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ANNEXE 1 : SOURCES DE DONNEES POUR L’ORGANISATION DES CONNAISSANCES, MISES EN EVIDENCE 

JUSQU’EN 2005 

 

A. Informations spécifiques liées à la reprotoxicité 

a. Evaluations détaillées 

i. Cal EPA Hazard Identification Documents on Reproductive and Developmental Toxicity 

Sur le site Internet de l’OEHHA (Office of Environmental Hazard Health Assessment), de l’EPA Californie, sont 

répertoriées, dans le cadre de la proposition 65, des synthèses sur la toxicité sur la reproduction et le 

développement pour un certain nombre de substances. Seules quelques substances ont été évaluées à ce jour. 

Les documents produits sont évalués par un comité scientifique (comité DART) puis mis en consultation 

publique. http://www.oehha.ca.gov/  

ii. Evaluations du CERHR 

Le CERHR (Center of the Evaluation of Risks to Human Reproduction), du NIESH, propose sur son site Internet 

des profils toxicologiques complets pour quelques substances considérées comme reprotoxiques. Les 

documents sont préparés par des groupes d’experts puis évalués par un comité d’experts (du NIEHS, du 

CERHR et autres institutions). http://cerhr.niehs.nih.gov/  

b. Documents synthétiques 

i. Reprorisk package (base de données Micromedex) 

Ces bases sont du même type que la base HSDB, avec une mise à jour régulière, des informations sur les 

propriétés physico-chimiques, les usages, les effets pour différents types d’expositions, les classifications 

existantes, spécifiques à la reprotoxicité. Il n’y a pas de revue par des groupes d’experts indépendants. La base 

de données n’est pas accessible gratuitement. 

ii. Fiches Demeter  

Les fiches Demeter sont des Documents pour l'évaluation médicale des produits toxiques vis-à-vis de la 

reproduction, publiés par l’INRS. Il s'agit de fiches synthétiques qui regroupent les données disponibles sur la 

toxicité sur la reproduction pour 60 produits. Elles seront diffusées sous forme d'un CD joint au n°108 des 

Documents pour le médecin du travail (parution prévue en décembre 2006). 

c. Données primaires 
Le NTP propose sur son site Internet les rapports d’études (en résumé ou en entier) réalisées pour identifier les 

dangers relatifs aux substances. Plusieurs segments spécifiques à la reprotoxicité sont couverts : 

- les études sur le développement (NTP teratology studies) ; 

- les études sur la reproduction via l’allaitement (NTP reproductive assessment by continuous breeding 

studies); 

- les études de screening à court terme (NTP short-term developmental and reproductive toxicity studies). 
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Les études sont conduites chez des animaux de laboratoire et respectent les lignes directrices du NTP. Les 

rapports d’études sont évalués par des comités scientifiques et sont mis en consultation publique. http://ntp-

server.niehs.nih.gov  

d. Bases de données bibliographiques :  Developmental and reproductive database 
(DART) 

Cette base de données disponible via le site Internet de la National Library of Medicine fait une interrogation 

implicite basée sur la reprotoxicité. On peut également avoir accès directement à pubmed à partir de mots clés 

relatifs à la toxicité sur le développement. L’interrogation peut se faire par numéro CAS, comme sur Toxline. 

http://toxnet.nlm.nih.gov/  

B. Informations générales 

a. Evaluations détaillées 

i. ATSDR toxicological profiles 

L’ATSDR publie sur son site Internet des profils toxicologiques complets pour un certain nombre de substances. 

Les données disponibles concernant les propriétés physico-chimiques, les expositions, la toxicité à court et long 

terme, la toxicocinétique et les mécanismes d’action sont synthétisées. 

http://www.atsdr.cdc.gov/  

ii. IARC monographs 

Les monographies de l’IARC permettent de retrouver des informations sur les données générales liées aux 

substances chimiques. Sont également résumées les données sur la toxicité générale. Une évaluation détaillée 

est disponible pour les données de cancérogenèse chez l’animal et chez l’homme. 

http://monographs.iarc.fr/  

iii. IRIS toxicological profiles 

L’US EPA publie sur sa base de données IRIS, pour certaines substances, un profil toxicologique complet fondé 

sur le même principe que ceux de l’ATSDR. 

http://www.epa.gov/iris/search.htm  

iv. IPCS environmental health criteria documents 

L’IPCS publie des documents complets regroupant les informations sur les propriétés physico-chimiques des 

substances, leur toxicité et les expositions connues. 

http://www.inchem.org/  

v. NCEA evaluations 

Le NCEA propose, pour quelques substances, des évaluations complètes prenant en compte l’ensemble des 

informations toxicologiques disponibles. 

http://www.epa.gov/ncea/  

b. Documents synthétiques 
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Certains documents synthétiques sont disponibles sur des substances chimiques au travers de programme en 

cours. 

Il s’agit par exemple des fiches toxicologiques de l’INERIS, des fiches toxicologiques de l’INRS, des fiches 

d’élaboration des VLEP, si elle sont disponibles, des documents de l’OMS pour la construction de valeurs guides 

de qualité d’air ou d’eau, ainsi que du document publié par le groupe de travail européen INDEX sur les valeurs 

guides de la qualité de l’air intérieur1. 

c. Données primaires 
Les rapports toxicologiques suivants pourront être consultés pour rassembler les éléments scientifiques 

pertinents à prendre en compte dans la rédaction du profil toxicologique de la substance. 

i. NTP report series : http://ntp-server.niehs.nih.gov/  

ii. OECD screening information data set profiles : http://www.inchem.org  

iii. IUCLID (ECB) database : http://ecb.jrc.it/  

d. Bases de données bibliographiques et toxicologiques 
Les bases de données suivantes pourront être consultées pour rassembler les éléments scientifiques pertinents 

à prendre en compte dans la rédaction du profil toxicologique de la substance. 

i. Pubmed (articles scientifiques) : http://www.ncbi.nlm.nih.gov/  

ii. Toxline (articles scientifiques) : http://toxnet.nlm.nih.gov/  

iii. HSDB (N°CAS, propriétés physico-chimiques) : http://toxnet.nlm.nih.gov/  

iv. ChemFinder (formules brutes, développées et structure, N°CAS) : http://toxnet.nlm.nih.gov/  

 

 

                                                 
1 INERIS : http://.www.ineris.fr ; VLEP : http://europa.eu.int/comm/employment_social/health_safety/ ; 
OMS : http://.www.who.int/ ; INDEX sur http://www.jrc.cec.eu.int/  
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ANNEXE 2 : PROPOSITION DE CONSTRUCTION DE VTR REPROTOXIQUES POUR LE DNBP, LE LINURON, 
L’EGEE, LE BBP, LE NONYLPHENOL ET LE TOLUENE 
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1.1.1.1. RésuméRésuméRésuméRésumé    

Compte tenu de la richesse de la littérature scientifique sur les effets toxiques du DBP, ce 

rapport a été rédigé en se basant sur les monographies réalisées au préalable par les 

grandes agences qui ont validées les études retenues. Les données de la littérature parues 

postérieurement à ces monographies ont été examinées en détail. 

 

Le Di-n-butyl phthalate (DBP), qui est une substance synthétique, est largement utilisé par 

l’homme, essentiellement comme plastifiant pour les matières plastiques et élastomères, en 

particulier les polymères de chlorure de vinyle, d’acétate de vinyle et de cellulose. Son 

utilisation dans la vie courante est ubiquitaire comme en témoigne sa présence dans les 

emballages alimentaires et dans de nombreux cosmétiques. 

La population humaine peut être exposée sur son lieu de travail (production, incorporation du 

DBP), au travers des produits de consommation ou via l’environnement. L’exposition peut se 

faire par inhalation, par voie digestive ou contact cutané. La voie orale est celle qui 

prédomine largement. 

Par voie orale, la prolifération des péroxysomes hépatiques chez le rat a longtemps été 

considérée comme l’effet néfaste le plus sensible. Désormais, il existe un consensus 

scientifique selon lequel cette sensibilité hépatique du rongeur ne peut être retenue pour être 

transposée à l’homme (absence de cohérence toxicodynamique pour cet effet, pour lequel 

l’homme serait beaucoup moins sensible que le rongeur). L’étude de génotoxicité et de 

cancérogénicité étant négative, la toxicité du DBP se focalise sur la reprotoxicité et les 

troubles du développement principalement au niveau de l’appareil reproducteur mâle. Outre 

les expérimentations animales, ce fait s’appuie sur une première étude épidémiologique 

humaine rapportée en août 2005. Les effets reprotoxiques et sur le développement sont, en 

l’état actuel des connaissances, considérés comme les effets critiques pour l’exposition orale 

au DBP. 

Des effets reprotoxiques et développementaux sont décrits chez les rats exposés via 

l’alimentation maternelle in utero en fin de gestation, période clef du développement de 

l’appareil reproducteur. Ces deux types d’effets s’intriquent parfois et ne sont pas toujours 

faciles à séparer en particulier au niveau testiculaire. Parmi les effets critiques, les plus 

fréquents sont les troubles de la fertilité et de l’appareil reproducteur mâle (diminution de la 

distance anogénitale, cryptorchidie, hypospadias, hypoplasie ou agénésie épididymaire, 

hypospermie, dysgénésie testiculaire focale, persistance mamelonaire). 

A partir de la revue de la littérature effectuée, et en s’appuyant sur les données les plus 

récentes, trois études ont été retenues. Elles apparaissent représentatives d’effets 

reprotoxiques pertinents observés lors des expérimentations animales. L’étude la plus 
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ancienne (NTP, 1995) est une étude multi-générationnelle, réalisée sur le rat en alimentation 

continue, et qui a par ailleurs été retenue par le RIVM pour la construction d’une VTR. Des 

LOAEL de 52 mg/kg pc/j chez le mâle et de 80 mg/kg pc/j chez la femelle pour des lésions 

embryotoxiques ont été identifiés (nombre et poids des progénitures diminués, absence de 

toxicité maternelle). Le RIVM propose une VTR égale à 52 µg/kg pc/j après application d’un 

facteur d’incertitude de 1000 sur le LOAEL le plus faible, chez le mâle (10 pour l’utilisation 

d’un LOAEL, 10 pour le facteur inter-espèces et 10 pour le facteur intra-espèce). 

La deuxième étude est uni-générationnelle et réalisée chez le rat exposé in utero 

(Mylchreest et al. 2000). L’effet toxique pertinent est une persistance des mamelons. On 

retrouve un LOAEL de 100 mg/kg pc/j et un NOAEL de 50 mg/kg pc/j. Le NTP, en 2002, a 

proposé une VTR de 500 µg/kg pc/j fondée sur cette étude, après l’application d’un facteur 

d’incertitude de 100 (10 pour l’extrapolation inter-espèces et 10 pour la variabilité humaine). 

L’étude de Lee et al. (2004) est uni-générationnelle chez le rat  exposé in utero et pendant la 

lactation (exposition des mères par voie orale à partir du 15ème jour de gestation et jusqu’au 

21ème jour après la mise bas). Le LOAEL identifié est d’environ 2 mg/kg pc/j (calcul à partir 

des concentrations de DBP dans la nourriture et des consommations alimentaires) sur 

l’observation d’une diminution spermatocytaire et de dysplasies mamelonaires chez les 

nouveaux-nés mâles et femelles. Cette dernière étude a servi à l’EFSA pour établir une 

Dose Journalière Tolérable de 10 µg/kg pc/j après application d’un facteur d’incertitude de 

200 (un facteur inter-espèces de 10, un facteur intra-espèce de 10 et un facteur de 2 pour 

l’utilisation d’un LOAEL). 

Les trois expérimentations animales sont conduites sur des protocoles rigoureux : « National 

Toxicology Program’s, R.A.C.B. Protocol » pour les deux premières, « Animal Care and Use 

Committee of the National Institute of Health Sciences » (Japan) pour la troisième. Dans les 

études de reprotoxicité, aucune référence n’est faite aux lignes directrices de l’OCDE. 

Une première grande étude épidémiologique humaine menée par Swan et al. (2005), 

retrouve une relation significative entre les concentrations de DBP urinaire maternel prélevé 

pendant la grossesse et la constatation chez les nouveau-nés mâles d‘anomalies de 

l’appareil génital externe (diminution de la distance anogénitale, trouble de la migration 

testiculaire, hypoplasie scrotale). Il serait souhaitable que d’autres études épidémiologiques 

viennent confirmer ou infirmer ces données. D’autre part, une meilleure connaissance des 

degrés d’exposition humaine par voie orale ou toutes autres voies d’exposition permettrait 

une meilleure évaluation du risque en particulier chez la femme en âge de procréation. 

Les effets sur le développement les plus pertinents sont observés au niveau de l'appareil 

reproducteur mâle, à la fois au niveau histologique et fonctionnel. Une énumération non 

exhaustive rapporte des lésions testiculaires (troubles de la migration, lésions dégénératives 

des tubes séminifères, diminution des spermatocytes, hyperplasie des cellules interstitielles, 

voire adénomes), des lésions de l'épididyme, des vésicules séminales, de la prostate, une 
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diminution de la distance anogénitale, l'augmentation du taux d'hypospadias, et enfin des 

persistances des mamelons. 

Les effets indésirables sur la fertilité sont une diminution des indices de fertilité, de la durée 

de gestation, du nombre de fœtus vivants par portée, du poids des nouveau-nés, mais aussi 

du poids de la mère, des lésions testiculaires des nouveau-nés, une puberté mâle retardée. 

Le marqueur le plus pertinent de ces effets semble être la mesure de la distance 

anogénitale. Ce paramètre est facilement identifiable et mesurable chez l’homme et chez 

l’animal. Il peut donc être un lien entre les études toxicologiques et les études 

épidémiologiques. D’autre part, c’est un indicateur sensible puisque la diminution de la 

distance anogénitale apparaît à de très faible dose. 

L’étude de Lee et al. (2004) est plus récente et semble être celle qui a défini la dose la plus 

basse mettant en évidence un effet. Le LOAEL est égal à 2 mg/kg pc/j sur l’observation 

d’une diminution spermatocytaire et de dysplasies mamelonaires chez les nouveaux-nés 

mâles et femelles. Par comparaison, d’autres études ont mis en évidence des effets sur le 

développement, après une exposition pendant la gestation uniquement, pour des doses de 

50 à 100 mg/kg/j. Pour les autres effets, des NOAEL de 62,5 et 125 mg/kg/j ont été mis en 

évidence mais les études étaient de qualité médiocre. 
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Tableau résumé des VTR orales existantes pour le DBP 

Organisme 
(date) 

VTR 
proposée 

Voie et durée 
d’application 

Référence 
de l’étude 

source 
Espèce Effets considérés 

Voie 
d’expo-
sition 

Durée de 
l’exposition 

Dose 
critique 
utilisée 

Facteurs 
d’incer-
titude 

EFSA 
 

(2005) 
10 µµµµg/kg/j 

Voie orale, 
Durée sub-
chronique 

(femme enceinte 
et allaitante) 

Lee et al.  

2004 
Rats  
S D 

Diminution du 
nombre des 

spermatocytes 
Anomalies 

mamelonaires 
sur progéniture 

Orale, ad 

lib 

28 jours 

J15-21 

gestation et 

J21 de 

lactation 

LOAEL =  

2 mg/kg/j 

200 

(10 UFA, 

10 UFH, 2 

UFL) 

NTP 
 

(2002) 
500 µµµµg/kg/j 

Voie orale, 
Durée subaiguë 

ou 
subchronique 

(femme 
enceinte) 

Mylchrees
t et al.  
2000 

Rats 
S D 

Persistance 
mamelonaire 

(développement) 

Orale, 
gavage 

9 jours (J12-
21 gestation) 

NOAEL = 50 
mg/kg/j 

100 (10 
UFA, 10 

UFH) 

RIVM 
 

(2000) 
52 µµµµg/kg/j 

Voie orale, 
Durée sub-
chronique 

NTP, 
1995 

Wine et al. 
1997 

Rats 
S D  

Diminution du poids 
des rats nouveaux-

nés F2 
(embryotoxicité) 

Orale, ad 
lib 

14 semaines 
LOAEL = 52 

mg/kg/j 

1000 
(10 UFA, 
10 UFH, 
10 UFL) 
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2.2.2.2. Le profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologique    

2.1.2.1.2.1.2.1. Informations généInformations généInformations généInformations générrrralesalesalesales    

2.1.1. Identification de la substance 
Les données d’identification ont été recherchées dans le rapport européen d’évaluation des 

risques (EU, 2004). 

Numéro CAS, ENEICS. CAS N°84-74-2 / ENEICS N°201-55 7-4 
Nom Di-n-butyl-phtalate 

Synonymes 

Dibutyl-phtalate ; 1,2-Benbenzenedicarboxylic 
acid ;dibutylester(9CI) ; Bis-n-butylphtalate ; Butyl 
phtalate ; DBP ; DBP(ester) ; Dibutyl o-phtalate ; di(n-
butyl)1,2-bezenedicarboxylate ; n-Butyl phtalate ; 
Palatinol C ; Phtalique acide di-n-butyl ester. 

Formule brute C16H22O4 

Formule développée 

 

Appartenance à une liste reprotoxique et 
classification 

Repr.Cat.2 ;R61 
Repr.Cat.3 ;R62 
N;R50 
S:53-45-61 

2.1.2. Propriétés physico-chimiques 
Forme physique Liquide huileux  (INRS FT98). 
Poids moléculaire 278,34  (INRS FT98). 
Point d’ébullition 340°C   (INRS FT98). 
Point de fusion - 35°C   (INRS FT98). 
Pression de vapeur 9,7±3,3 10-5 hPA à 25oC (IUCLID dataset, 2000). 
Densité 1,04 kg/l  (INRS FT98) 
Facteurs de conversion 1 ppm = 11,4 mg/m3 à 25 °C et 101 kPa  (INRS FT98)  
Solubilité 10 mg/l à 20oC (IUCLID dataset, 2000). 
LogKow 4,72 (4,31-4,79) (IPCS-EHC 189, 1997) 
Koc 3,14 (5,23) (IPCS-EHC 189, 1997) 
BCF 1,8 l/kg (Hulls, 1996). 
BAF ND* 

Produits de dégradation environnementale Monoester butyl phtalate (MBP), Acide phtalique,  
Méthane et CO2 (Anaérobie) (EU, 2004) 

* ND : données non disponibles dans les bases de recherche. 

2.1.3. Plausibilité d’exposition humaine 

Types d’utilisation 
Plastifiant dans les émulsions de polyvinyle, adhésifs, 
encres d'imprimerie, cosmétiques, emballages 
alimentaires (IPCS/WHO 1997) 

Restrictions d’usages / 
HPV/ tonnages (Europe, France) Europe : 26000 t/an (1998)* (EU, 2004). 

Médias de l’environnement concernés 
Eaux de surface et souterraine, eaux usées, 
sédiments, sols, air, biotope aquatique, alimentation, 
air intérieur, eau de boisson (IPCS-EHC 189, 1997) 

Types de populations concernées Exposition professionnelle, exposition en population 
générale : alimentaire et via les cosmétique (IPCS-
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EHC 189, 1997). 
* Sites>1000 tonnes/an : 2 sites de production en Allemagne, 1 site de production en Italie. Production 
en baisse. 

2.2.2.2.2.2.2.2. ToxicocinétiqueToxicocinétiqueToxicocinétiqueToxicocinétique    

 Données chez l’animal Données chez l’homme 

Substance mère Di-n-butyl-phtalate Di-n-butyl-phtalate 

Voies de 
métabolisation 
possibles 

Hépatique et excrétion urinaire après 
absorption orale (EU, 2004). 

Cycle entéro-hépatique et glucurono-
conjugaison (EU, 2004). 

Métabolites 
principaux 

Phtalate de monobutyle (MBP), MBP-
glucuronide (EU, 2004). 

Phtalate de monobutyle (MBP), MBP-
glucuronide (EU, 2004). 

Absorption (%/ voie)  Rat : Cutanée : 9,33 µg/cm2/h, Orale : 
90% (INRS FT98). 

Cutanée : 0,07 µg/cm2/h (in vitro).Scott 
et al.1987 
Voie orale, taux plasmatique : 0,1mg 
DBP/L (Tomita et al. 1977). 

Distribution 

Dans tout l’organisme,4h après 
l’injection chez le rat  Cerveau : 0,33 
%, Reins : 0,66 % (Williams et al. 
1975). 

Dans tout l’organisme : 0,01-0,3 mg/kg 
(Mes et al. 1974). 

Stockage, 
accumulation (% et 
cible) 

Chez le rat < 0,01 % 48 heures après 
administration orale, non mis en 
évidence après administration cutanée 
(Williams et al. 1975) 

Pas d’accumulation 

Transferts Barrière 
Hémato- 
Encéphalique 

Chez le rat. Cerveau : 0,33 % 
(Williams et al. 1975) 

ND 

Transferts placenta 
Liquide amniotique 

Chez le rat : 30 % (Saillenfait ,1998) 
13µg/ml pour une diète de 250 mg/kg/j 
(Calafat et al. 2006) 

ND 

Transferts lait 
maternel ND 10 à 51 µg/kg (Gruber et al. 1998 ; 

Bruns-Weller et Pfordt, 2000) 
Elimination (demi-
vies) 

Pour le MBP, la ½ vie est < à 24h 
dans le sang (NTP, 1995). ND 

2.3.2.3.2.3.2.3. Toxicité généraleToxicité généraleToxicité généraleToxicité générale    

2.3.1. Etudes de toxicité aiguë 
Pour des expositions aiguës, le Di-n-butyl-phtalate (DBP) est peu toxique. La DL50 du DBP 

par voie orale varie entre 6,3 et 8 g/kg pc chez le rat; et 4,8 et 5,3 g/kg pc chez la souris. La 

DL50 du DBP par voie cutanée chez le lapin est supérieure à 20 g/kg pc (Smith et al. 1953 ; 

BASF, 1961 ; BIBRA, 1987 ; RTECS, 1993a, 1993d). 

Par voie sous-cutanée chez la souris, la DL50 est égale à 20,8 g/kg pc (RETCS, 1993f). 

Par inhalation, la CL50 chez le rat est supérieure à 15,68 mg/L après 4 heures d'exposition 

et égale à 25 mg/L chez la souris après 2 h d'exposition (Voronin, 1975 ; Greenough et al. 

1981). 

La DL50 par intraveineuse (i.v.) du DBP chez la souris est égale à 720 mg/kg pc, par 

intramusculaire (i.m.) chez le rat elle est supérieure à 8 g/kg pc. Enfin, par intra péritonéale 

(i.p.) chez la souris, elle varie entre 3,4 et 4 g/kg pc, et chez le rat de 3,1 à 4 g/kg pc (Smith, 

1953 ; BASF, 1958 ; BASF, 1961 ; Calley et al. 1966 ; Singh et al. 1972 ; Lawrence et al. 

1975 ; RETCS, 1993e). 
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2.3.2. Etudes de toxicité subaiguë 
Par voie orale chez le rat, dans une étude de 15 jours, des lésions dégénératives au niveau 

de la lignée spermatique et une nécrose de 5 % des tubes séminifères dues à des 

modifications enzymatiques ont été décrites pour la plus petite dose testée soit 250 mg/kg 

pc/j (Srivastava et al. 1990).  

Dans une étude par inhalation, pendant 28 jours chez le rat, la plus forte dose testée est 

considérée comme le NOAEL (509 mg/m3), des observations d'effets considérés comme non 

pathologique sont décrits à toutes les concentrations (légère irritation du tractus respiratoire) 

(Gamer et al. 2000). 

2.3.3. Etudes de toxicité subchronique 
Il y a 6 études de toxicité subchronique par voie orale sur rongeurs, 2 chez la souris, 4 chez 

le rat. La plus petite dose avec effet (LOAEL) chez le rat dans l'étude la plus pertinente est 

égale à 752 mg/kg pc/j, le NOAEL est égal à 152 mg/kg pc/j. Les effets observés sont des 

modifications des paramètres hématologiques et biologiques. Aucun effet sur les testicules 

n'a été décrit dans cette étude (Schilling et al. 1992). Dans l'étude souris la plus pertinente, 

le LOAEL chez le male est égal à 812 mg/kg pc/j et le NOAEL est égal à 353 mg/kg pc/j. Les 

effets observés sont chez le mâle une diminution significative du poids de l'épididyme 

gauche, et une augmentation du nombre de spermatides à 2 têtes dans les testicules. Chez 

la femelle, une augmentation du poids relatif et absolu des reins est observée, aucun 

NOAEL n'a pu être déterminé (Gamer et al. 2000). 

Par voie cutanée, une étude menée dans des conditions expérimentales inadéquates a été 

réalisée chez le lapin, pendant 90 jours. Le seul effet toxique pertinent décrit est une atteinte 

rénale peu sévère (Lehman, 1955). 

Par inhalation, des rats ont été exposés 6 heures/jour, 5 jours/semaine, pendant 4 semaines 

à des concentrations de 0 – 1,18 – 5,57 – 49,3 ou 509 mg/m3 de DBP sous forme d'aérosol 

(étude menée selon les lignes directrices de l’OCDE n° 412). Il n'a pas été constaté d'effet 

systémique, toutefois, à toutes les concentrations, des lésions histologiques non 

inflammatoires des voies aériennes supérieures sont décrites. Il est conclu à une NOAEC de 

509 mg/m3 pour les effets systémiques et neurologiques. La LOAEC étant de 1,18 mg/m3 

pour les effets locaux respiratoires (Gamer et al. 2000). 

2.3.4. Etudes de toxicité chronique 
Deux études de toxicité orale chez le rat d'une durée de 12 mois, très anciennes et de 

qualité médiocre (Smith, 1953 ; Nikonorow et al. 1973) sont disponibles. Seuls les NOAEL 

ont été identifiés (pas de LOAEL), respectivement à 125 et 62,5 mg/kg pc/j. 

2.3.5. Génotoxicité 
Le DBP a fait l'objet de nombreuses études de génotoxicité. On dispose de 6 études utilisant 

le test d'Ames avec ou sans activation métabolique sur plusieurs souches de Salmonella 
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typhimurium. Tous les résultats sont négatifs à l'exception de 2 tests réalisés sur la souche 

TA 100, dont l'un est équivoque et l'autre positif sans activation métabolique à des 

concentrations proches des concentrations cytotoxiques. Un test sur Saccharomyces 

cerevisiae est également négatif (Kurata, 1975 ; Shahin et von Borstel, 1977 ; Florin et al. 

1979 ; Seed, 1982 ; Zimmermann et al. 1984 ; Agarval et al. 1985 ; Zieger et al. 1995). Deux 

tests sur cellules de lymphome de souris (L5178Y) ont été réalisés, et donnent des résultats 

contradictoires : l’un est négatif en l’absence d’activation métabolique, l’autre est positif en 

présence d’activation métabolique (NTP, 1995). Le DBP n'induit pas d'aberrations 

chromosomiques ni de cassure d'ADN dans les tests réalisés. On dispose de 3 tests in vivo, 

l'un chez Drosophilia melanogaster (Izmerov et al. 1982 résumé seulement) et les deux 

autres sont des tests du micronoyau in vivo chez la souris (BASF, 1990d ; NTP, 1995) Ils 

sont tous les trois négatifs. A partir de ces éléments, le DBP est considéré comme non 

génotoxique. 

2.3.6. Etudes de cancérogenèse 
Il n’existe pas d’étude pertinente à long terme de cancérogenèse disponible chez les 

animaux de laboratoire. Plusieurs phtalates dont le DBP sont connus pour induire une 

prolifération des péroxysomes au niveau hépatique chez le rat et la souris qui se traduit par 

des modifications structurales après observation au microscope électronique et des 

changements dans les activités enzymatiques associées aux péroxysomes. Le NOAEL le 

plus faible pour les observations est trouvé dans une étude sur des rats mâles Wistar 

recevant pendant deux semaines par voie orale du DBP à 1,1 – 5,2 – 19,9 – 60,6 et 

212,5 mg/kg pc/j. Ce NOAEL est de 19,9 mg/kg pc/j (Jansen et al. 1993). Il a été suggéré 

une relation entre la prolifération des péroxysomes et la survenue de tumeurs hépatiques 

chez les rongeurs. Cet effet ne peut cependant pas être transposé à l’homme, pour lequel la 

réponse à une exposition au DBP n’induit pas une prolifération des péroxysomes (IARC 

Technical report N°24, 1994). 

2.3.7. Irritation et sensibilisation 
Deux études conduites selon les lignes directrices de l’OCDE (n°404 et 405) ne montrent 

pas de signe d’irritation, de même que pour les voies aériennes (BASF, 1990a ; BASF, 

1990b ; Gamer et al. 2000). Deux autres études, l’une conduite selon la ligne directrice 

n°406 de l’OCDE et l’autre selon les recommandation s de la Food and Drug Administration 

(FDA) ont montré l’absence de sensibilisation (Greenough et al. 1981 ; BASF, 1990c). 

2.3.8. Données chez l'Homme 
II n'existe pas de données chez l'homme par voie orale, à l'exception d'un cas d'intoxication 

aiguë après ingestion accidentelle de 10 grammes de DBP, l'atteinte oculaire fut la plus 

sérieuse avec une kératite érosive régressive en deux semaines (Cagianut, 1954). Deux 

études d'exposition professionnelles rapportent des perturbations neurologiques chez des 
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travailleurs exposés par voie respiratoire au DBP, mais elles sont inadéquates pour évaluer 

le risque en raison de biais méthodologiques importants (Milkov et al. 1973; Gilioli et al. 

1978).  

2.4.2.4.2.4.2.4. Toxicité sur la reproduction et le Toxicité sur la reproduction et le Toxicité sur la reproduction et le Toxicité sur la reproduction et le développementdéveloppementdéveloppementdéveloppement    

2.4.1. Données humaines 

2.4.1.1. Effets sur la reproduction 
L'étude réalisée par Murature et al. (1987) sur la densité et la concentration d'éjaculat 

d'étudiants pris au hasard, non exposés professionnellement au DBP, a montré une 

corrélation négative entre ces paramètres et la concentration du sperme en DBP. La valeur 

réelle de cette étude est entachée par une contamination probable des instruments de 

laboratoire. 

2.4.1.2. Effets sur le développement 
La seule étude épidémiologique disponible est celle publiée en 2005 par Swan et al. sur une 

cohorte de 346 femmes enceintes. Elle décrit une corrélation positive entre les 

concentrations de métabolite principal du DBP (le MBP) ainsi que de trois autres métabolites 

des phtalates retrouvés dans l'urine des mères au cours de la grossesse et l'incidence 

d'apparition de malformations génitales décrites lors d'un examen postnatal (moyenne 12, 6 

mois après la naissance) des 85 enfants mâles retenus pour la poursuite de l'étude. Parmi 

ces 85 enfants pour lesquels un examen d'urine de la mère avait été réalisé, 25 présentaient 

une diminution de l'index anogénital (distance anogénitale/poids) de 18,3 % en moyenne. 

Parmi ces enfants, 20 % présentaient un trouble uni ou bilatéral de la migration testiculaire, 

et une proportion plus faible (non indiquée) présentait une diminution de la taille de la verge 

et une hypoplasie scrotale. La concentration moyenne des métabolites phtaliques associée 

avec un index anogénital court et un trouble de la migration testiculaire est similaire à celles 

trouvées chez 25 % de la population féminine des USA (échantillon national) (Silva et al. 

2004). Il en ressort des niveaux de métabolites urinaires non inhabituels chez les mères 

ayant un enfant à index anormalement court suggérant que les humains puissent être plus 

sensibles que les rongeurs à une exposition prénatale aux phtalates. Sharpe (2005) souligne 

l'importance de cette première étude épidémiologique humaine menée par Swan et al. 

(2005) car elle relance l'importance du rôle que l'exposition aux phtalates pendant la 

grossesse pourrait jouer dans l'étiologie des désordres reproductifs de l'humain mâle. 

L'étude apporte la première évidence de la relation entre l'exposition aux phtalates des 

mères pendant la grossesse et l'atténuation de l'action androgénique chez leurs bébés 

mâles. Si cette relation indique une relation de cause à effet elle établirait un lien entre 3 

élément clefs de la recherche à savoir : le syndrome de dysgénésie testiculaire (SDT) 

(Skakkebaek et al. 2001), l'induction d'un tel syndrome lors de l'administration de phtalates 
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aux animaux de laboratoire pendant leur gestation et la large exposition des humains à des 

phtalates variés. Sharp conclut à la nécessité de confirmer ces premiers résultats en 

enrichissant les connaissances sur les niveaux de métabolites dans le liquide amniotique, de 

la testostérone chez le nouveau-né (salive, sang de cordon) et enfin de l'exposition des 

femmes enceintes aux phtalates. 

2.4.2. Données animales 

2.4.2.1. Effets sur la reproduction 
Plusieurs types d'effets sont observés, des effets testiculaires à la fois structuraux et 

fonctionnels, une diminution de la fertilité mâle consécutive probablement à ces effets ainsi 

qu'une diminution de la fertilité femelle. La plupart des études dans lesquelles des effets 

testiculaires sont décrits sont des études au cours desquelles une seule dose a été testée 

(de 1200 à 2400 mg/kg pc/j dont la durée est variable, de 7 jours à 90 jours). Parmi les 14 

études rapportées dans la monographie de l’IPCS (1997), les effets testiculaires décrits sont 

une diminution du poids des testicules, des glandes sexuelles accessoires, une 

dégénérescence des tubes séminifères, diminution du taux de zinc et de fer testiculaire, 

diminution du taux de testostérone sanguine mais une augmentation du taux de testostérone 

testiculaire, une hyperplasie des cellules interstitielles, diminution du nombre de 

spermatocytes, décollement des cellules germinales, diminution d'activité enzymatique dans 

la cellule de Sertoli (succinate déshydrogénase) et une augmentation de l'excrétion urinaire 

du zinc (Cater et al. 1977 ; Gray et Butterworth, 1980 ; Oishi et Hiraga, 1980a, 1980b ; Gray 

et al. 1982 ; Ikemoto et al. 1983 ; Fukuoka et al. 1989, 1990, 1993 ; Zhou et al. 1990 ; 

Srivastava et al. 1990a, 1990b ; Lake et al. 1991 ; NTP, 1995 ; Wine et al. 1997). Les rats et 

les cobayes sont plus sensibles à ces effets que les souris, et surtout les hamsters qui sont 

insensibles (Gray et al. 1982). Le NOAEL le plus faible identifié dans ces études est égal à 

250 mg/kg pc/j ; à cette dose, aucune modification histopathologique ni diminution du poids 

testiculaire n'est observée chez le rat après une exposition par voie orale pendant 90 jours. 

Cependant, les auteurs notent qu'à cette dose une modification de l'activité de la succinate 

déshydrogénase dans la cellule de Sertoli est observée et fixent un LOAEL égal à cette dose 

pour cette activité enzymatique (Srivastava et al. 1990 a, b). Dans une étude de reproduction 

sur deux générations publiée en 1997 (Wine et al. 1997), le DBP est administré par voie 

orale à des rats Sprague Dawley à des doses représentant 0,1 ; 0,5 et 1 % du régime 

alimentaire soit respectivement 52 ; 256 et 509 mg/kg pc/j chez les mâles et 80, 385 et 

794 mg/kg pc/j chez les femelles. Le poids corporel des femelles gestantes (F0) diminue en 

fonction de la dose jusqu'à atteindre une diminution de 13 % à la plus forte dose au moment 

de la délivrance et de la lactation. Le nombre de petits par portée est diminué à toutes les 

doses et le poids moyen à la naissance et pendant la lactation est diminué aux deux plus 

fortes doses. Aucun effet sur la fertilité n'est observé après croisement de mâles témoins 
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avec des femelles soumises à fortes doses et inversement. En revanche, le poids des 

nouveaux-nés rapporté à la taille des portées est significativement diminué dans les portées 

des femelles exposées. Les indices d'accouplement, de gestation et de fertilité de la 

génération F1 sont inférieurs à ceux de F0 aux plus hautes doses. Aux moyennes et fortes 

doses, de nombreuses anomalies des organes reproducteurs sont observées (diminution du 

poids de ces organes, lésions dégénératives de l'épithélium germinal testiculaire, hyperplasie 

interstitielle, absence ou hypoplasie de l'épididyme). Les effets au niveau de la seconde 

génération (F2) sont identiques mais plus sévères et apparaissent également à la plus petite 

dose. De plus, un effet sévère sur la spermatogenèse apparaît à la plus forte dose. Ces 

résultats suggèrent que les effets indésirables sont plus marqués chez les animaux exposés 

durant leur développement et leur maturation que chez les animaux adultes exposés. Le 

NTP, en 1995, avait utilisé cette étude pour fixer une DJA en considérant la moyenne des 

plus faibles doses chez les mâles et les femelles (66 mg/kg pc/j) comme LOAEL et en lui 

appliquant un triple facteur de sécurité de 10 (pour l’utilisation du LOAEL, et pour les 

transpositions inter et intra-espèce). 

2.4.2.2. Effets sur le développement 
La plupart des études ont été réalisées chez le rat à forte dose (> 500 mg/kg pc/j) et le 

nombre d'animaux par groupe de dose est faible (10 à 15). Il est difficile d'affirmer si la 

plupart des études a été faite selon des lignes directrices ou selon les bonnes pratiques de 

laboratoire. Dans le rapport publié en 2002 par le NTP sur la toxicité reproductive et 

développementale du DBP, 16 études par voie orale ont été expertisées, 12 concernaient le 

rat, 3 la souris, et une à la fois la grenouille et le lapin. Les signes de toxicité maternelle sont 

une diminution de la consommation alimentaire et du gain de poids. Les effets indésirables 

pertinents retenus pour l'identification des NOAEL et des LOAEL sont une diminution du 

nombre de fœtus vivants par portée, une diminution du poids des fœtus, une augmentation 

du nombre des résorptions, une augmentation de l'incidence des fentes palatines, des 

malformations squelettiques (vertébrales, costales, sternales, retards d'ossification), une 

diminution de la distance anogénitale, des troubles de la migration testiculaire, des 

hypospadias, un retard de la séparation préputiale, une hypoplasie ou une absence 

d'épididyme et ou des canaux déférents, une atrophie des tubes séminifères, une diminution 

des cellules germinales et enfin la persistance des aréoles et des mamelons chez le 

nouveau-né mâle (Shiota et al. 1980,1982 ; Ema et al. 1993, 1994, 1995, 1998 ; Wine et al. 

1997 ; Lamb et al. 1987 ; Reel et al. 1984 ; Gray et al. 1999 ; NTP,1995 ; Mylchreest et al. 

1998, 1999, 2000 ; Higuchi et al. 1999 ; Imajima et al. 1997). Parmi ces études, le NTP 2002 

souligne la qualité des travaux de Mylchreest et al. (1998, 1999, 2000) qui retrouvent le 

NOAEL le plus faible à 50 mg/kg pc/j, l'effet néfaste pertinent étant la persistance des 



 

 15 

aréoles et des mamelons chez le nouveau-né mâle qui survient après une exposition de la 

mère au DBP par gavage de 100 mg/kg pc/j du 12ème au 21ème jour de la gestation. 

McKee et al. font référence à des études décrites dans un abstract (Patel et al. 2001). La 

première étude chez le rat s‘étale sur deux générations. Les rats sont soumis via 

l’alimentation à du DBP à des concentrations de 0,01 – 0,2 – 1,7 – 6 – 60 – 600 mg/kg pc/j. 

Selon cet abstract, aucun effet n’est noté chez le rat femelle, les premiers effets chez le mâle 

apparaissent à 600 mg/kg pc/j. Une diminution de la distance anogénitale, un retard de la 

séparation préputiale, une augmentation des troubles de la migration testiculaire et une 

diminution du taux de testostérone sérique sont décrits. Dans le même abstract une étude 

parallèle est menée par gavage avec 600 mg/kg pc/j. Ses résultats montrent des effets 

majorés, suggérant l’importance de la voie d’administration et son retentissement sur le 

NOAEL obtenu. Le NOAEL établi à partir de cette étude est de 60 mg/kg pc/j chez le mâle et 

de 600 mg/kg pc/j chez la femelle. Selon McKee et al. cette étude serait suffisamment 

robuste pour être proposée pour fixer des VTR préférentiellement à d'autres études 

expertisées par le NTP en 2002 (NTP, 1995 ; Wine et al. 1997 ; Ema et al. 1998 ; Mylchreest 

et al. 2000). Cependant, cette étude publiée sous sa forme complète n’a pas été retrouvée 

dans la littérature scientifique. 

En 1995, le « Scientific Committee for Food » (SCF) fixait une Dose Journalière Tolérable 

temporaire égale à 50 µg/kg pc/j basée sur la prolifération des peroxysomes hépatiques chez 

les rongeurs (UE, 1995). Il existe maintenant un consensus scientifique selon lequel cette 

sensibilité hépatique du rongeur ne peut être retenue pour être transposée à l'homme (IARC, 

1995). Cette constatation a induit la réévaluation du DBP par l’Autorité Européenne de 

Sécurité Alimentaire (EFSA, 2005). L’EFSA s’est appuyée sur le récent rapport du 

« Scientific Committee on Toxicity, Ecotoxicity and the Environment » (SCTEE) et sur les 

données les plus récentes de la littérature pour déterminer l’effet néfaste le plus pertinent sur 

la reproduction et le développement (EU, 2004). Le SCTEE retient le système reproducteur 

mâle comme la principale cible de la toxicité du DBP. 

Trois études, deux expertisées dans le rapport d’évaluation de risque de l’Union Européenne 

(EU, 2004) et une autre, plus récente, peuvent être retenues pour l'évaluation du risque 

reprotoxique. 

La plus ancienne (NTP, 1995 ; Wine et al. 1997) est une étude sur deux générations chez le 

rat par voie orale. Aucun NOAEL n'a pu être identifié, mais un LOAEL de 52 mg/kg pc/j chez 

le mâle et de 80 mg/kg pc/j chez la femelle a été établi sur la base des effets embryotoxiques 

(poids des nouveaux-nés F2). 

L'étude de Mylchreest et al. (2000) porte sur les rats exposés in utero de J12 à J21 pendant 

la gestation par un gavage maternel à des doses de 0 – 0,5 – 50 – 100 – 600 mg/kg pc/j. Les 

résultats ne montrent pas de toxicité maternelle, de malformations chez les nouveaux-nés 

femelles. Chez le nouveau-né mâle pour une exposition égale à 500 mg/kg pc/j, la quasi-
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totalité des lésions de l'appareil reproducteur mâle liée à l'hypo-androgénie est constatée. La 

réduction de la distance ano-génitale et la rétention mamelonaire apparaissent comme les 

marqueurs non invasifs les plus représentatifs de l'altération de la différenciation sexuelle 

masculine. C'est la persistance des mamelons constatée dès 100 mg/kg pc/j dans cette 

étude qui permet d'établir un LOAEL à 100 mg/kg pc/j et un NOAEL à 50 mg/kg pc/j. 

L'étude la plus récente (Lee et al. 2004) étudie la toxicité développementale par exposition 

maternelle du quinzième jour de la gestation jusqu'à la fin de la lactation (21 jours après la 

mise-bas). L’alimentation est supplémentée en DBP à des concentrations égales à 0 – 20 – 

200 – 2000 – 10000 mg/kg pc/j. Une réduction des spermatocytes testiculaires est constatée 

à J21 dès la concentration de 20 mg/kg/j de même que des changements au niveaux des 

glandes mammaires des deux sexes : dégénérescence vacuolaire chez le mâle, hypoplasie 

des bourgeons alvéolaires chez les nouveaux-nés de sexe féminin. 

