10 tonnes et aux substances nouvellement mises sur le
marché avec un tonnage compris entre 1 et 10 tonnes
par an et non considérées comme notifiées conformé-
ment à l’article 8, paragraphe 1, premier tiret, de la
directive 67/548/CEE.

1er juin 2018 Évaluation de la
reprotoxicité sur
des critères par-
ticuliers
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REACH Ancienne
réglementation sur
les substances
nouvelles

Substances
fabriquées ou
importées en
quantités :

Tests exigés vis-à-vis
de la toxicité
pour la reproduction

Conditions d’exonération
de ces tests

Règles spécifiques Délais
d’enregistrement

Tests exigés vis-à-
vis de la toxicité
pour la
reproduction

>10 tonnes En cas d’absence de
signal d’alerte (sur la
base d’analogie de
structure, d’estimations
R(Q)SA ou de méthodes
in vitro), faire un test
de dépistage (OCDE
421 ou 422).

- Cancérogène génotoxique et
mesures appropriées de gestion
des risques mises en œuvre
- Mutagène sur cellules germi-
nales et mesures appropriées de
gestion des risques mises en
œuvre
- Si une exposition humaine peut
être exclue
- Étude de toxicité disponible au
stade du développement prénatal
ou pour la reproduction sur deux
générations

Dans les cas où les effets nocifs potentiels sur la fertilité
ou le développement suscitent de sérieuses pré-
occupations, le déclarant peut proposer de remplacer
l’étude de dépistage par une étude de toxicité sur le
développement prénatal ou une étude de toxicité pour la
reproduction sur deux générations.
Si une substance est connue pour avoir des effets
néfastes sur la fertilité, répond aux critères de classifica-
tion des catégories 1 ou 2 pour la classe R60, et que
les données disponibles conviennent à une évaluation
robuste des risques, il ne sera pas nécessaire de procé-
der à d’autres essais en matière de fertilité. Il faut, tou-
tefois, envisager des essais portant sur la toxicité au
stade du développement.
Si une substance est connue pour être à l’origine d’une
toxicité sur le développement, répond aux critères de
classification des catégories 1 ou 2 pour la classe R61,
et que les données disponibles conviennent à une solide
évaluation des risques, il ne sera pas nécessaire de
procéder à d’autres essais en matière de toxicité au
stade du développement. Il faudra toutefois envisager
des essais concernant les effets sur la fertilité.

1er juin 2018 Si les risques de
la substance le
justifient
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REACH Ancienne
réglementation sur
les substances
nouvelles

Substances
fabriquées ou
importées en
quantités :

Tests exigés vis-à-vis
de la toxicité
pour la reproduction

Conditions d’exonération
de ces tests

Règles spécifiques Délais
d’enregistrement

Tests exigés vis-à-
vis de la toxicité
pour la
reproduction

>100 tonnes Étude de toxicité sur le
développement prénatal,
une espèce, voie
d’administration la plus
appropriée, compte tenu
de la voie probable de
l’exposition humaine
Étude de toxicité pour la
reproduction sur deux
générations, une seule
espèce, mâle et femelle,
voie d’administration la
plus appropriée, compte
tenu de la voie probable
de l’exposition humaine,
si l’étude de 28 jours ou
de 90 jours fait appa-
raître des effets nocifs
sur les organes ou les
tissus reproductifs.

- Cancérogène génotoxique et
mesures appropriées de gestion
des risques sont mises en œuvre
- Mutagène sur cellules germi-
nales et mesures appropriées de
gestion des risques mises en
œuvre
- Si la substance a une faible
activité toxicologique (si aucun
des tests disponibles n’a fourni
de preuves de toxicité), si des
données toxicocinétiques per-
mettent de prouver qu’aucune
absorption systémique ne se
produit par les voies d’exposition
prises en considération (par
exemple : concentrations plasma/
sang inférieures à la limite de
détection en cas d’utilisation
d’une méthode sensible, et
absence de la substance et de
métabolites de la substance dans
l’urine, la bile ou l’air exhalé), et
s’il n’y a pas d’exposition
humaine ou pas d’exposition
humaine importante.

L’étude est effectuée initialement sur une espèce. En
fonction du résultat du premier essai et de toutes les
autres données pertinentes disponibles, il peut être
décidé d’effectuer une étude sur une deuxième espèce
à ce niveau de quantité ou au suivant.

1er juin 2013 - Étude de térato-
genèse : 1 espèce.
En cas de résultats
douteux, une étude
sur deux généra-
tions est
nécessaire.
- Étude de fertilité :
1 espèce, 1 géné-
ration
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REACH Ancienne
réglementation sur
les substances
nouvelles

Substances
fabriquées ou
importées en
quantités :

Tests exigés vis-à-vis
de la toxicité
pour la reproduction

Conditions d’exonération
de ces tests

Règles spécifiques Délais
d’enregistrement

Tests exigés vis-à-
vis de la toxicité
pour la
reproduction

>1 000 tonnes Étude de toxicité au
stade du développe-
ment, une espèce, voie
d’administration la plus
appropriée, compte tenu
de la voie probable de
l’exposition humaine
(OCDE 414)
Étude de toxicité pour la
reproduction sur deux
générations, une seule
espèce, mâle et femelle,
voie d’administration la
plus appropriée, compte
tenu de la voie probable
de l’exposition humaine,
sauf si ces données
sont déjà fournies en
vertu des prescriptions
de l’annexe IX.

- Cancérogène génotoxique et
mesures appropriées de gestion
des risques mises en œuvre
- Mutagène sur cellules germi-
nales et mesures appropriées de
gestion des risques mises en
œuvre
- Si la substance a une faible
activité toxicologique (si aucun
des tests disponibles n’a fourni
de preuves de toxicité), si des
données toxicocinétiques per-
mettent de prouver qu’aucune
absorption systémique ne se
produit par les voies d’exposition
prises en considération (par
exemple : concentrations plasma/
sang inférieures à la limite de
détection en cas d’utilisation
d’une méthode sensible, et
absence de la substance et de
métabolites de la substance dans
l’urine, la bile ou l’air exhalé), et
s’il n’y a pas d’exposition
humaine ou pas d’exposition
humaine importante.

