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Résumé 

Concernant les perturbateurs endocriniens, si les études expérimentales animales 

sont conséquentes avec en conclusion des effets biologiques et nocifs sur les organismes 

vivants solidement argumentés, il en est tout autrement pour les études épidémiologiques, 

notamment en santé en travail. Globalement le niveau de preuve de ces études est plutôt 

faible pour établir une relation de cause à effet.  Si par nature les études épidémiologiques 

observationnelles sont porteuses de limites méthodologiques, celles sur les PEs présentent 

des complications spécifiques. Il est proposé dans cette présentation de rapporter les 

préoccupations clef rencontrées dans la mise en place d’étude épidémiologique sur les PEs 

notamment en milieu de travail.  

Des interrogations existent quant à la survenue d’effets des PEs pour des faibles 

concentrations d’exposition voire très faibles concentrations. Quantifier ces faibles doses et 

pouvoir montrer des différences d’effets entre groupes exposé et non exposé est un premier 

défi méthodologique.  Trouver des groupes contrôles pertinents  en est un autre du fait de 

l’existence d’un bruit de fond d’exposition au PEs en population générale. 

Expérimentalement, il apparait que les très faibles effets non repérables de certains PEs 

peuvent se combiner (effets additifs ou synergiques) et si ceux-ci sont présents en nombre 

suffisant avoir un effet propre repérable. Ainsi, la possibilité d’effets combinés de PEs peut 

augmenter le niveau de risque dans le groupe contrôle et diminuer encore  la possibilité de 

mettre en évidence un effet. De ce constat, une autre conséquence est à déduire. Les études 

épidémiologiques en général se focalisent sur la recherche d’effet propre molécule par 

molécule. En phase avec les résultats expérimentaux, certaines études épidémiologiques ne 

rapportent pas d’association pour des PEs testés individuellement mais rapportent des 

associations positives pour des combinaisons de PEs. Si ces résultats ne permettent pas de 
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conclusions définitives, les outils d’investigations  des expositions de mélange de substances 

(mixture) doivent être développés. Prendre en compte l’existence de courbes dose-réponse 

non monotones est un autre souci de taille. Elles peuvent expliquer des résultats paradoxaux 

comme des effets plus forts à faibles doses qu’à fortes doses et des résultats divergents 

entre études épidémiologiques. Des effets différents suivant le moment de l’exposition est 

une autre particularité partagée pour un certain nombre de PEs. Sur le plan méthodologique 

et concernant l’impact sur un organisme en développement (e.g. fœtus), pouvoir être en 

capacité de mesurer les niveaux d’exposition durant des fenêtres de temps relativement 

précises se présente comme un enjeu fort pour démontrer un lien entre PEs et évènement 

de santé.  

Ces complications spécifiques expliquent sans doute le faible nombre d’études 

épidémiologiques en santé au travail sur les PEs.  Au regard de la complexité des 

mécanismes de régulation de l’organisme humain et des différences inter-espèces, les 

modèles animaux peuvent ne  pas être toujours pertinents. Il existe particulièrement pour 

l’étude des PEs une difficulté d’extrapoler à l’Homme les données animales. Pour évaluer 

l’importance de ce facteur de risque émergent en termes d’impact sur la santé humaine, le 

développement d’étude épidémiologique est une impérieuse nécessité. 
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Abstract 

If in animal it exist strong evidence about biological and adverse effects after 

exposure of EDs, this is different in human.  In human, there are few epidemiological studies 

and globally, level of evidence is weak.  All human observational studies have limitation, but 

studies of EDs have specific complications compared of other risk factors.  In this 

presentation, we discuss some key issues about EDs which should be considered to design 

epidemiological studies.  

Questions exist concerning the occurrence of effects of PEs for low concentrations. 

To quantify these low doses and to show differences in effects between exposed and 

unexposed groups is a first methodological challenge. To find relevant control groups is 

another challenge due to the existence of a background noise of PEs exposure from general 

population. From experimental evidence, it appears that hardly observable effects of some 

PEs can be combined (additive or synergistic effects) and if they are present in sufficiently 

large number, may have a detectable own effect. Also, the possibility of combined effects for 

some ED can increase the level of risk in control group and thus reduce the possibility to 

show an effect.  Based on this observation, another consequence may be deduced. 

Generally, epidemiological studies focus on the search for own effects molecule per 

molecule. In agreement with experimental results, epidemiological studies do not report 

association with individually tested PEs but report positive associations with combinations of 

PEs. If these results do not allow definitive conclusions, tools to investigate exposures of 

cumulative substances (mixture) must be developed. To take into account the existence of 

non-monotonic dose response curves is another major concern. They can explain 

paradoxical results as stronger effects at low doses than at high doses and divergent results 

between epidemiological studies. Different effects explained by the timing of exposure are 
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another shared characteristic between some PEs. In methodological terms, concerning the 

impact on developing organisms (e.g. fetus), to be able to measure the levels of exposure 

during precise windows of time is a strong challenge to demonstrate a link between EDs and 

health event.  