Le comité scientifique qui a analysé cette étude note l'impossibilité d'établir un NOAEL, les 

lésions constatées survenant à la plus petite concentration de 20 mg/kg dans la nourriture, 

ce qui correspond à une dose ingérée de 1,5 à 3 mg/kg pc/j. Le LOAEL de 2 mg/kg pc/j 

retenu dans cette étude est 30 fois plus faible que ceux d'autres études à exposition plus 

prolongée. La réversibilité des lésions constatées à la 11éme semaine de la vie pour la plus 

faible concentration et le LOAEL à 2 mg/kg pc/j font proposer au panel un facteur 

d'incertitude de 200 pour obtenir une Dose Journalière Tolérable égale à 10 µg/kg pc/j. Le 

comité souligne la proximité de ce chiffre de celui de l'exposition quotidienne par voie 

alimentaire chez l’homme (MAAF, 1996 ; Petersen et Breindal, 2000 ; Muller, 2003). 

2.4.3. Mécanismes d’action proposés 
Le di-n-butyl phtalate (DBP) a initialement été considéré comme un perturbateur endocrinien 

de type œstrogénique car il avait été trouvé une faible action agoniste des récepteurs 

œstrogéniques lors d'études cellulaires in vitro. Cependant, des études évoquaient le fait que 

les phtalates pouvaient interagir avec les récepteurs aux androgènes (Jobling et al. 1995 ; 

Harris et al. 1997 ; Sohoni et Stumper, 1998). 

Le caractère androgénique a été évoqué au vu des effets sur le développement et la fonction 

de l'appareil reproducteur chez le rat et la souris mâle dont le profil étaient similaire aux 

anomalies observées après administration de flutamide, puissant antagoniste des récepteurs 

androgéniques (Imperato–McGingley et al. 1982 ; van der Schoot, 1992 ; Kassim et al. 

1997 ; Mylchreest et al. 1999). Par ailleurs le DBP ne provoque aucun des effets classiques 

d'un composé à action œstrogénique chez le rat femelle en développement tels que retard 

pubertaire, anomalies des cycles œstraux, augmentation du poids utérin, cornification 

vaginale, hypofertilité (NTP, 1991 ; Gray et al. 1998 ; Mylchreest et al. 1998). 

Le mécanisme d'action anti-androgénique du DBP n’est pas lié au blocage des récepteurs 

androgéniques mais à une diminution importante de la sécrétion de testostérone (65-70% 
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dans le testicule entre J18 et J21 de gestation) (Mylchreest, 2002). Si un rôle partiel des 

processus PPARα (peroxisome proliferator-activated receptors alpha) peut être retenu, le 

rôle d'une atteinte des cellules de Sertoli par le DBP semble central, par altération de la 

sécrétion de facteurs paracrines régulant la différentiation et la fonction des cellules de 

Leydig qui ne sont pas régulées par la LH pituitaire pendant la période fœtale (El-Gehani et 

al. 1998 ; Ward et al. 1998). La prolifération des cellules de Leydig pourrait être un 

mécanisme compensatoire mais insuffisant de la dérégulation des interactions cellulaires 

entre cellules de Sertoli et cellules de Leydig (Mylchreest et al. 2002). 

L'atteinte des cellules de Sertoli qui régulent la différentiation, la croissance et les fonctions 

des cellules germinales explique la prolifération de gonocytes multinuclées. De même, les 

cellules de Sertoli jouent un rôle important pendant la vie fœtale par la sécrétion de facteurs 

impliqués dans la régression müllérienne (hormone antimüllérienne), la morphogenèse des 

tubes séminifères et la différenciation des gonocytes (de Rooij, 1998). 

Imagina et al. (1997) suggèrent que le MBP, sous sa forme non conjuguée, principal 

métabolite du DBP, soit l'agent responsable des effets toxiques testiculaires. Les différences 

de métabolisme entre les espèces montrent la sensibilité particulière des rats, dont le taux 

de conjugaison du métabolite est moins important que celui du hamster (Gray et al. 1982). 

2.5.2.5.2.5.2.5. Analyse de la cohérence des données animales et humaineAnalyse de la cohérence des données animales et humaineAnalyse de la cohérence des données animales et humaineAnalyse de la cohérence des données animales et humaine    

Les voies d’exposition chez l’homme sont celles utilisées dans les études toxicologiques 

chez l’animal. Le devenir métabolique du DBP chez l’homme semble identique à celui décrit 

chez l’animal. Le DBP est hydrolysé en monobutyl-phtalate, puis incorporé dans le cycle 

entéro-hépatique, et glucuronoconjugué. Ses métabolites sont excrétés par voie urinaire. 

La distribution du DBP et de ses métabolites se fait dans tout l'organisme avec cependant 

une concentration moindre dans le cerveau, aussi bien chez l’homme que chez l’animal. Il 

n'y pas ou peu de bioaccumulation. 

Cependant, il faut noter que l’absorption cutanée est inférieure chez l'homme que chez le 

rongeur et le lapin, et que le taux de glucuronoconjugaison du monobutyl-phtalate est 

inférieure chez le rat que chez les autres espèces comme la souris, le hamster et l’homme. 

Les données humaines de toxicocinétique sont moins bien connues et étudiées que les 

données animales. Hors contexte professionnel, la principale voie d'exposition est la voie 

orale à partir du DBP contenu dans les aliments. La voie cutanée est à prendre en compte 

en particulier par le biais des produits cosmétiques chez la femme en âge de procréer et ou 

en début de grossesse en sachant toutefois que des études in vitro sur de la peau humaine 

ont été menées montrant sa moindre perméabilité par rapport à l'animal (lapin). 

Les expositions aériennes semblent les moins importantes, l'exposition domestique étant 

supérieure à l'exposition environnementale. 
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Il y a 3 sources de données humaines concernant la toxicité du DBP : une intoxication aiguë 

par voie orale (10 g de DBP en une seule prise), l'atteinte oculaire avec une kératite érosive 

régressive en 15 jours fut le phénomène le plus sérieux ; 2 études d'exposition 

professionnelle rapportent des perturbations neurologiques. La 3ème est une étude 

épidémiologique déjà évoquée mettant en relation significative l'index anogénital avec le taux 

de MBP dans les urines de la mère en fin de grossesse. 

Sur le plan animal, deux types de données sont à mettre en avant : d’une part, la 

prolifération des péroxysomes hépatiques chez le rat exposé témoin d'une spécificité 

d'espèce non retrouvée chez l'homme ; d'autre part, un taux de glucuronoconjugaison faible 

chez le rongeur par rapport aux autres espèces qui expliquerait un taux de lésions 

testiculaires plus élevées. 

Une étude récente de Calafat (2006) portant sur les corrélations entre les concentrations de 

MEHP et de MBP dans les urines et le liquide amniotique de rates gestantes exposées 

montre une parfaite corrélation entre les taux pour le DEHP mais une discordance entre les 

taux urinaires et amniotiques pour le DBP, la seule corrélation positive s'établissant entre le 

dosage alimentaire et le taux amniotique. Les études sont à poursuivre, une corrélation 

urinaire avec les taux amniotiques étant un élément de surveillance important. 

 
Aucune donnée humaine ne permet en 2006 d’identifier une dose sans effet, un NOAEL ou 

un LOAEL directement chez l’homme. L'étude épidémiologique de Swan et al. (2005) bien 

menée focalise l'attention sur la relation à confirmer entre les concentrations de métabolites 

urinaires du DBP et des anomalies de l'appareil reproducteur mâle. Cette étude montre que 

les effets décrits au niveau de l’appareil reproducteur mâle chez l’animal sont également 

observés chez l’homme, particulièrement la diminution de la distance ano-génitale et la 

persistance des mamelons (Mylchreest et al. 2000). On peut donc estimer qu’une bonne 

cohérence existe entre ces effets reprotoxiques. 

La construction d'une VTR reprotoxique devra donc être basée sur les effets retrouvés chez 

le nouveau-né rongeur mâle exposé in utero en fin de gestation qui représente la période de 

sensibilité maximale. 

2.6.2.6.2.6.2.6. Comparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effets    

Les différents effets retrouvés dans le cadre du DBP montrent que les effets apparaissant  

aux doses les plus faibles sont reprotoxiques (le plus faible LOAEL est de 2 mg/kg/j, les 

NOAEL varient de 50 à 100 mg/kg/j et le plus fort LOAEL est de 100 mg/kg/j) alors que les 

couples LOAEL / NOAEL retenus pour la toxicité générale varient de 752 et 152 mg/kg/j 

chez le rat et de 812 et 353 mg/kg/j chez la souris pour les plus élevés. 
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2.7.2.7.2.7.2.7. ConclusionConclusionConclusionConclusion    

Les effets sur le développement les plus pertinents sont observés au niveau de l'appareil 

reproducteur mâle, à la fois au niveau histologique et fonctionnel. Une énumération non 

exhaustive rapporte des lésions testiculaires (troubles de la migration, lésions dégénératives 

des tubes séminifères, diminution des spermatocytes, hyperplasie des cellules interstitielles, 

voire adénomes), des lésions de l'épididyme, des vésicules séminales, de la prostate, une 

diminution de la distance ano-génitale, l'augmentation du taux d'hypospadias, et enfin des 

persistances des mamelons. 

Les effets indésirables sur la fertilité sont une diminution des indices de fertilité, de la durée 

de gestation, du nombre de fœtus vivants par portée, du poids des nouveau-nés, mais aussi 

du poids de la mère, des lésions testiculaires des nouveau-nés, une puberté mâle retardée. 

Le marqueur le plus pertinent de ces effets semble être la mesure de la distance 

anogénitale. Ce paramètre est facilement identifiable et mesurable chez l’homme et chez 

l’animal. Il peut donc être un lien entre les études toxicologiques et les études 

épidémiologiques. D’autre part, c’est un indicateur sensible puisque la diminution de la 

distance anogénitale apparaît à de très faible dose. 

3.3.3.3. La construction de la VTRLa construction de la VTRLa construction de la VTRLa construction de la VTR    

3.1.3.1.3.1.3.1. Identification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critique    

3.1.1. Présentation des doses repères 

3.1.1.1. Effets sur le développement 
Il est à noter qu'aucune des études de reprotoxicité expertisées n'a été réalisée selon l’une 

des lignes directrices de l'OCDE. L'appréciation des études a donc été faite selon les critères 

de Klimish et al. (1997), sachant que les études respectaient d’autres lignes directrices 

provenant l’organismes nationaux. 

 

Espèce Protocole Résultats 

Rats 
Sprague-
Dawley 

Voie orale (sur 2 générations) 
Durée : 14 semaines 
0, 52, 256, 509 mg/kg pc/j chez 
les mâles 
0, 80, 385, 794 mg/kg pc/j chez 
les femelles 

Pas de NOAEL – LOAEL 52 mg/kg pc/j et 80 
mg/kg pc/j pour les mâles et les femelles sur 
des critères embryotoxiques : poids des 
fœtus F2.  
La NOAEL pour la toxicité maternelle est de 
385 mg/kg pc/j (NTP, 1995 ; Wine et al. 1997) 
Pas de guidelines OCDE - Klimish et al. 
classe 1 
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Rats 
Sprague-
Dawley 

Gavage J 12- 21 de la 
gestation 
Durée : 10 jours  
0, 0,5, 5, 50, 100, 500 mg/kg 
pc/j 

NOAEL et LOAEL sont de respectivement de 
50 et 100 mg/kg pc/j. L'effet critique constaté 
étant une rétention mamelonaire dose 
dépendante. 
Mylchreest et al. 2000 
Pas de guidelines OCDE - Klimish et al. 
classe 1 

Rats 
Sprague-
Dawley 

Voie orale : J 15 de la gestation 
jusqu'à la fin de la lactation (J 
21 après la mise bas) 
Durée : 27 jours 
0, 20, 200, 2000, 10000 ppm 
dans la nourriture, ce qui 
correspond environ à 0 ; 2 ; 
24 ; 234 ; 1137 mg/kg pc/j 

Pas de NOAEL – LOAEL = 2 mg/kg pc/j sur 
une diminution des spermatocytes et des 
lésions dysplasiques mamelonaires chez le 
mâle et la femelle. 
Lee et al. 2004 
Pas de guidelines OCDE - Klimish et al. 
classe 1 

3.1.1.2. Effets sur la reproduction 
Espèce Protocole Résultats 

Effets testiculaires 

Rat Wistar 
Voie orale, par gavage 
Durée : 15 jours 
0, 250, 500, 1000 mg/kg pc/j 

NOAEL et LOAEL sont respectivement de 
250 et 500 mg/kg pc/j sur le poids 
testiculaire 
Sritvastava et al. 1990 
Pas de guidelines - Klimish et al. classe 1 

Effets sur la fertilité 

Rats 
Sprague-
Dawley 

Voie orale (sur 2 générations) 
Durée : 14 semaines 
0, 52, 256, 509 mg/kg pc/j chez 
les mâles 
0, 80, 385, 794 mg/kg pc/j chez 
les femelles  

Pas de NOAEL, LOAEL = 66 mg/kg pc/j 
Sur la réduction de la taille des portées F0 
et du poids des nouveau-nés F2 
Wine et al. 1997 
Pas de guidelines - Klimish et al. classe 1 

 

Les risques de deuxième espèce bêta ne sont pas détaillés dans les publications : Ils n’ont 

pas été calculés par les auteurs. 

3.1.2. Choix de la dose critique 
L’étude de Lee et al. (2004) est plus récente et est, en l’état actuel des connaissances, 

l’étude qui a mis en évidence le LOAEL le plus faible. Bien qu’aucun NOAEL n’ait été 

identifié dans l’étude (la première dose testée correspond au LOAEL pour les effets sur les 

spermatocytes de la progéniture), c’est cette étude qui a été choisie par l’EFSA pour le calcul 

de la DJT. La durée d’exposition est de 28 jours chez la rate gestante puis allaitante. Le 

LOAEL est égal à environ 2 mg/kg pc/j sur l’observation d’une diminution spermatocytaire et 

de dysplasies mamelonaires chez les nouveau-nés (incidence : 4 animaux sur 8 pour la 

valeur du LOAEL). Le risque de première espèce alpha est de 5 % pour la diminution 

spermatocytaire et 1 % pour les dysplasies mamelonnaires. 

Aucune MAXSD n’a été identifiée dans la littérature. 
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3.2.3.2.3.2.3.2. Facteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitude    

L’EFSA a établit une Dose Journalière Tolérable de 10 µg/kg pc/j après application d’un 

facteur d’incertitude de 200 au LOAEL de l’étude de Lee et al. Les facteurs appliqués 

étaient : 

• 10 pour la transposition inter-espèces ; 

• 10 pour la variabilité intra-espèce ; 

• 2 pour l’utilisation d’un LOAEL plutôt que d’un NOAEL. 

3.3.3.3.3.3.3.3. Discussion et présentation de la VTRDiscussion et présentation de la VTRDiscussion et présentation de la VTRDiscussion et présentation de la VTR    

Le DBP possède plusieurs VTR pour la voie orale, toutes construites sur des effets 

reprotoxiques. Il est donc proposé de faire un choix de la VTR considérée comme celle de 

meilleure qualité, en l’état actuel des connaissances. 

La VTR proposée peut être la DJT fixée par l’EFSA en 2005 et reconnue aujourd’hui comme 

pertinente par les agences internationales (tableau). Les auteurs de ce rapport n’ont pas 

trouvé de données récentes dans la littérature scientifique qui permettraient soit de l’affiner, 

soit de la contester. 

Tableau : VTR proposée par l’EFSA en 2005 

Organisme 
(date)

VTR

Voie et 
durée 

d'appli-
cation

Référence 
de l’étude 

source
Espèce Effets considérés

Voie 
d’expo-
sition

Durée
Dose 

critique
UF

EFSA                                       
(2005)

10 µµµµg/kg/j

Voie orale,                                               
durée sub-
chronique                           

(femme 
enceinte et 
allaitante)

Lee et al. 
2004

Animale                              
Rat (SD)

Développement                 
Diminution du 
nombre des 

spermatocytes 
Anomalies 

mamelonaires

Orale, ad 
lib

28 jours              
(J15-21 

gestation 
puis --> 

J21 
lactation)

Pas de 
NOAEL      

LOAEL = 
2 mg/kg/j

200      (10 
UFA 10 

UFH         
2 UFL)
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1. RésuméRésuméRésuméRésumé    

Dans ce rapport les termes marqués d’une étoile « * » sont définis au glossaire. 

Le linuron (CASRN 330-55-2) est un herbicide de la famille des urées substituées 

(C9H10Cl2N2O2). Il a pour principales caractéristiques chimiques d’être très stable, non 

volatile, non corrosif, peu soluble dans l’eau [ICSC] et peu toxique pour les mammifères 

[HSDB]. Il est homologué par la commission européenne, et placé dans l’annexe 1 de la 

directive européenne 91/414/EC depuis sa réévaluation en 2002 [CE, 2002], avec comme 

restriction d’usage : « ne pas épandre sur des sols sablonneux ou à texture grossière ayant 

moins de 1 % de matière organique ». 

Il est utilisé comme herbicide agricole  et ornemental,  homologué pour les cultures de 

soya, carottes, pommes de terre, maïs grain/fourrager, blé, avoine, orge, asperges, arbres 

fruitiers, cerises de Virginie et baies de Saskatoon, panais, aneth, maïs sucré et lupin blanc. 

Les mauvaises herbes sensibles sont : stellaire moyenne, renouées, renouée des oiseaux, 

chénopode glauque, chénopode blanc, amarante à racine rouge, pourpier potager, petite 

herbe à poux (incluant les biotypes résistants aux triazines), bourse-à-pasteur, tabouret des 

champs, renouée liseron, panic capillaire, vélar fausse giroflée, échinochloa, pied-de-coq, 

abutilon, digitaires et sétaires. 

En Europe, la production annuelle est de 500 à 1000 tonnes par an (principalement en 

France, Italie, Hollande, Espagne, Angleterre) [ECB]. 

Il a été classé par l’Union Européenne en reprotoxique de catégorie 3 (phrases de risque 

R62 ; R63) et placé en attente de classe 2 pour ses effets sur le développement [ECB]. Les 

études motivant cette classification sont présentées dans ce rapport [McIntyre, 2000 ; Gray, 

1999]. Dans la classification de l’Organisation Mondiale de la Santé pour les pesticides, il est 

jugé « légèrement dangereux » (dernière catégorie de la classification). Il est sur la liste 

californienne des produits chimiques connus pour causer le cancer ou toxique pour la 

reproduction : type de toxicité : développement [US-EPA-NCEA, 1999]. L’US-EPA a évalué 

sont potentiel cancérogène et classé le linuron comme possiblement cancérogène chez 

l’homme (classe C). Il n’y a pas d’évaluation du CIRC. 

Chez le rat, le linuron est complètement transformé après son passage hépatique, ce qui le 

rend non bioaccumulable chez les mammifères. Il n’y a pas de trace de la substance mère 

dans les urines. On trouve des traces de linuron dans le sang, la graisse, les reins et la rate 

après deux ans d’exposition chez le rat et le chien à des doses n’ayant pas montré d’effet 

toxique. Les voies métaboliques sont, chez l’animal, une déméthoxylation puis hydroxylation 
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du cycle benzénique. Dans la plante on assiste à la déméthylation puis à la déméthoxylation. 

Les principaux métabolites du linuron sont les dérivés de l’urée (n-3,4-dichlorophényl-urée, 

n-(3,4-dichlorophényl)-n'-méthylurée) et des traces de 3,4-dichloroaniline et de 6-acétamido-

2,3-dichlorophénol [HSDB]. 

A forte dose, le linuron est considéré comme légèrement toxique avec des DL50 orales 

variant de 1000 à 4000 mg/kg/j. En exposition subchronique et chronique, on observe en 

priorité des effets hématologiques chez le chien, le rat et la souris notamment au niveau des 

globules rouges (pigmentation anormale du sang, anémie hémolytique). Exposé pendant la 

période sensible de gestation à 25 mg/kg/j, il n’y a pas d’effet tératogène observé chez les 

descendants quand bien même le gain de poids maternel était diminué. Chez le rat, la dose 

de 6,25 mg/kg/j ne produit pas d’effet tératogène. ln vitro, le linuron a causé des mutations 

dans une étude sur la bactérie, mais pas dans d’autres études de mutagénicité ou de 

génotoxicité (test de Ames, test sur E. Coli, Salmonella, culture de cellules ovariennes de 

hamster chinois). In vivo, chez l’animal, le linuron n’a pas montré d’activité génotoxique ou 

mutagène. Plusieurs études chez l’animal ont montré que le linuron provoque des tumeurs 

bénignes du foie (adénome hepatocellulaire à 180 mg/kg/j chez la souris), des testicules 

(adénome testiculaire à 72,5 mg/kg/j chez le rat), et des cellules de Leydig* (adénomes des 

cellules interstitielles de Leydig* à 200 mg/kg/j chez le rat). 

Les effets reprotoxiques du linuron ont été testés sur les rates en gestation. A des doses 

supérieures aux doses ayant des effets toxiques hématologiques en exposition chroniques, 

les effets reprotoxiques du linuron sont principalement : la conservation des mamelons ou 

aréoles, la réduction de la distance ano-génitale, une réduction significative du poids des 

organes sexuels masculins, l’hypoplasie des testicules et des épididymes*, des 

malformations au niveau des organes sexuels internes (épididyme, canal déférent, vésicule 

séminale*, gubernaculum*) et externes (hypospadias*, cryptorchidie*), enfin une diminution 

du gain de poids des mères et du nombre de naissance. Le mécanisme toxique responsable 

de ces effets serait l’action anti-androgénique (compétition avec la testostérone* au niveau 

des récepteurs androgéniques) responsable d’anomalies dans la différenciation sexuelle au 

cours de l’embryogenèse. Par ailleurs, l’action anti-androgénique du linuron favoriserait la 

prolifération d’hormone lutéinique* provoquant les tumeurs des cellules de Leydig*. 

Les valeurs toxicologiques de référence (VTR) actuellement disponibles pour les effets à 

long terme sont fondées sur la toxicité hématologique du linuron (cf. tableau ci-contre). 
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Organisme 

(année) 
animal Effet 

Voie 

d’exposition 

Durée 

d’exposition  
VTR* Dose critique** UF*** 

Etude toxicologique 

utilisée 

US-EPA, 1993 Chien hématologique Orale, 2 ans  RfD = 0,002 mg/kg/j LOAEL = 0,625 mg/kg/j 300 
EI.. du Pont de 

Nemours 1962 

CE, 2002 rat hématologique orale 2 ans DJA = 0,003 mg/kg/j LOAEL = 1,3 mg/kg/j 500 - 

US-EPA, NCEA  - - - - HCPF = 0,0098 (mg/kg/j)-1 - - - 

US-EPA, NCEA      ADI = 0,013 mg/kg/j - - - 

* RfD = Reference dose. DJA = dose journalière acceptable. HCPF Human Carcinogen Potency Factor. ADI = Acceptable Daily Intake. 
** LOAEL = Lowest observable adverse effect level. 
*** UF = uncertainty factor 
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La VTR de l’US-EPA est fondée sur un LOAEL pour des effets hématologiques (modification 

de la pigmentation du sang) issu d’une étude chronique chez le chien. Le facteur 

d’incertitude retenu (en plus du facteur 100 pour la variabilité inter et intra espèce) pour 

l’absence de NOAEL est seulement de 3 dans la mesure ou l’effet toxique est « minimal », 

conduisant à un facteur global de 300. 

La DJA de la Commission Européenne est fondée sur un LOAEL pour des effets 

hématologiques (anémie hémolytique) issu d’une étude chronique chez le rat. Un facteur 

d’incertitude de 5 a été retenu pour l’absence de NOAEL. Le rapport de la Commission 

Européenne ne mentionne pas l’étude de l’US-EPA qui a pourtant identifié un LOAEL plus 

faible. 

Les VTR issues du profil toxicologique de l’US-EPA NCEA manquent de transparence. Il 

serait nécessaire de se procurer le document original auprès de l’US-EPA ([EPA/600/X-

84/126 (NTIS PB88120654)]) afin de rechercher les informations manquantes. Elles sont 

indispensables pour effectuer un choix raisonné de l’une ou l’autre VTR dans une évaluation 

des risques sanitaires. 

En l’état actuel des connaissances disponibles, considérant les plus récentes publications 

sur les mécanismes d’effets reprotoxiques du linuron, qui mentionnent le fait que des 

recherches complémentaires sont en cours pour mieux connaître les mécanismes à 

l’œuvre ; considérant également que la Commission Européenne attend de nouveaux 

résultats, il ne semble pas nécessaire de faire des recommandations de recherches 

toxicologiques complémentaires. 

Une VTR aiguë pour les effets du linuron sur le développement peut être proposée, à 

partir de la plus faible dose critique identifiée dans les études disponibles et jugées de 

qualité suffisante. Il s’agit d’un LOAEL de 12,5 mg/kg/j pour l’hypoplasie des testicules et des 

épididymes. Il est issu d’une étude chez des rates exposées pendant les 20 derniers jours de 

gestation par voie orale (gavage). Après analyse des connaissances disponibles, un facteur 

d’incertitude de 300 est appliqué (100 pour la variabilité inter et intra espèce, et 3 pour 

l’utilisation d’un LOAEL à la place d’un NOAEL1). La VTR aiguë pour les effets du Linuron 

sur le développement concerne les femmes en âge de procréer. Sa valeur est de            

4.10-2 mg/kg/j . La confiance est limitée car une seule espèce animale a été testée (rat), les 

effets sur la fertilité ne sont pas étudiés, les connaissances apportées par les études 

disponibles sont lacunaires. En revanche, ces études sont de bonne qualité. 

                                                 
1 D’autres études ont trouvé un NOAEL plus haut pour le même effet et dans des conditions d’étude similaires. 
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2.2.2.2. Le profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologique    

2.1.2.1.2.1.2.1. Informations généralesInformations généralesInformations généralesInformations générales    

Les connaissances sur les propriétés physico-chimiques, la toxicocinétique et la toxicité 

générale du linuron ainsi que les données sur la plausibilité d’une exposition chez l’homme, 

ont été recherchées dans les documents de synthèse déjà existants, publiés par les 

organismes nationaux ou internationaux légitimes2 suivants :  

� l’ATSDR (« toxicological profiles »), 

� l’OMS (« environmental health criteria »), 

� Health Canada (« rapports d’évaluation des substances d’intérêt prioritaire »), 

� l’US EPA (IRIS « toxicological review »),  

� l’ECB (« risk assessment reports »), 

� l’OCDE (UNEP « chemicals screening information dataset »), 

� l’IARC (« monographs »), 

� le NCEA (« risk assessments »), 

� l’Index Merck, 

� la base de donnée HSDB (hazardous substance data base)  

� Chemfinder 

� La Commission Européenne (HCP : Health & Consumer Protection), 

� HHRAP (Human Health Risk Assessment Protocole US-EPA)3 

� ECETOC (European Center for Ecotoxicology and Toxicology of Chemicals) 

� INRS (Institut National de la Recherche sur les Risque) 

� Le RIVM (Rijksinstituut voor Volksgezondheid en Milieu, Institut national de la santé 

publique et de l’Environnement au Pays-bas) 

Le n° CASR et le nom « linuron » ont été successive ment « lancés » dans les moteurs de 

recherche des sites Internet et des bases de données. Le linuron est absent des bases de 

données suivantes : ATSDR, Merck index, INRS. Tous les autres sites de la précédente liste 

fournissent des informations concernant le Linuron. Ces informations sont présentées de 

                                                 
2 Profils ATSDR : http://www.atsdr.cdc.gov/toxpro2.html ; OMS : http://www.inchem.org/ ; Santé Canada : 
http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl1-lsp1/index_f.html et http://www. hc-sc.gc.ca/ewh-
semt/pubs/contaminants/psl2-lsp2/index_e.html ; US EPA IRIS : http://www.epa. gov/iris/search.htm ; ECB : 
http://ecb.jrc.it/existing-chemicals/ ; OCDE : http://www.inchem.org/ pages/sids.html ; IARC : 
http://www.inchem.org/pages/iarc.html ; NCEA : http://cfpub.epa.gov/ncea/ Index MERCK : The Merck Index, an 
encyclopedia of chemicals, drugs, and biologicals. Thirteenth edition. Published by Merck Research Laboratories 
Division of Merck & Co., Inc. Whitehouse Station, NJ. 2001 ; HSDB : http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-
bin/sis/htmlgen?HSDB ; ChemFinder : http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-bin/sis/htmlgen?CHEM 
3 Contient des données sur les propriétés physico-chimiques (logKow, Henry’s Law Constant, Koc, pression de 
vapeurs, solubilité dans l’eau, BCF, BAF, biodisponibilité selon la voie d’entrée, etc…) utiles notamment pour 
estimer les transferts dans et entre les différents milieux de l’environnement (eaux, air, sol, végétaux, animaux) 
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manière synthétique dans les tableaux suivants. Elles figurent également dans les chapitres 

d’informations générales concernant l’absorption, les voies métaboliques, la distribution, 

l’excrétion, le stockage et les mécanismes d’effet toxique du linuron. 

Concernant les effets reproptoxiques du linuron chez l’animal et l’homme, les données sont 

issues d’une recherche dans les publications scientifiques (toxicologie, épidémiologie), 

essentiellement sur DART et Medline. 

Le linuron (CASR Number 330-55-2 ; ICSC : 1300), aussi appelé 3-(3,4-Dichlorophényl)-1-

méthoxy-1-méthylurée ou N'-(3,4-dichlorophényl)-N-méthoxy-N-méthyl-Méthoxydiuron, est 

un herbicide de la famille chimique des urées substituées (formule chimique C9H10Cl2N2O2). 

Il en possède les principales caractéristiques chimiques : très stable, non volatile, non 

corrosif, peu toxique pour les mammifères [HSDB], il est aussi peu soluble [ICSC]. 

2.1.1. Identification de la substance 

Numéro CAS, ENEICS, etc. 

N° CASR : 330-55-2 ; 
N° ICSC : 1300 ; 
N° RTECS : YS9100000 
N° CE : 006-021-00-1 ; 
N° EINECS : 206-356-5 

Nom Linuron 

Synonymes 

Sinuron, sarclex, methoxydiuron, lorox, linurex, linorox, garnitan, 
cephalon, aphalon, afalon, aflon, inuron [HSDB] 
1-Methoxy-1-methyl-3-(3,4-dichlorophenyl)urea; 3-(3,4-dichlorophenyl)-
1-methoxy-1-methylurea; 3-(3,4-Dichlorophenyl)-1-
methoxy(methyl)urea; Afalon; Aflon; Alafon; Cephalon; du Pont 
Herbicide 326; Garnitan; Hoe 2810; Linex; Linex 4L; Linorox; Linurex; 
Lorax; Lorox; Lorox 4L; Lorox 50W; Lorox DF; Lorox L; Lorox Plus; 
Methoxy-1-methyl-3-(3,4-dichlorophenyl)urea; methoxydiuron; N'-(3,4-
Dichlorophenyl)-N-methoxy-N-methylurea; N-(3,4-Dichlorophenyl)-N'-
methoxy-N'-methylurea; Premalin; Sarclex; Urea, 1-(3,4-
dichlorophenyl)-3-methoxy-3-methyl-; [Chemfinder] 

Formule brute C9H10Cl2N2O2 

Formule développée 

 
 
 
 
 

Appartenance à une liste 
reprotoxique 

� Classement reprotoxique de l’UE Cat. 3; R62-63 (provisoire, 
attente catégorie 2 effets sur le développement) [ECB]4. 

� Liste californienne des produits chimiques connus pour causer le 
cancer ou toxique pour la reproduction : type de toxicité : 
développement (1999) [Cal EPA] 

                                                 
4 Etude de référence Barry S. McIntyre et al, Toxicology and Applied Pharmacology 167, 87-99,2000 Earl Grey et 
al. Toxicology and industrial health 15, 94-118, 1999 (ECBI/37/99 Add. 6). 
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2.1.2. Propriétés physico-chimiques 

Forme physique 
• Cristaux incolores [ICSC, HSDB] 
• Cristaux solides blancs [HSDB] 

Poids moléculaire (-) 249,1 [ICSC, HSDB, Chemfinder, CE] 

Point d’ébullition (en °C) 180 - 190 [Chemfinder] 

Point de fusion (en °C) 93-94 [ICSC, INERIS, HSDB] 

Pression de vapeur (var.) 

� 0,0051 Pa (à 20°C) [CE ; INERIS] 
� 0.002 Pa (24°C) [ICSC] 
� 0,0019 Pa (à 25°C) [INERIS] 
� 1,43.10-6 mm Hg (à 25°C) [HSDB] 

Densité (g/cm3) 1,49 [CE ; INERIS] 
Facteurs de conversion ND 

Solubilité 

Dans l’eau : 
0,1g/100ml [ICSC] 
52,7 mg/l (pH 5) ; 63,8 (pH 7) ; 74.5 (pH 9) [INERIS] 
75mg/l à 25°C [HSDB] 
0,0075g/100 mL [Chemfinder] 
Dans les solvants organiques (à 25 °C) : 
acétone 500 g/kg, benzène 150 g/kg, éthanol 150 g/kg, xylène 
130 g/kg, n-heptane 15 g/kg. [HSDB] 

LogKow (-) 3,2 [ICSC, HSDB] ; 3 [INERIS] 
Koc (L/kg) 863 [INERIS] 

BCF (-) 
� 23, après 6 semaines à la concentration de 0,02 mg/l (Cyprinus 

carpio) [INERIS] 
� 49-34, après 28 jours (« bluegill fish») [HSDB] 

BAF ND 

Produits de dégradation 
environnementale 

� Hydrolyse par Bacillus sphaericus en :  
3,4-dichloroaniline, CO2, N,O-diméthylhydroxylamine [HSDB] 

� Dégradation par Cunninghamella echinulata : 
3-(3,4-dichlorophényl)-1-méthylurée ; 
3,4-dichlorophénylurée, desméthyl linuron, 
 3-(3,4-dichlorophényl)-1-méthoxyl-hydroxyméthylurée [HSDB] 

� Dégradation par les plantes en 3,4-dichloroaniline [HSDB] 

ND = non disponibles dans les sources d’informations exploitées 

2.1.3. Plausibilité d’exposition humaine 

Types d’utilisation 

Herbicide agricole et ornemental homologué pour les cultures de soya, 
carottes, pommes de terre, maïs grain, maïs fourrager, blé, avoine, orge, 
asperges, arbres fruitiers, cerises de Virginie et baies de Saskatoon, 
panais, aneth et maïs sucré, lupin blanc 

Restrictions d’usages 
Herbicide classé (en 2002, [EC]) dans l’annexe I de la directive 
91/414/CE. Ne pas épandre sur des sols sablonneux ou à texture 
grossière ayant moins de 1 % de matière organique 

HPV/ tonnages (Europe, 
France) 

500 à 1000 tonnes produites par an en Europe (principalement en 
France, Italie, Hollande, Espagne, Angleterre) [ECB] 

Médias de l’environnement 
concernés Eaux, sols, aliments végétaux et animaux 

Types de populations 
concernées Population générale 
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2.2.2.2.2.2.2.2. ToxicocinétiqueToxicocinétiqueToxicocinétiqueToxicocinétique    

 Données chez l’animal Données chez 
l’homme 

Substance mère Linuron (nom chimique : 3-(3,4-
Dichlorophényl)-1-méthoxy-1-méthylurée)  

Voies de métabolisation 
possibles 

Déméthoxylation puis hydroxylation du cycle 
benzénique. Pas de trace de la substance 
mère dans les urines [HSDB], oxydation et 
conjugaison phénylique [UE] 
(dans les plantes, le linuron est déméthylé et 
déméthoxylé [HSDB]) 

ND 

Métabolites principaux dérivés de l’urée (n-3,4-dichlorophénylurée, n-
(3,4-dichlorophényl)-n'-méthylurée) et trace de 
3,4-dichloroaniline et de 6-acétamido-2,3-
dichlorophénol [HSDB] 

ND 

Absorption (%/ voie) 

Chez les mammifères, elle est rapide et 
pratiquement complète (>90%, selon les 
données d’excrétion urinaire et leur 
comparaison à l’excrétion fécale [UE]. 
(Dans la plante, le linuron est absorbé 
principalement par les racines et peu par le 
feuillage [HSDB]) 

ND 

Distribution Largement distribué ND 

Stockage, accumulation (% et 
cible) 

82 % de la dose en 48h. Faible possibilité 
d’accumulation dans les graisses cutanées à 
forte dose [UE]. 

ND 

Transferts BHE ND ND 

Transferts placenta ND ND 

Transferts lait maternel ND ND 

Elimination (demi-vies) 

Elimination de 99% de la dose appliquée en 
72 h. Après ingestion chronique chez le rat et 
le chien, des résidus d’aniline sont retrouvés 
principalement dans le sang et en trace dans 
les muscles, la graisse, le foie, les reins et la 
lymphe. [HSDB] 

ND 

ND = non disponibles dans les sources d’informations exploitées 

2.3.2.3.2.3.2.3. Toxicité généraleToxicité généraleToxicité généraleToxicité générale    

2.3.1. Données chez l’animal 

2.3.1.1. Etudes de toxicité aiguë 

Lors des expositions aiguës, le linuron est peu toxique. La DL50 par voie orale pour le rat est 

de 1 146 mg/kg chez le mâle et 1 508 mg/kg chez la femelle. Par voie cutanée la DL50 est de 

2 g/kg. Par inhalation la CL50 est de 0,849 mg/L, c’est aussi la concentration maximale 

atteignable dans l’air. 

En 2004, l’OMS a rangé le linuron dans la classe III de la classification des pesticides ; c’est 

à dire la dernière des 4 catégories existantes : Ia = extrêmement dangereux, Ib = hautement 

dangereux, II = modérément dangereux, III = légèrement dangereux. 
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2.3.1.2. Etudes de toxicité subchronique 

En exposition subchronique chez le chien (étude de 90 jours), l’effet critique retenu par 

l’Union Européenne concerne le sang avec divers effets objectivés : un effet hémolytique 

(anémie hémolytique compensée), la formation de méthémoglobine et le dépôt de 

l’hémosidérine5 dans le foie, la rate, et les reins [UE, 2002]. Les NOAEL  retenus sont : par 

voie orale 0,8 mg/kg/j (étude de 90 jours chez le chien6), par voie cutanée 30 mg/kg/j (étude 

de 21 jours chez le rat), par inhalation 0,08 mg/L avec un NOAEL de 0,013 mg/L (étude de 

28 jours chez le rat) [UE, 2002]. 

2.3.1.3. Etudes de toxicité chronique 

En 2002, lors de la révision de l’autorisation de mettre sur le marché le linuron comme 

substance pour la protection des plantes (annexe I de la directive du 15 juillet 1991 

91/414/EEC), la commission européenne a considéré, pour les expositions de longues 

durées au linuron, que les effets critiques sont : l’anémie, les organes reproducteurs et les 

systèmes endocrinien, hormonaux et hématopoïétique. Il n’y a pas de NOAEL7 mais un 

LOAEL 8 issu d’une étude chez le rat (étude de cancérogenèse 2 ans) à 1,3 mg/kg/j  a été 

retenu [UE, 2002]. 

Dans une étude de toxicité chronique, vingt-quatre chiens (beagles) ont été divisés en quatre 

groupes de six animaux chacun (3 femelles, 3 mâles) et exposés pendant deux ans au 

linuron par voie orale aux doses suivantes : 0 - 0,625 - 3,125 et 15,63 mg/kg/j. Il n’y a pas 

d’effet sur le gain de poids. Dans le troisième groupe de dose, les femelles ont montré une 

diminution significative du nombre de globules rouges. Chez tous les chiens du dernier 

groupe de dose (15,63 mg/kg/j) et les femelles du premier groupe (0,625 mg/kg/j), les 

analyses sanguines révèlent une pigmentation anormale de l’hémoglobine. Le LOAEL  pour 

la toxicité systémique est donc de 0,625 mg/kg/j , un NOAEL n’a pas pu être défini [IRIS, 

1993]9. 

Dans une étude d’oncogenèse chez le rat (voie orale, 2 ans), un NOAEL  pour la toxicité 

systémique est établi à 6,25 mg/kg/j  (LOAEL à 31,5 mg/kg/j : retard de croissance, 

changement au niveau de la moelle osseuse, augmentation de la mortalité) [IRIS, 1993]10. 

Une autre étude d’oncogenèse chez le rat plus récente (1980) à permis d’établir un LOAEL  

                                                 

5 Pigment protéique contenant de l'hydroxyde ferrique décelable dans les cellules du système réticulo-endothélial 
par la coloration bleue qu'il donne avec le ferricyanure de potassium (réaction de Perls). L'hémosidérine participe 
avec la ferrite à la fixation tissulaire du fer non héminique. 
6 Dans une étude d’un an chez le chien le NOAEL pour les effets sur le sang était de 0,9 mg/kg/j [Agritox, 1998] 
7 NOAEL = No Observed adverse effect level. 
8 LOAEL = Lowest Observable adverse effect level 
9 E.I. du Pont de Nemours, 1962. Disponible auprès de l’US-EPA 
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systémique (diminution du nombre de globules rouges, réticulose possible) à 2,5 mg/kg/j , il 

n’y a pas de dose sans effet donc pas de NOAEL [IRIS, 1993]11. 

Dans une étude sur la reproduction (3 générations) chez le rat exposé in utero du 1er au 

21ème jour de gestation, un NOAEL  a été établi à 1,25 mg/kg/j  (LOAEL = 6,25 mg/kg/j pour 

une réduction du poids de naissance et du gain de poids corporel) [IRIS, 1993]12. 

Dans une étude sur la tératogénicité du linuron, des rates Wistar étaient exposées par 

gavage oral pendant la gestation (jour 6 à 15) aux doses 0 - 12,5 – 25 – 50 et 100 mg/kg/j de 

linuron pur (95%) ou en formulation commerciale (50% de linuron, les doses sont donc 

doublées). On observe une diminution significative du poids des mères à 100 mg/kg/j, il n’y a 

pas de différence pour le poids et le nombre de naissances pour le groupe exposé au linuron 

pur. Seul le groupe de dose le plus élevé avec la formulation commerciale montre une 

augmentation significative des malformations (corps du sternum « sternebrae », côtes, os 

des membres antérieurs) et une diminution du nombre de naissances. Les adjuvants de la 

formulation commerciale peuvent être responsables des effets observés. On peut en déduire 

un NOAEL à 50 mg/kg/j  pour la toxicité systémique (LOAEL = 100 mg/kg/j pour la 

diminution du poids des mères) [Khera, 1978] 

Dans une étude de tératogénicité chez le rat, le NOAEL  est de 2,5 mg/kg/j  pour la toxicité 

maternelle (LOAEL : 6,25 mg/kg/j : diminution du gain de poids et de la consommation 

d’aliments) alors que le NOAEL pour la toxicité fœtale est à 6,25 mg/kg/j (LOAEL = 

31,5 mg/kg/j pour une augmentation du nombre de fœtus résorbés) [IRIS, 1993]13. Chez le 

lapin (étude de tératogénicité), le NOAEL  pour la toxicité maternelle est de 5 mg/kg/j  

(LOAEL = 25 mg/kg/j pour une diminution du poids). Il n’y a pas de NOAEL pour les effets 

sur le développement ; le LOAEL  est de 5 mg/kg/j  (diminution du poids et du nombre des 

fœtus) [IRIS, 1993]14. 