Si une substance est connue pour avoir des effets
néfastes sur la fertilité, répond aux critères de classifica-
tion des catégories 1 ou 2 pour la classe R60, et que
les données disponibles conviennent à une évaluation
robuste des risques, il ne sera pas nécessaire de procé-
der à d’autres essais en matière de fertilité. Il faudra
toutefois envisager des essais portant sur la toxicité sur
le développement.
Si une substance est connue pour être à l’origine de
toxicité sur le développement, répond aux critères de
classification des catégories 1 ou 2 pour la classe R61,
et que les données disponibles conviennent à une éva-
luation robuste des risques, il ne sera pas nécessaire de
procéder à d’autres essais en matière de toxicité sur le
développement. Il faudra, toutefois, envisager des essais
concernant les effets sur la fertilité.

1er décembre
2010

- Étude de toxicité
liée au développe-
ment concernant
les effets péri-et
postnataux
- Étude de térato-
genèse (autre
espèce)
- Étude de fertilité
(étude sur 2 géné-
rations) : seule-
ment si un effet
sur la fertilité a été
constaté
précédemment.
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ANNEXE 1

Expertise collective Inserm : Éléments de méthode

L’Expertise collective Inserm30 apporte un éclairage scientifique sur un sujet
donné dans le domaine de la santé à partir de l’analyse critique et de la
synthèse de la littérature scientifique internationale. Elle est réalisée à la
demande d’institutions souhaitant disposer des données récentes issues de la
recherche utiles à leurs processus décisionnels en matière de politique publi-
que. L’Expertise collective Inserm doit être considérée comme une étape
initiale, nécessaire mais le plus souvent non suffisante, pour aboutir aux prises
de décision. Les conclusions apportées par les travaux d’expertise collective
contribuent, mais ne peuvent se substituer, au débat des professionnels
concernés ou au débat de société si les questions traitées sont particulièrement
complexes et sensibles.

L’Expertise collective Inserm peut être complétée, à la demande d’un com-
manditaire, par une expertise « opérationnelle » qui s’intéresse à l’application
des connaissances et recommandations en tenant compte de facteurs contex-
tuels (programmes existants, structures, acteurs, formations...). Ce type
d’expertise sollicite la participation d’acteurs de terrain susceptibles de répon-
dre aux aspects de faisabilité, de représentants d’administrations ou institu-
tions chargées de promouvoir les applications dans le domaine concerné,
d’experts ayant participé aux expertises, de représentants d’associations de
patients. La mise en commun de cultures et d’expériences variées permet une
approche complémentaire à l’expertise collective dans un objectif d’opéra-
tionnalité. De même, différents travaux (recommandations de bonnes pra-
tiques, audition publique...) conduits sous l’égide de la Haute autorité de santé
(HAS) peuvent faire suite à une expertise collective Inserm.

L’expertise collective est une mission de l’Inserm depuis 1994. Une soixan-
taine d’expertises collectives ont été réalisées dans de nombreux domaines de
la santé. L’Institut est garant des conditions dans lesquelles l’expertise est
réalisée (exhaustivité des sources documentaires, qualification et indépen-
dance des experts, transparence du processus).

Le Centre d’expertise collective Inserm organise les différentes étapes de
l’expertise depuis la phase d’instruction jusqu’aux aspects de communication
du rapport avec le concours des services de l’Inserm. L’équipe du Centre
d’expertise collective constituée d’ingénieurs, de chercheurs et d’un secréta-
riat assure la recherche documentaire, la logistique et l’animation des réu-
nions d’expertise, et contribue à la rédaction scientifique et à l’élaboration des

30. Label déposé par l’Inserm
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produits de l’expertise. Des échanges réguliers avec d’autres organismes
publics (EPST) pratiquant le même type d’expertise collective ont permis de
mettre en place des procédures similaires.

Instruction de la demande

La phase d’instruction permet de définir la demande avec le commanditaire,
de vérifier qu’il existe bien une littérature scientifique accessible sur la ques-
tion posée et d’établir un cahier des charges qui précise le cadrage de l’exper-
tise (état des lieux du périmètre et des principales thématiques du sujet), sa
durée et son budget à travers une convention signée entre le commanditaire
et l’Inserm.

Au cours de cette phase d’instruction sont également organisées par l’Inserm
des rencontres avec les associations de patients pour prendre connaissance des
questions qu’elles souhaitent voir traitées et des sources de données dont elles
disposent. Ces informations seront intégrées au programme scientifique de
l’expertise. Pour certains sujets, un échange avec des partenaires industriels
s’avère indispensable pour avoir accès à des données complémentaires inac-
cessibles dans les bases de données.

Mise en place d’un comité de suivi et d’une cellule d’accompagnement
de l’expertise

Un comité de suivi constitué de représentants du commanditaire et de
l’Inserm est mis en place. Il se réunit plusieurs fois au cours de l’expertise pour
suivre la progression du travail des experts, évoquer les difficultés éventuelles
rencontrées dans le traitement des questions, veiller au respect du cahier des
charges et examiner d’éventuels nouveaux éléments du contexte réglemen-
taire et politique utiles pour le travail en cours. Le comité est également réuni
en fin d’expertise pour la présentation des conclusions de l’expertise avant
l’établissement de la version finale du rapport.

