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Résumé 

Le cancer du sein est le plus fréquent des cancers de la femme. Son incidence n’est expliquée 

que partiellement par les facteurs de risque bien établis comme les facteurs reproductifs, hormonaux 

ou génétiques. Plusieurs éléments suggèrent l’existence de facteurs de risque environnementaux, 

tels que les polluants organochlorés persistants connus comme perturbateurs endocriniens. Les 

objectifs de ce travail sont : d’étudier les niveaux d’exposition, et leurs déterminants, au DDE 

(principal métabolite de l’insecticide DDT) et aux polychlorobiphényles (PCB) ; d’estimer par une 

modélisation pharmacocinétique à base physiologique (PBPK) les niveaux d’exposition au PCB-153 à 

la période péri-pubertaire qui constitue une fenêtre de susceptibilité accrue de la glande mammaire 

aux agents environnementaux ; d’étudier le rôle du DDE et du PCB-153 dans le risque de cancer du 

sein, à la fois à partir de prélèvements sanguins actuels et, pour le PCB-153, à partir de niveaux 

estimés à la période péri-pubertaire. 

Ce travail a été effectué à partir de l’étude CECILE, étude cas-témoins en population générale 

incluant 1055 témoins et 1080 cas de cancer du sein diagnostiqués de février 2005 à mars 2008 dans 

les départements d’Ille-et-Vilaine et de Côte d’Or chez lesquels un prélèvement sanguin a permis 

d’effectuer des dosages de p,p’-DDE et de PCB-153. La modélisation PBPK mise en place en 

coopération avec une équipe de toxicologues canadiens a permis de simuler des profils 

toxicocinétiques vie entière de PCB-153 et d’estimer les niveaux d’exposition au cours de la puberté. 

Cette modélisation est basée sur les niveaux mesurés au moment de l’enquête, les facteurs 

individuels de variation (poids, taille, grossesses, allaitement) connus d’après le questionnaire et la 

courbe de contamination environnementale au cours du temps. 

Les niveaux de contamination biologique observés sont plus faibles que ceux rapportés 

précédemment dans les populations occidentales. Nous montrons également que les principaux 

facteurs prédictifs des niveaux sériques de p,p’-DDE et de PCB-153 chez les femmes incluent l’âge, les 

habitudes alimentaires, le poids et ses variations au cours du temps, les grossesses et l’allaitement, 

et le lieu de résidence. Nous n’observons pas d’association entre les niveaux de p,p’-DDE et le risque 

de cancer du sein, mais une association inverse apparaît pour les cancers du sein de type négatifs 

pour les récepteurs hormonaux. Nous observons également une association inverse avec les niveaux 

de PCB-153 chez les femmes de 50 ans et plus. L’association inverse est renforcée lorsque les niveaux 

sont estimés pour la période péri-pubertaire à l’aide des modèles PBPK chez les femmes de la 

génération 1951-1960, correspondant à la cohorte de naissance des femmes de plus de 50 ans ayant 

connu les expositions aux PCB les plus élevées durant leur puberté. 

Plusieurs mécanismes biologiques pourraient expliquer l’association inverse observée entre le 

cancer du sein et l’exposition aux PCB. Ces résultats doivent être confirmés par des études tenant 

compte des fenêtres de susceptibilité de la glande mammaire et constituent une piste intéressante à 

approfondir. 
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Abstract 

 Breast cancer is the most frequent cancer in women. Its incidence is only partially explained by 

well-established risk factors as reproductive, hormonal or genetic factors. It has been suggested that 

endocrine disrupting chemicals such as persistent organochlorine pollutants also play a role in breast 

cancer. The objectives of this study were: to assess exposure levels to DDE (main metabolite of DDT) 

and to polychlorobiphenyls (PCBs), and to explore their determinants; to estimate PCB-153 levels 

during the puberty using physiologically-based pharmacokinetic (PBPK) models, as this period of life 

constitutes a critical exposure window with increased susceptibility to carcinogens; to study the 

associations between breast cancer risk and separately DDE, PCB-153 measured at the time of 

diagnosis, and PCB-153 levels estimated during puberty. 

 The analyses were based on data from the CECILE study, a population-based case-control 

study including 1055 controls and 1080 breast cancer cases who gave a blood specimen. The cases 

were diagnosed from February 2005 to March 2008 in two French administrative areas (Ille-et-

Vilaine and Côte d’Or). p,p’-DDE and PCB-153 serum levels were measured. PBPK modeling allowed 

simulating PCB-153 lifetime toxicokinetic profiles and estimating exposure levels during puberty. 

These PBPK models were based on blood measurements at the time of recruitment in the study, on 

individual characteristics elicited from the questionnaire (weight, height, pregnancies, breastfeeding) 

and on the curve of environmental contamination by PCBs estimated since the 1930’s.  

 The levels of biological contamination were lower than those previouly reported in Western 

populations in earlier periods. The main predictive factors of p,p’-DDE and PCB-153 serum levels 

included age; dietary habits; weight and its variations; pregnancies and breastfeeding; and residence 

area. We did not observed any association between p,p’-DDE levels and the risk of breast cancer, but 

an inverse association was observed for estrogen receptor-negative breast cancers. We also 

observed an inverse association of breast cancer with PCB-153 among women above 50 years. This 

inverse association was reinforced when considering PCB-153 levels estimated during peripubertal 

period from PBPK models, particularly among women born in 1951-1960, a birth cohort with peak 

exposure to PCB-153 during puberty.  

 Biological mechanisms explaining the observed inverse association between breast cancer and 

PCB exposure are considered. These findings should be confirmed by further studies. 
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I. Cancer du sein : état des connaissances. Anatomie. Épidémiologie 

1. Anatomie du sein et histologie du cancer du sein 

Anatomie du sein 

Le sein est une glande hémisphérique recouvrant les muscles pectoraux entre les seconde et 

sixième côtes. La structure interne de base du sein est constituée d’une vingtaine de lobes, chacun 

contenant vingt à quarante lobules. Chaque lobule est lui-même composé d’alvéoles, lieux de 

synthèse et de sécrétion du lait. Des canaux drainent séparément chacun des lobes et débouchent à 

la surface du mamelon par des pores indépendants (Daly-Schveitzer N. 2008). Ce réseau de conduits 

lactifères est présent à l'état rudimentaire chez les individus des deux sexes, de l'âge embryonnaire à 

l'âge adulte mais seules les femmes développent la partie glandulaire sous l'influence hormonale à 

partir de la puberté, le long des cycles et pendant la grossesse et l'allaitement (Figure 1). 

Figure 1 – Coupe du sein et de la paroi thoracique antérieure 

 

 

 

 

 

 

 

Source : Anatomie Médicale : aspects fondamentaux et applications cliniques p.74 (Moore and Dalley 
A.F. 2001) 



 

20 
 

Histologie du cancer du sein 

Les tumeurs malignes de la glande mammaire se développent à partir des unités canalo-

lobulaires. Suivant le niveau d’infiltration de la tumeur, les carcinomes sont classés en deux grandes 

catégories selon la Classification Internationale des Maladies pour l’Oncologie (CIM-O) publiée par 

l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) : les carcinomes in situ qui correspondent à une 

prolifération de cellules malignes sans rupture de la membrane basale (15 à 20% des cancers du sein) 

et les carcinomes infiltrants (Platet et al. 2004). On distingue également plusieurs types 

histologiques : les carcinomes intracanalaires (atteinte des canaux lactifères) et lobulaires (atteinte 

des alvéoles) sont les plus fréquents. D’autres types histologiques plus rares tels que les carcinomes 

papillaires, médullaires, mucineux sont rencontrés. La présence de récepteurs hormonaux permet 

aussi de caractériser la tumeur : récepteurs œstrogène (RE+ / RE-) ou récepteurs progestérone (RP+ / 

RP-) notamment. 

2. Épidémiologie descriptive  

Incidence et ses variations 

Le cancer du sein est le cancer le plus fréquent chez la femme. L’incidence à travers le monde 

est d’environ 1,15 million de nouveaux cas par an et ce cancer implique 410 000 décès par an (Parkin 

et al. 2005). En France, il représente un tiers des cancers féminins avec un taux d’incidence 

standardisé sur l’âge en 2005 de 101,5 pour 100 000 femmes-année contribuant à environ 50 000 

nouveaux cas chaque année (Belot et al. 2008).  

Dans le monde, les taux d’incidence de cancer du sein les plus élevés ont été enregistrés en 

Amérique du Nord, dans le Nord et l’Ouest de l’Europe, ainsi qu’en Australie. Les taux les plus faibles 

sont observés en Afrique, en Amérique du Sud et en Asie (Figure 2). Il existe également des variations 

géographiques au niveau européen avec des taux plus élevés en Europe de l’Ouest (Ferlay et al. 

2007). 
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Figure 2 -  Taux d'incidence standardisés des cancers du sein de la femme dans le monde (2008)  
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Taux d’incidence standardisés sur l’âge pour 100 000 personnes années  

Source : GLOBOCAN 2008, International Agency for Research on Cancer 

De 1973 à 1997, l’incidence des cancers du sein a augmenté partout dans le monde, mais de 

façon différente selon les régions. Aux États-Unis, les taux ont augmenté dans les années 1980 puis 

ont diminué dans les années 1990. Un déclin de l’incidence a été observé en 2003 suite à la 

diminution d’utilisation des traitements hormonaux de la ménopause (THM) (Ravdin et al. 2007). En 

Chine, les taux d’incidence ont connu une forte augmentation depuis les années 1970, en parallèle 

de l’industrialisation et de l’évolution du mode de vie (Jin et al. 1999 ; Seow et al. 1996).  

En France, l'incidence du cancer du sein a augmenté de manière constante : le taux d'incidence 

standardisé à la population mondiale a presque doublé entre 1980 et 2005 passant de 56,8 à 101,5 

cas pour 100 000. Toutefois, cette évolution (en moyenne de +2,4 % par an entre 1980 et 2005) s'est 

légèrement ralentie entre 2000 et 2005 (+2,1 % par an) (Belot et al. 2008). Les données médico-

administratives décrivent une diminution de l'incidence du cancer du sein sur la période récente en 
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France en parallèle avec une baisse de la prescription des THM (Daubisse-Marliac et al. 2011). Selon 

l'hypothèse d'une stabilisation de l'évolution sur la période récente, le taux d'incidence standardisé 

sur la population mondiale est estimé à 100 cas pour 100 000 femmes en 2010 (HCL et al. 2010).  

Études chez les migrants 

Les migrantes en provenance de pays ayant des taux d’incidence faibles vers des pays 

industrialisés acquièrent rapidement les taux d’incidence du pays d’accueil. Par exemple, les femmes 

asiatiques ayant immigré aux États-Unis, ont connu une augmentation de l’incidence de 80 % après 

avoir vécu aux États-Unis pendant plus de 10 ans (Stanford et al. 1995 ; Ziegler et al. 1993). De plus, 

les filles de femmes ayant migré d’un pays à faible incidence vers un pays à forte incidence de cancer 

du sein acquièrent le risque de cancer du pays d’accueil (Buell 1973 ; Stanford et al. 1995).  

3. Facteurs de risque reconnus/suspectés 

À la suite de très nombreuses études, certains aspects de la vie hormonale et reproductive, et 

des facteurs génétiques ont été clairement identifiés comme facteurs de risque des cancers du sein.  

Facteurs hormonaux et reproductifs 

Le cancer du sein est un cancer hormono-dépendant. Les stéroïdes sexuels, en particulier les 

œstrogènes, jouent un rôle important dans le cancer du sein chez les femmes pré- et post- 

ménopausées (Hankinson and Eliassen 2007).  

Les données expérimentales montrent que les œstrogènes jouent un rôle dans le 

développement et la croissance du cancer du sein (Clemons and Goss 2001) par des mécanismes qui 

n’ont pas complètement été élucidés. Les œstrogènes peuvent induire des dommages sur l’ADN 

(Nandi et al. 1995). Les œstrogènes peuvent également exercer des effets prolifératifs directs et 

indirects sur les cellules cancéreuses (Lupulescu 1995). 

Les facteurs de risque reconnus du cancer du sein, décrits ci-dessous, sont souvent liés à une 

augmentation de la durée d’exposition aux œstrogènes.  
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Âge à la puberté, Âge à la ménopause 

L’âge à la puberté et l’âge à la ménopause jalonnent respectivement le début et la fin de 

l’exposition des femmes aux hormones ovariennes endogènes (Li 2010). Un âge tardif à la puberté 

est un facteur protecteur reconnu du cancer du sein (Kelsey et al. 1993). D’après une analyse poolée 

des résultats de 21 études, le risque de cancer est diminué de 9 % pour chaque année 

supplémentaire avant la puberté chez les femmes pré-ménopausée et de 4 % chez les femmes post-

ménopausées (Clavel-Chapelon and Gerber 2002). 

Un âge tardif à la ménopause est également un facteur de risque reconnu du cancer du sein 

(Kelsey et al. 1993). Chaque année supplémentaire avant la ménopause augmente le risque 

d’environ 3 % (Collaborative Group on Hormonal Factors in Breast Cancer 1997).  

Parité et âge au premier enfant 

De façon générale, les femmes multipares ont un risque plus faible de cancer du sein que les 

femmes nullipares (Kelsey et al. 1993). La parité diminue à long terme le risque de cancer du sein 

(Albrektsen et al. 2005). De plus, l’âge au premier enfant est associé au risque de cancer du sein, 

indépendamment de la parité. Chaque année retardant l’âge au premier enfant augmente le risque 

de 5 % et de 3 % chez les femmes en pré- et en post-ménopause respectivement (Clavel-Chapelon 

and Gerber 2002). 

L’effet protecteur de la parité résulte de la différenciation des cellules de la glande mammaire 

induite par la grossesse. Ces cellules deviennent alors moins sensibles aux actions des cancérogènes 

(Henderson and Bernstein 1991). Plus l’âge au premier enfant est précoce, plus les femmes 

bénéficient de la période de protection induite par la différenciation des cellules épithéliales 

glandulaires. 

Allaitement  

D’après une analyse poolée de données individuelles obtenues à partir de 47 études cas-

témoins (nichées dans des cohortes ou rétrospectives) dans 30 pays, l’allaitement entraîne une 
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diminution du risque de cancer (Collaborative Group on Hormonal Factors in Breast Cancer 2002). Le 

risque relatif de cancer du sein décroît de 4,3 % par année d’allaitement. L’allaitement pourrait 

rendre les cellules plus résistantes aux cancérogènes du fait d’une différenciation complète des 

cellules épithéliales et pourrait réduire la durée d’exposition aux œstrogènes grâce à la prolongation 

de période d’anovulation et au report du rétablissement des cycles menstruels (Kelsey et al. 1993). 