2.3.1.4. Génotoxicité 

Dans une étude de génotoxicité, le linuron a été testé in vitro (S. typhimurium, et fraction 

hépatique S9) et in vivo (rats Wistar, 5 par groupe). Les rats étaient exposés par gavage 

pendant 2 semaines (5j/7) à du linuron pur (98,5 %) ou une formulation commerciale (à 

47,5 %) aux doses 0 – 150 – 300 et 400 mg/kg/j (doses doublées pour la formulation 

commerciale). Les résultats montrent : 

                                                                                                                                                      
10 E.I. du Pont de Nemours, 1962a. Disponible auprès de l’US-EPA 
11 E.I. du Pont de Nemours, 1980. Disponible auprès de l’US-EPA 
12 E.I. du Pont de Nemours, 1984. Disponible auprès de l’US-EPA 
13 E.I. du Pont de Nemours, 1979. Disponible auprès de l’US-EPA 
14 E.I. du Pont de Nemours, 1986. Disponible auprès de l’US-EPA 
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1. Pas de métabolites mutagènes dans les selles et les urines ; 

2. Pas d’aberration chromosomique dans la moelle osseuse (teste des micro-noyaux) ; 

3. Pas d’activité mutagène sur S. typhimurium (4 souches testées) ; 

4. Pas de dommage à l’ADN des cellules testiculaires ; 

5. Une excrétion urinaire d’acide D-glucarique augmentée uniquement pour la formulation 

commerciale (équivalent linuron = 300 mg/kg/j) ; 

6. Des dommages à l’ADN des cellules hépatiques à la limite de la signification statistique 

(linuron pur et commercial) ; 

7. Une cytotoxicité hépatique et testiculaire. 

Les auteurs concluent que le linuron n’est pas un génotoxique systémique, ni mutagène 

chez la bactérie, mais qu’il y a une différence entre la toxicité du linuron pur et celle des 

formulations commerciales. 

Le linuron est négatif aux différents tests standards de génotoxicité tant in vitro qu’in vivo 

[UE, 2002]. 

L’US-EPA a classé le linuron dans la catégorie C (possiblement cancérogène chez 

l’homme). Les preuves de génotoxicité sont limitées. Le monuron, un analogue structurel du 

linuron, produit des tumeurs du rein et du foie chez le rat, mais d’autres analogues (diuron, 

propanil, et dimilan) n’ont pas produit de cancers chez les rats et les souris testées. Le 

linuron contient deux impuretés 3,3',4,4'-tétrachloroazobenzène (TCAB) et 3,3',4,4'-

tétrachloroazoxybenzène (TCAOB), qui sont des analogues de la 2,3,7,8- 

tétrachlorodibenzo-p-dioxin, laquelle est classée cancérogène pour l’homme par le CIRC et 

l’US-EPA [IRIS, 1993]. 

Il n’y a pas de classement CIRC pour le linuron. 

2.3.1.5. Etudes de cancérogenèse 

Une étude de cancérogenèse chez la souris (18 mois par voie orale) a montré l’absence 

d’effet à 50 ppm soit un NOAEL  à 6,5 mg/kg/j . Chez le rat une étude de cancérogenèse sur 

deux ans a montré l’absence d’effet à 25 ppm soit un NOAEL à 1,3 mg/kg/j,  (les effets ne 

sont pas précisés, les LOAEL ne sont pas présentés) [Agritox, 1998]. La commission 

européenne mentionne des tumeurs (adénomes) des cellules interstitielles de Leydig, des 

adénocarcinomes utérins et tumeurs ovariennes chez le rat suite à des effets hormonaux, 

ainsi que des adénomes hépatocellulaires chez la souris sans plus de précision quant aux 

études d’origines [UE, 2002]. 
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Trois études séparées chez le rat ont montré une augmentation de l’incidence des 

adénomes testiculaires à la plus forte dose testée (125 et 625 ppm). Ces tumeurs bénignes 

n’ont pas évolué en tumeurs malignes. La durée de survie n’était pas affectée. Une étude 

chez la souris a montré une augmentation de l’incidence des adénomes hépatiques à la plus 

forte dose chez la femelle (1 500 ppm) et à la plus faible dose chez le mâle (50 ppm). Les 

tumeurs bénignes ne dégénèrent pas, aucun carcinome hépatique n’est détecté. La survie 

des souris n’est pas altérée [IRIS, 1993]. 

2.3.1.6. Irritation et sensibilisation 

Le linuron est considéré comme légèrement irritant pour la peau et les yeux (tests chez le 

lapin). Il est négatif aux tests de sensibilisation cutanée (test de Buehler) [EC, 2002]. 

2.3.2. Données chez l’homme 

Il n’y a pas de données disponibles. 

2.4.2.4.2.4.2.4. Toxicité sur la reproduction et le développementToxicité sur la reproduction et le développementToxicité sur la reproduction et le développementToxicité sur la reproduction et le développement    

2.4.1. Données humaines 

2.4.1.1. Effets sur le développement 

Il n’y a pas d’études disponibles chez l’homme 

2.4.1.2. Effets sur la fertilité 

Il n’y a pas d’études disponibles chez l’homme 

2.4.2. Données animales 

2.4.2.1. Effets sur le développement 

Des rates CRL:CD(SD)Br traitées par gavage entre le 12ème et le 21ème jour de gestation aux 

doses de 0 - 12,5 - 25 et 50 mg/kg/j (n = 11 animaux par groupes) ont montré chez les 

descendants : 

i) la conservation de mamelons ou d’aréoles chez les mâles15 pour tous les groupes de 

doses avec une fréquence dose dépendante, (NOAEL = ND ; LOAEL = 

12,5mg/kg/j) ; 

ii) l’hypoplasie des testicules et des épididymes ainsi que des lésions tissulaires 

significatives (NOAEL = 12,5 mg/kg/j; LOAEL = 25 mg/kg/j) ; 



 

 16 

iii) des malformations de l’épididyme ou absence de canal déférent (NOAEL = 

25mg/kg/j ; LOAEL = 50 mg/kg/j) ; 

iv) une absence de modification de la distance ano-génitale, de malformation externe de 

l’appareil reproducteur, de non-descente testiculaire, de retard à la puberté à tous les 

groupes de dose (NOAEL = 50 mg/kg/j, LOAEL = ND) ; 

v) une absence d’effet sur l’appareil reproducteur des femelles. 

Cette étude est complétée par des tests d’affinité du linuron pour les récepteurs androgènes 

humain. In vitro, le linuron est antagoniste de la déshydrotestostérone (DHT) de manière 

dose dépendante. D’autre part, les auteurs précisent qu’un quatrième groupe de dose à 

100 mg/kg/j était testé. Ayant induit une toxicité maternelle les résultats de ce groupe de 

dose ne sont pas présentés. Dans la mesure ou les malformations de l’épididyme* et du 

vase déférent associées à des hypoplasies ou des lésions sont extrêmement rares dans les 

groupes de contrôles (base de donnés du laboratoire comportant plusieurs centaines de 

gestations et plusieurs milliers de descendants), les lésions des épididymes et des testicules 

induites par le linuron doivent être considérées comme un effet biologiquement significatif. 

In vivo, le linuron agirait préférentiellement sur le développement des organes reproducteurs 

induit par la testostérone* plutôt que ceux induit par la déshydrotestotéronne. En cela, les 

effets reprotoxiques du linuron diffère des effets du flutamide (antagoniste connu des 

récepteurs androgènes) qui induit d’autres perturbations du développement de l’appareil 

reproducteur comme la une non-descente des testicules (atrophie du gubernaculum*), des 

malformations de la prostate et des organes externes (hypospadias) [McIntyre, 2000]. 

 

Dans une étude publiée en 2002, les auteurs cherchent à connaître le moment, pendant la 

période périnatale, où se produisent les effets du linuron sur l’épididyme, et à déterminer si 

les fœtus de rats mâles exposés in utero au linuron avaient un taux de testostérone* 

testiculaire et/ou sérique diminué. Les descendants mâles des rates CRL:CD(SD)Br 

exposées au linuron par gavage à 0 et 50 mg/kg/j (contrôles n=3 ; traités n=5 à 11) entre le 

12ème et le 21ème jour de gestation ont montré : 

i) des épididymes normales au 17ème, 19ème et 21ème jour de gestation mais des lésions 

apparaissant au 7ème jour après la naissance ; 

ii) une diminution (-10 %) de la distance ano-génitale significative au 19ème jour de 

gestation ; 

                                                                                                                                                      
15 Marqueur spécifique d’un retard de différentiation sexuelle dépendant des hormones androgènes 
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iii) un léger retard de développement marqué par une réduction du poids de naissance ; 

iv) aucune lésion testiculaire, ni gonocyte multinoyau, ni prolifération anormale de 

cellules de Leydig, quelle que soit la période d’observation ; 

v) pas modification du niveau de testostérone* sérique ou testiculaire. 

Malgré des effets sur le développement du canal Wolfian (épididyme* et canal déférent) 

comparable à ceux du DBP et DEHP, l’absence d’effets sur les taux de testostérone* 

suggère un mécanisme d’action différent pour le linuron. Des études sont encore 

nécessaires pour déterminer si les effets reprotoxiques du linuron sont de nature anti-

androgénique et si les testicules et les épididymes sont bien les cibles primaires [McIntyre, 

2002]. 

 

La même équipe à cherché à savoir : i) si les indicateurs d’effets reprotoxiques précoces 

(distance ano-génitale, conservation des mamelons/aréoles) sont permanents, ii) si le linuron 

est directement toxique pour les testicules, iii) et si les effets précoces sont prédictifs de 

malformations de l’appareil reproducteur. Les descendants males des rates CRL:CD(SD)Br 

exposées au linuron par gavage entre le 12ème et le 21ème jour de gestation aux doses 0 et 

50 mg/kg/j (n=8 témoins et 20 exposés) ont montré : 

i) une absence de différence entre les témoins et les traités pour le nombre de 

descendant et leur poids de naissance ; 

ii) à la naissance, une diminution de 8 % de la distance ano-génitale chez les 

descendants mâles, persistante 56 jours après (diminution de 5 %) ; 

iii) 13 jours après la naissance, le nombre de mamelons chez les mâles exposés (moy. 

= 3,3) était plus important que chez les mâles témoins (moy. < 1). Cette différence 

persiste 56 jours après la naissance (témoins = 0,04 / exposés = 1,7). En revanche 

cette anomalie de la différenciation sexuelle n’est pas corrélée à la présence des 

autres malformations observées dans l’étude ; 

iv) 13 jours après la naissance, un mâle avait l’urètre non fermé, à 56 jours cet animal 

montrait une hypospadias* (surface ventrale du pénis ouverte laissant voir l’os 

pénien) deux autres mâles traités avait une cryptorchidie*) ; 

v) 35 jours après la naissance des mâles traités, 8 % avaient des atrophies 

testiculaires, 40 % une malformation de l’épididyme* et 22 % une malformation du 

canal déférent et de l’épididyme. Ces malformations étaient complètement absentes 

dans le groupe témoin. 56 jours après la naissance, ces taux restent identiques sauf 

celui des testicules anormaux qui augmente (36%). 
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vi) 25 et 60 % des mâles ayant une malformation de l’épididyme* et du canal déférent 

ne montraient pas un nombre anormal de mamelons/aréoles conservés. 

Les auteurs concluent que la réduction de la distance ano-génitale et l’augmentation du 

nombre de mamelons sont des altérations permanentes causées par une exposition au 

linuron in utero à 50 mg/kg/j, qu’elles ne sont pas prédictives mais seulement suggestives 

d’autres malformations plus graves de l’appareil reproducteur (principalement : épididyme* et 

canal déférent) également causé par le linuron. Les résultats indiquent aussi que les 

malformations du conduit Wolffian apparaissent avant les atrophies testiculaires observées à 

l’âge adulte. Elles pourraient résulter d’une augmentation de la pression intra-tubulaire par 

rétention des fluides testiculaires due aux malformations de l’épididyme. Les résultats 

prouvent que les troubles du développement du canal wolfian sont la première cible toxique 

de l’exposition in utero au linuron. Des recherches sont nécessaires pour savoir si 

l’exposition in utero au linuron diminue le compte spermatique à l’âge adulte [McIntyre, 

2002a]. 

2.4.2.2. Effets sur la fertilité 

Il n’y a pas d’étude disponible chez l’animal ou chez l’homme concernant les effets du linuron 

sur la fertilité. 

2.4.3. Mécanismes d’action proposés 

Les mécanismes de formation de tumeurs ont été étudiés chez le rat CD mâle immature (32-

45 jours) et adulte (93-107 jours). Ils étaient exposés par gavage pendant 14 jours (doses 

ajustées quotidiennement) aux doses 0 et 200 mg/kg/j plus un groupe témoin positif exposé 

à 10 mg/kg/j de flutamide (anti-androgène connu). Une étude multi-générationnelle a 

également été mise en œuvre (30 mâles et 30 femelles). On observe une diminution 

significative du poids des organes sexuels des rats immatures et adultes, une augmentation 

significative du taux d’estradiol* et de l’hormone lutéinique* chez les rats adultes. Les mêmes 

résultats sont observés à la 2ème génération. Les résultats sont comparables à ceux du 

groupe témoin positif sauf pour l’élévation du taux de testostérone* observée uniquement 

pour le groupe exposé au flutamide. In vitro, le pouvoir compétitif du linuron sur la 

testostérone au niveau des récepteurs androgéniques est 3,5 fois moins puissant que celui 

de la flutamide. En conclusion, le linuron serait tumorigène par un mécanisme anti-

androgénique où l’hyper sécrétion d’hormone lutéinique semble responsable des 

hyperplasies et adénomes au niveau des cellules de Leydig* [Cook, 1993]. 
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Dans une étude cherchant à clarifier les différents mécanismes d’action toxique liés aux 

substances anti-androgéniques, une dizaine de substances ont été testées : éthane 

diméthane sulphonate (EDS = 50 mg/kg/j), linuron (L = 100 mg/kg/j), p,p'-dichlorodiphényl 

dichloroéthylène (p,p’-DDE = 100 mg/kg/j), kétoconazole (12-50 mg/kg/j), procymidone (P = 

100 mg/kg/j), chlozolinate (100 mg/kg/j), iprodione (100 mg/kg/j), dibutyle phtalate (DBP = 

500 mg/kg/j) diéthylhéxyl phtalate (DEHP = 750 mg/kg/j), polychlorobiphényle (PCB169 = 1 

dose de 1,8 mg/kg). Les résultats expérimentaux permettent de classer ces substances en 

trois ou quatre groupes selon le profil de toxicité sur la reproduction observé. Le premier 

groupe inclus la vinclozoline, la procymidone et le p,p'-dichlorodiphényl dichloroéthylène, 

tous les trois liguant des récepteurs androgène AR (p,p’-DDE étant le moins « fort » des 

trois). Dans le second groupe DBP et DEHP induisent une toxicité différente avec, chez les 

mâles exposés in utero, une incidence supérieure de malformation des épididymes* et des 

lésions testiculaires. Le linuron produit des effets en rapport avec une certaine affinité pour le 

récepteur androgénique (réduction de la distance ano-génitale, mamelons conservés et 

incidence faible d’hypospadias*), mais il induit également des atrophies testiculaires et des 

malformations des épididymes*, ce qui est très proche des effets observés pour le DBP. Le 

linuron aurait donc plusieurs mécanismes d’effets toxiques sur la reproduction dont une 

partie d’entre eux seraient liée à une certaine affinité pour les récepteurs androgéniques. 

Cette étude comporte une expérimentation multigénérationnelle nichée pour le linuron et le 

DBP. Chez les rats exposés à 0 – 10 – 20 - 40 mg/kg/j pendant 80 jours après le sevrage, on 

observe une réduction significative du poids des épididymes et un retard à la puberté (jour 

de séparation du prépuce) pour le plus fort groupe de dose. La génération F1 (exposition in 

utero et pendant la lactation) montre une réduction significative du nombre de petit par porté 

jusqu'à douze cycles de reproduction. Le NOAEL  est de 20 mg/kg/j  et le LOAEL est de 

40 mg/kg/j  [Gray, 1999] 

 

Chez le rat mâle Sprague Dawley, exposé in utero à partir du 14ème jour de gestation 

jusqu’au 18ème jour, aux doses de A = 75 mg/kg/j de linuron, B = 500 mg/kg/j de BBP, C = 

75+500 mg/kg/ de Linuron+BBP, on observe : 

i) dans les groupes A, B et C, une diminution du taux de testostérone testiculaire et 

corporelle à la naissance ; 

ii) dans les groupes A, B et C, des altérations typiquement dépendantes de 

l’organisation androgène (réduction de la distance ano-génitale, et conservation de 

mamelons chez le mâle) de manière additive (groupe C) ; 
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iii) une corrélation entre les effets observés à la naissance (typiquement anti-

androgénique : réduction de la distance ano-génitale, conservation de mamelons 

chez le mâle) et les malformations observées à l’age adulte, malformations et poids 

des organes reproducteurs (uniquement groupe C) : prostate ventrale, vésicule 

séminale, agénésie des épididymes, poids des testicules ; 

iv) contrairement au linuron, le BBP ne montre pas de toxicité maternelle (diminution du 

gain de poids de la mère et des descendants pendant la gestation). 

Les résultats concernant la prédictivité des malformations internes par la mesure de la 

distance ano-génitale et du nombre de mamelons apparents s’avèrent partiellement 

compatibles avec ceux de McIntyre [McIntyre, 2002a]. Les auteurs concluent que les deux 

effets précoces sont de bons indicateurs pour les malformations internes à l’âge adulte, étant 

permanents, ils sont aussi le signe d’une toxicité sur la reproduction [Hotchkiss, 2004]. 

 

Une étude in vitro à permis de confirmer l’affinité du linuron pour les récepteurs androgènes 

murin (AR) et humain (AhR). Il agit comme antagoniste des récepteurs androgènes. Il inhibe 

la production de déshydrotestostérone par les cellules CV-1 et MDA-MB-453-KB2 

(EC50= 10 µM) à des concentrations non cytotoxiques. Les effets montrés in vivo dans les 

autres études sont également retrouvés ici [Lambright, 2000]. 

 

Chez le rat Sprague-Dawley exposé in utero à 50 mg/kg/j du 12ème au 21ème jour de gestation 

on observe, à la naissance et 7 jours après, une diminution significative dans l’expression 

génique (test « cDNA microarrays », confirmé par PCR en temps réel) des récepteurs 

androgéniques de l’épididyme, et des modifications significatives de l’expression génétique 

de certains facteurs : des facteurs de croissance épidermique, le facteur de croissance 

insuline 1 (IGF-1), le facteur de croissance fibroblastique (FGF), les protéines 

morphogénétiques osseuses (BMP), et également de la voie de signalisation Notch 

(interactions cellulaires entre cellules voisines, participant entre autres à l’identité cellulaire). 

Ces derniers sont impliqués dans la genèse, commandé par l’intermédiaire de la 

testostérone, du canal Wolffian (épididyme et urètre) [Turner, 2003]. 
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Dans une étude, basée sur le nouveau protocole de l’OCDE pour détecter les effets anti-

androgéniques (teste de Hershberger16), des rats immatures castrés à l’âge de 6 semaines 

ayant subit dix jours d’injection sous-cutanée de propionate de testostérone sont exposés 

par gavage oral au linuron aux doses suivantes : 0 – 25 – 50 - 100 mg/kg/j. Les injections de 

propionate de testostérone seules augmentent significativement le poids des organes 

sexuels (notamment la vésicule séminale* à la dose de 0,1 mg/kg/j) et le taux de 

testostérone sérique (à la dose de 0,4 mg/kg/j). Le linuron, aux doses de 50 et 100 mg/kg/j 

inhibe la croissance pondérale de la vésicule séminale* (respectivement 72 et 53 % comparé 

au groupe témoin = uniquement testostérone), de la prostate ventrale (75 et 62 %) et des 

glandes de Cowper (74 et 61 %). Le poids des muscles élévateurs anaux et bulbocaverneux 

ainsi que le gland pénien sont diminués significativement uniquement dans le groupe exposé 

à 100 mg/kg/j. Même s’il n’est pas le plus puissant des produits testés dans l’étude 

(procymidone, vinclozoline, linuron et pp-DDE), le linuron agit clairement comme antagoniste 

des récepteurs androgéniques [Kang, 2004]. 

2.5.2.5.2.5.2.5. Analyse de la cohérence des données animales et humainesAnalyse de la cohérence des données animales et humainesAnalyse de la cohérence des données animales et humainesAnalyse de la cohérence des données animales et humaines    

Il n’y a pas de données humaines à comparer avec les données animales présentées dans 

les chapitres précédents.  

Les effets toxiques systémiques du linuron observé chez les rats, les souris, les lapins, et les 

chiens sont possibles chez l’homme (anémie hémolytique, diminution du poids corporel, 

diminution du nombre de globules rouges, etc.). Il en va de même pour les autres effets : 

effets sur le développement et cancérogenèse. 

Concernant les effets reprotoxiques observés dans les études chez le rat, tous ne sont pas 

forcément pertinents chez l’homme. Parmi les effets précoces, survenant aux plus faibles 

doses, le maintien des mamelons ou des aréoles, observées chez les rats mâles, n’est pas 

pertinent chez l’homme, mais il dénote une perturbation de la différenciation sexuel induite 

par la testostérone lors de l’embryogenèse qui pourrait prendre d’autre forme chez l’homme. 

En revanche, la réduction de la distance ano-génitale peut-être un effet pertinent chez 

l’homme. Cette disparité pose un problème pour interpréter les résultats expérimentaux chez 

le rat puisque les auteurs de ces études précisent qu’il faut l’association des deux effets : 

réduction de la distance ano-génitale et conservation des mamelons ou aréoles pour signer 

un effet anti-androgène pendant l’embryogenèse. 

                                                 
16 Des rats mâles immatures castrés à l’âge de 6 semaines subissent des injection sous cutanée de propionate 
de testostérone pendant 10 jours consécutif (doses = 0,1/0,2/0,4/ 0,8/1,6 mg/kg/j). Pour comparé les effets anti 
androgénique de la substance on expose par gavage orale des groupes témoins à la flutamide (doses = 
1/5/10/20 mg/kg/j).  
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Les autres effets reprotoxiques observés sont pertinents chez l’homme (hypoplasie et 

malformation de l’épididyme et/ou du canal déférent et/ou des testicules, hypospadias, 

tumeurs des cellules de Leydig, etc.). Ces effets sont liés à la compétition du linuron avec la 

testostérone au niveau des récepteurs androgéniques. Ils apparaissent en cas d’exposition 

fœtale (pendant la deuxième partie de la gestation) à des niveaux de doses supérieures à 

celles responsables d’effets toxiques chroniques, mais pour des expositions qui peuvent être 

plus courtes (période de gestation). 

2.6.2.6.2.6.2.6. Comparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effets    

Dans le Tableau 1 (page suivante) sont présentés les différents NOAEL et LOAEL identifiés 

dans la littérature. Seuls les résultats d’études comportant plusieurs groupe de doses ou les 

valeurs « estampillées » NOAEL ou LOAEL dans un profil toxicologique (Union Européenne, 

US-EPA, Agritox, etc…) sont présentées dans le tableau. Les résultats d’études ayant 

testées une seule dose, notamment celles étudiant les mécanismes d’action reprotoxique, ne 

sont pas présentés dans le tableau. 

 

2.7.2.7.2.7.2.7. ConclusionConclusionConclusionConclusion    

La comparaison des résultats disponibles montre que la toxicité du linuron sur le système 

hématopoïétique notamment au niveau des globules rouges (diminution de leur nombre, 

hémolyse ou modification de la coloration sanguine) est l’effet le plus sensible. Il apparaît au 

plus faible niveau d’exposition orale avec un NOAEL chez le chien de 0,8 mg/kg/j (LOAEL 

non présenté pour l’anémie hémolytique) et un LOAEL de 0,625 mg/kg/j pour une 

modification de la coloration sanguine (pas de NOAEL). Ce LOAEL, utilisé par l’US-EPA 

pour dériver une VTR orale chronique pour le linuron, est issu d’une étude non publiée [E.I. 

du Pont de Nemours] dans les revues scientifiques mais disponibles auprès de l’US-EPA. 

Concernant la toxicité du linuron pendant l’embryogenèse, l’effet le plus sensible chez le rat 

est l’hypoplasie des testicules et des épididymes (LOAEL = 12,5 mg/kg/j ; pas de NOAEL). 

Cet peut être considéré comme l’effet critique pertinent chez l’homme pour la reprotoxicité du 

linuron. 
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Tableau 1 : Synthèse des NOAEL et LOAEL identifiés dans les études disponibles  

Animal Type d'étude Voie d'expo  durée NOAEL LOAEL Effet néfaste observé Source 

Chien Subchronique Orale 90 j 0,8 mg/kg/j  NP Anémie hémolytique compensée UE, 2002 

Rat Subchronique Cutanée 21 j 30 mg/kg/j NP Anémie hémolytique compensée UE, 2002 

Rat Subchronique Inhalation 28 j 0,08 mg/litre NP Anémie hémolytique compensée UE, 2002 

Chien Chronique Orale 2 ans ND 0,625 mg/kg/j Coloration sanguine anormale IRIS, 1993 

Rat Cancérogénèse Orale 2 ans ND 1,3 mg/kg/j Cellule rouge, hémolyse, organe reproducteur UE, 2002 

Rat Oncogénèse Orale 2 ans 6,25  mg/kg/j 31,5 mg/kg/j Retard croissance, mortalité, hémolyse IRIS, 1993 

Rat Oncogénèse Orale 2 ans ND 2,5 mg/kg/j Diminution du nombre de globule rouge IRIS, 1993 

Rat Tératogénicité orale 9 j 50 mg/kg/j 100 mg/kg/j diminution du poids de la mère Khera, 1978 

Rat Tératogénicité Orale ? 2,5 mg/kg/j 6,25 mg/kg/j Diminution du gain de poids maternelle IRIS, 1993 

Rat Tératogénicité Orale ? 6,25 mg/kg/j 31,5 mg/kg/j Augmentation du nombre de fœtus résorbés IRIS, 1993 

Lapin Tératogénicité Orale ? 5 mg/kg/j 25 mg/kg/j Diminution du poids de la mère IRIS, 1993 

    ND 5 mg/kg/j Diminution du poids et du nombre de naissance  IRIS, 1993 

Rat Reproduction (3 générations) Orale 20 j gestation 1,25 mg/kg/j 6,25 mg/kg/j Réduction du poids de naissance IRIS, 1993 

Rat Développement embryofoetal orale 20 j gestation 12,5 mg/kg/j 25 mg/kg/j Hypoplasie des testicules et des épididymes McIntyre, 2000 

    25 mg/kg/j 50 mg/kg/j conservation des mamelons ou aréoles McIntyre, 2000 

    25 mg/kg/j 50 mg/kg/j Malformations épididymes McIntyre, 2000 

Rat Reproduction (multi générations) orale 80 j 20 mg/kg/j 40 mg/kg/j Atrophie épididymes, nombre de naissance Gray, 1999 

Rat Reproduction (Teste Hershberger) orale 10 j gestation 25 mg/kg/j 50 mg/kg/j Atrophie dans l’appareil sexuel interne des mâles Kang, 2004 

NP : non présenté dans la source bibliographique.  
ND : non déterminé, NOAEL = effet observé dès le premier groupe de dose, LOAEL = effet observé uniquement au dernier groupe de dose 
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Tableau 2 : Synthèse des VTR disponibles 

Organisme 

(année) 
animal Effet 

Voie 

d’exposition 

Durée 

d’exposition  
VTR* Dose critique** UF*** 

Etude toxicolo-gique 

utilisée 

US-EPA, 1993 Chien hématologique Orale intermédiaire  RfD = 0,002 mg/kg/j LOAEL = 0,625 mg/kg/j 300 
EI.. du Pont de 

Nemours 1962 

CE, 2002 rat hématologique Orale 2 ans DJA = 0,003 mg/kg/j LOAEL = 1,3 mg/kg/j 500 - 

US-EPA, NCEA  - - - - HCPF = 0,0098 (mg/kg/j)-1 - - - 

US-EPA, NCEA      ADI = 0,013 mg/kg/j - - - 

* RfD = Reference dose. DJA = dose journalière acceptable. HCPF = Human Carcinogen Potency Factor. ADI = Acceptable Daily Intake. 
** LOAEL = Lowest observable adverse effect level. 
*** UF = uncertainty factor 
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3.3.3.3. La construction de la VTR pour les effetLa construction de la VTR pour les effetLa construction de la VTR pour les effetLa construction de la VTR pour les effetssss reprotoxique reprotoxique reprotoxique reprotoxiquessss    

3.1.3.1.3.1.3.1. IntroductionIntroductionIntroductionIntroduction    

Les connaissances sur la toxicité du Linuron vis à vis de la reproduction humaine ne sont 

pas complètes. Les effets sur la fertilité n’ont pas été étudiés (effet des expositions hors 

période de gestation). De plus il n’y a pas d’étude en population humaine. Une seule espèce 

animale (rat) a été testée pour les effets sur le développement (exposition des mères 

pendant la gestation, étude des effets chez les descendants). Pour les expositions 

chroniques et subchroniques, seule la voie orale a été expérimentée. Par ailleurs, les études 

disponibles montrent que l’effet toxique le plus sensible pour une exposition chronique au 

Linuron est l’anémie hémolytique observée chez toutes les espèces animales testés (chien, 

rat, souri, lapin). Au regard des doses critiques relevées dans les études, il semble que le 

chien soit l'espèce animale la plus sensible aux effets toxiques chroniques du Linuron. 

En revanche, le mécanisme d’action toxique du Linuron sur le développement est assez bien 

connu chez le rat. En compétition avec la testostérone au niveau des récepteurs 

androgénique la présence du Linuron pendant l’embryogenèse peut altérer la formation et le 

développement des organes sexuels internes du mâle commandé par la testostérone (retrait 

des mamelons/aréoles, formation des épididymes, du canal déférent, des testicules, du 

ligament gubernaculum, autres) et induire, à plus forte doses, des tumeurs (cellule de 

Leydig, testicules, foi) via l’hyper production d’hormone lutéinique. 

Malgré les lacunes de connaissances et les incertitudes quant l’extrapolation à l’homme des 

effets observés chez le rat, il a été décidé de dériver une VTR aiguë pour les effets 

reprotoxique du Linuron.  

3.2.3.2.3.2.3.2. Identification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critique    

3.2.1. Présentation des doses repères 

Dans la mesure ou il existe des études expérimentales chez l’animal ayant testées plusieurs 

groupes de doses, nous avons exclus, pour le choix d’une dose critique (NOAEL ou LOAEL) 

les études ayant utilisées une seule dose de linuron. Ces études « mono dose » sont 

généralement destinées à l’investigation des mécanismes d’actions. Les doses choisies sont 

donc connues pour provoquer l’effet dont on cherche à élucider le mécanisme. Elles sont 

très importantes comme preuve de causalité et font partie, à ce titre, des connaissances 

nécessaires pour dériver une VTR, mais par définition elles ne permettent pas de connaître 

le niveau de dose minimal à partir duquel l’effet peut survenir. 
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Selon le tableau de synthèse (Tableau 1) il y a 4 études ayant testé plusieurs doses 

candidates pour la dérivation d’une VTR (IRIS, 1993 ; Gray, 1999 ; McIntyre 2000 ; Kang, 

2004). 

La première étude n’a pas été publiée dans une revue scientifique mais un rapport est 

disponible auprès de l’US-EPA. Elle respecte les bonnes pratiques de l’US-EPA qui lui 

accorde une confiance élevée (Klimish = non évaluable en l’état). Les NOAEL et LOAEL 

pour les effets reprotoxiques sont présentés dans le résumé d’IRIS (http://www.epa.gov/). 

Suite à l’exposition par voie orale des mères pendant les 20 derniers jours de la gestation, 

l’effet le plus sensible observé est une réduction du poids de naissance (NOAEL = 1,25 

mg/kg/j ; LOAEL = 6,25 mg/kg/j). Le résumé disponible sous IRIS ne donne pas les taux 

d’incidence des effets observés. L’utilisation des résultats pour dériver une VTR (classique 

ou benchmark dose) n’est pas possible en l’état, il faudrait obtenir le rapport d’étude auprès 

de l’US-EPA. 

La seconde est une étude conduite directement au sein du laboratoire National de l’US-EPA 

(Gray 1999). Elle respecte les lignes directrice de bonne pratique édictées par cette instance 

fédérale nord américaine (Klimish = 1c/d). Chez les rats exposés (10, 20 et 40 mg/kg/j) 

pendant 80 jours depuis le 20ème jours après la naissance, on observe une diminution 

significative du poids de la vésicule séminale et des épididymes ainsi qu’un augmentation 

significative de l’âge à la puberté à la dose de 40 mg/kg/j (NOAEL = 20 mg/kg/j). Les 

descendants (F1) des rates femelles (P0 à la dose de 40 mg/kg/j), sont donc exposés 

pendant la gestation puis la lactation. Ils produisent moins de nouveaux nés par porté. Le 

poids des testicules et des épididymes des mâles issus de ces portées diminue de manière 

significative. Ces effets étant objectivés par des variables continues (poids des organes et 

nombre de jours), il n’y a pas de taux d’incidence associés aux doses critiques mais des 

comparaisons de moyennes entre les différents groupes de dose et le groupe témoin. 

La troisième étude (McIntyre, 2000) est également d’excellente qualité scientifique même si 

aucune référence aux lignes directrices n’est mentionnée (Klimish = 1d). Des rates en 

gestation sont exposées par gavage du 12ème au 21ème jour à 0, 12,5, 25 et 50 mg 

Linuron/kg/j. Chez les descendants mâles l’incidence d’hypoplasie des testicules et des 

épididymes augmente dès le premier groupe de dose : 0 % dans le groupe témoins et 

respectivement 3,6 % et 1,8°% dans le premier group e de dose (12,5 mg/kg/j). Ces taux 

d’incidence passe respectivement à 11,3 % et 9 % dans le dernier groupe de dose. On 

observe une augmentation dose dépendante du nombre de mamelon conservés mais la 

différence n’est significative qu’à la plus forte dose (variable continue : pas d’incidence). Sont 

également en augmentation significative mais uniquement à la plus forte dose: des 

malformations des épididymes (6,8 %) et l’absence de canal déférent (4,5 %). 
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La quatrième étude (Kang, 2004) est réalisée selon le protocole standardisé de l’OCDE 

(Hershberger assay) elle obtient donc la catégorie 1a dans la cotation de Klimish. Des rats 

males immatures et castrés sont exposés par gavage pendant 10 jours à 25, 50 ou 100 mg 

Linuron /kg/j, après 10 jours d’injection quotidienne de testostérone (0,4 mg/kg/j). On 

observe une diminution significative du poids : des vésicules séminales, de la prostate 

ventrale, et des glandes de Cowper dans le deuxième groupe de dose (50 mg/kg/j). Une 

diminution du poids de la prostate ventrale et des muscles bulbocaverneux et ano-élévateurs 

est mise en évidence dans le dernier groupe de dose (100 mg/kg/j). 

3.2.2. Dose critique retenue 

Les résultats de la première étude ne sont pas retenus pour le moment faute de pouvoir en 

évaluer la qualité et surtout de connaître les conditions dans lesquelles est observée la 

diminution du poids de naissance. 

L’effet critique observé à la plus faible dose est l’hypoplasie des testicules et des épididymes 

avec un LOAEL établi à 12,5 mg/kg/j dans l’étude de McIntyre (2000). Cet effet est observé 

dans pratiquement toutes les études et dans la même gamme de dose. Par ailleurs, 

l’incidence de cet effet est nulle, hors exposition au linuron. On considère donc qu’il peut être 

retenu en tant qu’effet critique reprotoxique pour dériver une VTR orale aiguë. 

3.3.3.3.3.3.3.3. Facteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitude    

Variabilité inter-espèce (FI A). En l’absence de données humaines il est difficile d’évaluer la 

concordance entre la toxicocinétique et la toxicodynamie du Linuron chez l’animal et chez 

l’homme. Le facteur d’incertitude choisi est de 10 (FEA = 10). 

Variabilité inter-individuelle  (FIH). Il existe peu d’éléments scientifiques permettant 

d’évaluer précisément ce facteur d’incertitude. A défaut d’information spécifique, un facteur 

d’incertitude de 10 est choisi (FEH = 10). 

Absence de NOAEL  (FIL). L’effet critique étant apparu au premier groupe de dose 

expérimentale, il n’y a pas de NOAEL mis en évidence dans l’étude. Celle de Gray (1999) a 

aussi mis en évidence une réduction significative du poids des épididymes mais avec un 

NOAEL à 20 mg/kg/j. De plus, dans l’étude de McIntyre, les taux d’incidences sont faibles (2 

à 3 %) même s’ils sont significatifs. Ils sont multipliés par trois et cinq pour un doublement de 

la dose. Il est donc probable que le LOAEL mis en évidence dans l’étude de McIntyre ne soit 

pas très éloigné d’un NOAEL. En conséquence un facteur d’incertitude de 3 est choisi (FEL = 

3). 

Incertitude temporelle ( FIS). La durée d’exposition dans l’étude de McIntyre est de 20 jours 

pendant la gestation. La VTR dérivée du LOAEL issu de cette étude sera donc de type aiguë 
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et applicable uniquement pour les femmes en âge de procréer. De ce fait il n’y a pas besoin 

d’appliquer un facteur d’incertitude pour l’inadéquation de la durée d’exposition de l’étude 

expérimentale utilisée (FES = 1). 

 

Tableau 3 : VTR aiguë pour les effets du Linuron sur le développement 

Effet critique Doses expérimentales FI(1) VTRaiguë reprotoxique  

Hypoplasie des testicules et 

épididymes. 

Etude sur le développement 

chez le rat, 20 jours, voie 

orale, gavage (McIntyre 

2000) 

NOAEL = ND 

LOAEL = 12,5 mg/kg/j 

LOAELHEC = 3,3 mg/kg/j* 

300 
4.10-2 mg/kg/j 

1.10-2 mg/kg/j 

(1) FI = Facteurs d’incertitudes : 10 pour la variabilité inter-espèce ; 10 pour la variabilité intra-espèce ; 3 pour l’utilisation d’un 
LOAEL à la place d’un NOAEL. L’incertitude quant au véritable NOAEL est limitée car une autre étude a mis en évidence un 
NOAEL pour le même effet à une dose supérieure (20 mg/kg/j) et que le taux d’incidence dans l’étude princeps à la dose 
critique est faible (3 %). 
* Dose équivalente humaine = Danimal/(Phomme/Panimal)1/4 = 12,5/(70/0,35)1/4 = 12,5/3,8 = 3,3 mg/kg/j. 

 

Se pose la question de transformer le LOAEL en dose équivalente humaine. Cette 

transformation se fait de manière systématique lors de la construction de VTR cancérogènes, 

très souvent lors de la construction de VTR respiratoires à seuil, alors qu’elle est peu 

effectuée pour les VTR orales à seuil, sans qu’il soit expliqué pourquoi.  

Cependant, certaines publications tendent à montrer que l’ajustement allométrique devrait se 

faire également pour les VTR orales à seuil. En effet, Rhomberg et Lewandowski (2004) ont 

préparé un document sur les facteurs d’ajustements pour l’US EPA. Ils précisent que les 

éléments cités dans les lignes directrices pour l’évaluation des risques cancérogènes chez 

l’homme, concernant la notion de dose équivalente humaine, fondée sur un rapport des 

surfaces corporelles, devrait être appliqué également pour les VTR chroniques à seuil17. 

La question posée est cependant plus difficile à résoudre dans le cadre des études citées, où 

la population regroupe des femelles gestantes. Dans l’attente de discussions plus 

approfondies sur ce thème, la VTR sans dose équivalente humaine pourrait être retenue. 

                                                 
17 « In the absence of chemical-specific information sufficient to do otherwise, the guidance of the U.S. Environmental Protection 
Agency (EPA) for carcinogen risk assessment is to apply a default animal-to-human oral dose extrapolation based on presumed 
toxicological equivalence of daily doses scaled by the ¾-power of body weight”…“When such doses are reexpressed in the 
traditional units of mg/kg/day, it is seen that a human dose about 7-fold less than a mouse dose or 4-fold less than a rat dose 
are being presumed to be equivalently carcinogenic. For these reasons, an examination of animal-to-human dose extrapolation 
for presumed equitoxicity with respect to non-cancer effects is in order. We note that much of the reasoning, rationale, and 
empirical evidence cited for cancer risk assessment's use of mg/kg3/4/day scaling (US EPA, 1992) would seem to apply equally 
well to chronic oral exposures for non-cancer effects. In the present analysis, we examine the basis for deriving a default 
approach to dose extrapolation for non-cancer effects.”… “Studies of the empirically derived data on cross-species differences 
in chemical potency suggest that scaling to BW3/4 represents a reasonably well-supported approach for scaling ongoing oral 
doses across species. It should nonetheless be noted that support for this approach is not entirely robust. The data have also 
been largely obtained from acute or subacute exposure scenarios, involving endpoints that could be more closely related to the 
peak dose than to the AUC.” (Rhomberg, 2004). 
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3.4.3.4.3.4.3.4. Discussion et présentation de la VTRDiscussion et présentation de la VTRDiscussion et présentation de la VTRDiscussion et présentation de la VTR    

Le Linuron possède une VTR pour les expositions chroniques. L’effet critique n’est pas sur le 

développement mais une toxicité hématologique. L’espèce animale la plus sensible vis à vis 

de cet effet est le chien. Le linuron n’est pas mutagène ni cancérogène génotoxique, ni 

tératogène. A plus forte dose il peut être tumorigène via une perturbation endocrinienne 

(hyper production d’hormone lutéinique, tumeur des cellules de Leydig, tumeur des testicules 

et adénome hépatique). L’hémolyse due au Linuron se manifeste à des doses inférieures à 

celles pouvant générer des effets sur la reproduction, mais pour des expositions chroniques. 

Néanmoins, les expositions chroniques peuvent connaître des fluctuations au cours du 

temps dépassant ponctuellement la dose critique tout en lui restant inférieure en moyenne 

annuelle. C’est pourquoi il a paru nécessaire d’établir une VTR aiguë spécifique des effets 

du Linuron sur le développement. Sa validité pourrait être de quelques heures à quelques 

semaines. C’est pendant l’embryogenèse que cette toxicité s’exprime de la manière la plus 

marquée. Cependant, dans une étude très récente les atteintes des organes reproducteurs 

internes des mâles sont également observées lors d’une exposition subchronique (80 jours) 

commençant avant la puberté (Kang, 2004). Dans ce cas les doses critiques sont 

supérieures à celles misent en évidence lors des expositions in utero. Finalement, la VTR 

présentée ici s’applique aux expositions de type aiguës chez la femme en âge de procréer. 

Les facteurs d’incertitudes sont peu élevés ce qui reflète la qualité des connaissances 

disponibles. Néanmoins, ces connaissances sont lacunaires : i) une seule espèce animale a 

été testée, ii) l’atteinte de la fertilité n’a pas été étudiée, iii) bien que son pouvoir anti-

androgénique soit clairement démontré, ses manifestations ne sont pas complètement 

identiques à d’autre anti-androgènes mieux connus. Enfin, certains résultats expérimentaux 

sont contradictoires notamment concernant la modification du taux de testostérone sérique 

et testiculaire. De nouvelles études sur les mécanismes reprotoxiques du Linuron sont 

attendues, aussi la VTR pourra être considérée comme provisoire et réévaluée dans un délai 

de deux ans à partir de sa publication. 
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5.5.5.5. GlossaireGlossaireGlossaireGlossaire    

 

Cellules de Leydig  : cellules présentent dans les testicules et fabricant la testostérone (voir 

testostérone). [http://www.vulgaris-medical.com/] 

 

Cryptorchidie  : Absence du testicule dans sa bourse, d'un côté ou des deux côtés à la fois.  

La cryptorchidie touche environ 3 à 4 % des nouveau-nés, et le plus souvent du côté droit. 