These specific complications may explain the weak number of epidemiological studies 

in occupational health about EDs. Given the complexity of human body and interspecies 

differences, animal models might not always be relevant. For the study of EDs, there are 

particularly some difficulties to extrapolate animal data to human. Thus, to assess the 

importance of this emerging risk factor in terms of impact on human health, the 

development of epidemiological study is an urgent need. 
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La question d’effets sur la santé chez l’homme de substances ayant des propriétés 

potentielles de perturbations endocriniennes1 SPPE) est une question relativement récente 

et les connaissances sont à développer [1]. Ces SPPE agiraient dans l’organisme, en 

perturbant l’action des hormones au niveau des récepteurs,  en inhibant ou stimulant leur 

production ou leur métabolisme ou en interférant avec leur transport dans la circulation 

sanguine [1, 2]. Leurs modes d’action attendus sont très différents des mécanismes de 

toxicité classique plus directe conduisant au dysfonctionnement ou à la mort cellulaire (e.g. 

agents mutagènes ou génotoxiques) [1, 2]. Ils réinterrogeraient pour certains les approches 

classiques de toxicologie comme, par exemple, la « dose fait le poison » par des modalités 

d’action plus subtiles [3-5]. Si les études expérimentales animales sont conséquentes avec en 

conclusion des effets biologiques et nocifs sur les organismes vivants solidement 

argumentés, il en est tout autrement pour les études épidémiologiques, plus rares [6], 

notamment en santé au travail [7]. Globalement le niveau de preuve de ces études 

épidémiologiques est plutôt faible pour établir une relation de cause à effet et ne permet 

pas d’évaluer l’importance de ce facteur de risque émergent en termes d’impact sur la santé 

humaine [1, 6, 7]. En général, des études observationnelles telles que les études cas-témoins 

ou de cohortes sont les principales sources chez l’homme pour établir un lien de causalité 

entre un facteur de risque et une maladie [8]. Si par nature les études épidémiologiques 

observationnelles sont porteuses de limites méthodologiques, les études chez l’homme sur 

les SPPE présentent des difficultés spécifiques et plus particulièrement si on veut démontrer 

l’implication d’une exposition présente en milieu de travail. L’impact des SPPE est 

majoritairement étudié sous l’angle des conséquences à des expositions environnementales 

                                                           
1 Dans cet article, l’expression «substances ayant des propriétés potentielles de perturbations endocriniennes (SPPE) » suppose qu’il existe 

au moins pour une substance des arguments expérimentaux in vitro ou in vivo d’activité(s) endocrinienne(s) sans préjuger pour autant de 
preuves d’effets biologiques ou délétères chez l’homme. Le propos dans cet article est placé dans la situation où il n’y a pas forcément de 
preuves épidémiologiques et que l’on souhaite en apporter. 
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et très peu sous l’angle des expositions professionnelles. C’est pourquoi l’objectif de cet 

article est de décrire les principales préoccupations rencontrées dans la mise en place 

d’études épidémiologiques sur les SPPE en milieu de travail en s’appuyant sur des exemples 

de la sphère reproductive. 

 

Montrer des effets à basses doses 

Des effets à basses doses de SPPE sont évoqués chez l’homme [3, 5, 9-11]. Cela 

concernerait des niveaux de doses d’exposition situés dans les limites auxquelles la 

population générale est exposée ou de doses inférieures aux seuils utilisés 

traditionnellement dans le cadre des protocoles en toxicologie animale : « no observed 

adverse effect level » (NOAEL) ; « lowest observed adverse effect level » (LOAEL) [5, 11]. Cela 

viserait alors des niveaux de l’ordre du microgramme jusqu’au milligramme par kilo, voire 

moins comme, par exemple, pour certains composés de type dioxine-like (du 

nanogramme/kg ou picogramme/kg) [5, 10]. Pour repère, les doses testées 

traditionnellement en toxicologie portent rarement sur des doses inférieures au 

milligramme/kg [5, 10]. Pour expliquer ces hypothèses, il est rappelé que les hormones 

naturelles circulent dans le sang à des concentrations extrêmement basses, soit par exemple 

dans une plage de 10-900 pg/ml pour l’oestradiol, de 300-10000 pg/ml pour la testostérone 

ou de 8-27 pg/ml pour la T4 [5]. De plus, les concentrations hormonales biologiquement 

actives (fraction non liée aux protéines plasmatiques) sont sur des ordres de grandeur 

encore plus faibles, de l’ordre par exemple pour l’oestradiol de 0,1 à 9 pg/ml [5]. Les 

récepteurs spécifiques d’une hormone donnée possèdent une haute affinité pour leur 

ligand. Il n’est pas nécessaire que tous les récepteurs soient occupés pour obtenir une action 

proche du maximum (de 0,1 à 10 %) [5, 11]. Tout concourt physiologiquement, pour que les 
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hormones naturelles soient actives à très basses doses. Sur ces bases, le système 

endocrinien est étroitement impliqué dans la régulation des étapes normales du 

développement par la survenue de changements dans les niveaux hormonaux sur de brèves 

périodes (voir ci-après le processus de masculinisation et pic de production de testostérone 