Pour les expertises traitant de sujets sensibles, une cellule d’accompagnement
est également mise en place qui réunit des représentants de la Direction
générale de l’Inserm, du conseil scientifique, du comité d’éthique de l’Inserm,
du département de la communication, des chercheurs en sciences humaines
et sociales et des spécialistes d’histoire des sciences. Cette cellule a pour rôle
de repérer au début de l’expertise les problématiques susceptibles d’avoir une
forte résonance pour les professionnels concernés et pour la société civile et
de suggérer l’audition de professionnels des domaines connexes, de représen-
tants de la société civile et d’associations de patients. En bref, il s’agit de
prendre la mesure de la perception que les différents destinataires pourront
avoir de l’expertise. Avant la publication de l’expertise, la cellule d’accompa-
gnement porte une attention particulière à la façon dont la synthèse et les698
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recommandations sont rédigées incluant si nécessaire l’expression de diffé-
rents points de vue. En aval de l’expertise, la cellule a pour mission de
renforcer et d’améliorer la diffusion des résultats de l’expertise en organisant
par exemple des colloques ou séminaires avec les professionnels du domaine et
les acteurs concernés ou encore des débats publics avec les représentants de la
société civile. Ces échanges doivent permettre une meilleure compréhension
et une appropriation de la connaissance issue de l’expertise.

Réalisation de la recherche bibliographique

Le cahier des charges, établi avec le commanditaire, est traduit en une liste
exhaustive de questions scientifiques correspondant au périmètre de l’exper-
tise avec l’aide de scientifiques référents du domaine appartenant aux ins-
tances de l’Inserm. Les questions scientifiques permettent d’identifier les
disciplines concernées et de construire une arborescence de mots clés qui
servira à une interrogation systématique des bases de données biomédicales
internationales. Les articles et documents sélectionnés en fonction de leur
pertinence pour répondre aux questions scientifiques constituent la base
documentaire qui sera transmise aux experts. Il sera demandé à chacun des
membres du groupe de compléter tout au long de l’expertise cette base
documentaire.

Des rapports institutionnels (parlementaires, européens, internationaux...),
des données statistiques brutes, des publications émanant d’associations et
d’autres documents de littérature grise sont également repérés (sans préten-
tion à l’exhaustivité) pour compléter les publications académiques et mis à la
disposition des experts. Il leur revient de prendre en compte, ou non, ces
sources selon l’intérêt et la qualité des informations qu’ils leur reconnaissent.
Enfin, une revue des principaux articles de la presse française est fournie aux
experts au cours de l’expertise leur permettant de suivre l’actualité sur le
thème et sa traduction sociale.

Constitution du groupe d’experts

Le groupe d’experts est constitué en fonction des compétences scientifiques
nécessaires à l’analyse de l’ensemble de la bibliographie recueillie et à la
complémentarité des approches. L’Expertise collective Inserm étant définie
comme une analyse critique des connaissances académiques disponibles, le
choix des experts se fonde sur leurs compétences scientifiques, attestées par
leurs publications dans des revues à comité de lecture et la reconnaissance par
leurs pairs. La logique de recrutement des experts fondée sur leur compétence
scientifique et non leur connaissance du terrain est à souligner, dans la mesure
où il s’agit d’une source récurrente de malentendus lors de la publication des
expertises.
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Les experts sont choisis dans l’ensemble de la communauté scientifique fran-
çaise et internationale. Ils doivent être indépendants du partenaire comman-
ditaire de l’expertise et de groupes de pression reconnus. La composition du
groupe d’experts est validée par la Direction générale de l’Inserm.

Plusieurs scientifiques extérieurs au groupe peuvent être sollicités pour appor-
ter ponctuellement leur contribution sur un thème particulier au cours de
l’expertise.

Le travail des experts dure de 12 à 18 mois selon le volume de littérature à
analyser et la complexité du sujet.

Première réunion du groupe d’experts

Avant la première réunion, les experts reçoivent un document explicatif de
leur mission, le programme scientifique (les questions à traiter), le plan de
travail, la base bibliographique de l’expertise établie à ce jour ainsi que les
articles qui leur sont plus spécifiquement attribués selon leur champ de com-
pétence.

Au cours de la première réunion, le groupe d’experts discute la liste des
questions à traiter, la complète ou la modifie. Il examine également la base
bibliographique et propose des recherches supplémentaires pour l’enrichir.

Analyse critique de la littérature par les experts

Au cours des réunions, chaque expert est amené à présenter oralement son
analyse critique de la littérature sur l’aspect qui lui a été attribué dans son
champ de compétence en faisant la part des acquis, incertitudes et contro-
verses du savoir actuel. Les questions, remarques, points de convergence ou de
divergence suscités par cette analyse au sein du groupe sont pris en considéra-
tion dans le chapitre que chacun des experts rédige. Le rapport d’analyse,
regroupant ces différents chapitres, reflète ainsi l’état de l’art dans les diffé-
rentes disciplines concernées par le sujet traité. Les références bibliogra-
phiques utilisées par l’expert sont citées au sein et en fin de chapitre.

Synthèse et recommandations

Une synthèse reprend les grandes lignes de l’analyse de la littérature et en
dégage les principaux constats et lignes de force. Certaines contributions
d’intervenants extérieurs au groupe peuvent être résumées dans la synthèse.

Cette synthèse est plus spécifiquement destinée au commanditaire et aux
décideurs dans une perspective d’utilisation des connaissances qui y sont
présentées. Son écriture doit donc tenir compte du fait qu’elle sera lue par des
non scientifiques.700
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Dès la publication du rapport, cette synthèse est mise en ligne sur le site Web
de l’Inserm. Elle fait l’objet d’une traduction en anglais qui est accessible sur le
site du NCBI/NLM (National Center for Biotechnology Information de la Natio-
nal Library of Medecine) et Sinapse (Scientific INformAtion for Policy Support in
Europe, site de la Commission Européenne).