Elle est bilatérale dans environ 20 à 25 % des cas. Ce terme est habituellement confondu 

avec celui d'ectopie qui caractérise un testicule en situation aberrante, en dehors de sa 

position normale, due à une migration (déplacement) anormale elle aussi. 

Causes 

La raison de la cryptorchidie n'est pas connue avec exactitude, elle semble due à une 

insuffisance de libération d'hormone hypophysaire, elle-même secondaire à une absence de 

stimulation par l'hypothalamus. Dans ces conditions, le testicule reste dans la cavité 

abdominale ou dans le canal inguinal (60 % des cas). L'arrêt de migration (le testicule n'est 

pas descendu en suivant le trajet normal) de l'abdomen vers la bourse a lieu pendant la vie 

intra-utérine. Sa descente s'arrête à un niveau plus ou moins bas dans l'abdomen lui-même 

ou à la racine de la bourse. 

Symptômes 

Absence de testicules dans les bourses à la palpation, lors des premiers examens faits par 

le pédiatre. Testicule oscillant (mobile) : dans ce cas, la palpation permet de percevoir le 

testicule dans certaines situations, et le diagnostic se fait parfois plus tardivement. Le 

testicule oscillant est descendu dans le scrotum et se retire dans le canal inguinal. Ceci est 

la raison pour laquelle le médecin examine l'enfant à plusieurs reprises en position debout 

avant de conclure à cette anomalie. Le reste de l'examen vérifie la position du méat du méat 

urétral, dont l'anomalie constitue l'hypospadias. Position du testicule à l'entrée de la bourse. 

Anomalie du pénis. Présence d'une hernie inguinale (masse formée par un organe ou une 

partie d'organe, généralement l'intestin, sorti de la cavité qui le contient habituellement). Il 

existe quelques cas d'atrophie d'un seul testicule, due à un traumatisme ou à une orchite 

(inflammation testiculaire). La non-palpation des testicules des deux cotés doit faire penser à 

un hypogonadisme (diminution du taux d'hormones androgéniques dans le sang). Enfin, il 

existe des cas d'agénésie testiculaire (absence congénitale de testicules). 

[http://www.vulgaris-medical.com/] 
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Epididyme  : Organe cylindrique situé derrière chaque testicule et s'étalant en "embrassant " 

celui-ci, faisant suite aux canaux efférents qui sont des sortes de petits tubes sortant du 

testicule. L'épididyme se prolonge par le canal déférent ou canal spermatique, qui débouche 

dans l'urètre et qui est destiné à évacuer à la fois les urines et le sperme. Le canal de 

l'épididyme est microscopique et très long. Sa forme anatomique le maintient pelotonné sur 

lui-même. C'est à l'intérieur de celui-ci que les cellules spermatiques, c'est-à-dire les 

précurseurs des spermatozoïdes produits dans le testicule, progressent lentement en 

achevant leur maturation. Les pathologies habituellement rencontrées au niveau de 

l'épididyme sont, dans l'ordre de fréquence : 

1. l'agénésie épididymaire, qui est un développement incomplet de l'épididyme, de nature 

congénitale. Elle peut entraîner une stérilité lorsqu'elle concerne les deux épididymes.  

2. l'inflammation de l'épididyme, appelée également épididymite, qui est presque toujours 

associée à une inflammation du testicule dans le cadre d'une orchiépididymite. Parfois, 

les deux épididymes sont atteints, ce qui provoque une obstruction des canaux 

évacuateurs et donc une hypofertilité (fertilité plus faible que la normale).  

3. le kyste de l'épididyme, qui se présente sous la forme d'un nodule rempli de liquide. Le 

chirurgien devra intervenir uniquement si celui-ci est gênant par son volume, car il n'a 

aucune conséquence sur la fertilité. 

[http://www.vulgaris-medical.com/] 

 

Estradiol  : Hormone considérée comme la véritable hormone femelle, voisine de l’estrone 

mais plus active qu’elle, principalement sécrétée chez la femme par l’ovaire et dont le taux 

augmente lors de l’ovulation (libération de l’ovule par l’ovaire).  

L’estradiol est la plus active des trois hormones oestrogènes dans l’organisme. Elle est 

libérée après la stimulation par d’autres hormones (les hormones folliculostimulante et 

lutéinisante : FSH et LH) sécrétée par l’hypophyse. Son taux est variable au cours de la vie 

d’un individu : jusqu’à la puberté, il est relativement bas puis s’élève dès l’arrivée du cycle 

menstruel. Au cours du cycle menstruel lui-même, il est élevé durant la première moitié puis 

diminue dans la seconde moitié. Au cours de la ménopause, ce taux est à nouveau très bas. 

Durant cette période, l’hormone est fabriquée en petite quantité à partir des androgènes 

(hormone mâle) à l’intérieur du tissu adipeux.  

Rôle 

Il est en relation directe avec l’apparition des caractères sexuels secondaires : tissu adipeux 
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et sa répartition, libido, développement des organes génitaux externes (vagin, vulve), 

internes (utérus et trompes) et des seins. Lors de la grossesse, le taux d’estradiol s’élève et 

reste important jusqu’à l’accouchement. Chez l’homme, le taux d’estradiol est relativement 

bas et s’élève quelquefois en cas d’affections du foie. L’estradiol est utilisé en thérapeutique 

comme composant des médicaments anticonceptionnels (pilule contraceptive) associé avec 

la progestérone. Il est également utilisé comme traitement substitutif (mis en place à la suite 

d’une carence hormonale) dans l’insuffisance ovarienne (insuffisance de sécrétion des 

hormones par l’ovaire). Le dosage de l’estradiol se fait dans les cas suivants : 

• Suivi du bon déroulement d’une grossesse et donc de l’activité du fœtus dans l’utérus 

maternel. La chute du taux d’estradiol indique quelquefois une souffrance du fœtus.  

• Surveillance des ovaires en cas d’induction de grossesse.  

• Dans le diagnostic d’aménorrhée (absence de règles)  

• Dans le diagnostic des tumeurs de l’ovaire.  

[http://www.vulgaris-medical.com/] 

 

Gubernaculum  : ligament servant à descendre les testicules au fond du scrotum.  

[http://urologie-chu-mondor.aphp.fr/_enseignement/Externes/cryptrorchidie.pdf] 

 

Hormone lutéinique LH (angl., abrév. pour luteinizing hormone). Syn. hormone lutéinisante, 

ICSH (interstitial cell stimulating hormone), lutropine. Hormone glycoprotéique de poids 

moléculaire de 29 000 daltons, sécrétée par les cellules gonadotropes de l’antéhypophyse. 

La sécrétion de LH est permanente chez l’homme, cyclique chez la femme, avec une 

augmentation en fin de phase folliculaire, un pic préovulatoire puis une décroissance en 

phase lutéale. La LH agit sur de nombreuses cellules gonadiques, en favorisant la synthèse 

des stéroïdes sexuels; chez la femme elle intervient de façon privilégiée dans l’ovulation. La 

sécrétion de LH est stimulée par la gonadolibérine, et modulée par les stéroïdes sexuels. 

[http://www.gfmer.ch/Cours/Cycle_menstruel_normal.html] 

 

Hypospadias : Malformation de l'urètre de l'homme (conduit amenant l'urine de la vessie à 

l'extérieur) se caractérisant par la division d'une plus ou moins grande partie associée à la 

présence d'un orifice urétral (méat urétral) anormalement situé par rapport à l'extrémité du 

gland, sur la face inférieure de la verge. L'hypospadias est toujours associé avec une 
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malformation du prépuce (repli de peau recouvrant le gland). On distingue plusieurs variétés 

d'hypospadias : 

1. L'hypospadias balanique se caractérise par une ouverture du méat urétral sous le gland 

2. L'hypospadias pénien se caractérise par une ouverture du méat urétral au milieu du 

pénis 

3. L'hypospadias pénoscrotal se caractérise par une ouverture du méat urétral à l'angle du 

pénis et du scrotum (enveloppe de peau des testicules). 

[http://www.vulgaris-medical.com/] 

 

Spermatide  : Cellule précurseur du spermatozoïde. Avant de devenir un spermatozoïde, un 

gamète mâle se trouve tout d’abord au stade appelé spermatogonie, puis spermatocyte, puis 

spermatide, avant de devenir un spermatozoïde. [http://www.imr-

marseille.com/glossaire.htm] 

 

Testostérone  : Hormone mâle (androgène) fabriquée et sécrétée par les testicules (cellules 

de Leydig), mais également par les ovaires et les glandes surrénales (glandes situées au-

dessus de chaque rein et sécrétant également la cortisone naturelle) chez la femme. Grâce 

à la stimulation de l’hormone lutéinisante (LH), qui est une hormone fabriquée par la glande 

hypophyse située à la base du cerveau, la testostérone est sécrétée dans le sang en 

quantité plus ou moins importante. Cette fabrication se fait seulement pendant la vie intra-

utérine et au moment de la puberté. La testostérone est nécessaire :  

• à la production des spermatozoïdes  

• au développement des organes génitaux nécessaires à la fertilité  

• à l’apparition et au maintien des caractères sexuels secondaires masculins 

(musculature, pilosité, libido, changement de la voix)  

• à la fabrication des œstrogènes (la testostérone est un précurseur des oestrogènes)  

• à la fabrication des protéines (métabolisme)  

• au développement musculaire  

• au fonctionnement des glucides (sucres)  

• au développement de certains tissus de l’organisme (lipides, os)  

Pour circuler, cette hormone a besoin d’une protéine porteuse, la sex binding protein (SBP). 
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Vésicule séminale : L'adjectif séminal désigne ce qui est relatif à la semence, au sperme. 

Le sperme est un liquide normalement stérile (sans microbes), de consistance visqueuse, 

légèrement filant, collant et de coloration blanchâtre, sécrété par les testicules et la prostate 

et contenant des éléments fabriqués par les glandes de Cowper. La caractéristique 

principale du sperme est de contenir les spermatozoïdes, qui sont les cellules reproductrices 

mâles. Le sperme est produit lors de l'éjaculation pendant l'accouplement. La vésicule 

séminale est le réservoir de nature musculaire et membraneux qui contient le sperme.  

L'éjection du sperme en dehors de l'urètre (canal transportant l'urine et le sperme vers 

l'extérieur) se fait grâce à l'action des vésicules séminales. Celle-ci a lieu après les 

stimulations répétitives du pénis au moment des rapports sexuels ou lors de la masturbation 

qui sont à l'origine du réflexe éjaculatoire. Plus précisément au moment de l'éjaculation, les 

deux vésicules séminales se contractent est éjecté leur contenu dans les canaux déférents 

où il se mélange aux spermatozoïdes (provenant des testicules) pour donner le sperme. 

Anatomie Les vésicules séminales au nombre de deux et la prostate reposent sur la paroi 

postérieure (arrière) de la vessie. Ce sont des glandes ayant chacune une longueur allant de 

5 à 7 centimètres environ. Elles ont la forme de l'extrémité d'un petit doigt de gant. La 

vésicule séminale est incluse dans une épaisse gaine fibreuse, l'aponévrose prostato-

péritonéale de Denonvilliers, tendue du cul-de-sac de Douglas au périnée. Il est possible de 

palper la vésicule séminale par le toucher rectal. 

Rôle : Les vésicules séminales ont pour rôle de sécréter un liquide alcalin (contraire d'acide) 

de nature visqueuse et de coloration jaunâtre renfermant du fructose (variété de sucre) ainsi 

que de l'acide ascorbique (vitamine C), des protéines jouant un rôle dans la coagulation 

(spécifiquement la séminogéline et des prostaglandines. Les prostaglandines sont des 

substances dérivées d'acides gras non saturés (ou acides gras insaturés, c'est-à-dire dont 

les atomes de carbone sont reliés par 2 ponts) ayant une structure biochimique appelée 

prostanoïde, et dont il existe 20 variétés réparties en neuf classes, dénommées de A à I : 

PGA, PFE, PGF, PGI etc…selon leur structure. Le canal de chaque vésicule séminale rejoint 

le conduit déférent du même côté pour former ensuite le conduit éjaculateur. Le canal 

déférent faisant suite à l'épididyme en prenant la forme d'une épingle à cheveux. Sa 

longueur est de 35 cm environ et son diamètre augmente progressivement au fur et à 

mesure qu'il s'éloigne du testicule. Les spermatozoïdes et le liquide séminale se mélangent 

dans le conduit éjaculateur puis pénètrent dans l'urètre et plus précisément dans sa partie 

prostatique à l'instant de l'éjaculation. [http://www.vulgaris-medical.com/] 

 



























































































 

Rapport final. Version Draft page 1  

 

 
Construction d’une VTR reprotoxique pour le BBP (benzyle 

butyle phtalate), selon la méthode proposée dans le document 
de référence 

 
Rapport final 

 
juin 2006 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Etude réalisée par :  
Organisme d’expertise : Vincent Nedellec Consultant 
Contact : Nedellec Vincent, 
111 avenue Paul Doumer –91 160 Saulx-les-Chartreux. 
Tel/fax 01.64.48.07.51. E-mail : vincent.nedellec@vnc-sante.fr 
 
Pour :  
L’Agence Française de Sécurité Sanitaire de l’Environnement et du Travail 
AFSSET 
27-31 avenue du Général Leclerc 
94704 Maison Alfort Cedex 
Contact : Nathalie Bonvallot (01 56 29 19 33 / nathalie.bonvallot@afsset.fr) 
 
 
 



 

Rapport final. Version Draft page 2  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Information sur la propriété et diffusion du document  
 
Les résultats des travaux demeurent la propriété de l’AFSSET, qui se réserve le droit de les 
rendre publics. Ils ne peuvent être utilisés, ou rendus en tout ou partie publics qu’avec 
l’accord écrit préalable de l’AFSSET. Les informations communiquées par l’AFSSET à 
l’occasion de la réalisation des travaux sont confidentielles et ne doivent pas être 
communiquées à des tiers, sauf accord. 



 

Rapport final. Version Draft page 3  

Table des matières  

RESUME ................................................................................................................................................. 5 

1. LE PROFIL TOXICOLOGIQUE .................................................................................................... 12  

1.1. INFORMATIONS GENERALES ...................................................................................................... 12 

1.1.1. Identification de la substance ........................................................................................ 13 
1.1.2. Propriétés physico-chimiques........................................................................................ 13 
1.1.3. Plausibilité d’exposition humaine................................................................................... 14 

1.2. TOXICOCINETIQUE.................................................................................................................... 14 
1.3. TOXICITE GENERALE ................................................................................................................ 16 

1.3.1. Données chez l’homme ................................................................................................. 16 
1.3.2. Données chez l’animal .................................................................................................. 16 

1.3.2.1. Etudes de toxicité aiguë.......................................................................................................... 16 
1.3.2.2. Etudes de toxicité subchronique et chronique......................................................................... 17 
1.3.2.3. Mutagénicité et/ou génotoxicité............................................................................................... 23 
1.3.2.4. Cancérogénicité ...................................................................................................................... 24 
1.3.2.5. Irritation et sensibilisation........................................................................................................ 26 

1.4. TOXICITE SUR LA REPRODUCTION ET LE DEVELOPPEMENT .......................................................... 27 
1.4.1. Données chez l’homme ................................................................................................. 27 

1.4.1.1. Effets sur le développement.................................................................................................... 27 
1.4.1.2. Effets sur la fertilité ................................................................................................................. 27 

1.4.2. Données chez l’animal .................................................................................................. 27 
1.4.2.1. Effets sur le développement.................................................................................................... 27 
1.4.2.2. Effets sur la fertilité ................................................................................................................. 36 

1.4.3. Mécanismes d’action proposés ..................................................................................... 41 
1.5. ANALYSE DE LA COHERENCE DES DONNEES ANIMALES ET HUMAINES........................................... 44 
1.6. COMPARAISON DES INDICES DE TOXICITE EN FONCTION DES EFFETS ........................................... 44 
1.7. CONCLUSION ........................................................................................................................... 44 

2. LA CONSTRUCTION DE LA VTR POUR LES EFFETS REPROTOXIQUES............................. 46  

2.1. IDENTIFICATION D’UNE DOSE CRITIQUE ...................................................................................... 46 
2.1.1. Présentation des doses repères.................................................................................... 46 

2.1.1.1. Effet sur le développement ..................................................................................................... 46 
2.1.1.2. Effet sur la fertilité ................................................................................................................... 47 

2.1.2. Dose critique retenue .................................................................................................... 47 
2.1.2.1. Effet sur le développement ..................................................................................................... 47 
2.1.2.2. Effet sur la fertilité ................................................................................................................... 47 
2.1.2.3. Benchmark doses ................................................................................................................... 48 

2.2. FACTEURS D’INCERTITUDE........................................................................................................ 48 

2.2.1. Effet sur le développement............................................................................................ 48 
2.2.2. Effet sur la fertilité .......................................................................................................... 48 



 

Rapport final. Version Draft page 4  

2.3. DISCUSSION ET PRESENTATION DE LA VTR ............................................................................... 48 

3. BIBLIOGRAPHIE .......................................................................................................................... 50  

4. GLOSSAIRE ................................................................................................................................. 54 

 



 

Rapport final. Version Draft page 5  

RésuméRésuméRésuméRésumé    

 

Le Benzyle Butyle Phtalate (BBP) (N° CASR : 85-68-7 ) est un plastifiant de la famille des 

esters de phtalates. Il est produit par des réactions séquelles entre le butanol et le chlorure 

de benzyle avec l’anhydride phtalique. Aux Etats-Unis, le BBP est principalement utilisé 

comme assouplissant du PVC1 dans : les bandes de convoyeur alimentaire, les sols 

plastiques, les cuirs artificiels, les cônes de signalisation routière [CERHR, 2003]. En Europe 

il est utilisé à plus de 90 % de la production pour le PVC et d’autres polymères dans : les 

revêtements de sol, les joints/colles (double vitrage) et les peintures. Il est également 

présent dans les emballages alimentaires. Il est parfois retrouvé à l’état de trace dans les 

jouets en plastique probablement comme impureté d’autres produits chimiques. Il n’est pas 

chimiquement lié aux polymères dans lesquels il est incorporé. Ainsi, il peut facilement 

migrer vers la nourriture et les milieux de l’environnement (air, eau, poussières et sols) 

pendant l’utilisation de produits ou le stockage de déchets contenants du BBP [EC, 2004]. 

En 1997, la « consommation » européenne de BBP était de 20 à 50 000 tonnes par an 

[RIVM, 1998]. 

Il a été classé par l’Union Européenne comme substance reprotoxique chez l’homme de 

catégorie 2 pour le développement (phrase de risque R61 : « risque pendant la grossesse 

d’effet néfaste pour l’enfant ») et de catégorie 3 pour la reproduction (phrase de risque R62 : 

« risque possible d’altération de la fertilité »). Pour l’environnement il est classé R50-53 

(« Très toxique pour les organismes aquatiques, peut entraîner des effets néfastes à long 

terme pour l'environnement aquatique »). Peu toxique chez l’animal (LD50 > 2g/kg), il est en 

revanche très toxique pour les espèces aquatiques [IPCS-CEC, 2005]. En 1999, l’expertise 

du CIRC concluait que le BBP ne pouvait être classé comme cancérigène chez l’homme 

(groupe 3 « not classifiable as to its carcinogenicity to human») en raison de l’absence de 

donnée chez l’homme et de l’insuffisance des données animales [IARC, 1999]. L’US-EPA a 

évalué le potentiel cancérogène et classé le BBP comme possiblement cancérogène chez 

l’homme (classe C) [US-EPA, 2003]. 

Chez l’animal, la métabolisation du BBP passe par une hydrolyse intestinale et hépatique 

plus rapide au niveau intestinal qu’au niveau hépatique, puis une glucoronoconjugaison 

avant l’excrétion urinaire ou fécale [EC, 2004]. Les métabolites chez le rongeur sont : 

d’abord le mono butyle phtalate (MBuP) puis le mono benzyle phtalate (MBeP), l’acide 

hippurique, l’alcool benzylique, et enfin le n-butanol. L’hydrolyse des esters de benzyle est 
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préférentielle, ainsi le mono butyle phtalate domine les autres métabolites urinaires (ratio 

3:1) [Agarwal 1985]. Leur présence dans la bile signe une réabsorption par la lumière 

intestinale. Il n’y a pas de trace de la substance mère dans les urines. La demi-vie du BBP et 

de ses deux mono esters est très courte dans tous les tissus (environ 6h). L’excrétion est 

majoritairement urinaire (70%) puis fécale (10%) mais ce rapport s’inverse à forte dose 

(> 2000 mg/kg/j). Chez l’homme les voies de métabolisation sont identiques mais la 

proportion des métabolites en mono esters s’inverse. En premier on trouve le MBeP (>70%), 

ensuite le MBuP (environ 6 %) et enfin les autres métabolites. Une étude expérimentale chez 

7 volontaires établit un modèle permettant de calculer une exposition externe à partir des 

concentrations urinaires de MBeP [EC, 2004]. 

Plusieurs estimations des expositions humaines au BBP en population générale ou chez les 

travailleurs ont été réalisées. L’OMS, à partir de l’analyse d’une centaine de produits 

alimentaires canadiens en 1985-1988, estimait une exposition moyenne au BBP via 

l’alimentation d’environ 2 µg/kg/j chez l’adulte et 12 µg/kg/j chez l’enfant [IPCS, 1999]. A 

partir d’une enquête alimentaire, le ministère anglais chargé de l’agriculture évaluait 

l’exposition en population générale entre 0,11 et 0,29 µg/kg/j [CERHR, 2003]. Dans 

l’industrie de production des phtalates et de fabrication de PVC souples on considère des 

concentrations atmosphériques moyennes de l’ordre de 1 mg/m3 et 2 mg/m3. Ces 

concentrations correspondent à des expositions de 143 et 286 µg/kg/j [CERHR, 2003]. Selon 

la Commission européenne en 2004, les expositions en population générale via 

l’alimentation sont : adulte = 0,3 µg/kg/j ; enfants = 1,02 µg/kg/j ; via l’inhalation (habitation 

avec sols plastiques), elles sont de 0,083 µg/kg/j ; via les jouets en plastique pour les jeunes 

enfants, elles sont de 0,95 µg/kg/j [EC, 2004]. Les milieux de l’environnement peuvent être 

pollués par les émissions industrielles ou les déchets contenant du BBP. Les expositions 

environnementales, estimés en population générale à partir de mesure des métabolites 

urinaires du BBP, sont au maximum de 18,2 µg/kg/j (enfants de 1 à 2 ans), 5,4 µg/kg/j 

(enfants de 6 à 11 ans), et 3,5 µg/kg/j pour les adultes [EC, 2004]. 

A forte dose le BBP est faiblement toxique avec des DL50orale de 2 à 20 g/kg chez le rat et de 

4 à 6 g/kg chez la souris et une DL50cutanée chez le rat de 10g/kg. 

Lors des expositions subchroniques chez l’animal (cf. Tableau 2) les principaux effets 

observés aux faibles doses (150 à 300 mg/kg/j) sont : une réduction du gain de poids 

corporel, l’augmentation du poids relatif de certains organes (principalement reins et foie), 

des lésions pathologiques au niveau du pancréas et des reins. A plus fortes doses 

                                                                                                                                                      
1 Le PVC peut contenir jusqu’à 60% d’assouplissant (plasticizer) [RIVM, 1998] 
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(≥ 500 mg/kg/j), on observe des effets hématologiques, des lésions au niveau des testicules, 

des épididymes, de la prostate, du foie, des reins, de la rate et du pancréas. Chez la souris 

et le chien, seule la décroissance du gain de poids corporel a été observée. Le rat2 semble 

l’espèce animale la plus sensible aux effets toxiques systémiques du BBP. Les rares études 

chroniques disponibles montrent que l’allongement de la durée d’exposition ne majore pas 

les effets ni abaisse le niveau de dose auquel ils apparaissent dans les études 

subchroniques. Ceci est cohérent avec les connaissances pharmacocinétiques montrant une 

métabolisation complète et une demi-vie très courte sans stockage dans les différents tissus. 

C’est pourquoi, certains organismes comme le RIVM, l’OMS ou Health Canada ne tiennent 

pas compte d’une durée inappropriée (étude subchronique) dans la dérivation d’une VTR 

chronique pour le BBP (cf. Tableau 1). Il y a peu de donnée concernant la toxicité par voie 

respiratoire et aucune VTR n’a été dérivée pour cette voie. Chez l’homme les études en 

milieux professionnels exposés aux phtalates (multi expositions) ont trouvé une 

augmentation des maladies respiratoires et neurologiques ainsi que des cancers. En 

population générale, une étude cas témoins norvégienne a trouvé un excès de risques 

significatif d’obstruction bronchique dans les deux premières années de vie en relation avec 

la présence de revêtements de sol en PVC dans l’habitation. 

Les études in vitro et in vivo sont suffisamment complètes pour écarter tout potentiel 

génotoxique ou mutagène du BBP. On note cependant une possible mais faible 

clastogénicité sur les cellules de moelle osseuse de souris testées in vivo. Toutefois, certains 

résultats d’étude demandent des vérifications expérimentales. 

Il n’y a pas d’étude chez l’homme pour les effets du BBP sur le développement ou la fertilité. 

Chez l’animal, une quinzaine d’études récentes concernent les effets du BBP ou des ses 

deux mono esters sur le développement fœtal et/ou sa tératogénicité (cf. Tableau 3). Moins 

de la moitié est disponible pour les effets sur la fertilité. Ces études sont d’excellentes 

qualités et trois d’entre elles respectent les lignes directrices de l’OCDE ou de l’US-EPA. Les 

études sur les mécanismes d’actions reprotoxiques ont permis d’élucider la plupart des 

phénomènes sous jacents aux effets observés. 

La toxicité sur le développement survient dans une gamme de doses comparable aux effets 

systémiques (cf. Tableau 3). Une étude récente du RIVM obtient une DEC5%
3 pour des 

variations chez les descendants (13e vertèbre lombaire) à 180-220 mg/kg/j [Piersma, 2004 ; 

RIVM, 1999]. Le plus bas NOAEL pour la mortalité fœtale est de 0 mg/kg/j (LOAEL = 

500 mg/kg/j). Cette expérimentation a également permis d’étudier la période d’exposition la 

                                                 
2 Notamment le rat Wistar 
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plus sensible pour la mortalité fœtale et les malformations. Elle se situe du 13ème au 15ème 

jour de gestation chez la rate [CERHR, 2003 ref. n°36]. Les expositions allant de 200 à 

500 mg/kg/j provoquent chez le rat Wistar, le rat Sprague-Dawley et la souris OF1 : la 

diminution du poids corporel à la naissance, une augmentation de la mortalité périnatale et 

du taux de résorptions, la diminution du poids absolu et relatif des testicules et des 

épididymes, des malformations notamment du sternum, des ex-encéphalies et des fentes 

palatines. Le MBuP produit les mêmes effets à peu près aux même niveaux de doses. Avec 

le MBeP un NOAEL est établi chez le rat Wistar à 167 mgMBeP/kg/j (LOAEL = 

250 mgMBeP/kg/j) pour l’augmentation de l’incidence des testicules non descendues et la 

réduction de la distance ano-génitale des mâles [Ema, 2003]. D’autres effets comparables à 

ceux du BBP sont observés lors des expositions au seul MBeP. 

Les malformations du squelette semblent dues à une modification des cellules ostéoblastes4 

Py1a chez le rat. La morphologie des cellules exposées au BBP est modifiée au niveau des 

micro-filaments. Cette modification du cytosquelette compromet la bonne adhésion ultérieure 

des ostéocytes. En l’absence de mort cellulaire, le BBP doit agir en perturbant l’organisation 

des protéines du cytosquelette [Marchetti, 2002]. 

La testostérone joue un rôle déterminant lors de l’embryogenèse dans la descente 

testiculaire. La deshydrotestostérone (métabolite de la testostérone) est plus impliquée dans 

l’apparence externe des organes génitaux (rétention des mamelons, distance ano-génitale). 

Le MBuP n’étant pas liant des récepteurs androgéniques, les effets anti-androgéniques du 

BBP seraient indirects via la réduction des taux de testostérone fœtale [Ema, 2002]. Dans 

une seconde étude, les effets anti-androgéniques du BBP résultent d’une inactivation de 

l’expression génétique des hormones insulino-mimétiques 3. Il semble qu’elle soit due à un 

retard de maturité des cellules de Leydig qui conduit également à des hyperplasies car ces 

cellules continuent à proliférer au lieu de se différencier [Wilson, 2004]. In vitro, le BBP 

montre une très faible activité oestrogénique ce qui n’est pas le cas de ses métabolites mono 

esters. In vivo le niveau d’expression de l’ARNm codant pour la protéine CaBP-9k5 n’est pas 

modifié chez les rates exposées au BBP. Il semble donc que le BBP perde son pouvoir 

oestrogénique après ingestion chez les mammifères [Hong, 2005]. 

                                                                                                                                                      
3 DEC = Dose d’effet critique à 5% 
4 Cellule osseuse jeune, cuboïde ou prismatique, à grand noyau, observée dans la moelle osseuse et la couche ostéogène du 
périoste et présente dans le tissu conjonctif ou cartilagineux en voie d'ossification (source : Grand dictionnaire terminologique). 
5 Calbindin-D9k est une protéine dépendante de la vitamine D. Elle fait parti d’un groupe de protéine intra cellulaire qui ont une 
forte affinité de liaison au calcium et qui sont localisées dans l’intestin et l’utérus. Les gènes codants pour CalBP-9k sont 
connus chez le rat comme chez l’homme. Dans l’utérus cette protéine est régulée par le 17β-estradiol et fluctue au cours du 
cycle œstral de la même manière que le 17β-estradiol (absence pendant la phase di-œstrus, présence en phase pro-œstrus) 
[Hong, 2005]. 
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Cinq études concernent les effets toxiques du BBP pour la reproduction (fertilité) (cf. Tableau 

4). Les NOAEL pour la fertilité des mâles et des femelles parents (F0) sont à peu près 

identiques à 500 mg/kg/j. C’est à dire au-dessus des niveaux de doses ayant des effets 

toxiques systémiques ou développementaux. Une étude établit un NOAEL à 200 mg/kg/j 

pour la fertilité des mâles mais l’écart avec la dose suivante est trop importante 

(LOAEL = 2 200 mg/kg/j) pour être retenu comme un véritable NOAEL [CERHR, 2003]. Dans 

une étude chez le rat Sprague-Dawley, Nagano et Al. observent un NOAEL de 100 mg/kg/j 

pour une diminution du poids des ovaires chez les rates F0 mais les performances 

reproductives (taux d’accouplement, taux de fertilité, durée de la gestation, et nombre de 

naissances vivantes) restent identiques au groupe témoin. Les descendants F1, exposé in 

utero, pendant la lactation puis par la nourriture (10 semaines), à la dose de 500 mg/kg/j 

conservent également des performances reproductives normales. Les effets systémiques et 

développementaux (augmentation du poids des reins chez les femelles, diminution 

transitoire du poids de naissance chez les mâles et les femelles) sont observés à partir de 

100 mg/kg/j (NOAEL = 20 mg/kg/j). Aucun effet toxique systémique, développemental et 

reproductif n’est observé à la deuxième génération F2 [Nagano, 2003]. Enfin, dans l’étude la 

plus récente sur deux générations chez le rat Charles river selon les lignes directrices de 

l’US-EPA, on note une baise des indices de fertilité (taux d’accouplement et taux de fertilité) 

des mâles F1 exposés à 750 mg/kg/j (NOAEL = 250 mg/kg/j), in utero, pendant l’allaitement, 

puis par la nourriture jusqu'à l’accouplement pour la génération suivante, ainsi qu’une 

augmentation du nombre de mamelons conservés et une diminution du poids absolu mais 

pas relatif des testicules et des épididymes. La fertilité dans la génération F2 n’est pas 

étudiée. 

Les valeurs toxicologiques de référence (VTR) actuellement disponibles pour les effets des 

expositions chroniques au BBP sont fondées sur la toxicité systémique au niveau des 

organes internes : lésions pancréatiques, poids du foie et des reins (cf. Tableau 1). 

Concernant les effets reprotoxiques du BBP les données disponibles permettent la dérivation 

de VTR du même ordre de grandeur que les précédentes. Pour les effets sur le 

développement (VTR apparentées aux VTR aiguës) la dose critique retenue est un NOAEL à 

185 mg/kg/j (LOAEL à 375 mg/kg/j pour une diminution du poids corporel des fœtus) observé 

chez le rat Wistar [CERHR (8)]. Deux facteurs d’incertitudes sont retenus (variabilité inter 

espèce, variabilité intra espèce), pour dériver la VTR développement de 1,85 mg/kg/j . Pour 

les effets sur la fertilité la dose critique retenue est un NOAEL à 250 mg/kg/j observé chez le 

rat Charles Rivers (LOAEL à 750 mg/kg/j pour la baisse de l’indice de fertilité des mâles F1) 

[Tyl, 2004]. Trois facteurs d’incertitudes sont retenus (variabilité inter (10) et intra espèce 
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(10) et durée inapproprié de l’étude (3)) pour dériver la VTR fertilité de 0,83 mg/kg/j . 

L’ensemble des données disponibles pour la voie orale ne plaide pas en faveur d’une 

transposition des connaissances toxicologiques vers la voie respiratoire. 
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Tableau 1 : Description des Valeurs Toxicologiques de Références recensées en mai 2006  

Organisme 

(année) 
Animal Effet 

Voie 

d’expositio

n 

Durée 

d’expositio

n 

VTR* Dose critique** UF*** 
Etude toxicologique 

utilisée 

OMS, 1999 Rat Wistar 5% lésions pancréatiques orale 90 j DJA = 1,32 mg/kg/j BMDL = 132 mg/kg/j 100 Hammond, 1987 

Health Canada, 

2000 
Rat Wistar 5% lésions pancréatiques orale 90 j DJA = 1,32 mg/kg/j BMDL = 132 mg/kg/j 100 Hammond, 1987 

RIVM, 2001 Rat Wistar 
↑ du poids des reins 

(+8%) 
orale 90 j TDI = 0,5 mg/kg/j NOAEL = 151 mg/kg/j 300 Hammond, 1987 

US-EPA, 2003 F344/N ↑ du poids du foie (+8%) orale 90 j RfD = 0,2 mg/kg/j NOAEL = 159 mg/kg/j 1 000 NTP, 1985 

« ↑ » = augmentation statistiquement significative 
* RfD = Reference dose. DJA = Dose journalière admissible. TDI = Tolerable Daily Intake. 
** Dose critique = NOAEL = No observable adverse effect level ; LOAEL = Lowest Observed Advserse Effect Level ; BMDL : Benchmark dose (limite inférieure de l’intervalle de 
confiance à 95%) 
*** UF = uncertainty factor 
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1.1.1.1.    Le profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologique    

1.1. Informations générales 
 

Les connaissances sur les propriétés physico-chimiques, la toxicocinétique et la toxicité 

générale du BBP ainsi que les données sur la plausibilité d’une exposition chez l’homme, ont 

été recherchées dans les documents de synthèse déjà existants, publiés par les organismes 

nationaux ou internationaux légitimes6 suivants :  

� l’ATSDR (« toxicological profiles »), 

� l’OMS (« environmental health criteria »), 

� Health Canada (« rapports d’évaluation des substances d’intérêt prioritaire »), 

� l’US EPA (IRIS « toxicological review »),  

� l’ECB (« risk assessment reports »), 

� l’OCDE (UNEP « chemicals screening information dataset »), 

� l’IARC (« monographs »), 

� le NCEA (« risk assessments »), 

� l’Index Merck, 

� la base de donnée HSDB (hazardous substance data base)  

� Chemfinder 

� La Commission Européenne (HCP : Health & Consumer Protection), 

� HHRAP (Human Health Risk Assessment Protocole US-EPA)7 

� ECETOC (European Center for Ecotoxicology and Toxicology of Chemicals) 

� INRS (Institut National de la Recherche sur les Risques) 

� INERIS (Institut National de l’Environnement Industriel et des Risques) 

� Le RIVM (Rijksinstituut voor Volksgezondheid en Milieu, Institut national de la santé 

publique et de l’Environnement Hollandais) 

 

Les requêtes ont été effectuées successivement avec le n° CASR et le nom « benzyl butyl 

phthalate » dans les moteurs de recherche des sites Internet et des bases de données. Le 

BBP est absent des bases de données suivantes : ATSDR, Merck index, INRS, INERIS, 

ECETOC, NCEA, OCDE. Tous les autres sites de la précédente liste fournissent des 

                                                 
6 Profils ATSDR : http://www.atsdr.cdc.gov/toxpro2.html ; OMS : http://www.inchem.org/ ; Santé Canada : http://www.hc-
sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl1-lsp1/index_f.html et http://www. hc-sc.gc.ca/ewh-semt/pubs/contaminants/psl2-
lsp2/index_e.html ; US EPA IRIS : http://www.epa. gov/iris/search.htm ; ECB : http://ecb.jrc.it/existing-chemicals/ ; OCDE : 
http://www.inchem.org/ pages/sids.html ; IARC : http://www.inchem.org/pages/iarc.html ; NCEA : http://cfpub.epa.gov/ncea/ 
Index MERCK : The Merck Index, an encyclopedia of chemicals, drugs, and biologicals. Thirteenth edition. Published by Merck 
Research Laboratories Division of Merck & Co., Inc. Whitehouse Station, NJ. 2001 ; HSDB : http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-
bin/sis/htmlgen?HSDB ; ChemFinder : http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-bin/sis/htmlgen?CHEM 



 

Rapport final. Version Draft page 13  

informations concernant le BBP. Ces informations sont présentées de manière synthétique 

dans les tableaux suivants. Elles figurent également dans les informations générales 

concernant l’absorption, les voies métaboliques, la distribution, l’excrétion, le stockage et les 

mécanismes d’effet toxique du BBP. 

1.1.1. Identification de la substance 

Numéro CAS, ENEICS, etc. 

N° CASR : 85-68-7 ; 
N° ICSC : ; 
N° RTECS :  
N° CE : 607-430-00-3 
N° EINECS : 201-622-7 

Nom Benzyle butyle phtalate 

Synonymes 

EC = 1,2-benzenedicarboxylic acid, butyl phenylmethyl ester; benzyl-n-
butyl phthalate; phthalic acid, butyl benzyl ester; Santicizer 160; Sicol 
160; Unimoll BB. 
IRIS = 1,2-BENZENEDICARBOXYLIC ACID, BUTYL 
PHENYLMETHYL ESTER, BENZYL-BUTYLESTER KYSELINY 
FTALOVE, BENZYL BUTYL PHTHALATE, BENZYL n-BUTYL 
PHTHALATE, Butyl benzyl phthalate, n-BUTYL BENZYL PHTHALATE, 
BUTYL PHENYLMETHYL 1,2-BENZENEDICARBOXYLATE, NCI-
C54375, PALATINOL BB, PHTHALIC ACID, BENZYL BUTYL ESTER, 
SANTICIZER 160, SICOL 160, UNIMOLL BB 

Formule brute 
C19H20O4  

Ou : 1,2-C6H4(COOCH2C6H5)(COOC4H9)  

Formule développée 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Appartenance à une liste 
reprotoxique Catégorie 2 R-phrase 61 et catégorie 3 R-phrase 62 [EC] 

1.1.2. Propriétés physico-chimiques 

Forme physique Liquide huileux clair ayant une faible odeur et un goût amer 
caractéristique [EC] 

 312,35 [CERHR] 

Point d’ébullition (en °C) 370 [CERHR] 

Pression de vapeur (var.) � 6 x 10-7 mmHg (à 25°C) [CERHR, 2003] 
� 4 x 10-5 Pa (à 20°C) [EC, 2004] 

Densité (g/cm3) 1,12 [CERHR] 
1,116 [EC] 

Facteurs de conversion 1 ppm = 12,75 mg/m3 [EC, 2004] 

Solubilité Dans l’eau : 
2,7mg/l [CERHR] 

                                                                                                                                                      
7 Contient des données sur les propriétés physico-chimiques (logKow, Henry’s Law Constant, Koc, pression de vapeurs, 
solubilité dans l’eau, BCF, BAF, biodisponibilité selon la voie d’entrée, etc…) utiles notamment pour estimer les transferts dans 
et entre les différents milieux de l’environnement (eaux, air, sol, végétaux, animaux) 
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2,8 mg/l [EC] 

LogKow (-) 4,59 [CERHR] 
4,84 [EC] 

Koc (L/kg) ND 
BCF (-) ND 
BAF ND 
Produits de dégradation 
environnementale ND 

ND = non disponibles dans les sources d’informations exploitées 

1.1.3. Plausibilité d’exposition humaine 

Types d’utilisation 

Utilisé principalement (>90 %) comme assouplissant du PVC et autres 
polymères, dans les revêtements de sol, les colles (double vitrage) et les 
peintures. Il est aussi présent dans les emballages alimentaires. Il est 
également retrouvé à l’état de trace dans les jouets en plastique 
probablement comme impureté d’autres produits chimiques. 
Il n’est pas attaché chimiquement aux polymères dans lesquels il est 
incorporé. Ainsi, il peut facilement migrer vers la nourriture et les milieux 
de l’environnement (air, eau, poussières et sols) pendant l’utilisation ou le 
stockages des déchets contenants du BBP 

Restrictions d’usages ND 
HPV/ tonnages (Europe, 
France) ND 

Médias de l’environnement 
concernés ND 

Types de populations 
concernées 

Les travailleurs qui fabriquent le BBP et ceux qui incorporent cette 
substance dans les produits manufacturés et ceux qui les utilises. 
La population générale en contact avec l’eau, l’air, le sol et les aliments 
contaminés par le BBP 

 

1.2. Toxicocinétique 
 Données chez l’animal Données chez l’homme 

Substance mère Benzyle Butyle Phtalate  

Voies de 
métabolisation 
possibles 

Hydrolyse par les estérases intestinales 
et hépatiques plus rapide au niveau 
intestinal (1 640 µmole/h/g-intestin, soit 3 à 
15 fois plus que le di-n-butyle phtalate) 
qu’au niveau hépatique (45 µmole/h/g-foi, 
soit 2 fois moins que le di-n-butyle 
phtalate) [EC, 2004]. 

A priori comme chez l’animal mais 
données limitées [EC, 2004]. 

Métabolites 
principaux 

En premier le monobutyle phtalate 
(MBuP) puis le monobenzyle phtalate 
(MBeP), l’acide hippurique l’alcool 
benzyle, et le n-butanol. L’hydrolyse des 
esters de benzyle est préférentielle, ainsi 
le monbutyle phtalate domine les autres 
métabolites urinaires (ratio 3:1). 
[Agarwal 1985]. Leur présence dans la 
bile signe une réabsorption par la 
lumière intestinale. 

En premier le MBeP (>70%) puis 
MBuP (6 %), autres [EC, 2004]. Une 
étude expérimentale chez 7 
volontaires établit un modèle 
permettant de calculer une exposition 
externe à partir des taux urinaires de 
MBeP [EC, 2004]. 

Absorption  
(%/ voie) 

Orale : ND 
Inhalation : ND 
Cutanée : 5 % (30-40 % de la dose dans 
les urines 7 jours après application soit 
0,15-0,3 µg/cm²xmin [EC, 2004]) 

Orale 100 % [EC, 2004] 
Inhalation : 100 % [EC, 2004] 
Cutanée : plus lente que chez le rat 
[EC, 2004] 

Distribution ND ND 
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Stockage, 
accumulation 
(% et cible) 

Pas d’accumulation dans les tissus ND 

Transferts BHE ND ND 
Transferts 
placenta oui ND 

Transferts lait 
maternel oui ND 

Elimination (demi-
vies) 

Après 24 h, 70% de la dose est éliminée 
via les urines 15 % via les fèces. Le 
rapport s’inverse en cas de forte dose (≥ 
2000 mg/kgPC/j). La demie vie du BBP 
et de ses monoesters (monobutyle, 
monobenzyle) est de 6h dans tous les 
tissus [EC, 2004]. 

