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INTRODUCTION 
 

L’exposition à des facteurs environnementaux pendant la grossesse est susceptible d’avoir des 

conséquences non seulement sur le développement fœtal, mais aussi sur sa santé future et ce 

jusqu’à l’âge adulte (1).  

Certaines molécules chimiques, comme les perturbateurs endocriniens (PE), font partie de ces 

facteurs environnementaux et l’une de leurs particularités est d’agir à de très faibles doses. Ils sont 

présents dans notre vie quotidienne, comme c’est le cas pour le Bisphénol-A (BPA), ses dérivés 

chlorés (Clx-BPA) et les parabènes (PB).  

Les femmes enceintes sont exposées au BPA et aux Clx-BPA à la fois par la voie cutanée, par le biais 

de l’eau utilisée pour les douches par exemple et par la voie orale à travers la consommation d’eau 

de boisson, qui est principalement de l’eau du robinet (2). De plus, les femmes utilisent davantage de 

cosmétiques et de produits de soins personnels que les hommes (3) et seulement une faible 

proportion des femmes a l’intention de changer ses habitudes de consommation pendant la 

grossesse (4), restant potentiellement exposée à des niveaux importants de PB.  

C’est pour cela que le biomonitoring de PE en mélanges reste essentiel, particulièrement depuis 

qu’une récente étude ex-vivo a suggéré qu’une exposition à des mélanges de PE pouvait exercer des 

effets synergiques néfastes sur des testicules fœtaux humains pour des doses plus faibles que celles 

auxquelles ces effets surviennent habituellement lors d’une exposition à chaque molécule du 

mélange prise séparément (5). Plusieurs études récentes ont évalué l’exposition de femmes 

enceintes à des mélanges de PE, via l’analyse d’urines (6–9) et de colostrum (10). Cependant, à 

l’exception d’une étude ayant porté sur un échantillon de 10 femmes enceintes (11), il n’existe à 

notre connaissance aucune autre étude qui n’ait étudié les Clx-BPA sur un grand nombre d’urines de 

femmes enceintes. La présence de Clx-BPA dans le lait maternel ou le colostrum a été évaluée au 

cours de 4 études (12–15), mais une seule a porté sur le mélange BPA, Clx-BPA et PB dans le lait 

maternel (13). À notre connaissance, aucune étude n’a évalué l’exposition conjointe au BPA, aux Clx-

BPA et aux PB dans le colostrum. 

Considérant tous ces éléments, nos travaux avaient pour but de développer et de valider des 

méthodes de dosage rendant compte de l’exposition de femmes enceintes à ces phénols 

environnementaux, via la quantification de leurs formes non conjuguées dans les urines et le 

colostrum, à l’aide de méthodes analytiques ultrasensibles. 

Dans une première partie, nous définirons les PE en insistant sur le BPA, les Clx-BPA et les PB. Puis 

nous traiterons des moyens d’estimer l’exposition des femmes enceintes à ces PE. Enfin nous 

détaillerons et discuterons nos travaux.  
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CHAPITRE I : LES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS 

A. Généralités 

1. Concept, définition et classification 

Le concept de perturbateurs endocriniens fut défini pour la première fois par la communauté 

scientifique lors de la conférence de Wingspread, qui s’est tenue dans le Wisconsin du 26 au 28 juillet 

1991 (16). Un groupe d’experts multidisciplinaire avait alors affirmé que « de nombreux composés 

introduits dans l’environnement par les activités humaines sont capables de perturber le système 

endocrinien des animaux, y compris les poissons, de la faune et des humains ». Les conséquences 

pouvaient alors être profondes à cause du rôle crucial que jouaient les hormones dans le contrôle du 

développement des êtres vivants. 

La définition du perturbateur endocrinien s’est précisée avec le temps. En 2002, l’OMS propose la 

définition suivante : « Les perturbateurs endocriniens sont des substances chimiques d'origine 

naturelle ou artificielle étrangères à l'organisme qui peuvent interférer avec le fonctionnement du 

système endocrinien et induire ainsi des effets délétères sur cet organisme ou sur ses descendants » 

(17). Bien qu’aucun consensus sur cette définition n’ait émergé au sein de la communauté 

scientifique, elle reste celle qui est la plus communément admise. 

Les produits chimiques peuvent être classés selon leur activité PE en trois catégories, allant de la 

catégorie 1 : « substances pour lesquelles une activité PE a été documentée dans au moins une étude 

sur un organisme vivant » à la catégorie 3 (3a et 3b) : « substances pour lesquelles il n’y a pas 

d’indication de propriété PE ou qui ne peuvent être évaluées par manque de données ». Ainsi, 432 

substances ont été classées par l’Union Européenne, dont 194 substances dans la catégorie 1 (18). En 

2018, l’Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) a publié un guide méthodologique pour 

l’identification des PE et la caractérisation de leur activité (19). 

 

2. Sources et voies d’exposition 

Les sources d’exposition aux PE sont nombreuses (17) : air, eau, sols, alimentation, poussières, 

produits du quotidien (produits de soins personnels, produits ménagers, jouets, produits électriques, 

matériaux de construction, papiers, vêtements, produits de jardinage). 

L’exposition se produit par la voie cutanée, par inhalation et par ingestion. La part de l’exposition 

imputable à chaque source est variable selon le PE considéré, et la voie d’absorption principale 

dépend de ses caractéristiques physico-chimiques (20). 

 

3. Mécanismes d’action des perturbateurs endocriniens 

Les perturbateurs endocriniens exercent une action sur les principales fonctions de l’organisme 

notamment sur le métabolisme, la fonction reproductrice, la croissance, le développement ainsi que 

l’homéostasie (17). Le système endocrinien est présenté à la figure 1. 
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Figure 1 : Représentation du système endocrinien. (Adapté de (21)) 

 

Les perturbateurs endocriniens peuvent agir sur différentes catégories de récepteurs, qui peuvent 

être classés en deux grands types : 

- les récepteurs des xénobiotiques (par exemple, le récepteur intranucléaire au pregnane PXR 

pouvant se lier aux médicaments et aux pesticides) qui ont pour fonction principale l’adaptation de 

l’organisme à l’afflux de ces derniers. Ceux-ci sont responsables de l’induction de systèmes 

enzymatiques et de leur élimination. 

- les récepteurs de ligands endogènes comme les récepteurs hormonaux, pouvant être modulés par 

ces xénobiotiques (par exemple les récepteurs aux oestrogènes ER α et β, les récepteurs AR, TR et 

GR), leur activation illégitime conduisant ainsi à une perturbation endocrinienne ou métabolique 

(22). 

 

Les perturbateurs endocriniens peuvent avoir des effets : 

- génomiques par action directe sur des récepteurs nucléaires, perturbant alors l’expression de gènes 

spécifiques en imitant l’action d’une hormone naturelle (effet agoniste) ou en empêchant l’émission 

d’un signal (effet antagoniste). Ce mécanisme est le plus fréquent. 
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- non génomiques : par action sur le transport des protéines, sur la production et la régulation des 

hormones ou de leurs récepteurs, conduisant ainsi à la modification des concentrations d’hormones 

naturellement présentes dans l’organisme (17). 

 

3.1. Relations dose-réponse non monotones des perturbateurs endocriniens 

Ces relations sont aujourd’hui reconnues comme non monotones (courbe en forme de U, courbe en 

forme de U inversée, courbe multiphasique) (Figure 2) (23). 

 

Figure 2 : Exemples de courbe dose-réponse non monotone des perturbateurs endocriniens. A : courbe en 
forme U, B : courbe en forme de U inversé, C : courbe multiphasique (23). 

 

Ainsi, une stimulation apparaît à de faibles doses tandis qu’une inhibition apparaît à des doses plus 

fortes (24). Les micropolluants aux effets PE étant retrouvés à de très faibles concentrations et les 

relations dose-effet non monotones dont ils font l’objet contraignent à reconsidérer le paradigme 

toxicologique de ces molécules (23). Le principe selon lequel plus la dose augmente, plus la toxicité 

du produit chimique est forte, ne peut donc pas s’appliquer aux PE (25). Il paraît donc intéressant 

d’étudier l’évolution des effets des PE selon la dose. 

 

3.2. Effets d’un exposition-in-utero à des perturbateurs endocriniens 

En raison de leur passage transplacentaire, les PE sont des facteurs environnementaux actuellement 

soupçonnés d’impacter le développement des fœtus et des jeunes enfants suite à une exposition 

pendant la période in utero, avec des conséquences à long-terme sur leur vie future (1). Cela rejoint 

l’hypothèse développementale des origines de la santé et des maladies (Developmental Origin of 

Health and Disease ou DOHaD Hypothesis).  Plusieurs études sont venues appuyer cette hypothèse. 

Ainsi, certaines ont mis en évidence le lien entre un petit poids de naissance et la mortalité par les 

maladies chroniques à l’âge adulte qui ne pouvaient s’expliquer uniquement par le style de vie ou le 

niveau socio-économique (26,27). L’une d’entre elles portait sur les femmes enceintes pendant la 

période de grande famine qu’ont connus les Pays-Bas durant la seconde guerre mondiale (1945-

1946). Plus de 2400 enfants nés entre 1943 et 1947 ont été inclus dans cette étude (leur mère 

n’ayant donc pas toutes été touchées par la famine) et ont été examinés entre 50 et 57 ans. Ceux 
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dont la mère avait ingéré moins de protéines et de calories pendant leur grossesse avaient un petit 

poids à la naissance, et présentaient, entre autres, une pression artérielle plus élevée, une fonction 

rénale qui déclinait plus rapidement, un risque plus élevé d’athérosclérose et de maladies 

coronariennes. Les femmes avaient un risque multiplié par cinq de développer un cancer du sein et 

étaient davantage touchées par l’obésité (28). Une autre étude s’est intéressée à l’incidence de 

l’obésité chez les descendants de mères diabétiques. Dans ce cas, c’était un poids de naissance élevé 

qui était impliqué dans la survenue de l’obésité durant l’enfance (29). 

 

Aujourd’hui, un nombre conséquent de pathologies et de troubles sont considérés comme ayant un 

lien avec une exposition prénatale à des PE. 

C’est le cas des troubles du développement fœtal associés à un petit poids de naissance pour le BPA 

(30,31) et de la prématurité. Une étude américaine menée sur 72 femmes enceintes a mis en relation 

l’élévation des concentrations urinaires en mono(2-ethyl-5-hydroxyhexyl)phtalate (MEHHP) et en 

bisphénol-A (BPA) avec une diminition respective de la durée de la grossesse de 4,2 et 1,1 jours (32). 

Ce lien entre élévation du taux urinaire des phtalates et prématurité a été observé dans une autre 

étude : les concentrations urinaires en métabolites du di-2-ethylhexyl phtalate (DEHP) étaient 

associées à un risque plus élevé d’accouchement avant la 37ème semaine de grossesse (OR = 1,33, 

IC95% [1,04, 1,70]) (33). 

Une exposition in utero au BPA et aux phtalates est susceptible d’entraîner de l’asthme et des 

allergies chez les enfants, comme montré dans une étude espagnole portant sur des enfants jusqu’à 

l’âge de 7 ans (34). 

Une exposition in utero au BPA est susceptible d’entraîner des malformations congénitales (35), ainsi 

qu’un retard de la puberté : une étude menée chez des fils de huit à 14 ans de mères exposées au 

BPA et aux phtalates a montré une association entre exposition prénatale et forte diminution des 

signes de la puberté (OR de 0,12 à 0,65) (36). De plus, une exposition à des pesticides organochlorés 

et organophosphorés constitue un facteur de risque d’hypospadias (37). 

Des polluants environnementaux dont le BPA, les phtalates et les retardateurs de flammes de type 

polybromodiphényléther (PBDE) sont impliquées dans l’apparition de troubles autistiques, comme 

les troubles obsessionnels compulsifs (38,39). Ainsi, dans une récente étude longitudinale menée sur 

une cohorte mère-enfant, les concentrations urinaires de femmes enceintes en BPA étaient associées 

à des troubles neurocomportementaux dits « externalisants » chez leurs filles de deux à huit ans, 

quand les concentrations dans le sérum en PBDE-47 étaient associées aux même troubles chez les 

garçons du même âge, ainsi qu’à un quotient intellectuel inférieur à la norme entre 5 et 8 ans (40). 

Une exposition à des pesticides organophosphorés pendant la grossesse entraînerait également des 

troubles neurocomportementaux mesurables chez les filles de 6 et 11 ans (41). 

Les cancers seraient aussi des conséquences possibles d’une exposition à des PE in utero. Une étude 

américaine nichée dans la cohorte prospective « Child Health and Development Studies » a été 

menée sur des femmes ayant eu des grossesses entre 1959 et 1967, durant lesquelles plusieurs 

échantillons de sang avaient été recueillis. Les résultats montrent que leurs filles avaient quatre fois 
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plus de risque de développer un cancer du sein quand les niveaux en 

dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT) dans les prélèvements sanguins étaient les plus élevés (42). 

 

3.3. Effets transgénérationnels 

L’un des exemples d’effets transgénérationnels d’une exposition à des perturbateurs endocriniens 

concerne l’utilisation du diéthylstilbestrol (DES) ou Distilbène®. Ce médicament qui était prescrit 

jusqu’en 1976 pour limiter les risques de fausses couches et d’accouchements prématurés, est connu 

pour avoir provoqué des adénocarcinomes vaginaux à cellules claires chez les filles ayant été 

exposées in utero (43–45) ainsi qu’un risque trois fois plus élevé de développer un cancer du sein 

(46). Le DES est aussi associé à un trouble lié au développement fœtal : le syndrome de dysgénésie 

testiculaire, qui désigne un ensemble de quatre pathologies associant cryptorchidie, hypospadias, 

hypospermie et cancer testiculaire. Ainsi, une étude française menée sur 209 fils d’hommes exposés 

in utero a montré que cette exposition augmentait le risque de développer une cryptorchidie (OR = 

5,72 ; IC 95% [1,51- 21,71]) et un hypospadias (OR = 22,92 ; IC 95% [3,81-137,90]) (47). Dans une 

étude américaine menée sur 529 familles, les cas d’anomalies génitales ont été recensés sur 180 

grossesses non exposées et 1000 grossesses exposées au DES. Aucun des enfants nés de grossesses 

non exposées n’avait développé d’anomalies génitales tandis que 3,5% des fils de mères exposées 

étaient atteints d’hypospadias et 28,4% des filles exposées avaient développé des anomalies 

mulleriennes. Huit virgule deux pourcents des petits-fils nés des filles de mères exposées étaient 

atteints d’hypospadias, alors qu’aucun des petits enfants nés de filles de mères non exposées au DES 

n’était touché (48). Les auteurs de l’étude n’avaient pas identifié de facteur génétique et d’autres 

facteurs environnementaux. Ainsi, comme le suggère une autre étude menée chez la souris, le mode 

de transmission de ces effets transgénérationnels serait épigénétique (49). En agissant sur le taux de 

méthylation de l’ADN ou l’enroulement des histones, les PE peuvent ainsi modifier l’expression de 

l’ADN à des étapes clé du développement, sans modifier le génome (17). 

 

3.4. Effets cocktails 

Pour évaluer la toxicité des produits chimiques, les études portent habituellement sur des composés 

isolés dans le but d’estimer les effets toxiques qui leurs sont propres. Mais cette façon de procéder 

ne reflète pas de façon réaliste les effets d’une exposition chronique et simultanée à plusieurs 

composés. Or, les effets d’une exposition à un mélange de composés peuvent s’avérer antagonistes, 

additifs voire synergiques, par rapport aux effets observables lors d’expositions isolées à chacun des 

composés du même mélange : c’est ce que l’on appelle l’effet mélange ou effet cocktail (50). 

Ainsi, dès 2007, une revue de la littérature a mis en avant les fortes présomptions d’effet cocktails 

pour des mélanges de perturbateurs endocriniens à des doses inférieures aux NOAELs (No 

Observable Adverse Effect Levels) individuelles de chacun des composés (51). Les essais décrits 

portaient principalement sur des mélanges de xenoestrogènes in vitro, chez le rat et le poisson 

(Pimephales promelas) et des mélanges de perturbateurs de la fonction thyroïdienne ou 
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d’antagonistes androgéniques chez le rat et les effets décrits étaient le plus souvent additifs. L’auteur 

souligne néanmoins le fait que les études expérimentales de toxicité des produits chimiques utilisés 

en mélange doivent être réalisées dans des conditions expérimentales (i) les plus proches possibles 

de la réalité des expositions environnementales (composition du mélange, pertinence du niveau 

d’exposition évalué) et (ii) identiques aux conditions expérimentales que celles réalisées pour les 

composés pris isolément. 

Concernant les mécanismes pouvant être à l’origine de l’effet cocktail, une autre étude plus récente, 

menée sur des lignées cellulaires exprimant le récepteur intranucléaire au pregnane PXR, a démontré 

que le 17α-ethinylestradiol (un contraceptif oral) et le trans-nonachlor (un pesticide organochloré) 

pouvaient se lier de façon coopérative à ce récepteur PXR, c’est-à-dire que la liaison du premier 

composé au récepteur favoriserait la liaison du second composé à ce même récepteur. Faiblement 

actifs lorsqu’ils ne sont pas en mélanges, leur association entraînent la formation d’un ligand 

supramoléculaire, avec pour conséquence une activation synergique du récepteur et des effets pour 

des doses plus faibles que lorsque ces composés sont isolés (52). 

Du fait du mécanisme d’action propre aux perturbateurs endocriniens et des conséquences possibles 

au long cours ou à distance d’une exposition à des moments clés du développement, l’effet cocktail 

est difficile à démontrer chez l’Homme. Cependant, une étude menée sur les données 

épidémiologiques de 1992 à 1998 chez les enfants de 0 à 17 ans du Maryland (États-Unis) a révélé un 

risque plus élevé de développer l’un des quatre types de cancers étudiés (osseux, cérébraux, 

lymphomes non Hodgkinien et leucémies) avec un OR de 7,56 (IC95% : 4,16–13,73) dans le cas d’une 

exposition au mélange nitrates/atrazine/metolachlor versus 1,49 (IC95% : 1,22–2,83), 1,10 (IC95% : 

0,78–1,56) et 1,54 (IC95% : 1,14–2,07) pour une exposition seule aux nitrates, à l’atrazine ou au 

metolachlor respectivement.  

En 2017, une autre étude s’est intéressée à l’effet de mélanges de molécules possédant des effets 

anti-androgéniques sur la production de testostérone du tissu testiculaire fœtal ex vivo (5). Les 

résultats ont montré une diminution de la production de testostérone allant jusqu’à 53% pour des 

doses de composés mélangés (BPA, clomifène, kétoconazole, acide valproïque, bisphénol-S, 

chlordécone, imazalil et théophylline) deux à trois fois inférieures aux doses requises de chaque 

composé seul pour inhiber 20% de la production de testostérone. Dans le cas emblématique du BPA, 

la dose contenue dans le mélange décrit était 10 fois inférieure à celle requise en BPA seul pour 

inhiber 50% de la production de testostérone. 

La description et la pertinence de l’étude des effets cocktails dépendent donc du nombre, du type et 

de la concentration en molécules ainsi que de la probabilité que les individus soient exposés au 

mélange. 

 

B. Molécules exerçant un effet perturbateur endocrinien 

Dans cette partie, nous détaillerons les molécules qui ont fait l’objet de nos travaux : le BPA, les Clx-

BPA et les PB. 
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B.1. Le Bisphénol-A 

1. Structure et propriétés physico-chimiques 

Le BPA (BPA ou 4,4'-dihydroxy-2,2-diphénylpropane) (N°CAS 80-05-7) a été synthétisé pour la 

première fois en 1891 par Alexandre Dianin. Sa masse molaire est de 228,29 g/mol. De par sa 

structure, représentée en figure 3, il appartient à la famille des diphénylalcanes hydroxylés ou 

bisphénols (53). A température ambiante, il se présente sous la forme de cristaux, d’écailles ou d’une 

poudre blanchâtre non volatile et dégage une faible odeur phénolique. Son coefficient de partage n-

octanol/eau (log Kow) de 3,32 renseigne une faible solubilité dans l’eau (0,12 à 0,30 g/l à 25 °C) (54), 

en faveur d’une affinité pour les lipides. 

Sa synthèse consiste en la condensation d’un équivalent acétone et de deux équivalents phénols 

entraînant la perte d’une molécule d’eau. Elle peut-être catalysée par un alcalin, une résine de 

polystyrène ou un acide fort et se produit à 75°C (54). Ce mode de production simple et peu coûteux 

a participé à son succès auprès des industriels. 

 

2. Toxicocinétique 

2.1. Absorption 

2.1.1. Voie orale 

Les études menées chez l’Homme à des doses allant jusqu’à 5 mg montrent que le BPA est 

rapidement absorbé en totalité par voie digestive (55,56). La commission européenne considère que 

l’absorption par voie orale est de 100% (57). 

Après ingestion d’une dose unique de 5mg de BPA deutéré (BPA-d16) le pic plasmatique est atteint 

après environ 80 minutes (55). Chez l’Homme, les données existantes font état d’un effet de premier 

passage hépatique important (glucurono- et sulfo-conjugaison). Le métabolite majoritairement 

retrouvé dans la circulation plasmatique est la forme glucuronide (92-99% de la dose ingérée) 

(22,58,59). 

La biodisponibilité du BPA par voie orale est très faible. Dans une étude menée sur six hommes et 

huit femmes ayant ingéré 100 µg de BPA deutéré (BPA-d16) par kg de poids corporel, moins de 1% 

de la dose ingérée était retrouvée dans le sérum sous forme non-conjuguée (60). 

Figure 3 : Structure chimique du BPA 
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2.1.2. Voie cutanée 

Il n’existe actuellement pas d’études d’absorption cutanée in vivo chez l’Homme. 

La commission européenne se base sur les données in vitro (61) et considère que l’absorption par 

voie cutanée est de 10% de la dose appliquée (57). 

Les flux de pénétration cutanée rapportés sont de 0,022 μg.cm-2.h-1 pour une exposition de 0,093 

μg.cm-2 de BPA (136) à 0,12±0,09 μg.cm-2.h-1 pour une exposition à 200 μg.cm-2 (62). Une étude 

décrit un pourcentage de métabolites de 39,3 ± 7,9% après une exposition à 50 mmol de BPA, alors 

qu’une autre fait état de la présence de 97% de BPA non conjugué après une exposition de 200 

μg.cm-2, le BPA-glucuronide n’étant alors pas détecté (61,62). 

 

2.1.3. Voie respiratoire 

Il n’existe pas de données sur la toxicocinétique du BPA après une exposition par voie respiratoire. 

Cependant, la commission européenne considère que la biodisponibilité par voie respiratoire est de 

100% (57). 

 

2.2. Distribution 

Après absorption, le BPA est rapidement distribué dans l’ensemble des tissus de l’organisme (58) : 90 

à 95 % du BPA circulant est lié aux protéines plasmatiques sous sa forme non-conjuguée et la forme 

libre représente environ 5 à 10 % du total (53,63). Le BPA étant une molécule lipophile, la fraction 

libre du BPA est distribuée à l’ensemble des tissus. Après administration orale de BPA radiomarqué 

chez les rongeurs, les concentrations les plus élevées sont retrouvées dans le foie et les reins. 

Une étude a montré que le BPA pouvait s’accumuler dans la graisse chez le rat (64) : après des 

administration répétées de BPA de 4 ou 5 mg/j pendant 15 j, le BPA a été détecté dans les 

échantillons de tissus riches en lipides prélevés sur les animaux traités (cerveau, tissu adipeux blanc, 

tissu adipeux brun), préférentiellement dans le tissu adipeux brun (64). Il n’existe pas d’études 

portant sur la distribution du BPA après une administration par voie cutanée et/ou sous-cutanée 

(57). Chez les rongeurs, la gestation a peu d’effet sur la distribution tissulaire du BPA et de ses 

métabolites (58). 
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2.3. Métabolisme 

Les études in vitro et in vivo ayant porté sur des mammifères ont montré que le BPA était transformé 

par des réactions de phase I et de phase II (Figure 4). 