chez le foetus mâle) [4, 11]. Ainsi, des petites modifications des niveaux d’une hormone à 

une période inopportune sont susceptibles d’avoir un impact négatif et irréversible sur le 

développement. Par exemple, certaines études rapportent pour les jumeaux dizygotes de 

sexes opposés, une influence des jumeaux mâles sur le phénotype des jumeaux filles (poids 

de naissance [12], aptitude reproductive [13], ratio de la longueur de doigts [14]). Ainsi, les 

foetus mâles adjacents dans l’utérus influenceraient via l’exposition à la testostérone le 

phénotype des foetus féminins [5, 11]. Ce constat se pose pour certains auteurs comme un 

exemple d’effets inopportuns d’une exposition hormonale à basse dose chez l’homme [5, 

11]. Ainsi, si des SPPE empruntent aux hormones ce mécanisme d’action médié par le 

système hormonal, des effets à faibles doses peuvent être attendus [2, 5]. 

 Soulever la possibilité d’effets à basses doses se présente comme un enjeu très 

important en termes d’évaluation de risque en santé au travail, car cela rendrait nécessaire 

la recherche d’effets éventuels chez l’homme, sur une étendue plus large de niveaux 

d’exposition et inférieure à celles retenues dans les analyses de toxicologie classique. Ceci 

pourrait amener à questionner en milieu de travail, pour certaines molécules, les seuils de 

sécurité à choisir (valeur limite réglementaire d’exposition, définie sur des relations dose-

réponse), ou de s’assurer de l’absence d’effets à ces niveaux faibles d’exposition (e.g. 

exposition aux oestrogènes synthétiques chez des salariés d’une entreprise pharmaceutique 

[15]). Par ailleurs, du fait de l’utilisation régulière et spécifique de substances dans les 

activités professionnelles, il peut être attendu des expositions en milieu de travail 
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supérieures à celles observées en population générale [11, 16] (par exemple : fréquence 

d’utilisation de cosmétiques en milieu de travail (coiffeur, esthéticienne) par rapport à la 

population générale [17]). En cela, les études en population professionnelle par rapport à la 

population générale devraient rechercher des effets pour des étendues particulières 

d’exposition de faibles doses qui mériteraient une évaluation spécifique (voir chapitre « 

Courbe dose-réponse non monotone »). 

Toutefois, la possibilité d’effets à basses doses de xénobiotique chez l’homme, 

résultat de perturbations du système endocrinien, reste discuté [3, 18]. Ce sont surtout les 

résultats d’études chez l’animal qui argumentent ces hypothèses comme, par exemple, ceux 

sur le bisphénol A. VomSaal etWelshons [19] ont mené une revue des études examinant les 

effets à basses doses du bisphénol A. Ils rapportent avoir identifié plus de 100 études 

signalant des effets en dessous de « lowest observed adverse effect level » (LOAEL) et 40 

études observant des effets nocifs en dessous de la dose journalière admissible (< 50 

mg/kg/jour) fixée par l’U.S. Environmental Protection Agency (EPA) et l’U.S. Food and Drug 

Administration (FDA). Cette question des effets à basses doses se présente pour l’instant 

comme une hypothèse de recherche qu’il faut encore valider chez l’homme et s’offre 

comme un vrai défi à relever pour les chercheurs impliqués sur la question des SPPE [18, 20]. 

Déjà si effet il y avait, il est attendu dans les études observationnelles sur les SPPE chez 

l’homme, du fait de l’implication de mécanismes biologiques, des niveaux d’effets plutôt 

faibles à modérés (RR < 2, voir figure 1A) [21], comme semble le confirmer un certain 

nombre de revues examinant le lien entre SPPE et événement de santé reproductif sans 

pour autant en affirmer la causalité [22-24]. Ensuite sur le plan méthodologique, cela 

implique la nécessité d’une évaluation de bonne qualité de l’exposition [20, 25, 26]. En effet 

ici, les erreurs de classement ou de mesure de l’exposition peuvent mener à des sous-



10 
 

estimations des rapports de risque avec une perte de puissance statistique (e.g. erreurs non 

différentielles, dans le meilleur des cas, car réparties aléatoirement aussi bien dans les 

groupes des cas et des témoins ou dans les groupes des exposés et des non exposés) [20, 25, 

26]. Pour répondre à cette préoccupation, au-delà de l’importance d’avoir les effectifs 

nécessaires (attendus plutôt larges [23, 25]) pour disposer de la puissance statistique 

suffisante, la question des modalités de mesure de l’exposition se pose [25]. Les évaluations 

indirectes des expositions effectuées seules comme, par exemple, par questionnaires 

(expert, autoévaluation par le sujet lui-même) peuvent manquer de précision (manque 

d’objectivité, incertitude sur l’exposition) et se révéler insuffisantes pour permettre des 

comparaisons fines [7, 26]. Les approches qualitatives (e.g. emploi exposé/emploi non 

exposé), si elles ont leurs intérêts, peuvent s’exposer ici à des problèmes spécifiques 

d’analyse (voir chapitre « Bruit de fond » et « Courbe dose-réponse non monotone ») et 

surtout ne pas permettre l’examen d’une relation dose-réponse sans sources d’information 

supplémentaire [20]. Par ailleurs, les voies d’exposition aux SPPE sont souvent multiples 