ND 

ND = non disponibles dans les sources d’informations exploitées 
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1.3. Toxicité générale 

1.3.1. Données chez l’homme 
 

Il n’y a pas de données humaines sur la toxicité du BBP seul (expérimentation) [EC, 2004]. 

 

En population générale, une étude cas témoins (500 personnes) norvégienne a mis en 

évidence un excès de risque significatif d’obstruction bronchique dans les deux premières 

années de vie en relation avec la présence de revêtements de sol en PVC (ORajusté = 1,89) 

[Jaakkola, 1999]. 

Les expositions professionnelles à des mélanges de phtalates (expositions minoritaires) 

pouvant contenir du BBP ont été associées à des effets respiratoires et/ou neurologiques 

ainsi qu’à des cancers [IPCS, 1999].  

Il n’y a pas d’étude disponible sur les effets génotoxique du BBP chez l’homme [IARC, 1999 ; 

EC, 2004]. 

Il n’y a pas d’études disponibles sur un éventuel lien entre l’exposition au BBP seul et 

l’apparition de cancers au moment de la rédaction de ce document (mai 2006). Seule l’étude 

en milieu professionnel pour lequel les populations ont été exposées à des mélanges de 

phtalates, et détaillée précédemment, est disponible. Dans une étude épidémiologique de 

type cas témoin, un excès de risques significatif de myélomes multiples a été observé pour 

les travailleurs de la fabrication de PVC depuis au moins cinq ans, exposés à un mélange de 

phtalate [Heineman, 1992].  

 

1.3.2. Données chez l’animal 

1.3.2.1. Etudes de toxicité aiguë 
 

La toxicité aiguë du BBP a été testée chez le rat, la souris, et le lapin (une seule étude). Les 

voies orale, dermale et intra péritonéale ont été investiguées, mais pas la voie respiratoire 

[EC, 2004].  

 

La toxicité aiguë du BBP est faible. Les signes d’intoxication sont : diminution de l’appétit et 

de l’activité, perte de poids, apathie, leucocytose, collapsus, mort. Les examens 

histologiques post mortem révèlent des hémorragies pulmonaires, des inflammations gastro-

intestinales aiguës et des dégénérescences du système nerveux central [EC, 2004]. Les 

doses létales dans 50 % des cas (DL50) issues des expérimentations chez l’animal sont : 

 



 

Rapport final. Version Draft page 17  

DL50 orale 

Rat : 2 330 mg/kg dilué dans l’huile de maïs et 20 400 mg/kg administré pur 

Souris : 4 170 – 6 160 mg/kg 

 

DL50 cutanée 

Lapin : > 10 000 mg/kg 

 

1.3.2.2. Etudes de toxicité subchronique et chronique 
 

Les études concernant la toxicité du BBP à dose répétées (subchronique et chronique) étant 

assez nombreuses et la toxicité systémique n’étant pas l’objectif central de ce document, ne 

seront présentées que les principales conclusions des différentes monographies réalisées 

par des organisations internationales (IPCS, 1999 ; Health Canada 2000 ; RIVM, 2001; US-

EPA, 2003 ; EC, 2004). Un tableau de synthèse (Tableau 2) présente l’ensemble des études 

citées ainsi que les informations clés (espèces, voie d’exposition, durée, nombre d’animaux 

par groupe, NOAEL / LOAEL, taux d’incidence ou de variation au LOAEL, effets toxiques, 

sources).  

 

L’OMS en 1999 a publié une monographie sur l’évaluation des risques pour l’homme liés au 

BBP [IPCS, 1999]. Les données chez l’homme sont insuffisantes. Les données concernant 

les effets à doses répétées (études subchroniques et chroniques) chez l’animal, notamment 

le rat, sont complètes et de bonne qualité. Les principaux effets avérés survenant aux plus 

faibles doses (de 120 à 300 mg/kg/j) sont : l’augmentation du poids relatif de certains 

organes (notamment reins et foie), des lésions pathologiques au niveau du pancréas et des 

reins. A plus forte dose, une dégénérescence testiculaire et des lésions au niveau du foie ont 

été observées. Dans des études dédiées, la prolifération des péroxysomes hépatiques a été 

mise en évidence pour des niveaux de dose supérieurs aux autres effets toxiques et avec 

une efficience inférieure à celle du DEHP. L’IPCS a dérivé une Benchmark dose (BMD) pour 

une augmentation de l’incidence des lésions pancréatiques chez le rat Wistar avec un 

LOAEL de 381 mg/kg/j (taux d’incidence 53%) (cf. tableau 1). La BMD pour une 

augmentation de 5 % du taux de lésion pancréatique est de 167 mg/kg/j avec une limite 

inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % située à 132 mg/kg/j. Le TDI8 de 1,32 mg/kg/j, 

dérivée de cette BMD inclut un facteur 100 pour la variabilité intra et inter espèce. Il n’y a pas 

de facteur d’incertitude pour l’utilisation de données subchroniques. D’une part, le BBP est 

rapidement métabolisé (hydrolyse intestinale et hépatique) puis éliminé via les urines et les 



 

Rapport final. Version Draft page 18  

fèces et sans stockage dans l’organisme. D’autre part, les données toxicologiques sont 

assez complètes et montrent que les études chroniques n’ont pas indiqué de toxicité en 

dessous des doses ayant des effets dans les études subchroniques [IPCS, 1999]. 

 

Health Canada a produit la même expertise que l’IPCS et retenu la même BMD de 

132 mg/kg/j pour une augmentation de 5 % des lésions pathologiques du pancréas. Les 

facteurs d’incertitudes retenus sont également 100 pour la variabilité inter et intra espèce 

[Health Canada, 2000]. 

 

L’expertise des études disponibles par le RIVM conclut que le BBP n’est pas génotoxique, et 

que ses effets toxiques les plus sensibles concernent les reins et le foie. Le NOAEL retenu 

est de 151 mg/kg/j pour l’augmentation du poids des reins et les lésions pancréatiques (cf. 

tableau 1). Les effets sur le développement et la fertilité étant observés à des doses 

généralement toxiques pour la mère et toujours supérieures à celles provoquant une toxicité 

hépatique ou rénale, ils ne sont pas retenus pour dériver une TDI. Notant que les effets sur 

les reins, le foie ou le pancréas, sont observés à des niveaux de doses comparables pour 

des durées d’exposition différentes (rat Wistar, durée 3 mois, NOAEL = 151 mg/kg/j 

[Hammond, 1987] et rat F/344/N durée 6 mois, NOAEL = 181 mg/kg/j [NTP, 1997]) un 

facteur d’incertitude de 3 seulement est retenu pour l’inadéquation temporelle de l’étude. Un 

facteur d’incertitude de 100 pour la variabilité inter et intra espèce est retenu. La TDI du 

RIVM est donc de 0,5 mg/kg/j [RIVM, 2001]. 

 

L’US-EPA a révisé le profil toxicologique du BBP en 2003. L’étude jugée la plus pertinente 

est celle du NTP en 1985 (cf. tableau 1). Des rats F344/N (15/groupe) ont été exposés par 

voie orale au BBP aux doses suivantes : 0, 17, 51, 159, 470, et 1417 mg/kg/j. Aucun effet 

toxique n’est observé dans les trois premiers groupes de doses. A 470 mg/kg/j, on observe 

une augmentation absolue et relative (poids du foie rapporté au poids corporel ou au poids 

du cerveau) du poids du foie et une augmentation du taux d’hémoglobine corpusculaire. A la 

dose de 1417 mg/kg/j on observe une diminution significative du poids du cœur, des reins, 

des poumons, des vésicules séminales et des testicules. Des effets hématologiques sont 

également constatés avec une diminution de la masse des globules rouges, indiquant selon 

les auteurs une déficience de la synthèse de l’hème. De plus, les lésions testiculaires sont 

accompagnées d’une atrophie des tubules séminifères et une aspermie. Le NOAEL choisi 

est donc de 159 mg/kg/j pour une augmentation du poids du foie auquel l’US-EPA applique 

                                                                                                                                                      
8 Tolerable Daily Intake 
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un facteur d’incertitude de 1000 (100 pour la variabilité intra et inter espèce et 10 pour la 

durée inappropriée de l’étude) [US-EPA, 2003]. 

 

Selon les conclusions du groupe d’experts ayant réalisé l’évaluation des risques du BBP 

pour la commission européenne [EC, 2004], les études les plus pertinentes concernant la 

toxicité subchronique du BBP chez le rat sont celles d’Hammond, 1987 (orale 90 jours) et 

NTP 1997 (orale, 182 jours). Dans la première étude le NOAEL chez le rat Wistar mâle était 

de 151 mg/kg/j (LOAEL = 382 mg/kg/j) basé sur des changements histopathologiques au 

niveau du pancréas, du foie et des testicules, une modification pathologique du foie et 

l’augmentation du poids des reins. D’autres effets comme : une faible anémie, une baisse du 

pH urinaire, et un léger changement du poids relatif de certains organes ont également été 

observés. Chez le rat Sprague-Dawley, le NOAEL était de 375 mg/kg/j (LOAEL = 

750 mg/kg/j) pour une augmentation du poids du foie et des reins mais les examens 

histopathologiques post-mortem n’ont relevé aucune lésion. Dans la seconde étude, le 

NOAEL chez le rat Fisher était de 180 mg/kg/j (LOAEL = 550 mg/kg/j) pour une diminution 

du poids du foie, une augmentation de la concentration sanguine en globules rouges et 

l’apparition sporadique d’érythrocytes. 

 

Chez le chien Beagle le seul effet observé était une diminution du poids corporel à 

1852 mg/kg/j. L’importante différence de niveau de dose ayant un effet toxique d’une espèce 

animal à l’autre peut être dû à des différences de pharmacocinétique. Chez le chien, environ 

90 % de la dose de BBP est retrouvée inchangée dans les fèces [EC, 2004]. 

 

Concernant l’inhalation, l’étude la plus pertinente a été réalisée sur 90 jours chez le rat mâle 

et femelle Sprague-Dawley, en respectant les lignes directrices actuelles et les Bonnes 

Pratiques de Laboratoire. Le NOAEC était de 218 mg/m3 (LOAEC = 789 mg/m3) pour des 

changements du poids relatif du foie et des reins dans les deux sexes. Cependant, aucune 

lésion n’était observable à l’examen histopathologique [EC, 2004]. 

 

Le BBP induit également chez le rat une prolifération des péroxysomes hépatiques sans 

distinction de sexe. Comparé au DEHP, le BBP semble moins efficient. Il est noté que la 

prolifération des péroxysomes hépatiques est témoin d’une spécificité d’espèce (rat) non 

retrouvée chez l'homme [EC, 2004 ; IPCS, 1999]. 

 

Dans l’évaluation des risques de la commission européenne, le NOAEL de 151 mg/kg/j pour 

la voie orale (rats Wistar, trois mois, augmentation du poids des reins et lésion pathologiques 

du pancréas) et le NOAEC de 218 mg/m3 pour la voie respiratoire (Rat Sprague-Dawley, 
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trois mois, augmentation du poids du foie et des reins) ont été retenus comme données les 

plus pertinentes concernant les effets toxiques chroniques du BBP. En raison de faiblesses 

méthodologiques identifiées dans la seule étude disponible en 2004, il n’y a pas de NOAEL 

ou LOAEL pour la voie cutanée [EC, 2004]. 

 

Au total, la base de données disponible en 2004, concernant les effets toxiques du BBP à 

dose répétées chez l’animal, est considérée comme suffisamment complète (études 

subchronique, chronique, développement, fertilité sur plusieurs espèces animales) et jugée 

de bonne qualité par les différents organismes internationaux. Les expositions répétées au 

BBP chez le rat conduisent, aux plus faibles doses (120 à 300 mg/kg/j), à une réduction du 

gain de poids corporel, une augmentation du poids relatif de certains organes (notamment le 

foie et les reins), des lésions pathologiques au niveau du pancréas. A plus fortes doses, on 

observe des effets hématologiques, des dégénérescences ou des lésions au niveau des 

testicules, des épididymes, de la prostate, du foie, des reins, de la rate et du pancréas, une 

prolifération des péroxysomes hépatiques, des effets sur la fertilité (lésions testiculaires, 

compte spermatique) et le développement (réduction du poids de naissance), généralement 

à des niveaux de dose toxiques pour la mère. Chez la souris et le chien, seule la 

décroissance du gain de poids corporel a été observée. 
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Tableau 2 : Synthèse des résultats d’études expérimentales sub chroniques et chroniques chez l’animal 

Animal Type d'étude Voie  durée  
animaux
/groupe  NOAEL LOAEL Effet  incidence 

(LOAEL)  
Variation 
(LOAEL)  

relation 
dose 

réponse 
Source 

Rat Sprague-
Dawley 

sub aiguë orale 14 j 6 160 mg/kg/j 480 mg/kg/j Malformations tubulaires 1 sur 6   Lake, 1978 

Souris B6C3F1 Sub chronique orale 90 j ? nd 240 mg/kg/j ↓ du gain de poids corporel 
(mâles) 

 -14 % oui NTP, 1982 

     946 mg/kg/j 1875 
mg/kg/j 

↓ du gain de poids corporel 
(femelles) 

 -22 % oui NTP, 1982 

Rat Fisher F344 Chronique 
(cancérogenèse) 

orale 2 ans 50 0 mg/kg/j 360 mg/kg/j ↓ du poids corporel (femelles)  nd non NTP, 1982 

Rat Fisher F344  oral 14 j ? 0 mg/kg/j 375 mg/kg/j ↑ du poids du foie et des reins    Agarwal, 1985 

Rat Fisher F344  oral 180 j ? 159 mg/kg/j  470 mg/kg/j  ↑ relative et absolue du poids du 
foie  

 nd non NTP, 1985 

Rat Sprague-
Dawley 

sub aiguë orale 14 j 6 480 mg/kg/j 1600 
mg/kg/j 

Retard de croissance nd   Hammond, 
1987 

     480 mg/kg/j 1600 
mg/kg/j 

↑ du poids du foie  +20 %  Hammond, 
1987 

     480 mg/kg/j 1600 
mg/kg/j 

Atrophie testiculaire nd   Hammond, 
1987 

Rat Sprague-
Dawley 

Sub chronique orale 90 j 20 375 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↑ poids du foi des femelles  +16 % oui Hammond, 
1987 

     750 mg/kg/j 1125 
mg/kg/j 

↑ poids du foi des mâles  +19 % oui Hammond, 
1987 

Rat Wistar  Sub chronique orale 90 j 54 à 90 151 mg/kg/j  381 mg/kg/j  ↑ du poids des reins  +8 % oui Hammond, 
1987 

     151 mg/kg/j  381 mg/kg/j  Lésions pathologiques du 
pancréas 

8 sur 15   Hammond, 
1987 

     0 mg/kg/j 151 mg/kg/j  ↑ du poids du foi (femelles)  +4 % oui Hammond, 
1987 

Chien Beagle Sub chronique orale 90 j 6 1852 
mg/kg/j 

nd Pas d'effets chez les mâles    Hammond, 
1987 

     1973 
mg/kg/j 

nd Pas d'effets chez les femelles    Hammond, 
1987 

Rat CharlesRiver 
CD 

Sub chronique 
(neurologique) 

orale 42 j 10 1500 
mg/kg/j 

300 mg/kg/j Altération motricité (stiffness) nd   Robinson, 1991 

Rat mâle Cpb-WU Sub aiguë orale 28 j 3 580 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↑ du poids du foie  +24 % oui Piersma, 2000 

     580 mg/kg/j 750 mg/kg/j Atrophie testiculaire  -20 % oui Piersma, 2000 
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     580 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↑ du poids des reins (NS)  NS  Piersma, 2000 

     350 mg/kg/j 450 mg/kg/j ↓ du taux de testostérone  divisé par 
4 

non Piersma, 2000 

Rat Fisher F334/N Sub chronique 
(developpement) 

orale 182 j 15 180 mg/kg/j  550 mg/kg/j  ↑ du taux d'hémoglobine  nd nd NTP, 1997 

Rat Fisher F334/N Sub chronique 
(fertilité) 

orale 70 j 15 200 mg/kg/j 2200 
mg/kg/j 

Modification des paramètres 
sanguins 

 Disponibl
e 

 NTP, 1997 

Rat Fisher F334/N Chronique 
(cancérogenèse) 

orale 2 ans 60 240 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑ du poids des reins  +10 % oui NTP, 1997 

     0 mg/kg/j 300 mg/kg/j Néphropathie 47 sur 50  non NTP, 1997 

Rat Sprague-
Dawley 

Sub chronique Inhalation 42 j 20 1000 mg/m3 2100 mg/m3 ↓ du gain de poids corporel  -33 % non Monsanto, 
1981 

     1000 mg/m3 2100 mg/m3 Décès 4 sur 20   Monsanto, 
1981 

Rat Sprague-
Dawley 

Sub chronique Inhalation 42 j 5 144 mg/m3 526 mg/m3 ↓ du gain de poids corporel  -17 à –
19% 

non Hammond, 
1987 

Rat Sprague-
Dawley 

Sub chronique Inhalation 90 j 25 218 mg/m 3 729 mg/m 3 ↑ du poids du foie et des reins  +20 à 
+15% 

non Monsanto, 
1982 

« nd » = non disponibles dans les documents utilisés 
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1.3.2.3. Mutagénicité et/ou génotoxicité 
 

Le pouvoir mutagène du BBP a été testé au cours de plusieurs études in vitro et in vivo. Les 

études in vitro concernent les mutations génétiques, la cytotoxicité et les transformations 

cellulaires. Les études in vivo concernent les mutations létales sexuellement récessives chez 

Drosophila melanogaster et, chez la souris, l’induction de mutations létales dominantes ou 

les échanges de chromatides sœurs et les aberrations chromosomiques. 

 

Etudes in vitro  

Le BBP n’induit pas de mutations sur les cellules procaryotes et eucaryotes. Quatre études 

sur Salmonella typhimurium sont négatives, ainsi qu’une étude sur E. coli [EC, 2004]. 

Le BBP n’est pas responsable de mutation génique sur les cellules de mammifères. Deux 

études sur des cellules de souris sont négatives [EC, 2004]. 

 

Testé sur des cellules ovariennes d’Hamster Chinois, le BBP n’induit pas d’échange de 

chromatides sœurs ni d’aberrations chromosomiques [EC, 2004]. 

 

L’induction de transformations cellulaires par le BBP a été testée sur des cellules 

embryonnaires d’hamster Syrien. Les résultats sont négatifs après 24 h d’exposition. 

L’exposition pendant 7 jours donne des résultats positifs. Cette disparité d’effet selon la 

durée d’exposition laisse penser que le mécanisme d’action du BBP n’est pas un 

phénomène mutagène. Une étude sur des cellules BALB/3T3 est également négative pour 

les transformations cellulaires [EC, 2004]. 

 

Etudes in vivo  

 

Testé sur Drosophila melanogaster, le BBP n’a pas induit de mutation létales sexuellement 

récessives [EC, 2004]. 

 

Dans une expérimentation du NTP, des échanges de chromatides sœurs (ECS) ont été 

observés dans les cellules de moelle osseuse de souris B6C3F1 mâles traités par injection 

intra péritonéale (doses : 0, 1250, 2500, et 5000 mg/kg). Le taux d’ECS comparé au groupe 

témoins montre une tendance à l’augmentation statistiquement significative uniquement si 

l’on exclut de l’analyse le groupe de la plus forte dose. Ce résultat est difficilement 

interprétable d’autant que l’expérimentation n’a pas été répétée. 
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Dans la même étude, le NTP a testé l’induction d’aberration chromosomique (AC) dans les 

cellules de moelle osseuse de souris B6C3F1 traitées par injection intra péritonéale (doses : 

0, 1250, 2500, et 5000 mg/kg). Le taux d’AC (% de cellules métaphases9 aberrantes) est 

significativement plus élevé dans le plus fort groupe de dose comparé au groupe témoin 17 h 

après l’injection. Cependant, 36 h après l’injection il n’y a plus de différence statistiquement 

significative. Ces résultats contradictoires sont difficilement interprétables. 

 

Le BBP a également été testé pour sa capacité à induire des mutations dominantes létales. 

Dans une étude publiée en 1987, 24 souris mâles CD-1 et 36 souris mâles B6C3F1 ont été 

exposées au BBP par injection intra péritonéale aux doses de 400-600, 1280-1840, et 3200-

4560 mg/kg. Les portées conçues après l’exposition ne révèle aucune baisse de fertilité ni 

aucune augmentation de mort fœtale. Le BBP n’induit pas de mutations dominantes létales 

[EC, 2004]. 

 

Dans une étude concernant la toxicité du BBP sur le développement, 19 rats femelles 

Alpk:AP
f
SD on été exposés à 182 µg/kg/j via l’eau de boisson. La recherche de micronoyaux 

(micronucleated polychromatic erythrocytes) dans les prélèvements de moelle osseuse s’est 

avérée négative. On remarque toutefois que la dose d’exposition est très faible [EC, 2004]. 

 

A partir de ces résultats, le CIRC10 a conclu en 1999 que le BBP n’était pas génotoxique, à 

l’exception d’une faible clastogénicité sur les cellules de moelle osseuse de souris testées in 

vivo [IARC, 1999]. 

 

1.3.2.4. Cancérogénicité 
 

La cancérogénicité du BBP par voie orale (pas d’étude respiratoire ou cutanée) a été testée 

chez la souris et chez le rat.  

 

Aucune augmentation d’incidence de tumeurs n’a été observée dans l’étude chez la souris. 

 

                                                 
9 Métaphase : deuxième stade de la division cellulaire où chaque chromosome se place sur la plaque équatoriale 
A ce stade, les chromosomes se présentent sous l'aspect de deux chromatides parallèles reliées par le 
centromère. On parle parfois de prométaphase pour désigner le stade, intermédiaire entre la prophase et la 
métaphase, où se forme le fuseau. (Grand dictionnaire terminologique disponible sur Internet à l’adresse : 
http://www.granddictionnaire.com/btml/fra/r_motclef/index1024_1.asp) 
10 CIRC : Centre International de Recherche sur le Cancer, Organisation Mondiale de la Santé. 
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Une augmentation de l’incidence des leucémies (leucémie ou lymphome des cellules 

mononucléaires) chez les rats femelles F344 exposées à 720 mg/kg/j a été observée au 

cours d’une étude conventionnelle du NTP en 1982. Dans cette étude, les rats mâles ont été 

sacrifiés à 30 semaines en raison de décès par saignements inexpliqués. Il n’est donc pas 

possible de savoir si les leucémies observées chez les femelles peuvent aussi se produirent 

chez les mâles. Dans une étude ultérieure (1997), avec la même souche de rat mais un 

protocole incluant la restriction alimentaire, le NTP n’a pas retrouvé cette augmentation 

d’incidence y compris avec des doses plus élevées. Une augmentation d’incidence de 

tumeurs bénignes du pancréas a été observée dans l’étude conventionnelle mais pas dans 

l’étude avec restriction du régime alimentaire. Il en va de même pour une augmentation 

d’incidence des adénomes pancréatiques chez les rats femelles. En revanche, des 

papillomes de la vessie ont été observés chez les rates y compris dans l’étude avec 

restriction du régime alimentaire. Cependant, ces résultats sont difficilement interprétables 

en l’absence de données historiques dans les groupes témoins [EC, 2004]. 

 

Enfin, dans une étude, le BBP donnée par voie orale (gavage) avant du 7,12-dimethylbenz 

(a)anthracène a montré un pouvoir inhibiteur pour les cancers mammaires et les 

adénocarcinomes [IARC, 1999]. 

 

En 1999, le CIRC a expertisé les mêmes études dans le cadre de l’évaluation des risques 

cancérigènes pour l’homme. Les experts en concluent que le BBP ne pouvait être classé 

comme cancérigène chez l’homme (groupe 3 « not classifiable as to its carcinogenicity to 

humans ») en raison de l’absence de donnée chez l’homme et de l’insuffisance des données 

animales [IARC, 1999]. 

Selon l’IPCS, le BBP n’est pas génotoxique même si un léger pouvoir clastogène ne peut 

être complètement écarté. Il n’est pas cancérigène chez la souris. Chez le rat, les résultats 

sont contradictoires, l’augmentation des leucémies (cellules mononucléaires) dans une étude 

n’est pas confirmée par une répétition, l’augmentation des tumeurs de la vessie et du 

pancréas observée dans les études classiques, sont évitées dans les études avec restriction 

des régimes alimentaires [IPCS, 1999]. 

 

L’US-EPA a également expertisé ces études. Les experts ont estimé que le BBP devait être 

considéré comme possiblement cancérigène chez l’homme (classe C « possible human 

carcinogen »). Ils observent cependant que, malgré une augmentation significative de 

l’incidence comparée au groupe témoin ainsi qu’aux données historiques dans les groupes 

témoins, les leucémies chez les rates exposées sont identiques à celles des rates témoins 

(leucémie ou lymphome des cellules mononucléaires) et sont survenues après une même 
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durée de latence (83 semaines). Ajouté au fait que le BBP n’a pas montré d’activité 

mutagène ou génotoxique, les experts concluent à la possibilité d’un rôle de promotion des 

tumeurs d’origines génétiques. L’US-EPA n’a pas dérivé de VTR pour les effets 

cancérigènes du BBP car les données concernant les leucémies chez la rate sont jugées 

inadéquates pour cet usage. Le NTP aurait lancé de nouvelles études (non disponibles au 

moment de la rédaction de ce document) [US-EPA, 2003]. 

 

1.3.2.5. Irritation et sensibilisation 
 

Le potentiel irritant pour la peau du BBP a été testé chez le rat, le lapin et l’humain. Son 

potentiel irritant pour les yeux a été testé uniquement chez le lapin. 

Selon les résultats d’études de bonne qualité (protocole Draize), le BBP n’est pas irritant 

cutané chez le lapin ni chez l’homme. Un léger effet irritant pour l’œil chez le lapin a été 

observé mais jugé non significatif. Selon les critères de l’Union Européenne le BBP ne doit 

pas être classé comme irritant de la peau ou des yeux [EC, 2004]. 

 

Une étude ancienne (protocole non standardisé) a montré un léger effet de sensibilisation 

cutanée chez le lapin. Chez la souris et le cobaye, les tests « ear swelling » sont négatifs 

mais ils n’ont pas été évalués. Deux études chez l’homme ne rapportent pas de 

sensibilisation cutanée par le BBP. Selon les critères de l’union européenne le BBP ne doit 

pas être classé comme sensibilisateur cutanée [EC, 2004]. 
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1.4. Toxicité sur la reproduction et le développement 

1.4.1. Données chez l’homme 

1.4.1.1. Effets sur le développement 

Il n’y a pas d’études disponibles chez l’homme 

1.4.1.2. Effets sur la fertilité 

Il n’y a pas d’études disponibles chez l’homme 

1.4.2. Données chez l’animal 
 

Ce chapitre est basé sur la monographie du CERHR11 concernant les effets du BBP sur la 

reproduction ou la fertilité publiée en 2003 [CERHR, 2003] puis sur une analyse des études 

publiées après le rapport du CERHR c’est à dire entre 2003 et avril 2006. Les informations 

provenant du CERHR sont référencées avec la même numérotation que celle figurant dans 

le rapport du CERHR. Ces références bibliographiques sont listées à part dans le présent 

rapport. Les références postérieures sont présentées classiquement (nom et date) puis 

listées dans la bibliographie par ordre alphabétique. 

 

1.4.2.1. Effets sur le développement 

 

Expertise du CERHR 

 

Le CERHR a examiné douze études : deux études du NTP selon les protocoles standards 

d’évaluation prénatale où le BBP est administré par voie orale dans la nourriture de rats et 

de souris, 5 études, publiées par le même auteur, concernent le rat Wistar exposé par 

gavage ou par le régime alimentaire, 1 étude par gavage chez le lapin, 3 études où le BBP 

est administré par l’eau de boisson pendant la gestation et la lactation avec un suivi des 

descendants F1 mâles, 1 étude sur deux souches de souris mâles (B6C3F1 et CD-1) 

exposés par injection intra péritonéales puis évaluation de la descendance issue de femelles 

non exposées (évaluation des mutations létales dominantes). 

 

Les études montrent uniformément que le BBP est embryo-toxique (mortalité et morbidité) et 

tératogène après exposition orale entre le 6ème et le 15ème jour de gestation chez les rats 

comme chez les souris. L’incidence de la mortalité prénatale est dose dépendante. Un 

                                                 
11 CERHR : Center  for the Evaluation of Risks to Human Reproduction. 
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NOAEL maternel et développement chez la souris CD-1 a été observé à 182 mg/kg./j [30]. 

Dans cette étude l’écart entre le NOAEL et le LOAEL à 910 mg/kg/j est très important. A la 

dose LOAEL on observe des résorptions, des morts fœtales tardives, une diminution du 

nombre de naissance par portée et des malformations externes (fente palatine), internes 

(augmentation du volume de la plèvre rénale) et squelettiques (fusion du sternum) (cf. 

Tableau 3) [30]. Chez les rats Sprague-Dawley et Wistar, le NOAEL développement va de 

420 à 500 mg/kg/j (cf. Tableau 3). Les effets observés au LOAEL de 750 mg/kg/j 

comprennent : l’augmentation de la mortalité prénatale, la diminution du développement 

fœtal et des variations ou des malformations externes, internes et du squelette. Lorsque 

l’exposition commence le jour de la conception chez la rate Wistar, on observe un NOAEL de 

185 mg/kg/j (LOAEL à 375 mg/kg/j pour une réduction du nombre de fœtus par portée). 

Dans une étude chez le lapin aucun effet sur le développement n’a été observé à la dose 

maximale de 10 mg/kg/j. L’intérêt de ce résultat est limité par le fait qu’aucune dose testée 

n’a produit d’effet toxique dans cette étude. 

 

Les mono esters MBuP et MBeP12 ont été également testés selon le même protocole que 

celui utilisé pour le BBP. Les effets observés sur le développement sont identiques à ceux du 

BBP. Pour le MBuP, un NOAEL maternel et développement est identifié à 250 mg/kg/j 

(LOAEL 500 mg/kg/j : diminution du poids et du nombre de naissance, malformations 

internes, externes et squelettique) [36]. Dans une autre étude [38] avec des groupes de dose 

similaires, trois fenêtres d’exposition in utero ont été testées (du 7e au 9è jour, du 10e au 12e 

jours et du 13e au 15e jour de gestation). Il n’y a pas d’effet sur le développement pour les 

expositions au BBP du 10e au 12e jour de gestation (NOAEL = 750 mg/kg/j, pas de LOAEL). 

Un LOAEL à 500 mg/kg/j (pas de NOAEL) pour les malformations du squelette (déformation 

des vertèbres cervicales) a été observé pour les expositions du 7e au 9e jours de gestation. 

Le même LOAEL est observé pour les expositions du 13e au 15e jour de gestation 

(malformations du sternum et fente palatine) [38]. Le même protocole d’étude a été utilisé 

pour comparer les effets du BBP et du DBP. Les résultats des deux phtalates sont identiques 

et parfaitement en accord avec les résultats de l’étude précédente (absence de malformation 

pour les expositions entre le 10e et 12e jour de gestation, malformations spécifiques aux deux 

autres fenêtre d’expositions). Les auteurs concluent que la dépendance des effets par 

rapport à la période d’exposition in utero et la similarité des malformations générées 

indiquent que le DBP et le BBP agissent via le même mécanisme probablement initié par les 

métabolites communs MBeP et MBuP aux deux phtalates [37]. Avec le MBeP, il n’y a pas de 

NOAEL maternel puisqu’à la première dose testée on observe déjà un effet toxique marqué 

                                                 
12 Ils ont été testé car ce sont les métabolites principales du DBP et du BBP. 
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par la réduction de la consommation alimentaire (LOAEL 250 mg/kg/j). Le NOAEL pour les 

effets sur le développement est fixé à 250 mg/kg/j (LOAEL : 313 mg/kg/j = malformations du 

squelette, 375 mg/kg/j = malformations internes, 438 mg/kg/j = malformations externes et 

augmentation du taux de mortalité fœtale « post implantation loss ») [39].  

 

L’exposition par l’eau de boisson chez le rat Wistar avant accouplement, pendant la 

gestation et la lactation, donne une augmentation de la mortalité postnatale (0 à 4 jours 

après délivrance) aux dose 1 et 3 mg/L (0,14 et 0,385 mg/kg/j). L’étude a été répétée et 

seule la plus haute dose a reproduit ce résultat [45]. Toutefois les experts du CERHR notent 

que les différences de mortalité avec le groupe témoins ne sont plus statistiquement 

significatives si l’on analyse les données par portée et non par groupe, et que la mortalité 

post-néonatale dans le groupe témoin des deux études excède la valeur historique pour ce 

laboratoire. De plus, d’autres études réalisées par ce même laboratoire à la même période 

dépassent les taux d’incidence habituels même pour les groupes témoins. Enfin, deux autres 

études similaires chez le rat Wistar [26, 43, 46] exposé à 1 mg/L n’ont pas retrouvé cet effet 

à ce niveau de dose via l’eau de boisson. Dans la troisième [46], les doses étaient 

légèrement plus élevées (0,17 et 0,540 mg/kg/j). Pour ces raisons, la confiance dans les 

résultats (NOAEL et LOAEL trois ordres de grandeur en dessous des autres études par voie 

orale) de cette étude [45] est donc très limitée. 

 

Conclusions des experts du CERHR  

Les données chez le rat et la souris sont adéquates pour évaluer les effets du BBP sur le 

développement prénatal, la mortalité fœtale et la tératogénicité. Toutefois, aucune des 

études n’évaluent les effets androgéniques (conservation des mamelons, descente 

testiculaire, retard de maturité sexuelle) qui sont des indicateurs plus sensibles de la toxicité 

sur le développement observée pour le DBP. Le BBP et le DBP possèdent les mêmes 

métabolites (MBeP et MBuP) et les études disponibles sont suffisantes pour démontrer que 

ces deux mono esters contribuent à la toxicité du développement observée. En raison de 

gammes de doses différentes, il n’a pas été possible de comparer la sensibilité respective 

des deux espèces testées (souris et rats). 

 

Etudes publiées après le rapport du CERHR 

Les effets du BBP sur le développement ont été étudiés chez le rat Harlan Cpb-WU, exposé 

par gavage (huile de mais + BBP) aux doses 0, 270, 350, 450, 580, 750, 970, 1250, 1600, 

2100 mg/kg/j avec deux périodes d’exposition : du 6e au 15e jours de gestation (exposition 

courte : EC) et du 6e au 20e jour de gestation (exposition longue : EL) [Piersma, 2000]. Chez 

les mères on observe : une diminution du poids corporel dose dépendante uniquement à 
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partir des deux plus fortes doses (DEC5% ≈ 1000 à 1500 mg/kg/j)13 ; une augmentation du 

poids relatif du foie avec une relation dose-réponse presque linéaire et plus marquée pour 

les expositions longues (DEC5% ≈ 330 à 600 mg/kg/j). Il en va de même pour le poids des 

reins (DEC5% ≈ 360 à 630 mg/kg/j). Le taux de résorption fœtale est aussi linéairement 

dépendant de la dose et atteint 100 % dans les deux derniers groupes de dose 

indépendamment de la durée d’exposition (DEC1% ≈ 200 mg/kg/j). Les poids de naissance 

sont aussi dose-dépendants quelque soit la durée d’exposition (DEC5% ≈ 460 mg/kg/j), mais 

le traitement par gavage montre un effet sur le poids de naissance indépendamment du 

niveau de dose (plus faible poids dans le groupe des longues expositions que dans le 

groupe des courtes expositions à tous les niveaux de dose). L’apparition d’une 13e vertèbre 

lombaire est la variation squelettique la plus sensible, avec une relation dose-réponse 

linéaire plus marquée pour les longues expositions (DEC5% ≈ 180 à 220 mg/kg/j). D’autres 

malformations sont observées généralement à partir de 750 mg/kg/j. Le poids des testicules 

est inversement proportionnel à la dose dans le groupe des longues expositions mais pas 

dans l’autre (DEC5% ≈ 180 à 600 mg/kg/j). La non descente testiculaire est également dose-

dépendante (DEC1% ≈ 180 à 260 mg/kg/j) [Piersma, 2000]. 

 

La capacité de différents phtalate à altérer la différenciation sexuelle mâle selon un 

mécanisme anti-androgénique a été testée chez le rat Sprague-Dawley [Gray, 2000]. 

L’hypothèse des auteurs est que les phtalates qui altère les fonctions testiculaires des mâles 

pubères doivent aussi provoquer des malformations des tissus androgéno-dépendants chez 

le fœtus mâle exposé in utero. Le BBP et le DEHP sont les deux candidats positifs, le DINP 

un candidat intermédiaire (mélange de plusieurs esters) et le DOTP, le DEP, le DMP des 

candidats négatifs. Les rates étaient exposées à 750 mg/kg/j (même dose pour tous les 

phtalates testés) du 14e jours de gestation au 3e jours après la délivrance. Aucune toxicité 

maternelle ni réduction du nombre de naissance ne sont observées. Le BBP et DEHP ont 

diminué les poids de naissance d’environ 15 %. La distance ano-génitale des mâles (mais 

pas des femelles) est réduite de 30 % et le poids des testicules de 35 %. Avec le BBP, 70 % 

des mâles montrent des aréoles ou mamelons conservés (DEHP = 87 % ; DINP = 22 %), 

alors que l’incidence est de 0 % dans les autres groupes. Le taux de malformations chez les 

mâles était de 84 % dans le groupe exposé au BBP (82% pour les groupe exposé au DEHP 

et 7,7% dans le groupe exposé au DINP). L’effet des faibles doses de BBP sur la 

différenciation sexuelle reste discuté. Les auteurs recommandent des études multi 

générationnelles afin d’établir un NOAEL pour la reproduction [Gray, 2000]. 

                                                 
13 DEC5 %  = dose d’effets critiques à 5 %, le signe « ≈ » indique que les valeurs sont lues sur un graphe, la première est pour 
les longues expositions la seconde pour les courtes. 
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L’embryotoxicité du BBP et d’autres esters de phtalates a été testée dans une étude in vitro 

[Seek Rhee, 2002]. Appliqué à des cultures d’embryons entiers ou des cellules cérébrales ou 

de bourgeons de membres, les doses sont exprimées en µg/mL. Les résultats confirment 

l’embryotoxicité du BBP mais sont difficilement interprétables quantitativement. 

 

La toxicité du BBP pour le développement du système reproducteur lors des expositions 

maternelles a été étudiée chez le rat Wistar [Ema, 2002]. Du 15e au 17e jours de gestation 

les rates (16/groupes) était exposées aux doses : 0, 250, 500 ou 1000 mg/kg/j. Dans les 

deux derniers groupes de dose, le gain de poids des mères était significativement diminué 

(NOAEL = 250 mg/kg/j). A 1000 mg/kg/j, le nombre de naissances vivantes par portée est 

diminué ainsi que le poids des fœtus mâles et femelles. L’incidence des mâles ayant les 

testicules non descendus est significativement augmentée dans les deux derniers groupes 

de dose (respectivement 54/111 et 97/108). La distance ano-génitale des mâles est 

diminuée à partir de 500 mg/kg/j. Celle des femelles reste inchangée dans tous les groupes 

de doses. 