À la demande du commanditaire, certaines expertises collectives s’accom-
pagnent de « recommandations ». Deux types de « recommandations » sont
formulés par le groupe d’experts. Des « principes d’actions » qui s’appuient sur
un référentiel scientifique validé pour définir des actions futures en santé
publique (essentiellement en dépistage, prévention et prise en charge) mais
qui en aucun cas ne peuvent être considérés comme des recommandations
« opérationnelles » dans la mesure où les éléments du contexte économique
ou politique n’ont pas été pris en compte dans l’analyse scientifique. Des
« axes de recherche » sont également proposés par le groupe d’experts pour
combler les lacunes de connaissances scientifiques constatées au cours de
l’analyse. Là encore, ces propositions ne peuvent être considérées comme des
recherches « prioritaires » sans une mise en perspective qu’il revient aux
instances concernées de réaliser.

Lecture critique du rapport et de la synthèse par des grands
« lecteurs »

Pour certaines expertises traitant de sujets sensibles, une note de lecture
critique est demandée à plusieurs grands « lecteurs » choisis pour leurs compé-
tences scientifiques ou médicales, exerçant des fonctions d’animation ou
d’évaluation dans des programmes de recherche français ou européens ou
encore participant à des groupes de travail ministériels. De même, le rapport
et la synthèse (et recommandations) peuvent être soumis à des personnalités
ayant une bonne connaissance du « terrain » et susceptibles d’appréhender les
enjeux socioéconomiques et politiques des connaissances (et propositions)
qui sont présentées dans l’expertise.

Présentation des conclusions de l’expertise et mise en débat

Un séminaire ouvert à différents milieux concernés par le thème de l’expertise
(associations de patients, associations professionnelles, syndicats, institu-
tions...) permet une première mise en débat des conclusions de l’expertise.
C’est à partir de cet échange que peut être établie la version finale du
document de synthèse intégrant les différents points de vue qui se sont
exprimés.
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ANNEXE 2

Tableau : Récapitulatif des principales données

BPA Phtalates Polybromés Composés perfluorés
(PFOS, PFOA)

Parabènes

Usages (quelques
exemples)

Polycarbonate et résines
époxy
Emballages alimentaires,
composites dentaires...

Agent plastifiant, construction,
peintures, cosmétiques, embal-
lage alimentaire, matériels
médicaux...)

Retardateurs de flamme
(ignifugeant des matières
plastiques et textiles,
composants électroniques et
matériels électriques...)

Antiadhésifs et anti-tache
(textiles, matériaux de
cuisson...)

Conservateurs (cosmétiques,
additifs alimentaires,
médicaments)

Voie principale
d’exposition

Alimentation Alimentation ; Contact percu-
tané (enfants)

Alimentation (composés
rémanents) ; Contact direct
(enfants)

Alimentation (composés
rémanents) ; Contact direct
(enfants)

Contact percutané ;
Alimentation

DJT (µg/kg/j) Efsa 50 DEHP : 50 ; DBP : 10 ;
BBP : 500

En cours PFOS : 0,15 ; PFOA : 1,5 0-10 000 (éthyl +méthyl)

Exposition moyenne
(µg/kg/j)

Adulte : 0,1 Enfant : 1 DEHP Adulte : 2
Enfant <6 mois : 10
Enfant >6 mois : 20

PBDE : 0,001 0,005 1 300 (estimation)

Demi-vie 4-8 h (homme adulte) DEHP : 18 h Quelques semaines
(BDE 209) à quelques
années (BDE 47)

Quelques années Quelques heures

Effets/animaux Mâles Hypotrophie testiculaire, hyper-
trophie prostatique, distance
anogénitale plus courte, ano-
malies spermatiques, anoma-
lies des taux hormonaux

Distance anogénitale plus
courte, hypospadias, cryp-
torchidie, rétention aréoles
mammaires, anomalies sper-
matiques, perturbations taux
hormonaux

Distance anogénitale plus
courte, anomalies sperma-
tiques, perturbation taux
hormonaux

PFDoA : diminution taux
testostérone

Propyl parabène : altérations
paramètres spermatiques
(discuté)
Butyl parabène : diminution
testostérone (discuté)
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BPA Phtalates Polybromés Composés perfluorés
(PFOS, PFOA)

Parabènes

Effets/animaux
Femelles

Anomalies utérus, vagin ovaire,
endomètre ; puberté précoce,
anomalies taux hormonaux
(cyclicité, fonction ovarienne),
perturbation comportement

Puberté (avancée ou retardée),
perturbation taux hormonaux
(cycles irréguliers)

Diminution des follicules
ovariens, anomalies taux
hormonaux

PFOS/PFOA : perturbation
taux hormonaux, retard
maturité sexuelle, effets sur
cycles œstriens

Méthyl isopropyl parabène :
effet sur puberté
Butyl, isobutyl parabène :
hypertrophie du myomètre

Principaux organes
cibles chez le mâle

Prostate (développement),
testicule

Testicule fœtal Testicule Testicule -

Principaux organes
cibles chez la femelle

Hypothalamus, hypophyse,
ovaire, utérus, tissu mammaire

Ovaire, utérus Ovaire, utérus Ovaire, tissu mammaire Ovaire, utérus

Périodes critiques
chez l’animal

In utero, période néonatale In utero, période néonatale In utero, période néonatale In utero, période néonatale Prépubaire et adulte

Effets sur la fonction
de reproduction chez
l’homme

Effet possible sur la fonction
sexuelle, les caractéristiques
spermatiques, les taux d’hor-
mone chez l’homme adulte

Effet possible sur la distance
anogénitale, hypospadias, cryp-
torchidie (exposition in utero)
Effet possible sur les caractéris-
tiques spermatiques et taux hor-
monaux (exposition adulte)

PBDE : effet possible sur
cryptorchidie et perturbation
taux hormonaux (exposition
in utero)

Effet possible sur la morpho-
logie des spermatozoïdes
(exposition adulte)

Pas d’effet mis en évidence

Effets sur la fonction
de reproduction chez
la femme

Pas d’étude de qualité suffi-
sante

Effet possible sur puberté pré-
coce (exposition enfance)