(respiratoire, digestive, cutanée) et bien souvent ne sont pas de sources uniquement 

professionnelles (voir chapitre « Bruit de fond »). Ainsi, l’approche quantitative s’appuyant 

sur le dosage de biomarqueurs individuels de SPPE ou de leurs métabolites dans les matrices 

biologiques (sang, urine, etc.) pour estimer une dose interne d’exposition est à privilégier [6, 

7]. Dans ce cas, la difficulté de l’approche est dépendante, entre autres, de la variabilité de 

l’exposition et de la durée de la demi-vie de la SPPE [26]. Si une exposition est stable, une ou 

quelques mesures peuvent être suffisantes pour estimer une dose interne. Également, pour 

des substances avec des demi-vies longues, il peut être attendu un effet « lissage » de la 

variabilité de l’exposition où, par exemple, pour des demi-vies > 40 heures moins de 50 % de 

la variabilité sera transmise [26]. Au contraire, pour des substances avec des demi-vies de 
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moins de cinq heures l’effet « lissage » sera négligeable et toute la variabilité de la 

concentration environnementale sera transmise à l’indicateur. C’est pourquoi les 

biomarqueurs d’exposition à demi-vie longue de plusieurs mois, voire très longue de 

plusieurs années comme certains polluants persistants chez l’homme (e.g. dioxines [27], 

certains métaux [28]), peuvent fournir de précieuses informations quantitatives [26]. Il est 

également possible d’utiliser ces informations pour estimer des doses d’exposition passées 

en utilisant des modèles spécifiques de pharmacocinétique à base physiologique [29]. Pour 

les catégories de substances à demi-vie courte dans l’organisme, la variabilité des niveaux 

d’exposition peut être grande au cours d’un jour donné mais aussi d’un jour à l’autre (e.g. 

phtalates, bisphénol A, etc.). Ainsi, évaluer l’exposition à partir d’un seul dosage pendant la 

grossesse sera insuffisant en général pour estimer une exposition présente ou a fortiori 

passée [6, 20, 25, 26], et des prélèvements répétés dans la période critique adéquate seront 

nécessaires mais plus compliqués à mettre en place [6, 26]. 

Globalement, quel que soit le type de substances (demi-vie courte ou longue) une 

bonne caractérisation de l’exposition à faible dose peut nécessiter de coûteux efforts 

logistiques (procédure invasive, choix du nombre et du moment des prélèvements) [7, 20]. 

Par ailleurs, l’objectif de mesurer des faibles doses demande de disposer de techniques de 

laboratoire d’analyses performantes renvoyant aux problèmes de limites de détection 

analytique [9, 26]. Il faut que la différence de doses entre deux groupes soit supérieure aux 

limites de détection pour être mise en évidence. 

 

Bruit de fond –effet des mélanges 
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Mettre en évidence les effets d’une exposition professionnelle à une SPPE demande 

d’extraire ce signal d’un bruit fond ambiant d’exposition aux SPPE et de leurs effets en 

population générale. En effet, il est constaté que la population générale est exposée à une 

multitude de substances connues ou inconnues, présentant ou soupçonnées de présenter 

des propriétés de perturbation endocrinienne [9, 16, 30]. Notons que pour une partie de ces 

substances seulement, on dispose de tests capables d’identifier clairement des effets 

endocriniens sur un organisme intact [9]. Par ailleurs, les sources d’exposition aux SPPE ne 

sont pas toujours connues par manque d’information sur les ingrédients contenus dans les 

produits de consommation courante [9, 31] (e.g. produits cosmétiques [17, 32]). Cette 

exposition au bruit de fond ambiant à des SPPE a été mise en évidence pendant la grossesse 

[33-35]. À titre d’exemple, il a été détecté dans 99-100 % d’échantillons biologiques 

(sanguins ou urinaires) de 268 femmes enceintes représentatives de la population 

américaine, la présence de phtalates, de métaux, de phénols, de pesticides, de retardateurs 

de flammes, de polychlorobiphényls, d’hydrocarbures aromatiques polycycliques, de 

composés perfluorés et de perchlorates [34]. Certaines substances peuvent traverser le 

placenta et sont retrouvées dans le liquide amniotique, le sang de cordon et le méconium, 

signant une imprégnation du foetus [36]. Si l’exposition à une SPPE présente dans ce bruit de 

fond peut avoir un effet, qu’en est-il de l’impact d’un mélange de plusieurs SPPE en termes 

d’effets [6, 9] ? Il apparaît que les faibles effets de certains SPPE peuvent se combiner (effets 

additifs ou synergiques) et si ceux-ci sont présents en nombre suffisant, ils peuvent au final 

avoir un effet propre repérable qui n’existait pas pour chaque molécule [5, 9, 16, 37]. Des 