 

La toxicité embryonnaire du BBP et de ses deux métabolites (MBuP et MBeP) a été testée 

dans une étude comparative chez le rat (Sprague-Dawley) et la souris (OF1). Le BBP, le 

MBuP et le MBeP étaient administrés par voie orale en une seule fois (respectivement 0, 

280, 560, 1 120, 1 690 mg/kg ; 0, 200, 400, 800, 1200 mg/kg ; 0, 230, 460, 920, 1 380 

mg/kg) chez les souris gravides (15 à 23 / groupes) le 8e jour de gestation et chez les rates 

gravides (7 à 13 / groupes) le 10e jour de gestation. Les effets observés sont cohérents avec 

tous les résultats d’étude présentés précédemment. Chez la souris, le système nerveux 

central est le lieu d’expression toxique pour l’exposition in utero au MBuP et MBeP. Le BBP 

et ses deux métabolites sont embryotoxiques et tératogènes. Les trois sont toxiques à plus 

faibles doses chez la souris. Dans une partie de l’étude réalisée in vitro, les auteurs ont 

montré que la différence inter espèce observée in vivo n’est pas due à une sensibilité accrue 

chez les souris mais probablement à des facteurs maternels (métabolisme et distribution) 

[Saillenfait, 2003] 

 

Les effets du MBeP (métabolite du BBP) sur le système reproducteur mâle pendant 

l’embryogenèse ont été testés chez la rate Wistar. Les rates étaient exposées par gavage à 

0, 167, 250 et 375 mg/kg/j du 15e au 17e jour de gestation. Les fœtus étaient examinés le 21e 

jours de gestation. Le gain de poids maternel et la consommation alimentaire de la mère 

était significativement réduit à partir de la première dose (LOAEL 167 mgMBeP/kg/j pas de 

NOAEL). Une augmentation significative de l’incidence des testicules non descendus et une 
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réduction de la distance ano-génitale apparaissaient à partir de la deuxième dose (NOAEL = 

167 mgMBeP/kg/j ; LOAEL = 250 mgMBeP/kg/j). La distance ano-génitale des femelles est 

inchangée dans tous les groupes de dose comparés au groupe témoin. Ces résultats 

suggèrent que le MBeP est responsable des effets anti-androgéniques du BBP [Ema, 2003]. 
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Tableau 3 : Synthèse des études expérimentales sur les effets du BBP, du MBeP et du MBuP sur le développement fœtal 
Espèce (nbr/groupes) (groupe 
de dose) 

Type d'étude 
(respect BPL et 
protocole) 

Voie 
exposition 

Période 
exposition 

NOAEL LOAEL Effet  incidence 
(LOAEL) 

Variation 
(LOAEL)  

dose 
réponse 

Source 

nourriture 420 mg/kg/j 1100 mg/kg/j ↓ du poids corporel des mères 

↑ du poids du foie et des reins des mères 

nd 

nd 

 nd 

nd 

420 mg/kg/j 1100 mg/kg/j Variations au niveau des fœtus nd  nd 

Rat Sprague-Dawley (30F/grp) 
(0, 420, 1100, 1640 mg/kg/j) 

Développement 
(nd) In utero 

g6-à g15 

1100 mg/kg/j 1640 mg/kg/j Malformations et mortalité fœtale nd  nd 

CERHR [27] 

375 mg/kg/j 654 mg/kg/j ↓ du poids corporel des mères   nd nourriture 

654 mg/kg/j 974 mg/kg/j Portée totalement résorbée   nd 
Rat Wistar  
(15-18F/grp)  
(0, 185, 375, 654, 974 mg/kg/j) 

Développement 
(oui) 

In utero 

g0-à g20 

185 mg/kg/j 375 mg/kg/j ↓ du poids corporel des fœtus   nd 

CERHR [28] 

nourriture 

500 mg/kg/j 750 mg/kg/j 

↓ consommation alimentaire des mères 

↓ NS du gain de poids corporel 

Porté totalement résorbé 

nd 

nd 

3/10 

 nd 

Rat Wistar 
(10F/grp) 
(0, 500, 750, 1000 mg/kg/j) 

Développement 
(oui) 

In utero 

g7-à g15 

500 mg/kg/j 750 mg/kg/j 
Malformations : sternum, fente palatine, plèvre 
rénale 

nd  nd 

CERHR [29] 

nourriture 182 mg/kg/j 910 mg/kg/j ↓ du poids corporel des mères 

↑ du poids du foi et des reins des mères 

nd   

Souris CD-1 
(30F/grp) 
(0, 182, 910, 2330 mg/kg/j) 

Développement 
(oui) In utero g6-à g15 182 mg/kg/j 910 mg/kg/j ↑ Incidence résorption 

Mortalité fœtale 

Malformations (ex-encéphale, squelette) 

nd   CERHR [30] 

gavage DEC5 % ≈ 1000-1500 mg/kg/j 

DEC5 % ≈ 330-600 mg/kg/j 

DEC5 % ≈ 360-630 mg/kg/j 

DEC1 % ≈ 200-200 mg/kg/j 

↓ du poids corporel des mères 

↑ du poids du foi des mères 

↑ du poids des reins des mères 

↑ taux de résorption fœtale 

- - Oui 

Oui 

Oui 

Oui 

DEC5 % ≈ 460-460 mg/kg/j 

DEC5 % ≈ 180-220 mg/kg/j 

DEC5 % ≈ 180-600 mg/kg/j 

DEC1 % ≈ 180-260 mg/kg/j 

↓ du poids corporel des fœtus 

apparition d’une 13e vertèbre lombaire 

↓ du poids des testicules 

↑ incidence de testicules non descendues 

- - Oui 

Oui 

Oui 

Oui 

Piersma, 
2000 et 
RIVM, 1999 

Rat Harlan Cpb-WU 
(10F/grp) 
(0, 270, 350, 450, 580, 750, 
970, 1250, 1600, 2100 mg/kg/j) 

Développement 
(nd) In utero g6 à g15-20 

750 mg/kg/j 970 mg/kg/j Autres malformations internes ou externes nd    

Gavage 250 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↓ du gain de poids corporel des mères nd  oui 

250 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑ incidence de testicules non descendues 54/111   

 nd  

Rat Wistar 
(16/grp) 
(0, 250, 500, 1000 mg/kg/j) 

Développement 
(nd) In utero 

g15 à g17 
500 mg/kg/j 1000 mg/kg/j ↓ du poids corporel des fœtus 

↓ du nb de naissances vivantes/portée nd   

Ema, 2002 
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Tableau 3 : suite 
Espèce (nbr/groupes) 
(groupe de dose) 

Type d'étude (respect 
BPL et protocole) 

Voie 
exposition 

Période 
exposition 

NOAEL LOAEL Effet  incidence 
(LOAEL)  

Variation 
(LOAEL)  

dose 
réponse 

Source 

gavage 1120 mg/kg/j 1690 mg/kg/j ↑NS Mortalité des mères 1/9   

1120 mg/kg/j 1690 mg/kg/j ↑NS taux de résorptions  16%   

1120 mg/kg/j 1690 mg/kg/j ↓NS nombre de fœtus vivants / portée  -9%  

Rat Rat Sprague-Dawley 

(7 à 13 /grp) 

(0, 560, 1120, 1690 
mg/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g10 

1120 mg/kg/j 1690 mg/kg/j ↑NS Malformations : exencéphalie, faciale 0,9   

Saillenfait, 2003 

gavage 560 mg/kg/j 1120 mg/kg/j ↓ du gain de poids corporel des mères  -43 % oui 

280 mg/kg/j 560 mg/kg/j ↑ taux de résorptions et mortalité foetale 19 et 22%  Oui 

560 mg/kg/j 1120 mg/kg/j ↓ nombre de fœtus vivants / portée  -48% oui 

Souris OF1 

(15 à 23/grp) 

(0, 280, 560, 1120, 1690 
mg/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g8 

280 mg/kg/j 560 mg/kg/j ↑ Malformations : exencéphalie, faciale 2,1 %   

Saillenfait, 2003 

MBuP 
gavage 250 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↓ du poids corporel des mères 

↓ consommation alimentaire des mères 

nd   

250 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑ taux de résorptions et de mortalité fœtale 

↓ du poids des fœtus vivants 

nd   

Rat Wistar 

(10F/grp)  

(0, 250, 500, 625 
mgMBuP/kg/j) 

Développement (nd) In utero g7-à g15 

250 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑ Malformations sternum, fente palatine, 
plèvre rénale 

nd   

CERHR [38] 

g7-à g9 0 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑Mortalité fœtale 

↑ Malformations : vertèbre cervicale 

   

g10-à g12 0 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑Mortalité fœtale    

g13-à g15 0 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑Mortalité fœtale    

Rat Wistar 

(10F/grp)  

(0, 500, 625, 750 
mgMBuP/kg/j) 

Développement (oui) 

In utero 

g13-à g15 500 mg/kg/j 625 mg/kg/j ↑ Malformations : fente palatine et sternum    

CERHR [36] 

gavage 1200 mg/kg/j nd Mortalité des mères 0   

800 mg/kg/j 1200 mg/kg/j ↑NS taux de résorptions  6%   

800 mg/kg/j 1200 mg/kg/j ↓NS nombre de fœtus vivants / portée  -5%  

Rat Sprague-Dawley 

(7 à 13 /grp) 

(0, 400, 800, 1200 
mgMBuP/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g10 

1200 mg/kg/j nd Malformations : exencéphalie, faciale 0   

Saillenfait, 2003 

gavage 200 mg/kg/j 400 mg/kg/j ↓ du gain de poids corporel des mères  -41% oui 

200 mg/kg/j 400 mg/kg/j ↑ taux de résorptions et de fausse couches 40 et 40%  oui 

200 mg/kg/j 400 mg/kg/j ↓ nombre de fœtus vivants / portée  -47%  

Souris OF1 

(15 à 23/grp) 

(0, 200, 400, 800, 1200 
mgMBuP/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g8 

200 mg/kg/j 400 mg/kg/j ↑ Malformations : exencéphalie, faciale 2 %   

Saillenfait, 2003 
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Tableau 3 : suite 
Espèce (nbr/groupes) 
(groupe de dose) 

Type d'étude (respect 
BPL et protocole) 

Voie 
exposition 

Période 
exposition 

NOAEL LOAEL Effet  incidence 
(LOAEL)  

Variation 
(LOAEL)  

dose 
réponse 

Source 

MBeP 
0 mg/kg/j 250 mg/kg/j ↓ consommation alimentaire des mères    gavage 

250 mg/kg/j 313 mg/kg/j ↓ du poids corporel des mères    

250 mg/kg/j 313 mg/kg/j Malformation squelette (cervicale)    

Rat Wistar 

(nd) 

(0, 250, 313, 375, 438, 
500 mgMBeP/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g7 à g15 

313 mg/kg/j 375 mg/kg/j ↑ résorptions et malformation autres    

CERHR [39] 

gavage 0 mg/kg/j 167 mg/kg/j ↓ consommation alimentaire des mères 

↓ du poids corporel des mères 

   

nd   

Rate Wistar 

( ?) 

(0, 167, 250, 375 
mgMBeP/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g15 à g17 
167 mg/kg/j 250 mg/kg/j ↑ incidence de testicules non descendues 

↓ distance ano-génitale uniquement mâles  nd  

Ema, 2003 

gavage 460 mg/kg/j 920 mg/kg/j Mortalité des mères 1/13   Saillenfait, 2003 

920 mg/kg/j 1380 mg/kg/j ↑NS taux de résorptions  9%    

1380 mg/kg/j nd Nombre de fœtus vivants / portée  +0%   

Rat Sprague-Dawley 

(7 à 13 /grp) 

0, 460, 920, 1380 
mgMBeP/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g10 

1380 mg/kg/j nd Malformations (exencéphalie) 0    

gavage 460 mg/kg/j 920 mg/kg/j Mortalité des mères 2/19   Saillenfait, 2003 

230 mg/kg/j 460 mg/kg/j ↑ taux de résorptions et de fausse couches 46 et 47%  oui  

1380 mg/kg/j  ↓ nombre de fœtus vivants / portée  -33%   

Souris OF1 

(15 à 23/grp) 

(0, 230, 460, 920, 1380 
mgMBeP/kg/j) 

Développement (nd) 
In utero 

g8 

460 mg/kg/j 920 mg/kg/j ↑ Malformations (exencéphalie) 3,2 %    

 « ↓ » diminution statistiquement significative « g6 à g15 » exposition des mères du 6e jour au 15e jour de gestation DEC5% = Doses effective critique, pour une incidence de l’effet à 5% 
« ↓NS » diminution non significative « xF/grp » x femelles par groupe  
« ↑ » augmentation statistiquement significative « xM/grp» x mâlespar groupe  
« ↑NS » augmentation non significative « nd » = données non disponibles dans les documents utilisés  
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1.4.2.2. Effets sur la fertilité 

 

Expertise du CERHR 

Il n’y a pas d’étude chez l’homme exposé spécifiquement au BBP. Une étude 

épidémiologique chez les travailleurs de la production du PVC, montre une augmentation de 

l’incidence des désordres menstruels et des avortements spontanés [49]. 

Chez l’animal, six études ont été expertisées. Elles concernent la fertilité des mâles, la 

fertilité des femelles et les mécanismes d’actions. 

 

Toxicité pour la reproduction chez les mâles 

Trois études ont investigué ce domaine [17, 48, 50]. Chez le rat F344 mâle exposé pendant 

10 semaines avant accouplement avec des femelles non exposées, on observe une 

diminution du compte spermatique à 200 mg/kg/j [17]. Cependant cette observation n’est pas 

considérée comme un NOAEL car d’une part la fertilité dans ce groupe de dose n’était pas 

différente des témoins et d’autre part le temps pour la régénération des spermatozoïdes 

dans l’épididyme après accouplement n’a pas été respecté. Chez le rat WU exposé à 

500 mg/kg/j par gavage pendant deux semaines avant accouplement, aucune baisse de 

fertilité n’est observée [48]. Une baisse significative de la fertilité et des lésions testiculaires 

sont observées à 1000 mg/kg/j [48]. Chez le rat Wistar, aucune baisse de fertilité ni autres 

effets néfastes ne sont observés pour des expositions pendant 10 semaines avant 

l’accouplement jusqu’à la naissance d’une deuxième portée à la dose de 418 mg/kg/j 

(NOAEL = 418 mg/kg/j pas de LOAEL) [50]. 

 

Les examens histopathologiques dans les études classiques de toxicité subchronique ou 

chronique montrent que la plus petite dose ayant provoqué des lésions testiculaires chez le 

rats F344 est de 1 338 mg/kg/j [15]. Chez la souris B6C3F1 aucun effet sur les organes 

reproducteurs mâles n’est observé jusqu’à une dose de 2 058 mg/kg/j de même que chez le 

chien Beagle jusqu’à 1 852 mg/kg/j. Enfin, aucune des études disponibles [17, 48, 50] n’a 

examiné l’appareil reproducteur des descendants mâles à la période critique. Cette 

constatation aurait pourtant pu identifier un NOAEL pour la fertilité des mâles plus bas que 

celui sélectionné par les experts du CERHR , à 500 mg/kg/j (LOAEL = 1 000 mg/kg/j pour 

des lésions testiculaires, une baisse de la fertilité et du nombre de naissances) [48]. 

 

Toxicité pour la reproduction chez les femelles 

Dans une étude sur la reproduction chez le rat WU, le nombre de femelles fécondées et le 

nombre de naissance par portée était diminué dans le groupe de dose à 1000 mg/kg/j [48]. 
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Le NOAEL est de 500 mg/kg/j dans cette étude mais, les mâles également exposés avant 

l’accouplement ayant montré des lésions testiculaires, il est possible que les effets observés 

chez les femelles soient dus à la toxicité sur les organes reproducteurs des mâles. Dans une 

étude chez le rat Wistar aucun effet sur la fertilité, la fécondité et les organes reproducteurs 

femelles n’a été observé chez les rates exposées par le régime alimentaire avant 

l’accouplement à 446 mg/kg/j (pas de LOAEL) [50]. Le CERHR a sélectionné le NOAEL de 

500 mg/kg/j pour la fertilité des femelles. 

 

Conclusions des experts du CERHR  

Les données chez le rat sont adéquates pour évaluer la toxicité sur la fertilité des adultes. 

Elles démontrent que les testicules sont l’organe cible de l’expression toxique du BBP pour 

la reproduction. Toutefois on ne sait pas quel est l’âge le plus sensible aux effets 

reprotoxiques du BBP. 

 

Etudes publiées après le rapport du CERHR 

 

Les effets du BBP sur le développement ont été testés dans une étude sur deux générations 

(parents F0 et descendants F1 et F2) chez le rat Sprague-Dawley [Nagao, 2000]. Les mâles 

et les femelles (25 par groupe de doses) étaient exposés par gavage aux doses : 0, 20, 100, 

500 mg/kg/j, trois semaines avant l’accouplement et jusqu’au 21e jour après délivrance 

(environ 9 semaines). Seuls les parents mâles exposés à 500 mg/kg/j ont montré une 

diminution du gain de poids corporel sans baisse significative de la consommation 

alimentaire. Aucun changement de cycle hormonal, de fertilité ou de lactation des femelles 

n’a été observé. Il n’y a pas de lésions observables au niveau des organes reproducteurs 

mâles ou femelles mais une diminution du taux de testostérone est notée chez les mâles. 

Chez les descendants, les poids corporels à la naissance (mâles et femelles) étaient 

diminués à partir de la dose de 100 mg/kg/j (NOAEL = 20 mg/kg/j), diminution persistante 21 

jours après sans atteinte de la viabilité des mâles dans le groupe exposé à 500 mg/kg/j. La 

distance ano-génitale était diminuée chez les mâles et augmentée chez les femelles du 

groupe exposé à 500 mg/kg/j (NOAEL = 100 mg/kg/j). Dans ce même groupe, l’âge à la 

puberté était retardé chez les mâles mais pas chez les femelles. Egalement dans ce groupe, 

les mâles avaient des lésions testiculaires et une baisse du taux de testostérone après la 

puberté. Les auteurs proposent une NOAEL de 20 mg/kg/j pour les effets du BBP sur la 

reproduction [Nagao, 2000]. 

 

La toxicité du BBP pour la reproduction a été testée chez le rat Charles Rivers sur trois 

générations (F0, F1, F2) selon les lignes directrices de l’US-EPA (OPPTS 837.3800). Les 
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parents F0 et F1 étaient exposés par le régime alimentaire aux doses 0, 50, 250, 750 mg/kg/j 

pendant 10 semaines avant l’accouplement jusqu’à la fin de la lactation. Aucun effet toxique 

systémique ou sur la reproduction n’est observé chez les mâles et les femelles des trois 

générations du premier groupe de dose (50 mg/kg/j). Dans le groupe de dose suivant 

(250 mg/kg/j) on observe une réduction de la distance ano-génitale chez les mâles F1 et F2 

mais elle ne s’accompagne pas d’altération de la reproduction tant fonctionnelle que 

structurelle. Dans le dernier groupe de dose (à 750 mg/kg/j), on observe une toxicité 

systémique chez les parents F0 (augmentation du poids du foie et des reins), une toxicité 

systémique et reproductive chez les parents F1 (augmentation du poids du cerveau et du 

pancréas). A ce niveau de dose, on observe chez les mâles F1 et F2 : une distance ano-

génitale réduite, la persistance d’aréoles ou de mamelons, des malformations au niveau de 

l’appareil reproducteur et un retard d’âge à la puberté chez les mâles et les femelles. Le 

NOAEL pour la toxicité systémique et reproductive chez les parents est de 250 mg/kg/j. 

Chez les descendants (F1 et F2) un NOEL est établit à 250 mg/kg/j avec un NOAEL à 

750 mg/kg/j car la réduction de la distance ano-génitale observée à ce niveau de dose n’est 

pas accompagnée de troubles fonctionnels ou structurels de la reproduction [Tyl, 2004]. 
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Tableau 4 : Synthèse des études expérimentales sur l es effets du BBP sur la fertilité 
Espèce (nbr/groupes) 
(groupe de dose) 

Type d'étude (BPL 
et protocole) 

Voie  génération période NOAEL LOAEL Effet  incidence 
(LOAEL)  

Variation 
(LOAEL) 

dose 
réponse 

Source 

gavage FO femelles g-14 à g+29 500 mg/kg/j 1000 mg/kg/j ↓ Fertilité (fécondité) oui  oui 

gavage FO mâles g-14 à g+29 500 mg/kg/j 1000 mg/kg/j Dégénérescence testiculaires 
(ovaires intactes) 

nd  nd 
Rat WU  

(10/sexe/groupe) 

(0, 250, 500, 1000 
mg/kg/j) 

Fertilité 2 générations 
(OCDE 421) 

in utero F1 g0 à g6 250 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↓ du poids de naissance (dev.) 

pas d’examens de la fertilité 

- 7 %  oui 

CERHR [48] 

nourriture F0 mâles 70j AA 418 mg/kg/j nd Fertilité normales des mâles -   Rat Wistar 
(12M+24F/grp) 
(M = 0, 108, 206, 418  
F = 0, 106, 217, 446 
mg/kg/j 

Fertilité 2 générations 
(OCDE 415)  F0 femelles 14j AA + gl 446 mg/kg/j nd Fertilité normales des femelles  -   CERHR [50] 

Rat F344 
(15M/grp) 
(0 , 20, 200, 2 200 
mg/kg/j) 

Fertilité (nd) nourriture F0 mâles 70j AA 200 mg/kg/j 2 200mg/kg/j ↓ du nombre de spermatozoïdes 

↓ de la fertilité 

↓ du poids prostate et testicules 

Lésions testicules, épididymes 

nd 

nd 

nd 

nd 

  CERHR [17] 

100 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↓ poids corporel 

↑ poids : foie, cerveau, reins 

 -9 % 

+8 +19 +7 % 

 F0 mâles 84j AA 

500 mg/kg/j nd Perf. reproduction normales  -   

500 mg/kg/j nd Perf. reproduction normales  -   

100 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↓ poids des ovaires  -11 %  

gavage 

F0 femelles 14j AA + gl 

20 mg/kg/j 100 mg/kg/j ↑ poids des reins  +8 %  

100 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↓distance ano-génitale 

↓ poids testicules et épididymes 

 -6 % 

-12 et -9% 

 

20 mg/kg/j 100 mg/kg/j ↓ transitoire poids de naissance   -6 %  

F1 mâles g0 à g21 + 

 0 à 22jpn 
+22jpn à A 

500 mg/kg/j nd Perf. reproduction normales     

100 mg/kg/j 500 mg/kg/j ↑ poids de l’utérus 

↓ poids des ovaires 

 +13 % 

-15 % 

 

20 mg/kg/j 100 mg/kg/j ↓ transitoire poids de naissance   -6 %  

in utero+ 
allaitement 
+ nourriture 

F1 femelles g0 à g21 + 

 0 à 22jpn 
+22jpn à F2 

500 mg/kg/j nd Perf. reproduction normales     

in utero F2 mâles g0 à g21 500 mg/kg/j Nd Absence d’effet    

Rat Sprague-Dawley 

(25/sexe/grp) 

0, 20, 100, 500 mg/kg/j 

Fertilité 2 générations 
(nd) 

 F2 femelles g0 à g21 500 mg/kg/j nd Absence d’effet    

Nagao, 2000 

« ↓ » diminution statistiquement significative « xF/grp » x femelles par groupe « 70j AA+gl » = 70 jours avant accouplement + période de gestation et d’allaitement 
« ↓NS » diminution non significative « xM/grp» x mâles par groupe « 70j AN » = 70 j après la naissance 
« ↑ » augmentation statistiquement significative « nd » = données non disponibles dans les documents utilisés « g0 » premier jour de gestation  « g21 » 21ème jours de gestation (naissance) 
« ↑NS » augmentation non significative « 70j AA » = 70 jours avant accouplement « 22jpn à A » = 22 jours post natals (sevrage) jusqu'à l’Accouplement
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Tableau 4 : suite 
Espèce (nbr/groupes) 
(groupe de dose) 

Type d'étude (BPL 
et protocole) 

Voie  génération période NOAEL LOAEL Effet  incidence 
(LOAEL)  

Variation 
(LOAEL) 

dose 
réponse 

Source 

750 mg/kg/j nd Poids corporel et alim. normal 

Fertilité structurelle et fonctionnelle 
normale 

- 

- 

  nourriture F0 mâles 70j AA 

250 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↑ du poids du foie et des reins  +16 et +10%  

250 mg/kg/j 750 mg/kg/j Poids corporel et alim. normal 

Fertilité structurelle et fonctionnelle 
normale 

- 

- 

  nourriture F0 femelles 70j AA + gl 

250 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↑ du poids du foie et des reins 

↓ du poids ovaires et utérus 

 +19 et +9% 

-20 et-17% 

 

250 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↓ poids corporel 

↓ consommation alimentaire 

↑ poids : foie, cerveau, pancréas 

↓ ind. fertilité et d’accouplement 

↓ poids testicules, prostates 

 

 

 

 

 

-10% 

nd 

+16, 7, 25% 

-16%  et -27% 

-21% et –18% 

 

50 mg/kg/j 250 mg/kg/j ↓ distance ano-génitale  -9% oui 

F1 mâles g0 +70j AN 

250 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↑ nbr de mamelons conservés 

Retard à la puberté 

19-32% 

-5j 

  

250 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↓ poids corporel 

↓ consommation alimentaire 

↑ du poids de l’utérus 

Retard à la puberté 

 

 

 

-3j 

-6% 

nd 

+9 et +28% 

 

in utero+ 
allaitement 
+ nourriture 

F1 femelles g0 +70j AN 

750 mg/kg/j nd distance ano-génitale normale 

poids du foie et des reins normal 

- 

- 

  

F2 mâles g0 à g28 250 mg/kg/j 750 mg/kg/j ↓ distance ano-génitale 

↑ nbr de mamelons conservés 

Retard à la puberté non mesuré 

 

17-72% 

-14% oui 

Rat Charles Rivers 

(30/sexe/grp) 

(0, 50, 250, 750 mg/kg/j) 

Fertilité 2 
générations 

(US-EPA 
OPPTS837.3800) 

in utero 

F2 femelles g0 à g28 750 mg/kg/j nd distance ano-génitale normale 

Retard à la puberté non mesuré 

- 

- 

-  

Tyl, 2004 

« ↓ » diminution statistiquement significative « xF/grp » x femelles par groupe « 70j AA+gl » = 70 jours avant accouplement + période de gestation et  d’allaitement 
« ↓NS » diminution non significative « xM/grp» x mâles par groupe « 70j AN » = 70 j après la naissance 
« ↑ » diminution statistiquement significative « nd » = données non disponibles dans les documents utilisés « g0 » premier jour de gestation  
« ↑NS » diminution non significative « 70j AA » = 70 jours avant accouplement  
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1.4.3. Mécanismes d’action proposés 
 

La plupart des études sur les mécanismes d’action toxique du BBP ont été réalisées à partir 

des années 2000. 

 

Les études chez le rats montrent que les effets sur le développement prénatal sont bien 

attribuables au BBP et non pas à la réduction de la consommation alimentaire [32, 33]. Le 

mécanisme d’action proposé est une réduction du taux de progestérone sanguin due à une 

altération de la phase lutéale14 [35]. 

 

Le mécanisme d’action tératogène du BBP a été étudié chez le rat Wistar [Uriu-Adams, 

2001]. L’objectif était de vérifier si le BBP pouvait bloquer le métabolisme du zinc chez la 

mère par hyper production de métallothionéine hépatique ayant pour conséquence une 

réduction du zinc délivré au fœtus. Les rates exposées par gavage à 0, 250, 1 000, 1 500, ou 

2 000 mg/kg/j montrent des effets toxiques classiques à partir du deuxième groupe de dose. 

Dans les deux derniers groupes la mortalité fœtale apparaît ainsi que des malformations 

prononcées des fœtus. Les taux de métallothionéine hépatique chez les mères sont 

légèrement augmentés à 1 500 et 2 000 mg/kg/j. Une répétition de l’expérimentation en 

administrant du zinc radio marqué aux mères 18 h avant d’être sacrifiées ne montre pas de 

séquestration du zinc au niveau hépatique. L’hypothèse initiale est rejetée : la tératogénicité 

du BBP ne proviendrait pas d’une interférence avec le métabolisme du zinc. 

 

Dans une étude in vitro le mécanisme d’action du BBP pour les malformations du squelette a 

été investigué [Marchetti, 2002]. Cette étude montre que le BBP agit rapidement et de 

manière dose dépendante sur le cytosquelette15 des cellules ostéoblastes16 Py1a des rats. 

La morphologie des cellules exposées est modifiée au niveau des micros filaments. On 

observe une modification de la forme en axe vers une forme ronde et de fins paquets 

autours de la membrane cellulaire. Les micro filaments jouent un rôle crucial dans le 

maintien de la forme des cellules. Cette perturbation peut compromettre la bonne adhésion 

                                                 
14 Partie du cycle menstruel qui débute avec l'ovulation, caractérisée par la transformation du follicule ovarien rompu en corps 
jaune et la sécrétion de progestérone par ce dernier, et qui se termine avec la menstruation si l'ovule n'est pas fécondé. 
[Source : Grand dictionnaire terminologique : http://www.granddictionnaire.com/]. 
15 Ensemble des constituants organisés d'une cellule [Source : Grand dictionnaire terminologique]. 
16 Cellule osseuse jeune, cuboïde ou prismatique, à grand noyau, observée dans la moelle osseuse et la couche ostéogène du 
périoste et présente dans le tissu conjonctif ou cartilagineux en voie d'ossification [Source : Grand dictionnaire terminologique]. 
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des ostéocytes17. En l’absence de mort cellulaire le BBP doit agir en perturbant l’organisation 

des protéines du cytosquelette [Marchetti, 2002]. 

 

La testostérone joue un rôle déterminant dans la descente testiculaire et la 

deshydrotestostérone (métabolite de la testostérone) dans l’apparence externe des organes 

génitaux (rétention des mamelons, distance ano-génitale). Les deux effets ayant été 

observés dans l’étude d’Ema en 2002 (décrite au chapitre des effets sur le développement), 

le BBP peut-être considéré comme perturbateur androgénique. Puisque le MBuP n’est pas 

un liant des récepteurs androgéniques, l’effet anti-androgénique du BBP serait indirect via la 

réduction des taux de testostérone fœtale. Le potentiel liant du MBeP (second métabolite du 

BBP) sur les récepteurs androgéniques doit encore être étudié pour confirmer cette 

hypothèse [Ema, 2002]. 

 

Pendant l’embryogenèse, les testicules produisent trois hormones indispensables à la bonne 

différenciation sexuelle. Deux d’entres elles sont bien connues : l’hormone anti-müllérienne 

(« Anti Mullerian Hormone ») produite par les cellules de Sertoli et la testostérone produite 

par les cellules de Leydig. Il a récemment été démontré que l’inactivation génétique des 

hormones insulino-mimétiques 3 (insl3) au niveau des testicules fœtaux est responsable 

d’une altération de la différenciation sexuelle chez la souris mâle. Elle provoque 

spécifiquement des atrophies du gubernaculum18, l’absence de descente testiculaire et des 

cryptorchidies19. Dans une étude récente chez le rat Sprague-Dawley, les auteurs 

cherchaient à savoir si les effets des esters de phtalates sur le système reproducteur 

masculin pouvaient être dus à l’inactivation génétique des insl3. Trois phtalates ont été 

testés dont le BBP (1000 mg/kg/j) et comparés à trois substances (vinclozoline, linuron, 

prochloraz) antagonistes des récepteurs androgéniques et/ou inhibitrices de la production de 

testostérone par les cellules de Leydig. Les rates étaient exposées du 14 au 18e jours de 

gestation par voie orale. Les testicules des fœtus mâles ont été examinés le 18e jour de 

gestation pour les effets sur le taux d’hormones stéroïdes et l’expression génétique de insl3. 

Parmi les six produits testés, seules les trois phtalates produisent une diminution de 

l’expression génétique de l’insl3 (DBP > BBP > DEHP). Tous ont provoqué une diminution 

du taux de testostérone testiculaire. Les auteurs pensent que les effets des trois phtalates 

                                                 
17 Cellule adulte fusiforme du tissu osseux incluse dans la substance fondamentale. Sans activité sécrétrice, les ostéocytes 
s'anastomosent entre eux par de fins prolongements contenus dans les canalicules. Grand dictionnaire terminologique 
18 Ligament reliant le pôle inférieur du testicule fœtal au fond de la fossette vaginale (recessus le plus caudal du cœlome). 
Avant le début de la différenciation sexuelle, il était le ligament inguinal (qui, dans la différenciation féminine devient le ligament 
utéro-ovarien et le ligament rond). Son rôle dans la descente du testicule est incertain, sauf qu'il en guide le trajet. Après cette 
descente il devient le ligament scrotal. Grand dictionnaire terminologique 
19 Migration incomplète du testicule; celui-ci se trouve en dehors du scrotum en un point situé sur le trajet de descente normale 
On distingue les cryptorchidies inguinoscrotales, inguinales et abdominales. Ce terme ne doit pas être confondu avec celui 
d'ectopie testiculaire. Grand dictionnaire terminologique 
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sur l’expression génétique de l’insl3 et la testostérone sont le résultat d’un retard de maturité 

des cellules de Leydig qui conduit à des hyperplasies car elles continuent à proliférer au lieu 

de se différencier [Wilson, 2004]. 

 

Deux études ont évalué la capacité du BBP à se lier aux récepteurs œstrogéniques chez le 

rat et la truite [57, 58]. L’affinité de liaison est 104 à 105 fois plus faible que celle du 17β-

estradiol. Dans les tests in vitro pour l’expression des gènes commandés par l’œstrogène, le 

BBP induit une faible activité à 10 µM [57]. Cette capacité est 106 à 107 fois inférieure à celle 

du 17β-estradiol [57] mais les métabolites MBuP et MBeP ne montrent aucune activité 

œstrogénique [63]. Aucun effet du BBP sur le poids de l’utérus ou sur les cellules épithéliales 

du vagin n’a été observé chez la rate Sprague-Dawley exposée par gavage aux doses 20, 

200 et 2 000 mg/kg/j pendant 4 jours. Une revue de la littérature sur les effets œstrogéniques 

des phtalates conclut que ces effets observés in vitro ne sont pas pertinents pour l’espèce 

humaine [64]. 

 

En raison de leur structure chimique (présence d’un cycle phénolique) les phtalates sont 

candidats pour les tests d’activités œstrogénique. Dans une étude très récente [Hong 2005] 

les effets du BBP (et d’autres phtalates) in vitro sont comparés au effets in vivo. Le BBP, le 

DEHP, le DCHP et le DBP augmentent significativement la croissance des cellules MCF-7 

signant ainsi une activité œstrogénique, ce qui n’est pas le cas du DEP. Les phtalates on été 

administrés par gavage (600 mg/kg/j) à des rates (5/phtalates) immatures Sprague-Dawley 

pendant trois jours (groupe témoin positif : 17α-estradiol 50 µg/kg/j et DES 500 µg/kg/j ; 

groupe témoin négatif : huile de maïs utilisée pour le gavage). Le niveau d’expression de 

l’ARNm codant pour la protéine CaBP-9k20 n’est pas modifiée chez les rates exposées aux 

phtalates alors qu’il est multiplié par 21 dans le groupe exposé au 17α-estradiol. L’absence 

d’activité œstrogénique du BBP in vivo s’oppose aux résultats in vitro. Après ingestion le 

BBP est rapidement hydrolysé en MBeP et MBuP, il n’y a par ailleurs aucun stockage ni 

excrétion urinaire de la molécule mère. Ces métabolites (MBeP et MBuP) n’ont pas montré 

d’activité œstrogénique in vitro selon plusieurs types de tests. Il semble donc que le BBP 

perde son pouvoir œstrogénique après ingestion par des mammifères. 

 

 

 

                                                 
20 Calbindin-D9k est une protéine dépendante de la vitamine D. Elle fait parti d’un groupe de protéine intra cellulaire qui ont une 
forte affinité de liaison au calcium et qui sont localisé dans l’intestin et l’utérus. Les gènes codants pour CalBP-9k sont connus 
chez le rat comme chez l’homme. Dans l’utérus cette protéine est régulée par la 17β-estradiol et fluctue au cours du cycle 
œstral comme la 17β-estradiol (absence pendant la phase di-œstrus, présence en phase pro-œstrus) [Hong, 2005]. 
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1.5. Analyse de la cohérence des données animales et humaines 
 

Selon le rapport d’évaluation des risques rédigé par la commission européenne [EC, 2004], 

la métabolisation du BBP chez l’homme est similaire à celle décrite chez l’animal21. 

Cependant, les études humaines disponibles mettent en évidence la formation préférentielle 

du mono benzyle phtalate (MBeP) chez l’homme contrairement au mono butyle phtalate 

(MBuP) chez l’animal. Dans la mesure où les effets toxiques du BBP semblent largement 

déterminés par les métabolites et non la substance mère, l’extrapolation des données 

animales à l’homme devrait tenir compte de cette différence lorsque les effets du MBeP et du 

MBuP sont clairement dissociés. 

 

On note également que la prolifération des péroxysomes hépatiques est témoin d’une 

spécificité d’espèce non retrouvée chez l’homme. 

 

1.6. Comparaison des indices de toxicité en fonction des effets 
 

Dans les Tableau 3 et Tableau 4 sont présentés les différents NOAEL et LOAEL identifiés 

dans la littérature pour les effets sur la reproduction ou le développement. Seuls les résultats 

d’études comportant plusieurs groupes de doses ou les valeurs considérées comme des 

NOAEL ou LOAEL dans un profil toxicologique (Union Européenne, US-EPA, NTP-CERHR, 

etc…) sont présentées dans le tableau. Les résultats d’études ayant testé une seule dose, 

notamment celle étudiant les mécanismes d’action, ne sont pas présentés dans les tableaux. 

 

1.7. Conclusion 
 

Les études disponibles concernant la toxicité du BBP sont assez complètes tant du point de 

vue de la toxicité systémique, que des effets sur le développement et la reproduction. Les 

effets critiques systémiques (augmentation du poids des organes internes, lésions 

pancréatiques) apparaissent aux même niveaux de doses (150 à 200 mg/kg/j) que les effets 

critiques sur le développement (mortalité fœtale, tératogénicité, embryogenèse des organes 

reproducteurs mâles). Les effets critiques pour la reproduction comme la baisse de la fertilité 

et du taux d'accouplement chez les mâles exposés avant la conception jusqu’à 

d’accouplement, se situent à des niveaux de doses plus élevées (250 à 500 mg/kg/j). 

 

 

                                                 
21 Rappel : absorption par voie orale et respiratoire pratiquement complète, hydrolisation au niveau entéro-hépatique, 
métabolites majeurs mono benzyle phtalate (MBeP) et mono butyle phtalate MBuP, absence de stockage, élimination rapide 
majoritairement via les urines sauf en cas de forte exposition alors excrétion majoritaire via les fèces. 
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Les mécanismes d’actions anti-androgénique et tératogène sont partiellement connus. Le 

BBP et ses deux métabolites mono esters ne sont pas des liants des récepteurs 

androgéniques. Le BBP agit donc indirectement sur les taux de testostérone notamment en 

bloquant l’expression génique des hormones insulino-mimétiques 3, ce qui entraînerait un 

dysfonctionnement des cellules de Leydig (prolifération sans différenciation), réduisant la 

production de testostérone testiculaire. Concernant les malformations ou variations du 

squelette, une étude à permis de montrer que le BBP agit rapidement et de manière dose 

dépendante sur le cytosquelette des cellules ostéoblastes Py1a des rats. En modifiant la 

forme des ostéoblastes il compromet la capacité de liaison des ostéocytes. Toutefois, cet 

effet ayant été démontré in vitro, il n’est pas certain qu’il se reproduira in vivo en raison des 

transformations métaboliques du BBP au niveau intestinal et hépatique. 

 

In vitro le BBP est aussi oestrogénique, ce qui est conforme à la présence d’un cycle 

phénolique. En revanche, les études in vivo chez le rat ou la souris n’ont pas mis en 

évidence d’activité oestrogénique. Les deux métabolites du BBP (MbeP et MbuP) n’étant pas 

oestrogéniques, il semble que le passage entéro-hépatique supprime le pouvoir 

oestrogénique du BBP. En conséquence et malgré une faible volatilisation, les expositions 

respiratoires au BBP pourraient générer des effets reprotoxiques différents des expositions 

par voie orale. L’inhalation n’a pas été suffisamment étudiée probablement en raison du fait 

que les expositions aux BBP sont généralement considérées comme exclusivement orales 

(en population générale). 

 

Enfin, certains des effets toxiques sur le développement fœtal concernent les organes 

reproducteurs des mâles. Aux plus faibles doses, ces atteintes bien qu’objectives n’altèrent 

pas les capacités reproductives. 
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2.2.2.2. La construction de la VTR pour les effets reprotoxiquesLa construction de la VTR pour les effets reprotoxiquesLa construction de la VTR pour les effets reprotoxiquesLa construction de la VTR pour les effets reprotoxiques    

 

2.1. Identification d’une dose critique 

2.1.1. Présentation des doses repères 

2.1.1.1. Effet sur le développement 

Trois études (une chez la souris et deux chez le rat) ont identifié les plus basses doses sans 

effet néfaste observée pour le développement. Chez la souris CD1, le NOAEL est de 

182 mg/kg/j (LOAEL  910 mg/kg/j pour les malformations et la mortalité fœtale), toutefois la 

toxicité maternelle est observée au même niveau de dose (910 mg/kg/j). Chez le rat Wistar 

le niveau de dose sans effet néfaste sur le développement est de 185 mg/kg/j, il n’y a pas de 

toxicité maternelle à ce niveau. Chez le rat Harlan Cpb WU, l’étude hollandaise a calculé une 

dose critique montrant 5% d’incidence (variation du squelette) à 180 à 220 mg/kg/j selon la 

période d’exposition. 

 

Espèce Protocole Résultats 

Souris CD-1 
Alimentation pendant gestation 
Durée : 6ème au 15ème jours 
Doses : 0, 182, 910, 2 330 mg/kg/j 
(30 femelles /groupes) 

NOAEL à 182 mg/kg/j pour la mortalité fœtale et 
les malformations (squelette cerveau), LOAEL 
910 mg/kg/j.  
Le NOAEL pour la toxicité maternelle est de 182 
mg/kg/j pour l’augmentation du poids du foie et 
des reins 
[CEHR, 2003, ref 30 ] Respect des guidelines 

Rats Wistar 
Alimentation pendant gestation 
Durée : 1er au 15ème jours 
Doses : 0, 185, 375, 654, 974 
mg/kg/j (15 femelles /groupes) 

NOAEL à 185 mg/kg/j et LOAEL à 375 mg/kg/j 
pour une diminution du poids corporel des fœtus. 
Le NOAEL pour la toxicité maternelle est de 375 
mg/kg/j pour la réduction du gain de poids 
corporel. 
[CEHR, 2003, ref 30 ] Respect des guidelines 

Rats Harlan 

Cpb WU 

Gavage pendant la gestation  
Durée : 6ème au 15 ou 20ème j 
Doses : 0, 270, 350, 450, 580, 
750, 970, 1250, 1600, 2100 
mg/kg/ (10 femelles / groupes) 

Calcul de dose d’effet critique à 5% d’incidence 
(DEC5%), variations squelettes fœtus (apparition 
d’une 13e vertèbre lombaire) diminution du poids 
des testicules et augmentation de l’incidence des 
testicules non descendus : 
DEC5% = 180-220 mg/kg/j (variation squelette). 
DEC5% = 180-600 mg/kg/ (poids testicules). 
DEC5% = 180-260 mg/kg/j (descente testicules). 
Piersma, 2000 et RIVM, 1999 
Pas de guidelines OCDE - Klimish et al. classe 1 
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2.1.1.2. Effet sur la fertilité 

L’étude ayant identifié le plus faible NOAEL pour les effets sur la fertilité est celle de Tyl en 

2004, si l’on exclut les effets plutôt considérés comme marqueurs d’une activité anti-

androgénique précoces (réduction de la distance ano-génitale, non rétention des mamelons 

chez les mâles ou faible poids des organes reproducteurs internes) que comme une 

altération objective et définitive de la fertilité. 

 

 

Espèce Protocole Résultats 

Rats Charles 

Rivers 

Gavage voie orale 

Durée : 90 j (dont 10 semaines avant 

accouplement) 

Doses : 0, 50, 250, 750 mg/kg/j 

NOAEL et LOAEL sont respectivement de 250 

et 750 mg/kg/j pour la baisse de l’indice de 

fertilité et d’accouplement des mâles F1 

Tyl, 2004 

Guidelines US-EPA OPPT8373800 

 

2.1.2. Dose critique retenue 

2.1.2.1. Effet sur le développement 

La dose critique retenue est le NOAEL à 185 mg/kg/j (LOAEL à 375 mg/kg/j pour une 

diminution du poids corporel des fœtus) observé chez le rat Wistar [CERHR (8)]. L’étude 

chez la souris est exclue en raison du fait que la première dose ayant un effet sur le 

développement est également toxique pour la mère. L’étude hollandaise est de bonne 

qualité mais la DEC5% varie selon la période d’exposition au cours de la gestation. 

Notamment la dose est plus élevé lorsque les mères sont exposées uniquement pendant les 

deux premiers tiers de la gestation. La DEC5% est alors de 200 mg/kg/j soit un peu plus que 

le NOAEL précédent. 

 

2.1.2.2. Effet sur la fertilité 

La dose critique retenue est le NOAEL à 250 mg/kg/j (LOAEL à 750 mg/kg/j pour la baisse 

de l’indice de fertilité des mâles F1 [Tyl, 2004]). Cette étude respecte les guidelines de l’US-

EPA. Elle mesure des indices de fertilité sur plusieurs générations et permet une analyse 

détaillée des expositions. Elle donne des résultats très complets et cohérents avec les 

résultats des autres d’études. C’est le NOAEL le plus bas, si l’on exclut certains effets plutôt 

considérés comme marqueurs d’une activité anti-androgénique précoces (réduction de la 

distance ano-génitale, non rétention de mamelon chez les mâles ou faible poids des organes 

reproducteurs internes) que comme une altération objective et définitive de la fertilité.  
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2.1.2.3. Benchmark doses 

Les dose correspondant à 5% d’incidence concernant les effets sur le développement, 

proposées dans l’étude hollandaise sont satisfaisantes en l’état. Pour les effets sur la fertilité, 

une BMD pourrait être dérivée à partir des données de l’étude de Tyl (2004). A 750 mg/kg/j 

l’indice de fertilité est diminué de 16% et le taux d’accouplement de 27%. Une BMD à 5 % 

d’effet serait donc dans le meilleur des cas (relation linéaire proportionnelle) comprise entre 

100 et 250 mg/kg/j. 

 

2.2. Facteurs d’incertitude 

2.2.1. Effet sur le développement 
S’agissant d’une étude chez l’animal en petit groupe, on choisit classiquement un facteur 

d’incertitude de 10 pour la variabilité inter espèce et un autre facteur d’incertitude de 10 pour 

la variabilité intra espèce (individus plus sensibles). Il n’y a pas de facteur d’incertitude pour 

la durée inappropriée de l’étude pour que les effets sur le développement corresponde à des 

exposition de type « aiguës » (moins de 14 jours). La qualité des étude disponibles, la bonne 

connaissance des mécanismes sous-jacents malgré quelques lacunes non fondamentales 

ne plaident pas pour l’utilisation d’autres facteurs d’incertitude. 