Effet possible sur augmenta-
tion du délai pour concevoir
(exposition adulte)

Effet possible sur augmenta-
tion d’infécondité involontaire

Pas d’effet mis en évidence

Voie hormonale
perturbée

Altération de la sensibilité aux
œstrogènes

Effet anti-androgénique, effet
œstrogénique

Altération de la sensibilité
aux œstrogènes et hor-
mones thyroïdiennes

Altération de la sensibilité
aux œstrogènes

Altération de la sensibilité
aux œstrogènes

Points importants Effets transgénérationnels,
effets faibles doses, effet non
monotone, liaison à de
nombreux récepteurs, effets
révélés à long terme

Effets additifs possibles, peu
d’études sur femelle, variabilité
inter-espèces selon composés
et fenêtre d’exposition

Pas assez d’études sur les
mélanges autorisés PBDE,
sur HBCD TBBPA ; liaison à
de nombreux récepteurs

Pas assez d’études aux
doses compatibles avec
exposition

Très peu d’études

DJT : Dose journalière tolérable ; EFSA : European Food Safety Authority
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ANNEXE 3

Ligne directrice de l’OCDE
pour les essais de produits chimiques

OCDE 414 : Étude de toxicité pour le développement pré-natal

But : L’objectif de cette étude est d’évaluer les propriétés toxiques vis-à-vis du
développement pré-natal de la substance testée, c’est-à-dire les effets sur la
mère, les pertes pré- ou post-implantatoires, la mortalité fœtale, les anomalies
structurelles ou les altérations de croissance du fœtus.

Animaux d’expérience : Il est demandé au moins deux espèces (rongeurs et
non rongeurs), généralement le rat et le lapin. Il est conseillé d’utiliser un
nombre suffisant d’animaux pour pouvoir autopsier environ 20 femelles pré-
sentant un point d’implantation.

Programmes expérimentaux : La substance testée est administrée aux femel-
les gravides, pendant la période d’organogenèse : de l’implantation jusqu’à la
veille du sacrifice.

La mère est sacrifiée environ 1 jour avant la parturition. Les fœtus sont
extraits par césarienne pour éviter une sélection naturelle de la mère (élimi-
nation des nouveau-nés malformés ou morts nés).

En règle générale, on doit disposer d’au moins 3 groupes de traitement et 1
groupe témoin. Sous certaines conditions, un essai limite peut être réalisé.

Observations :
– pendant l’étude :
• signes de toxicité, mortalité ;
• poids corporel ;
• consommation de nourriture.
– examen terminal de la mère :
• autopsie ;
• évaluation macroscopique de tous les organes ;
• examen de l’utérus : poids de l’utérus gravide, nombre de corps jaunes, sites
d’implantations, résorptions ;
• examen du placenta.
– examen terminal des fœtus :
• nombre de fœtus vivants et morts ;
• sexe des fœtus ;
• poids des fœtus ;
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• malformations, anomalies du squelette et des tissus mous.

Rapport et données : Les résultats doivent être évalués d’après les effets
observés chez les fœtus et les mères et en fonction de l’incidence et de la
sévérité des effets, d’une relation dose-réponse, des doses auxquelles on
observe des effets et doivent permettre de déterminer une dose sans effet
toxique pour le développement et pour les mères.

OCDE 415 : Étude de toxicité de la reproduction sur une généra-
tion

But : L’objectif de cette étude est d’évaluer les effets d’une substance testée
sur les performances de reproduction des mâles et des femelles, telles que la
fonction génitale, le cycle œstral, le comportement lors de l’accouplement, la
conception, la gestation, la parturition, la lactation et le sevrage.

Animaux d’expérience : Au moins une espèce, généralement le rat. Il est
conseillé d’utiliser un nombre suffisant d’animaux afin d’obtenir au moins 20
femelles gravides.

Programmes expérimentaux : Le traitement doit être appliqué en phase de
gamétogenèse, avant l’accouplement : 3 semaines pour le rat femelle et 10
semaines pour le rat mâle. Les animaux sont identifiés et accouplés selon un
rapport 1 : 1 (un mâle pour une femelle) ou 1 : 2 (un mâle pour deux
femelles). Le traitement se poursuit pendant l’accouplement, puis jusqu’au
sevrage des nouveau-nés pour les femelles. Les mâles sont sacrifiés après
l’accouplement et les femelles après le sevrage.

En règle générale, on doit disposer d’au moins 3 groupes de traitement et 1
groupe témoin. Sous certaines conditions, un essai limite peut être réalisé.

Observations :
– Pendant l’étude :
• signes de toxicité, mortalité ;
• comportement pendant la gestation ;
• poids corporel ;
• consommation de nourriture (avant et pendant l’accouplement, pendant la
gestation et la lactation) ;
• durée de gestation ;
• parturition.
– Après la naissance :
• mortalité à la naissance ;
• nombre et sexe des petits ;
• poids à la naissance et à J4, puis chaque semaine jusqu’à la fin de l’étude ;
• développement physique, malformations ou anomalies ;
• fonctions sensorielles et réflexes ;
• survie jusqu’à 1 semaine.706
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– Examen terminal :
• examen macroscopique des adultes et des nouveau-nés ;
• examens histologiques des organes de la reproduction des adultes (tes-
ticules, épididymes, vésicules séminales, prostate, glande coagulante, ovaires,
utérus, cervix, vagin, hypophyse) ;
• isolement des autres organes pour examen histologique éventuel.

Rapport et données : Les résultats doivent être évalués d’après les effets
observés et en fonction des doses auxquelles on observe des effets (anomalies,
fertilité, modification de poids, mortalité) et doivent permettre de déterminer
la dose sans effet. Ces études doivent fournir une estimation satisfaisante
d’une dose sans effet toxique et permettre d’évaluer les effets nocifs sur la
reproduction, la parturition, la lactation et la croissance postnatale des
nouveau-nés.