Contraceptifs oraux  

D’après une analyse poolée de données individuelles obtenues à partir de 54 études cas-

témoins, les contraceptifs oraux représentent un facteur de risque modéré du cancer du sein, avec 

un risque relatif de 1,24 pour les utilisatrices actuelles par rapport aux femmes n’ayant jamais pris de 

contraceptifs (Collaborative Group on Hormonal Factors in Breast Cancer 1996). Cet excès de risque 

disparaît dans les dix ans suivant l’arrêt de l’utilisation. 

Traitement hormonal de la ménopause (THM) 

L’étude Million Women Study (MWS) initiée en 1996 a permis de suivre plus d'un million de 

femmes âgées de 50 à 64 ans au Royaume-Uni. Les premiers résultats obtenus en 2003 ont montré 

que la prise actuelle de traitement à base d'une combinaison œstroprogestative doublait le risque de 

cancer (Million Women Study Collaborators and Beral 2003). Ce risque augmente avec la durée du 

traitement.  

Facteurs anthropométriques  

La taille est associée à une augmentation modérée du risque de cancer du sein (Friedenreich 

2001). La taille pourrait refléter l’apport énergétique nutritionnel dans l’enfance, des prédispositions 

génétiques, des expositions prénatales et des niveaux élevés des facteurs de croissance (IGF-1 

Insuline-like Growth Factor-1). 

Le poids et l’indice de masse corporelle (IMC) sont inversement associés avec le risque de 

cancer du sein chez les femmes pré-ménopausées (Friedenreich 2001). Après la ménopause, un 

poids ou un IMC plus élevés sont associés à une augmentation du risque (Lahmann et al. 2004a ; 
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Lahmann et al. 2004b). Avant la ménopause, les femmes en surpoids ont un plus faible nombre 

d’ovulations et une diminution du taux sanguin d’hormones. À la ménopause, la production 

d’œstrogènes dans les ovaires est stoppée, mais elle se poursuit dans les tissus adipeux. Une femme 

ménopausée avec un IMC élevé a donc une production accrue d’œstrogènes (Carroll 1998). 

Facteurs liés au mode de vie  

Nutrition 

Peu de facteurs alimentaires sont clairement associés au cancer du sein dans les études 

épidémiologiques. Des études ont été menées sur l’apport en graisses, la consommation de fruits et 

légumes, l’apport en glucides, en vitamines anti-oxydantes (A, C, E et béta-carotène), les 

consommations journalières de vitamine D, de soja et d’isoflavones, de thé vert, de café (Michels et 

al. 2007) mais les résultats de ces études ne sont pas totalement convergents.  

L’alcool est le seul facteur de risque alimentaire clairement associé au risque de cancer du 

sein. Les études montrent une association linéaire modérée du risque de cancer du sein avec une 

augmentation de la consommation d’alcool. Une étude basée sur la cohorte EPIC (European 

Prospective Investigation Into Cancer and Nutrition) a trouvé une augmentation de 3 % (IC 95 % : 1-

5) du risque de cancer du sein par verre d’alcool (10 g d’éthanol) par jour parmi 274 688 femmes 

dont 4 285 étaient des cas incidents de cancer du sein (Tjonneland et al. 2007). 

Activité physique 

Les femmes pratiquant une activité physique régulière ont un risque diminué de cancer du sein 

(Vainio et al. 2002). Une revue d’études publiées incluant 19 cohortes et 29 études cas-témoins 

rapporte l’existence d’un effet protecteur de l’activité physique sur le risque de cancer du sein en 

post-ménopause (Monninkhof et al. 2007). Cette diminution de risque peut-être expliquée par des 

modifications hormonales et par une amélioration de la fonction immunitaire (McTiernan 2008). 
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Tabac 

Jusqu’en 2002, la plupart des études sur le lien entre la consommation de tabac et le risque de 

cancer du sein ne montrent pas d’association (Hankinson and Hunter 2002). Cependant des études 

récentes ont suggéré une augmentation du risque chez les fumeuses, en particulier si l’exposition est 

longue ou débute avant la première grossesse, laissant penser que l’effet du tabac pourrait varier au 

cours de la vie et selon le début de l’exposition (Expertise collective Inserm 2008). Une étude a 

réalisé une analyse poolée de 20 études ayant mesuré à la fois l’exposition au tabac actif et au tabac 

passif. Un risque relatif « poolé » de 1,46 (IC 95 % : 1,15-1,85) est observé pour les femmes ayant 

fumé comparées aux femmes n’ayant jamais fumé et n’ayant pas été exposées de façon passive 

(Johnson 2005). La difficulté pour les études observationnelles à mesurer l’effet du tabac sur le 

risque de cancer du sein pourrait être dû au fait que plusieurs actions biologiques du tabac 

s’opposent. Fumer pourrait augmenter le risque par l’exposition à des cancérogènes connus, tels que 

le benzopyrène, contenus dans le tabac. À l’opposé, fumer pourrait réduire le risque par un effet 

anti-œstrogénique ou une altération du métabolisme hormonal. 

Maladies bénignes du sein 

Des antécédents personnels de maladies bénignes du sein sont associés à un risque accru de 

cancer du sein (Bodian CA, 1993). Les lésions bénignes non-prolifératives et les lésions prolifératives 

sans atypie, c’est-à-dire sans anomalie cellulaire, sont associées à une faible augmentation de risque 

de cancer du sein, tandis que les lésions prolifératives avec atypie multiplient le risque par 4 (Dupont 

and Page 1987). Les maladies bénignes du sein peuvent être considérées comme des facteurs de 

risque des cancers du sein ou comme des lésions précancéreuses.  

Hérédité  

Les femmes ayant un, deux ou trois parents du premier degré atteints d’un cancer du sein ont 

un risque multiplié respectivement par 2, 3 ou 4 par rapport aux femmes sans antécédents familiaux 
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(Collaborative Group on Hormonal Factors in Breast Cancer 2001). Deux types de gènes sont associés 

au risque de cancer du sein : 

- les gènes à forte pénétrance. Les mutations sur les gènes BRCA1 et BRCA2, rares dans la 

population, entraînent des risques de cancer très élevés chez les femmes qui en sont porteuses (Ford 

et al. 1998). D’autres mutations sur les gènes ATM, BRIP1, CHEK2, PALB2 et RAD51C entraînent des 

risques élevés (Hindorff et al. 2011). Globalement, ces formes héréditaires de cancer représentent 

moins de 5 % de l’ensemble des cancers du sein (Narod 2002). 

- les variants à faible pénétrance. Les études d’association sur le génome entier ont permis 

d’identifier des polymorphismes génétiques relativement fréquents en population (> 1 %) qui ont été 

associés avec le risque de cancer du sein avec des odds ratios inférieurs à 1,5. Une quinzaine de ces 

variants été mis en évidence jusqu’à présent (Ahmed et al. 2009 ; Easton et al. 2007 ; Long et al. 

2010 ; Thomas et al. 2009). 

Part expliquée par les facteurs reconnus 

Les facteurs de risque du cancer du sein peuvent être classés en trois groupes : facteurs 

hormonaux et reproductifs ; facteurs héréditaires ; facteurs environnementaux ou liés au mode de 

vie.  

Des auteurs ont estimé qu’aux États-Unis moins de la moitié des cancers du sein serait liée aux 

principaux facteurs de risque reconnus (âge tardif à la première grossesse, nulliparité, antécédents 

familiaux de cancer du sein) (Madigan et al. 1995). D’après des études portant sur des cohortes de 

jumeaux, 73 % des cas de cancer du sein sont attribuables à des facteurs non héréditaires 

(Lichtenstein et al. 2000). Enfin, une étude montre que 21 % de l’ensemble des décès par cancer du 

sein dans le monde peuvent être attribués à la consommation d’alcool, au surpoids et à l’obésité, et 

à l’absence d’exercice physique (Danaei et al. 2005). 
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En conclusion, ces éléments suggèrent que d’autres facteurs de risque de cancer du sein, plus 

rarement étudiés comme les facteurs environnementaux, pourraient jouer un rôle dans l’apparition 

de la maladie.  

4. Facteurs de risque environnementaux  

Introduction 

Par facteurs environnementaux, nous entendons les expositions environnementales que les 

personnes subissent de façon passive, et qui sont dues à des pollutions ou des caractéristiques du 

monde extérieur (Laden and Hunter 1998). 

Les expositions environnementales ont été relativement peu étudiées comme facteurs de 

risque potentiels de cancer du sein, mais elles constituent des candidats possibles comme en 

témoignent l’augmentation de l’incidence dans le monde et ses variations géographiques, les études 

de migrantes montrant l’acquisition rapide des taux d’incidence du pays d’accueil, et enfin la faible 

part expliquée par les facteurs reconnus de cancer du sein. Les principales expositions 

environnementales pouvant jouer un rôle dans le cancer du sein sont détaillées ci-dessous.  

Radiations ionisantes 

Les radiations ionisantes constituent la seule exposition environnementale dont les effets dans 

la cancérogénèse mammaire sont bien établis. Une relation linéaire dose-réponse a été observée de 

façon constante, avec des risques relatifs de 6,4 pour une exposition supérieure à 4 Gray (John and 

Kelsey 1993). L’âge à l’exposition influence le risque comme cela a été montré à partir d’études 

réalisées chez les survivants des bombes atomiques au Japon (Tokunaga et al. 1994). En 2000, le CIRC 

(Centre International de Recherche sur le Cancer) a classé les radiations ionisantes dans le groupe 1, 

c’est-à-dire cancérigènes pour l’homme sur la base de preuves suffisantes chez l’homme (IARC 

(International Agency for Research on Cancer) 2000).  
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Travail posté et travail de nuit 

Le travail posté correspond au travail de nuit ou à horaires décalés. Il a été classé dans le 

groupe 2A (probablement cancérigène) par le CIRC, sur la base de preuves limitées chez l’homme et 

suffisantes chez l’animal (IARC (International Agency for Research on Cancer) 2010).  

Les horaires de travail atypiques, et plus particulièrement le travail de nuit, provoquent des 

perturbations de l'horloge biologique interne qui régule l'alternance des périodes de veille et de 

sommeil, entraînant des modifications du système hormonal, et une baisse des défenses 

immunitaires. Ces perturbations ont des répercussions sur la différenciation cellulaire et les 

mécanismes d’apoptose, et pourraient entraîner un risque accru de cancer (Fu and Lee 2003 ; Straif 

et al. 2007).  

Champs électromagnétiques (CEM) 

L’hypothèse du rôle de l’exposition aux CEM dans le cancer du sein avait été évoquée sur la 

base d’un lien avec la sécrétion d’œstrogènes entraînée par la suppression du pic nocturne de 

mélatonine chez les sujets résidant à proximité de lignes haute tension (IARC (International Agency 

for Research on Cancer) 2002). Aucune association claire n’a été montrée dans les études 

épidémiologiques avec le cancer du sein chez la femme (Laden and Hunter 1998). 

Tabac Passif 

D’après une analyse poolée réalisée en 2005 de 20 études ayant mesuré à la fois l’exposition 

au tabac actif et au tabac passif (Johnson 2005), les femmes exposées au tabac passif ont un risque 

augmenté de cancer du sein, avec un risque relatif « poolé » de 1,27 (IC 95 % 1,11 - 1,45).  

Étant donnée la différence des niveaux d’exposition, il peut sembler paradoxal que le risque 

associé au tabac passif soit presque aussi élevé que le risque associé au tabac actif. D’une part, des 

biais de sélection, confusion ou d’information sont possibles. D’autre part, une étude a montré que 

les taux d’adduits de l’ADN étaient plus élevés chez les sujets exposés au tabac passif que chez ceux 

exposés au tabac actif, suggérant que le tabac passif agit différemment du tabac actif (Vineis et al. 
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1994). L’effet anti-oestrogénique du tabac pourrait ne s’exercer que si l’exposition est suffisamment 

élevée, impliquant que seuls les effets néfastes du tabac (exposition à des cancérogènes) se 

manifestent chez les femmes exposées au tabac passif. 

En résumé, l’exposition au tabac passif est un facteur de risque de cancer du sein, avec un 

niveau de risque assez faible, légèrement inférieur au niveau associé au tabac actif (Expertise 

collective Inserm 2008). 

Perturbateurs endocriniens 

Les perturbateurs endocriniens sont constitués d’une grande variété de composés chimiques 

pouvant interférer avec la fonction endocrinienne normale. Ces polluants environnementaux font 

l’objet de la deuxième partie de cette introduction. 

 

II. Perturbateurs endocriniens 

1. Définition générale 

Définition  

Un perturbateur endocrinien est défini comme « une substance étrangère à l’organisme qui 

produit des effets délétères sur l’organisme ou sur sa descendance, à la suite d’une modification de 

la fonction hormonale » (Cravedi et al. 2007). Des substances très diverses possèdent des propriétés 

de perturbation endocrinienne comme le montre le Tableau 1. 
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Tableau 1 – Liste sélective de perturbateurs endocriniens  
Compound       Exposures/uses 

Pesticides 
Atrazine      Selective herbicide 
Chlordane      Insecticide, acaricide, veterinary pharmaceutical 
Chlorpyrifos      Insecticide, acaricide 
Cypermethrin Insecticide 
2,4-Dichlorophenoxyacetic acid   Herbicide 
DDT (and associated compounds)   Contact insecticide 
Dieldrin, aldrin, endrin    Formerly as insecticide 
Lindane      Insecticide 
Malathion      Insecticide 
Methoxychlor     Insecticide, veterinary pharmaceutical 
Pentachlorophenol     Insecticide for termite control, wood preservative 
Permethrin, sumithrin    Insecticide 
Toxaphene      Insecticide 
Tributyl tin (chloride)    Biocide, rodent repellent 
Vinclozolin      Agricultural fungicide 

Persistent non pesticide OCs and PAHs 
PAHs  Compounds present in industrial air pollutants, smoke from coal or      

coke-burners, tobacco tar, some foods 
Polybrominated biphenyls                Formerly as flame retardant 
Polybrominated diphenyl ethers               Flame retardants 
PCB (Aroclor 1254) No longer produced commercially—since 1974, in closed electrical   

capacitors and transformers; before 1972, in transformers and 
other electrical equipment, carbonless copy paper 

Dioxins and furans Produced during incineration, paper manufacturing, and production 
of chlorine aromatics; impurity in some herbicides 

Phenols and alkylphenols 
Bisphenol A                  Polycarbonate and polyester–styrene resins 
4-tert-Butylphenol  Intermediate in the manufacturing of varnish and lacquer resins, 

soap antioxidant 
Nonylphenol polyethoxylate,   Surfactant, detergent, defoaming agent, some pesticide 
4-nonylphenol, 4-octylphenol   formulations, degradation product of alkylphenol ethoxylated 

       antioxidant in some plastics 
o-Phenylphenol                 Disinfectant fungicide, in the rubber industry 

Phthalates 
bis(2-Ethylhexyl) phthalate, butyl-              Commonly used plasticizer for polyvinyl chloride benzyl phthalate 
      polymers 
Di-n-butyl phthalate, diethyl phthalate  Personal care products such as nail polish, perfume, hair spray, 

plasticizers, inks, adhesives, other uses 
Parabens 

Butyl, ethyl, methyl, propyl paraben Pharmaceutical aid (antifungal), preservative in foods; in creams, 
lotions, ointments, other cosmetics 

Other organics 
Amsonic acid In manufacturing of dyes, bleaching agents, optical brighteners or 

fluorescent whitening agents 
Styrene  Manufacturing plastics, synthetic rubber, resins; insulator 
Vinyl acetate  Used in the production of a wide range of polymers, including 

polyvinyl acetate, polyvinyl alcohol; widely used in production of 
adhesives, paints, food packaging 

Metals 
Cadmium, lead                 Batteries, plastic stabilizers, pigments 
Mercury  Thermometers, dentistry, pharmaceuticals, agricultural chemicals, 

antifouling paints, many other uses 
Phytoestrogens 

Genistein, coumestrol, zearalenone               Soy, grains, grain molds 
_________________________________________________________________________ 
Data from Budavari (1996), Harris et al. (1997), IARC (1998), Illinois Environmental Protection Agency (1997), Routledge et 
al. (1998), Smith and Quinn (1992), Soto et al. (1995), and SRI International (1995).             