 
Figure 4 : Voies proposées de biotransformation du bisphénol-A chez les mammifères (études in vitro et in 
vivo) (65) 

Les réactions de phase I impliquées dans la métabolisation du BPA chez les mammifères regroupent 

les réactions d’oxydation, y compris d’hydroxylation, catalysées par les enzymes microsomales (les 

mono-oxygénases), en présence du cytochrome P450 (66). Chez le rat, le métabolite hydroxylé du 

BPA est le 2,2-bis(4-hydroxyphenyl)propanol (67). Chez la souris, ce sont 9 métabolites, dont le 3-

hydroxy-BPA, le 4-isopropylhydroxyphenol et des dimères du BPA, qui ont été identifiés (68). Il a été 

démontré in vivo chez le rat que des métabolites du BPA formaient des liaisons covalentes avec 

l’ADN et que le BPA non métabolisé ne pouvait former de telles liaisons (69). Chez l’Homme les 

réactions de phase I sont minoritaires, même si le BPA-catéchol a déjà été identifié in vitro et in vivo 

dans les urines (70). 

Les réactions de phase II surviennent après les réactions de phase I. Elles consistent en des processus 

de conjugaison, par l’ajout d’un ou plusieurs groupements (i) sulfate (sulfoconjugaison), (ii) 

glucuronide (glucuroconjugaison) ou (iii) glutathion. Les réactions de phase II majeures chez les 

mammifères sont présentées à la figure 5. 



26 
 

 
 

Figure 5 : Voies métaboliques majeures du bisphénol-A chez les mammifères (58) 

Chez l’Homme, le BPA est majoritairement conjugué à l’acide glucuronique pour former le BPA-

glucuronide. La conjugaison est catalysée par les isoformes UGT2B7 et UGT2B15, principalement 

dans le foie et dans une moindre mesure dans l’intestin (71). L’isoforme UGT2B15 présente un 

polymorphisme génétique qui pourrait être à l’origine de différences interindividuelles dans la 

capacité à métaboliser le BPA (58,72,73). 

Les métabolites mono et di sulfoconjugués du BPA sont plus rarement identifiés et quantifiés (58). 

Quant aux métabolites conjugués au gluthation, ils ont été identifiés in vitro chez la souris (68). 

Les métabolites conjugués du BPA n’exercent pas d’activité sur les récepteurs aux oestrogènes, 

contrairement au BPA (74–77). Pour cette raison, le mécanisme de conjugaison est considéré 

comme une voie de détoxification du BPA. La déconjugaison de ces métabolites peut être causée par 

des enzymes présentes dans les tissus de mammifères, la β-glucuronidase (78,79), restaurant alors 

l’activité oestrogénique du BPA (80). Chez l’Homme, la β-glucuronidase est présente au niveau 

intestinal mais aussi au niveau du placenta et du foie foetal (81,82). 

Il est à noter que chez les rongeurs, le BPA-glucuronide est majoritairement éliminé dans la bile (83), 

et subit une recirculation entérohépatique (84), tandis qu'il est majoritairement éliminé par voie 

urinaire chez l'Homme (85). 

 

2.4. Élimination 

Chez l’Homme, le BPA est en majorité éliminé sous-forme de BPA-glucuronide par voie urinaire. Le 

BPA non conjugué et le BPA-sulfate sont retrouvés dans les urines à des concentrations moins 

importantes (56,84,86–93). Dans une étude datant de 2002, les auteurs avaient rapporté la demi-vie 
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terminale d’élimination du BPA-glucuronide à 5,3 h (55). Dernièrement, une autre étude a rapporté 

des demi-vies de 5,5 h pour le BPA-non conjugué, de 7,3 h pour le BPA-glucuronide, de 5,0 h pour le 

BPA-sulfate et de 7,8 h pour le BPA total (94). Une dernière étude a estimé à 5,6h, 5,5h, 4,4h et 6,4h 

les demi-vies respectives du BPA non conjugué, du BPA-glucuronide, du BPA-sulfate et du BPA total 

(60). Plusieurs études ont montré une excrétion du BPA dans le lait maternel (12,14,95). 

 

3. Mécanisme d’action perturbateur endocrinien du bisphénol-A 

À ce jour, l’ensemble des mécanismes d’action du BPA n’est pas encore connu. 

Le BPA a un mécanisme d’action oestrogénique reconnu. Il serait dû à l’action combinée de la 

fonction hydroxy de ses groupements phénols et du groupement propane hydrophobe (53). Le BPA 

exerce ainsi une action agoniste faible sur les récepteurs aux oestrogènes ERα et ERβ (96) et se lie au 

récepteur γ apparenté aux récepteurs aux oestrogènes ERRγ (97). 

Des effets sur d’autres récepteurs ont cependant été observés (58) : liaison au récepteur nucléaire 

PPARγ impliqué dans la prolifération des peroxysomes (98), au récepteur cellulaire aux androgènes, 

au récepteur transmembranaire des oestrogènes, au récepteur des hydrocarbures aromatiques, aux 

récepteurs des hormones thyroïdiennes et au récepteur GPR30 impliqué dans la prolifération 

cellulaire (53,99,100). 

Ainsi, suite à une exposition au BPA, plusieurs mécanismes sont susceptibles d’être impliqués, ce qui 

pourrait expliquer l’observation d’effets pour de faibles doses et les relations dose-réponse non 

monotones (58). 

 

4. Utilisations et présence dans l’environnement 

4.1. Utilisations 

L’intérêt croissant de l’industrie pour le BPA débute dès 1936, quand ses propriétés oestrogéniques 

ont suscité un intérêt pharmaceutique et sa mise en concurrence avec le diéthylstilbestrol (le 

principe actif du Distilbène®) pour la mise sur le marché. Ce dernier présentant des propriétés plus 

intéressantes pour l’époque, l’usage du BPA en tant qu’œstrogène synthétique sera finalement 

abandonné. 

Dès 1953, la synthèse de polymères de BPA introduit la production de plastiques de type 

polycarbonates dans notre vie quotidienne. Le BPA y est retrouvé seul ou en association à d’autres 

substances chimiques. L’utilisation de résines époxy à base de BPA en tant que revêtement intérieur 

de boîtes de conserve débutera ensuite dès 1970. 

Les polycarbonates forment des plastiques rigides, transparents mais colorables, légers, très peu 

coûteux et de haute performance physique. Ces propriétés sont à l’origine de leur omniprésence 

dans notre quotidien, dans plus de 60 secteurs différents (58). 
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Le BPA est une substance utilisée dans la fabrication de plastiques de type polycarbonates (afin de 

les rendre plus durs et transparents). Il est aussi utilisé dans la fabrication de nombreux produits 

ayant de multiples usages, tant dans le domaine domestique qu’industriel. 

Le BPA est présent en tant que monomère dans (59) : 

- Les polycarbonates (l’emballage alimentaire, les gourdes, la vaisselle, les récipients de conservation, 

les pare-chocs automobiles, les verres de lunettes, les CD, les papiers à impression thermique 

(101)…) 

- Les polyesters carbonates, synthétisés par ajout de monomères (automobile, transports, portes de 

micro-onde, sèche-cheveux, fers à repasser, emballages médicaux) ; 

- Les résines époxydes et polyacrylates (cannettes et boîtes de conserve), encres, réseaux de 

distribution d’eau potable, peintures, ciment dentaire (101)). Ces résines constituent la deuxième 

utilisation du BPA avec 191 520 tonnes de BPA utilisées par an (58) ; 

- Les polysulfones retrouvés dans le domaine médical (humidificateurs, membrane de filtration pour 

eau potable, membranes pour hémodialyse, plateaux chirurgicaux), dans l’électroménager 

(cuisinières, cafetières, sèche-cheveux) et en plomberie ; 

- Les polyéthérimides qui entrent dans la composition de pompes de distributeur de boisson ; 

- Les plastiques recyclés (vinyle, polychlorure de vinyle, polystyrène, polycarbonate) 

La production mondiale annuelle du BPA en 2006 était estimée à 3,8 millions de tonnes (102). Selon 

l’INSEE (Institut National de la Statistique et des Etudes Economiques), en 2007, aucune entreprise 

française ne produisait de BPA en France. 

 

4.2. Présence dans l’environnement 

Le BPA est ubiquitaire dans l’environnement. Il a été retrouvé dans les milieux hydriques (eaux 

souterraines et superficielles, eaux minérale et du robinet), les sols et les poussières des habitations. 

Dans les milieux hydriques, la contamination par le BPA s’effectue majoritairement par les eaux 

brutes municipales et industrielles des stations de traitements des eaux usées (103,104). Dans les 

effluents des stations d’épuration, les plus fortes concentrations, jusqu’à 370 μg.L-1, ont été 

retrouvées dans les effluents des usines de recyclage de papier (105). Dans les eaux superficielles les 

concentrations varient selon la période de l’année (106). Les eaux souterraines sont peu affectées 

par la contamination en BPA, la concentration maximale retrouvée ayant été de 1.9 μg.L-1 (104). Les 

technologies de traitement actuellement utilisées de par le monde ne permettent pas d’éliminer 

totalement le BPA. En effet, il est retrouvé en sortie des usines de traitement et jusque dans l’eau du 

robinet à des concentrations comprises variables, pouvant aller jusqu’à 317,0 ng.L-1 (107–110). 

Le BPA est également présent dans l’eau embouteillée dès lors que la bouteille est en polycarbonates 

(108). La contribution de l’eau à l’exposition totale de l’Homme au BPA serait de 2,8% (20,111). Pour 
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cette raison, l’OMS ne considère pas l’eau potable comme un contributeur majeur de l’exposition au 

BPA (77). 

Dans les sols, la contamination par le BPA se fait via l’épandage des boues d’épuration, les 

concentrations en BPA retrouvées dans ces boues pouvant atteindre 3,2.107 μg.kg-1. 

Dans les rivières, le BPA a tendance à se concentrer dans les sédiments (104). 

Dans les habitations, une étude a rapporté des concentrations moyennes en BPA de 707 ng.g-1 dans 

les poussières du domicile (112). 

 

4.3. Réglementation 

Depuis juin 2010 en Europe, à la suite d’une initiative française, le BPA est interdit dans les biberons, 

ainsi que dans les contenants alimentaires destinés aux enfants en bas âge depuis janvier 2013 

(113,114). Ensuite, au 1er janvier 2015, l’interdiction du BPA s’est étendue à tous les matériaux au 

contact alimentaire (115). Cette interdiction stipulait l’interdiction d’importer et d’utiliser du BPA en 

France. 

La figure 6 présente l’évolution des réglementations visant à réduire l’utilisation du BPA. 

 

Figure 6 : Evolution des réglementations mises en place visant à réduire l’utilisation du bisphénol-A (BPA). 

DJA : Dose Journalière Acceptable ; EFSA : European Food Safety Administration 

Le 16 juin 2017, les propriétés PE du BPA ont été reconnues par l’European Chemicals Agency (ECHA) 

qui l’a considéré comme étant une substance « très préoccupante » (116). 

Le 1er février 2018, une proposition de refonte de la directive européenne 98/83/CE relative à la 

qualité des eaux destinées à la consommation introduit pour la première fois une notion de valeurs 

limites pour le BPA. Ainsi, les concentrations en BPA ne devront pas excéder 0,01µg/L, dans ces eaux 

(117). 
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5. Exposition des populations 

5.1. Exposition par l’alimentation 

L’alimentation est considérée comme la principale voie d’exposition de la population au BPA, via 

l’ingestion d’aliments ou de boissons contaminés par du BPA. 

Lors de chauffage de contenants alimentaires à base de polycarbonates ou de résine époxyde, des 

monomères résiduels de BPA sont relargués dans l’alimentation et les boissons par hydrolyse. Ce 

relargage est particulièrement observé avec les contenants usagés ou si le contenu est à un pH 

alcalin (118,119), à l’origine de concentrations élevées dans les aliments. 

Au Japon, du BPA a été retrouvé dans les conserves à une concentration de 842 μg.kg-1 (120). Aussi, 

au Canada, du BPA a été retrouvé à des concentrations atteignant jusqu’à 4,5 μg.L-1 dans des 

cannettes contenant des boissons (121). 

 

5.2. Exposition par les composites dentaires 

Des dérivés du BPA (BPA glycidyl dimethacrylate et BPA diglycidylether) entrent dans la composition 

d’agents de scellement ou dans des résines composites utilisés en dentisterie (122,123). Sous l’action 

des estérases salivaires, du BPA est libéré de la résine vers la salive et peut-être détecté dans les trois 

heures qui suivent leur utilisation (124). 

 

5.3. Exposition par la voie inhalée 

La voie inhalée constitue une voie d’exposition mineure au BPA. Du fait de la courte demi-vie 

atmosphérique du BPA (0,2 jours) et de la taille des particules de poussières retrouvées dans les 

habitations, il est peu probable que le BPA soit absorbé au niveau pulmonaire (112). Les particules 

inhalées, piégées par le système muco-cilliaire, sont susceptibles d’être ingérées, contribuant à 

l’exposition par voie orale (119). 

 

5.4. Exposition cutanée 

Le BPA entrant dans la fabrication de nombreux produits de consommation courante (CD et DVD, 

emballages alimentaires, papiers thermiques, lunettes), et compte-tenu du passage transcutané du 

BPA, la voie cutanée est une voie d’exposition au BPA qu’il est nécessaire de prendre en 

considération. 
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B.2. Les dérivés chlorés du bisphénol-A 

1. Structure et propriétés physico-chimiques 

Les Clx-BPA sont des sous-produits de la chloration du BPA. Leur production est due à la forte 

réactivité du BPA avec le chlore (essentiellement les radicaux hypochlorite et chloré), entraînant des 

substitutions sur ses groupements phénoliques par substitution électrophile en position ortho (125–

127). Il existe cinq Clx-BPA (128) : Le monochlorobisphénol-A (CBPA), de masse molaire 262,73 g.mol-

1, le dichlorobisphénol-A de masse molaire 297,18 g.mol-1 (qui se présente sous deux formes 

isomériques : le 2,2’-dichlorobisphénol-A (2,2’-DCBPA) et le 2,6-dichlorobisphénol-A (2,6-DCBPA)), le 

trichlorobisphénol-A (TCBPA) de masse molaire 331,62 g.mol-1 et le tétrachlorophisphénol-A 

(TTCBPA) de masse molaire 366,07 g.mol-1. Leur structure chimique est représentée dans le tableau 

1. 

Tableau 1 : Structures chimiques des dérivés chlorés du bisphénol-A 

Monochlorobisphénol-A 

(CBPA) 

2-chloro-4-[1-(4-hydroxy-phenyl)-

1-methyl-ethyl]-phenol HO

Cl

OH

 

2,2’-dichlorobisphénol-A 

(2,2’-DCBPA) 

2-chloro-4-[1-(3-chloro-4-hydroxy-

phenyl)-1-methyl-ethyl]-phenol HO

Cl

OH

Cl

 

2,6-dichlorobisphénol-A 

(2,6-DCBPA) 

2,6-Dichloro-4-[1-(4-hydroxy-

phenyl)-1-methyl-ethyl]-phenol 
HO

Cl

Cl

OH

 

Trichlorobisphénol-A 

(TCBPA) 

2,6-Dichloro-4-[1-(3-chloro-4-

hydroxy-phenyl)-1-methyl-ethyl]-

phenol 

HO

Cl

Cl

OH

Cl

 

Tétrachlorobisphénol-A 

(TTCBPA) 

2,6-Dichloro-4-[1-(3,5-dichloro-4-

hydroxy-phenyl)-1-methyl-ethyl]-

phenol 

HO OH

Cl

Cl

Cl

Cl  
 

Les Clx-BPA, à l’exception du TTCBPA ont une origine exclusivement hydrique et trouvent leur origine 

dans les mécanismes de potabilisation à base de chlore de l’eau du robinet, mais aussi dans tout 

procédé utilisant du chlore comme c’est le cas pour le blanchiment du papier dans les usines de 

recyclage (105,129). Les Clx-BPA peuvent aussi se former dans l’eau de mer sous l’action du 

rayonnement solaire (130). Le TTCBPA est également produit par les industriels en tant que 

retardateur de flamme et dans une moindre mesure comme additif dans des polymères (ABS), des 

résines époxy et polycarbonates, certains polystyrènes et adhésifs (58,131). 
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2. Toxicocinétique 

Il n’existe aucune donnée de toxicocinétique in vivo pour les Clx-BPA. 

Une seule une étude a rapporté des essais in vitro sur la biotransformation des Clx-BPA (132). Le 

métabolisme avait été suivi sur des fractions sub-cellulaires hépatiques humaines et de rats, au 

moyen de Clx-BPA radiomarqués au carbone 14. Une oxydation par le cytochrome P450 avait alors 

été rapportée. Cependant les mécanismes d’absorption, distribution, métabolisme et d’élimination 

des Clx-BPA restent incertains (128). 

 

3. Mécanisme d’action perturbateur endocrinien des dérivés chlorés du bisphénol-A 

Les études disponibles sont limitées aux modèles animaux et cellulaires. Elles font état d’effets 

oestrogéniques (133,134) ainsi que d’actions sur le métabolisme énergétique (134–137). 

Concernant les effets oestrogéniques, des études menées sur des levures génétiquement modifiées 

pour exprimer le récepteur ERα ont rapporté des effets agonistes des Clx-BPA jusqu’à 100 fois plus 

élevés que celle du BPA (129,138,139). Dans l’une des études, les activités observées étaient 8, 8, 38, 

20 et 3 fois plus importantes que l’activité agoniste oestrogénique du BPA, pour le CBPA, le 2,6-

DCBPA, le 2,2'-DCBPA, le TCBPA et le TTCBPA respectivement (129). Dans une autre étude, CBPA, le 

2,2'-DCBPA, et le TCBPA présentaient des activités oestrogéniques 12, 105, et 35 fois plus 

importantes que celle du BPA (138). Dans ces deux études, le 2,2'-DCBPA présentait la plus forte 

activité oestrogénique. 

Une autre étude a montré une affinité du CBPA sur ERα 4 fois supérieure à celle du BPA. L’activité du 

DCBPA était quant à elle 10 fois supérieure. Les affinités du CBPA et du DCBPA étaient en revanche 

similaires à celles du BPA pour le récepteur ERβ (140). 

 

4. Utilisations, présence dans l’environnement et réglementation 

Les Clx-BPA ont été mis en évidence essentiellement dans les milieux hydriques : les eaux des 

stations d’épuration (141,142), les effluents d’usines de recyclage du papier (105,129) et les rivières 

(142), les sédiments (143–146), les boues d’épuration (147,148), les canalisations de distribution de 

l’eau potable (149) et l’eau du robinet (141,150–152). Des organismes aquatiques sont capables 

d’assimiler Les Clx-BPA, comme c’est le cas pour les palourdes (143). 

Les Clx-BPA étaient plus souvent détectés et pour de plus fortes concentrations dans les eaux du 

robinet que dans les autres sources d’eau potable (150). 

Le TTCBPA est le dérivé chloré du BPA dont la présence dans l’environnement est la plus étudiée de 

la littérature (143,144,146,148,153,154). Compte-tenu de la faible production mondiale de TTCBPA 

comparée au BPA, il est probable que les Clx-BPA dans l’environnement soient formés à partir de la 

chloration du BPA plutôt que de la déchloration du TTCBPA. 
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À ce jour, il n’existe aucune réglementation concernant l’usage des Clx-BPA et leur surveillance dans 

l’environnement. 

 

5. Exposition des populations 

Les Clx-BPA sont présents dans nos produits de consommation courante et dans notre 

environnement quotidien. Ainsi, dans des papiers blanchis à usage alimentaire, comme les filtres à 

café (155), les concentrations en Clx-BPA (CBPA et DCBPA) étaient supérieures à celles retrouvées 

dans les filtres à café en papier non blanchis, ce qui est cohérent avec le mécanisme de leur 

formation en présence de chlore dans les milieux aqueux. La voie orale, par ingestion d’eau potable 

ou d’aliments ayant été au contact avec de l’eau (fruits et légumes lavés) ou en ayant consommé 

(viande provenant d’animaux ayant bu de l’eau), est donc une voie d’exposition aux Clx-BPA. 

Du fait de la présence de BPA dans des produits de soins personnels et des produits d’entretien à des 

concentrations pouvant atteindre 100 µg/g (156), le chlore contenu dans certains de ces produits 

(produits ménagers à base d’eau de Javel (157), lessives avec agents de blanchiment (158), 

nettoyants pour lave-vaisselle (159)) ainsi que leur contact avec l’eau du robinet pourrait être à 

l’origine de la formation de Clx-BPA (128). Les vêtements et tissus ayant subi un blanchiment sont 

aussi susceptibles de relarguer des Clx-BPA (160). 

De par la présence d’atomes de chlore dans leur structure, les Clx-BPA présentent une lipophilie 

supérieure à celle du BPA, augmentant avec le nombre d’atomes de chlore sur la molécule (161). Une 

absorption par la peau et les muqueuses respiratoires supérieure à celle du BPA est ainsi attendue 

(128). L’accumulation dans les tissus adipeux pourrait aussi être envisagée, mais peu d’éléments sont 

disponibles (128). 

Les Clx-BPA ont ainsi été retrouvés dans des matrices biologiques humaines, comme l’urine (162), le 

tissu adipeux (163), le placenta (164–166), le lait maternel (13–15), le colostrum (12), le plasma 

(167), le sérum (86) et les urines (11,86,162,168–170). Dans une étude menée sur 226 chypriotes, les 

concentrations urinaires en CBPA étaient accrues chez les individus utilisant des produits à base de 

chlore de façon répétée (170). 

 

 

 

B.3. Les parabènes 

1. Structure et propriétés physico-chimiques 

Les PB sont des composés estérifiés dérivés de l’acide para-hydroxybenzoïque (ou acide 4-

hydroxybenzoïque). Ils sont produits par condensation de cet acide avec un alcool en présence d’un 

catalyseur, le PB obtenu dépendant de la chaîne carbonée de l’alcool utilisé pour la synthèse. Leur 

structure chimique est représentée dans le tableau 2. 
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Tableau 2 : Structure chimique des principaux parabènes 

   
4-hydroxybenzoate de méthyle 

(N°CAS 99-76-3) 

4-hydroxybenzoate d’éthyle  

(N°CAS 120-47-8) 

4-hydroxylbenzoate de propyle 

(N°CAS 94-13-3) 

 

 

 
 

4-hydroxybenzoate d’isopropyle 

(N°CAS 4191-73-3) 

4-hydroxybenzoate de butyle 

(N°CAS 94-26-8) 

4-hydroxybenzoate d’isobutyle 

(N°CAS 4247-02-03) 

 

 

 

 4-hydroxybenzoate de benzyle 

(N°CAS 94-18-8) 
 

 

Parmi ces PB, méthyle, éthyle, propyle et butylparabène sont les plus utilisés. Leurs caractéristiques 

physico-chimiques sont présentées dans le tableau 3. 

 

Tableau 3 : Caractéristiques physico-chimiques du méthyle, de l’éthyle, du propyle et du butylparabène. 