études chez l’animal viennent argumenter cette hypothèse [7, 37], concernant par exemple 

des mélanges d’anti-androgènes [38] ou de xénoestrogènes [39, 40]. Cette préoccupation 

peut être illustrée à partir de l’exemple donné par Kortenkamp [37] présenté dans la figure 2 
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où des PE présentant les mêmes mécanismes d’action pourraient avoir des effets additifs. En 

revanche, la situation pourrait être différente pour un mélange de substances présentant 

des mécanismes d’action différents voire opposés [37]. En phase avec ces constats 

expérimentaux, des études épidémiologiques ne rapportent pas d’association pour des SPPE 

testés individuellement mais rapportent des associations positives pour des combinaisons de 

substances [37] : cryptorchidies et huit pesticides persistants [41] ; décroissance de la 

distance ano-génitale et quatre phtalates [42] ; cryptorchidies et sept retardateurs de 

flammes [43]. Cependant, certaines faiblesses méthodologiques mises en évidence dans ces 

études ne permettent pas de conclusions définitives. 

Ainsi, devant ce constat de bruit de fond et d’effets mixture, la difficulté de trouver 

des groupes témoins non exposés aux SPPE constitue comme un problème méthodologique 

important [7, 9]. Il n’est pas à exclure que ce bruit de fond provoque un certain risque pour 

la santé (figure 1C). Compte tenu des faibles niveaux à partir desquels on attend un éventuel 

effet de SPPE (voir discussion hypothèse faible dose ci-dessous) et si l’on veut montrer un 

effet par comparaison entre une population exposée et non exposée (figure 1B), objectiver 

une différence statistiquement significative peut s’avérer difficile. Plus les niveaux de risque 

seront proches, plus il sera nécessaire de disposer d’effectifs importants. La non-prise en 

compte d’effets de mélange peut aussi conduire à une sous-estimation de l’exposition dans 

un groupe exposé (figure 1D), avec le risque de sous-estimer l’indicateur d’effet. Plusieurs 

auteurs soulignent que les études épidémiologiques se focalisent en général sur la recherche 

d’effet propre molécule par molécule [7, 37] et qu’il est particulièrement pertinent d’étudier 

les expositions à des mélanges de SPPE [7, 9, 37]. En milieu de travail, la question se pose 

dans les secteurs professionnels exposés à de multiples substances comme le secteur de la 
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coiffure [17]. Plusieurs auteurs insistent sur la nécessité de développer de meilleurs outils 

pour évaluer les effets d’expositions à des substances cumulées (mixture) [7, 16, 37]. 

 

Courbe dose-réponse non monotone 

L’existence de courbes dose-réponse non monotones (DRNM) serait une autre 

explication à la survenue d’effets à basses doses [5, 16]. Dans une courbe DRNM, la pente de 

la courbe change de signe à l’intérieur de l’étendue de doses examinées (figure 3). La courbe 

DRNM peut avoir des formes complexes ou plus simples comme une forme en U ou en ∩ [2, 

5, 11]. Pour cette dernière très fréquente en endocrinologie expérimentale, une 

conséquence pourrait être le constat, par exemple, que les effets à faibles doses soient plus 

importants qu’à fortes doses [44]. Ceci peut être illustré par la courbe dose-réponse d’effet 

du tamoxifène [5]. Le tamoxifène est un médicament utilisé dans le cancer du sein pour 

bloquer l’action des oestrogènes sur les cellules mammaires qui contiennent des récepteurs. 

Aux doses thérapeutiques, c’est un antioestrogène par inhibition compétitive de la liaison de 

l’estradiol avec ses récepteurs : il permet de ralentir ou d’arrêter la croissance tumorale. En 

revanche, on a rapporté aussi que le tamoxifène peut temporairement en début de 

traitement (et à faible dose) exercer une faible activité oestrogénique et ainsi provoquer une 

augmentation de la croissance tumorale [5]. Au final, l’effet du tamoxifène sur la croissance 

présente une courbe dose-réponse où les faibles doses induisent un risque supérieur à celui 

induit aux plus fortes doses. Une implication en milieu de travail en termes d’évaluation de 

risque est que les fortes doses ne pourraient pas être utilisées pour fixer avec fiabilité les 

effets de faibles doses d’exposition (doses les plus courantes et fréquentes) [11]. Il faudrait 

donc rechercher spécifiquement des effets dans des gammes d’exposition à faibles doses. 
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Sur le plan méthodologique, l’existence de courbes dose-réponse non monotones 

peut rendre plus difficile la mise en évidence d’effets basés sur la comparaison de risques 

comme le montre la figure 3. C’est pour certains auteurs la difficulté majeure dans la 

recherche d’un lien entre l’exposition à certaines SPPE et la survenue d’un événement de 

santé [7]. La mesure d’un effet s’appuyant sur la comparaison des risques entre deux 

populations peut mener à une variété de résultats (figure 3). Ceci pourrait expliquer des 

résultats divergents entre études épidémiologiques examinant les mêmes substances et 