 Source : (Brody and Rudel 2003) 
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Historique 

La question de la perturbation endocrinienne liée à des substances présentes dans 

l’environnement a émergé dans les années 1960 aux États-Unis (Carson 1962). En 1991 a eu lieu la 

conférence de Wingspread dans le Wisconsin aux États-Unis au cours de laquelle des effets délétères 

sur la santé animale ont été mis en parallèle avec la contamination de l’environnement par des 

polluants tels que les PCB, le DDT. Ces effets incluent des dysfonctionnements de la fonction 

thyroïdienne, un déclin de la fertilité, une féminisation des mâles et une masculinisation des femelles 

chez les oiseaux et les poissons notamment (Colborn et al. 1993 ; Soto and Sonnenschein 2010). 

Dans les années 1990 ont été publiées plusieurs études chez l’humain sur le déclin de la 

qualité du sperme, l’augmentation de certaines anomalies du développement du tractus génital, 

ainsi que sur l’augmentation de l’incidence de tumeurs hormono-dépendantes comme le léiomyome 

utérin, le cancer des testicules et le cancer du sein (Auger et al. 1995 ; Skakkebaek et al. 2001 ; Soto 

and Sonnenschein 2010 ; Toppari et al. 1996). 

Utilisation 

De nombreux perturbateurs endocriniens sont présents dans l’environnement quotidien. Ils 

peuvent être de synthèse (substances chimiques à usage agricole ou industriel, médicaments 

humains ou vétérinaires, molécules utilisées dans les plastiques ou les produits cosmétiques) ou 

naturels comme les phytoestrogènes. Ils peuvent être présents aussi bien dans l’eau, l’air, le sol, les 

objets domestiques ou la chaîne alimentaire (Brody and Rudel 2008 ; Fenichel and Brucker-Davis 

2008).  

Mécanismes d’action  

La majorité des études portant sur les mécanismes d’action des perturbateurs endocriniens 

portent sur la liaison des substances aux récepteurs nucléaires des hormones stéroïdes (récepteurs 

œstrogènes RE et androgène AR), entraînant des effets (anti)-oestrogéniques ou (anti)-

androgéniques (Expertise collective Inserm 2011 ; Schug et al. 2011). Les effets de perturbation 
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endocrinienne peuvent en réalité survenir par de multiples modes d’action. Ainsi selon la définition 

de l’Agence de Protection Environnementale aux États-Unis (EPA), un perturbateur endocrinien peut 

exercer ses effets en interférant avec la production, le transport, la liaison, le métabolisme, ou 

l’élimination des hormones (Kavlock et al. 1996).  

Du fait de leurs effets sur la fonction endocrinienne et les hormones stéroïdes, les 

perturbateurs endocriniens ont été suspectés de contribuer au risque de cancer du sein (Davis et al. 

1993).  

Fenêtres de susceptibilité  

Chez la femme, le sein est un organe qui n’est pas complètement développé à la naissance. Il 

subit des changements successifs en taille, forme, et fonction en lien avec la croissance infantile, la 

puberté, les grossesses, l’allaitement et la régression post-ménopausale (Russo and Russo 2004). Les 

différentes étapes peuvent être divisées en deux phases distinctes : la phase développementale et la 

phase de différenciation. La phase développementale inclut les premières étapes de la 

morphogénèse de la glande, de l’épithélium du mamelon à la formation des lobules au stade 

prénatal. Dans la formation des lobules à la puberté, le développement et la différenciation des 

bourgeons terminaux (Terminal End Buds ou TEB en anglais) ont lieu simultanément. La 

différenciation finale se fait par des stimuli hormonaux induits au moment de la grossesse et de 

l’allaitement (Russo and Russo 1996). Les étapes du développement mammaire sont schématisées 

sur la Figure 3. 

Figure 3 – Développement mammaire pendant la puberté, la grossesse et l’allaitement 

 

           

 

 

Source (Hennighausen and Robinson 2005) 
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Il a été montré expérimentalement chez l’animal que l’exposition à des perturbateurs 

endocriniens peut ralentir ou au contraire accélérer la différenciation des TEB survenant en période 

péri-pubertaire (Fenton 2006). La vulnérabilité des cellules mammaires aux cancérogènes présents 

durant cette période serait accrue ou diminuée en fonction du degré de différenciation. Des 

perturbations du développement de la glande mammaire à certaines périodes critiques du 

développement pourraient ainsi être à l’origine d’effets délétères à long terme, et entraîner des 

troubles de l’allaitement, et/ou influencer le risque de cancer du sein (Rudel et al. 2011). 

Ces considérations soulignent l’importance dans les études épidémiologiques de tenir compte 

de la chronologie des expositions en fonction des périodes critiques du développement mammaire, 

comme la période périnatale, la période péri-pubertaire, et les périodes de grossesse et 

d’allaitement (Brody and Rudel 2008 ; Wolff et al. 1996).  

Exemple du diéthylstilbestrol (DES) 

Le diéthylstilbestrol (DES) est un diphénol de synthèse aux propriétés œstrogèniques 

puissantes. Synthétisé en 1938, il fut par la suite commercialisé en tant que médicament sous le nom 

de Distilbène en France. Il a été prescrit aux femmes pour éviter les complications de grossesse 

(Hoover et al. 2011). Dans les décennies qui ont suivi les premières prescriptions, des anomalies 

génitales ont été rapportées chez les enfants nés de mères ayant pris du DES pendant leur grossesse. 

Chez les filles, on a observé des malformations génitales, des risques augmentés de cancer du vagin, 

et de nombreux cas de stérilité (Barnes et al. 1980 ; Herbst et al. 1972). Concernant le cancer du sein, 

l’exposition au DES pendant la grossesse a été associée à une augmentation du risque chez la mère 

et chez la fille (Clemons and Goss 2001 ; Titus-Ernstoff et al. 2001). L’exemple du DES est typique 

d’une exposition in utero entraînant un risque de cancer du sein à long terme. 

Définition des composés organochlorés 

Parmi les perturbateurs endocriniens, nous nous intéressons dans ce travail de thèse aux 

composés organochlorés. Ils constituent une large famille de composés organiques de synthèse, 
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comportant au moins un atome de chlore. Ils sont utilisés entre autres comme insecticides (DDT, 

aldrine, dieldrine, toxaphène, chlordane, heptachlore), fongicides (hexachlorobenzène, captan) ou 

herbicides (chlorbufam, mécoprop, dichlorprop), isolants (polychlorobiphényles), solvants, produits 

de combustion (dioxines) ou réfrigérants (chlorofluorocarbones). 

Ces composés sont des polluants ubiquitaires et persistants dans l’environnement avec des 

demi-vies de plusieurs années. Ils contaminent la chaîne alimentaire qui constitue la principale 

source de l’exposition humaine. Ils sont lipophiles et s'accumulent dans les tissus graisseux qui 

constituent le principal lieu de stockage chez l’homme. Ils sont également détectés dans le sang, du 

fait d’un équilibre entre compartiments sanguins et adipeux (Rusiecki et al. 2005 ; Stellman et al. 

1998). La forte corrélation entre les niveaux mesurés dans chacun de ces compartiments permet 

d’utiliser les dosages sanguins comme mesures d’exposition de l’organisme.  

Nous nous intéressons ici à des composés particulièrement persistants dans l’environnement 

et les tissus biologiques et dont les effets sur la santé humaine ont été les plus étudiés : le DDT et les 

PCB.  

2. Le DDT et le DDE 

Définition, production,  utilisation 

Le DDT (C14H9Cl5) ou dichlorodiphényltrichloroéthane (Figure 4) est un insecticide utilisé à 

partir de 1939 pour contrôler le vecteur de la malaria. Au cours des années 1960, il a été utilisé 

largement en agriculture. Il a été interdit en France en 1971 et d’après l’EFSA (Autorité Européenne 

de Sécurité des Aliments), les quantités de DDT utilisées en Europe sont négligeables depuis le milieu 

des années 1980 (EFSA 2006). Le DDT technique est un mélange de différents isomères : 85 % de 

p,p’-DDT,  15 % de o,p’-DDT, traces de o,o’-DDT. 

 

 

 



 

 

Figure 4 – p,p'-dichlorodiphényltric

 

 

 

 

Le DDE (dichlorodiphenyldic

provenant de la dégradation du

l’environnement et dans les sys

biomarqueur d’exposition au DDT u

DDT chez l’homme est de 4,2 à 5,6

2000b).  

Exposition des populations 

Actuellement, le p,p’-DDE e

États-Unis, d’après l’étude NHANES

2003-2004, les femmes ont des niv

and Prevention 2009). En France, d

l’Institut national de Veille Sanitair

en 2006-2007, les niveaux moyens

ont cependant atteint des seuils

DDT était encore largement utilisé 

 

 

 

 

 

 

 

36 

hényltrichloroéthane (p,p’-DDT) 

henyldichloroéthylène) est le principal métabolite du D

tion du DDT par les organismes vivants. Il est plu

 les systèmes biologiques. L’isomère p,p’-DDE représ

au DDT utilisé dans les études biologiques. La demi-vie b

,2 à 5,6 ans (Smith 1999) et celle du p,p’-DDE est de 

DDE est détecté dans le sérum des sujets en populat

 NHANES (National Health And Nutrition Examination Su

t des niveaux moyens de 241 ng/g de lipides (Centers fo

France, d’après l’étude ENNS (Étude Nationale Nutrition 

 Sanitaire (InVS) sur 400 adultes de la population généra

 moyens sont de 120 ng/g de lipides. Les niveaux sangu

seuils beaucoup plus élevés dans les années 1960-1970

t utilisé comme on peut le lire sur la Figure 5. 

lite du DDT (INERIS 2007), 

est plus persistant dans 

E représente le principal 

vie biologique du p,p’-

est de 8,6 ans (Wolff et al. 

population générale. Aux 

ation Survey) conduite en 

enters for Disease Control 

utrition Santé) menée par 

n générale de 18 à 74 ans 

nguins chez l’homme 

1970 à l’époque où le 



 

37 
 

Figure 5 - Concentrations sanguines médianes de DDT/DDE en ng/g de lipides par année moyenne 
d’échantillonnage rapportées dans différentes études épidémiologiques 

 

 

 

 

 

 

 

 

Déterminants des niveaux d’exposition 

Plusieurs études ont identifié des facteurs individuels influençant les concentrations sanguines 

de p,p’-DDE (Glynn et al. 2007 ; Glynn et al. 2003 ; Hagmar et al. 2006 ; James et al. 2002 ; Laden et 

al. 1999 ; Moysich et al. 2002a ; Sarcinelli et al. 2003 ; Schildkraut et al. 1999 ; Vo et al. 2008 ; Wolff 

et al. 2005a ; Wolff et al. 2005b). L’âge est le facteur le plus prédictif des concentrations, puisque le 

p,p’-DDE se bio-accumule dans les tissus adipeux au cours du temps. Des études ont également 

observé que les niveaux sanguins de p,p’-DDE augmentent avec la consommation de poisson (Glynn 

et al. 2007 ; Sarcinelli et al. 2003), et de produits laitiers (Moysich et al. 2002a).  

Les caractéristiques individuelles influençant la toxicocinétique du p,p’-DDE sont également 

des déterminants des concentrations dans les tissus humains. Selon les études, l’IMC est associé avec 

soit une augmentation (Glynn et al. 2003 ; Wolff et al. 2005a) soit une diminution (James et al. 2002) 

des niveaux de DDT/DDE. Les niveaux de p,p’-DDE diminuent avec le nombre d’enfants allaités et la 

durée de chaque allaitement, l’allaitement représentant la première voie d’excrétion (Rogan et al. 
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1986). Enfin, le lieu de résidence est également un facteur prédictif des niveaux de p,p’-DDE dans 

plusieurs études (Glynn et al. 2003 ; Laden et al. 1999). 

Une description des études publiées sur les déterminants des niveaux de p,p’-DDE se trouve en 

Annexe I. 

Liens avec le cancer du sein 

Le CIRC a classé le DDT et ses composés associés dans le groupe 2B, c’est-à-dire possiblement 

cancérigène pour l’homme sur la base de preuves inadéquates chez l’homme et de preuves 

suffisantes dans les études expérimentales chez l’animal (IARC (International Agency for Research on 

Cancer) 1991). 

En 1993 a été publiée la première étude prospective montrant une association entre les 

niveaux sanguins de DDE mesurés chez des new-yorkaises et le risque de cancer du sein (OR = 3,7 ; 

IC 95 % 1,0 - 13,5 en comparant le 5ème au 1er quintile de la distribution du DDE) (Wolff et al. 1993).  

Les études réalisées par la suite n’ont cependant pas permis de mettre en évidence une 

augmentation aussi nette du risque de cancer du sein avec les niveaux de DDE ou de DDT (Figure 6). 

Quelques exceptions sont cependant à noter : deux études cas-témoins effectuées l’une en 

Colombie (Olaya-Contreras et al. 1998) et l’autre au Mexique (Romieu et al. 2000) montrent des 

associations statistiquement significatives avec les taux de DDE sériques. Ce résultat est intéressant 

sachant que le DDT a encore été utilisé récemment dans ces pays pour la lutte anti-moustique et 

pour l’agriculture expliquant l’existence de niveaux de contamination élevés parmi les sujets étudiés. 