Adapté de (171) 

Nom/synonymes 
Masse 

molaire 

(g/mol) 

Solubilité 

dans l’eau à 

25°C (mg/L) 

Coefficient de 

partage n-

octanol/eau 

(Log Kow) 

pKa 
Point de 

fusion (°C) 

Point 

d’ébullition 

(°C) 

Méthyl parabène/4-

hydroxybenzoate de 

méthyle/para-

hydroxybenzoate de 

méthyle 

152,15 2500 1,96 8,17 131 275 

Éthyl parabène/4-

hydroxybenzoate 

d’éthyle/para-

hydroxybenzoate 

d’éthyle 

254,38 885 2,47 8,22 117 297,5 

Propyl parabène/4-

hydroxybenzoate de 

propyle/para-

hydroxybenzoate de 

propyle 

180,21 500 3,04 8,35 97 285,14 

Butyl parabène/4-

hydroxybenzoate de 

butyle/para-

hydroxybenzoate de 

butyle 

194,23 207 3,57 8,37 68,5 300,26 



35 
 

À température ambiante, méthyle, éthyle, propyle et butylparabène se présentent sous la forme 

cristaux incolores ou blancs, ou d’une poudre blanche. Les formes physiques de l’isopropyl, de 

l’isobutyl et du benzylparabène ne sont pas documentées. Méthyle et éthylparabène sont dits « à 

chaîne courte », tandis que propyle et butylparabène sont dits « à chaîne longue ». Plus la chaîne 

alkyle du PB est longue, plus sa solubilité dans l’eau est faible, passant de 2500 mg/L pour le 

méthylparabène à 207 mg/L pour le butylparabène. À l’inverse, son Log Kow augmente de 1,96 à 

3,57 pour le méthylparabène et le butylparabène respectivement. 

 

2. Toxicocinétique 

À ce jour, la toxicocinétique des PB reste mal connue chez l’Homme. Des données animales existent 

mais l’extrapolation des données animales vers l’Homme n’est pas recommandée et appelle toujours 

à la prudence. C’est pour cela que nous nous concentrerons sur les données existantes chez l’Homme 

à chaque fois que ces données existent. 

 

2.1. Absorption et distribution 

2.1.1 Voie orale 

Lors d’une administration par voie orale, les PB sont rapidement et totalement absorbés par le 

tractus gastro-intestinal (172–174). La co-administration d’alcool faciliterait l’absorption en inhibant 

l’activité des estérases intestinales, dont l’affinité avec les PB est d’autant plus importante que la 

chaîne aliphatique de l’ester est courte (175). 

Une étude menée chez le rat, dans laquelle méthyle, propyle et butylparabène marqués au carbone 

14 ont été administrés per os (100 mg/kg), a rapporté que la biodisponibilité des PB était importante, 

suivant l’ordre méthylparabène>propylparabène>butylparabène sans en préciser la valeur (176). La 

littérature ne fait pas état de la biodisponibilité des PB per os chez l’Homme, les rapports d’experts 

se basant sur des extrapolations de données animales (22,76). 

Suite à une administration orale, l’éthyle et le butylparabène ont été retrouvés dans le liquide 

amniotique à des concentrations jusqu’à 10 fois supérieures aux concentrations plasmatiques chez la 

rate gestante (177). 

 

2.1.2 Voie cutanée 

Les PB sont facilement absorbés par la peau, mais partiellement hydrolysés en acide para-

hydroxybenzoïque par des estérases cutanées, les carboxyestérases hCE1 et hCE2 (173). Ils sont 

rapidement absorbés (178), leur passage cutané étant d’autant plus important que la chaîne 

carbonée qui compose l’ester est courte. Lors d’une application cutanée, 85 ± 15% du 

méthylparabène et 81 ± 11 % du butylparabène sont absorbés et respectivement 35 % et 33 % sont 

métabolisés en acide para-hydroxybenzoïque avant de passer dans la circulation générale. Dans le 
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tissu adipeux sous-cutané, hCE1 est la carboxyestérase la plus représentée, avec une activité 

préférentielle sur le méthylparabène, cette activité diminuant avec l’allongement de la chaîne 

carbonée qui compose l’ester (méthyle > éthyle > propyle > butyle). A l’inverse, l’activité de hCE2 

augmente quand cette chaîne s’allonge (butyle > propyle > éthyle > méthyle) (76). 

Une heure après une application cutanée, le butylparabène est détecté dans le sérum. Un pic 

urinaire est observé entre 8 et 12h après l’application, majoritairement sous forme glucuroconjuguée 

(22). 

Les PB peuvent s’accumuler au niveau du stratum corneum dans le cas d’applications quotidiennes, 

comme cela a été démontré dans le cas du méthylparabène sur des volontaires sains ayant reçu deux 

applications par jour pendant 4 semaines d’une formulation contenant du méthylparabène à 0,15 %. 

Douze heures après la première application, la concentration était de 10 pmol.cm-2 ; elle était de 120 

pmol.cm-2 au bout de 4 semaines (179). De plus, lorsque plusieurs PB sont associés, le passage 

cutané est réduit, ce qui facilite leur accumulation dans l’épiderme ou le derme (22). 

L’utilisation conjointe d’alcool dans les formulations de produits contenant des PB facilite leur 

pénétration cutanée et donne lieu à des réactions de transestérification, à l’origine de la formation 

d’autres PB (175). 

Dans une étude publiée en 2007 menée sur 26 hommes volontaires sains ayant reçu 

quotidiennement une application de crème contenant du butylparabène à 2% (m/m) (en moyenne 

800mg par jour), le butylparabène était détecté dans le sérum dès 1 heure suivant l’application. Le 

pic plasmatique était atteint au bout de 3 heures (concentration moyenne : 135 µg/L). Le pic de 

concentrations urinaires était atteint en 8 à 12 heures et 2,6 mg étaient en moyenne recueillis au 

bout de 24 heures. La majorité du butylparabène recueilli dans les urines était présent sous sa forme 

glucuroconjuguée et seulement 2,1 % étaient sous forme non-conjuguée (178). Après une application 

cutanée de PB, seule une faible fraction se retrouve donc sous forme non conjuguée dans les urines. 

 

2.2. Métabolisme 

Chez l’Homme, le métabolisme des PB est mal connu et beaucoup d’études sont anciennes. Des 

données animales existent. Le métabolisme des PB est différent suivant la voie d’exposition (orale 

versus cutanée) du fait de la présence des estérases cutanées (76,180). La métabolisation des PB est 

rapide et presque totale par voie orale. 

Dans des conditions in vivo, l’hydrolyse des PB en acide para-hydroxybenzoïque (PHBA) a été 

observée en quelques minutes sous l’action des carboxyestérases hépatiques (180). L’acide para-

hydroxybenzoïque est un métabolite commun à tous les PB (173,174,180,181). 

Dans les études chez l’animal (rat, chien, chat et lapin), la formation de PHBA est toujours observée 

(22). Le PHBA peut ensuite se retrouver conjugué avec la glycine pour former l’acide 

hydroxyhippurique (PHHA). Le PHBA peut aussi se conjuguer à l’acide glucuronique ou au sulfate 

pour former des métabolites glucuro et sulfo conjugués (22). 
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Ces mécanismes seraient aussi retrouvés chez l’Homme, sans qu’il soit possible de déterminer les 

proportions de chacun des métabolites produits (22). 

Des études menées chez l’Homme et apportant des précisions supplémentaires sont présentées dans 

la partie suivante (2.3. Elimination). 

 

2.3. Elimination 

Il n’y a pas d’élimination fécale des PB (172). Les PB seraient éliminés majoritairement sous forme 

glucuro et sulfo conjuguée dans les urines (173,174). Le composé parent non-conjugué a été 

retrouvé dans les urines à hauteur de 2,1% de la dose ingérée (173). Cependant la fraction des PB 

éliminée dans l’urine sous leur forme estérifiée (non conjuguée ou conjuguée) par rapport à la 

fraction éliminée sous forme d’acide para-hydroxybenzoïque (PHBA) reste mal connue (174). 

Dans une étude ancienne (182), après une prise per os de 1g/Kg de PB,  21% de la dose avait été 

excrétée sous forme PHBA et 33% des PB étaient glucuroconjugués. La présence de sulfoconjugués et 

l’association du PBBA avec la glycine avait aussi été observée. 

Dans une autre étude de la même époque (183), chez un patient ayant reçu 2g de propylparabène 

pendant 5 jours, les auteurs avaient pu constater que 17,4% de la dose ingérée avaient été excrétés 

dans les urines sous forme d’acide para-hydroxybenzoïque (PHBA), dont 3,7% étaient associés à la 

glycine pour former l’acide para-hydroxyhippurique (PHHA). 55% de la dose était retrouvée sous 

forme sulfoconjuguée et le propylparabène non conjugué n’avait pas été retrouvé dans les urines. 

Les auteurs avaient alors émis l’hypothèse d’une ouverture du cycle phénolique du PB durant les 

processus de métabolisation. Cette hypothèse n’a pas été validée lors d’études ultérieures, mais 

d’autres métabolites des PB ont été identifiés par la suite. 

Ainsi, dans le but d’améliorer les connaissances du métabolisme et de l’élimination des PB chez 

l’Homme, un essai allemand a été mené (184). Trois volontaires sains, deux hommes et une femme, 

ont ingéré séparément des composés deutérés (méthylparabène-d4, iso-butylparabène-d4 et 

butylparabène-d4). Le choix des composés deutérés permettait de les distinguer des PB endogènes 

potentiellement déjà présents dans les organismes des participants. Après recueil de multiples spots 

urinaires sur 48h, les auteurs ont pu récupérer, tous métabolites confondus, 84,4%, 86,0% et 80,8% 

des doses ingérées pour le méthyle, l’iso-butyle et le butylparabène respectivement. 

Le métabolite principal était l’acide para-hydroxyhippurique (de 57,2 à 63,8% de la dose ingérée), 

métabolite commun à tous les PB étudiés. L’autre métabolite commun, l’acide para-

hydroxybenzoïque, était minoritaire (de 3,0 à 7,2% de la dose ingérée). 

Dix-sept pour cent de la dose ingérée en méthylparabène-d4 était excrétée dans les urines sous 

formes non-conjuguée et conjuguées, dont 30,4% et 63,4% étaient respectivement sous forme 

glucuroconjuguée et sulfoconjuguée. L’iso-butylparabène était excrété sous formes non-conjuguée 

et conjuguées à hauteur de 6,8% de la dose ingérée (dont 89,2% et 12,2% sous forme 

glucuroconjuguée et sulfoconjuguée respectivement) et le butylparabène à 5,6% (87,2% et 13,5% de 

glucuroconjugués et sulfoconjugués respectivement). D’autres métabolites spécifiques ont été 
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identifiés, dont le 2-hydroxy-iso-butylparabène pour l’iso-butylparabène et le 3-hydroxy-iso-

butylparabène pour le butylparabène. Moins de 1% des métabolites étaient des métabolites 

hydroxylés sur le cycle aromatique. 

Cette étude, bien que réalisée sur un très petit échantillon (n = 3, 1 femme et 2 hommes), avait pu 

mettre en lumière la complexité du métabolisme de certains PB chez l’Homme, ainsi que la diversité 

des métabolites générés et excrétés, dont la majorité en terme d’abondance sont des métabolites 

non-spécifiques, car communs à plusieurs PB. En raison du faible nombre de sujets dans cette étude, 

d’autres études devront être menées pour confirmer ces observations. 

Un schéma métabolique indicatif des PB chez l’animal est présenté à la figure 7. 

 

 

Figure 7 : Schéma métabolique indicatif des parabènes, données sur animaux de laboratoire (d’après (22)) 

 

3. Mécanisme d’action perturbateur endocrinien des parabènes 

Le mécanisme d’action principal des PB est oestrogénique. Leur action sur l’expression du génome 

implique une liaison sur les récepteurs intranucléaires aux œstrogènes ERα et Erβ ; cette capacité des 

PB à se lier à ces récepteurs a été démontrée dans des études in vitro sur cultures de levures et de 

lignées cellulaires humaines MCF-7 (185–187). La capacité respective du méthyle, éthyle, propyle et 

butylparabène à se lier aux récepteurs ERα et Erβ par rapport au 17β-œstradiol, leur ligand naturel, a 
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été évaluée comme étant 2500000, 150000, 30000 et 10000 inférieure, l’activité oestrogénique des 

PB augmentant avec l’allongement de la chaîne aliphatique de l’ester (22,185). Cette activité en deçà 

de celle du 17β-œstradiol est à l’origine de l’appellation d’« œstrogènes faibles » dont les PB font 

état dans la littérature. 

Dans une étude menée sur des cellules utérines de rats, les auteurs ont mis en évidence que la 

liaison du butylparabène aux récepteurs oestrogéniques était compétitive. Cependant, les 

concentrations requises pour obtenir 50% de compétition avec de l’oestradiol radiomarqué étaient 

environ entre 100 et 10000 fois supérieures comparativement à d’autres xénobiotiques comme le 4-

nonylphénol et le diéthylstilbestrol (Distilbène®) respectivement (185). 

Le méthyle, l’éthyle, le propyle et le butylparabène ont aussi montré une très faible activité anti-

androgénique in vitro (22). 

Dans les études in vivo les effets oestrogéniques des PB ont été observés via leur pouvoir 

utérotrophique. La majorité des études ont observé qu’ils augmentaient le poids de l’utérus chez 

l’animal (173), avec un effet plus marqué chez le rat et la souris immature par rapport aux animaux 

ayant subi une ovariectomie (188). 

En complément des actions oestrogéniques directes rapportées dans la littérature, une étude a 

observé que les sulfotransférases des kératinocytes humains et des hépatocytes étaient inhibées par 

les PB, la capacité d’inhibition s’accroissant avec l’allongement de la chaîne alyphatique. Cette 

inhibition avait pour conséquence une augmentation de la disponibilité de l’oestradiol. Cette 

observation est en accord avec une action oestrogénique indirecte des PB (189). 

Les cibles moléculaires relatives à l’effet perturbateur endocrinien des PB sont présentées à la figure 

8. 

 

Figure 8 : Cibles moléculaires relatives à l’effet perturbateur endocrinien des parabènes (adapté de (173)). 

AR : récepteurs aux androgènes ; ER : récepteurs aux œstrogènes ; SULTs : enzymes sulfotransférases. 
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4. Utilisation et présence dans l’environnement 

4.1. Utilisation 

Les PB présentent des propriétés antifongiques et antibactériennes, avec pour conséquence une très 

large utilisation en tant que conservateurs dans les produits cosmétiques, les médicaments et les 

aliments depuis les années 1920. 

Les activités antifongiques et antibactériennes sont augmentées en fonction de l’allongement de la 

chaîne aliphatique carbonée, l’activité la plus faible étant celle du méthylparabène et la plus élevée 

celle du butylparabène (185). Leur association a pour conséquence une synergie de leurs effets 

antifongiques et antibactériens (190). 

Cette puissante activité antimicrobienne à large spectre est associée à d’autres propriétés qui en font 

un additif de choix pour les industriels (172) : des propriétés organoleptiques satisfaisantes (pas de 

goût, ni d’odeur), un faible coût de production, une grande stabilité thermique et sur une gamme de 

pH comprise entre 4,5 et 7,5, une solubilité compatible avec leurs utilisations et une toxicité réputée 

faible. 

 

4.1.1. Dans l’alimentation 

A l’état naturel certains PB comme le méthylparabène sont susceptibles d’être retrouvés pour de 

faibles concentrations dans des fruits (mûre, fraise, cassis, vanille (191)), des légumes (carotte, 

oignon), des céréales (orge) et la gelée royale (22). 

Lorsqu’ils sont utilisés en tant qu’additifs alimentaires, ils sont identifiables sur les emballages par la 

dénomination suivante, conformément à la directive européenne 95/2/CE du 20 février 1955 : 

- Méthylparabène ou 4-hydroxybenzoate de méthyle : E 218 et son sel sodique : E219 ; 

- Éthylparabène ou 4-hydroxybenzoate d’éthyle : E214 et son sel de sodique : E 215 ; 

- n-Propylparabène ou 4-hydroxybenzoate de propyle : E216 et son sel sodique : E217. 

Les PB les plus utilisés dans l’alimentation sont le méthyle et l’éthylparabène (192). 

 

4.1.2. Dans les cosmétiques et les produits d’hygiène corporelle 

Les cosmétiques constituent le principal secteur d’utilisation des PB à l’échelle mondiale. Ils sont 

retrouvés dans les formes liquides et semi-liquides comme le maquillage, les démaquillants, les 

crèmes et lotions, les shampooings, les après-shampooings, les déodorants, les crèmes solaires (172). 

Ainsi en 2009, sur 215 cosmétiques testés en Espagne, les PB étaient présents dans 99% des crèmes 

et des lotions et 77% des démaquillants (193). Aux États-Unis, en 2013, sur 170 produits testés, 52% 

contenaient du méthyle et du propylparabène et 25% de l’éthyle et du butylparabène (194). 
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Concernant la France, dans un rapport de l’Institut national de l'environnement industriel et des 

risques (INERIS) publié en 2014 dans le cadre de la sélection des substances pertinentes à surveiller 

dans les milieux aquatiques pour le second cycle de la DCE, les PB étaient estimés présents dans plus 

de 80% des produits d’hygiène et de soins corporels en France (shampooings, gels nettoyants, 

crèmes hydratantes, mousses à raser). Le méthylparabène et le propylparabène sont les PB les plus 

utilisés dans les cosmétiques (195). 

D’une manière générale, l’utilisation des PB dans les cosmétiques tend à diminuer en France du fait 

des récentes investigations sur leur potentiel de perturbateur endocrinien (196). 

 

4.1.3. Dans les produits pharmaceutiques 

Les PB sont utilisés en tant que conservateurs dans une large gamme de médicaments, seuls, en 

mélanges ou en association avec d’autres conservateurs dans le but d’éviter la prolifération 

microbienne potentiellement responsable d’une dégradation des principes actifs (180). Les produits 

pharmaceutiques à risque de développement microbien sont des formes liquide ou semi-liquides 

contenant des phases aqueuses : solutions, suspensions, émulsions prises par voie orale, solutions 

pour usage externe (crèmes), les préparations à usage répété (collyres en flacons multidoses). Les 

concentrations efficaces utilisées dans les formes orales sont comprises entre 0,01 et 0,1 % en 

fonction du type de PB (22). 

En 2011, L’ex-agence française de sécurité sanitaire des produits de santé (AFSSAPS), aujourd’hui 

agence nationale de la sécurité du médicament (ANSM), a identifié 400 médicaments contenant des 

PB, dont 306 contenaient du propylparabène, mais n’a pas publié de liste des spécialités 

pharmaceutiques concernées (197). 

 

4.1.4. Autres secteurs d’utilisation 

En plus des trois principaux secteurs d’activité précédemment cités, les PB sont aussi utilisés dans 

certains vernis, adhésifs, cirages et colles, dans le tabac (en tant que conservateurs), dans certaines 

lessives (198) et dans l’alimentation animale. 

 

4.2. Présence dans l’environnement 

Dans une revue internationale de la littérature, il est apparu que le méthyle et propylparabène ont 

été les plus abondamment retrouvés dans les eaux usées brutes, à des concentrations pouvant aller 

respectivement jusqu’à 30000 ng/L et 20000 ng/L. Les autres PB (éthyle, iso-propyle, butyle, iso-

butyle et benzylparabène) ont été retrouvés pour des concentrations allant de quelques ng/L à 

quelques centaines de ng/L (171). 

En 2012, méthyle, éthyle et propylparabène ont été retrouvés dans près de 100% des eaux de 

surface analysées en France métropolitaine et dans les DOM (199). 

http://www.ineris.fr/fr
http://www.ineris.fr/fr
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La contamination des milieux aquatiques tiendrait essentiellement son origine dans les rejets 

environnementaux humains via les eaux usées provenant du rinçage cutané des cosmétiques et 

produits d’hygiène corporelle contenant des PB et par contact direct avec l’eau d’une peau 

imprégnée de produits dits « sans rinçage » (200), et ce malgré l’efficacité des traitements des 

stations d’épuration généralement supérieure à 90%. Les rejets urinaires humains et l’emploi de 

produits d’entretien qui se retrouvent par la suite dans les eaux usées contribuent à cette 

contamination des milieux aquatiques (201). 

Concernant les eaux de boissons, il existe peu d’études sur le sujet, les quelques études existantes 

portant sur de petits échantillons. Néanmoins, dans une étude menée en 2012 en Espagne, sur 11 

échantillons d’eau minérale et 8 échantillons d’eau du robinet, les quatre PB avaient été retrouvés 

dans l’eau minérale et seul l’éthylparabène n’avait pas été retrouvé dans l’eau du robinet (202). Les 

concentrations moyennes retrouvées dans l’eau minérale étaient supérieures à celles retrouvées 

dans l’eau du robinet, à savoir respectivement 40 ng/L et 12 ng/L pour le méthylparabène, 2 ng/L et 

non détecté pour l’éthylparabène, 23 ng/L et 9 ng/L pour le propylparabène et 36 ng/L et 28 ng/L 

pour le butylparabène. Méthyle et propylparabène étaient les plus détectés, dans 100% des eaux 

minérales analysées et respectivement 75% et 63% des eaux du robinet. D’autres études, menées en 

Allemagne et en Espagne sur l’eau du robinet n’ont quantifié que le méthylparabène (moyenne : 17 

et 40 ng/L) (203,204), tandis qu’une étude menée en Californie en 2001-2002 n’en avait pas retrouvé 

(205). 

 

4.3. Réglementation 

Conformément au règlement 1907/2006 relatif à la directive REACH, le méthyle, l’éthyle et le 

propylparabène ne figurent pas sur la liste des substances extrêmement préoccupantes, ni sur la liste 

des substances nécessitant une autorisation, ni sur la liste des restrictions. 

L’utilisation des PB demeure donc autorisée dans l’Union Européenne, la concentration en 

méthylparabène ou éthylparabène dans les produits cosmétiques ne devant alors pas excéder 0,4% 

(m/m) par PB et 0,8% (m/m) pour la totalité des PB présents dans un même produit (Directive 

76/768/EEC concernant le rapprochement des législations des États membres relatives aux produits 

cosmétiques). 

Depuis le 16 avril 2015, cette concentration totale tolérée est abaissée à 0,18% dès lors que le 

mélange contient du propylparabène ou du butylparabène. Ces derniers sont d’ailleurs interdits dans 

les produits dits « sans rinçage » destinés à être utilisés sur les enfants de moins de 3 ans. Isopropyle, 

isobutyle et phénylparabène sont interdits dans les cosmétiques depuis le 9 avril 2014. 

Concernant leur utilisation en tant qu’additifs alimentaires, seuls le méthyle, l’éthylparabène et leurs 

sels sodiques (respectivement E218, E214, E219 et E215) sont autorisés en Union Européenne, le 

propylparabène et son sel sodique (respectivement E216 et E217) étant interdits depuis 2006 en 

raison de données animales peu concluantes. 
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Dans un usage pharmaceutique, les PB restent utilisables à ce jour avec mention de leur présence 

dans les données réglementaires et sur le produit car ils demeurent des excipients à effets notoires 

du fait de leur potentiel allergène. Cependant, depuis 2013, l’Académie nationale de Pharmacie 

recommande de favoriser la présentation de médicaments pédiatriques liquides sous forme unidose, 

stériles et prêtes à l’emploi et d’évaluer la balance bénéfique/risque de l’utilisation de PB chez les 

femmes enceintes au cas par cas (206). 

D’un point de vue environnemental, bien qu’il n’existe à l’heure actuelle ni norme de qualité 

environnementale, ni valeur guide environnementale, méthyle, éthyle et propylparabène font 

désormais partie des substances à surveiller dans l’ensemble des eaux de surface de France (plans 

d’eau, cours d’eau et eaux littorales) depuis le 7 août 2015 (192). 

 

5. Exposition des populations 

L’exposition aux PB provient principalement des cosmétiques qui représentent les deux tiers de 

l’exposition d’un individu, tandis que le dernier tiers provient des produits pharmaceutiques, les 

apports par l’alimentation étant estimés à 1% (180). 