2.2.2. Effet sur la fertilité 
Pour les mêmes raisons que précédemment on appliquera les deux facteurs d’incertitude 

pour la variabilité inter et intra espèce. On pourrait considérer la durée de l’étude comme 

étant appropriée car les individus ayant subi les effets du BBP étaient exposés en tant que 

gamètes (mâles et femelles), puis pendant l’embryogenèse jusqu'à la maturité sexuelle et 

reproductive. Chez l’homme cette période de temps est supérieure à 10 ans. Toutefois elle 

est de quelque semaine chez le rat, aussi un facteur d’incertitude de 3 pourrait être appliqué 

pour dériver la VTR à partir du NOAEL défini chez l’animal. La qualité des études 

disponibles, la bonne connaissance des mécanismes sous-jacents malgré quelques lacunes 

non fondamentales ne plaident pas pour l’utilisation d’autres facteurs d’incertitude. 

 

2.3. Discussion et présentation de la VTR 
 

Les études disponibles concernent uniquement les expositions par voie orale. Le BBP est 

peu volatil et principalement utilisé comme plastifiant et assouplissant des PVC, la voie orale 

semble donc la voie d’exposition majoritaire en population générale. Cependant les 

expositions respiratoires et cutanées ne peuvent pas être complètement exclues notamment 
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dans un contexte professionnel. La transposition des connaissances toxicologiques de la 

voie orale à la voie respiratoire ou cutanée n’est pas recommandée dans le cas du BBP. En 

effet, on sait que les métabolites principaux (MBuP et MBeP) sont responsables des effets 

reprotoxiques. In vitro, le BBP a montré des effets sensiblement différents de ceux de ses 

métabolites. Produits dans le cycle entéro-hépatique, ces deux métabolites ne seront donc 

pas présents dans les mêmes proportions lors des expositions respiratoires et cutanées. Le 

BBP par voie respiratoire pourrait donc avoir des effets différents et à des niveaux de doses 

non équivalents aux doses par voie orale. 

 

La VTR orale pour les effets sur le développement s’établi donc comme suit : 

NOAEL = 185 mg/kg/j (diminution du poids corporel à la naissance) 

Facteur d’Incertitude pour la variabilité inter espèce (FIA) = 10 

Facteur d’Incertitude pour la variabilité intra espèce (FIH) = 10 

Facteurs d’Incertitude pour la durée de l’étude (FIS) = 1 

VTR = 1,85 mg/kg/j  

 

La VTR orale pour les effets sur la fertilité s’établi donc comme suit : 

NOAEL = 250 mg/kg/j (diminution de l’indice de fertilité et du taux d’accouplement) 

Facteurs d’Incertitude pour la variabilité inter espèce (FIA) = 10 

Facteurs d’Incertitude pour la variabilité intra espèce (FIH) = 10 

Facteurs d’Incertitude pour la durée inappropriée de l’étude (FIS) = 3 

VTR = 0,83 mg/kg/j  
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4.4.4.4. GlossaireGlossaireGlossaireGlossaire    

 

Cellules de Leydig  : cellules présentent dans les testicules et fabricant la testostérone (voir 
testostérone). [http://www.vulgaris-medical.com/] 
 
Cryptorchidie  : Absence du testicule dans sa bourse, d'un côté ou des deux côtés à la fois.  
La cryptorchidie touche environ 3 à 4 % des nouveau-nés, et le plus souvent du côté droit. 
Elle est bilatérale dans environ 20 à 25 % des cas. Ce terme est habituellement confondu 
avec celui d'ectopie qui caractérise un testicule en situation aberrante, en dehors de sa 
position normale, due à une migration (déplacement) anormale elle aussi. 

Causes 
La raison de la cryptorchidie n'est pas connue avec exactitude, elle semble due à une 
insuffisance de libération d'hormone hypophysaire, elle-même secondaire à une absence de 
stimulation par l'hypothalamus. Dans ces conditions, le testicule reste dans la cavité 
abdominale ou dans le canal inguinal (60 % des cas). L'arrêt de migration (le testicule n'est 
pas descendu en suivant le trajet normal) de l'abdomen vers la bourse a lieu pendant la vie 
intra-utérine. Sa descente s'arrête à un niveau plus ou moins bas dans l'abdomen lui-même 
ou à la racine de la bourse. 

Symptômes 
Absence de testicules dans les bourses à la palpation, lors des premiers examens faits par 
le pédiatre. Testicule oscillant (mobile) : dans ce cas, la palpation permet de percevoir le 
testicule dans certaines situations, et le diagnostic se fait parfois plus tardivement. Le 
testicule oscillant est descendu dans le scrotum et se retire dans le canal inguinal. Ceci est 
la raison pour laquelle le médecin examine l'enfant à plusieurs reprises en position debout 
avant de conclure à cette anomalie. Le reste de l'examen vérifie la position du méat du méat 
urétral, dont l'anomalie constitue l'hypospadias. Position du testicule à l'entrée de la bourse. 
Anomalie du pénis. Présence d'une hernie inguinale (masse formée par un organe ou une 
partie d'organe, généralement l'intestin, sorti de la cavité qui le contient habituellement). Il 
existe quelques cas d'atrophie d'un seul testicule, due à un traumatisme ou à une orchite 
(inflammation testiculaire). La non-palpation des testicules des deux cotés doit faire penser à 
un hypogonadisme (diminution du taux d'hormones androgéniques dans le sang). Enfin, il 
existe des cas d'agénésie testiculaire (absence congénitale de testicules). 
[http://www.vulgaris-medical.com/] 
 
Epididyme  : Organe cylindrique situé derrière chaque testicule et s'étalant en "embrassant " 
celui-ci, faisant suite aux canaux efférents qui sont des sortes de petits tubes sortant du 
testicule. L'épididyme se prolonge par le canal déférent ou canal spermatique, qui débouche 
dans l'urètre et qui est destiné à évacuer à la fois les urines et le sperme. Le canal de 
l'épididyme est microscopique et très long. Sa forme anatomique le maintient pelotonné sur 
lui-même. C'est à l'intérieur de celui-ci que les cellules spermatiques, c'est-à-dire les 
précurseurs des spermatozoïdes produits dans le testicule, progressent lentement en 
achevant leur maturation. Les pathologies habituellement rencontrées au niveau de 
l'épididyme sont, dans l'ordre de fréquence : 
1. l'agénésie épididymaire, qui est un développement incomplet de l'épididyme, de nature 

congénitale. Elle peut entraîner une stérilité lorsqu'elle concerne les deux épididymes.  
2. l'inflammation de l'épididyme, appelée également épididymite, qui est presque toujours 

associée à une inflammation du testicule dans le cadre d'une orchiépididymite. Parfois, 
les deux épididymes sont atteints, ce qui provoque une obstruction des canaux 
évacuateurs et donc une hypofertilité (fertilité plus faible que la normale).  

3. le kyste de l'épididyme, qui se présente sous la forme d'un nodule rempli de liquide. Le 
chirurgien devra intervenir uniquement si celui-ci est gênant par son volume, car il n'a 
aucune conséquence sur la fertilité. 
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[http://www.vulgaris-medical.com/] 
 
Estradiol  : Hormone considérée comme la véritable hormone femelle, voisine de l’estrone 
mais plus active qu’elle, principalement sécrétée chez la femme par l’ovaire et dont le taux 
augmente lors de l’ovulation (libération de l’ovule par l’ovaire).  
L’estradiol est la plus active des trois hormones oestrogènes dans l’organisme. Elle est 
libérée après la stimulation par d’autres hormones (les hormones folliculostimulante et 
lutéinisante : FSH et LH) sécrétée par l’hypophyse. Son taux est variable au cours de la vie 
d’un individu : jusqu’à la puberté, il est relativement bas puis s’élève dès l’arrivée du cycle 
menstruel. Au cours du cycle menstruel lui-même, il est élevé durant la première moitié puis 
diminue dans la seconde moitié. Au cours de la ménopause, ce taux est à nouveau très bas. 
Durant cette période, l’hormone est fabriquée en petite quantité à partir des androgènes 
(hormone mâle) à l’intérieur du tissu adipeux.  
Rôle 
Il est en relation directe avec l’apparition des caractères sexuels secondaires : tissu adipeux 
et sa répartition, libido, développement des organes génitaux externes (vagin, vulve), 
internes (utérus et trompes) et des seins. Lors de la grossesse, le taux d’estradiol s’élève et 
reste important jusqu’à l’accouchement. Chez l’homme, le taux d’estradiol est relativement 
bas et s’élève quelquefois en cas d’affections du foie. L’estradiol est utilisé en thérapeutique 
comme composant des médicaments anticonceptionnels (pilule contraceptive) associé avec 
la progestérone. Il est également utilisé comme traitement substitutif (mis en place à la suite 
d’une carence hormonale) dans l’insuffisance ovarienne (insuffisance de sécrétion des 
hormones par l’ovaire). Le dosage de l’estradiol se fait dans les cas suivants : 

• Suivi du bon déroulement d’une grossesse et donc de l’activité du fœtus dans l’utérus 
maternel. La chute du taux d’estradiol indique quelquefois une souffrance du fœtus.  

• Surveillance des ovaires en cas d’induction de grossesse.  
• Dans le diagnostic d’aménorrhée (absence de règles)  
• Dans le diagnostic des tumeurs de l’ovaire.  

[http://www.vulgaris-medical.com/] 
 
Gubernaculum  : ligament servant à descendre les testicules au fond du scrotum.  
[http://urologie-chu-mondor.aphp.fr/_enseignement/Externes/cryptrorchidie.pdf] 
 
Hormone lutéinique LH (angl., abrév. pour luteinizing hormone). Syn. hormone lutéinisante, 
ICSH (interstitial cell stimulating hormone), lutropine. Hormone glycoprotéique de poids 
moléculaire de 29 000 daltons, sécrétée par les cellules gonadotropes de l’antéhypophyse. 
La sécrétion de LH est permanente chez l’homme, cyclique chez la femme, avec une 
augmentation en fin de phase folliculaire, un pic préovulatoire puis une décroissance en 
phase lutéale. La LH agit sur de nombreuses cellules gonadiques, en favorisant la synthèse 
des stéroïdes sexuels; chez la femme elle intervient de façon privilégiée dans l’ovulation. La 
sécrétion de LH est stimulée par la gonadolibérine, et modulée par les stéroïdes sexuels. 
[http://www.gfmer.ch/Cours/Cycle_menstruel_normal.html] 
 
Testostérone  : Hormone mâle (androgène) fabriquée et sécrétée par les testicules (cellules 
de Leydig), mais également par les ovaires et les glandes surrénales (glandes situées au-
dessus de chaque rein et sécrétant également la cortisone naturelle) chez la femme. Grâce 
à la stimulation de l’hormone lutéinisante (LH), qui est une hormone fabriquée par la glande 
hypophyse située à la base du cerveau, la testostérone est sécrétée dans le sang en 
quantité plus ou moins importante. Cette fabrication se fait seulement pendant la vie intra-
utérine et au moment de la puberté. La testostérone est nécessaire :  

• à la production des spermatozoïdes  
• au développement des organes génitaux nécessaires à la fertilité  
• à l’apparition et au maintien des caractères sexuels secondaires masculins 

(musculature, pilosité, libido, changement de la voix)  
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• à la fabrication des œstrogènes (la testostérone est un précurseur des oestrogènes)  
• à la fabrication des protéines (métabolisme)  
• au développement musculaire  
• au fonctionnement des glucides (sucres)  
• au développement de certains tissus de l’organisme (lipides, os)  

Pour circuler, cette hormone a besoin d’une protéine porteuse, la sex binding protein (SBP). 
 
Vésicule séminale : L'adjectif séminal désigne ce qui est relatif à la semence, au sperme. 
Le sperme est un liquide normalement stérile (sans microbes), de consistance visqueuse, 
légèrement filant, collant et de coloration blanchâtre, sécrété par les testicules et la prostate 
et contenant des éléments fabriqués par les glandes de Cowper. La caractéristique 
principale du sperme est de contenir les spermatozoïdes, qui sont les cellules reproductrices 
mâles. Le sperme est produit lors de l'éjaculation pendant l'accouplement. La vésicule 
séminale est le réservoir de nature musculaire et membraneux qui contient le sperme.  
L'éjection du sperme en dehors de l'urètre (canal transportant l'urine et le sperme vers 
l'extérieur) se fait grâce à l'action des vésicules séminales. Celle-ci a lieu après les 
stimulations répétitives du pénis au moment des rapports sexuels ou lors de la masturbation 
qui sont à l'origine du réflexe éjaculatoire. Plus précisément au moment de l'éjaculation, les 
deux vésicules séminales se contractent est éjecté leur contenu dans les canaux déférents 
où il se mélange aux spermatozoïdes (provenant des testicules) pour donner le sperme. 
Anatomie Les vésicules séminales au nombre de deux et la prostate reposent sur la paroi 
postérieure (arrière) de la vessie. Ce sont des glandes ayant chacune une longueur allant de 
5 à 7 centimètres environ. Elles ont la forme de l'extrémité d'un petit doigt de gant. La 
vésicule séminale est incluse dans une épaisse gaine fibreuse, l'aponévrose prostato-
péritonéale de Denonvilliers, tendue du cul-de-sac de Douglas au périnée. Il est possible de 
palper la vésicule séminale par le toucher rectal. 
Rôle : Les vésicules séminales ont pour rôle de sécréter un liquide alcalin (contraire d'acide) 
de nature visqueuse et de coloration jaunâtre renfermant du fructose (variété de sucre) ainsi 
que de l'acide ascorbique (vitamine C), des protéines jouant un rôle dans la coagulation 
(spécifiquement la séminogéline et des prostaglandines. Les prostaglandines sont des 
substances dérivées d'acides gras non saturés (ou acides gras insaturés, c'est-à-dire dont 
les atomes de carbone sont reliés par 2 ponts) ayant une structure biochimique appelée 
prostanoïde, et dont il existe 20 variétés réparties en neuf classes, dénommées de A à I : 
PGA, PFE, PGF, PGI etc…selon leur structure. Le canal de chaque vésicule séminale rejoint 
le conduit déférent du même côté pour former ensuite le conduit éjaculateur. Le canal 
déférent faisant suite à l'épididyme en prenant la forme d'une épingle à cheveux. Sa 
longueur est de 35 cm environ et son diamètre augmente progressivement au fur et à 
mesure qu'il s'éloigne du testicule. Les spermatozoïdes et le liquide séminale se mélangent 
dans le conduit éjaculateur puis pénètrent dans l'urètre et plus précisément dans sa partie 
prostatique à l'instant de l'éjaculation. [http://www.vulgaris-medical.com/] 
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1.1.1.1. RésuméRésuméRésuméRésumé    

 

Le nonylphénol (NP), produit anthropique, est utilisé dans la fabrication d’éthoxylates de 

nonylphénol et retrouvé comme produit de dégradation de ces mêmes substances. 

Son utilisation est large dans les détergents, peintures, résines, plastiques, stabilisants des 

polymères, agents tensio-actifs, oximes phénoliques, pesticides, biocides, médicaments 

vétérinaires, cosmétiques (teintures de cheveux). Son utilisation dans la vie courante est 

ubiquitaire comme en témoigne sa présence dans les emballages alimentaires et dans les 

cosmétiques. 

 

La population humaine peut être exposée sur son lieu de travail (production, incorporation 

dans les éthoxylates, utilisation des peintures en spray), au travers des produits de 

consommation ou via l’environnement. Pour la population générale, la voie d'exposition qui 

domine est la voie orale. Les études de génotoxicité in vitro et in vivo sont négatives, il n'y a 

pas d'étude de cancerogénicité disponible. Les principaux effets toxiques identifiés sont 

reprotoxiques et néphrotoxiques. Aucune donnée humaine sur d'éventuels effets 

reprotoxiques n’est disponible. Des études tant in vitro qu’in vivo ont permis d’établir que le 

NP présente une activité oestrogénique 103 à 106 fois inférieure à celle de l’oestradiol. Les 

effets sur la reproduction  et la fertilité  du nonylphénol énoncés dans ce document ont été 

obtenus à partir de la revue de la littérature effectuée, et sur la base de trois études récentes 

retenues. Elles apparaissent représentatives d’effets reprotoxiques pertinents observés lors 

des expérimentations animales. 

 

Les deux premières études sont des études multigénérationnelles. La plus ancienne (Chapin 

et al, 1999) expose par voie orale des rats Sprague Dawley pendant trois générations. 

Conduite selon les lignes directrices de l’OCDE et les bonnes pratiques de laboratoire, cette 

étude montre que l’exposition du NP sur plusieurs générations peut entraîner des 

perturbations mineures dans le système reproducteur des nouveau-nés, à savoir une 

augmentation de la durée du cycle oestral, une ouverture vaginale précoce, une diminution 

du poids des ovaires et une diminution du compte spermatique épididymaire, mais sans 

retentissement fonctionnel sur la reproduction aux doses testées. Le NOAEL observé dans 

cette étude est à 15 mg/kg pc/j pour ces effets. 

 

La deuxième étude multigénérationnelle (Nagao et al, 2001) a été réalisée sur deux 

générations de rats Sprague Dawley par gavage. Une diminution du taux de LH, dose 

dépendante et une accélération de l’ouverture vaginale chez les animaux F1 ont été 

observées. Le NOAEL est à 10 mg/kg pc/j. 
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La preuve d’une toxicité testiculaire est apportée par la troisième étude (de Jager et al., 

1999) chez des rats Sprague Dawley nourris par gavage, réalisée selon la ligne directrice 

415 de l’OCDE. A partir de 100mg/kg pc/j, des lésions histologiques des tubes séminifères, 

des perturbations de la spermatogenèse (vacuolisation, nécrose cellulaire, décollement 

épithélial), une diminution du poids des testicules et des épididymes, mais aussi une 

mortalité sont constatées dans cette étude à dose répétée. Le LOAEL pour la toxicité 

testiculaire est égal à 100 mg/kg pc/j. La toxicité du NP semble augmentée par le mode 

d’alimentation utilisé, probablement par augmentation des pics sériques à chaque gavage. 

 

Sur le plan développemental , deux études réalisées selon les lignes directrices 414 et 415 

de l’OCDE sont disponibles. La première (Initiative Umweltrelevante Aftsoffe., 1992) utilise 

des rats Wistar exposés au NP par gavage de 6ème au 15ème jour de la gestation. Une toxicité 

maternelle est observée, mais aucun trouble développemental n'est décrit. Le NOAEL 

maternel est égal à 75 mg/kg pc/j et le NOAEL fœtal est égal à 300 mg/kg pc/j. Dans la 

seconde étude (de Jager et al, 1999b), des rats Sprague Dawley sont exposés par gavage 

du 7ème jour de la gestation à la 10 ème semaine de vie. Il est mis en évidence une diminution 

du compte spermatique dans la queue de l’épididyme à 250 mg/kg pc/j. Il n'est pas possible 

de trancher à propos de cette diminution entre un trouble développemental ou le résultat de 

l'exposition directe des mâles au NP après le sevrage. Il n'est pas clair de savoir si les 

changements des mesures tubulaires représentent une lésion spécifique de toxicité 

reproductive ou non spécifique secondaire à la réduction du gain corporel. 

Les lésions cellulaires germinales retrouvées à 100 mg/kg pc/j et non retrouvées à 250 

mg/kg pc/j ne peuvent être attribuées au traitement par le NP.  

Deux autres études développementales menées par voie intra péritonéale (Lee et al., 1998, 

Odum, 2000) en période néonatale, selon le même schéma, montre des résultats 

contradictoires. Lee et al. (1998) ont mis en évidence une diminution du poids des principaux 

organes reproducteurs mâles et une augmentation des troubles de la migration testiculaire 

mais les faiblesses du protocole de l’étude ne permettent pas de la retenir. L’étude de Odum 

et al., (2000) ne montre aucun des troubles décrit par Lee et al., si ce n'est de nombreuses 

adhérences péritonéales qui pourraient expliquer les troubles et la migration testiculaires de 

la première étude.  

 

Malgré l’orientation reprotoxique donnée à ce rapport, on ne peut passer sous silence un 

effet néphrotoxique retrouvé dans de nombreuses études à des doses de NP très proches 

de celles ayant eu des effets reprotoxiques. Dans l’étude multigénérationnelle de Chapin 

(1999), le LOAEL pour la néphrotoxicité est à 15 mg/kg pc/j, c'est-à-dire égal au NOAEL 

reprotoxique. 

Il n’existe pas à ce jour de VTR établie pour le nonylphénol. 
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Tableau résumé des LOAEL et NOAEL identifiés par voie orale, 

retenus pour la reprotoxicité 

 

Références 
de l’étude 

source 
Espèce Effets considérés Voie 

d’exposition 
Durée 

d’exposition 
Dose critique 

utilisée 

Chapin et 
al., 1999 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Augmentation de la 
durée du cycle 

oestral 
Ouverture vaginale 

précoce 
Diminution du poids 

des ovaires 
Diminution du 

compte spermatique 
épididymaire 

Orale ad lib Multigénérationnelle 
F0, F1, F2, F3 

NOAEL 
15 mg/kg pc/j 

Nagao et al., 
2001 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Diminution LH 
sérique 

Ouverture vaginale 
précoce 

Gavage Multigénérationnelle 
F0, F1, F2 

NOAEL 
10 mg/kg pc/j 

de Jager et 
al., 1999 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Lésions 
histologiques des 
tubes séminifères 

Gavage 
10 semaines 

de la 12ème à la 
22ème 

LOAEL 
100 mg/kg pc/j 
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2.2.2.2. Le profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologiqueLe profil toxicologique    

2.1.2.1.2.1.2.1. Informations généralesInformations généralesInformations généralesInformations générales    

2.1.1 Identification de la substance 
Les données d’identification ont été recherchées dans le rapport européen d’évaluation des 

risques (EU, 2002). 

Numéro CAS, ENEICS. CAS Nos 84852-15-3 et 25154-52-3 
EINECS Nos 284-325-5 et 246-672-0 

Nom 4-Nonyl phénol ( branché ) et Nonylphénol 

Synonymes 

Isononylphénol,                                                    
Phénol, nonyl-, branché 
NP 
Para-Nonylphénol 
Monoalkyl ( C3-9 ) phénol 

Formule brute C15H24O 

Formule développée 
 

Appartenance à une liste reprotoxique 
et classification 

R22, R34, R50/53 
S36, S36/37/39, S45, S60 

2.1.2  Propriétés physico-chimiques 
 

Forme physique Liquide jaune pâle, visqueux, modérément volatil, 
d'odeur légèrement phénolique (INRS FT249)  

Poids moléculaire 200,34 (INRS FT249). 

Point d’ébullition 293°à 297° à la pression atmosphérique (INRS 
FT249). 

Point de fusion -10°C à 5°C (INRS FT249). 
Pression de vapeur 0,3 hPA à 25oC (INRS FT249) 

Densité 0,95 kg/l  (INRS FT249) 

Facteurs de conversion 1 ppm = 9 mg/m3 à 25 °C et 101 kPa  (INRS 
FT249) 

Solubilité 6 mg/l à 20oC (EU, 2002). 
LogKow 4,48  (Ahel et Giger,1993) 

Koc 3,14 (5,23) (IPCS-EHC 189, 1997) 
BCF 271 (IUCLID dataset 2000) 
BAF ND* 

Produits de dégradation 
environnementale Minéralisation par biodégradation (Gaffney 1976) 

*ND : données non disponibles dans les bases de recherche  

2.1.3 Plausibilité d’exposition humaine 
 

Types d’utilisation 
• Intermédiaire pour la production d'éthoxylates 

de nonylphénol utilisés pour les détergents et 
peintures 
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• Fabrication des résines phénol-formaldéhyde 
et de résines époxydiques 

• Fabrication de plastiques et de stabilisants 
dans l'industrie des polymères 

• Agent tensio-actif 
• Fabrication d'oximes phénoliques, de certaines 

peintures spéciales 
• Comme substance active, adjuvant ou 

coformulant dans des produits 
phytopharmaceutiques (pesticides, biocides) et 
des médicaments vétérinaires  

Restrictions d’usages / 

HPV/ tonnages (Europe, France) Europe : 73500 tonnes (EU, 2002). 
Utilisation : 78500 tonnes (CEFIC 1996) 

Médias de l’environnement concernés 
Eaux de surface et souterraine, eaux usées,  
sédiments, sols, air, biotope aquatique, 
alimentation, air intérieur, eau de boisson (HSDB) 

Types de populations concernées 

Exposition professionnelle, exposition en 
population générale : alimentaire et via les 
cosmétiques, exposition environnementale (EU 
2002) 

2.2.2.2.2.2.2.2. ToxicocinétiqueToxicocinétiqueToxicocinétiqueToxicocinétique    

 
 Données chez l’animal Données chez l’homme 

Substance mère 4-nonylphénol ramifié 4-nonylphénol ramifié 

Voies de 
métabolisation 

possibles 

Hépatique et excrétion digestive 
(70%) et urinaire (20%) après 
absorption orale, non présent dans 
le C02 exhalé (EU, 2002). Pas de 
cycle entéro-hépatique. (Knaak et 
al, 1966) (Fennell et MacNella, 
1997) 

Hépatique par glucurono-
conjugaison et sulfoconjugaison 
Après 1 prise orale ou une I.V. : 
10% dans les urines, 1,5% dans 
les fèces (Müller, 1997), en 
contradiction avec les données 
animales. 

Métabolites 
principaux 

Dérivés glucurono et sulfo-
conjugués. Le NP inchangé dans 
la bile et les urines n’est constaté 
chez le rat femelle qu’à des doses 
supérieures à 100 mg/kg, témoin 
d’une saturation métabolique 
(Green et al., 2003) 

Dérivés glucurono et sulfo-
conjugués 

Absorption (%/ 
voie) 

Cutanée : rats, porcs : in vitro 
Absorption = 0,15% 
Pénétration = 3% chez le porc, 6% 
chez le rat 
Couche cornée : 2% chez le porc, 
0,5% chez le rat. 
(Monteiro-Riviere et al. 1999) 

In vitro 
Absorption : 0,1% 
Pénétration : 4% 
Couche cornée : 1,7% 
(Monteiro-Riviere et al. 1999) 

Distribution 

Dans tout l’organisme. 
Biodisponibilité < 20% après un 
premier passage hépatique (Hüls, 
1995 a) 

Pas assez de données pour 
conclure 

Stockage, 
accumulation (% 

et cible) 

Pas de bio accumulation : 0,4% 
dans les tissus, 1,3% dans le tube 
digestif et la carcasse (Fennell et 
MacNella, 1997) 

Pas assez de données pour 
conclure. 
Une étude humaine de 25 
échantillons de tissu adipeux 
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prélevés à l'autopsie de personnes 
sans exposition professionnelle au 
NP ne retrouve que des traces  
négligeables (Müller, 1997) 

Transferts 
Barrière Hémato- 

Encéphalique 
ND ND 

Transferts 
placenta 
Liquide 

amniotique 

ND ND 

Transferts lait 
maternel ND ND 

Elimination (demi-
vies) 

½ vie : rats wistar = 310 minutes 
(Hüls, 1995 a) 

2-3h (Müller, 1998) 

2.3.2.3.2.3.2.3. Toxicité génToxicité génToxicité génToxicité généraleéraleéraleérale    

2.3.1 Etudes de toxicité aiguë 
Il n’y a pas de données humaines disponibles. Pour les expositions aiguës, orales ou 

cutanées, le NP est modérément toxique. La DL 50 par voie orale varie de 1200 à 

2400 mg/kg chez le mâle et de 1600 à 1900 mg/kg chez la femelle. Les signes de toxicité 

associent salivation excessive, diarrhée et léthargie. A l'autopsie, des ulcérations gastriques 

sont parfois mises en évidence (Berol Kemi A.B., 1982, Hûls A.G., 1982, ICI 1984). La DL 50 

chez le lapin par voie cutanée est de 2031 mg/kg (Smith et al., 1969). Il n'existe pas de 

données disponibles pour la voie aérienne. 

2.3.2  Etudes de toxicité subaiguë 
Il n’y a pas de données par voie aérienne ou cutanée. Dans une étude de 28 jours par voie 

orale, des rats Sprague Dawley sont exposés au NP à des doses de 0, 25, 100 ou 400 mg/kg 

pc/j (Hüls., 1989). Ni mortalité, ni signe de toxicité ne sont rapportés. A 400 mg/kg pc/j, on 

note pour les deux sexes une diminution significative du gain de poids et de la consommation 

alimentaire. Quelques anomalies biologiques, une augmentation du poids du foie, des reins, 

des testicules apparaissent de même que des lésions histologiques rénales de hyalinisation 

des tubes proximaux retrouvés uniquement chez le mâle à 400 mg/kg pc/j. Aucune lésion 

n’est observée à 25 et 100 mg/kg pc/j, faisant ressortir un NOAEL à 100 mg/ kg pc/j. Une 

étude d’une durée de 11 jours a exposé des rats Nobles femelles juvéniles au NP à des 

doses de 0, 0.05, 35.6 mg/kg pc/j par voie sous-cutanée. Un groupe contrôle positif a reçu 

0.05 mg/kg pc/j de diétylstilbestrol (DES) pour une durée identique (Colerangle et Roy, 1996). 

L’objectif est d’étudier l’influence du NP sur la croissance des structures mammaires et une 

éventuelle prolifération cellulaire de la glande. Les résultats se montrent positifs à tous les 

dosages pour le NP et pour le DES où les lésions sont plus prononcées. Le choix de rats 

Noble oestrogénosensibles, ainsi que l’utilisation de la voie sous-cutanée, font émettre des 

doutes pour une transposition à l’homme (UE 2002).  
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Odum et al. (1999) reprennent cette expérimentation avec le même protocole sans confirmer 

que le NP puisse induire les changements décrits dans la première expérimentation alors que 

le DES induit toujours la croissance mammaire et la prolifération cellulaire.  

Une troisième étude d’exposition subaiguë exposent des rats Sprague Dawley au NP du 7ème 

jour de la gestation au 50ème jour de vie (Latendresse et al., 2001), via un régime alimentaire 

sans soja ni alfalfa et contenant du NP à 0, 0.0375, 1.875, 15, 37.5, 75, 150 mg/kg pc/j. 

L’expérimentation a pour but de définir et d'étudier les effets néphrotoxiques. Quatre grades 

de lésions kystiques sont définis de 1, où les lésions sont minimales à 4, où elles sont 

sévères. Les résultats montrent, à 150 mg/kg pc/j, que 100% des rats ont des lésions rénales 

sévères. A 75 mg/kg pc/j, 33% des mâles, 27% des femelles ont des lésions modérées, 34% 

de mâles et 26% de femelles des lésions discrètes. Un NOAEL de 37.5 mg/kg pc/j est établi. 

Le mécanisme évoqué est une prolifération des cellules épithéliales tubulaires qui bloquerait 

les tubules et provoquerait les lésions kystiques. La prolifération cellulaire serait sous la 

dépendance des récepteurs oestrogéniques rénaux stimulés par le NP amené au rein par le 

sang et l’urine. 

2.3.3  Etudes de toxicité subchronique 
Les données humaines se limitent à deux cas de leucodermie des mains et des avant-bras 

chez des travailleurs japonais exposés à des détergents alcalins. Les auteurs spéculent sur 

le rôle du NP contenu dans ces détergents (Ikeda et al., 1970). Il n’y a pas eu d’autres cas 

rapportés. Chez l’animal, aucune étude par exposition subchronique aérienne ou dermique 

n’est retrouvée dans la littérature. Deux études animales subchroniques par voie orale sont 

disponibles. La première est une étude à dose répétée de 90 jours chez le rat Sprague 

Dawley suivant les lignes directrices de l’OCDE et les BPL (CMA, 1997, Cunny et al., 1997). 

Le NP est administré par voie orale à des doses de 0, 15, 50, 140 mg/kg pc/j. A 140 mg, sont 

notés une diminution du gain de poids et de l’alimentation, des lésions histologiques 

hépatiques (nécrose cellulaire) et  rénales (minéralisation notée lors d’une deuxième lecture 

anatomopathologique). Un NOAEL de 50 mg/kg pc/j est dérivé de cette étude. 

La deuxième expérimentation est multigénérationnelle (NTP., 1997, Chapin et al., 1999). 

Trois générations de rats Sprague Dawley sont exposées par voie orale à des doses de 0, 

15, 50, 160 mg/kg pc/j de NP. Les résultats montrent une diminution du gain pondéral 

corporel et une augmentation du poids des reins à 50 et 160 mg/kg pc/j. Dès 15 mg et à 

toutes les générations, des lésions dégénératives et de dilatation tubulaire rénale 

apparaissent, bien que non dose-dépendantes, ces lésions retrouvées sont constantes aux 

générations F0, F1, F2, F3 et permettent d’établir un LOAEL de 15 mg/kg pc/j.  

 

2.3.4 Etudes de toxicité chronique 
Il n’existe aucune étude de toxicité chronique. 
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2.3.5 Génotoxicité 
In vitro, deux tests d’Ames sur Salmonella typhimurium (Hüls., 1984, Shimizu et al., 1985) 

sont négatifs avec ou sans activation. Un test de mutation génique avec ou sans activation 

métabolique sur hamster (ligne directrice 476 OCDE) est également négatif (Hüls., 1990). 

 

In vivo, deux tests de micronoyau (ligne directrice 474 OCDE) chez la souris, l’un par voie 

intra-péritonéale (Hüls., 1999b), l’autre par voie orale (Hüls., 1998) sont négatifs.  

Le nonylphénol n’est pas considéré comme génotoxique. 

 

2.3.6 Etudes de cancérogenèse 
Il n’y a pas d’étude de cancérogenèse disponible in vivo. Le caractère non mutagène du NP 

rend improbable le développement d’un cancer selon un mécanisme génotoxique. Le 

potentiel cancérogène par un mécanisme non génotoxique est peu probable dans la mesure 

où aucune étude à dose répétée n’a montré de prolifération ou d’hyperplasie cellulaire. La 

prolifération cellulaire induite par le NP chez les rats Noble après injection sous-cutanée 

(Colerangle et Roy., 1996) n’a pu être dupliquée (Odum et al., 1999). Par ailleurs, la voie 

d’administration et la race de rats utilisées rendent peu plausible une transposition à 

l’homme. 

 

2.3.7 Irritation et sensibilisation 
Il n’y a pas de données humaines. 

Chez l’animal, il existe des études montrant une irritation cutanée, oculaire et respiratoire. 

Au niveau de la peau, deux études menées selon la ligne directrice 404 de l’OCDE chez le 

lapin (Union Carbide., 1992,  Hüls., 1986) montrent la survenue d’une nécrose cutanée sur la 

zone en contact. Même si d’autres études (2 BPL et 3 non standardisées) (Enichem., 

1992,  Berd Kemi A.B., 1987, Gavorhi et al., 1973, ICI., 1979, ICI., 1982) ne montrent que 

des lésions d’érythème ou d’induration, il est raisonnable de considérer le NP comme corrosif 

pour la peau. 

Au niveau des yeux, deux études menées selon la ligne directrice 405 de l’OCDE (Hüls., 

1986, ICI., 1979) montrent de graves lésions conjonctivales, cornéennes et iridiennes chez le 

lapin. Le NP est un irritant oculaire sévère. 

Au niveau de l’appareil respiratoire, une diminution du rythme respiratoire de 25% est notée 

chez la souris après une exposition nasale à la concentration nasale de 3636 mg/m3 alors 

qu’aucun changement n’est noté à 267 mg/m3. (ICI, 1995). Le NP est à considérer comme 

légèrement irritatif. 
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Pour la sensibilisation, il n’y a pas de données animales par voie aérienne. Sur le plan 

cutané, deux études menées selon la ligne directrice 406 de l’OCDE (Hüls., 1986c, ICI., 

1980) et une non standardisée (ICI., 1979), chez le cobaye, suggèrent que le NP n’a pas de 

potentiel significatif de sensibilisation sur la peau. 

 

2.4.2.4.2.4.2.4. Toxicité sur la reproduction et le Toxicité sur la reproduction et le Toxicité sur la reproduction et le Toxicité sur la reproduction et le développementdéveloppementdéveloppementdéveloppement    

2.4.1 Données humaines 
Il n’y a pas de données humaines. 
 

2.4.2. Données animales 

2.4.1.1. Effets sur la fertilité et la reproduction 
Deux études retenues par l’UE (2002), et trois études postérieures ont été utilisées. La 

première étude est une étude du NTP 1997 et de Chapin et al. (1999) conduite selon la ligne 

directrice 416 de l’OCDE. L’expérimentation est multigénérationnelle chez des rats Sprague 

Dawley soumis à une diète de 0, 15, 45, 150 mg/kg pc/j sur trois générations F0, F1, F2, F3.  

Elle commence à 7 semaines pour les parents F0 et se termine à 8 semaines pour la 

génération F3. La perte de poids à 45 et 150 mg/kg pc/j et les lésions rénales tubulaires à 

toutes les générations dès 15 mg/kg pc/j ont été signalées antérieurement. La fertilité et les 

accouplements sont normaux. A 45 et 150 mg/kg pc/j, on note un allongement du cycle 

oestral et une ouverture vaginale précoce, une diminution du poids des ovaires mais sans 

lésion histologique, une diminution de la densité spermatique épididymaire et du compte des 

spermatides à la génération F2. Pour ces modifications spermatiques, l’explication est 

incertaine : Chapin et al. (1999) penchent pour un bruit statistique et biologique ou la mise en 

jeu de phénomènes inconnus de pharmacodynamie ou de toxicodynamie. Les perturbations 

du système reproductif apparaissent mineures et sans retentissement sur la fertilité. Un 

NOAEL reproductif de 15 mg/kg pc/j ressort de cette étude. 

La deuxième étude retenue par l’UE (2002) suit la ligne directrice 415 de l’OCDE. Des rats 

Sprague Dawley sont exposés par gavage à des doses de NP de 0, 100, 250 et 400 mg/kg 

pc/j de la 12ème semaine à la 22ème semaine (de Jager et al. 1999a). Un LOAEL de 100 mg/kg 

pc/j est établi sur la constatation de lésions histologiques des tubes séminifères (diminution 

du diamètre des tubules et du diamètre de leur lumière). A 250 et 400 mg/kg pc/j, les lésions 

s’aggravent de façon dose dépendante avec des effets sur la spermatogenèse (vacuolisation, 

nécrose, décollement épithélial), une diminution du poids des testicules et de l’épididyme. A 

noter une mortalité importante à toutes les doses, sans doute en relation avec les pics 

sériques secondaires aux gavages. Une étude des mêmes auteurs (De Jager et al., 1999b) 

selon le même protocole mais à une période différente : 7ème jour de la gestation à 10 

semaines postnatales, confirment les résultats de l’étude adulte mais avec des lésions plus 
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sévères (l'exposition des nouveaux-nés pendant la période d'allaitement se faisant au travers 

du lait maternel).  

Les trois autres études comportent deux études multigénérationnelles et une étude à dose 

répétée. 

Nagao et al. (2001) soumet pendant deux générations des rats Sprague Dawley à des doses 

de 2, 10, 50, mg/kg pc/j de NP en gavage. Un NOAEL de 10 mg/kg pc/j est établi à la 

génération F0 sur une augmentation du poids des reins et du foie avec des lésions 

histologiques : diminution des corps éosinophiliques rénaux et hypertrophie des hépatocytes 

centrolobulaires. Il n’est pas constaté de lésion reproductive chez les rats F0. A la génération 

F1, une diminution de la LH sérique et une ouverture vaginale précoce sont observées. Un 

NOAEL à 10 mg/kg pc/j pour la reproduction est défini. 

La deuxième étude multigénérationnelle est aussi une étude sur 2 générations (Tyl et al., 

1999), menée selon la ligne directrice de l’EPA OPPTS. Elle soumet par voie orale des rats 

Sprague Dawley à des doses de NP de 0, 0.015, 1, 5, 15, 150 mg/kg pc/j. Un retard minime 

(non significatif) de l’ouverture vaginale et de la séparation préputiale semble liée à la perte 

de poids.  

La dernière étude à dose répétée expose pendant la gestation du 11ème au 18ème jour des rats 

Wistar à des doses de 0, 3, 15, 75 mg/kg pc/j de NP administré par gavage (Hossaini et al., 

2001). Une diminution, dose dépendante, du poids absolu de l’épididyme est observée pour 

des doses égales à 15 et 75 mg/kg pc/j. Cette étude permet d'identifier un NOAEL à 3 mg/kg 

pc/j. 

2.4.1.2. Effets sur le développement 
Cinq études ont été retenues. La première est une étude standard de toxicité 

développementale (OCDE 414). Des rats Wistar ont été exposés in utero par gavage à des 

doses de 0, 75, 150, 300 mg/kg pc/j, du 6ème au 15ème jour de la gestation. Le sacrifice a lieu 

au 20ème jour de la gestation (Initiative Umweltrelevante Altstoffe., 1992). Les résultats 

montrent une toxicité maternelle dès 150 mg/kg pc.j. Les effets observés sont une diminution 

de la consommation alimentaire et du poids total, des reins pâles et irréguliers. Le NOAEL 

maternel est égal à 75 mg/kg pc/j et le LOAEL à 150 mg/kg pc/j. Par contre, il n’y a pas de 

toxicité développementale constatée : la gestation, le nombre de fœtus sont normaux, 

aucune anomalie fœtale n'est constatée. Le NOAEL fœtal est égale à 300 mg/kg pc/j ou plus. 

L’étude de Jager et al. (1999b) selon la ligne directrice 415 de l’OCDE est unigénérationnelle, 

débutant au 7ème jour de la gestation jusqu’à la 10ème semaine postnatale pour les nouveaux-

nés F1. Les animaux sont exposés par gavage à des doses de 0, 100, 250, 400 mg/kg pc/j. 

Les effets sont observés sur les testicules, avec une diminution du poids absolu des 

testicules et des épididymes à 100 mg/kg pc/j, une diminution du compte spermatique à 

250 :mg/kg pc/j (confirmation des résultats après nouvelle lecture de la publication). A 

100 mg/kg pc/j une diminution du diamètre des tubes séminifères et du diamètre de la 
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lumière des tubes, et enfin une diminution de l’épaisseur de l’épithélium basal sont 

observées. 

Dans les trois autres études, la voie d’administration est intrapéritonéale (IP). Lee. (1998) 

injecte en IP à des rats Sprague Dawley des doses de 0, 0,08, 0,8, 8 mg/kg pc/j. Une 

première expérimentation se fait de J1 à J15 de vie à 0,08 , 0,8 et 8 mg/kg pc/j . on note une 

baisse significative du poids de la prostate, des épididymes, des testicules des vésicules 

séminales pour les 2 dosages les plus élevés alors que rien n'est observé à 0,08 mg/kg pc/j 

Ce n'est qu'à 8 mg/kg pc/j qu'une une diminution de la distance anogénitale et une 

augmentation des troubles de la migration testiculaire sont observées. Dans la deuxième 

étude, où les animaux sont exposés à 0 ou 8 mg/kg pc/j, les injections sont faites à des dates 

variables : soit de J1 à J18, soit de J6 à J24, soit de J13 à J30, en expositions postnatales. 

Dans ce dernier cas, les lésions ne sont plus retrouvées, montrant une période critique 

d’exposition de J1 à J12 de vie. Une injection d’ICI 182.780, 10 minutes après celle du NP 

annule les effets de ce dernier. A l’âge adulte, après une exposition à 8 mg/kg pc/j de J1 à 

J15 de vie, chez des mâles, des troubles de la fertilité après accouplement avec des femelles 

non traitées sont notés 

Des faiblesses expérimentales sont attachées à cette étude (UE 2002) : groupes d’animaux 

peu importants, pas de regroupement par poids, voie IP questionnable pour une transposition 

à l’homme, présence chez 50% des rats d’adhérences péritonéales pouvant interférer dans 

les troubles de la migration testiculaire. Il n’y a pas de lésion à 0.08 mg/kg pc/j mais le 

nombre de rats est très faible par rapport au grand nombre traité à 8 mg/kg pc/j. Aucune 

conclusion ferme vis-à-vis de l'effet reprotoxique et de sa transposition à l’homme ne peut 

être retenue de cette étude. 