Il faut toutefois noter que d’autres études conduites dans des pays où le DDT est d’utilisation récente 

ne confirment pas l’association entre l’exposition à cet insecticide et le cancer du sein (Lopez-Carrillo 

et al. 1997 ; Mendonca et al. 1999 ; Schecter et al. 1997).  
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Figure 6 – Odds ratios et leur intervalle de confiance à 95 % rapportés dans des études 
épidémiologiques sur le lien entre l’exposition au DDT/DDE et le risque de cancer du sein 
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Les études de Krieger et coll. (1994) et de Cohn et coll. (2007) aux États-Unis méritent 

également une attention particulière sachant que les prélèvements sanguins ont été effectués avant 

l’interdiction du DDT aux États-Unis (Cohn et al. 2007 ; Krieger et al. 1994) et portent sur des sujets 

dont les taux sériques sont plus élevés que dans les études ultérieures. L’étude de Krieger et coll. 
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(1994) ne rapporte pas d’association globale entre le DDE et le cancer du sein (Krieger et al. 1994). 

L’odds ratio était sensiblement augmenté chez les femmes afro-américaines en comparant le tertile 

d’exposition le plus élevé au tertile d’exposition le plus faible (OR = 3,85 ; IC 95 % 0,93 - 16,05). Cohn 

et coll. (2007) ont montré que des niveaux élevés de p,p’-DDT multipliaient par 5 le risque de cancer 

du sein à l’âge adulte chez les femmes âgées de moins de 14 ans en 1945, c’est-à-dire chez celles qui 

étaient en période pubertaire lorsque l’utilisation massive de DDT a débuté aux États-Unis (Cohn et 

al. 2007). 

Certains auteurs ont cherché à stratifier leurs analyses sur le statut ménopausique (Aronson et 

al. 2000 ; Helzlsouer et al. 1999 ; Lopez-Carrillo et al. 1997 ; Romieu et al. 2000 ; Schecter et al. 1997), 

le statut des récepteurs œstrogène (Dewailly et al. 1994 ; Gatto et al. 2007 ; Helzlsouer et al. 1999 ; 

Hunter et al. 1997) ou encore sur certains polymorphismes de gènes impliqués dans le métabolisme 

de xénobiotiques (Helzlsouer et al. 1999) mais n’ont pas retrouvé d’association significative entre les 

concentrations en DDE et le risque de cancer du sein. Une description des articles publiés de 1993 à 

2010 sur le lien entre les niveaux de DDE/DDT et le risque de cancer du sein se trouve en Annexe II. 

3. Les PCB 

Définition, production, utilisation 

Les polychlorobiphényles (PCB) sont des molécules de biphényle dans lesquelles des atomes 

de chlore remplacent des atomes d'hydrogène (Figure 7). Elles ont été largement utilisées dans 

l’industrie pour leur propriété isolante, leur stabilité chimique et physique dans les plastifiants, 

revêtements de surface, encres, adhésifs, retardateurs de flamme, huiles de coupe, peintures, 

papiers duplicateurs et fluides diélectriques dans les transformateurs et condensateurs (WHO (World 

Health Organization) 2003). La production industrielle des PCB a cessé en 1987 en France. 
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1999 ; Moysich et al. 2002a ; Sala et al. 1999 ; Sweeney et al. 2001 ; Wolff et al. 2005a), de produits 

laitiers (Agudo et al. 2009) et d’œufs (Laden et al. 1999).  

Les niveaux de PCB sont associés à l’IMC (Agudo et al. 2009 ; Glynn et al. 2003 ; James et al. 

2002 ; Sala et al. 1999 ; Sandanger et al. 2007 ; Sweeney et al. 2001 ; Wolff et al. 2005a) et à ses 

variations (Chevrier et al. 2000 ; Sandanger et al. 2007 ; Wolff et al. 2005a). Le lien avec l’allaitement 

a également été montré dans différentes études (Inoue et al. 2006 ; Moysich et al. 2002a ; Rogan et 

al. 1986 ; Vo et al. 2008). Enfin, le lieu de résidence est un facteur prédictif des niveaux de PCB dans 

plusieurs études (Agudo et al. 2009 ; Glynn et al. 2003 ; Inoue et al. 2006 ; Laden et al. 1999). 

Une description d’études sur les déterminants des niveaux de PCB se trouve en Annexe I. 

Liens avec le cancer du sein 

Les PCB sont considérés comme probablement carcinogènes pour l’homme (Groupe 2A) par le 

CIRC sur la base de preuves suffisantes chez l’animal et limitées chez l’homme (IARC (International 

Agency for Research on Cancer) 1987). 

Chacun des 209 congénères peut avoir ses effets propres en fonction de sa structure. Certains 

auteurs ont étudié les congénères indépendamment les uns des autres (Demers et al. 2002 ; Lucena 

et al. 2001 ; Zheng et al. 2000b), d’autres ont étudié les PCB totaux en sommant les concentrations 

des différents congénères de PCB mesurés (Hoyer et al. 2000 ; Rubin et al. 2006), d’autres ont utilisé 

une classification proposée par Wolff (Zheng et al. 2000b) qui regroupe les congénères en fonction 

de leur potentiel œstrogénique, de leur persistance dans les tissus biologiques, de leur 

immunotoxicité et de leur capacité à induire certaines enzymes du métabolisme (CYP1A , CYP2B, …) 

(Wolff et al. 1997). La plupart des études ne trouvent pas d’association entre les niveaux de PCB et le 

risque de cancer du sein (Figure 8).  

Toutefois des associations positives ont été mises en évidence dans des sous-populations 

telles que les Afro-Américaines (Millikan et al. 2000), les femmes n’ayant jamais allaité (Moysich et 
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al. 1998) ou avec des congénères spécifiques : PCB-28 (Lucena et al. 2001), PCB-105 et PCB-118 chez 

les femmes pré-ménopausées (Aronson et al. 2000), ou encore la somme de congénères mono-

ortho-substitués (PCB-105, -118, et -156) (Demers et al. 2002). Des associations négatives sont 

également retrouvées dans des sous-populations telles que les femmes blanches (Krieger et al. 

1994), avec les cas de cancer de type négatif pour les récepteurs œstrogène (Raaschou-Nielsen et al. 

2005). Enfin, une étude japonaise récente observe un risque diminué de cancer du sein associé avec 

la somme de 41 congénères de PCB (Itoh et al. 2008). Une descripition des articles publiés de 1993 à 

2010 sur le lien entre les niveaux de PCB et le risque de cancer du sein se trouve en Annexe II. 

Figure 8 – Odds ratios et leur intervalle de confiance à 95 % rapportés dans des études 
épidémiologiques sur le lien entre l’exposition au PCB et le risque de cancer du sein 
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De façon intéressante, certaines études trouvent que les niveaux de PCB sont associés avec le 

risque de cancer du sein chez les femmes porteuses d’un polymorphisme particulier du gène codant 

le cytochrome CYP1A1, une enzyme impliquée dans le métabolisme des PCB et d’autres 

xénobiotiques (Laden et al. 2002 ; Li et al. 2005 ; Moysich et al. 1999 ; Zhang et al. 2004). 

4. Modèles PBPK : prise en compte des périodes de susceptibilité 

Interprétation des résultats épidémiologiques  

Dans les études prospectives, des échantillons biologiques (sang ou biopsie de tissu adipeux) 

ont été prélevés à l’inclusion des sujets sains dans la cohorte. Les concentrations de composés 

organochlorés des femmes diagnostiquées avec un cancer du sein au cours du suivi ont été ensuite 

comparées à celles de femmes non malades. Les niveaux de composés organochlorés sont donc ceux 

qui existaient plusieurs mois ou plusieurs années avant l’apparition du cancer.  

Dans les études cas-témoins, les organochlorés sont mesurés dans des tissus biologiques (sang 

ou graisses) prélevés au moment du diagnostic de cancer pour les cas et leurs témoins appariés.  

La plupart des études épidémiologiques se basent implicitement sur l’hypothèse que les 

niveaux mesurés au moment du diagnostic (études cas-témoins) ou quelques années auparavant 

(études de cohorte ou études cas-témoins nichées dans la cohorte), constituent un marqueur valide 

d’exposition cumulée au cours des années passées du fait de la longue demi-vie des composés 

organochlorés. Cependant cette hypothèse pourrait être inadéquate puisque, comme nous l’avons 

vu plus haut, les niveaux mesurés de composés organochlorés reflètent également des différences 

individuelles au niveau du métabolisme et des événements-clés tels que les grossesses, les périodes 

d’allaitement ou encore les variations de poids qui affectent la toxicocinétique vie-entière des 

composés chez les femmes (Wolff et al. 2005a ; Wolff et al. 2007).  
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Ce constat est d’autant plus important que, comme nous l’avons décrit précédemment, les 

modèles de cancérogénèse soulignent l’importance que peuvent avoir les expositions précoces, 

notamment au cours de périodes de susceptibilité accrue de la glande mammaire aux cancérogènes. 

Apport des modèles pharmacocinétiques à base physiologique (PBPK) 

Verner et coll. ont développé un modèle pharmacocinétique physiologique, dit modèle PBPK 

pour Physiologically Based PharmacoKinetic en anglais, adapté aux études épidémiologiques (Verner 

et al. 2008a) avec pour objectif d’estimer un profil d’exposition vie-entière à un polluant organique 

persistant au niveau sanguin et/ou tissulaire.  

Les modèles PBPK sont un outil de la toxicologie permettant de décrire les processus 

physiologiques, biochimiques, et physico-chimiques qui gouvernent l’absorption, la distribution, le 

métabolisme et l’excrétion des xénobiotiques. Ils peuvent ainsi être utilisés pour simuler leur 

cinétique dans le sang et les tissus. La plupart de ces processus dépendent de plusieurs paramètres 

physiologiques tels que le volume, la composition des organes et la perfusion sanguine. Les fonctions 

mathématiques décrivant ces processus s’appuient sur des données mesurées en population et sont 

écrites de façon à permettre l’incorporation de différents profils de poids et de taille corporels. Dans 

le cas de composés organochlorés, tels que les PCB, il est également important de prendre en 

compte l’histoire reproductive des femmes, puisque ces composés sont excrétés de façon extensive 

lors de l’allaitement. 

En se basant sur les paramètres physiologiques et sur les concentrations mesurées au moment 

du recrutement dans l’enquête épidémiologique, le modèle PBPK permet ainsi de caractériser de 

façon rétrospective le profil toxicocinétique vie-entière de l’exposition interne au composé d’intérêt.  
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III. Objectifs 

Ce travail de thèse vise à étudier les déterminants des niveaux de contamination biologique 

par des composés organochlorés et leur rôle dans le cancer du sein. Les analyses sont réalisées à 

partir des données recueillies dans le cadre de l’étude cas-témoins CECILE dans deux départements 

(Côte d’Or et Ille-et-Vilaine). Plus spécifiquement, ce travail de thèse a pour objectifs : 

� d’évaluer les niveaux sanguins de 1,1-dichloro-2,2-bis(p-chlorophényl)éthylène (p,p’-DDE), le 

principal métabolite du DDT, et des polycholobiphényles totaux (PCB) chez les femmes de 

Côte d’Or et d’Ille-et-Vilaine et d’identifier les principaux facteurs de variation de ces niveaux 

sanguins. Nous étudierons en particulier le rôle joué par la consommation de certains 

aliments, et par des paramètres anthropométriques et sociodémographiques susceptibles 

d’influencer les niveaux sériques chez les femmes témoins de l’étude CECILE.  

� de définir les profils d’exposition au PCB-153 vie-entière pour chacune des femmes de 

l’étude CECILE ayant un prélèvement sanguin à partir d’une modélisation PBPK afin d’estimer 

les expositions en période péri-pubertaire, l’une des périodes clés du développement 

mammaire, définie ici comme étant la période 11-20 ans. 

� d’analyser le lien entre le risque de cancer du sein et les niveaux de composés organochlorés. 

Dans cette partie du travail de thèse, nous étudierons ce lien avec les concentrations : 

•  de p,p’-DDE, puis de PCB-153 mesurées à la date de référence (date de 

diagnostic pour les cas et date d’inclusion pour les témoins) 

•  de PCB-153 estimées à la période péri-pubertaire à l’aide des modèles PBPK. 
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I. Étude CECILE. Recueil des données 

1. Recrutement des cas et des témoins 

L’étude épidémiologique CECILE (Cancers du sein : Étude épidémiologique en Côte d’or et en 

ILle-et- Vilaine sur l’Environnement) est une étude cas-témoins en population générale dont l’objectif 

principal est d’étudier les facteurs de risque environnementaux et professionnels du cancer du sein. 

Cette étude a été menée sur une base populationnelle dans deux départements français : la Côte 

d’Or et l’Ille-et-Vilaine.  

Les cas sont des femmes âgées de 25 à 75 ans ayant eu un cancer du sein confirmé 

histologiquement durant la période d'étude (2005-2008) et domiciliées dans l’un des deux 

départements. Le recrutement a eu lieu dans les centres de lutte contre le cancer de Rennes (Centre 

Eugène Marquis) et de Dijon (Centre Georges-François Leclerc), et dans les autres centres 

hospitaliers publics ou privés ayant un recrutement de cancer du sein (notamment le Centre 

Hospitalier Saint-Grégoire et l’Hôpital de Saint-Malo en Ille-et-Vilaine, Clinique du Parc en Côte d'Or). 

Les patientes atteintes d’un cancer du sein étaient éligibles si le diagnostic avait été effectué entre le 

1er avril 2005 et le 28 février 2008 pour la Côte d'Or et entre le 1er février 2005 et le 30 mars 2008 

pour l’Ille-et-Vilaine. Le signalement des nouveaux cas était assuré par recherche active des 

nouveaux cas de cancer dans les centres hospitaliers participants en lien avec les Réunions de 

Concertation Pluridisciplinaires (RCP) permettant d’identifier les nouveaux cas durant la période de 

recrutement. Parmi les 1603 cas éligibles, 1232 femmes ont été incluses dans l’étude (taux de 

participation 77 %). Parmi ces 1232 cas de cancer du sein, 1080 ont accepté un prélèvement sanguin.  
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Les témoins sont des femmes de même âge que les cas (25 à 75 ans) résidant en Ille-et-

Vilaine ou en Côte d'Or, et n'ayant jamais eu de cancer du sein au moment de leur inclusion dans 

l'étude. Les témoins étaient contactées en première intention en composant un numéro de 

téléphone sélectionné aléatoirement sur l’annuaire téléphonique du département. La technique 

utilisée permettait de toucher l'ensemble des foyers du département, y compris ceux dont le numéro 

était inscrit sur liste rouge (en incrémentant de 1 le numéro de téléphone sélectionné sur l’annuaire). 