La population est ainsi largement exposée, ce qui fait des PB des micropolluants ubiquitaires. En 

effet, dans une étude menée en Allemagne sur 660 prélèvements d’urines de 24 heures recueillies 

entre 1995 et 2012 (207), le méthyle, l’éthyle et le propylparabène étaient détectés respectivement 

dans 99%, 79% et 81% des prélèvements, hommes et femmes confondus. Suivait le butylparabène, 

détecté dans 40% des prélèvements et enfin l’iso-butyle, l’iso-propyle, et le benzylparabène, 

respectivement détectés à hauteur de 24%, 4% et 1% des cas. Les auteurs avaient pu observer que 

l’ensemble de ces niveaux d’imprégnation de la population aux PB était demeuré stable sur la 

période de l’étude, à l’exception du méthylparabène, dont l’augmentation avait été significative 

entre 1995 et 2012. 

Dans cette étude, les femmes avaient des concentrations urinaires supérieures à celles des hommes, 

et les concentrations en méthylparabène et propylparabène, de même qu’en iso-butyle et 

butylparabène, étaient significativement corrélées (respectivement r = 0,795 et r = 0.758). 

Dans une autre étude datant en 2011 et menée sur 60 danois en bonne santé de 18 à 26 ans la 

présence de méthyle, éthyle, propyle, butyle et benzylparabène a été constatée dans respectivement 

98, 80, 98, 83 et 7% des urines collectées. Les PB les plus présents dans le sérum et le liquide séminal 

étaient le méthyle et le propylparabène avec des valeurs médianes de 1,53 et 0,32 ng/mL pour le 

sérum et 0,99 et 0,68 ng/mL dans le liquide séminal (208). 
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CHAPITRE II : ESTIMATION DE L’EXPOSITION 
 

A. L’expologie 

L’étude de l’exposition (exposure assessment ou exposure science en anglais) est appelée expologie. 

Il s’agit d’une science centrée sur l’optimisation des méthodes d’estimation de l’exposition ayant 

pour but de permettre la détection de risques sanitaires qui découlent des expositions à des facteurs 

environnementaux, ces derniers pouvant être de nature physique, chimique et biologique (209). 

Pour cela, l’expologie mobilise des méthodes d’évaluation de l’exposition pouvant être directes 

(mesure de biomarqueurs à l’échelle d’une population (biomonitoring) et monitoring individuel) et 

indirectes (monitoring de l’environnement et questionnaires), détaillées dans la figure 9. 

 

 
 

Figure 9 : Les approches pour l’évaluation de l’exposition humaine (expologie) 

Dans la pratique, l’expologie rend généralement compte de l’exposition ponctuelle d’une population 

à quelques substances. 

 

1. Mesure de biomarqueurs ou Biomonitoring 

Le biomonitoring est la mesure analytique de biomarqueurs (ex : produits chimiques 

environnementaux ou leur métabolites) dans un fluide ou un tissu biologique humain facilement 

accessible (ex : urine, sang, cheveu) (210). Lorsqu’il est axé sur la mesure totale de l’exposition 

résultant de toutes les sources et voies d’absorption pertinentes, il autorise une évaluation de 

l’exposition quand les sources d’exposition sont inconnues ou ambiguës (211). C’est particulièrement 

le cas pour les produits chimiques présents dans l’alimentation ou utilisés dans une large gamme de 

produits du quotidien, incluant les emballages alimentaires, et responsables d’une exposition 

humaine généralisée. Le terme de biomonitoring est employé lorsque la mesure de biomarqueurs 

s’étend à l’échelle d’une population. 

Les critères d’un biomonitoring humain de qualité et utilisable sont (212) : 
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- l’emploi de matrices biologiques appropriées ; 

- le choix de biomarqueurs adaptés ; 

- l’emploi de méthodes analytiques validées et appropriées ; 

- l’existence de valeurs de référence permettant l’interprétation des résultats. 

 

1.1. Choix des matrices biologiques 

La matrice devra être choisie en fonction des propriétés toxicocinétiques de l’analyte à doser (ex : 

élimination urinaire, courte demi-vie plasmatique), de la voie d’exposition et de la population 

étudiée. Elle doit être facilement accessible en routine ; son prélèvement ne doit pas provoquer 

d’inconfort inacceptable ou présenter un risque pour la santé de l’individu ; récupérée en quantité 

suffisante (plus le volume est important, plus la sensibilité des analyses pourra être élevée) (212–

214). 

Le sang et l’urine sont les matrices biologiques les plus utilisées. Le sang serait la matrice de choix 

pour mesure l’exposition à des polluants organiques persistants. Les polluants organiques non 

persistants, retrouvés pour de faibles concentrations dans le sang car fortement métabolisés, sont 

davantage quantifiés dans les urines (cas du BPA). Dans les urines, la mesure conjointe des 

métabolites et du composé parent (non métabolisé) est essentielle, car certains métabolites sont 

communs à plusieurs composés parents (cas des PB et de l’acide para-hydroxybenzoïque) (213,215). 

Les échantillons biologiques doivent être prélevés, acheminés au laboratoire et stockés avec pour 

objectif d’éviter toute contamination par le milieu extérieur et éviter la dégradation ou le 

métabolisme in vitro des biomarqueurs (213). 

 

1.2. Biomarqueurs 

D’après l’OMS, un biomarqueur est défini comme étant « toute substance, structure ou processus 

pouvant être mesuré dans le corps humain, ou les matrices biologiques, susceptible d’influencer ou 

de prédire l’incidence ou l’apparition d’une maladie » (216). 

Trois types de biomarqueurs ont été définis : 

- le biomarqueur d’exposition. Il s’agit d’une substance exogène, d’un métabolite primaire ou de la 

réponse à une interaction entre un agent xénobiotique et une molécule ou cellule-cible mesurée 

dans un compartiment de l’organisme. Il permet d’affiner l’estimation de l’exposition par la mesure 

de composés chimiques environnementaux dans les liquides biologiques humains. 

- le biomarqueur d’effet. Il est défini par une altération biochimique, physiologique, 

comportementale ou autre, mesurable dans un organisme qui, selon son ampleur, peut être 

reconnue comme associée à une atteinte, de l’état de santé (confirmée ou possible), ou à une 

maladie. 
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- le biomarqueur de sensibilité. C’est un indicateur de la capacité innée ou acquise d’un organisme à 

répondre à l’exposition à un composé xénobiotique spécifique. 

 

1.3. Méthodes analytiques 

Le biomonitoring est une méthode d’expologie chronique reconnue, dont les résultats peuvent 

entraîner la mise en place de mesures à l’échelle individuelle ou d’une population. Les résultats 

analytiques doivent donc être fiables. 

Une méthode d’analyse est composée de 3 phases : pré-analytique (prélèvement et préparation de 

l’échantillon), analytique (analyse instrumentale de l’échantillon préparé) et post-analytique 

(évaluation et interprétation des résultats) (212). L’emploi de procédures standardisées est 

fortement recommandé pour minimiser l’incertitude et l’imprécision des résultats. 

La qualité de la phase pré-analytique est garantie par de bonnes conditions de prélèvement et 

d’acheminement au laboratoire. La qualité de la phase analytique est évaluée par des contrôles de 

qualité internes (surveillance de la fidélité et de l’exactitude des analyses, préparé au laboratoire ou 

acheté et de concentration connue) et externe (comparaison entre laboratoires, de concentration 

inconnue). 

La sensibilité analytique dépend des techniques d’analyse utilisées : LC-MS/MS (Chromatographie 

Liquide couplée à un Spectromètre de Masse en tandem), GC-MS et GC-MS/MS (Chromatographie 

Gazeuse couplée à un Spectromètre de Masse simple ou en tandem), techniques immuno-

enzymatiques (ELISA : Enzyme-Linked ImmunoSorbentAssay) ou immunologiques (RIA : Radio 

ImmunoAssay). Le recours à la détection par spectrométrie de masse (LC-MS/MS, GC-MS et GC-

MS/MS) donne lieu à des méthodes analytiques plus sensibles et plus spécifiques. 

 

1.4. Valeurs de référence 

Les outils pour aider à l’interprétation des données de biomonitoring dans un contexte de risque 

pour la santé sont peu nombreux. Les valeurs de références peuvent aider à déterminer la marge de 

toxicité d’un xénobiotique, et à choisir d’évaluer ou d’intervenir sur un xénobiotique plutôt qu’un 

autre. Elles se fondent sur les données rapportées relatives à la toxicité potentielle chez l’Homme et 

les concentrations en xénobiotiques, dans l’environnement ou les matrices biologiques, en lien avec 

ces effets. 

 

1.5. Utilisations et limites du biomonitoring 

Comme nous venons de le voir, en santé environnementale, les utilisations du biomonitoring sont 

multiples. Ainsi, les résultats peuvent servir à estimer l’exposition ou à rechercher un lien entre 

exposition aux PE (comme variable explicative) et effets sur la santé (comme variable à expliquer) ou 
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entre exposition à une intervention visant la réduction de l’exposition (comme variable explicative) 

et exposition aux PE (comme variable à expliquer). 

Cependant cette méthode d’expologie présente des limites (213,217) : 

- les tranches d’âges extrêmes de la population sont peu impliquées ; 

- le faible volume de certains prélèvements, comme le sang. Un faible volume pourra entraîner une 

augmentation de la limite de détection et donc des taux de détection plus faibles ; 

- concernant les polluants organiques non persistants, les données obtenues ne sont pas le reflet 

d’une exposition chronique car ces composés ont une demi-vie plasmatique courte. L’utilisation 

conjointe de questionnaires s’avèrera alors utile pour rapporter l’heure du prélèvement, l’heure du 

dernier repas et l’heure de la miction précédente (dans le cas d’un prélèvement urinaire). 

 

2. Questionnaires 

Les questionnaires sont complémentaires d’autres méthodes d’expologie que sont le monitoring de 

l’environnement et la mesure de biomarqueurs. Ils sont aussi utilisés seuls quand aucune autre 

donnée n’est disponible. Ce sont des outils qui apportent de précieuses informations relatives à 

l’exposition : présence, durée, fréquence, sources d’exposition. Les informations qu’ils apportent sur 

les modes de consommation et les caractéristiques sociodémographique sont autant d’éléments 

utiles à la compréhension et à l’interprétation des données d’exposition obtenues par les méthodes 

d’expologie directe. Basés sur des méthodes déclaratives, des biais de mémorisation ou 

d’information ne sont pas à exclure lors de l’utilisation de questionnaires. 

 

3. Monitoring individuel 

Le monitoring (ou monitorage) individuel consiste à mesurer l’exposition à l’aide de capteurs 

individuels. Cette méthode est particulièrement utilisée dans le domaine de la santé au travail. Elle 

est plus précise que le monitoring de l’environnement, mais aussi plus complexe à mettre en œuvre 

et plus couteuse. 

 

4. Monitoring de l’environnement 

Le monitoring (ou monitorage) de l’environnement mesure indirectement l’exposition des individus 

par l’analyse chimique, physique et biologique des milieux. Il est très utilisé dans la gestion des 

risques liés à la ressource en eau (captages, stations de traitement et de stockage des eaux, réseau 

de distribution, eau potable) (209). 
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B. Validation d’une méthode de dosage dans une matrice biologique 

D’après la norme NF ISO 17025, valider une méthode de dosage, c’est être en mesure de confirmer 

«  par examen et apport de preuves objectives, que les exigences particulières en vue d’une 

utilisation prévue et déterminée de la méthode soient remplies ». 

L’objectif principal d’une méthode de validation est donc de démontrer la fiabilité de la méthode 

employée à déterminer la concentration d’un analyte dans une matrice biologique spécifique (sang, 

sérum, plasma, urine, salive, liquide céphalo-rachidien…). Dans le cas d’une méthode destinée à 

rechercher plusieurs analytes simultanément, cet objectif implique de valider la méthode pour 

chaque analyte dans la matrice concernée. 

Il n’existe pas de recommandation unique faisant foi pour valider une méthode de dosage dans une 

matrice biologique. Valider une méthode implique de tenir compte du niveau de qualité souhaité 

pour les résultats qui seront produits en sélectionnant des critères de validation compatibles avec le 

but à atteindre. Parmi les recommandations internationales existantes, les mieux adaptées au niveau 

de qualité et au but de notre travail, sont : le guide NORMAN (network of references laboratories 

and related organisations for monitoring and bio-monitoring of emerging environmental pollutants) 

(218) ; les recommandations de l’ICH (International Conference of Harmonisation) (219) ; le guide de 

la FDA (Food and Drug administration) (220) et les recommandations de l’EMA (European Medicines 

Agency) (221). 

 

1. Critères de validation d’une méthode de dosage de micropolluants environnementaux 

dans des matrices biologiques 

De nombreux critères de validation sont proposés par chacun des guides et recommandations 

précédemment cités et certains critères doivent impérativement être explorés pour la validation de 

méthodes de dosage de micropolluants environnementaux dans des matrices biologiques : 

- La limite de détection (en anglais : limit of detection ou LOD) : c’est la plus faible concentration en 

analyte pouvant être différenciée du bruit de fond analytique par la méthode. Elle permet d’attester 

de la présence ou de l’absence du composé recherché dans une matrice biologique déterminée. 

- La limite de quantification (en anglais : limit of quantification ou LOQ) : elle est définie comme étant 

la plus faible quantité d’analyte possible quantifiable dans un échantillon avec une fidélité et une 

justesse acceptable. 

- La linéarité (en anglais : linearity) : une méthode est dite linéaire quand elle produit des résultats 

directement proportionnels à la concentration en analyte dans l’échantillon, sur un intervalle 

délimité par les valeurs minimales et maximales de concentration explorées par la gamme de 

calibration. 

- La justesse (en anglais : trueness) : elle définit comme le degré de proximité de la concentration 

observée avec la valeur attendue théorique par la méthode analytique employée. Elle définit l’erreur 

systématique. 
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- La fidélité (en anglais : precision) : aussi appelée degré d’accord ou degré de dispersion. C’est 

l’étroitesse de l’accord entre des valeurs obtenues sur une série de mesures d’un même échantillon. 

Elle définit l’erreur aléatoire et est calculée à partir de l’écart-type des résultats d’essais obtenus 

selon certaines conditions : 

 Fidélité intra-journalière ou répétabilité (en anglais : repeatability) : c’est la fidélité 

obtenue sur plusieurs essais par la même méthode et dans des conditions identiques : même 

laboratoire, même opérateur, même équipement et sur une courte période de temps. 

 Fidélité inter-journalière ou fidélité intermédiaire (en anglais : intermediate 

precision) : c’est la fidélité obtenue sur plusieurs essais par la même méthode au sein d’un même 

laboratoire en modifiant l’une des conditions : jour d’analyse, opérateur, équipement. Dans la 

pratique, c’est le jour d’analyse qui varie. 

 Reproductibilité (en anglais : reproducibility) : c’est la fidélité obtenue sur plusieurs 

essais par la même méthode dans différents laboratoires. 

- L’effet de matrice (en anglais : matrix effect) : ce terme regroupe les interférences délétères 

causées par des composés contenus dans l’échantillon sur la réponse obtenue. 

- La contamination inter-échantillons (en anglais : carryover effect) : cette contamination se 

manifeste par l’apparition d’un signal dans un blanc après avoir analysé des échantillons contenant 

de fortes concentrations en analytes. 

- Le rendement d’extraction (en anglais : extraction efficiency ou recovery) : ce critère est exprimé en 

pourcentage de la quantité en analyte extraite d’un échantillon de concentration connue. En 

spectrométrie de masse, un rendement moyen ou faible est accepté du moment que la sensibilité 

requise est atteinte. 

- L’efficacité globale ou recouvrement (en anglais : process efficiency) : c’est un critère qui prend en 

considération à la fois le rendement d’extraction et les effets de matrice. Il est exprimé en 

pourcentage de l’aire d’un standard non extrait. 

Ces différents guides de validation sont complémentaires. En effet, l’ICH et NORMAN ne donnent pas 

de recommandations pour la détermination de l’effet de matrice, quand l’EMA et la FDA ne donnent 

pas d’indication pour définir la limite de détection et la robustesse. 

 

2. Validation d’une méthode de dosage de micropolluants environnementaux : recours à 

des matrices synthétiques 

Valider une méthode destinée à doser des composés dans une matrice humaine (par exemple 

l’urine) implique de développer la méthode dans la même matrice (à titre d’exemple, des dosages de 

xénobiotiques dans des échantillons urinaires de patients doivent être réalisés à l’aide d’une 

méthode qui a été elle-même développée dans de l’urine humaine). 

Dans le cas du dosage de micropolluants appliqué à la santé environnementale, les méthodes exigent 

d’atteindre des LOQ très basses. De plus, le caractère ubiquitaire de ces molécules peut parfois 
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conduire à ne pas avoir de matrice biologique humaine dépourvue de ces composés à disposition 

pour développer les méthodes souhaitées, comme c’est le cas pour la recherche de PB, en particulier 

le méthyle et le propylparabène (174,222). Dans de tels cas, le recours à des matrices synthétiques a 

été rapporté dans la littérature (162,174,222–224). L’EMA recommande dans ce cas de réaliser des 

contrôles internes de qualité dans la matrice humaine correspondante et d’en évaluer la justesse afin 

de s’assurer qu’il n’y a pas d’effets de matrice différents entre la matrice humaine et la matrice 

synthétique utilisée pour valider la méthode de dosage (221). Cette approche a été reprise dans la 

littérature (225). Dans le cas de dosages dans de l’urine, l’utilisation conjointe de réplicats de 

contrôles dans l’urine humaine et l’urine synthétique a pu servir à la validation d’une méthode 

développée dans de l’urine synthétique. La déviation de la fidélité et de la justesse ne dépassait alors 

pas 20% (226). Le recours à des matrices synthétiques peut aussi se justifier dès lors que la matrice 

dans laquelle le dosage est réalisé est rare, comme c’est le cas pour le liquide céphalo-rachidien 

(221). 

Une autre manière de s’affranchir des contaminations endogènes délétères à la validation d’une 

méthode consiste en l’utilisation d’analytes isotopiques marqués (au carbone 13 ou au deutérium 

par exemple) dans la matrice humaine souhaitée, à condition de s’assurer qu’aucun biais analytique 

n’est introduit par la différence de masse apportée par les isotopes et que ces derniers sont purs, de 

façon à ce qu’aucune impureté ne perturbe leur ionisation dans le système analytique (225). Cette 

approche est très couteuse et bien que les auteurs de cette recommandation suggèrent qu’elle doit 

être privilégiée par rapport à l’utilisation de matrices synthétiques, il est rappelé que la meilleure 

approche doit être évaluée au cas par cas dans le cas de contaminations endogènes dans les matrices 

biologiques lorsque l’on souhaite valider une méthode de dosage.  
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PARTIE II : TRAVAUX PERSONNELS 
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Description 
 

Cette partie détaille les méthodes de dosage du BPA, des Clx-BPA et des PB dans les urines et le 

colostrum de femmes enceintes, requises pour nos travaux. Nous commencerons par rapporter le 

développement de deux méthodes de dosage ultrasensibles des quatre principaux PB par 

chromatographie liquide ultra haute performance couplée à la spectrométrie de masse en tandem 

(UHPLC-MS/MS), l’une adaptée aux urines et l’autre au colostrum. Les méthodes employées et 

maîtrisées par notre équipe pour le dosage du BPA et de ses dérivés chlorés dans l’urine et le 

colostrum seront ensuite décrites (84,160). Enfin, nous validerons l’utilisation de ces méthodes sur 

un échantillon d’une cohorte de femmes enceintes, l’étude EDDS (Endocrine Disruptor Deux-Sèvres). 

 

A. DEVELOPPEMENT DE MÉTHODES DE DOSAGE ULTRASENSIBLES PERMETTANT 

LA QUANTIFICATION DES PARABÈNES DANS LES URINES ET LE COLOSTRUM 
 

1. Matériels et méthodes 

1.1. Produits chimiques et réactifs 

Le méthylparabène (CAS 99-76-3), l’éthylparabène (CAS 120-47-8), le propylparabène (CAS 94-13-3) 

et le butylparabène (CAS 94-26-8) ont été commandés chez Sigma-Aldrich Inc. (St. Louis, USA). Le 

méthylparabène-d4 (MePB-d4, CAS 362049-51-2), l’éthylparabène-d5 (EtPB-d5, CAS 126070-21-1), le 

propylparabène-d7 (PrPB-d7, CAS 1249820-92-7) et le butylparabène-d9 (BuPB-d9, CAS 1216904-65-

2) ont été obtenus auprès de LGC Standards (Molsheim, France). Ces composés avaient une pureté 

de 99%. 

Le méthanol, l’acétonitrile et l’eau utilisés pour les analyses étaient de qualité UHPLC-MS et obtenus 

auprès de Carlo Erba (Val de Reuil, France). L’acétate d’éthyle Picograde® était de qualité adaptée à 

l’analyse de résidus et fourni par LGC Standards (Molsheim, France). Le formiate d’ammonium et la 

solution d’acide formique avaient des puretés respectives supérieures à 99.995% et de 99% et ont 

été respectivement obtenus auprès de Sigma-Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, France) et Carlo Erba 

(Val de Reuil, France). L’ammoniaque concentrée à 32% a été commandée chez Merck KGaA 

(Darmstadt, Germany). 

Tous les solvants et réactifs ont été testés à la recherche d’une contamination potentielle par les 

composés à doser. 

 

1.2. Préparation des réactifs et des solutions standard 

Une solution de formiate d’ammonium à 1 M et une solution d’ammoniaque diluée au 1/40 ont été 

préparées extemporanément. 
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Les solutions de stockage de chaque PB (MePB, EtPB, PrPB et BuPB) et de leurs étalons internes 

deutérés (MePB-d4, EtPB-d5, PrPB-d7 et BuPB-d9) ont été préparées par dissolution de poudres dans 

du méthanol à la concentration de 1000 µg/mL. Toutes les solutions étaient stockées à -20°C. 

Les solutions standard ont été obtenues par dilution des solutions de stockage dans le méthanol de 

façon à obtenir des concentrations de 0,25, 0,5, 1, 2, 4, 8, 16 et 32 ng/mL en PB et de 16 ng/mL en 

étalons internes deutérés. Les solutions standard ont été préparées extemporanément. 

 

1.3. Préparation des échantillons 

1.3.1. Méthode de dosage urinaire 

Du fait d’une contamination basale importante de l’urine humaine par au moins l’un des quatre PB 

étudiés, nous avons eu recours à de l’urine synthétique pour la préparation des blancs, des points de 

la gamme de calibration et des contrôles internes de qualité. L’urine synthétique utilisée a été 

préparée conformément à la littérature (227), dont la formule est détaillée au tableau 4. 

 

Tableau 4 : Composition de l’urine synthétique utilisée (227) 

Composant Concentration (mmol/L) 

MgCl2·6H2O 3,2 
NaCl 78,7 

Na2SO4 16,2 
Na3(C6H5O7)·2H2O 2,6 

KCl 21,5 
C4H7N3O 9,7 

CaCl2·2H2O 4,4 
KH2PO4 30,9 
NH4Cl 18,7 

(NH2)2CO 417 
Na2(COO)2 0,15 

C6H8O6 0,57 

 

Deux-cents microlitres d’urine synthétique (ou d’urine de femme enceinte) ont été surchargés par 20 

µL de solution standard (ou de méthanol pour les blancs et les urines des femmes enceintes) et 20 µL 

de solution d’étalons internes. Cent-vingt microlitres de solution de formiate d’ammonium 1 M ont 

été ajoutés pour maintenir des conditions de pH favorables et les échantillons ont été vortexés. 