événements de santé mais sur des populations caractérisées par des étendues d’exposition 

différentes [5, 7]. En effet, dans les études observationnelles, la distribution des niveaux 

d’exposition est donnée dans une population et non choisie comme dans les études 

expérimentales animales [5]. Dans la figure 3, un exemple fictif de courbe dose-réponse d’un 

xénobiotique de type SPPE (exemple inspiré des articles [5, 7]) est présenté. Pour des 

expositions à faibles doses, la courbe dose-réponse présente une forme en ∩ expliquée par 

un mécanisme de type SPPE tel que décrit précédemment. Pour des expositions à plus fortes 

doses, comme après la survenue d’un accident industriel par exemple, du fait de 

l’implication de mécanismes de toxicité directe, la relation dose-réponse pourrait être 

linéaire (figure 3). L’étendue d’exposition est visible sur la figure pour quatre populations 

(groupe A à D). Les populations A, C et D présentent en fonction de leur étendue 

d’exposition des relations dose-réponse monotones croissantes pour certaines (population A 

et D) ou décroissante (population C). Pour l’exposition à des doses modérées (population B), 

la relation est une courbe en ∩, donc non monotone. Si ce constat était confirmé, cela 

imposerait de devoir étudier les expositions à des SPPE en milieu de travail dans les 

étendues considérées comme non toxiques par les études toxicologiques. 
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Fenêtres critiques d’exposition 

Une SPPE peut, par principe, agir sur un individu de tout âge : foetus, nouveau-né, 

enfant, adolescent, adulte ou senior [9]. Cependant, on attend une force d’effet différente 

selon le moment où survient l’exposition [9]. Chez l’homme, au moins deux types d’impact 

sont attendus : troubles du développement et perturbations de l’homéostasie [7, 9, 11].  

Les effets de l’exposition à des anti-androgènes sur la sphère reproductive mâle 

durant la vie foetale (figure 4) constituent un premier exemple. Un pic de production de 

testostérone au cours de la vie foetale (entre la 8e et la 15e semaine de gestation) explique la 

masculinisation du tractus génital externe [1]. Ainsi, l’exposition à un ou des anti-

androgène(s) spécifiquement durant cette fenêtre étroite de masculinisation pourrait 

perturber de manière irréversible le développement des organes génitaux masculins, et 

induire la survenue d’hypospadias par exemple, ou a minima une diminution de la distance 

anogénitale [1]. En revanche, une exposition survenant en dehors de cette période n’aura 

pas ces effets. D’une manière générale, un organisme en développement (foetus, nouveau-

né) sera extrêmement sensible aux SPPE avec des effets attendus irréversibles pour des 

concentrations beaucoup plus basses que pour un organisme adulte [2, 4, 5, 9, 11, 16, 45]. 

La pharmacocinétique des substances chimiques dans un organisme en développement 

(foetus, nouveau-né) est très différente de celle que l’on observe chez un adulte [11]. 

Chaque organe possédant ses propres trajectoires de développement, les fenêtres de 

sensibilité pourront aussi varier d’un tissu à l’autre [9]. Les organismes des enfants et des 

adolescents étant en développement, cette classe d’âge appartient aussi aux populations 

sensibles aux SPPE [2, 4, 9]. Après exposition à des SPPE durant la période de 

développement précoce (vie foetale), on peut attendre des effets repérables peu après la 

naissance comme les malformations. On attend cependant aussi des effets différés, détectés 
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à l’âge adulte : cancer du testicule, faible qualité du sperme, syndrome des ovaires 

polykystiques, fibrome utérin, etc. [7, 9, 16, 46]. Par ailleurs, les constats d’exposition de 

femmes enceintes au distilbène suggèrent que les effets de SPPE pourraient être 

transgénérationnels via notamment des mécanismes épigénétiques [46]. 

Sur le plan méthodologique et concernant l’impact sur le développement, pouvoir 

mesurer les niveaux d’exposition dans des fenêtres relativement précises d’exposition est 

essentiel pour démontrer un lien entre SPPE et événement de santé [6, 7, 20]. Dans 

l’exemple ci-dessus, il faudrait disposer de mesures quantitatives de l’exposition durant le 

premier trimestre ou tout du moins de données d’exposition fortement corrélées avec ce 

premier trimestre [1]. Cela pourrait être le cas pour les SPPE présentant des demi-vies 

longues de plusieurs mois, voire années, comme pour certains polluants persistants 

(dioxines, perfluorés, polychlorobiphényles, pesticides, etc.). En revanche, pour des 

substances aux demi-vies courtes, de quelques heures voire quelques jours (phtalates, 

bisphénol A), il est attendu de grandes fluctuations de la dose interne d’une journée à 

l’autre, rendant difficile l’évaluation moyenne de l’exposition sur une période de temps 

donnée [6]. Ce problème se posera d’autant plus que l’événement de santé mesuré survient 

avec un temps de latence élevé après l’exposition (plusieurs années). C’est le cas, par 

exemple, de la mise en évidence d’une relation entre l’exposition aux anti-androgènes 

durant la période foetale et la survenue de cancer du testicule chez les jeunes adultes [1]. Ce 

constat amène à envisager des études de suivi longitudinales avec recueil de mesures 

d’exposition dans les périodes critiques adéquates (étude de cohorte) [1, 7, 9, 46]. Ceci peut 

orienter aussi vers la mise en place de bio-banque qui permettra des dosages ultérieurs. 