Si le foyer contacté comportait une femme satisfaisant aux critères d'éligibilité, il lui était proposé de 

participer à l'étude en recevant une enquêtrice à domicile. Pour la sélection des témoins, des quotas 

par âge ont été utilisés de façon à ce que la distribution par âge des témoins reflète celle des cas 

(appariement par fréquence sur l’âge par tranches de 10 ans). Des quotas par catégorie socio-

professionnelle (CSP) ont également été utilisés de façon à refléter la distribution par CSP des 

femmes de même âge de l’ensemble du département et à contrôler les problèmes de sélection. 

Parmi les 1770 témoins éligibles ayant accepté de participer après un premier contact par téléphone, 

1317 femmes ont été incluses (taux de participation de 75 %). Parmi celles-ci, 1055 ont accepté un 

prélèvement sanguin. 

Au final, nous disposions de 2135 femmes dont 1080 cas et 1055 témoins avec prélèvement 

sanguin. Les taux de participation par département étaient équivalents (Tableau 2). 

Tableau 2 – Taux de participation des cas et des témoins par département et pourcentages de 
sujets ayant accepté le prélèvement sanguin 

CAS  TÉMOINS 

Département Eligibles Inclus 
Taux de 

participation 

Dosés 
(% des 
part.) 

 

Eligibles Inclus 
Taux de 

participation 

Dosés 
(% des 
part.) 

Côte d'Or 548 391 73 % 319 (82)  628 456 73 % 368 (81) 

Ille-et-Vilaine 1055 841 80 % 761 (90)  1142 861 75 % 687 (80) 

TOTAL 1603 1232 77 % 1080 (88)  1770 1317 74 % 1055 (80) 

part., participants 
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2. Recueil des données  

Questionnaire 

Chacune des femmes était interrogée à l’aide d’un questionnaire standardisé au cours d’un 

entretien en face à face de 60 à 90 minutes avec une enquêtrice infirmière spécialement formée.  

Des informations détaillées ont été collectées sur les facteurs hormonaux et reproductifs : 

âge aux premières règles, régularité des menstruations, prise de contraceptifs, date des dernières 

règles, hystérectomie, ovariectomie, date et issue de chaque grossesse, allaitement, prise de 

traitement hormonal de la ménopause (THM).  

Des données anthropométriques permettaient de renseigner la taille un an avant l’entretien 

et à 20 ans, ainsi que les poids à chaque décade (20, 30, 40, 50, 60 et 70 ans) et le poids un an avant 

l’entretien. 

Le questionnaire comportait également des renseignements sur les antécédents médicaux 

personnels et familiaux de cancer, la consommation d’alcool, la consommation de tabac active et 

passive. Un historique résidentiel détaillé et un historique complet des activités professionnelles 

ont été obtenus. Enfin, les habitudes alimentaires ont été enregistrées à partir d’un questionnaire 

simplifié recensant les fréquences actuelles de consommation de viandes, poissons, crustacés, œufs 

et produits laitiers. Un auto-questionnaire de fréquence de consommation des aliments comportant 

un plus grand nombre d’items a été obtenu par ailleurs. 

Échantillons biologiques 

À l’issue de l’entretien, les participantes ont été sollicitées pour un prélèvement sanguin de 

30 mL permettant de constituer une banque d’ADN et une sérothèque. En cas de refus, un 

prélèvement de cellules buccales a été pratiqué à l’aide de brossettes afin d’obtenir de l’ADN. 
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II. Définition des variables utilisées dans les analyses 

1. Variables du questionnaire 

Variables prédictrices des niveaux de composés organochlorés 

Nous présentons une liste des variables utilisées dans les analyses sur les déterminants des 

niveaux sanguins de p,p’-DDE et de PCB, et une description de leur discrétisation pour les analyses 

univariées :  

- L’âge est calculé comme le délai entre la date de prélèvement et la date de naissance. L’âge a été 

découpé en classes de 10 ans.  

- Les consommations alimentaires ont été analysées sous forme de fréquences mensuelles de 

consommation de viande, de poisson de mer, de poisson d’eau douce, de crustacés, d’œufs et de 

produits laitiers. Les fréquences ont été catégorisées en quantiles pour la consommation de 

poisson de mer, de viande et de produits laitiers et en deux classes pour les consommations de 

poisson d’eau douce, de crustacés et d’œufs (<2 fois mois par mois, ≥2 fois par mois) de façon à 

séparer les consommateurs occasionnels des consommateurs réguliers. 

- L’IMC actuel a été découpé en 4 classes en utilisant les seuils définis par l’OMS. 

- Le gain d’IMC sur les dix dernières années a été discrétisé en utilisant une classe pour la perte de 

poids, puis en utilisant la médiane sur l’ensemble des sujets (1,33 kg/m²) pour créer deux classes 

de gain de poids. 

- L’allaitement correspondant à la durée cumulée d’allaitement en semaines a été discrétisé en 

trois classes (<12 semaines,  12 à 52 semaines, >52 semaines).  

- La parité est discrétisée en trois classes : 0, [1-2], ≥3 grossesses à terme. 

- Le niveau d’éducation a été divisé en deux classes : <baccalauréat, ≥baccalauréat.  
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- La consommation d’alcool actuelle est prise en compte en calculant le nombre de verres d’alcool 

consommé en moyenne par semaine. Cette consommation a été discrétisée en trois classes : non 

buveuse, ≤2 verres par semaine,  >2 verres par semaine. 

- La consommation de tabac est estimée en paquets-années. Un paquet-année correspond à la 

consommation d'un paquet de cigarettes par jour pendant une année. Les périodes d’arrêt ont 

été prises en compte dans la création de cette variable. Cette variable a été discrétisée en trois 

classes : non fumeuse, <8,4 paquets-années, ≥8,4 paquets-années. 

- Le département d’Ille-et-Vilaine ou Côte d’Or correspond au lieu de résidence des femmes au 

moment de l’inclusion. 

Facteurs de risque reconnus de cancer du sein 

Les variables suivantes ont été utilisées pour être évaluées individuellement en tant que 

facteurs de risque du cancer du sein, et en tant que variables d’ajustement dans l’évaluation du lien 

entre composés organochlorés et cancer du sein. 

- Le niveau d’éducation a été divisé en quatre classes : primaire, collège, lycée et supérieur.  

- L’âge aux premières règles a été découpé en 3 classes : avant 14 ans, 14 ans, après 14 ans. 

- La parité a été découpée en 5 classes : 0, 1, 2, 3 et ≥4 grossesses à terme. 

- L’âge à la première grossesse à terme a été découpé en 4 classes : avant 22 ans, entre 22 et 24 

ans, entre 25 et 27 ans, et après 27 ans. 

- L’allaitement correspond à la durée cumulée d’allaitement en semaines. La variable a été 

découpée en 4 classes : jamais allaité, <26 semaines,  26-52 semaines, >52 semaines. 

- L’IMC actuel a été découpé en 4 classes en utilisant les seuils définis par l’OMS. 

- La prise actuelle de traitement hormonal de la ménopause (THM) est décrite à partir d’une 

variable binaire distinguant les femmes prenant un traitement quel qu’il soit (œstrogénique, 

progestatif ou les deux), des femmes n’en prenant pas au moment de l’enquête. 

- Un antécédent de maladie bénigne du sein découpé en une variable binaire (oui/non). 
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- L’antécédent familial de cancer du sein est défini comme le diagnostic de cancer du sein chez au 

moins un membre de la famille au premier degré (mère, fille, sœur). La variable est découpée en 

une variable binaire (oui/non). 

2. Variables liées aux prélèvements sanguins 

Dosages  

Des dosages sanguins de résidus ont été effectués pour :  

- des pesticides organochlorés à longue demi-vie : p,p’-DDT, o,p’-DDT, et leurs métabolites p,p’-

DDE et o,p’-DDE, l’hexachlorobenzène (HCB), l’insecticide lindane, l’insecticide heptachlore, sa 

molécule de dégradation heptachlore-époxyde ;  

- les polychlorobiphényles indicateurs PCB-28, -52, -101, -118, -153, -138, -180. 

Les prélèvements sanguins ont été aliquotés en plasma et buffy-coat et congelés à -80°C. Les 

échantillons sanguins ont été envoyés en huit lots au laboratoire de toxicologie du centre hospitalo-

universitaire de Liège en Belgique où les dosages ont été effectués. Les résidus sériques de composés 

organochlorés ont été identifiés et quantifiés par chromatographie en phase gazeuse et par un 

spectromètre de masse à attachement d’ions. La préparation des échantillons a inclus une extraction 

liquide-liquide, suivie d’une extraction sur phase solide. L’éluat est évaporé à sec, reconstitué et 

ensuite injecté dans le chromatographe à gaz. Les standards de référence des pesticides ont été 

obtenus par les laboratoires Cambridge Isotope Laboratories (Andover, États-Unis). 

La limite de détection (LD) correspond à la plus petite quantité mesurable au dessous de 

laquelle la présence d’un composé ne peut être détectée. Les limites de détection pour les dosages 

effectués à partir des prélèvements sanguins dans notre échantillon sont présentées dans le Tableau 

3. 
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Tableau 3 – Limites de détection (LD) en µg/L des différents composés organochlorés dosés dans 
l’étude CECILE 

Composé organochloré LD (µg/L) 

o,p’-DDT 0,12 
p,p’-DDT 0,64 
o,p’-DDE 0,03 
p,p’-DDE 0,51 
HCB 0,39 
Lindane 0,48 
Heptachlore 0,52 
Heptachlore   epoxyde 0,88 
PCB-28 0,38 
PCB-52 0,07 
PCB101 0,07 
PCB 118 0,45 
PCB 138 0,66 
PCB 153 0,50 
PCB 180 0,72 

 

Variables d’intérêt 

Les niveaux sériques de chaque composé organochloré dosé : p,p’-DDT, o,p’-DDT, p,p’-DDE, 

o,p’-DDE, hexachlorobenzène (HCB), lindane, heptachlore, heptachlore-époxyde et les PCB-28, -52, -

101, -118, -138, -153, -180 sont décrits. 

L’étude des déterminants a été effectuée pour le p,p’-DDE et les PCB-118, -138, -153 et -180, 

Les autres organochlorés ainsi que les PCB -28, -52, -101 n’étant détectés chez aucune femme ou 

chez un petit nombre d’entre elles, n’ont pas été considérés. Nous avons construit la variable « PCB 

totaux » comme la somme des 4 congénères étudiés : PCB-118, -138, -153 et -180. Lorsqu’un de ces 

congénères n’était pas détecté, nous avons considéré que sa valeur était égale à sa LD divisée par 2. 

Lorsqu’aucun des congénères 118, 138, 153 et 180 n’était détecté chez une femme, celle-ci se voyait 

attribuer la valeur 1,165 correspondant à la somme des LD de chacun des 4 congénères divisée par 

deux. 

Afin de standardiser les mesures sanguines de p,p’-DDE et des congénères de PCB qui 

dépendent des niveaux de cholestérol et de triglycérides, les valeurs mesurées de ces composés 

organochlorés sont divisées par les lipides totaux. Ces lipides totaux sont eux-mêmes calculés à partir 
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de la méthode d’Akins (Akins et al. 1989) d’après les recommandations de Phillips et coll. (Phillips et 

al. 1989) pour prendre en compte le fait que les prélèvements n’ont pas été pratiqués au même 

moment de la journée chez toutes les femmes :     

 lipides totaux (g/L) = triglycérides (g/L) + 2,27 x cholestérol (g/L) + 0,623 

Imputation des valeurs sous la limite de détection (LD) 

Pour l’estimation des profils toxicocinétiques ainsi que pour certaines analyses statistiques, il 

était nécessaire de quantifier l’exposition au PCB-153 pour les femmes ayant des valeurs sous la LD. 

Nous avons adapté une méthode d’imputation à nos données décrite ici.  

Lorsque les niveaux de PCB-153 étaient sous la LD (n = 898 femmes, 42% de l’échantillon), des 

valeurs ont été générées aléatoirement à partir de la loi log-normale, car la distribution empirique 

des valeurs observées s’approche graphiquement d’une loi log-normale.  

Pour générer ces valeurs, nous avons également tenu compte pour chaque femme des 

variables les plus prédictives des niveaux de PCB-153 d’après notre étude sur les déterminants des 

niveaux d’exposition aux PCB.  

Dans chaque groupe, nous avons estimé la moyenne µ et la variance σ de la distribution à 

partir des quantiles. Soit Y la variable correspondant au logarithme de la concentration de PCB-153. Y 

est donc une variable gaussienne.  

Posons Y* tel que Y* = Y | Y<s où s est le logarithme de la LD de Y. Alors Y* est la « partie » non 

observée de Y.   

Posons Y+ tel que Y+ = Y | Y≥s. Alors Y+ est la « partie » observée de Y. 

Soient F et F* les fonctions de répartition respectives de Y et Y*.  

Pour y*<s, on a     F*(y*) = P(Y* ≤ y*) 
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      F*(y*) = P [(Y|Y<s) ≤ y* ] 

D’où :       

 

Soit Φ la fonction de répartition de la loi normale centrée réduite. 

On a donc         (1) 

L’objectif est de simuler aléatoirement y* selon la fonction de répartition F* déterminée par 

l’équation (1). Pour cela, on détermine la fonction réciproque F*-1 de F* par :  
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On montre que si p est la réalisation d’une variable distribuée selon une loi uniforme sur [0,1] 

alors              est la réalisation d’une variable aléatoire de la loi 

F*. 

Cette méthode nous a permis d’estimer une valeur de PCB-153 pour chaque femme ayant une 

concentration non détectable par dosage en tenant compte de facteurs prédictifs des niveaux de PCB 

et de la répartition log-normale des valeurs de PCB-153 détectées. 

III. Les modèles PBPK 

Ayant l’objectif d’appliquer des modèles PBPK à nos données, nous avons mis en place une 

coopération avec des chercheurs toxicologues de l’Université du Québec à Montréal au Canada. 
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Pour chaque femme de l’étude CECILE, des profils toxicocinétiques vie-entière de PCB-153 ont 

été simulés à partir du modèle PBPK décrit plus en détail dans une publication de nos collaborateurs 

(Verner et al. 2008a). Nous avons choisi d’appliquer ces modèles au PCB-153 car leur toxicocinétique 

est moins complexe à modéliser que celle du p,p’-DDE qui est lui-même le principal métabolite de 

DDT. 

1. Choix du congénère PCB-153  

Le PCB-153 est le congénère le plus détecté dans les données de l’étude CECILE, ainsi que dans 

les autres études publiées. Il a une demi-vie généralement estimée à plusieurs décades mais dont 

l’estimation varie selon les études (Ritter et al. 2010). Ce congénère est corrélé aux autres 

congénères et à la somme des congénères (Covaci et al. 2002). Il a été proposé comme PCB 

indicateur de l’exposition globale aux PCB (Gladen et al. 1999). 