Une extraction liquide/liquide a ensuite été effectuée par l’ajout de 1,2 mL d’acétate d’éthyle. Après 

5 minutes d’agitation au vortex suivies de 10 minutes de centrifugation, le surnageant a été récupéré 

et évaporé sous un léger flux d’azote à 37°C. 

Les extraits secs obtenus ont été resolubilisés dans 200 µL d’un mélange acétonitrile/eau (10:90, v:v) 

et 20 µL ont été injectés dans le système UHPLC-MS/MS. 

Les points de la gamme de calibration s’étendaient de 0,025 à 3,2 ng/mL (0,025, 0,05, 0,1, 0,2, 0,4, 

0,8, 1,6 et 3,2 ng/mL). 
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1.3.2. Méthode de dosage dans le colostrum 

Le colostrum est une matrice rare, excrétée uniquement pendant les 3 à 4 premiers jours suivant 

l’accouchement. La mise au point de méthode requérant d’importantes quantités de matrices, nous 

avons eu recours au lait maternel pour les étapes de développement. 

Cinq-cents microlitres de lait maternel (ou de colostrum) ont été surchargés par 50 µL de solution 

standard (ou de méthanol pour les blancs et les colostrums) et 50 µL de solution d’étalons internes 

puis vortexés. Vingt microlitres de la solution d’ammoniaque diluée ont été ajoutés afin d’atteindre 

des conditions de pH optimales pour l’extraction des PB. Après une nouvelle agitation au vortex, 2 

mL d’eau ont été ajoutés à chaque échantillon afin de les diluer en vue de faciliter l’extraction 

solide/liquide. Cette extraction a été menée au moyen de cartouches Oasis MAX ® 3cc comportant 

60 mg de phase solide (Waters, Milford, USA). Les cartouches ont été conditionnées par 2 mL de 

méthanol suivis de 2 mL d’eau. L’échantillon a ensuite été déposé. Les cartouches ont été lavées par 

2 mL d’un mélange eau/ammoniaque à 2% (v/v) puis par 1 mL de méthanol. Après une étape de 

séchage de 15 min, les PB ont été élués par 1 mL d’un mélange méthanol/acide formique à 2% (v/v) 

et l’éluat a été évaporé sous un léger flux d’azote à 37°C. 

Les extraits secs obtenus ont été resolubilisés dans 100 µL d’un mélange acétonitrile/eau (10:90, v:v) 

et 10 µL ont été injectés dans le système UHPLC-MS/MS. 

Les points de la gamme de calibration s’étendaient de 0,025 à 3,2 ng/mL (0,025, 0,05, 0,1, 0,4, 1,6 et 

3,2 ng/mL). 

 

1.4. Analyse par UHPLC-MS/MS 

1.4.1. Système UHPLC-MS/MS employé 

Le système UHPLC-MS/MS était constitué par un module chromatographique UPLC Acquity® H Class 

(Waters, Milford, USA), couplé à un spectromètre de masse triple quadrupôle Xevo® TQ-S (Waters, 

Milford, USA). 

 

1.4.2. Séparation chromatographique des composés 

1.4.2.1. Méthode de dosage urinaire 

La séparation chromatographique des PB a été effectuée sur colonne chromatographique Acquity® 

BEH C18 (1.7 μm de diamètre de particule, 2.1 × 100 mm, Waters, Milford, USA). La colonne était 

maintenue à 40°C et parcourue par un gradient binaire de phase mobile à un débit de 0,35 mL/min. 

La phase mobile consistait en un mélange acétonitrile/eau (10:90, v:v) (A) et d’acétonitrile (B). Le 

gradient était le suivant : 100% de A de 0,0 à 1,0 min ; ensuite la proportion de B augmentait de 

façon linéaire pour atteindre 20% à 4,0 min et réaugmentait une nouvelle fois de façon linéaire 

jusqu’à atteindre un plateau à 98,6% de B à 7,0 min, maintenu jusqu’à 8,0 min, pour revenir aux 

conditions initiales à 8,1 min jusqu’à 10,5 min. 
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1.4.2.2. Méthode de dosage dans le colostrum 

Tout comme pour le développement du dosage des PB dans l’urine synthétique, la séparation 

chromatographique des PB dans le lait de femme a été effectuée sur colonne chromatographique 

Acquity® BEH C18 (1.7 μm de diamètre de particule, 2.1 × 100 mm, Waters, Milford, USA). La colonne 

était maintenue à 40°C et parcourue par un gradient binaire de phase mobile à un débit de 0,35 

mL/min. 

La phase mobile était identique à celle utilisée pour le développement du dosage des PB dans l’urine 

synthétique, et consistait en un mélange acétonitrile/eau (10:90, v:v) (A) et d’acétonitrile (B). Le 

gradient, différent, était le suivant : 100% de A de 0,0 à 1,0 min ; ensuite la proportion de B 

augmentait de façon linéaire pour atteindre 20% à 4,0 min et réaugmentait une nouvelle fois de 

façon linéaire pour atteindre 55% à 7,5 min puis 95% à 8,0 min, jusqu’à atteindre un plateau à 98,6% 

de B à 9,0 min, maintenu jusqu’à 9,5 min, pour revenir aux conditions initiales à 9,6 min jusqu’à 10,5 

min. 

 

1.4.3. Détection des composés par spectrométrie de masse en tandem 

Le détecteur MS/MS était couplé à une source d’ionisation electrospray (ElectroSpray Ionisation 

interface, ESI) en mode d’ionisation négative. Pour toutes les analyses, les paramètres optimisés de 

la source étaient : température de la source à 150°C, température de désolvatation à 550°C, débit de 

gaz du cône à 150 L/h, débit du gaz de désolvatation (azote) à 800 L/h, potentiel du capillaire à -2,5 

kV. Les composés à analyser étaient quantifiés en mode Multiple Réaction Monitoring (MRM). Les 

transitions spécifiques des précurseurs et les paramètres spectrométriques retenus sont présentés 

dans le tableau 5 pour l’urine synthétique et dans le tableau 6 pour le lait maternel. La quantification 

des composés était basée sur la première transition et la seconde transition servait à confirmer que 

le composé détecté était bien celui recherché. 

Tableau 5 : Paramètres spectrométriques des parabènes dans l’urine synthétique 

Composé 
 

Temps de rétention 
(min) 

Transition 
MRM (m/z) 

Tension de cône (V) Énergie de collision 
(V) 

MePB 5,73 151,0 -91,9 40 18 
  151,0-136,0 40 14 
MePB-d4 5,70 155,0-96,0 42 20 
  155,0-140,0 42 20 
EtPB 6,53 165,0-92,0 36 18 
  165,0-136,8 36 14 
EtPB-d5 6,51 170,0-91,9 8 20 
  170,0-135,6 8 16 
PrPB 6,98 179,1-92,0 48 24 
  179,1-136,8 48 14 
PrPB-d7 6,96 186,1-91,9 10 20 
  186,1-136,0 10 16 
BuPB 7,32 193,1-92,0 14 26 
  193,1-136,3 14 16 
BuPB-d9 7,30 202,2-91,9 6 24 
  202,2-136,0 6 18 
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Tableau 6 : Paramètres spectrométriques des parabènes dans le lait maternel 

Composé 
 

Temps de rétention 
(min) 

Transition 
MRM (m/z) 

Tension de cône (V) Énergie de collision 
(V) 

MePB 5,48 151,0 -91,9 40 18 
  151,0-136,0 40 14 
MePB-d4 5,44 155,0-96,0 42 20 
  155,0-140,0 42 20 
EtPB 6,77 165,0-92,0 36 18 
  165,0-136,8 36 14 
EtPB-d5 6,72 170,0-91,9 8 20 
  170,0-135,6 8 16 
PrPB 7,75 179,1-92,0 48 24 
  179,1-136,8 48 14 
PrPB-d7 7,70 186,1-91,9 10 20 
  186,1-136,0 10 16 
BuPB 8,54 193,1-92,0 14 26 
  193,1-136,3 14 16 
BuPB-d9 8,50 202,2-91,9 6 24 
  202,2-136,0 6 18 

 

1.5. Validation des méthodes 

La validation des critères que nous avons retenus dans les matrices urine synthétique et lait maternel 

a été menée conformément aux recommandations internationales de l’EMA (221), de la FDA (220), 

de l’ICH (219), de NORMAN (218) et de la littérature (228,229). 

 

1.5.1. Définition de la limite de détection 

La limite de détection (LOD) a été définie comme correspondant à 3 fois l’écart-type de la valeur des 

aires brutes obtenues lors de l’analyse de 5 blancs urine synthétique et de 5 blancs lait maternel 

(218). 

 

1.5.2. Définition de la limite de quantification (LOQ) 

La limite de quantification (LOQ) a été définie comme étant le plus bas point de la gamme de 

calibration pour lequel l’erreur sur la fidélité, exprimée par le coefficient de variation (CV) était 

inférieure à 20%. Ce point devait avoir une justesse, exprimée par le biais, dont l’erreur était 

comprise entre -20% et 20%. 

 

1.5.3. Courbes de calibration 

Des courbes de calibration ont été étudiées sur 6 jours pour chaque PB étudié et comportaient 8 

points de calibration préparés dans de l’urine synthétique. Dans le lait maternel, 6 points de 

calibration pour le dosage de l’EtPB et du PrPB et 5 pour le MePB et le BuPB ont été utilisés, 

conformément aux recommandations de l’ICH (219). Cinq blancs matrice étaient analysés à chaque 
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séquence d’analyse. La pente de la courbe, l’ordonnée à l’origine et les coefficients de détermination 

ont été rapportés, conformément aux recommandations de l’EMA (221). 

 

1.5.4. Justesse et fidélité : répétabilité (intra-journalière) et fidélité intermédiaire (inter-

journalière) 

La justesse et la fidélité ont été évaluées par des contrôles de qualité internes, par surcharge de 

matrice (urine et urine synthétique) à des concentrations correspondant à des niveaux bas, moyens 

et hauts de la gamme de calibration. Les contrôles de qualité ont été réalisés à partir de solutions 

standard différentes de celles préparées pour la gamme de calibration. 

Quatre niveaux de concentration ont été retenus à 0,025, 0,05, 0,2, et 1,6 ng/mL pour la méthode 

urinaire et à 0,025, 0,05, 0,4, et 3,2 ng/mL pour la méthode dans le colostrum. La concentration du 

contrôle bas correspondait à celle de la LOQ. La méthode a été validée en évaluant la justesse et la 

fidélité (i) par répétition de 5 contrôles identiques au cours d’une même journée (répétabilité) et (ii) 

par analyse de contrôles de 5 séquences sur 5 jours (fidélité intermédiaire). Les erreurs absolues de 

justesse et de fidélité ne doivent pas excéder 20% pour le contrôle bas et 15% pour les autres 

niveaux de contrôle (221). 

 

1.5.5. Optimisation des méthodes  

1.5.5.1. Méthode urinaire 

L'urine est sujette à des effets de matrice, et l'amplitude de ces effets peut varier en raison des 

variations dans les proportions des composés qui la compose (protéines, sels, sucres, lipides) d’un 

individu à l’autre (230). Notre méthode étant développée dans de l’urine synthétique, des contrôles 

de qualité internes ont été réalisés dans de l’urine humaine sur trois jours à la manière d’une fidélité 

intermédiaire, conjointement aux gammes de calibration et aux contrôles de qualité internes réalisés 

dans l’urine synthétique, dans le but de démontrer que les effets de matrice étaient comparables 

d’une matrice à l’autre et que notre méthode était adaptée au dosage des PB dans les urines 

humaines (225,226). Ces effets ont été évalués par la fidélité et la justesse de ces contrôles dans 

l’urine humaine aux concentrations 0,2 et 1,6 ng/mL. 

 

1.5.5.2. Méthode dans le colostrum 

Le lait maternel étant une matrice complexe, des composés interférents sont susceptibles d’éteindre 

le signal des PB, contribuant alors fortement à un effet de matrice délétère. Les conséquences 

observables sont alors (i) une augmentation, (ii) une diminution, voire (iii) une extinction totale du 

signal, rendant alors impossible tout quantification. L’optimisation du gradient analytique est une 

solution permettant de limiter ces effets de matrice délétères en faisant varier les temps de 

rétention des composés d’intérêt par rapport aux composés interférents. Les variations d’effets de 

matrice ont été observées par infusion post-colonne des composés (229) : de la matrice a été 
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injectée dans le système analytique et une solution contenant des PB et leurs étalons internes a été 

infusée simultanément en aval de la colonne analytique. Le signal obtenu reflétait le signal pour 

chaque PB tout le long de l’injection. Des variations dans l’intensité de ce signal étaient observées en 

fonction de l’élution des composés interférents contenus dans la matrice et comparées au temps de 

rétention attendu pour chaque PB. 

 

1.5.6. Rendement d’extraction, effets de matrice et efficacité globale 

Ces 3 paramètres ont été évalués simultanément (228). Une première série (A) consistait à 

surcharger en analytes des échantillons d’urine synthétique à des concentrations correspondant à 

celles des contrôles de qualité interne et à les extraire. Une seconde série (B) consistait à extraire des 

blancs urine synthétique puis à les surcharger en analytes. Enfin une troisième série (C) consistait à 

analyser des standards dans le solvant. Le signal obtenu pour cette dernière série représentait une 

référence avec un rendement théorique de 100% et aucun effet de matrice. Une fois les aires des 

signaux mesurés pour chaque série il a été possible de calculer (en pourcentage) : le rendement 

d’extraction : A/B x 100, le signal restant après application de l’effet de matrice : B/C x 100 et 

l’efficacité globale (ou recouvrement) : A/C x 100. L’étude de ces paramètres a été effectuée sur les 2 

plus hauts niveaux de contrôle choisis pour les gammes de calibration (0,2, et 1,6 ng/mL). 

L’étude de ces paramètres a été effectuée sur les 2 plus hauts niveaux de contrôle choisis pour les 

gammes de calibration (0,2, et 1,6 ng/mL pour l’urine synthétique et 0,4, et 3,2 ng/mL pour le lait 

maternel). 

Lorsque le lait maternel utilisé présentait des contaminations, les aires obtenues pour les séries (A) 

et (B) ont été corrigées par la moyenne de l’aire obtenue pour 5 blancs laits maternels. À la condition 

que les rendements, effets de matrice et efficacité globale soient comparables pour chaque PB et 

leur étalon interne deutéré correspondant, les résultats seront présentés en pourcentage de réponse 

corrigée par les blancs. 

 

2. Résultats 

2.1. Méthode urinaire 

2.1.1. Limite de quantification (LOQ) 

La LOQ a été validée à 0,025 ng/mL pour chacun des PB analysés. Justesse et fidélité sont présentées 

dans le tableau 8. 

Un exemple de chromatogramme obtenu à la LOQ est présenté à la figure 10. 
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Figure 10 : Chromatogramme obtenu à la LOQ des quatre parabènes (0,025 ng/mL) 

 

Le chromatogramme d’un blanc urine synthétique est présenté à la figure 11. 

 

Figure 11 : Chromatogramme d’un blanc urine synthétique 

 

2.1.2. Courbes de calibration 

Les valeurs moyennes pour la pente, l’ordonnée à l’origine et les coefficients de détermination r² 

pour les courbes de calibration sont présentées dans le tableau 7. Chaque gamme de calibration était 

linéaire, avec des coefficients de détermination r² supérieurs à 0,9936. 
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Tableau 7 : Valeurs moyennes obtenues pour la pente, l’ordonnée à l’origine et le coefficient de 
détermination r² des courbes de calibration des parabènes dans l’urine synthétique (n=6) 

Composé MePB EtPB PrPB BuPB 

Pente 0,7476 0,7044 0,7364 0,8846 

écart-type 0,1398 0,1009 0,1118 0,0727 

ordonnée à l'origine  0,0365 0,0192 0,0250 0,0172 

écart-type 0,0140 0,0024 0,0070 0,0067 

r² 0,9938 0,9968 0,9941 0,9936 

écart-type 0,0042 0,0014 0,0030 0,0032 

 

 

2.1.3. Justesse et fidélité : répétabilité et fidélité intermédiaire 

Les résultats de justesse et de fidélité de la répétabilité et de la fidélité intermédiaire sont présentés 

dans le tableau 8. 
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Tableau 8 : Fidélité pour les quatre parabènes dans l’urine synthétique, exprimée par le coefficient de variation (CV), et justesse, exprimée par le biais (n=5). 

 Contrôle bas (0,025 ng/mL) Contrôle moyen 1 (0,050 ng/mL) Contrôle moyen 2 (0,200 ng/mL) Contrôle haut (1,600 ng/mL) 

Composé MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB 

Répétabilité 
 

Moyenne 
(ng/mL) 

0,027 0,023 0,024 0,021 0,051 0,043 0,051 0,055 0,204 0,192 0,185 0,200 1,595 1,541 1,477 1,592 

 CV (%) 4,2 15,6 8,8 14,3 8,1 9,0 9,1 6,3 8,7 3,2 3,3 4,5 5,3 5,3 1,5 6,8 

 Biais (%) 9,6 -6,4 -5,6 -15,2 2,4 -13,2 2,8 9,2 1,9 -4,1 -7,4 -0,1 -0,3 -3,7 -7,7 -0,5 

Fidélité 
intermédiaire 

Moyenne 
(ng/mL) 

0,022 0,021 0,025 0,025 0,052 0,048 0,053 0,052 0,212 0,194 0,202 0,206 1,515 1,612 1,539 1,617 

 CV (%) 8,7 14,3 15,7 7,8 9,7 12,1 5,0 6,3 5,8 14,1 4,6 8,6 8,0 7,4 9,0 2,2 

 Biais (%) -11,2 -14,4 -1,6 -0,8 4,0 -3,2 6,0 3,6 6,0 -3,1 0,8 2,8 -5,3 0,8 -3,8 1,1 
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2.1.4. Comparaison des effets de matrice dans l’urine humaine et l’urine synthétique 

La justesse et la fidélité pour les contrôles réalisés dans l’urine humaine sont présentées dans le 

tableau 9. 

Tableau 9 : Fidélité pour les quatre parabènes dans l’urine humaine, exprimée par le coefficient de variation 
(CV), et justesse, exprimée par le biais (n=3, fidélité intermédiaire). 

  Contrôle moyen 2 (0,200 ng/mL) Contrôle haut (1,6 ng/mL) 

Composé MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB 

Moyenne (ng/mL) 0,23 0,22 0,21 0,20 1,74 1,68 1,59 1,52 

CV (%) 5,7 10,6 1,8 14,8 4,8 6,4 3,6 9,3 

biais (%) 15,0 11,3 2,5 0,8 8,6 5,0 -0,9 -5,0 

 

2.1.5. Rendement d’extraction, effets de matrice et recouvrement 

Les estimations des rendements, de l’effet de matrice et du recouvrement sont présentées dans le 

tableau 10. Les rendements étaient bons et les effets de matrice correctement compensés par les 

étalons internes. 

Tableau 10 : Rendements, effets de matrice et recouvrement de l’extraction des parabènes et de leurs 
étalons internes dans l’urine synthétique (exprimés en pourcentage de l’aire du pic corrigée et de la réponse 
corrigée) 

Composé 

Concentration (ng/mL) 

0,200 1,600 0,200 1,600 

Pourcentage de l’aire du pic corrigée Pourcentage de la réponse corrigée 

Rdt EM Eff Rdt EM Eff Rdt EM Eff Rdt EM Eff 

MePB 96,5 66,9 64,6 64,0 75,5 48,3 132,7 99,0 131,1 98,8 94,3 93,2 

EtPB 86,5 85,2 73,7 79,5 84,8 67,4 112,8 114,1 128,7 108,7 104,8 113,9 

PrPB 101,3 80,0 81,0 72,6 106,6 77,3 109,3 92,0 100,5 88,5 117,1 103,7 

BuPB 87,0 103,8 90,2 83,2 100,7 83,7 104,3 114,1 119,1 100,8 99,2 100,0 

Rdt : rendement de l’extraction ; EM : effet de matrice ; Eff : recouvrement 

 

2.2. Méthode dans le colostrum 

2.2.1. Limite de quantification (LOQ) 

La LOQ a été validée à 0,025 ng/mL pour l’EtPB et le PrPB et à 0,050 ng/mL pour le MePB et le BuPB. 

Les résultats de justesse et de fidélité sont présentés dans le tableau 12. 

Des exemples de chromatogrammes obtenus à la LOQ sont présentés aux figures 12 et 13. 
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Figure 12 : Chromatogramme obtenu à la LOQ de l’éthylparabène et du propylparabène (0,025 ng/mL) 

 

 

Figure 13 : Chromatogramme obtenu à la LOQ du méthylparabène et du butylparabène (0,050 ng/mL) 

 

Un exemple de chromatogramme d’un blanc lait maternel est présenté à la figure 14. 

 

Figure 14 : Chromatogramme d’un blanc lait maternel 
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2.2.2. Courbes de calibration 

Les valeurs moyennes pour la pente, l’ordonnée à l’origine et les coefficients de détermination r² 

pour les courbes de calibration sont présentées dans le tableau 11. Les gammes de calibration se 

sont révélées être linéaires, avec des coefficients de détermination r² supérieurs à 0.9923. La 

présence notable d’une contamination en MePB est à signaler (ordonnée à l’origine = 0.1263 et 

écart-type correspondant = 0.2022). 

 

Tableau 11 : Valeurs moyennes obtenues pour la pente, l’ordonnée à l’origine et le coefficient de 
détermination r² des courbes de calibration des parabènes dans le lait maternel (n=6) 

Composé MePB EtPB PrPB BuPB 

pente  0,6466 0,5654 0,7664 0,8843 

écart-type 0,0486 0,1953 0,2300 0,2338 

ordonnée à l'origine  0,1263 0,0091 0,0742 0,0079 

écart-type 0,2022 0,0091 0,0869 0,0060 

r²  0,9968 0,9969 0,9923 0,9963 

écart-type 0,0030 0,0017 0,0116 0,0031 

 

 

2.2.3. Justesse et fidélité : répétabilité et fidélité intermédiaire 

Les résultats de justesse et de fidélité de la répétabilité et de la fidélité intermédiaire sont présentés 

dans le tableau 12. 
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Tableau 12 : Fidélité pour les quatre parabènes dans le lait de femme, exprimée par le coefficient de variation (CV), et justesse, exprimée par le biais (n=5) 

 Contrôle bas (0,025 ng/mL) Contrôle moyen 1 (0,050 ng/mL) Contrôle moyen 2 (0,400 ng/mL) Contrôle haut (3,200 ng/mL) 

Composé MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB 

Répétabilité  
 

Moyenne 
(ng/mL) 

N/A 0,025 0,025 N/A 0,054 0,046 0,052 0,054 0,436 0,401 0,361 0,419 3,240 3,251 2,908 3,155 

 CV (%) N/A 11,9 19,0 N/A 9,0 13,3 11,9 14,9 3,4 5,9 13,5 6,4 1,3 5,0 4,1 3,9 

 Biais (%) N/A -0,8 0,0 N/A 7,6 -7,2 3,6 8,4 9,0 0,4 -9,9 4,7 1,2 1,6 -9,1 -1,4 

Fidélité 
intermédiaire 

Moyenne 
(ng/mL) 

N/A 0,023 0,024 N/A 0,055 0,047 0,052 0,048 0,413 0,410 0,426 0,405 3,177 3,349 3,193 3,251 

 CV (%) N/A 11,7 12,5 N/A 8,6 14,4 5,7 9,7 5,8 9,8 5,9 4,1 3,8 7,1 5,3 3,4 

 Biais (%) N/A -7,5 -5,1 N/A 9,5 -5,3 3,5 -4,8 3,2 2,4 6,5 1,3 -0,7 4,7 -0,2 1,6 

N/A: Non applicable
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2.2.4. Optimisation du gradient 

Les résultats des infusions en post-colonne sont présentés à la figure 15. La méthode initialement 

développée n’était pas optimisée pour l’EtPB et était à l’origine d’un effet de matrice hautement 

délétère avec une extinction complète du signal (A). Le gradient chromatographique a été optimisé 

pour réduire l’effet de matrice au temps de rétention de l’EtPB, sans affecter de manière significative 

le signal des autres PB (B). 