Toutes ces solutions demandent des moyens humains et logistiques importants et des délais 

d’obtention de résultats qui se comptent en dizaine d’années. Sur ces bases, on conçoit que 
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pour définir l’impact de SPPE durant le développement, il faille mobiliser et mutualiser les 

compétences nutritionniste, toxicologue, épidémiologiste, clinicien, endocrinologue, etc.) et 

les moyens [7, 9, 46]. 

Le deuxième type d’impact (perturbations de l’homéostasie) concerne plus 

particulièrement un organisme mature apte à proposer une régulation physiologique pour 

maintenir certains paramètres biologiques à des niveaux satisfaisants pour son bon 

fonctionnement [7, 9]. Pour une SPPE donnée, la notion de « perturbation homéostasique » 

peut renvoyer au constat d’une modification biologique sans qu’un effet délétère sur 

l’organisme soit observé [7]. On serait alors dans une situation de « réponse adaptative » de 

l’organisme. Toutefois, la notion d’effet biologique ou d’effet délétère reste à expliciter. 

Dans ce cadre, l’impact sur un organisme mature (plutôt adulte) se ferait pour des 

expositions à de plus hautes concentrations de SPPE que pour un organisme en 

développement (foetus) notamment précoce [2, 7, 46]. Par ailleurs, les effets sur l’adulte 

dureraient tant que durerait l’exposition [2, 7, 9, 46]. 

Sur le plan méthodologique, les études humaines se focalisant sur la mise en 

évidence de « perturbations homéostasiques » pourraient être menées en premier, en 

dosant des paramètres biologiques dans la même période de temps que l’exposition aux 

SPPE sans avoir recours à de longue étude de cohorte [7]. Toutefois, la démonstration d’une 

« perturbation homéostasique » basée sur le dosage d’un biomarqueur n’exclut pas la 

possibilité d’effets liés à une exposition chronique durant plusieurs années. La « réponse 

adaptative » pourrait progressivement se muer en « réponse délétère » si les capacités de 

contrôle ne sont plus correctement opérationnelles [7]. Également, certaines  populations 

pourraient se montrer plus sensibles que d’autres (femmes ménopausées, seniors, 

adolescents). Sur ces bases (expositions chroniques), pour montrer l’absence d’effets de 
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santé à long terme, des études de suivi à long terme s’avéreraient en second nécessaires [7]. 

Le milieu de travail se trouve particulièrement concerné. On peut en effet y rencontrer des 

expositions chroniques sur plusieurs années et à des niveaux plus forts qu’en population 

générale dans des gammes d’exposition différentes. 

 

Facteurs de confusion potentiels 

Un autre constat concernant les expositions chimiques environnementales est que 

celles-ci ne sont pas réparties de manière identique dans les populations. Une étude 

américaine menée entre 2001 et 2010 rapporte que la population adulte de niveaux socio-

économiques les plus élevés présentent, en rapport avec leurs habitudes de vie 

(consommation de poisson, soins dentaires, consommation de légumes du jardin, utilisation 

plus large de certains produits cosmétiques, de crèmes de protection solaire), des taux 

sanguins plus hauts de mercure, arsenic, césium, thallium, composés perfluorés, et certains 

types de phtalates et de benzophénone-3 [47]. À l’inverse, pour les niveaux socio-

économiques les plus faibles, on observait des niveaux plus élevés de plomb, cadmium, 

antimoine, bisphénol A et d’autres types de phtalates, lesquels pouvaient être en partie 

expliqués par des habitudes de vie différentes en termes de tabagisme, de tâches au travail 

ou de modes d’alimentation [47]. Dans une autre étude, les niveaux d’exposition à certains 

biomarqueurs d’exposition aux phtalates variaient selon l’âge, le sexe, l’ethnie et la 

corpulence (enfant, adulte) [48]. Ainsi, ces variations de niveaux d’exposition à des SPPE 

dans des sous-groupes de population générale peuvent être le reflet de modes de 

consommation et de vie différents et des expositions environnementales plus spécifiques 

(trafic routier, sites industriels, usine d’incinération, etc.) [9, 20, 30]. 



20 
 

La présence de facteurs de confusion résiduels ou non contrôlés constitue un risque 

pour la validité des études épidémiologiques observationnelles en général [20, 25, 26, 49] et 

pour les SPPE en particulier [7, 21], ceci d’autant plus que l’on essaie de mettre en évidence 

des risques faibles. Non contrôlé, un facteur de confusion peut expliquer l’association entre 

une exposition étudiée et une maladie. Pour cela, ce facteur de confusion doit être associé à 

la fois à la maladie et à l’exposition tout en n’étant pas un facteur intermédiaire dans une 

éventuelle relation causale entre une maladie et une exposition [20]. Du fait des 

distributions non homogènes des SPPE environnementales (bruit de fond) dans des sous-

groupes de population générale, la probabilité qu’un lien mis en évidence entre une SPPE et 

un problème de santé soit expliqué par un facteur de confusion est élevée [7]. 