Lee (1999) réitère son expérimentation selon le même protocole. Les résultats sont 

discordants avec seulement trois rats sur neuf porteurs d’une atrophie testiculaire et d’une 

diminution du compte spermatocytaire. Il n’y a pas de trouble de la migration testiculaire, de 

trouble du poids des principaux organes génitaux internes. 

Odum et al. (2000) ont contrôlé les résultats de Lee selon un protocole proche (rats Alpk, voie 

I.P., dose de 8 mg/kg pc/j de J1 à J15, autopsie à 34 à 36 jours). L’étude ne montre aucun 

trouble à part des adhérences intrapéritonéales. 

 

2.4.1.3 Mécanismes d’action proposés 
Il y a de nombreuses études menées in vitro ou in vivo  sur l'effet oestrogénique du NP. 

 

Dans une étude in vitro, Routlege and Sumpter (1997) ont utilisé des levures 

(Saccharomyces cerevisiae) qui contiennent un système d’expression oestrogénosensible. 

L’oestrogénicité du NP s’est révélée positive, mais 30 000 fois moins que le 17ß-oestradiol. 

L’effet oestrogénique in vitro a aussi été étudié sur des cellules humaines de cancer du sein 
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oestrogénosensibles : les cellules MCF-7 (Soto et al., 1991) et dans une autre étude sur ces 

mêmes cellules MCF-7 et sur des cellules ZR-75 (Soto et al., 1991, White et al., 1994). L’effet 

oestrogénique du NP est de 103 à 106 moins puissant que celui de l’oestradiol. 

 

Quatre études in vivo confirment l’effet oestrogénique du NP.  

L'étude de Kim et al. (2002) a été menée sur des rats Sprague Dawley immatures à des 

doses de NP de 0, 10, 25, 50, 100, 200 mg/kg pc/j. L’administration se fait par gavage. Une 

ouverture vaginale précoce à 50 mg/kg pc/j et une réponse utérotrophique à 100 mg sont 

retrouvées. Dans l’étude d’ICI (1996), les rats Wistar sont gavés pendant trois jours après le 

20ème jour de vie à des doses de 9,5 à 285 mg/kg pc/j. L’augmentation du poids de l’utérus 

commence à la dose de 47,5 mg/kg pc/j qui est un LOAEL, le NOAEL étant à 9,5 mg/kg pc/j. 

La troisième étude (CMA., 1997) utilise le même protocole sur des rats ovariectomisés, avec 

des doses de 30, 100, 300 mg/kg pc/j. L’utérotrophie survient à 300 mg/kg pc/j. 

La dernière expérimentation d’utérotrophie (Lee et Lee, 1996) utilise la voie IP, avec des 

injections de 0, 25, 50 ou 100 mg/kg pc/j chez des rats S.D. de 20-21 jours. Les résultats 

montrent une augmentation du poids de l’utérus dose dépendante à tous les dosages. 

Comme pour les études in vitro, les expérimentations in vivo retrouvent un effet 

oestrogénique du NP qui est de 103 à 106 moins puissant que celui de l’oestradiol. 

Dans deux des études (Routlege et Sumpter, 1997 ; Lee et Lee, 1996), l’administration 

concomitante d’un antagoniste oestrogénique agissant au niveau des récepteurs (Tamoxifen, 

ICI 182.780) bloque l’action du NP, prouvant que l’effet du NP se fait par interaction au 

niveau des récepteurs oestrogéniques. 

 

2.5.2.5.2.5.2.5. Analyse de la cohérence des données aniAnalyse de la cohérence des données aniAnalyse de la cohérence des données aniAnalyse de la cohérence des données animale et humainemale et humainemale et humainemale et humaine    

La pauvreté des données humaines, l’absence de données d’exposition par les voies 

aériennes, le caractère limité des données cutanées chez les animaux rendent difficiles 

l’analyse de la cohérence des données animales et humaines.  

Par voie orale, l’absorption digestive est importante, la biodisponibilité du NP est de l'ordre de 

15%. Le NP subit une glucuroconjugaison majoritaire et une sulfoconjugaison minoritaire. 

Malgré le caractère limité de l’étude chez l'homme (deux volontaires), cette voie métabolique 

semble confirmée. Chez le rat, l’élimination se fait essentiellement par les fecès et à un 

moindre degré par les urines sans notion de bioaccumulation. Chez l’homme, les données 

semblent différentes, avec une élimination urinaire et digestive de 11,5% au terme de 

l’expérimentation, augurant d’une bioaccumulation . Des traces de NP dans des biopsies 

graisseuses post-mortem chez des sujets non exposés professionnellement sont retrouvées. 

L’absorption cutanée chez l’animal et l’homme est très voisine in vitro, le caractère corrosif 

observé chez l’animal est sans doute extrapolable chez l’homme au vu des lésions de 

leucodermie rapportées chez deux travailleurs japonais.  



 

 16 

Il n’y a pas de données sur la toxicocinétique suivant une exposition aérienne. Cependant, 

sur la base d’un haut coefficient de partition, il semble prudent de supposer qu’une absorption 

significative survienne par cette voie. De plus, du fait de l’absence de passage hépatique 

immédiat, la biodisponibilité est vraisemblablement plus importante que par voie orale. 

Hors contexte professionnel, la principale voie d’exposition est la voie orale à partie du NP 

contenu dans les aliments, soit directement, soit par migration des films d’emballages 

alimentaires. Aucune donnée humaine ne permet en 2006 d’identifier un NOAEL ou un 

LOAEL directement chez l’homme. 

 

2.6.2.6.2.6.2.6. Comparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effetsComparaison des indices de toxicité en fonction des effets    

Les différents effets retrouvés dans le cadre du NP montrent que les effets apparaissant aux 

doses les plus faibles, sont reprotoxiques (épididyme) et néphrotoxiques. Les LOAEL les plus 

faibles sont de 15 mg/kg pc/j chez le rat. Les NOAEL reprotoxiques varient de 3 à 15 mg/kg 

pc/j et le LOAEL reprotoxique le plus fort est égal à 100 mg /kg pc/j. 

 

2.7.2.7.2.7.2.7. ConclusionConclusionConclusionConclusion    

Il n’existe pratiquement pas de données humaines et aucune ne concerne la reprotoxicité. 

Une activité oestrogénique du NP a pu être démontrée tant in vitro qu’in vivo. L’importance de 

cette activité est de 103 à 106 fois moindre que celle de l’oestradiol. Les effets du NP sur la 

fertilité et la reproduction ont été bien étudiés sur des expérimentations multigénérationnelles 

chez le rat. Ces études ont montré qu’une exposition sur plusieurs générations entraînent des 

perturbations mineures sur le système reproductif des nouveau-nés, à savoir : allongement 

du cycle oestral, accélération de l’ouverture vaginale et possiblement une baisse du poids 

des ovaires et du compte spermatique mais sans changement fonctionnel sur la reproduction 

et la fertilité. Le NOAEL pour ces changements est de 15 mg/kg pc/j. Une toxicité testiculaire 

(vacuolisation des tubes séminifères, nécrose cellulaire, diminution du diamètre des tubules) 

a été rapportée pour des expositions qui entraînent également une mortalité notable. Le 

LOAEL pour ces lésions testiculaires dans une étude à doses répétées par gavage est de 

100 mg/kg pc/j. 

Une étude développementale avec exposition du 6ème au 15ème jour de gestation ne met pas 

en évidence de trouble du développement. Les NOAEL maternel et fœtal sont 

respectivement de 75 et 300 mg/kg pc/j. A l’inverse, dans une étude par gavage exposant les 

rats in utero, pendant la lactation puis pendant 10 semaines, une diminution du compte 

spermatique est observée à 250 mg/kg pc/j mais il n’est pas possible de trancher entre une 

lésion développementale ou une responsabilité de l’exposition directe au NP après la 

lactation. 
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Toutes ces observations confirme la reprotoxicité du nonylphénol vraisemblablement par 

action sur les récepteurs oestrogéniques. 

Les effets toxiques pertinents identifiés lors des études toxicologiques disponibles sont 

principalement les effets sur la reproduction mais aussi la néphrotoxicité. Il ressort de la 

revue réalisée par l’UE en 2002 les situations à risque suivantes : 

1. La marge de sécurité des ouvriers de l’industrie de fabrication du NP ou de son 

utilisation industrielle exposés au NP est voisine de 10. 

2. La marge de sécurité des peintres utilisant des sprays de peinture contenant du NP 

est inférieure à 1. 

3. La marge de sécurité d’une population vivant non loin d’une industrie textile, exposée 

au NP via l’air ambiant, l’eau de boisson et la nourriture est proche de 3. 

 

3.3.3.3. La construction de la VTRLa construction de la VTRLa construction de la VTRLa construction de la VTR    

3.1.3.1.3.1.3.1. Identification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critiqueIdentification d’une dose critique    

3.1.1 Présentation des doses repères 

3.1.1.1. Toxicité générale 
Il est à noter qu’une seule des études à doses répétées n’a pas été réalisée selon les lignes 

directrices de l’OCDE. Cette étude (Latendresse et al., 2001) respecte cependant les BPL et 

peut être classée selon Klimish et al. en classe 1.  

Tableau résumé de la Toxicité Générale  

Reprenant les études de bonne qualité (OCDE, Klimish 1) 
 

Références 
de l’étude 

source 
Espèce Effets considérés Voie 

d’exposition Durée d’exposition Dose critique 
utilisée 

Hüls., 1989 
Rats 
Sprague 
Dawley 

Hyalinisation 
rénale 
� poids du foie, 
des reins et des 
testicules 

Orale ad lib 
0, 25, 100,  
400 mg/kg pc/j 

28 jours LOAEL  
100 mg/kg pc/j 

CMA 1997 
Cunny et al., 
1997 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Lésions 
hépatiques 
(nécrose cellulaire) 
Lésions rénales 
(minéralisation) 

Orale ad lib 
0, 15, 50, 
100 mg/kg pc/j 

90 jours NOAEL 
50 mg/kg pc/j 

Latendresse 
et al., 2001 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Lésions kystiques 
rénales (dose 
dépendant) 

Orale ad lib 
0.0375, 1.875, 
15, 37.5, 75, 
150 mg/kg pc/j 

7ème jour de 
gestation, J50 

NOAEL  
37.5mg/kg pc/j 

NTP., 1997 
Chapin et al., 
1999 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Lésions rénales 
Dégénération 
tubulaire 
Dilatation tubulaire 

Orale ad lib 
0, 15, 50,  
160 mg/kg pc/j 

Multigénérationnelle 
F0, F1, F2, F3 

LOAEL 
15 mg/kg pc/j 
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3.1.1.2. Reprotoxicité 
Deux études répondent aux lignes directrices de l’OCDE (NTP 1997 & Chapin et al., 1999, de 

Jager et al., 1999a). Les deux autres respectent les BPL et peuvent être classées selon 

Klimish et al. en classe 1. 

 

Tableau résumé de la Reprotoxicité 

Reprenant les études de bonne qualité (OCDE, Klimish 1) 
 

Références 
de l’étude 

source 
Espèces Effets considérés Voie 

d’exposition Durée d’exposition Doses repères 

NTP., 1997 
Chapin et al., 

1999 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Augmentation du 
cycle oestral 
Accélération de 
l’ouverture vaginale 
Diminution du poids 
des ovaires 
Diminution du 
compte 
spermatique 
épididymaire 

Orale ad lib 
0, 15, 50,  
160 mg/kg pc/j 

Multigénérationnelle 
F0, F1, F2, F3,  

NOAEL  
15 mg/kg pc/j 
α = 5 % 

De Jager et 
al., 1999a 

Rats 
Sprague 
Dawley 

Lésion histologique 
des tubes 
séminifères 

Gavage 
0, 100, 250, 
400 mg/kg pc/j 

10 semaines 
LOAEL 
100 mg/kg pc/j, 
α = 5 % 

Nagao et al., 
2001 

Rats 
Sprague 
Dawley 

F1 - Diminution LH 
sérique 
Accélération de 
l’ouverture vaginale 

Gavage 
2, 10,  
50 mg/kg pc/j 

Multigénérationnelle 
F0, F1, F2 

NOAEL  
10 mg/kg pc/j 
α = 1 ou 5 % 

Hossaini et 
al., 2001 

Rats 
Wistar 

Diminution absolue 
et dose 
dépendante du 
poids de 
l’épididyme 

Gavage 
3, 15,  
75 mg/kg pc/j 

Gestation 
11ème jour au 
18ème jour 

NOAEL 
3 mg/kg pc/j 
α = 5 % 

 

Les risques de deuxième espèce bêta n’ont pas été calculés par les auteurs dans les études 

retenues. 

 

3.1.2 Choix de la dose critique 
Deux types de doses critiques peuvent être retenues en fonction de l’exposition des 

animaux : la première, pour une exposition sur plusieurs génération, par voie orale, 

correspond à un NOAEL de 10 mg/kg pc/j. Une diminution de la LH sérique et une 

accélération de l’ouverture vaginale dans la génération F1 est observée à 50 mg/kg pc/j, 

correspondant au LOAEL. La seconde, pour une exposition pendant la gestation (J11-J18) 

avec un effet sur la progéniture, correspond à un NOAEL de 3 mg/kg pc/j. Une diminution 

absolue du poids de l’épididyme est observée à 15 mg/kg pc/j, correspondant au LOAEL. 



 

 19 

 

3.2.3.2.3.2.3.2. Facteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitudeFacteurs d’incertitude    

 
Selon la méthode de construction de VTR reprotoxiques proposées, les facteurs d’évaluation 

suivant doivent être appliqués aux doses repères : 

 

- un facteur inter espèces (UFA) de 10, compte tenu des incertitudes de transpositions 

et de la faible quantité de données de toxicocinétique chez l’homme ; 

- un facteur intra espèce (UFH) de 10, tenant compte de la variabilité humaine. 

 

Le facteur d’incertitude UFD qui tient compte de la qualité de la base de données et de la 

suffisance de ces données n’est pas nécessaire dans ce cas étant donné que les études de 

reproduction ont été réalisées selon plusieurs schémas expérimentaux, dont des études sur 

plusieurs générations et des études sur le développement. 

 

3.3.3.3.3.3.3.3. Discussion et présentation de lDiscussion et présentation de lDiscussion et présentation de lDiscussion et présentation de la VTRa VTRa VTRa VTR    

Deux VTR peuvent ainsi être construites à partir des études sur le nonylphénol. 

La première, sur la base d’une étude sur plusieurs générations chez le rat, serait de 

0,15 mg/kg pc/j pour une exposition chronique de l’homme. 

La seconde, sur la base d’une étude sur le développement, serait de 0,03 mg/kg pc/j, et 

permettrait de protéger spécifiquement les femmes enceintes (effets sur la progéniture liés à 

une exposition in utero). 

 

VTR 
Référence 

étude 
source 

Espèces Effets considérés Doses repères UF 

Reproduction 
0,15 mg/kg/j 

NTP., 
1997 

Chapin et 
al., 1999 

Rats 
Sprague 
Dawley, 
expo 
orale, de 
F0 à F3 

� du cycle oestral 
Accélération de 
l’ouverture vaginale 
� poids ovaires 
�compte 
spermatique 
épididymaire 

NOAEL = 
15 mg/kg pc/j 
LOAEL =  
α = 5 % 

100 (UFA 
et UFH) 

Développement 
0,03 mg/kg/j 

Hossaini 
et al., 
2001 

Rats 
Wistar, 
expo 
orale de 
GD11 à 
GD18 

� absolue et dose 
dépendante du poids 
épididymes 

NOAEL 
3 mg/kg pc/j 
LOAEL = 15 mg/kg pc/j 
α = 5 % 

100 (UFA 
et UFH) 
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ANNEXE 3 : PROPOSITION DE CONSTRUCTION DE BENCHMARK DOSES (BMD) POUR LE DNBP, LE LINURON 

ET L’EGEE. 

Les BMD/BMDL ont été construites à partir du logiciel BMDS version 1.3.2., disponible gratuitement sur le site 

Internet de l’US EPA. Différents modèles mathématiques ont à chaque fois été testés. La méthode d’ajustement 

du modèle aux données est le maximum de vraisemblance. Le calcul de la BMDL est fondé sur la distribution 

asymptotique du ratio de vraisemblance (Chi2). Le niveau de confiance associé à la BMDL est 

systématiquement 95 %. 

 

Calcul des benchmark doses pour le Di-n-butyl phtalate (DnBP) 
 
Etude retenue : Lee et al., 2004. 

L’étude retenue, de Lee et al., est de bonne qualité scientifique (respect de lignes directrices autres que l’OCDE, 

Klimish, classe 1). Des rates, au quinzième jour de gestation (GD15), ont été exposées, via la nourriture, 

jusqu’au 21ème jour après la parturition (PND21), soit la fin de la lactation. L’alimentation est supplémentée en 

DBP à des concentrations égales à 0 – 20 – 200 – 2000 et 10000 ppm. Une réduction des spermatocytes 

testiculaires est constatée à J21 dès la concentration de 20 ppm de même que des changements au niveaux des 

glandes mammaires des deux sexes : dégénérescence vacuolaire chez le mâle, hypoplasie des bourgeons 

alvéolaires chez les nouveaux-nés de sexe féminin.  

Relation dose-réponse pour la réduction du développement des spermatocytes, et l’altération de la glande 

mammaire (Lee et al., 2004) 

Exposition (mg/kg/j) 0.00 2.00 24.00 234.00 1137.00 

Nb animaux étudiés 8 8 8 8 8 

Nb animaux présentant une réduction de 

développement des spermatocytes* 
0 4* 4 8 8 

      

Nb animaux étudiés 8 8 8 8 10 

Nb animaux présentant une altération de la glande 

mammaire** 
1 8** 6 8 9 

* p<0,05 : test de Fischer exact 

** p<0,01 : test de Fischer exact et Mann-Withney U-test. 

Dose critique retenue : Le comité scientifique qui a analysé cette étude note l'impossibilité d'établir un NOAEL, 

les lésions constatées survenant à la plus petite concentration de 20 ppm dans la nourriture, ce qui correspond à 

une dose ingérée de 1,5 à 3 mg/kg pc/j. L’effet critique a donc été observé à la plus faible dose et correspond à 

une diminution des spermatocytes et des lésions dysplasiques mamelonaires chez le mâle et la femelle. 

Le LOAEL de 2 mg/kg pc/j retenu dans cette étude est 30 fois plus faible que ceux d'autres études à exposition 

plus prolongée. On peut considérer cet effet comme un effet critique reprotoxique pour dériver une VTR orale 

aiguë (effet sur le développement, population cible : femme enceinte). 
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Les auteurs ont utilisé plusieurs méthodes d’analyse en fonction des données. Les seuils de 0,05 et de 0,01 ont 

été retenus pour la significativité des résultats. Les lésions histopathologiques ont été comparées par un test de 

Fischer exact et la sévérité des lésions histopathologiques avec un test de Mann-Whitney (U)2. Aucun NOAEL ne 

peut être proposé dans cette étude puisqu’un effet significatif a été mis en évidence dès la première dose testée 

(2 mg/kg/j). On peut simplement préciser que le NOAEL se situe entre 0 et 2 mg/kg/j. 

 

Effet critique retenu : on s’est intéressé à la diminution des spermatocytes. La réponse obtenue dans l’étude de 

Lee et al. est de type dichotomique (effet/absence d’effet). 

Choix du modèle : Plusieurs modèles ont été testés, dont le modèle gamma et le modèle weibull. 
 

Relation dose-réponse pour la réduction du développement 
spermatocytaire
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Pour ces modèles, le background a été considéré comme nul. Dans ces deux cas, on a donc ajusté un modèle à 

deux paramètres sur 4 groupes de doses plus le témoin. Ces modèles (gamma et weibull) s’ajustent bien aux 

données. Il a été choisi de les retenir tous les deux, mais seuls les résultats du modèle weibull sont présentés ci-

dessous. 

Choix de la BMR : le choix du niveau de réponse (BMR) pour le calcul de la BMD a été de 10 % en Extra risk. En 

effet, on a déjà 50 % de réponse dans le groupe d’animaux testés à la première dose (4/8, faible nombre 

d’animaux). 

 

                                                 
2 “Numerical data were analyzed for homogeneity of variance using Bartlett’s test. When the variance was homogenous among the groups, a 

one-way analysis of variance (ANOVA) was carried out. If a significant difference was found, the mean value for each treatment group was 

compared to that of the controls using Dunnett’s test. When the variance was heterogeneous based on Bartlett’s test, the Kruskal–Wallis’s H-

test was employed to check for differences among the groups. If significant differences were found, a Dunnett-type rank-sum test was 

performed. The incidences of nipple retention, histopathological lesions and vaginal cyclicity were statistically compared using the Fisher’s 

exact probability test. Severity of histopathological lesions was compared using the Mann–Whitney’s Utest”. 
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Résultats : On obtient une BMD10 à 0,08 mg/kg/j et une BMDL10 à 4,4.10-5 mg/kg/j. (les résultats détaillés de 

l’ensemble de la démarche d’ajustement se trouvent page suivante). 

Le LOAEL avait été fixé à 2 mg/kg/j. Ce LOAEL correspond à une incidence de réponse (pour la réduction du 

développement spermatocytaire) de 50 %, ce qui est très élevé. Il est donc logique que la BMD10 soit très 

inférieure à ce LOAEL (10 % de réponse). La BMDL est par ailleurs très éloignée de la BMD ; ceci est lié au fait 

que le nombre de points et le nombre d’animaux testés est faible et le niveau d’effet constaté élevé et éloigné de 

la BMR retenue (10 %). 

Cet exercice montre que la construction d’une Benchmarck dose peut être limitée par les données dont on 

dispose (bien qu’on ait dans ce cas plusieurs groupes de doses). Il aurait fallu disposer d’autres groupes de 

doses entre 0 et 2 mg/kg/j, avec un nombre d’animaux plus important, afin de réduire l’incertitude existant dans 

la proposition de la limite inférieure de l’intervalle de confiance de la dose (BMDL). 

Dans ce cas, il ne paraît donc pas pertinent pour la construction de la VTR d’utiliser la BMDL tant sa valeur est 

faible voire irréaliste. Se pose alors la question de l’utilisation de la BMD versus le LOAEL. Faut-il rejeter 

l’utilisation de la BMD dont l’effet est estimé faible mais incertain au profit d’un LOAEL dont l’effet est fort et tout 

aussi incertain. On constate en tout cas que la valeur du LOAEL/10 est encore supérieure à celle de la BMD. 

 

Il semble également nécessaire d’entamer, au vu de ces résultats, une discussion sur la nature de l’effet critique 

pris en compte : est-il corrélé à l’action des substances anti-androgènes ? Peut-il être, au moins chez l’animal, 

corrélé à un impact sanitaire précis ? etc. 
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BMDS MODEL RUN : WEIBULL 

~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~ 
The form of the probability function is:  
P[response] = background + (1-background)*[1-EXP(-slope*dose^power)] 
 
 
Dependent variable = nbeffets 
Independent variable = dose 
Background parameter is set to zero 
 
Total number of observations = 5 
Maximum number of iterations = 250 
Relative Function Convergence has been set to: 1e-008 
Parameter Convergence has been set to: 1e-008 
 
Default Initial (and Specified) Parameter Values   

Background = 0 (specified) 
Slope =  0.559728 
Power = 0.233322 

 
Asymptotic Correlation Matrix of Parameter Estimates 
(*** The model parameter(s)  -Background have been estimated at a boundary point, or have been specified by 
the user, and do not appear in the correlation matrix ) 
 
 Slope Power 
Slope 1 -0.89 
Power -0.89 1 
 
Parameter Estimates 
 

Variable Estimate Std. Err. 
Slope 0.305831 0.196136 
Power 0.425121 0.169733 
 
Analysis of Deviance Table 
 

Model Log(likelihood) Deviance Test DF P-value 
Full model -11.0904    

Fitted model -12.4299 2.67899 3 0.4438 
Reduced model -26.9205 31.6602 4 <.0001 

 

AIC:         28.8597 
 
Goodness of  Fit 
 

Dose Est._Prob. Expected Observed Size Residual 
0.0000 0.0000 0.000 0 8 0 
2.5000 0.3633 2.907 4 8 0.8038 
24.0000 0.6930 5.544 4 8 -1.184 

234.0000 0.9554 7.643 8 8 0.6113 
1137.0000 0.9977 7.982 8 8 0.1348 

 

Chi-square =       2.44     DF = 3        P-value = 0.4864 
 
Benchmark Dose Computation 
 

Specified effect = 0.1 
Risk Type = Extra risk 
Confidence level = 0.95 
BMD = 0.0815378 
BMDL = 4.40776e-005 
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Calcul des benchmark doses pour le linuron 
 

Etude retenue : McIntyre, 2000. 

L’étude de McIntyre (2000) est de bonne qualité scientifique même si aucune référence aux lignes directrices 

n’est mentionnée (classification de Klimish = 1d). Des rates en gestation ont été exposées par gavage du 12ème 

au 21ème jour à 0 - 12,5 - 25 et 50 mg/kg/j de linuron. Chez les descendants mâles (F1), l’incidence d’hypoplasie 

des testicules et des épididymes augmente dès la première dose testée : 0 % dans le groupe « témoins » et 

respectivement 3,6 % et 1,8°% dans le premier groupe exposé à 12,5 mg/kg/j. Ces taux d’incidence passent 

respectivement à 11,3 % et 9 % dans le dernier groupe exposé à 50 mg/kg/j. On observe une augmentation dose 

dépendante du nombre de mamelons conservés mais la différence n’est significative qu’à la plus forte dose 

(variable continue : pas d’incidence). Sont également en augmentation significative mais uniquement à la plus 

forte dose, des malformations des épididymes (6,8 %) et une absence de canal déférent (4,5 %). 

Relation dose-réponse pour l’hypoplasie des testicules et des épididymes (McIntyre, 2000). 

Exposition (mg/kg/j) 0.00 12.50 25.00 50.00 

Nb animaux étudiés 57 56 69 44 

Nb animaux présentant une hypoplasie des testicules* 0 2 8 5 

Nb animaux présentant une hypoplasie de l’épididyme* 0 1 8 2 

*chez les mâles nouveaux-nés 

Dose critique retenue : L’effet critique observé à la plus faible dose est l’hypoplasie des testicules et des 
épididymes avec un LOAEL établi à 12,5 mg/kg/j dans l’étude de McIntyre. Cet effet est observé dans 

pratiquement toutes les études et dans la même gamme de dose. De plus, l’incidence de cet effet est nulle 

lorsque les animaux ne sont pas exposés au linuron. On peut donc considérer cet effet comme l’effet critique 

reprotoxique pour dériver une VTR orale aiguë (effet sur le développement, population cible : femme enceinte). 

Les auteurs ont utilisé les méthodes d’analyse de la variance (ANOVA) et d’analyse de la covariance (ANCOVA) 

suivi d’un test de Dunnett pour tester les effets liés au traitement des animaux par le linuron. Le seuil de 0.05 a 

été retenu pour la significativité des résultats. 

Aucun NOAEL ne peut être proposé dans cette étude puisqu’un effet significatif a été mis en évidence dès la 

première dose testée (12,5 mg/kg/j). On peut simplement préciser que le NOAEL se situe entre 0 et 12,5 mg/kg/j. 

Effet critique retenu : On s’est intéressé à l’hypoplasie des testicules. La réponse obtenue dans l’étude de 

McIntyre est de type dichotomique (effet/ absence d’effet). 



Afsset • RAPPORT « VTR REPROTOXIQUES » Auto-Saisine 2003/AS03 

© décembre 2006   

Choix du modèle : Plusieurs modèles d’ajustement des données ont été testés : entre autres les modèles logit et 

probit, ainsi que les modèles weibull et gamma. 

Relation dose-effet pour l'hypoplasie des testicules
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On constate sur le graphique ci-dessus qu’il n’y a pas de différence sur le pourcentage d’animaux atteints entre 

les doses de 25 et de 50 mg/kg/j. Aucun modèle (parmi ceux testés) ne peut s’ajuster convenablement sur ces 

données. Le choix a été fait d’éliminer la dose de 50 mg/kg/j pour établir la BMD. L’ajustement des modèles est 

donc effectué sur deux doses plus un témoin (trois groupes de doses). 

Pour les modèles weibull et gamma, le background (la valeur du risque à dose 0) a été considéré comme nul. De 

ce fait, on ajuste dans les deux cas un modèle à deux paramètres sur deux valeurs de doses (le témoin n’est pas 

pris en compte puisque le background est nul). Ces modèles s’ajustent parfaitement aux données, mais ce n’est 

évidemment pas satisfaisant. 

Pour les modèles logit et probit, le background n’est pas un paramètre explicite du modèle et ne peut être choisi 

par l’opérateur : il résulte de l’ajustement. On ajuste donc des modèles à deux paramètres sur trois doses. Ces 

deux modèles ne s’ajustent pas parfaitement aux données et l’effet à dose 0 n’est pas complètement nul (dans le 

cas du modèle probit par exemple, il est de 0,35 %) ; néanmoins cette situation (deux paramètres à estimer pour 

trois doses) est plus satisfaisante (voir compte rendu d’ajustement à la suite de la discussion). Le modèle probit 

apparaît selon le critère AIC légèrement plus satisfaisant que le modèle logit. C’est donc le modèle probit que 

nous avons retenu.  

Choix de la BMR : Le choix du niveau de réponse (BMR) pour le calcul de la BMD a été de 5% en extra risk. 
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Résultats : On obtient une BMD05 à 18 mg/kg/j et une BMDL05 à 14 mg/kg/j. 
Le LOAEL avait été fixé à 12,5 mg/kg/j. Ce LOAEL correspond à une incidence de réponse (pour les 

hypoplasies testiculaires) de 3,6 % observé. Il est donc logique que la BMD05 soit supérieure (5 % de réponse). 

La BMDL est proche de la BMD. 

Le choix de la BMDL plutôt que du LOAEL n’aura dans ce cas pas d’impact sur la valeur finale de la VTR 

proposée, si l’on choisit une réponse de 5 %. Néanmoins, l’interprétation est très différente : dans un cas 

(BMDL), c’est une valeur dont on est presque sûr qu’elle ne produit pas plus de 5 % d’effet et dans l’autre 

(LOAEL), c’est une valeur dont on est presque sûr qu’elle produit un effet sans le quantifier précisément. Pour 

l’évaluateur de risque, comme pour le gestionnaire, cette différence n’est pas anodine. 

 

Ces résultats amène une discussion différente de celle proposée pour le DnBP : les éléments à prendre en 

compte ici concernent notamment : 

- l’existence d’un « bruit de fond » non nul pour ce type d’effet : le modèle probit retenu donne un background 

à 0,35 %. Cette valeur, très éloignée du niveau d’effet auquel on s’intéresse (5%) n’a évidemment pas ou 

très peu d’influence sur la valeur de la BMDL. Néanmoins, il serait intéressant de savoir si en réalité, en 

faisant une recherche de témoins historiques par exemple, il est possible d’avoir un background non nul pour 

ce type d’effet chez les animaux étudiés ; 

- le choix du niveau de réponse (ne peut-on prendre 1 % ?), en terme de toxicologie et de santé publique (une 

réponse à 1 % conduirait à une BMD et une BMDL respectives de 8 et 4 mg/kg/j, néanmoins on s’approche 

du bruit de fond estimé). 
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BMDS MODEL RUN : probit model 
~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~ 
The form of the probability function is:  
P[response] = CumNorm(Intercept+Slope*Dose), where CumNorm(.) is the cumulative normal distribution 
function 
 
Total number of observations = 3 
Maximum number of iterations = 250 
Relative Function Convergence has been set to: 1e-008 
Parameter Convergence has been set to: 1e-008 
 
Default Initial (and Specified) Parameter Values   
intercept = -2.71571 
slope =  0.0633525 
 
Asymptotic Correlation Matrix of Parameter Estimates 
 
 intercept slope 
intercept 1 -0.95 
slope -0.95 1 
 
Parameter Estimates 
 

Variable Estimate Std. Err. 
Intercept -2.69404 0.525515 
Slope 0.0608779 0.0238413 
 
Analysis of Deviance Table 
 

Model Log(likelihood) Deviance Test DF P-value 
Full model -33.3828    

Fitted model -33.6724 0.579239 1 0.4466 
Reduced model -38.7343 10.7031 2 0.004741 

 

AIC:         71.3448 
 
Goodness of  Fit 
 

Dose Est._Prob. Expected Observed Size Residual 
0.0000 0.0035 0.201 0 57 -0.4493 
12.5000 0.0266 1.490 2 56 0.4231 
25.0000 0.1206 8.320 8 69 -0.1183 

 

Chi-square =       0.39     DF = 1        P-value = 0.5297 
 
Benchmark Dose Computation 
 

Specified effect = 0.05 
Risk Type = Extra risk 
Confidence level = 0.95 
BMD = 17.7546 
BMDL = 13.759 
 
Graphic 
 

 

 

 

 



Afsset • RAPPORT « VTR REPROTOXIQUES » Auto-Saisine 2003/AS03 

© décembre 2006   

Calcul des benchmark doses pour le 2-éthoxy-éthanol (EGEE) 
 

Etude retenue : Barbee et al., 1984, pour les effets sur la fertilité ; Doe et al., 1984, pour les effets sur le 

développement. 

Effets sur la fertilité 
L’étude de Barbee et al., 1984, est de qualité moyenne (Klimish 2e). En effet, l’étude présente des données de 

qualité acceptable, mais bien qu’elle ait permis de mettre en évidence un effet sur les organes reproducteurs, 

elle n’a pas été mise en oeuvre pour étudier spécifiquement la reprotoxicité de l’EGEE (il n’y a aucune donnée 

concernant la fertilité, la gestation, les portées et la lactation). C’est la seule étude disponible qui a investigué les 

effets sur les gonades masculines après une exposition par inhalation. Dix lapins New Zealand White par sexe et 

par groupe de dose et 15 rats Sprague-Dawley CD par sexe et par groupe de dose ont été exposés par 

inhalation 6h par jour et 5 jours par semaine, pendant 13 semaines, à 0 – 25 – 103 et 403 ppm (soit 92,5 ; 390 et 

1480 mg/m3) d’EGEE sous forme de vapeurs. Le lapin est l’espèce la plus sensible, pour laquelle une diminution 

significative du poids corporel chez les 2 sexes à 25 et à 403 ppm a été mise en évidence, mais pas à 103 ppm. 

Une diminution significative du poids testiculaire a été mise en évidence à 403 ppm. Les observations 

histopathologiques montrent une dégénérescence focale minime à légère de l’épithélium des tubules séminifères 

(3/10) sans altération de la spermatogenèse à 403 ppm. A également été observée une anémie périphérique 

sans altération centrale (absence d’atteinte de l’érythropoïèse), avec augmentation de l’élimination des 

érythrocytes circulants à 403 ppm. Chez le rat, les effets observés sont non significatifs aux trois concentrations 

d’exposition. 

Relation dose-réponse pour la diminution du poids testiculaire chez le lapin (Barbee et al., 1984) 

Exposition (en mg/m3) 0 92,5 390 1480 

Nombre d’animaux examinés 10 10 10 10 

Poids des testicules 8,19 8,73 8,73 6,36* 

Déviation standard 0,82 1,19 0,69 0,99 

* significatif à 1480 mg/m3, p<0,05 

Dose critique retenue : L’effet critique observé dans cette étude l’est uniquement chez le lapin, pour la 

concentration testée la plus forte. Il s’agit d’une diminution du poids des testicules avec une 
dégénérescence des tubules séminifères, sans atteinte de la spermatogenèse. Les auteurs ont utilisé un 

certain nombre de tests pour comparer les groupes exposés au témoin, incluant : l’analyse de la variance 

ANOVA, le test de Bartlett, le test de Dunett, le test de Kruskal-Wallis… Le LOAEL reprotoxique a donc été défini 

à 403 ppm, soit 1480 mg/m3. Par définition, le NOAEL est de 103 ppm (380 mg/m3). D’autres effets non 

reprotoxiques (sur le sang) ont également été mis en évidence à 403 ppm. A noter que l’écart entre la 

concentration correspondant au LOAEL et celle correspondant au NOAEL est grand : 380 contre 1480 mg/m3, 

soit un rapport d’environ 4. Chez le rat, aucun effet reprotoxique n’a été mis en évidence, aussi le NOAEL est à 

403 ppm. 
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Variation du poids des testicules en fonction de l'exposition à l'EGEE
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On peut utiliser l’effet sur le poids des testicules pour proposer une VTR reprotoxique par inhalation. Selon le 

document méthodologique, la durée pourra être aiguë ou subchronique (effet sur la reproduction, population 

cible : homme). 

Compte tenu de la nature de la relation observée entre l’exposition et le poids des testicules, il ne paraît pas 

pertinent de proposer une BMD/L pour cet effet. 

 

Effets sur le développement 
L’étude de Doe et al., 1984 est de qualité moyenne (2e), mais suffisante pour être retenue selon la méthode de 

construction des VTR reprotoxiques proposées par le groupe de travail de l’AFSSET. 

24 lapines Dutch et 24 rates Alpk/AP par groupe de dose ont été exposées par inhalation, 6h par jour, du 6ème au 

15ème jour de la gestation pour les rates et 19ème jour pour les lapines, à 0 –36,6 – 184 et 920 mg/m3 (rates) et 0 – 

36,8 – 184 – 644 mg/m3 (lapines) de vapeurs d’EGEE. 

Les observations ont montré une toxicité maternelle pour les rates (diminution significative de l’hémoglobine, de 

l’hématocrite et du volume des globules rouges à 920 mg/m3) mais pas pour les lapines. Chez la rate, une 

augmentation marquée du taux de morts intra-utérines tardives et des pertes préimplantatoires, ainsi qu’une 

diminution du nombre de fœtus en vie dans les portées ont été observées, et sont significatives à 10 et 50 ppm 

mais pas à 250 ppm. Des effets fœtotoxiques sont mis en évidence et significatifs à 250 ppm (retard de 

croissance foetale, diminution du poids foetal moyen (lié au retard de croissance), réduction de l’ossification et 

anomalies mineurs notamment au niveau du squelette). 

Chez la lapine, les observations sont plus claires puisque sont mis en évidence chez la progéniture des défauts 

cardiovasculaires, des défauts de la paroi abdominale, des défauts squelettiques mineurs, des côtes 

rudimentaires surnuméraires et l’apparition de côtes d’une longueur supérieure à la normale. Ces effets sont 

significatifs à 175 ppm. 

 

Relation dose-réponse pour les effets sur le développement (incidence des défauts, notamment squelettiques) 

(Doe et al., 1984). 
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Exposition (mg/m3) 0 36,8 184 644 

Nb progénitures examinées 136 138 96 134 

Malformations squelettiques 44 72 35 87* 

Variations (nb animaux) 70 84 62 105* 

Pourcentage 51,5 60 54,6 79,1 

* significatif p< 0,05 ; 

 

Compte tenu des observations effectuées, il est préférable de retenir, pour la construction d’une BMD, les 

relations doses-réponses obtenues chez les lapines car il n’y a pas eu de toxicité maternelle et les observations 

générales sur les mères sont plus claires, notamment en terme de significativité statistique. 

Dose critiques retenue : L’effet critique observé chez les lapines, correspond à une fœtotoxicité. En effet, une 

augmentation notamment des incidences de défauts squelettiques (défaut cardiovasculaire, défaut de la 

paroi abdominale, défauts squelettiques mineurs, côtes rudimentaires surnuméraires et apparition de côtes d’une 

longueur supérieure à la normale) a été mise en évidence, avec une relation dose-réponse positive (significatif à 

175 ppm, la plus forte concentration testée, p<0,05). Le LOAEL a de ce fait été établi à 644 mg/m3. Par 

définition, le NOAEL est la concentration qui précède, et correspond à 184 mg/m3.  

On peut donc considérer cet effet comme l’effet critique reprotoxique pour dériver une VTR respiratoire aiguë 

(effet sur le développement, population cible : femme enceinte). Les analyses statistiques utilisées par les 

auteurs ne sont pas précisées dans l’article. 

Effet critique retenu : On s’est intéressé à la fœtotoxicité induite par l’EGEE. La réponse obtenue dans l’étude de 

Doe et al., 1984, est de type dichotomique (nombre d’animaux atteints de malformations mineures, squelettiques 

ou viscérales, et pourcentage). 

Choix du modèle : Plusieurs modèles d’ajustement des données ont été testés, dont les modèles logit et probit. 

relation dose-réponse pour les variations squelettiques
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Choix de la BMR : Le choix du niveau de réponse (BMR) pour le calcul de la BMD a été de 10% en extra risk. 
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Résultats : On obtient une BMD10 à 20,5 mg/m3 et une BMDL10 à 0,37 mg/m3. 

Le LOAEL avait été fixé à 644 mg/m3 et le NOAEL à 184 mg/m3. Le LOAEL correspond à une incidence de 

réponse, pour les variations squelettiques, de 70 % observé, sachant qu’il y a environ 50 % des animaux qui 

présentent des malformations dans le groupe témoin. Il est donc logique que la BMD10, en extra risk, qui 

correspond à un niveau d’effet de 55 % soit bien inférieure au LOAEL proposé. Par ailleurs, la BMDL est 

éloignée de la BMD (presque de deux ordres de grandeur). 

Ce double phénomène est lié d’une part au très haut niveau d’effet constaté sur le témoin et d’autre part à la 

variabilité de l’effet (dents de scie) constatée sur les premières doses. On peut s’interroger sur le choix de cet 

effet critique pour l’élaboration d’une VTR. 
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BMDS MODEL RUN : Log logistic 
~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~ 
The form of the probability function is: 
P[response] = background+(1-background)/[1+EXP(-intercept-slope*Log(dose))] 
 
Dependent variable = ske2   Total number of observations = 4 
Independent variable = dose   Maximum number of iterations = 250 
Slope parameter is not restricted  Relative Function Convergence has been set to: 1e-008 
      Parameter Convergence has been set to: 1e-008 
 
 
User has chosen the log transformed model 
 

Default Initial Parameter Values 
background = 0.514706 
intercept = -3.60614 
slope =  0.564421 

 
Asymptotic Correlation Matrix of Parameter Estimates 
 
 background intercept slope 
background 1 -0.64 0.57 
intercept -0.64 1 -0.99 
slope 0.57 -0.99 1 
 
Parameter Estimates 
 

Variable Estimate Std. Err. 
Background 0.521073 0.0446247 
Intercept -4.23843 2.09489 
Slope 0.675373 0.329534 
 
Analysis of Deviance Table 
 

Model Log(likelihood) Deviance Test DF P-value 
Full model -319.211    

Fitted model -319.596 0.768837 1 0.3806 
Reduced model -330.66 22.8984 3 <.0001 

 

AIC:         645.191 
 
Goodness of  Fit 
 

Dose Est._Prob. Expected Observed Size Residual 
0.0000 0.5211 70.866 70 136 -0.1486 
36.8000 0.5888 81.256 84 138 0.4747 

184.0000 0.6783 65.112 62 96 -0.6799 
644.0000 0.7760 104.766 106 135 0.2548 

 

Chi-square =       0.77     DF = 1        P-value = 0.3788 
 
Benchmark Dose Computation 
 

Specified effect = 0.1 
Risk Type = Extra risk 
Confidence level = 0.95 
BMD = 20.5391 
BMDL = 0.366044 
 