 

 

Figure 15 : Résultats des infusions en post-colonne (A) avec un gradient non optimisé ; (B) avec le gradient 

optimisé retenu. RT : temps de rétention 
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2.2.5. Rendement d’extraction, effets de matrice et recouvrement 

Les estimations des rendements, de l’effet de matrice et du recouvrement sont présentées dans le 

tableau 13. Les rendements d’extraction étaient corrects à l’exception du PrPB. L'effet de matrice 

était présent mais correctement corrigé par l’étalon interne après soustraction des contaminations 

(soit par la réponse corrigée). 

Tableau 13 : Rendements, effets de matrice et recouvrement de l’extraction des parabènes dans le lait 
maternel (exprimés en pourcentage de l’aire du pic corrigée et de la réponse corrigée) 

Composé 

Concentration (ng/mL) 

0,400 3,200 0,400 3,200 

Pourcentage de l’aire du pic corrigée Pourcentage de la réponse corrigée 

Rdt EM Eff Rdt EM Eff Rdt EM Eff Rdt EM Eff 

MePB 98,7 330,3 326,3 85,1 220,0 187,1 132,1 84,7 111,9 121,1 97,2 117,7 

EtPB 61,2 238,4 145,8 63,1 149,1 94,0 102,2 90,1 92,2 106,1 93,6 99,3 

PrPB 20,0 74,4 14,9 21,4 64,1 13,7 71,4 110,9 79,1 174,8 86,6 151,5 

BuPB 68,1 103,5 70,5 53,0 68,4 36,3 111,7 101,0 112,8 108,9 95,2 103,7 

Rdt : rendement de l’extraction ; EM : effet de matrice ; Eff : recouvrement  

 

 

B. MÉTHODES POUR LE DOSAGE DU BISPHÉNOL-A ET DE SES DÉRIVÉS CHLORÉS 

DANS LES URINES ET LE COLOSTRUM 

Les méthodes analytiques employées pour le dosage du BPA et des Clx-BPA dans les urines de 

femmes enceintes et le colostrum ont été développées, validées et publiées par notre équipe 

(11,12). 

 

1.1. Produits chimiques et réactifs 

Le BPA (CAS 80-05-7) et son étalon interne deutéré, le BPA-d16 (CAS 96210-87-6) ont été obtenus 

auprès de Sigma-Aldrich Inc. (St. Louis, USA). Les Clx-BPA et l’étalon interne correspondant, le 2,2'-

DCBPA-d12, ont été synthétisés par @rtMolecule (Poitiers, France). Les Clx-BPA (CBPA, 2,6-DCBPA, 

2,2'-DCBPA, TCBPA and TTCBPA) ont été obtenus à partir du bisphénol A ou d’un précurseur dont la 

fonction phénol était protégée, par chloration directe par le chlorure de sulfuryle (14). La pureté 

obtenue pour ces composés était de 98%. 

 

1.2. Préparation des réactifs et des solutions standard 

Les solutions de stockage de chaque composé (BPA, CBPA, DCBPA, TCBPA et TTCBPA) et de leurs 

étalons internes deutérés (BPA-d16 pour le BPA et 2,2’-DCBPA-d12 pour les Clx-BPA) étaient 
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préparées par dissolution de poudres dans du méthanol et à la concentration de 200 µg/mL. Toutes 

les solutions étaient stockées à -20°C. 

Les solutions standard ont été obtenues par dilution des solutions de stockage dans le méthanol de 

façon à obtenir des concentrations de 2,5 5, 10, 20, 40, 80 et 160 ng/mL en BPA et dix fois inférieures 

en Clx-BPA, de 80 ng/mL en BPA-d16 et dix fois inférieure en 2,2’-DCBPA-d12. Les solutions standard 

ont été préparées extemporanément. 

 

1.3. Préparation des échantillons 

1.3.1. Urines 

Les échantillons d’urines ont été préparés selon la méthode « dilute and shoot » décrite dans 

Grignon et al, 2016 (11). Brièvement, 300 µL d’urine humaine était surchargés par 30 µL de solution 

standard (ou de méthanol pour les blancs et les urines des femmes enceintes participantes) et 30 µL 

de solution d’étalon interne. Les échantillons ont été ensuite vortexés et 20 µL ont été analysés par 

SPE online-UHPLC-MS/MS (UHPLC-MS/MS couplées à une extraction en phase solide en ligne). Les 

points de gamme allaient de 0,25 à 16 ng/mL pour le BPA et 0,025 à 1,6 ng/mL pour les Clx-BPA 

(0,25/0,025, 0,5/0,05, 1/0,1, 2/0,2, 4/0,4, 8/0,8, 16/1,6 ng/mL). 

 

1.3.2. Colostrum 

Les échantillons de colostrum ont été préparés suivant la méthode décrite dans Migeot et al, 2013 

(12). Brièvement, 500 µL de colostrum ont été surchargés par 50 µL de solution standard (ou de 

méthanol pour les blancs et le colostrum des femmes participantes) et 50 µL de solution d’étalon 

interne. Quatre millilitres d’acétonitrile one été ajoutés et les échantillons ont été vortéxés, passés 

aux ultrasons et centrifugés. Le surnageant a été récupéré et évaporé sous un léger flux d’azote à 

60°C. Les extraits secs ont été resolubilisés dans 1 mL d’un mélange méthanol/eau (30/70, v/v) et 

20µL ont été analysés par SPE online-UHPLC-MS/MS. Les points des gammes de calibration étaient 

0,4/0,04, 0,8/0,08, 1,6/0,16, 3,2/0,32, 6,4/0,64 12,8/1,28 ng/mL, pour le BPA et les Clx-BPA 

respectivement. 

 

2. Validation des analyses 

Pour chaque séquence d’analyse, des contrôles de qualité internes ont été réalisés à des niveaux bas 

(au niveau de la LOQ), médians et haut. Les pourcentages de déviation devaient être compris entre -

20% et +20% pour la LOQ et -15% et+15% pour les autres niveaux de contrôle interne. 

Les LOQ retenues étaient : 

- 0,250 ng/mL pour le BPA dans les urines ; 

- 0,025 ng/mL pour les Clx-BPA dans les urines ; 
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- 0,400 ng/mL pour le BPA dans le colostrum ; 

- 0,080 ng/mL pour les Clx-BPA dans le colostrum. 

 

C. VALIDATION DES MÉTHODES SUR UN ÉCHANTILLON DE LA COHORTE EDDS 

(ENDOCRINE DISRUPTOR DEUX-SEVRES) 
 

1. Description de la cohorte EDDS et méthodologie employée 

1.1. Présentation et objectifs 

L’étude EDDS est une cohorte prospective de femmes enceintes qui s’est déroulée de 2011 à 2014, 

dont l’objectif principal de l’étude était de comparer trois méthodes validées et non invasives 

d’estimation hydrique de l’exposition au BPA et aux Clx-BPA afin d’identifier la plus précise pour en 

estimer les apports réels : (i) mesure de biomarqueurs d’exposition (dosage dans les urines et le 

colostrum), (ii) administration d’un questionnaire sociodémographique de consommation couplé au 

monitoring de l’environnement (dosage en sortie d’usine de traitement de l’eau), (iii) administration 

d’un questionnaire sociodémographique de consommation couplé au monitoring individuel (dosage 

de l’eau du robinet du domicile). Les objectifs secondaires étaient (i) d’évaluer la relation entre 

exposition aux PE et issues de grossesse, comme le petit poids de naissance, et (ii) d’étudier la 

corrélation entre les concentrations en PE urinaires et dans le lait maternel. 

 

1.2. Déroulement de l’étude 

Le recrutement s’est déroulé dans 87 municipalités du Nord des Deux-Sèvres dont l’eau du robinet 

provenait d’unités de distribution approvisionnées par des stations de traitement de l’eau potable 

(STEP) captant uniquement des eaux superficielles. Les critères d’inclusion étaient : être majeure, 

résider dans l’une des 87 municipalités participantes depuis au moins un an avant le début de la 

grossesse, avoir déclaré sa grossesse, avoir l’intention d’allaiter son enfant, avoir l’intention 

d’accoucher dans l’une des maternités participantes, avoir signé un formulaire de consentement 

éclairé. Les femmes enceintes ne pouvaient pas participer à l’étude si elles répondaient à au moins 

un des critères d’exclusion suivants : avoir l’intention de déménager au cours de l’année d’étude, 

nécessiter une protection : personnes privées de libertés par décision administrative ou judiciaire, 

hospitalisées sans consentement, admises dans un établissement sanitaire ou social, sous protection 

légale ou ne pouvant exprimer leur consentement, avoir une grossesse multiple, ne pas pouvoir 

s’exprimer en français, ne pas être affiliée à un régime de sécurité sociale, ne pas souhaiter 

accoucher dans l’une des maternités participantes. Au cours de l’étude, les femmes enceintes 

recevaient deux visites à domicile par un enquêteur. La première visite avait lieu durant le deuxième 

trimestre de la grossesse et la seconde durant le troisième. Au cours de chaque visite deux 

prélèvements d’eau du robinet de la cuisine et de la salle de bain étaient effectués, un prélèvement 

d’urine était recueilli et un questionnaire sociodémographique de consommations était administré 
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par l’enquêteur. À la naissance de l’enfant un prélèvement de colostrum était récupéré à la 

maternité dans les 72 heures suivant l’accouchement. Le déroulement de l’étude EDDS est détaillé à 

la figure 16. 

 

Figure 16 : Déroulement de l’étude EDDS 

 

1.3. Prélèvements analysés dans le cadre de nos travaux 

Les faibles quantités de colostrum restantes après dosage du BPA et des Clx-BPA nous ont permis de 

rechercher les PB dans 30 échantillons de colostrum de cette cohorte. Pour cette raison, les résultats 

de dosage du mélange BPA, Clx-BPA et PB sont présentés dans le colostrum des 30 participantes 

correspondantes et dans les urines de 100 participantes arrivées au terme de l’étude. 

 

1.4. Analyse statistique 

Nos données sont présentées en moyenne, écart-type, taux de détection (en pourcentage), valeur 

minimum, premier et troisième quartiles, médiane et valeur maximum. Les analyses ont été menées 

avec le logiciel SAS 9.4 (SAS Institute Inc., Cary, NC, USA). Une substitution par la valeur 0 (zéro) a été 

utilisée lorsque le composé recherché n’était pas détecté (ND). Lorsque le composé était détecté 

mais en trop faible quantité pour être quantifié de manière fiable (<LOQ), une valeur de 

concentration égale à LOQ/√2 a été attribuée. 

Nos travaux ayant pour but de tester des applications des dosages de PE dans les matrices 

biologiques chez la femme enceinte, des tests statistiques ont été effectués sur les urines. Ainsi, des 

t-tests appariés entre les urines du deuxième trimestre (U1) et du troisième trimestre (U2) ont été 

menés. Des tests de corrélation de Spearman ont été employés pour comparer les concentrations 
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retrouvées en PB, en BPA et en Clx-BPA dans les urines du deuxième et du troisième trimestre. Le 

degré de signification retenu était de 5%. 

2. Résultats des dosages dans les matrices biologiques des participantes 

2.1. Colostrums 

Les PE retrouvés dans le colostrum des participantes sont présentés dans le tableau 14. 

Tableau 14 : Statistiques des concentrations retrouvées en bisphénol-A, en ses dérivés chlorés et en 
parabènes dans le colostrum 

Composé (ng/mL) n Moyenne Ecart-
type 

Détecté (%) Minimum Q1 Médiane Q3 Maximum 

MePB 30 1,771 2,183 27 (90) ND 0,235 0,888 2,220 8,853 

EtPB 30 0,070 0,167 15 (50) ND ND <LOQ <LOQ 0,684 

PrPB 30 0,312 1,530 9 (30) ND ND ND <LOQ 8,396 

BuPB 30 <LOQ N/A 8 (27) ND ND ND <LOQ <LOQ 

∑PB (ng/mL) 30 2,162 3,386 N/A ND 0,238 1,257 2,424 17,337 

BPA 30 0,485 0,637 17 (57) ND ND <LOQ 0,855 2,571 

CBPA 30 <LOQ N/A 6 (20) ND ND ND ND 0,224 

DCBPA 30 <LOQ N/A 10 (33) ND ND ND <LOQ 0,850 

TCBPA 30 0,080 0,310 10 (33) ND ND ND <LOQ 1,710 

TTCBPA 30 <LOQ N/A 2 (7) ND ND ND ND 0,222 

∑Clx-BPA (ng/mL) 30 0,186 0,409 N/A ND ND ND 0,113 1,987 

Q1 : premier quartile ; Q3 : troisième quartile ; ND : non détecté ; <LOQ : valeur inférieure à la limite 

de quantification ; N/A : non applicable 

Le MePB est le PB le plus fréquemment détecté et présente les concentrations moyennes les plus 

élevées. Plus de la moitié des femmes présentaient du BPA dans leur colostrum. Le TTCBPA est le Clx-

BPA le moins fréquemment détecté. 

2.2. Urines 

Les PE retrouvés dans les urines au deuxième et troisième trimestre sont présentés dans les tableaux 

15 et 16 respectivement. 

Tableau 15 : Statistiques des concentrations urinaires retrouvées en bisphénol-A, en ses dérivés chlorés et en 
parabènes au deuxième trimestre de la grossesse 

Composé (ng/mL) n Moyenne Ecart-
type 

Détecté (%) Minimum Q1 Médiane Q3 Maximum 

MePB 100 3,844 8,648 97 (97) ND 0,219 0,616 2,206 57,840 

EtPB 100 0,205 0,545 77 (77) ND <LOQ <LOQ 0,113 2,781 

PrPB 100 0,410 1,498 84 (84) ND <LOQ <LOQ 0,165 13,680 

BuPB 100 <LOQ N/A 64 (64) ND ND <LOQ <LOQ 0,243 

∑PB (ng/mL) 100 4,474 9,667 - ND 0,269 0,745 3,102 58,983 

BPA* 98 0,503 1,753 49 (50) ND ND <LOQ 0,394 16,885 

CBPA 100 <LOQ N/A 34 (34) ND ND ND <LOQ 0,355 

DCBPA 100 0,251 2,333 34 (34) ND ND ND <LOQ 23,343 

TCBPA 100 <LOQ N/A 35 (35) ND ND ND <LOQ 0,154 

TTCBPA 100 <LOQ N/A 18 (18) ND ND ND ND 0,853 

∑Clx-BPA (ng/mL) 100 0,299 2,431 - ND ND <LOQ 0,071 24,350 
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Q1 : premier quartile ; Q3 : troisième quartile ; ND : non détecté ; <LOQ : valeur inférieure à la limite 

de quantification ; N/A : non applicable ; * : données manquantes. 

 

Tableau 16 : Statistiques des concentrations urinaires retrouvées en bisphénol-A, en ses dérivés chlorés et en 
parabènes au troisième trimestre de la grossesse 

Composé (ng/mL) n Moyenne Ecart-
type 

Détecté (%) Minimum Q1 Médiane Q3 Maximum 

MePB 100 51,043 291,898 98 (98) ND 0,159 0,647 4,022 2813,000 

EtPB 100 0,510 2,530 68 (68) ND ND <LOQ 0,124 24,510 

PrPB 100 0,697 2,392 81 (81) ND <LOQ 0,036 0,119 18,000 

BuPB 100 <LOQ N/A 60 (60) ND ND <LOQ <LOQ 0,408 

∑PB (ng/mL) 100 52,274 293,946 - 0,018 0,256 0,690 4,238 2831,130 

BPA* 98 0,482 1,116 45 (46) ND ND ND 0,352 7,332 

CBPA 100 <LOQ N/A 26 (26) ND ND ND <LOQ 0,126 

DCBPA 100 <LOQ N/A 32 (32) ND ND ND <LOQ 0,276 

TCBPA 100 <LOQ N/A 29 (29) ND ND ND <LOQ 0,830 

TTCBPA 100 <LOQ N/A 11 (11) ND ND ND ND 0,122 

∑Clx-BPA (ng/mL) 100 0,048 0,137 - ND ND <LOQ 0,053 1,228 

Q1 : premier quartile ; Q3 : troisième quartile ; ND : non détecté ; <LOQ : valeur inférieure à la limite 

de quantification ; N/A : non applicable ; * : données manquantes. 

 

Les concentrations moyennes en MePB dans les urines des 100 participantes sont supérieures à 

celles des trois autres PB réunis (de l’ordre de 6 et 42 fois pour le deuxième et le troisième trimestre 

respectivement). 

Le MePB est détecté dans plus de 97% des urines analysées. Viennent ensuite le PrPB, l’EtPB et le 

BuPB. 

Le BPA est détecté dans la moitié des échantillons analysés (de 46 à 50%). Concernant les Clx-BPA, le 

TTCBPA est le moins souvent détecté. 

 

 

2.3. Analyses statistiques sur les urines de 100 participantes 

2.3.1. T-test apparié 

Les résultats du t-test apparié sur U1 et U2 sont présentés dans le tableau 17. 
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Tableau 17 : t-test apparié entre U1 et U2 

Composés testés Résultat du t-test apparié 

U1MePB*U2MePB -1,62 

 
0,11 

U1EtPB*U2EtPB -1,18 

 
0,24 

U1PrPB*U2PrPB -1,06 

 
0,29 

U1BuPB*U2BuPB -1,44 

 
0,15 

U1BPA*U2BPA 0,08 

 
0,93 

U1CBPA*U2CBPA 2,07 

 
0,04 

U1DCBPA*U2DCBPA 1,01 

 
0,32 

U1TCBPA*U2TCBPA -0,69 

 
0,49 

U1TTCBPA*U2TTCBPA 1,16 

  0,25 

U1 : urines du deuxième trimestre ; U2 : urines du troisième trimestre 

Pour chaque test, la valeur du test est présentée à la première ligne et le degré de signification est 

présenté à la deuxième ligne. 

 

2.3.2. Test de corrélation 

Les résultats des tests de corrélation de Spearman entre les concentrations urinaires retrouvées sont 

présentés dans les tableaux 18 et 19. 

Tableau 18 : Tests de corrélation respectifs entre les concentrations urinaires en parabènes retrouvées 
(n=100) 

    Urine du deuxième trimestre (U1) Urine du troisième trimestre (U2) 

 
Composé MePB EtPB PrPB BuPB MePB EtPB PrPB BuPB 

U1 MePB  - - - - - - - 

   - - - - - - - 

 EtPB 0,7028  - - - - - - 

  <,0001  - - - - - - 

 PrPB 0,5852 0,5064  - - - - - 

  <,0001 <,0001  - - - - - 

 BuPB 0,1717 0,2050 0,2463  - - - - 

  0,09 0,04 0,01  - - - - 

U2 MePB 0,2610 0,1375 0,3475 0,0778  - - - 

  0,01 0,17 0,0004 0,44  - - - 

 EtPB 0,1934 0,3153 0,2513 0,0085 0,5435  - - 

  0,05 0,001 0,01 0,93 <,0001  - - 

 PrPB 0,3072 0,2143 0,4765 0,1167 0,6185 0,3822  - 

  0,002 0,03 <,0001 0,25 <,0001 <,0001  - 

 BuPB 0,0781 0,0660 0,3116 0,2195 0,2944 0,2909 0,4582  

  0,44 0,51 0,002 0,03 0,003 0,003 <,0001  
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Pour chaque couple de composé analysé, le coefficient de corrélation de Spearman est présenté sur 

la première ligne et le degré de signification correspondant est présenté sur la deuxième ligne. 

 

 

Tableau 19 : Tests de corrélation respectifs entre les concentrations urinaires en bisphénol-A et ses dérivés 
chlorés 

  
Urine du deuxième trimestre (U1) Urine du troisième trimestre (U2) 

  Composé BPA CBPA DCBPA TCBPA TTCBPA BPA CBPA DCBPA TCBPA TTCBPA 

U1 BPA   - - - - - - - - - 

 

   - - - - - - - - - 

 

   - - - - - - - - - 

 

CBPA 0,3548   - - - - - - - - 

 

 0,0003   - - - - - - - - 

 

 98   - - - - - - - - 

 

DCBPA 0,0228 0,4223   - - - - - - - 

 

 0,82 <,0001   - - - - - - - 

 

 98 100   - - - - - - - 

 

TCBPA 0,1038 0,3600 0,6088   - - - - - - 

 

 0,31 0,0002 <,0001   - - - - - - 

 

 98 100 100   - - - - - - 

 

TTCBPA 0,0663 0,4347 0,5363 0,5351   - - - - - 

 

 0,52 <,0001 <,0001 <,0001   - - - - - 

 

 98 100 100 100   - - - - - 

U2 BPA 0,0096 0,0717 0,0249 0,0466 0,0126   - - - - 

 

 0,93 0,48 0,81 0,65 0,90   - - - - 

 

 96 98 98 98 98   - - - - 

 

CBPA -0,0525 0,0885 0,1442 -0,0310 0,0340 0,3327   - - - 

 

 0,61 0,38 0,15 0,76 0,74 0,0008   - - - 

 

 98 100 100 100 100 98   - - - 

 

DCBPA -0,1875 -0,0726 0,1723 0,0054 0,0754 0,1499 0,3432   - - 

 

 0,06 0,47 0,09 0,96 0,46 0,14 0,0005   - - 

 

 98 100 100 100 100 98 100   - - 

 

TCBPA -0,0071 0,0130 0,1242 0,2080 0,1097 0,4341 0,2518 0,4545   - 

 

 0,94 0,90 0,22 0,04 0,28 <,0001 0,01 <,0001   - 

 

 98 100 100 100 100 98 100 100   - 

 

TTCBPA 0,1099 0,0880 0,2164 0,0900 0,1251 0,2666 0,2913 0,4486 0,5701   

 

 0,28 0,38 0,03 0,37 0,22 0,01 0,003 <,0001 <,0001   

    98 100 100 100 100 98 100 100 100   

Pour chaque couple de composé analysé, le coefficient de corrélation de Spearman est présenté sur 

la première ligne, le degré de signification correspondant est présenté sur la deuxième ligne et le 

nombre d’échantillons inclus dans chaque analyse est indiqué sur la troisième ligne. 
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La fréquence de détection cumulée des composés recherchés par prélèvement d’urine au deuxième 

trimestre est présentée à la figure 17. 

 

Figure 17 : Nombre de composés détectés dans chaque prélèvement urinaire du deuxième trimestre 
(bisphénol-A, dérivés chlorés du bisphénol-A et parabènes) 

 

La fréquence de détection cumulée des composés recherchés par prélèvement d’urine au troisième 

trimestre est présentée à la figure 18. 

 

Figure 18 : Nombre de composés détectés dans chaque prélèvement urinaire du troisième trimestre 
(bisphénol-A, dérivés chlorés du bisphénol-A et parabènes) 
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PARTIE III : DISCUSSION GENERALE ET CONCLUSION 
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A. Méthodes de dosage des parabènes 

Notre méthode de dosage des PB dans l’urine présente les limites de quantification (LOQ) les plus 

basses de la littérature (Tableau 20). 