OCDE 416 : Étude de toxicité de la reproduction sur deux généra-
tions

But : L’objectif de cette étude est d’évaluer les effets d’une substance testée
sur l’intégrité et le fonctionnement des appareils reproducteurs mâles et
femelles, notamment la fonction gonadique, le cycle œstral, le comportement
à l’égard de l’accouplement, la conception, la gravité, la mise-bas, la lactation,
le sevrage ainsi que la croissance et le développement de la descendance.
L’étude peut aussi montrer les effets de la substance sur la morbidité et la
mortalité néonatales, fournir des données préliminaires sur la toxicité préna-
tale et postnatale pour le développement de la descendance et orienter des
essais ultérieurs. Cette ligne directrice étudie non seulement la croissance et
le développement de la génération F1, mais évalue aussi l’intégrité et le
fonctionnement des appareils reproducteurs mâles et femelles, ainsi que la
croissance et le développement de la génération F2. Il est possible d’obtenir
des informations supplémentaires sur la toxicité pour le développement et les
déficits fonctionnels, en complétant le présent protocole d’après les lignes
directrices se rapportant à la toxicité pour le développement et/ou à la neuro-
toxicité pour le développement, ou, en étudiant ces effets dans le cadre
d’autres essais, en utilisant les lignes directrices appropriées.

Animaux d’expérience : Au moins une espèce, généralement le rat. Il est
conseillé d’utiliser un nombre suffisant d’animaux afin d’obtenir au moins 20
femelles gravides.

Programmes expérimentaux : La substance d’essai est administrée durant la
phase de gamétogenèse avant l’accouplement : durant plusieurs cycles
œstraux pour la femelle et un cycle de spermatogenèse complet pour le mâle
(70 jours chez le rat ; 56 jours chez la souris). Les animaux sont identifiés et
accouplés selon un rapport 1 : 1 (un mâle pour une femelle) ou 1 : 2 (un mâle
pour deux femelles). Les animaux parents (génération P) continuent à être

A
N

N
EX

ES

707

Annexe 3



traités pendant la période d’accouplement (mâles et femelles), de gravidité et
jusqu’au sevrage des nouveau-nés (femelle uniquement). Après le sevrage, les
nouveau-nés (génération F1) sont eux aussi traités puis accouplés entre eux
(mâle et femelle de portées différentes). La procédure ensuite est identique à
celle appliquée aux animaux parents jusqu’à la production d’animaux de la
deuxième génération (génération F2).

En règle générale, on doit disposer d’au moins 3 groupes de traitement et 1
groupe témoin. Sous certaines conditions, un essai limite peut être réalisé.

Observations :
– pendant l’étude :
• signes de toxicité, mortalité ;
• comportement pendant la gestation ;
• poids corporel ;
• consommation de nourriture (avant et pendant l’accouplement, pendant la
gestation et la lactation) ;
• durée de gestation ;
• parturition.
– après la naissance :
• mortalité à la naissance ;
• nombre et sexe des nouveau-nés ;
• poids à la naissance et à J4, puis chaque semaine jusqu’à la fin de l’allaite-
ment ;
• développement physique, malformations ou anomalies ;
• activité réflexe, fonctions sensorielles et réflexes ;
• informations relatives à la maturité sexuelle ;
• survie jusqu’à 1 semaine.
– examen terminal :
• examen macroscopique des adultes et des nouveau-nés ;
• pesée des organes de la reproduction des animaux (P et F1) : testicules,
épididymes, vésicules séminales, prostate, glande coagulante, ovaires, utérus ;
• pesée des organes suivants : cerveau, foie, rate, hypohyse, glande thyroïde,
glandes surrénales et organes cibles connus chez les animaux (P et F1) ;
• pesée du cerveau, de la rate et du thymus des petits (F1 et F2) destinés à
l’autopsie ;
• isolement des autres organes pour examen histologique éventuel ;
• examens histologiques des organes de la reproduction des animaux parents
(P et F1) (testicules, épididymes, vésicules séminales, glande coagulante,
prostate, ovaires, utérus, cervix, vagin, hypophyse).

Rapport et données : Les résultats doivent être évalués en fonction des effets
observés, des doses auxquelles on observe des effets (anomalies, fertilité, modi-
fication de poids, mortalité). Ils permettent de déterminer la dose sans effet.
Ainsi on peut évaluer les effets sur la reproduction, la parturition, l’allaitement,
la croissance postnatale et la maturation sexuelle des nouveau-nés.708
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OCDE 421 : Essai de dépistage de la toxicité pour la reproduction
et le développement
But : L’objectif de cette étude est d’obtenir une première série d’informations
sur les effets possibles d’une substance sur les performances de la reproduction
chez le mâle et la femelle, notamment la fonction gonadique, le comporte-
ment lors de l’accouplement, la conception, le développement de l’embryon
et la parturition. Cette ligne directrice ne vient pas en remplacement des
lignes directrices OCDE 414, 415 et 416 ; elle ne fournit pas toute l’évidence
nécessaire à l’étayage d’une conclusion définitive quant à une absence d’effets.
Des résultats négatifs obtenus avec cette méthode, bien qu’ils ne garantissent
pas une entière sécurité pour la reproduction et le développement, peuvent
dans une certaine mesure apaiser les craintes si l’exposition effective a été
incontestablement inférieure à la concentration maximale sans effet nocif
observé (CSENO).

Animaux d’expérience : Cette méthode vise les essais sur le rat. Il est recom-
mandé de constituer des groupes d’au moins 10 animaux de chaque sexe, pour
obtenir au moins 8 femelles gestantes/dose.