2. Description du modèle PBPK 

Les modèles PBPK sont une représentation mathématique des processus physiologiques, 

biochimiques, et physico-chimiques qui gouvernent l’absorption, la distribution, le métabolisme et 

l’excrétion des xénobiotiques dans l’organisme. Dans notre cas, le modèle permet de décrire la 

circulation des résidus de PCB dans neuf compartiments du corps humain (le tissu adipeux, le foie, le 

cerveau, le tissu mammaire, l’utérus, le placenta, le fœtus et les tissus richement et pauvrement 

perfusés), ainsi que l’excrétion par le métabolisme et l’allaitement (Figure 9). 
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Figure 9 – Représentation conceptuelle du modèle PBPK 

 

 

 

 

       

Source : (Verner et al. 2008a) 

La cinétique des PCB est décrite par des équations différentielles qui intègrent l’information 

sur le contenu en lipides de l’organe, son volume, le débit sanguin et le coefficient de partage 

octanol/eau qui est une mesure de la solubilité différentielle de composés chimiques dans deux 

solvants. Le métabolisme est supposé limité au foie et défini comme la clairance intrinsèque calculée 

à partir de la demi-vie estimée d’après la littérature. La perte via l’allaitement est modélisée comme 

une excrétion du tissu mammaire en fonction de l’excrétion du lait maternel et du coefficient de 

partage sang/lait.  

3. Modélisation PBPK appliquée aux données de CECILE 

Caractéristiques individuelles prises en compte dans la modélisation 

La modélisation PBPK intègre pour chaque femme son profil pondéral (rapporté dans le 

questionnaire pour chaque décade à partir de l’âge de 20 ans), la taille, l’âge aux grossesses, la durée 

de chaque période d’allaitement, la date de naissance et l’âge au moment de l’enquête.  

La valeur de PCB-153 mesurée au moment de l’entretien est également prise en compte dans 

la modélisation PBPK appliquée aux femmes de l’étude CECILE.  Afin de pouvoir imputer des valeurs 

sous la limite de détection en tenant compte de l’âge des sujets et de leur variation de poids au cours 
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du temps (paramètres déterminants des niveaux d’organochlorés), huit groupes de sujets ont été 

constitués par une combinaison de l’âge (4 catégories : ≤44 ans, ]44-50[, [50-60], >60 ans) et du gain 

de poids sur les dix dernières années (2 catégories : <0,8 kg/m², ≥0,8 kg/m² ; 0,8 étant le gain de 

poids médian). La procédure d’imputation décrite page 56 a été appliquée au sein de chacun de ces 

groupes. 

Tendance de la contamination environnementale 

Afin de déterminer la dose quotidienne de PCB-153 ingérée, à intégrer dans le modèle, nous 

avons établi la courbe des tendances temporelles de la contamination environnementale par les PCB. 

Nous avons rassemblé les données de contamination de 1930 à 2008 à partir d’une recherche 

documentaire sur Internet en privilégiant les données françaises, ou à défaut les données 

européennes. Les données les plus pertinentes et comparables dans le temps sont les données de 

production des PCB en tonnes par an pour les pays membres de l’OCDE (OCDE (Organisation for 

Economic Cooperation and Development) 1982) et des estimations de l’apport journalier par voie 

alimentaire (Baars et al. 2004). Nous avons standardisé ces données ponctuelles par une division par 

le maximum atteint pour chacun des facteurs afin de les faire varier entre 0 et 1. 

La courbe de contamination environnementale est définie comme étant une fonction 

dépendante du temps F variant entre 0 et 1, différente selon l’intervalle de temps considéré. F vaut 1 

sur la période 1970-1977 correspondant au pic de contamination environnemental. F est croissante 

pour la période 1930-1970 et décroissante pour la période 1977-2007, estimée de façon à s’ajuster 

aux données standardisées de production et d’apport journalier alimentaire par une fonction 

exponentielle par la méthode des moindres carrées (Figure 10).  

 La dose quotidienne à un temps t correspond au produit de la fonction F variant entre 0 et 1 

par une dose maximale atteinte imposée dans le modèle. Cette dose maximale est calculée de façon 

à faire coïncider les profils toxicocinétiques avec la mesure de PCB-153 réalisée au moment de 

l’étude de 2005 à 2008 de la manière suivante : 
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•  Une première simulation de profil toxicocinétique est effectuée en fixant arbitrairement une 

dose maximale (DM1). Nous obtenons alors un niveau de PCB-153 estimé pour la date de 

recrutement (PCB-153estimé) 

•  La dose maximale atteinte imposée dans le modèle définitif (DM2) est calculée par une règle 

de trois en se basant sur DM1, PCB153estimé et le PCB-153 mesuré au recrutement (PCB153mesuré) 

On a  ��� �
���	
���������é


���������é
 

 

Figure 10 - Tendance temporelle des niveaux de contamination environnementale basée sur des 
données de production de PCB (○) et des estimations de dose quotidienne (Δ) 

 

 

 

 

 

 
 
Source : (Verner et al. 2011) 

Simulations  

Les données de la littérature sur la demi-vie du PCB-153 sont nombreuses et pas toujours 

concordantes (Ritter et al. 2010 ; Shirai and Kissel 1996). Nous avons fixé la demi-vie à 30 ans dans 

les modèles présentés ici. Toutefois, des analyses de sensibilité ont été pratiquées en fixant la demi-

vie à 10 ans. Les résultats des analyses sur les corrélations entre les niveaux mesurés à partir de 

l’échantillon sanguin et les niveaux estimés aux différentes décades à partir des modèles PBPK, ainsi 

que les analyses sur les liens entre niveaux estimés de PCB-153 à différentes décades et risque de 

cancer du sein ne varient pas en fonction de la demi-vie estimée. 
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Aires sous la courbe (AUC) 

À partir des profils toxicocinétiques vie-entière, nous avons calculé les aires sous la courbe des 

concentrations sanguines de PCB-153 ajustées sur les lipides en fonction du temps (AUC pour Area 

Under the Curve en anglais) pour chaque décade de vie. L’AUC peut être considérée comme un proxy 

de l’exposition subie sur une période donnée. Nous n’avons pas considéré l’AUC pour la première 

décade (0 à 10 ans) car les niveaux sur cette période dépendent fortement du fait d’avoir été allaité 

ou pas à la naissance et de la durée de cet allaitement (Barr et al. 2006), information qui n’a pas été 

recueillie dans le questionnaire de CECILE. Cette information a été recueillie dans un second temps 

auprès d’un sous-ensemble de femmes, mais n’a pu être utilisée dans nos analyses. 

IV. Analyses statistiques 

1. Déterminants des niveaux d’exposition 

Sélection des sujets 

Pour l’analyse des niveaux d’exposition aux composés organochlorés et de leurs déterminants, 

nous avons inclus les 1055 témoins de l’étude cas-témoins CECILE ayant accepté le dosage sanguin. 

Ces femmes témoins issues de la population générale ont été sélectionnées de manière à être 

représentatives de la population générale féminine de même âge des deux départements Ille-et-

Vilaine et Côte d’Or en termes de catégorie socio-professionnelle. 

Analyses descriptives 

Nous avons calculé le pourcentage de femmes au-dessus de la LD, la médiane, les 75ème et 

90ème percentiles pour chaque composé organochloré dosé dans le cadre de l’étude CECILE chez les 

témoins en fonction du groupe d’âge (<50 ans versus ≥ 50 ans). 
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Analyses univariées 

L’étude des déterminants des niveaux de p,p’-DDE et de PCB a également été menée 

séparément en fonction de l’âge des femmes (<50 ans versus ≥50 ans) car les déterminants des 

niveaux sanguins de composés organochlorés différaient en fonction du groupe d’âge. 

Dans les analyses univariées, nous avons calculé les moyennes géométriques de p,p’-DDE et de 

PCB totaux pour chaque classe des déterminants potentiels. Pour le calcul de ces moyennes 

géométriques, les valeurs sous la LD sont remplacées par la limite de détection divisée par 2 (LD/2), 

car il a été démontré que c’est une alternative possible lorsque les données suivent une distribution 

dissymétrique (Hornung and Reed 1990), ce qui est notre cas puisque les valeurs de p,p’-DDE et de 

PCB totaux suivent une distribution log-normale. 

Des tests de tendance ont été effectués pour chaque facteur déterminant en le considérant 

sous forme quantitative dans un modèle de régression linéaire où la variable à expliquer est le niveau 

de composé organochloré mesuré. La variable quantitative a été calculée en lui assignant la médiane 

de chaque classe de la variable déterminant discrétisée. 

Analyses multivariées 

Afin de pouvoir identifier les variables permettant de prédire de façon indépendante les 

niveaux de composés organochlorés, des analyses multivariées ont été conduites.  

Trois stratégies ont été envisagées afin de pouvoir réaliser les analyses multivariées en tenant 

compte des valeurs sous la LD. Nous avons considéré des méthodes d’imputation suivies d’une 

régression linéaire. Nous avons étudié la régression de Tobit, qui est une méthode de régression 

linéaire pour données censurées à gauche. Enfin, nous nous sommes intéressés à la régression 

polytomique nous permettant de classer toutes les valeurs sous la LD dans la première classe. Nous 

avons comparé les valeurs prédites par ces différents modèles de régression aux valeurs observées 

en calculant des erreurs quadratiques moyennes. La régression polytomique permettait d’obtenir les 
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meilleures prédictions. De plus, elle ne nécessitait pas, contrairement aux deux autres méthodes, de 

faire l’hypothèse d’un lien (log-)linéaire entre les variables potentiellement prédictives des niveaux 

de composés organochlorés et les composés organochlorés eux-mêmes. Ce travail a été détaillé dans 

mon mémoire de Master 2.  

Nous ne détaillons donc ici que les résultats obtenus par la régression polytomique. La 

régression polytomique ordinale avec un modèle à logit cumulatifs est une extension de la 

régression logistique usuelle, dans laquelle la variable à expliquer Y, en l’occurrence ici les niveaux de 

p,p’-DDE d’une part et de PCB d’autre part, est une variable ordinale et les variables explicatives Xi 

sont les différents déterminants potentiels. Le principe de cette régression est de calculer le logit de 

la probabilité cumulée d’être au-delà du niveau k de la variable Y.  

On a : 

Le coefficient de régression βi pour une variation Δi de Xi est calculé de la façon suivante : Δi βi = logit 

(P(Y≥k | Xi + Δi)) – logit (P(Y≥k | Xi)). L’odds ratio ORi = exp (Δi βi) est le rapport de la cote cumulée à  Xi 

+ Δi divisé par la cote cumulée à Xi : 

OR� �
P� ! "/$� % ∆�'/P� ( "/$� % ∆�'

P� ! "/$�'/P� ( "/$�'
 

Nous avons fixé la variation Δi pour chaque déterminant Xi comme étant l’intervalle 

interquartile (Q3-Q1) de Xi, excepté pour la consommation de poisson d’eau douce, de crustacés et 

d’œufs où la variation Δi a été fixée à deux fois par mois car ces variables ne présentaient pas 

suffisamment de variation dans les réponses aux questionnaires, la plupart des femmes ayant des 

consommations très proches.  

Nous avons vérifié que la linéarité du lien entre les différents déterminants potentiels et les 

niveaux de composés organochlorés n’était pas rejetée par des tests de rapport de vraisemblance 

comparant un modèle où les déterminants sont inclus sous la forme de variables indicatrices à un 
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modèle où les déterminants sont inclus sous la forme d’une variable ordinale.  Ces tests étant tous 

non significatifs au seuil α = 5 %, les déterminants potentiels ont été inclus dans le modèle multivarié 

en tant que variables quantitatives.  

Concernant la standardisation sur les lipides des niveaux de p,p’-DDE d’une part et de PCB 

d’autre part, plutôt que de diviser les niveaux bruts par les lipides totaux, nous avons ajusté les 

modèles multivariés sur les variables triglycérides et cholestérol car une étude récente a montré que 

l’ajustement produit moins de biais que la division des niveaux par les lipides totaux (Schisterman et 

al. 2005). 

La discrétisation des niveaux de p,p’-DDE s’est faite en utilisant la LD (0,51 µg/L) et la limite de 

quantification (0,90 µg/L) comme seuils pour les deux premières classes et la médiane des valeurs 

supérieures à la limite de quantification (2,08 µg/L) comme point de césure entre la troisième et la 

quatrième classe. 

Concernant la discrétisation des PCB totaux, la première classe correspond aux femmes dont 

aucun congénère de PCB n’a été détecté. Les trois classes supplémentaires ont été découpées à 

partir des tertiles de la distribution des PCB totaux chez les femmes ayant au moins un congénère de 

détecté (points de césure à 1,64 µg/L et à 2,44 µg/L).  

 

Des analyses de sensibilité portant sur l’ensemble des cas et des témoins ont été conduites. 

Les résultats sont présentés en Annexe III. 

2. Profils toxicocinétiques d’exposition au PCB-153 vie-entière 

Nous avons effectué une analyse descriptive des profils toxicocinétiques de PCB-153 chez les 

témoins de l’étude CECILE en nous intéressant principalement à l’aire sous la courbe (AUC) pour la 

décade 11-20 ans (AUC 11_20) qui nous permet d’estimer les niveaux d’exposition au PCB-153 pour 
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cette période. Cet intervalle d’âge correspond à la période péri-pubertaire qui, comme nous l’avons 

vu dans l’introduction, est une période de croissance exponentielle de la glande mammaire avec 

l’apparition de bourgeons terminaux particulièrement sensibles à l’effet de cancérogènes. 

Nous avons étudié la corrélation de cette estimation à 11-20 ans avec l’estimation aux 

différentes décades de la vie des femmes (21-30 ans, 31-40 ans, 41-50 ans) par le calcul de 

coefficients de corrélation de Spearman ajustés sur l’âge. Nous avons également étudié les 

corrélations de ces estimations aux différentes décades avec les niveaux de PCB-153 mesurés au 

moment du recrutement. Ainsi, nous avons calculé des coefficients de corrélation de Spearman entre 

les niveaux mesurés et les niveaux estimés aux différentes décades, ajustés sur l’âge au diagnostic 

discrétisé en classes de cinq ans. Ces analyses ont été stratifiées sur l’âge, la durée d’allaitement 

cumulée et l’IMC. 

L’impact des caractéristiques individuelles sur l’AUC 11_20 ans a été estimé à partir de 

modèles de régressions linéaires. Nous avons étudié successivement l’influence du niveau de PCB-

153 mesuré au recrutement, de l’âge au recrutement, de l’IMC à 20 ans, du changement d’IMC entre 

20 ans et la date de recrutement (obtenu par la différence de l’IMC actuel moins l’IMC à 20 ans), de 

la parité, de la durée cumulée d’allaitement, de la consommation de poisson de mer. Pour chaque 

facteur séparément, nous avons calculé le coefficient de détermination R² qui correspond au 

pourcentage de variance expliquée de l’AUC 11_20. 