Tableau 20 : Comparaison de nos limites de quantification des parabènes dans l’urine avec celles de la 
littérature 

Étude  Pays Population étudiée 
LOQ (ng/mL) 

MePB EtPB PrPB BuPB 

Notre étude France Femmes enceintes 0,025 0,025 0,025 0,025 

Medina et al, 2018 (231) Espagne - 1,3* 0,8* 0,2* 0,3* 

Nakiwala et al, 2018 (232) France Femmes enceintes  1,0* 1,0* 0,2* 0,2* 

Fisher et al, 2017 (233) Canada Femmes enceintes 0,26* 0,20* 0,18* 0,07* 

Wu et al, 2017 (234) Chine Femmes enceintes 0,03* 0,02* 0,06* 0,06* 

Azzouz et al, 2016 (235) Espagne - 1,6* 1,7* 1,7* 1,8* 

Nishihama et al, 2016 (236) Japon 
Femmes en âge de 
procréer 

0,54* 0,25* 0,15* 0,064* 

Jimenez-Diaz et al, 2016 (237) Tunisie Femmes 0,5 0,5 0,5 0,5 

Hines et al, 2015 (238) Canada Enfants 1,0 1,0 0,2 0,2 

Gavin et al, 2014 (239) États-Unis - 0,5* 0,5* 0,5* 0,2* 

Moos et al, 2014 (240) Allemagne Enfants et adultes 0,5 0,5 0,5 0,5 

Philippat et al, 2014 (241) France Femmes enceintes 1,0* 1,0* 0,2* 0,2* 

Vela-Soria et al, 2014 (162)# Espagne Population générale 0,4 0,3 0,3 0,3 

Asimakopoulos et al, 2014 (242) Grèce Hommes et femmes 1,0 0,5 0,5 0,5 

Meeker et al, 2014 (243) Porto-Rico Femmes enceintes NR NR NR NR 

Lee et al, 2013 (223)# Corée - 1,0 0,5 0,2 0,5 

Shirai et al, 2013 (244) Japon Femmes enceintes 0,57* 0,47* 0,48* 0,46* 

Kang et al, 2013 (245)# Corée Femmes enceintes 0,7* 0,2* 0,3* 0,5* 

Frederiksen et al, 2013 (246) Danemark Femmes enceintes 0,26* 0,40* 0,18* 0,07* 

Smith et al, 2012 (247) États-Unis Femmes enceintes 1,0* - 0,2* 0,2* 

Philippat et al, 2012 (8) France Femmes enceintes 1,0* 1,0* 0,2* 0,2* 

Casas et al, 2011 (248) Espagne Femmes enceintes 1,0* 1,0* 0,2* 0,2* 

Calafat et al, 2010 (174)# États-Unis 
Population âgée de 6 
ans et plus 

1,0* 1,0* 0,2* 0,2* 

Ye et al, 2006 (222)# États-Unis Adultes (n=22) 0,13* 0,10* 0,18* 0,10* 

LOQ : limite de quantification ; * : utilisation de la limite de détection (LOD), en l’absence de LOQ ; # : 

développement de méthode au moyen d’urine synthétique. 

Un grand nombre d’études ont recours à la limite de détection (LOD) pour quantifier les 

perturbateurs endocriniens (Tableau 20). Or, la limite de détection permet d’attester de la présence 

ou de l’absence d’un composé dans un échantillon mais ne permet pas, contrairement à la LOQ, de 

quantifier de façon fiable les composés détectés. Notre méthode présente ainsi l’avantage de 

pouvoir rigoureusement quantifier de faibles quantités de PB dans les urines. Les méthodes 

employées pour déterminer la LOD dans la littérature étaient (i) trois fois l’écart type d’un standard 

de très faible concentration dans la matrice et (ii) trois fois le rapport signal sur bruit de fond. Ces 



78 
 

deux méthodes font parties de recommandations internationales (218,219). Quelques études ne font 

pas mention de la méthode employée pour caractériser la LOD et aucune des études n’a eu recours à 

la méthode que nous avons retenue (trois fois l’écart-type de l’aire obtenue lors de l’analyse de 5 

blancs), alors qu’elle présente le double intérêt (i) de prendre en considération une éventuelle 

présence endogène de composé(s) dans les matrices dans la caractérisation de la LOD, ainsi que (ii) 

d’être réalisée à chaque séquence d’analyse et donc d’obtenir une LOD adaptée pour chaque 

séquence. 

La mise au point de notre méthode de dosage des PB dans les urines s’est effectuée dans de l’urine 

synthétique. En effet, nous avons observé la présence d’au moins l’un des 4 PB dans les urines 

humaines utilisées initialement pour préparer les blancs, les points de calibration et les contrôles de 

qualité interne. Cette présence, en particulier du méthyle et du propylparabène dans les urines 

humaines a été rapportée dans la littérature (162,174,249). Ce cas de figure a justifié le recours à des 

matrices synthétiques pour limiter les contaminations par les PB, néfastes au développement de la 

méthode (162,174,222,223). L’urine synthétique que nous avons utilisée est de composition connue 

et publiée dans la littérature (227). 

 

Dans le colostrum, notre méthode de dosage des PB présente également les limites de 

quantifications les plus basses de la littérature (Tableau 21). 

Tableau 21 : Comparaison de nos limites de quantification des parabènes dans le colostrum avec celles de la 
littérature 

Étude Pays LOQ (ng/mL) 

MePB EtPB PrPB BuPB 

Notre étude France 0,05 0,025 0,025 0,05 

Vela-Soria et al, 2018 (250) Espagne 0,4 0,3 0,4 0,5 

Fisher et al, 2017 (233) Canada 0,1* 0,1* 0,1* 0,1* 

Azzouz et al, 2016 (235) Espagne 8.0* 8.3* 8.4* 9.0* 

Souza et al, 2016 (251) Brésil 10,0 10,0 10,0 3,0 

Vela-Soria et al, 2016 (10) Espagne 0,5 0,5 0,5 0,5 

Hines et al, 2015 (238) États-Unis 0,1* 0,1* 0,1* 0,1* 

Rodríguez-Gómez et al, 2014 (13) Espagne 0,09 0,09 0,09 0,10 

Ye et al, 2008 (252) États-Unis 0,13* 0,10* 0,18* 0,10* 

LOQ : limite de quantification ; * : utilisation de la limite de détection (LOD), en l’absence de LOQ 

Comme vu précédemment dans les urines, notre méthode dans le colostrum permet aussi de 

quantifier avec une fiabilité rigoureuse de faibles quantités de PB dans le colostrum. 

Les micropolluants étant très fréquemment retrouvés à l’état de traces, ces deux méthodes de 

dosage, par leur sensibilité, confèrent également un avantage majeur dans le traitement des 

statistiques. En effet, les méthodes mathématiques employées pour attribuer des valeurs 

numériques aux échantillons non quantifiés sont susceptibles d’apporter des biais dans le traitement 

des données et ce biais augmente avec le nombre d’échantillons non quantifiés (253,254). De plus 
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elles requièrent un faible volume d’échantillon, ce qui est majeur dans le cas d’analyses dans une 

matrice rare comme le colostrum. 

 

 

B. Méthodes de dosage du bisphénol-A et de ses dérivés chlorés 

Nos méthodes de dosages du BPA dans les urines et le colostrum présentent des limites de 

quantifications similaires à celles de la littérature (Tableaux 22 et 23). 

Tableau 22 : Comparaison de nos limites de quantification du bisphénol-A dans les urines avec celles de la 
littérature 

Étude Pays Population étudiée LOQ (ng/mL) 

Notre étude France Femmes enceintes 0,25 

Lee et al, 2018 (255) Corée Femmes enceintes  0,4* 

Philips et al, 2018 (256) Pays-Bas Femmes enceintes 0,3 

Nakiwala et al, 2018 (232) France Femmes enceintes  0,4* 

Azzouz et al, 2016 (235) Espagne - 0.2* 

Dereumeaux et al, 2016 (257) France Femmes enceintes 0,3* 

Grignon et al, 2016
a
 (11) France Femmes enceintes 0,25 

Philippat et al, 2014 (241) France Femmes enceintes 0,4* 

Arbuckle et al, 2015 (87) Canada Femmes enceintes 0.012
#
 

Arbuckle et al, 2014 (258) Canada Femmes enceintes 0,02
#
 

Quirós-Alcalá et al, 2014 (259) États-Unis Femmes enceintes 0,3* 

Venisse et al, 2014 (168) France Hommes et femmes 0,5 

Frederiksen et al, 2013 (246) Danemark Femmes enceintes 0,12* 

Casas et al, 2013 (260) Espagne Femmes enceintes 0,1* 

Liao et Kannan, 2012 (86) États-Unis Hommes et femmes 0,05 

Philippat et al, 2012 (8) France Femmes enceintes 0,4* 

Casas et al, 2011 (248) Espagne Femmes enceintes 0,4* 

Woodruff et al, 2011 (261) États-Unis Femmes enceintes 0,4* 

Ye et al, 2009  (262) Norvège Femmes enceintes 0,26* 

Ye et al, 2008  (263) Pays-bas Femmes enceintes 0,26* 

LOQ : limite de quantification ; a : échantillon de la cohorte EDDS ; * : utilisation de la limite de 

détection (LOD), en l’absence de LOQ ; # : étape de dansylation. 
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Tableau 23 : Comparaison de nos limites de quantification du bisphénol-A dans le colostrum avec celles de la 
littérature (lait maternel et colostrum) 

Étude Pays LOQ (ng/mL) 

Notre étude France 0,4 

Lee et al, 2018 (255) Corée 0,3° 

Niu et al, 2017 (15) Chine 0,05* 

Azzouz et al, 2016 (235) Espagne 1.0° 

Deceuninck et al, 2015 (264) France 0,01 

Hines et al, 2015 (238) États-Unis 0,28° 

Nakao et al, 2015 (265) Japon 0,002
#
 

Cao et al, 2014 (266) Canada 0,21°
#
 

Mendonca et al, 2014 (267) États-Unis 0,9 

Rodríguez-Gómez et al, 2014 (13) Espagne 0,15 

Samanidou et al, 2014 (268) Grèce 9500 (15,9#) 

Zimmers et al, 2014 (269) États-Unis Non précisé 

Migeot et al, 2013
a
 (12) France 0,4 

Cariot et al, 2012 (14) France 0,4 

Yi et al, 2010 (270) Corée Non précisé 

Ye et al, 2008 (252) États-Unis Non précisé 

Kuruto-Niwa et al, 2007
a
  (271) Japon 0,3° 

Ye et al, 2006 (272) Japon Non précisé 

Sun et al, 2004 (273) Japon 0,11° 

Otaka et al, 2003 (274) Japon 0,21
#
 

LOQ : limite de quantification ; ° : utilisation de la limite de détection (LOD), en l’absence de LOQ ; * 

étape de dansylation ; a  colostrum ; # en ng/g de lipides. 

 

Notre méthode de dosage des Clx-BPA dans les urines est la plus sensible de la littérature (Tableau 

24). 

Tableau 24 : Comparaison de nos limites de quantification des dérivés chlorés du bisphénol-A dans les urines 
avec celles de la littérature 

Étude Pays Population 
étudiée 

LOQ (ng/mL) 

CBPA DCBPA TCBPA TTCBPA 

Notre étude France Femmes 
enceintes 

0,025 0,025 0,025 0,025 

Grignon et al, 2016 
(11) 

France Femmes 
enceintes* 

0,025 0,025 0,025 0,025 

Vela-Soria et al, 2014 
(162) 

Espagne Hommes et 
femmes 

0,1 0,1 0,1 0,1 

Venisse et al, 2014 
(168) 

France Hommes et 
femmes 

0,05 0,05 0,05 0,05 

Liao et Kannan, 2012 
(86) 

États-Unis Hommes et 
femmes 

0,05 0,05 0,05 - 

LOQ : limite de quantification ; * échantillon de la cohorte EDDS. 
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Concernant les Clx-BPA dans le colostrum, une seule méthode est plus sensible que la nôtre (15) 

(Tableau 25). 

Tableau 25 : Comparaison de nos limites de quantification des dérivés chlorés du bisphénol-A dans le 
colostrum avec celles de la littérature (lait maternel et colostrum) 

Étude Pays LOQ (ng/mL) 

CBPA DCBPA TCBPA TTCBPA 

Notre étude
a
 France 0,08 0,08 0,08 0,08 

Niu et al, 2017 (15) Chine 0,003* 0,005* 0,005* 0,005* 

Rodríguez-Gómez et al, 2014 (13) Espagne 0,12 0,12 0,14 0,13 

Migeot et al, 2013
a
 (12) France 0,4 0,4 0,4 0,4 

Cariot et al, 2012 (14) France 0,4 0,4 0,4 0,4 

LOQ : limite de quantification ; a colostrum ; * étape de dansylation. 

Comme dans les PB précédemment décrit, la majorité des études publiées considèrent la LOD 

comme une LOQ et seules six études rapportent des limites de quantification inférieures à la nôtre 

pour le BPA dans les urines (86,87,258) et le lait (13,15,264), dont trois ont recours à une étape de 

dansylation (15,87,258). La dansylation consiste à greffer deux groupements dansyle sur le BPA, 

faisant passer son mode d’ionisation de négatif (ESI-) à positif (ESI+). Cette modification permet 

l’obtention d’une plus grande sensibilité, cependant la perte des groupements dansyle lors de la 

génération des transitions d’ions fils est à l’origine d’une perte de spécificité. Une seule étude 

rapporte une LOQ inférieure à la nôtre dans le cas de la méthode de dosage des Clx-BPA dans le 

colostrum, mais elle a recours à la dansylation (15). 

 

C. Validation sur des prélèvements de la cohorte EDDS 

La majorité des études de la littérature se concentrent sur la détection indirecte des métabolites 

conjugués des PE, en ayant recours à la déconjugaison enzymatique. Elles obtiennent la plupart du 

temps des valeurs de concentration dites « totales », correspondant à la somme de la fraction non-

conjuguée et de la fraction des métabolites conjugués. Dans nos travaux, nous avons choisi de 

rechercher les formes non conjuguées du BPA, des Clx-BPA et des PB dans les urines et le colostrum. 

1. Urines 

Les concentrations moyennes en MePB dans les urines des 100 participantes à l’étude EDDS sont 

supérieures à celles des trois autres PB réunis (de l’ordre de 6 et 42 fois pour le deuxième et le 

troisième trimestre respectivement). 

Le MePB est détecté dans plus de 97% des prélèvements urinaires analysés. Viennent ensuite le 

PrPB, l’EtPB et le BuPB, ce qui est en accord avec la fréquence d’utilisation de chacun des PB dans les 

cosmétiques par les industriels (195). Les taux de détection moyens des PB retrouvés dans la 

littérature sont présentés dans le tableau 26. 
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Tableau 26 : Comparaison des taux de détection urinaires de parabènes pendant la grossesse avec la 
littérature 

 

Les taux de détection des quatre PB non-conjugués obtenus dans le cadre de ces travaux sont 

supérieurs à ceux retrouvés dans l’étude de Shirai et al (244) et inférieurs à et ceux retrouvés dans 

l’étude de Casas et al (248). Dans l’étude de Shirai et al, les taux de détection après déconjugaison 

(non-conjugués + conjugués) sont supérieurs aux taux de détection des PB non-conjugués seuls. 

 

Le MePB est le plus souvent détecté dans la littérature avec des taux de détection compris entre 88% 

et 100% des échantillons, toutes méthodes confondues. Dans certaines études, les taux de MePB et 

de PrPB détectés sont très proches, ce qui peut s’expliquer par le fait que ces deux PB sont très 

fréquemment associés au sein d’un même produit pour amplifier leur pouvoir antimicrobien (190). 

 

Dans notre étude, le BPA est détecté dans la moitié des échantillons urinaires analysés (de 46 à 50%). 

Les taux de détection moyens du BPA retrouvés dans la littérature sont présentés dans le tableau 27. 

 

Étude  Pays n 
Taux de détection (%) 

MePB EtPB PrPB BuPB 

Non conjugué       

Notre étude (moyenne U1 et U2) France 100 97,5 72,0 80,5 60,5 

Shirai et al, 2013 (244) Japon 111 88,0 49,0 46,0 0,0 

Casas et al, 2011 (248) Espagne 120 100,0 87,6 98,3 90,1 

Étape de déconjugaison       

Nakiwala et al, 2018 (232) France 452 100,0 73,0 99,0 86,0 

Fisher et al, 2017 (233) Canada 542 100,0 90,0 96,0 72,0 

Jimenez-Diaz et al, 2016 (237) Tunisie 34 94,1 67,6 70,6 38,2 

Philippat et al, 2014 (241) France 520 100,0 73,0 99,0 84,0 

Meeker et al, 2014 (243) Porto Rico 105 100,0 - 99,3 58,4 

Shirai et al, 2013 (244) Japon 111 94,0 81,0 89,0 54,0 

Kang et al, 2013 (245)# Corée 46 97,8 100,0 97,8 28,3 

Frederiksen et al, 2013 (246) Danemark 145 90,0 66,0 83,0 39,0 

Smith et al, 2012 (247) États-Unis 337 100,0 - 99,0 79,0 

Philippat et al, 2012 (8) France 191 100,0 67,7 96,9 79,5 
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Tableau 27 : Comparaison des taux de détection urinaires de bisphénol-A pendant la grossesse avec la 
littérature 

Étude Pays n Taux de détection (%) 

Non conjugué    

Notre étude (moyenne U1 et U2) France 100 48,0 

Dereumeaux et al, 2016 (257) France 1764 33,0 

Grignon et al, 2016* (11) France 10 60,0 

Arbuckle et al, 2015 (87) Canada 1882 43,2 

Total (étape de déconjugaison)    

Lee et al, 2018 (255) Corée 127 90,2 

Philips et al, 2018 (256) Pays-Bas 1396 79,2 

Nakiwala et al, 2018 (232) France  452 99,6 

Dereumeaux et al, 2016 (257) France 1764 73,8 

Arbuckle et al, 2015 (87) Canada 1882 95,0% 

Arbuckle et al, 2014 (258) Canada 1788 87,7 

Philippat et al, 2014 (241) France 520 99,0 

Quirós-Alcalá et al, 2014 (259) États-Unis 491 >79,0 

Meeker et al, 2014 (243) Porto Rico 105 97,9 

Frederiksen et al, 2013 (246) Danemark 145 97,0 

Casas et al, 2013 (260) Espagne 479 99,8 

Philippat et al, 2012 (8) France 191 98,5 

Casas et al, 2011 (248) Espagne 120 91,0 

Woodruff et al, 2011 (261) États-Unis 84 94,0 

Ye et al, 2009  (262) Norvège 110 100,0 

Ye et al, 2008  (263) Pays-Bas 100 82,0 

* échantillon de la cohorte EDDS. 

Le taux de détection moyen de BPA non conjugué de notre étude (48%) est proche de celui de 

l’étude d’Arbuckle et al (43,2%) (87) et supérieur à celui de Dereumeaux et al (33,0%) (257). Pour 

cette dernière étude, le taux de détection du BPA total passe à 73,8%. Les autres études ne dosent 

que le BPA urinaire total. 

Concernant les Clx-BPA, le TTCBPA est le moins souvent détecté dans nos travaux. Les taux de 

détection moyens des Clx-BPA retrouvés dans la littérature sont présentés dans le tableau 28. 

Tableau 28 : Comparaison des taux de détection urinaires des dérivés chlorés du bisphénol-A pendant la 
grossesse avec la littérature 

Étude Pays Population étudiée n Taux de détection (%) 

    CBPA DCBPA  TCBPA TTCBPA 

Non conjugué        

Notre étude  
(moyenne U1 et U2) 

France Femmes enceintes 100 30,0 33,0 32,0 14,5 

Grignon et al, 2016 
(11) 

France Femmes enceintes* 10 70,0 70,0 70,0 40,0 

* échantillon de la cohorte EDDS. 



84 
 

Une seule étude existe concernant les Clx-BPA chez la femme enceinte. Comme dans nos travaux, le 

TTCBPA reste le dérivé chloré le moins détecté, et CBPA, DCBPA et TCBPA sont les plus souvent 

présents dans les urines avec des taux de détection très proches. L’étude de Grignon et al portait sur 

10 échantillons de la cohorte EDDS. À notre connaissance, il n’existe aucune autre étude explorant 

les concentrations urinaires de Clx-BPA chez la femme enceinte. 

 

Les concentrations urinaires en MePB, EtPB, PrPB et BuPB étaient positivement corrélées entre les 

prélèvements U1 et U2, ce qui n’était pas le cas pour les concentrations urinaires en BPA et en Clx-

BPA, à l’exception du TCBPA. Au sein d’un même prélèvement, les concentrations urinaires en MePB 

et PrPB étaient positivement corrélées que ce soit pour U1 (r² = 0,5852) ou U2 (r² = 0,3072). Ceci est 

en accord avec l’association fréquente de ces deux PB retrouvée dans les cosmétiques et les 

médicaments (195). Concernant le BPA, les concentrations urinaires étaient corrélées avec celles du 

CBPA en U1 et avec celles des CBPA, TCBPA et TTCBPA en U2. Ces observations sont à mettre en 

perspective avec le fait que BPA et Clx-BPA sont tous deux retrouvés dans l’eau du robinet, mais qu’il 

existe d’autres sources d’exposition au BPA, alors que l’exposition hydrique est la seule connue pour 

3 des 4 Clx-BPA existants (CBPA, DCBPA et TCBPA). Ainsi, la part de consommation d’eau du robinet 

est susceptible de varier chez chaque femme enceinte. 

Nous n’avons pas mis en évidence de différences significatives de concentrations urinaires entre le 

deuxième et le troisième trimestre de la grossesse chez les participantes de l’étude EDDS, le t-test 

s’étant révélé non significatif. Ces résultats indiquent donc que les concentrations urinaires varient 

peu entre deux prélèvements, ce qui est à rapprocher avec certaines études qui soulignent que les 

concentrations urinaires en PB varient peu chez l’adulte (275) et au cours de chaque trimestre de la 

grossesse (247), mais à considérer avec précaution concernant le BPA car la littérature fait état de 

données contradictoires (276,277) et ne mentionne à aucun moment le cas des Clx-BPA. 

L’étude EDDS était une étude descriptive ne comportant pas d’intervention contrôlée visant à 

réduire l’exposition aux PE chez les femmes enceintes. De plus, des études soulignent que quelques 

prélèvement ponctuels tels que réalisés dans l’étude EDDS peuvent suffire à rendre compte de 

l’exposition au BPA et aux PB pendant la grossesse (247,275,276). 

Nous avons donc validé dans ces travaux des méthodes de dosages urinaires ultrasensibles adaptées 

au biomonitoring d’un mélange de PE dans les matrices biologiques de femmes enceintes. 

 

 

2. Colostrum 

Dans les colostrums de l’étude EDDS, le MePB est le plus souvent détecté (90%), viennent ensuite 

l’EtPB (50%), le PrPB (30%) et le BuPB (27%). Les taux de détection moyens des PB dans la littérature 

sont présentés dans le tableau 29. 
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Tableau 29 : Comparaison des taux de détection des parabènes dans le colostrum ou le lait maternel avec la 
littérature 

Étude Pays N Taux de détection (%) 

MePB EtPB PrPB BuPB 

Non conjugué       

Notre étude* France 30 90,0 50,0 30,0 26,0 

Souza et al, 2016 (251) Brésil 16 100,0 100,0 100,0 25,0 

Rodríguez-Gómez et al, 2014 
(13) 

Espagne 10 90,0 90,0 90,0 90,0 

Ye et al, 2008 (252)* États-Unis 4 50,0 - 25,0 - 

Étape de déconjugaison       

Vela-Soria et al, 2018 (250) Espagne 15 100,0 47,0 87,0 0,0 

Fisher et al, 2017 (233) Canada 56 82,0 57,0 66,0 0,0 

Vela-Soria et al, 2016 (10) Espagne 15 73,0 33,0 40,0 7,0 

Hines et al, 2015 (238) États-Unis 10 100,0 50,0 100,0 0,0 

Ye et al, 2008 (252)* États-Unis 4 100,0 - 25,0 - 

*colostrum. 