Programmes expérimentaux : La substance testée est administrée aux mâles
et aux femelles et doit commencer au moins deux semaines avant l’accouple-
ment. Cette administration se poursuit pendant la période d’accouplement
(14 jours maximum). Les mâles sont traités un minimum de 4 semaines.
L’administration aux femelles de la génération parentale continue pendant
toute la gestation et au moins jusqu’au 3e jour post-partum inclus ou jusqu’au
jour précédant le sacrifice. Les animaux sont accouplés selon un rapport 1 : 1
(un mâle pour une femelle). Tout au long de l’essai, les animaux sont soumis à
des observations cliniques au moins une fois par jour. Les signes de parturition
difficile ou prolongée, les signes de toxicité, mortalité comprise doivent être
consignés. Les mâles sont généralement sacrifiés après l’accouplement après
un minimum de traitement de 28 jours. Les femelles de la génération paren-
tale ainsi que les nouveau-nés survivants sont sacrifiés au 4e jour post-partum.

En règle générale, on doit disposer d’au moins 3 groupes de traitement et 1
groupe témoin. Sous certaines conditions, un essai limite peut être réalisé.

Observations :
– pendant l’étude :
• signes de toxicité, mortalité ;
• poids corporel ;
• consommation de nourriture (avant et pendant l’accouplement, pendant la
gestation ainsi qu’à J0-J1 et à J4 du post-partum) ;
• durée de gestation ;
• parturition ;
• mortalité à la naissance ;
• nombre et sexe des nouveau-nés ;
• poids des portées à J0-1 et à J4 post-partum ;
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• développement physique, malformations ou anomalies ;
• fonctions sensorielles et réflexes ;
• survie jusqu’à 1 semaine - comportement pendant la gestation ;
– après sacrifice :
• autopsie générale ;
• pesée des organes de la reproduction des mâles (P) : testicules, épididymes ;
• examens histologiques des organes de la reproduction des animaux parents
ayant reçu les doses les plus élevées (testicules, épidymes, ovaires) ;
• examen macroscopique des nouveau-nés ou des petits morts (anomalies) ;
• nombre de sites d’implantation et de corps jaunes.

Rapport et données : Les résultats doivent être évalués en fonction des effets
observés, des doses auxquelles (anomalies, action sur la reproduction, fertilité,
modification du poids corporel, organes cibles, atteintes histologiques, morta-
lité), et doivent permettre de déterminer une dose sans effet. Ces données
contribuent à l’évaluation des effets sur la reproduction, la parturition, l’allai-
tement et le développement postnatal des nouveau-nés.

OCDE 422 : Étude combinée de toxicité à doses répétées et de
dépistage de la toxicité pour la reproduction et le développement

But : L’objectif de cette étude est d’obtenir des informations initiales relatives
aux dangers possibles pour la santé découlant d’expositions répétées pendant
une période relativement limitée incluant la neurotoxicité et l’immunotoxi-
cité. Cette méthode d’essai permet également de fournir des informations
initiales sur les effets possibles sur la reproduction et le développement : tels
que la fonction gonadique, le comportement lors de l’accouplement, la
conception, le développement de l’embryon et la parturition. Cette ligne
directrice ne fournit pas une information exhaustive sur tous les aspects de la
reproduction et du développement et ne fournit pas toute l’évidence néces-
saire à l’étayage d’une conclusion définitive quant à une absence d’effets. Des
résultats négatifs obtenus avec cette méthode, bien qu’ils ne garantissent pas
une entière sécurité pour la reproduction et le développement, peuvent dans
une certaine mesure apaiser les craintes si l’exposition effective a été incontes-
tablement inférieure à la concentration maximale sans effet nocif observé
(CSENO).

Animaux d’expérience : Cette méthode vise les essais sur le rat. Il est recom-
mandé de constituer des groupes d’au moins 10 animaux de chaque sexe, pour
obtenir au moins 8 femelles gestantes/dose.

Programmes expérimentaux : La substance testée est administrée aux mâles
et aux femelles et doit commencer au moins deux semaines avant l’accouple-
ment. Cette administration se poursuit pendant la période d’accouplement
(14 jours maximum). Les mâles sont traités un minimum de 4 semaines. Les
mâles sont ensuite sacrifiés ou, le cas échéant, maintenus en vie et restent710
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soumis à l’administration de doses en vue d’un second accouplement, si on le
juge approprié. Lorsque la substance est administrée par voie orale, le traite-
ment des femelles de la génération parentale se poursuit pendant toute la
gestation et au moins jusqu’au 3e jour post-partum inclus ou juqu’au jour
précédant le sacrifice. Les animaux sont accouplés selon un rapport 1 : 1 (un
mâle pour une femelle). Tout au long de l’essai, les animaux sont soumis à des
observations cliniques au moins une fois par jour. Les signes de parturition
difficile ou prolongée, les signes de toxicité, mortalité comprise, doivent être
consignés. Les mâles sont généralement sacrifiés après l’accouplement après
un minimum de traitement de 28 jours. Les femelles de la génération paren-
tale ainsi que les nouveau-nés survivants sont sacrifiés au 4e jour post-partum.

En règle générale, on doit disposer d’au moins 3 groupes de traitement et 1
groupe témoin. Sous certaines conditions, un essai limite peut être réalisé.