Sur cette base une attention particulière doit être portée à la construction des 

groupes (e.g. exposés et non exposés, cas et témoins) pour qu’ils soient les plus similaires 

possibles (à l’exception du facteur évalué), et au recueil de facteurs individuels qui peuvent à 

la fois déterminer l’exposition à des SPPE et des effets délétères de santé [20]. Cela peut 

inclure : l’âge, le genre, la génétique, le statut socio-économique, les habitudes de vie 

(alimentation, tabagisme, activité physique, hobbies), les déterminants psychosociaux, les 

comorbidités, la prise de médicaments et éventuellement le statut épigénétique [7, 30], 

mais aussi des facteurs physiologiques individuels comme le niveau de masse grasse par 

exemple [50]. Les facteurs de confusion potentiels peuvent être pris en compte dans les 

analyses (e.g. ajustement dans des modélisations) ou par les protocoles d’étude 

(appariement, restriction) [20]. 

Ces mesures, classiques en épidémiologie, sont d’autant plus efficaces que le facteur 

de confusion est identifié et notamment les co-expositions chimiques [20]. Et c’est là, 
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comme déjà précisé, un problème majeur du fait de l’existence de bruit de fond d’exposition 

aux SPPE. 

Dans leur revue sur les effets anti-androgéniques des phtalates, Habert et al. [51] 

présentent un ensemble d’études épidémiologiques rapportant des liens entre certains 

phtalates et la réduction de la distance ano-génitale (marqueur d’effet anti-androgénique 

durant la grossesse) [42, 52, 53]. Ils rapportent également un plus haut risque de survenue 

d’hypospadias chez des garçons dont les mères avaient été exposées professionnellement 

aux phtalates (notamment durant le premier trimestre de grossesse) incluant des coiffeuses, 

des esthéticiennes, des chercheuses en chimie, des opératrices sur ligne, des opératrices 

pharmaceutiques, des assembleuses électriques et des assistances de fabrication, 

comparativement à des femmes non exposées aux phtalates au travail [54]. Ici, il est précisé 

que la principale limite de ces études épidémiologiques est la présence de facteurs de 

confusion ; les sujets qui sont exposés aux phtalates peuvent être aussi exposés à d’autres 

facteurs anti-androgéniques [51]. En particulier, l’exposition aux phtalates est souvent 

associée à une exposition au bisphénol A [55], un puissant inhibiteur de l’activité cellulaire 

des cellules de Leydig foetales humaines [51, 56], et des hauts niveaux de bisphénol A 

plasmatiques ont été associés à la survenue d’hypospadias [57]. 

Ainsi pour pouvoir augmenter le niveau de preuve des études épidémiologiques 

notamment en milieu professionnel, l’obtention d’informations sur des co-expositions 

chimiques est nécessaire, avec au mieux, un dosage de co-polluants dans les matrices 

biologiques des sujets étudiés. Mais cette possibilité peut s’avérer particulièrement 

coûteuse en temps et en argent en fonction du nombre de substances à tester et du nombre 

de sujets nécessaires pour l’étude. De plus, si l’on vise des schémas d’études adaptés pour 

argumenter la causalité (e.g. cohorte), ces préoccupations ne sont valables que dans la 
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perspective d’un suivi longitudinal avec des recueils d’informations complémentaires prévus 

au départ du suivi. Ces préoccupations rejoignent les commentaires sur l’importance des 

moyens humains et logistiques à mettre en place déjà présentés dans le chapitre « Fenêtres 

critiques d’exposition ». Cependant, même en disposant des ressources nécessaires, quand 

une population d’étude est exposée à de multiples agents et que ces expositions sont 

hautement corrélées, il peut être extrêmement difficile de dissocier individuellement les 

effets par les analyses statistiques [20, 58]. Ceci n’implique pas pour autant un manque 

d’intérêt des résultats car comme déjà précisé au chapitre « Bruit de fond – Effet des 

mélanges », il est particulièrement pertinent d’étudier les expositions à des mélanges de 

SPPE [6, 7, 9, 59]. 

 

Conclusion 

Si l’existence de substances ayant des propriétés de SPPE est bien démontrée à partir 

des données expérimentales in vitro et in vivo, les preuves de ces propriétés chez l’homme 

manquent. Si cet article insiste particulièrement sur les difficultés à réaliser des études 

épidémiologiques sur les perturbateurs endocriniens, leur développement est une nécessité 

pour développer les connaissances et mieux maîtriser leurs effets, notamment en milieu de 

travail. 
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Figure 1.  Difficultés attendues dans la mesure d’effet dans une étude épidémiologique sur les 

perturbateurs endocriniens (schéma explicatif – données fictives)  
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                                                     Figure 2. Exemple effet mixture [37] 
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Figure 3. L’existence d’une courbe dose-réponse non monotone peut rendre difficile la mise en 

évidence d’effet basé sur la comparaison des risques   
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Figure 4. Exemple d’effets de l’exposition à des anti-androgènes durant la période fœtale [1] 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