Comme dans le cas des urines analysées dans le cadre de ces travaux, le MePB est le plus largement 

détecté. En revanche, l’EtPB est plus souvent détecté que le PrPB. Le BuPB est le moins souvent 

présent. Nos taux de détection de l’EtPB et de PrPB sont inférieurs à ceux des autres études qui ont 

dosé les fractions non-conjuguées des PB, excepté pour une étude qui n’a retrouvé le PrPB que dans 

25% des échantillons analysés (n=4) (252). C’est la seule étude de la littérature qui porte sur le 

colostrum, les autres portaient sur le lait maternel. 

 

Le BPA est détecté dans 56,7% des colostrums analysés. Ce taux de détection du BPA non-conjugué 

est similaire aux études américaine de Zimmers et al (269) et japonaise de Ye et al. (272). Cependant, 

il apparaît que les taux de détection de BPA non-conjugué varient fortement d’une étude à l’autre 

(de 16,5% à 100,0%). Les taux de détection moyens du BPA dans la littérature sont présentés dans le 

tableau 30. 

Tableau 30 : Comparaison des taux de détection du bisphénol-A dans le colostrum ou le lait maternel avec la 
littérature 

Étude Pays n Taux de détection (%) 

Non conjugué    

Notre étude France 30 56,7 

Nakao et al, 2015 (265) Japon 19 100,0 

Cao et al, 2014 (266) Canada 278 16,5 

Mendonca et al, 2014 (267) États-Unis 23 20,0 

Rodríguez-Gómez et al, 2014 (13) Espagne 10 60,0 

Samanidou et al, 2014 (268) Grèce - - 

Zimmers et al, 2014 (269) États-Unis 21 62,0 

Migeot et al, 2013* (12) France 21 90,5 
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Cariot et al, 2012 (14) France 3 100,0 

Yi et al, 2010 (270) Corée 100 100,0 

Ye et al, 2008 (252) États-Unis 4 100,0 

Ye et al, 2006 (272) Japon 20 60,0 

Sun et al, 2004 (273) Japon 23 100,0 

Total (étape de déconjugaison)    

Lee et al, 2018 (255) Corée 127 79,5 

Niu et al, 2017 (15) Chine 20 85,0 

Deceuninck et al, 2015 (264) France 30 100,0 

Hines et al, 2015 (238) États-Unis 10 89,0 

Cao et al, 2014 (266) Canada 278 25,9 

Mendonca et al, 2014 (267) États-Unis 23 75,0 

Yi et al, 2010 (270) Corée 100 100,0 

Ye et al, 2008 (252) États-Unis 4 100,0 

Kuruto-Niwa et al, 2007* (271) Japon 101 100,0 

Ye et al, 2006 (272) Japon 20 90,0 

Otaka et al, 2003 (274) Japon 3 66,0 

* colostrum. 

 

Concernant les Clx-BPA, le TTCBPA est le plus faiblement détecté (2 échantillons sur les 30 analysés). 

Les taux de détection moyens du BPA dans la littérature sont présentés dans le tableau 31. 

Tableau 31 : Comparaison des taux de détection des dérivés chlorés dans le colostrum ou le lait maternel 
avec la littérature 

Étude Pays n Taux de détection (%) 

   CBPA DCBPA  TCBPA TTCBPA 

Non conjugué       

Notre étude* France 30 18,0 23,0 17,0 2,0 

Rodríguez-Gómez et al, 2014 
(13) 

Espagne 10 0,0 20,0 0,0 0,0 

Migeot et al, 2013 (12)* France 21 0,0 2,2’-DCBPA : 52,4  
2,6-DCBPA : 100,0 

19,0 - 

Cariot et al, 2012 (14) France 3 0,0 100,0 33,0 - 

Total (étape de déconjugaison)       

Niu et al, 2017 (15) Chine 20 0,0 0 0 0,0 

*colostrum. 

Les Clx-BPA les moins retrouvés dans la littérature sont le CBPA et le TTCBPA. Ces composés sont 

fortement lipophiles et il était attendu que ces dérivés chlorés s’accumulent davantage dans le lait 

maternel et surtout dans le colostrum, qui se forme pendant la grossesse. Cependant, les quelques 

études ayant recherché les Clx-BPA dans le colostrum et le lait maternel portaient sur un faible 

nombre d’échantillons (< 30). Notre étude est la seule ayant porté sur un grand nombre 

d’échantillons, et c’est aussi la seule à avoir mis en évidence du CBPA et du TTCBPA dans le 

colostrum. 
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D. Mesure analytique de l’exposition aux perturbateurs endocriniens chez la 

femme enceinte 

1. Recherche de méthodes de plus en plus sensibles et sophistiquées 

Les études faisant appel à la mesure analytique de biomarqueurs sont très nombreuses dans le cas 

de la mesure de l’exposition des populations à des PE. La mesure analytique constitue une méthode 

à part entière de l’expologie.  

Nos travaux soulignent que les 100 femmes enceintes de la cohorte EDDS sont exposées à au moins 

l’un des PE étudiés. La totalité des 9 PE a été retrouvé dans les urines de certaines d’entre elles que 

ce soit au deuxième ou au troisième trimestre de la grossesse (cf figures 17 et 18), ce qui conforte la 

démarche de ne pas étudier un seul PE, mais d’explorer les expositions à des mélanges de PE. 

Compte-tenu des expositions simultanées à plusieurs PE et de l’effet délétère de ces PE en mélange à 

faibles doses, des méthodes de dosage toujours plus élaborées doivent être développées pour 

atteindre des exigences de sensibilité analytique pour des concentrations de plus en plus faibles. Des 

méthodes offrant la possibilité de quantifier simultanément un grand nombre de biomarqueurs sont 

également attendues. 

Une des difficultés pouvant résulter de la quantification d’un grand nombre simultané de 

biomarqueurs est une perte de sensibilité analytique par rapport aux méthodes permettant leur 

quantification séparément. Ainsi, l’optimisation des méthodes se traduirait non pas par l’obtention 

des meilleures performances analytiques pour tous les composés, mais par leur quantification au 

moyen des limites « acceptables », ce qui aurait pour conséquence une perte d’intérêt dans le cas de 

l’analyse des PE et des relations dose-effet non monotones que nous pourrions observer. 

 

2. Choix de la matrice 

La matrice biologique doit répondre à différents critères. Ainsi, son recueil doit être le moins invasif 

possible et des volumes suffisants doivent pouvoir être prélevés en vue de l’analyser dans de bonnes 

conditions. Nos méthodes analytiques ne requièrent qu’un faible volume d’urines (de 200 à 300 µL). 

Compte-tenu de l’élimination essentiellement urinaire du BPA et des PB, et de la courte demi-vie 

plasmatique du BPA, la matrice urinaire semble la plus adaptée. Les données concernant 

l’élimination et la demi-vie plasmatique des Clx-BPA demeurent inconnues à ce jour. 

 

3. Choix d’un « bon » biomarqueur 

Une autre difficulté analytique réside dans le choix du biomarqueur à étudier. Ce choix dépend des 

objectifs de l’étude : cherche-t-on à évaluer seulement l’exposition ou bien le lien entre exposition et 

issues de santé ? 

La majorité des études se concentrent sur la détection indirecte des métabolites conjugués des PE, 

en ayant recours à la déconjugaison enzymatique. Dans le cas d’une étude de mesure d’exposition 
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globale, ce choix de rechercher ces concentrations dites « totales » peut se justifier, sous plusieurs 

conditions : 

- si le métabolisme de la molécule à doser est connu, le choix du biomarqueur d’exposition sera 

facilité. Dans le cas du BPA, le métabolisme fait quasi-exclusivement appel à des phénomènes de 

glucuro et sulfoconjugaison et l’élimination du BPA et de ses métabolites est urinaire. La mesure du 

BPA « total » apparaît alors être un bon biomarqueur, bien que ce choix reste discuté (215,278,279). 

- si la mesure du biomarqueur est indirecte, il convient de s’assurer que la méthode quantifie de 

façon fiable le biomarqueur. Ainsi, dans le cadre d’une méthode de dosage faisant appel à une étape 

de déconjugaison enzymatique, un critère de qualité doit permettre de s’assurer que le procédé de 

déconjugaison a bien été total, comme c’est le cas de l’utilisation de la 4-méthylumbelliferone dans 

le contrôle des procédés de déconjugaison enzymatique des métabolites du BPA (280). 

Afin de limiter ce biais analytique, la mesure directe de la somme des métabolites et de la fraction 

non métabolisée du composé permettra l’obtention d’un meilleur biomarqueur d’exposition. Ceci 

implique en revanche de disposer de standards analytiques pour toutes les molécules recherchée. 

Par conséquent, quand les connaissances du métabolisme d’un composé chez l’Homme sont nulles 

ou incomplètes, comme dans le cas des Clx-BPA et des PB, la recherche d’un biomarqueur 

d’exposition totale est compromise, car glucuro et sulfoconjugaison ne sont pas les seules voies 

métaboliques pouvant être impliquées dans la détoxification d’un composé. Le meilleur biomarqueur 

d’exposition sera alors la forme non-conjuguée. 

Dès lors que nous nous intéressons à l’étude de l’exposition et de leur lien avec des issues de santé, il 

apparaît plus pertinent d’identifier et de quantifier les formes toxicologiquement actives. Dans le cas 

du BPA et des PB, les connaissances actuelles désignent uniquement leurs formes non-conjuguées 

(76,77). 

Un autre inconvénient de rechercher des métabolites conjugués ou le BPA total après une étape de 

déconjugaison tient au fait que ces méthodes ne prennent pas en considération les variabilités 

interindividuelles dans le métabolisme du BPA. Ainsi, le polymorphisme génétique d’enzymes comme 

l’UGT2B15 est susceptible d’entraîner des différences dans la capacité des individus à conjuguer le 

BPA (17,73,74). Par conséquent, une concentration plus élevée en métabolites ne signifiera pas 

obligatoirement une concentration plus élevée en BPA non-conjugué, car un individu métabolisant le 

BPA avec une faible efficacité présentera des concentrations faibles en BPA conjugué et des 

concentrations élevées en BPA non-conjugué. Nous pourrions être tentés de croire que cet individu 

est peu exposé alors que les concentrations toxiques en BPA sont plus importantes que pour un 

individu au métabolisme pleinement fonctionnel, avec un risque pour la santé potentiellement plus 

important. 

Dans nos travaux, nous avons choisi de quantifier les formes non-conjuguées du BPA et des PB car 

ces formes sont toxicologiquement actives. Le métabolisme jusqu’alors insuffisamment voire 

totalement inconnu des Clx-BPA et des PB chez l’Homme nous a conforté dans ce choix. La 

quantification directe des formes non-conjuguées des PE étudiés constitue dans notre cas le meilleur 

biomarqueur d’exposition et il représente également l’unique biomarqueur de toxicité. 
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4. Validation d’une méthode destinée au dosage de micropolluants environnementaux 

dans les matrices biologiques 

À l’heure actuelle, valider une telle méthode de dosage revient à sélectionner des critères en 

fonction des applications dont elle fera l’objet. Or cette étape de validation est un préalable 

indispensable à l’obtention de résultats fiables et reproductibles. Les quatre guides et 

recommandations existants (NORMAN (218), ICH (219), FDA (220) et EMA (221)) font chacun état de 

critères différents à prendre en considération pour la validation d’une méthode. Les seules 

recommandations destinées à être appliquées au domaine de l’environnement, issues du guide 

NORMAN, sont moins détaillées et moins exigeantes que celles issues des autres guides et 

recommandations. De plus, le mode de validation de chaque critère (LOD, LOQ, linéarité, justesse, 

fidélité, effets de matrice, contamination inter-échantillons, rendement d’extraction, recouvrement) 

diffère suivant chaque recommandation. Certains critères sont même absents : pas de 

recommandation pour déterminer l’effet de matrice dans ICH et NORMAN, pas d’indication pour 

définir la LOD dans les recommandations de l’EMA et de la FDA. Or la LOD est un critère décisif car 

elle permet d’attester de la présence ou de l’absence du PE recherché dans un échantillon donné, la 

présence de PE signifiant une exposition de l’individu. La LOD est donc capitale pour la recherche de 

relations entre exposition et effet sur la santé. Afin de ne pas conclure à tort à l’absence de PE et de 

ne pas avoir à censurer à gauche un trop grand nombre de valeurs de concentration (dans le cas 

d’échantillons d’une cohorte par exemple), la LOD doit être la plus fiable possible. Puisque qu’aucune 

quantification n’est fiable à la LOD (seulement la détection) la LOD ne peut être une valeur de 

concentration. De plus, elle est propre à chaque série d’analyse, voire à chaque injection dans le 

système analytique. La littérature fait état de différentes façons de déterminer cette LOD : 

- De façon visuelle par lecture du chromatogramme. Cette méthode, subjective, n’est pas 

recommandée ; 

- Trois fois l’écart type d’un blanc ou d’un standard de très faible concentration dans la matrice, 

répliqué un nombre déterminé de fois (218) ; 

- Par le rapport signal sur bruit (minimum 2 à 3/1) au temps de rétention de l’analyte (219) ; 

- Combinaison de l’écart-type (ET) et de la pente de calibration (S), selon la formule : 

LOD = (3,3*ET)/S (219) ; 

L’ET peut-être calculé à partir de réplicats de blancs, ou de l’ordonnée à l’origine des courbes de 

calibration. 

Dans la littérature, la façon dont la LOD a été déterminée n’est pas toujours précisée. Dans certains 

cas, il n’en est même pas fait mention. Dans ces conditions, il est difficile de juger de la validité des 

résultats analytiques obtenus. 

Dans nos travaux, du fait de la présence de PB (essentiellement du MePB) dans le lait maternel, nous 

avons choisi de déterminer la LOD comme étant 3 fois l’écart-type des aires obtenues après 
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l’injection de 5 blancs. Ce choix s’est par ailleurs avéré adapté dans le cas des analyses du BPA et des 

Clx-BPA. En effet, de par leur caractère ubiquitaire dans notre environnement, ces analytes sont 

fréquemment retrouvés dans les matrices biologiques servant à réaliser les gammes de calibration et 

les contrôles de qualité. Cette méthode permet ainsi de prendre en considération leur présence dans 

le calcul de la LOD. De plus, avec notre méthode, la LOD a été déterminée pour chaque série de 

dosage (ce qui n’est pas le cas pour la détermination de la LOQ). 

 

Tout comme dans le cas de la LOD, la validation de la LOQ pose un autre problème, celui de pouvoir 

quantifier avec une fiabilité rigoureuse les analytes présents dans les matrices biologiques, 

autrement dit avec une incertitude de mesure limitée. Dans le cas de micropolluants 

environnementaux susceptibles d’être retrouvés en faibles quantités dans les matrices biologiques, 

la LOQ doit être la plus fiable possible. Ici, une LOQ « élevée » n’aura pas de conséquence sur le taux 

de détection des composés, mais elle pourra contribuer à la non quantification des analytes dans un 

grand nombre d’échantillons analysés et donc au recours à des procédés mathématiques 

d’imputation de valeurs pour les échantillons non quantifiés, nécessaires aux analyses statistiques, et 

introduisant des biais (253,254). D’après la littérature, la LOQ peut être déterminée de différentes 

façons : 

- 10 fois l’écart type d’un blanc ou d’un standard de très faible concentration dans la matrice, 

répliqué un nombre déterminé de fois (218) ; 

- Par le rapport signal sur bruit (minimum 10/1) au temps de rétention de l’analyte (219) ; 

- Combinaison de l’écart-type (ET) et de la pente de calibration (S), selon la formule : 

LOQ = (10*ET)/S (219) ; 

- En multipliant la valeur de LOD par un facteur 3 (218) ; 

- En calculant la variance de la LOQ après injection d’un nombre défini de réplicats à la LOQ (218) ; 

- Comme étant le point de plus faible concentration pour lequel la réponse obtenue est au moins 5 

fois supérieure à celle obtenue pour un blanc (221) et dont le CV et le biais obtenus par injection de 

réplicats sont inférieurs à 20% (221) ; 

- Comme selon le point précédent, en ajoutant un minimum de 5 déterminations (220) ; 

- Comme étant le point le plus bas de la gamme présentant une variabilité et un biais acceptables 

(soit un CV inférieur à 20% et un biais compris entre -20% et 20%). 

Cette dernière façon est largement reprise dans la littérature. C’est d’ailleurs celle que nous avons 

retenue pour nos méthodes d’analyses. 

Comme nous l’avons vu dans nos travaux, de nombreux travaux ont recours à une utilisation 

inappropriée de la LOD. En effet, aucune LOQ n’y était calculée et la LOD était alors assimilée à une 

LOQ, sans tenir compte de l’importante incertitude de mesure qui existe entre la LOD et la LOQ. Les 
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données quantitatives de ces études ont donc été impactées par cette utilisation inappropriée de la 

LOD pour quantifier des composés. 

 

Les nombreuses méthodes disponibles pour déterminer la LOD et la LOQ compliquent la 

comparaison de nos travaux avec ceux de la littérature. Il serait intéressant de proposer de nouvelles 

recommandations adaptées aux dosages de micropolluants dans les matrices biologiques et 

reconnues par le plus grand nombre d’experts comme le préconise le scientific committee 

« Environnemental Toxicology » de l’International Association of Therapeutic Drug Monitoring and 

Clinical Toxicology (IATDMCT) (281). 

 

E. CONCLUSION 

L’interprétation des dosages de micropolluants de l’environnement, dont les perturbateurs 

endocriniens font partie, appelle à la prudence. En effet, suivant les méthodes analytiques et les 

limites de détection et de quantification validées, les statistiques descriptives peuvent s’en retrouver 

modifiées. De plus, du fait du caractère multifactoriel des expositions environnementales 

(géographiques, sociodémographiques, habitudes de consommation …), la comparaison des résultats 

d’une étude à l’autre doit se faire en prenant en considération la variabilité de ces facteurs d’une 

population à l’autre. 

L’étude EDDS est la première à notre connaissance à s’intéresser aux concentrations urinaires en Clx-

BPA et apporte des données importantes dans le cas du biomonitoring de ces composés dans le 

colostrum, du fait d’études antérieures peu nombreuses et menées sur un faible nombre 

d’échantillons. 

Nous avons rigoureusement développé et validé des méthodes de dosage conformément à des 

recommandations internationales et de données issues de la littérature, en accord avec les critères 

que nous nous étions fixés. Ces méthodes sont précises, justes et spécifiques à chacun des composés 

quantifiés dans les matrices étudiées. Elles comportent de basses limites de quantification 

applicables pour de faibles quantités de PE. Les données apportées par les échantillons de l’étude 

EDDS soulignent l’intérêt d’étudier le « cocktail » des PE dans les matrices urine et colostrum. 
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RÉSUMÉ  
 

 

Développement et validation de méthodes pour le biomonitoring de perturbateurs 

endocriniens chez la femme enceinte 

 

 Les perturbateurs endocriniens (PE) sont présents dans notre vie quotidienne, comme c’est le 

cas pour le Bisphénol-A (BPA), ses dérivés chlorés (Clx-BPA) et les parabènes (PB). Ils agissent pour 

de très faibles doses, leurs effets peuvent être potentialisés suite à une exposition à des mélanges et de 

nombreuses affections chez l’enfant et l’adulte sont associées à une exposition in utero à ces 

molécules. Plusieurs études ont évalué l’exposition de femmes enceintes à des mélanges de PE au 

moyen de dosages dans les urines et le colostrum, mais aucune n’inclut les Clx-BPA dans le mélange. 

Ce travail avait pour objectif de développer des méthodes d’analyses ultrasensibles permettant de 

doser les fractions non conjuguées des PB (i) dans les urines (ii) et le colostrum, complémentaires des 

méthodes existantes pour le dosage des fractions non conjuguées du BPA et des Clx-BPA déjà 

maîtrisées dans ces deux matrices au sein de notre équipe de recherche. L’ensemble de ces méthodes a 

été validé sur des échantillons provenant de la cohorte périnatale EDDS (Endocrine Disruptor Deux-

Sèvres). 

 Nous avons quantifié les formes non-conjuguées du BPA, des Clx-BPA et des PB dans les 

urines de 100 femmes collectées durant le deuxième et le troisième trimestre de la grossesse ainsi que 

dans 30 colostrums. Les échantillons ont été analysés par chromatographie liquide ultra-haute 

performance couplée à la spectrométrie de masse en tandem.  

 Nos méthodes ont été rigoureusement validées dans les urines et le colostrum (fidélité et 

justesse étaient respectivement comprises entre 1,5% et 19,0% et entre -15,2% et 9,6%). Au moins 

l’un des PE recherchés était détecté dans les urines de chaque participante et la totalité était présente 

dans respectivement 3 et 4 échantillons durant le deuxième et le troisième trimestre de la grossesse. Le 

méthylparabène était le PE le plus détecté à la fois dans les urines (97,5%) et le colostrum (90%). Le 

BPA était détecté dans 48% des urines et 57% des colostrums et les Clx-BPA étaient les PE les moins 

présents dans ces matrices biologiques. Les différences de concentrations urinaires suivant le trimestre 

de la grossesse n’étaient pas significatives, à l’exception du monochlorobisphénol-A. 

 Ce travail propose des méthodes analytiques fiables pour mesurer l’exposition aux PE étudiés 

et souligne l’importance du dosage de formes non-conjuguées de mélanges de PE dans les matrices 

biologiques pendant la grossesse. 
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RÉSUMÉ 

 

 

Développement et validation de méthodes pour le biomonitoring de perturbateurs 

endocriniens chez la femme enceinte 
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cas pour le Bisphénol-A (BPA), ses dérivés chlorés (Clx-BPA) et les parabènes (PB). Ils agissent pour 
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molécules. Plusieurs études ont évalué l’exposition de femmes enceintes à des mélanges de PE au 

moyen de dosages dans les urines et le colostrum, mais aucune n’inclut les Clx-BPA dans le mélange. 

Ce travail avait pour objectif de développer des méthodes d’analyses ultrasensibles permettant de 

doser les fractions non conjuguées des PB (i) dans les urines (ii) et le colostrum, complémentaires des 

méthodes existantes pour le dosage des fractions non conjuguées du BPA et des Clx-BPA déjà 

maîtrisées dans ces deux matrices au sein de notre équipe de recherche. L’ensemble de ces méthodes a 

été validé sur des échantillons provenant de la cohorte périnatale EDDS (Endocrine Disruptor Deux-

Sèvres). 
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urines de 100 femmes collectées durant le deuxième et le troisième trimestre de la grossesse ainsi que 

dans 30 colostrums. Les échantillons ont été analysés par chromatographie liquide ultra-haute 

performance couplée à la spectrométrie de masse en tandem.  

 Nos méthodes ont été rigoureusement validées dans les urines et le colostrum (fidélité et 

justesse étaient respectivement comprises entre 1,5% et 19,0% et entre -15,2% et 9,6%). Au moins 

l’un des PE recherchés était détecté dans les urines de chaque participante et la totalité était présente 

dans respectivement 3 et 4 échantillons durant le deuxième et le troisième trimestre de la grossesse. Le 

méthylparabène était le PE le plus détecté à la fois dans les urines (97,5%) et le colostrum (90%). Le 

BPA était détecté dans 48% des urines et 57% des colostrums et les Clx-BPA étaient les PE les moins 

présents dans ces matrices biologiques. Les différences de concentrations urinaires suivant le trimestre 

de la grossesse n’étaient pas significatives, à l’exception du monochlorobisphénol-A. 

 Ce travail propose des méthodes analytiques fiables pour mesurer l’exposition aux PE étudiés 

et souligne l’importance du dosage de formes non-conjuguées de mélanges de PE dans les matrices 

biologiques pendant la grossesse. 
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