Observations :
– pendant l’étude :
• signes de toxicité, mortalité ;
• examen clinique minutieux (comportements, démarches, stéréotypes, acti-
vités réflexes...) ;
• évaluation de la réactivité sensorielle à des stimuli auditif, visuel et proprio-
ceptif, la force d’agrippement et l’activité motrice... ;
• hématologie et biochimie clinique ;
• poids corporel ;
• consommation de nourriture (avant et pendant l’accouplement, pendant la
gestation ainsi qu’à J0-J1 et à J4 du post-partum) ;
• durée de gestation ;
• comportement pendant la gestation ;
• parturition ;
• mortalité à la naissance ;
• nombre et sexe des nouveau-nés ;
• poids des portées à J0-J1 et à J4 post-partum ;
• développement physique, malformations ou anomalies ;
• fonctions sensorielles et réflexes ;
• survie.
– après sacrifice :
• autopsie générale ;
• pesée des organes de la reproduction des mâles (P) : testicules, épididymes ;
• examens histologiques des organes de la reproduction des animaux parents
(testicules, épididymes, ovaires, utérus et organes sexuels secondaires) ;
• examens histologiques des organes tels que : foie, rein, surrénales, thymus,
rate, cerveau, cœur, moelle épinière, estomac, intestin grêle, gros intestin,
trachée, poumons, vessie, ganglions lymphatiques, nerf périphérique, moelle
osseuse ;
• examen macroscopique des nouveau-nés ou des petits morts ;
• nombre de corps jaunes (facultatif) et de sites d’implantation ;
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• examens histologiques des organes de la reproduction des animaux parents
(P et F1) (testicules, épididymes, vésicules séminales, glande coagulante,
prostate, ovaires, utérus, cervix, vagin, hypophyse) ;
• examen macroscopique des nouveau-nés ou des petits morts (anomalies).

Rapport et données : Les résultats doivent être évalués en fonction des effets
observés, des doses auxquelles ces effets (anomalies, action sur la reproduc-
tion, fertilité, modification du poids corporel, organes cibles, atteintes histo-
logiques, mortalité) sont observés et doivent permettre de déterminer la dose
sans effet. Ces données doivent rendre possible l’évaluation des effets sur la
reproduction, la parturition, l’allaitement et la croissance postnatale des
nouveau-nés.

OCDE 426 : Étude de neurotoxicité pour le développement

But : Les études de neurotoxicité sur le développement ont pour objectif de
produire des résultats relatifs aux effets fonctionnels et morphologiques poten-
tiels exercés sur le système nerveux en développement de la progéniture après
exposition in utero et aux premiers stades de la vie, notamment des caractéri-
sations par des courbes de réponse à la dose.

Animaux d’expérience : L’espèce animale expérimentale recommandée est le
rat. D’autres espèces peuvent être utilisées sous réserve de respecter certaines
conditions décrites dans cette ligne directrice. Chaque groupe traité et
témoin doit contenir un nombre suffisant de femelles gravides exposées à la
substance à tester afin de garantir l’obtention d’un nombre adéquat de descen-
dants pour évaluer la neurotoxicité. Un nombre total de 20 portées est
recommandé pour chaque niveau de dose.

Programmes expérimentaux : Les petits sont sélectionnés pour chaque
groupe de dose et affectés à une évaluation ciblée des effets à partir du jour 4
après la naissance. La sélection des petits doit permettre, dans la mesure du
possible, une représentation équilibrée des deux sexes de chaque portée, pour
chaque groupe de dose, dans tous les essais. On doit utiliser trois niveaux de
doses différents et un groupe témoin en parallèle. La dose élevée ne doit pas
dépasser 1 000 mg/kg/jour de poids corporel, sauf exception.

La substance d’essai ou le véhicule doivent être administrés au minimum
quotidiennement aux femelles fécondées généralement à partir du moment de
l’implantation (JG- Jour de gestation 6) et jusqu’à la fin de la lactation (J21
postnatal), de façon à exposer les petits à la substance d’essai pendant le
développement neurologique prénatal et postnatal. Ces moments d’adminis-
tration peuvent être ajustés si besoin.

Observations
– observation des mères :
Conditions sanitaires des mères, notamment morbidité et mortalité, au moins
une fois par jour. Des observations cliniques plus détaillées doivent être712
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réalisées périodiquement sur au moins dix mères par dose. Seront observées
(liste non exhaustive) : des modifications de la peau, de la fourrure, des yeux,
des muqueuses, la présence de sécrétions et l’activité autonome (par exemple,
larmoiement, horripilation, taille des pupilles, mode de respiration inhabi-
tuel, et/ou respiration par la bouche, et tous signes inhabituels de miction ou
défécation). Il faut également noter toutes les réponses inhabituelles relatives
à la position du corps, à l’intensité de l’activité et à la coordination des
mouvements. Les signes de toxicité doivent être enregistrés. Les animaux sont
pesés, la consommation d’aliments et d’eau est notée.
– observation de la progéniture :
Tous les petits doivent être attentivement examinés au moins quotidienne-
ment pour détecter les signes de toxicité et déterminer la morbidité et la
mortalité.
Des effets fonctionnels ou comportementaux vont être recherchés par la
mesure de l’ontogénie comportementale (ex. : réflexe de redressement, géo-
taxie négative et activité motrice), le suivi de l’activité motrice, l’étude des
fonctions motrice et sensorielle, des essais d’apprentissage et de mémoire.
Les mères sont euthanasiées après sevrage de leur progéniture. L’évaluation
neuropathologique des descendants sera menée sur des tissus prélevés sur des
animaux sacrifiés au 22e jour postnatal ou entre le 11e jour et 22e et également
à la fin de l’étude.

Rapports et données : Le rapport d’essai doit comporter de nombreuses infor-
mations qui sont listées dans la ligne directrice. L’objectif d’une étude de neuro-
toxicité développementale est de fournir des informations sur les effets d’une
exposition répétée à une substance pendant le développement in utero et postna-
tal précoce. L’étude est axée tant sur la toxicité générale que sur les effets
neurotoxiques sur le développement, et c’est pourquoi les résultats de l’étude
devront permettre de distinguer les effets neurodéveloppementaux qui appa-
raissent en l’absence de toxicité maternelle générale de ceux qui ne sont
exprimés qu’à des doses également toxiques pour la mère. La complexité des
interrelations entre le modèle de l’étude, l’analyse statistique et la signification
biologique des résultats exige l’avis d’un expert pour assurer une interprétation
correcte des données de neurotoxicité pour le développement. L’interprétation
des résultats de l’essai observera une approche basée sur le poids de la preuve.
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