Les associations avec l’âge au recrutement traduisent en réalité l’impact de l’année de 

naissance des femmes puisque la contamination environnementale par les PCB a évolué au cours du 

temps. Nous nous sommes donc également intéressés aux niveaux moyens de PCB-153 aux 

différentes décades de la vie des femmes en fonction de cohortes de naissance (1930-1940 ; 1941-

1950 ; 1951-1960 ; 1961-1981). Pour chaque cohorte, nous avons calculé les niveaux moyens de PCB-

153 mesurés au moment du recrutement et les niveaux estimés par les AUC pour les différentes 

décades de la vie des femmes à partir des profils toxicocinétiques.  
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3. Association avec le cancer du sein 

Niveaux de p,p’-DDE et de PCB-153 mesurés au moment du recrutement 

La variable correspondant à la mesure des niveaux de p,p’-DDE a été catégorisée en quatre 

classes, en utilisant la LD comme seuil supérieur pour la première classe et les tertiles chez les 

témoins ayant des valeurs au-dessus de la LD pour séparer les trois classes supérieures.  

Sur l’ensemble des femmes, ainsi que pour chacun des groupes d’âge (<50 ans, ≥50 ans), la 

variable correspondant à la mesure des niveaux de PCB-153 a été catégorisée en quatre classes, en 

utilisant la LD comme seuil supérieur pour la première classe et les tertiles chez les témoins ayant 

des valeurs au-dessus de la LD pour séparer les trois classes supérieures.  

Les mêmes analyses multivariées ont été conduites séparément pour les composés p,p’-DDE et 

PCB-153. Des odds ratios et leur intervalle de confiance à 95 % ont été calculés pour chaque classe de 

composé à partir d’une régression logistique non conditionnelle avec ajustement sur l’âge découpé 

en classes de 5 ans et le département pour tenir compte de l’appariement des cas et des témoins sur 

ces variables. Les analyses ont également été ajustées sur les variables catégorielles suivantes, 

associées avec le cancer du sein et/ou avec le niveau de composé : 

- niveau d’éducation (variable binaire en fonction du niveau « baccalauréat ») ; 

- âge aux premières règles, parité, âge au premier enfant, durée cumulée d’allaitement, IMC, 

THM, antécédent de maladies bénignes du sein, antécédent familial de cancer du sein. La 

catégorisation de ces variables a été décrite précédemment page 53. Seules les classes de la 

parité ont été regroupées en (0 ; 1-2 ; ≥3 grossesses à terme) pour cet ajustement ; 

- les triglycérides et le cholestérol en continu, les niveaux de composés n’étant pas 

standardisés sur les lipides ; 

- la date de référence (date d’inclusion pour les témoins et date de diagnostic pour les cas) 

découpée en 5 classes de 6 mois car les niveaux de composés sont inversement corrélés avec 
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cette date (coefficient de corrélation de Spearman ρ = -0,171 pour le p,p’-DDE et ρ = -0.079 

pour le PCB-153). 

Les analyses ont également été stratifiées sur : 

- le groupe d’âge : <50 ans versus ≥50 ans ; 

- le département. Pour le PCB-153, cette stratification sur le département a également été 

effectuée pour les femmes de 50 ans et plus. 

Enfin, nous avons appliqué un modèle de régression polytomique pour pouvoir distinguer les cas de 

cancer en fonction de l’expression de récepteurs hormonaux (RE+RP+, RE+RP-, RE-RP-). 

 

À titre exploratoire, nous avons modélisé le risque de cancer du sein en fonction du niveau 

sanguin de PCB-153 par une fonction spline cubique restreinte à 5 nœuds chez les femmes de 

50 ans et plus chez lesquelles les résultats des analyses précédentes indiquaient une tendance. Pour 

cette modélisation, nous avons utilisé les valeurs de PCB-153 en continu, avec des valeurs imputées 

par la procédure décrite page 56 pour les valeurs sous la limite de détection. 

Le principe général des fonctions splines cubiques restreintes est de découper la variable 

d’exposition continue, ici le PCB-153, en (k+1) intervalles où k est le nombre de noeuds de la fonction 

spline. Ici nous avons choisi arbitrairement de fixer k à 5. Au sein de chaque intervalle, la relation 

entre le cancer du sein et l’exposition au PCB-153 est modélisée par un polynôme de degré 3 

(fonction spline cubique). Les polynômes sont choisis de sorte que la courbe totale soit continue, et 

dérivable 2 fois. Les fonctions splines ayant tendance à être sensibles aux valeurs observées 

excentriques dans le premier et le dernier intervalles, nous utilisons ici une fonction spline cubique 

restreinte : nous imposons la contrainte pour la fonction d’être linéaire pour les deux intervalles 

extrêmes. Pour la représentation graphique de la fonction par une courbe, nous avons fixé 

arbitrairement la valeur de référence au 25ème percentile de la distribution du PCB-153. 
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Niveaux de PCB-153 – mesurés au moment du recrutement – et –estimés à la période péri-
pubertaire –, par cohorte de naissance 

Pour chaque cohorte de naissance (1930-1940, 1941-1950, 1951-1960, 1961-1981), des odds 

ratios et leur intervalle de confiance à 95% ont été calculés séparément pour les niveaux de PCB-153 

mesurés au moment du recrutement, puis pour les niveaux estimés sur la période d’âge 11-20 ans 

(AUC 11_20) à partir des modèles PBPK.   

Pour ces analyses, les niveaux mesurés au moment du recrutement ont été catégorisés en 

quatre classes par cohorte de naissance, en utilisant la LD comme seuil supérieur pour la première 

classe et les tertiles chez les témoins ayant des valeurs au-dessus de la LD pour séparer les trois 

classes supérieures. Le modèle de régression logistique utilisé est le même que dans les analyses 

précédentes, avec les mêmes ajustements.  

Concernant les niveaux estimés sur la période d’âge 11-20 ans, l’AUC 11_20 a été divisée en 

trois catégories. Les aires sous la courbe sont fortement dépendantes de l’année de naissance de 

chaque femme en raison de l’évolution temporelle de la contamination environnementale. La 

catégorisation a donc été faite pour chaque année de naissance à partir des tertiles de la distribution 

des AUC chez les femmes témoins sur la période d’âge 11-20 ans. 

Le modèle de régression logistique est ajusté sur l’âge en classes de 5 ans, le département, le 

niveau d’éducation, l’âge à la puberté, l’âge à la première grossesse à terme, la parité, la durée 

cumulée d’allaitement, l’IMC, le THM, les antécédents de maladies bénignes du sein et les 

antécédents familiaux de cancer du sein. 

 
 
 

 
 
 
 



 

70 
 

  



 

71 
 

 
 
 
 
RÉSULTATS 

  



 

72 
 

  



 

73 
 

I. Description de l’échantillon  

1. Comparaison des sujets avec et sans prélèvement sanguin  

Seules les femmes de l’étude CECILE avec prélèvement sanguin et dosage de composés 

organochlorés sont incluses dans l’analyse, soit 1080 cas et 1055 témoins. Le Tableau 4 permet de 

comparer l’ensemble des femmes de CECILE avec notre échantillon de femmes ayant accepté le 

prélèvement sanguin.  

Les cas de cancer (88 %) ont plus souvent accepté le prélèvement que les témoins (80 %), et 

les cas d’Ille-et-Vilaine (90 %) davantage que les cas de Côte d’Or (80 %). Parmi les témoins, les 

femmes ayant un niveau d’éducation supérieur ou égal au baccalauréat ont davantage accepté le 

prélèvement que les femmes ayant un niveau d’éducation inférieur. Les femmes obèses (IMC>30 

kg/m²) ont légèrement plus refusé la prise de sang que les femmes non obèses. En revanche, l’âge et 

la parité ne sont pas associés au prélèvement sanguin. 



 

 

 
 

Tableau 4 – Comparaison de la répartition des sujets de l’étude CECILE dans son intégralité avec celle des sujets de notre échantillon ayant accepté le 
prélèvement selon certaines caractéristiques 

CAS TÉMOINS 

CECILE (N = 1232)  Dosés (n = 1080)   CECILE (N = 1317) Dosés (n = 1055)   
    eff. %  eff. % p-value 

(1)
   eff. % eff. % p-value 

(1) 

Âge [25-35[   43   3    40   4 0,12   47   4   37   4 0,81 
[35-45[ 182 15  161 15 185 14 148 14 
[45-55[ 376 31  336 31 395 30 321 30 
[55-65[ 361 29  319 30 374 28 303 29 
≥65 270 22  224 21 316 24 246 23 

     
Département Côte d'Or 391 32  319 30 <0,0001 456 35 368 35 0,69 

Ille-et-Vilaine 841 68  761 70 861 65 687 65 
     

Niveau d'éducation < baccalauréat 688 56  600 56 0,59 786 60 612 58 0,009 
≥ baccalauréat 544 44  480 44 529 40 443 42 

     
IMC maigreur   44   4    38   4 0,02   35   3   24   2 0,007 

normal 715 58  643 60 724 55 590 56 
surpoids 311 25  268 25 360 27 297 28 
obésité 159 13  129 12 196 15 142 13 

     
Parité 0 136 11  118 11 0,89   88   7   73   7 0.32 

1-2 677 55  596 55 635 48 498 47 
  3+ 419 34  366 34     594 45 484 46   

eff., effectif 
(1)

 Tests du chi² effectué en comparant la répartition des sujets dosés aux sujets non dosés 
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2. Caractéristiques histologiques des cas de cancer 

D’après le Tableau 5, 89 % des cas de notre échantillon sont des carcinomes infiltrants. Environ 

deux-tiers des cas ont des récepteurs œstrogène (RE) et progestérone (RP) positifs.  

Tableau 5 – Descriptif des cas de cancer du sein avec prélèvement sanguin sur le type 
morphologique (in situ vs infiltrant) et le statut des récepteurs hormonaux 

 

   Cas (N = 1080) 

  effectif (%) 

Type morphologique In situ  123 (11) 

 Infiltrants  957 (89) 

     

Statut des récepteurs RE+RP+  686 (64) 

hormonaux RE+RP-  143 (13) 

 RE-RP+  10 (1) 

 RE-RP-  151 (14) 

 Indéterminé  90 (8) 

RE, récepteurs œstrogène    RP, récepteurs progestérone 

3. Facteurs de risque « classiques » du cancer du sein  

Le Tableau 6 présente les odds ratios associés aux facteurs de risque reconnus de cancer du 

sein. Les femmes ayant un niveau d’étude universitaire ont un risque de cancer du sein légèrement 

augmenté (OR = 1,3 ; IC 95% 1,1-1,7). Cet odds ratio diminue après ajustement sur les facteurs de 

risque reproductifs (âge à la première grossesse, parité, durée de l’allaitement, prise de THM) 

(OR = 1,2 ; IC 95% 0,9-1,5). De façon concordante avec la littérature, nous observons une diminution 

du odds ratio avec un âge tardif aux premières règles, la parité, la durée de l’allaitement et une 

augmentation avec un âge tardif à la première grossesse, la prise de THM, des antécédents familiaux 

de cancer du sein et des antécédents personnels de maladie bénigne du sein, même si toutes les 

associations ne sont pas ici statistiquement significatives. Nous observons une diminution du risque 

de cancer du sein avec une augmentation de l’IMC chez les femmes en pré-ménopause (moins de 50 

ans), mais pas d’association apparente chez les femmes en post-ménopause.  

 



 

76 
 

Tableau 6 – Odds ratios associés aux facteurs de risque classiques du cancer du sein 

    
Cas  

(N = 1080)   
Témoins 

(N = 1055)       

    n %   n %   OR
a
 IC 95 % 

Niveau d’éducation Primaire 238 22 229 22 1,2 [0,9;1,5] 
Collège 384 36 408 39 1,0 Référence 
Lycée 145 13 169 16 1,0 [0,7;1,3] 
Supérieur 313 29 249 24 1,3 [1,1;1,7] 

Âge aux premières règles <14 698 65 652 62 1,0 Référence 
(années) 14 199 18 204 19 0,9 [0,7;1,1] 

≥15 183 17 199 19 0,9 [0,7;1,1] 

Parité 0 118 11 72 7 1,0 Référence 
1 171 16 134 13 0,8 [0,5;1,1] 
2 429 40 373 35 0,7 [0,5;0,9] 
3 259 24 324 31 0,5 [0,3;0,6] 
≥4 103 10 152 14 0,4 [0,3;0,6] 

Âge à la première <22 229 21 284 27 0,8 [0,6;1,0] 
grossesse à terme [22-24] 279 26 297 28 1,0 Référence 
(années) [25-27] 214 20 235 22 1,0 [0,8;1,3] 

>27 240 22 167 16 1,6 [1,2;2,1] 

Durée d’allaitement  jamais allaité 471 44 458 43 1,0 Référence 
chez les pares <26 357 33 370 35 1,0 [0,8;1,2] 
(semaines) [26-52] 83 8 95 9 1,0 [0,7;1,3] 

>52 43 4 57 5 0,8 [0,5;1,2] 

IMC  <50 ans 

(kg/m²) <18,5 23 2 8 1 2,5 [1,1;5,8] 
[18,5-25[ 248 23 231 22 1,0 Référence 
[25-35[ 52 5 80 8 0,6 [0,4;0,9] 
≥35 19 2 38 4 0,5 [0,3;0,9] 

≥50 ans 

<18,5 15 1 16 2 0,9 [0,4;1,9] 
[18,5-25[ 394 36 358 34 1,0 Référence 
[25-35[ 216 20 217 21 0,9 [0,7;1,2] 
≥35 113 10 107 10 1,0 [0,7;1,3] 

THM (prise actuelle) Non 914 85 904 86 1,0 Référence 
Oui 112 10 96 9 1,1 [0,8;1,4] 

Antécédent familial de 
cancer du sein au Non 891 83 953 90 1,0 Référence 
premier degré Oui 189 18 102 10 2,0 [1,5;2,6] 

Antécédent de  Non 647 60 743 70 1,0 Référence 
maladie bénigne du sein Oui 431 40 311 29 1,5 [1,3;1,8] 
a
 OR ajustés sur l’âge en classes de 5 ans et le département 
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II. Mesure des niveaux sanguins d’organochlorés au moment du 

recrutement 

Dans cette partie, nous décrivons les niveaux de contamination par les organochlorés des 

femmes de notre étude, ainsi que les facteurs de variation de ces niveaux (appelés ci-dessous 

facteurs déterminants ou prédicteurs des niveaux sanguins). Les résultats sont présentés ici chez les 

femmes témoins uniquement, représentatives des femmes de même âge dans chacun des 

départements.  

1. Seuils de détection et corrélations entre organochlorés 

Le Tableau 7 indique la limite de détection (LD) de chaque organochloré et présente chez les 

femmes témoins la distribution des niveaux mesurés par groupe d’âge. Les deux isomères o,p’-DDT 

et p,p’-DDT, l’o,p’-DDE, le lindane, l’heptachlore, les PCB -25, -52 et -101 n’ont été détectés chez 

aucune femme. Quatre femmes ont des niveaux détectables d’hexachlorobenzène (un fongicide), 

dont deux sont des femmes d’agriculteur. Sur l’ensemble des témoins, la médiane du niveau de p,p’-

DDE est de 85 ng/g de lipides et celle des PCB totaux est de 240 ng/g de lipides. De manière générale, 

les niveaux sont plus élevés chez les femmes de plus de 50 ans.  
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Tableau 7 – Limites de détection (LD) en µg/L et distribution des concentrations sériques 
d’organochlorés ajustées sur les lipides (en ng/g de lipides) mesurés chez les femmes témoins de 
l’étude CECILE en fonction du groupe d’âge 

  
< 50 ans (N = 357) ≥ 50 ans (N = 698) 

 
LD détectés médiane 75

ème 
90

ème 
détectés médiane 75

ème 
90

ème 

 
(µg/L)     n   (%) (ng/g lip.) perc. perc.     n   (%) (ng/g lip.) perc. perc. 

o,p’-DDT 0,12     0   (0) 
   

    0   (0) 
   

p,p’-DDT  0,64     0   (0) 
   

    0   (0) 
   

o,p’-DDE 0,03     0   (0) 
   

    0   (0) 
   

p.p'-DDE 0,51 135 (38) <LD 131,4 209,0 432 (62) 105,9 196,5 345,3 

          
HCB 0,39     1        

  
    3   

   
lindane 0,48     0   (0) 

   
    0   (0) 

   
heptachlor 0,52     0   (0) 

   
    0   (0) 

   
heptachlor 0,88     0   (0) 

   
    0   (0) 

   
époxyde 

         
          
PCB-28 0,38     0   (0) 

   
    0   (0) 

   
PCB-52 0,07     0   (0) 

   
    0   (0) 

   
PCB-101 0,07     0   (0) 

   
    0   (0) 

   
PCB-118 0,45     0   (0) 

   
    4   (1) <LD <LD <LD 

PCB-138 0,66   25   (7) <LD  <LD <LD 182 (26) <LD   79,1 155,7 
PCB-153 0,50 128 (36) <LD 103,0 163,8 496 (71) 106,3 162,3 240,8 
PCB-180 0,72   45 (13) <LD <LD 134,2 194 (28) <LD 100,1 173,3 
PCB totaux

a
 

 
136 (38) <LD 282,0 392,4 504 (72) 252,8 381,5 598,1 

perc., percentile                       
a
 Les PCB totaux sont la somme des congénères PCB-118, PCB-138, PCB-153 et PCB-180 

Les niveaux de PCB totaux sont très corrélés aux niveaux de PCB-153 (ρ = 0,925), qui est le 

congénère le plus détecté (Tableau 8). Le coefficient de corrélation entre le p,p’-DDE et les PCB 

totaux vaut 0,546. 

Tableau 8 – Coefficients de corrélation partielle de Spearman ajustés sur l’âge entre les composés 
p,p’-DDE, PCB-138, PCB-153, PCB-180 et PCB totaux mesurés chez 1055 femmes témoins de l’étude  
CECILE 

   p,p’-DDE PCB-138 PCB-153 PCB-180 PCB totaux 

p,p’-DDE 1 0,464 0,557 0,364 0,546 

PCB-138  1 0,575 0,735 0,744 

PCB-153   1 0,579 0,925 

PCB-180    1 0,780 

PCB totaux     1 

Les valeurs sous la LD ont été remplacées par LD/2  

Tous les coefficients de corrélation sont statistiquement significatifs au seuil p<0,0001 
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Dans la suite des analyses, nous nous intéresserons exclusivement aux composés détectés 

chez un nombre suffisant de femmes, c’est-à-dire au p,p’-DDE et aux PCB totaux. 

2. Niveaux de contamination par le p,p’-DDE et les PCB totaux et leurs 

déterminants  

p,p’-DDE 

Analyses univariées (Tableau 9) 

 Les concentrations de p,p’-DDE augmentent régulièrement avec l’âge, de 51,9 ng/g de lipides 

chez les femmes de moins de trente ans à 131,3 ng/g chez les femmes âgées de plus de 70 ans. Le 

gain d’IMC sur les dix dernières années et la consommation d’alcool sont associés à de plus faibles 

niveaux de p,p’-DDE chez les femmes de moins de 50 ans. 
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Tableau 9 – Moyennes géométriques (MG) et écart-types géométriques (ETG) des niveaux de p,p’-
DDE en ng/g de lipides en fonction de la catégorie des différents déterminants chez les femmes 
témoins de l’étude CECILE 
                            < 50 ans (N = 357)             ≥ 50 ans (N = 698) 

    n MG
a
 ETG ptendance 

 

n MG
a
 ETG ptendance 

Âge <30   11 51,9 1,47 0,04 50-59 319   93,2 2,34 0,004 

(années) 30-39 104 68,6 2,05  60-69 280 102,1 2,70  

 
40-49 242 77,3 2,12  ≥70   99 131,3 2,63  

           
Poisson de mer <1   89 72,8 2,06 0,29 

 
127   97,0 2,52 0,91 

(fois par semaine) 1 148 72,1 2,13  
 

208 104,3 2,66  

 
2   82 72,5 1,92  

 
219 102,3 2,58  

 
>2   38 86,9 2,33  

 
144 100,2 2,34  

           
Poisson d’eau douce <2 318 74,0 2,11 0,87 

 
636 100,3 2,51 0,30 

(fois par mois) ≥2   39 72,5 1,92  
 

  62 114,2 2,79  

           
Crustacés <2 203 73,1 2,09 0,78 

 
386 107,1 2,57 0,09 

(fois par mois) ≥2 154 74,7 2,09  
 

312   95,0 2,49  

           
Viande ≤3   46 80,7 2,52 0,19 

 
129 105,2 2,60 0,49 

(fois par semaine) 4-6 130 76,1 2,09  
 

302 102,6 2,61  

 
7   66 72,5 2,06  

 
  97   98,6 2,47  

 
>7 115 69,5 1,93  

 
170   98,5 2,41  

           
Œufs <2   45 68,1 1,97 0,44 

 
109   89,5 2,49 0,12 

(fois par mois) ≥2 312 74,6 2,10  
 

589 103,9 2,55  

           
Produits laitiers <1   48 82,9 2,16 0,74 

 
162 103,0 2,50 0,53 

(fois par jour) 1   76 69,0 2,03  
 

125 101,5 2,60  

 
2 100 82,8 2,28  

 
185 105,2 2,49  

 
>2 133 67,4 1,92  

 
226   97,5 2,59  

           
IMC <18,5     8 98,3 3,07 0,70 

 
  16   62,0 2,29 0,14 

(kg/m²) 18,5-24,9 232 71,6 2,11  
 

358   97,3 2,52  

 
25,0-29,9   80 75,4 1,91  

 
217 112,8 2,46  

 
≥30   36 77,4 2,12  

 
106 104,4 2,73  

           
Gain d’IMC sur les <0    60 88,5 2,27 0,02 

 
  99 115,8 2,57 0,42 

10 dernières années 0-1,32 145 76,7 2,16  
 

278 102,2 2,56  
années (kg/m²) ≥1,33  144 66,5 1,91  

 
276   97,9 2,52  

           
Allaitement <12  242 74,8 2,18 0,35 

 
512 100,6 2,53 0,18 

(semaines) 12-52   90 74,1 1,92  
 

143   97,9 2,52  

 
>52   25 63,8 1,77  

 
  43 127,7 2,66  

           
Parité 0   31 68,4 2,65 0,63 

 
  42   82,5 2,43 0,37 

(enfants) 1-2 179 77,0 2,04  
 

319 104,4 2,58  

 
≥3 147 70,4 2,01  

 
337 101,9 2,51  

           
Niveau d’éducation ≥ bac 154 77,1 2,08 0,33 

 
458 104,0 2,61 0,33 

 
< bac 203 71,4 2,09  

 
240   96,8 2,40  

           
Alcool 0   69 74,1 2,18 0,02 

 
151 104,7 2,52 0,78 

(verres par  ≤ 2 179 80,6 2,10  
 

350   99,1 2,56  
semaine) >2 109 63,7 1,96  

 
197 103,3 2,53  

           Tabac 0 155 77,9 2,22 0,17 
 

490 102,5 2,55 0,75 
(paquets-années) <8,4   95 73,6 1,92  

 
109   98,8 2,38  

 
≥8,4 107 68,4 2,04  

 
  98   98,6 2,70  

           
Département

 b
 21

 
122 80,1 2,21 0,13 

 
246 107,5 2,52 0,23 

 
35 235 70,7 2,02    452   98,3 2,55  

MG, moyenne géométrique     ETG, écart-type géométrique     bac., baccalauréat 
a 

Les valeurs sous la LD ont été remplacées par LD/2 
b
 21 : Côte d’Or ; 35 : Ille-et-Vilaine 



 

81 
 

Analyses multivariées (Tableau 10) 

Dans les analyses multivariées à l’aide d’un modèle de régression polytomique ordinale à 

logit cumulatifs, l’effet de chaque déterminant sur les concentrations de p,p’-DDE peut être testé de 

façon indépendante des autres facteurs.  

Chez les femmes de moins de 50 ans, l’odds ratio (OR) pour une augmentation de 10 ans 

d’âge est de 2,36 : en d’autres termes, lorsque l’âge augmente de dix ans, la probabilité d’être dans 

une classe de p,p’-DDE égale ou supérieure, par rapport à la probabilité d’être dans une classe 

inférieure, est multipliée par 2,36. La concentration sanguine de p,p’-DDE augmente avec la 

consommation de poisson de mer (OR = 1,24 pour chaque prise supplémentaire d’une fois par 

semaine) mais décroît avec la consommation de produits laitiers (OR = 0,76 pour chaque prise 

supplémentaire d’une fois par jour). La consommation d’alcool n’est plus significativement associée 

au niveau de p,p’-DDE dans les analyses multivariées et nous observons une association inverse à la 

limite de la significativité avec la consommation de tabac (OR = 0,88 par augmentation de 5 paquets-

années). 

Chez les femmes de plus de 50 ans, une augmentation de la consommation de crustacés de 

deux fois par mois est associée à un OR de 0,91. Les niveaux de p,p’-DDE sont associés positivement 

avec l’IMC (OR = 1,39 pour chaque augmentation de 6 kg/m²) et une association inverse est suggérée 

avec le gain d’IMC sur les dix dernières années (OR = 0,91 pour chaque augmentation de 2 kg/m²), 

bien que cette association n’atteigne pas le seuil de la significativité (p = 0,11). 

Aucune association n’est détectée entre les niveaux de p,p’-DDE et l’allaitement, la parité, le 

niveau d’éducation et le département. 

 

Dans le Tableau A1 présenté en Annexe III, les résultats des analyses conduites sur 

l’ensemble des cas et des témoins sont proches des résultats du tableau 10 conduites chez les 

témoins seuls. Chez les femmes de moins de 50 ans, le gain de puissance nous permet d’observer 
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que les niveaux de p,p’-DDE sont associés positivement avec l’IMC et négativement avec le gain 

d’IMC sur les dix dernières années. Chez les femmes de plus de 50 ans, les mêmes associations sont 

observées. 

Tableau 10 – Odds ratios obtenus à partir de la régression ordinale multivariée, associés avec les 
déterminants des niveaux de p,p’-DDE chez les femmes témoins de l’étude CECILE 

  
< 50 ans (N = 348)  ≥ 50 ans (N = 653) 

  variation Δ
 

ou catégorie 
a
 

OR 
b
 IC 95 %    OR 

b
 IC 95 % 

Âge  10 ans 2,36 [1,49-3,75] 
 

1,08 [0,98-1,19] 

Poisson de mer une fois par semaine 1,24 [1,00-1,52] 
 

1,09 [0,97-1,24] 

Poisson d’eau douce  deux fois par mois 1,05 [0,75-1,48] 
 

1,05 [0,85-1,31] 

Crustacés deux fois par mois 1,02 [0,88-1,20] 
 

0,91 [0,83-0,99] 

Viande trois fois par semaine 1,06 [0,83-1,35] 
 

0,96 [0,82-1,13] 

Œufs deux fois par mois 0,97 [0,87-1,08] 
 

1,04 [0,95-1,14] 

Produits laitiers une fois par jour 0,76 [0,57-1,01] 
 

0,98 [0,83-1,16] 

IMC 6 kg/m² 1,18 [0,85-1,65] 
 

1,39 [1,13-1,70] 

Gain d’IMC sur les 10 dernières années 2 kg/m² 0,89 [0,74-1,07] 
 

0,91 [0,81-1,02] 

Alllaitement 10 semaines 1,01 [0,93-1,10] 
 

1,00 [0,94-1,06] 

Parité 1 enfant 0,96 [0,77-1,19] 
 

1,08 [0,97-1,22] 

Niveau d’éducation bac. vs  0,78 [0,48-1,26] 
 

1,12 [0,81-1,54] 

 
sans bac.  (réf.) 

     
Alcool 4 verres par semaine 0,79 [0,60-1,04] 

 
1,04 [0,97-1,12] 

Tabac 5 paquet-années 0,88 [0,78-1,01] 
 

0,99 [0,93-1,06] 

Département Côte d’Or vs 0,90 [0,54-1,52] 
 

1,21 [0,88-1,68] 

 
Ille-et-Vilaine (réf.) 

     
bac., baccalauréat ; réf., référence 
 
a 

Pour les variables quantitatives, la variation Δ représente l’intervalle interquartile (Q3-Q1) ; pour les fréquences de 
consommation de poisson d’eau douce, de crustacés et d’œufs, la variation Δ était fixée à “deux fois par mois”. Pour les 
variables catégorielles, les ORs ont été calculés en utilisant “sans baccalauréat” comme catégorie de référence pour le 
niveau d’éducation et l’“Ille-et-Vilaine” comme catégorie de référence pour le département 
b 

OR: odds ratio. La probabilité d’être dans une classe supérieure de p,p’-DDE est multipliée par la valeur de l’OR pour 
chaque augmentation Δ de la variable déterminant 

PCB totaux 

Analyses univariées (Tableau 11) 

Les concentrations sanguines de PCB totaux augmentent avec l’âge de 213,2 ng/g de lipides 

chez les femmes de moins de 30 ans à 325,0 ng/g chez les femmes de plus de 70 ans.  

Chez les femmes de moins de 50 ans, les niveaux de PCB totaux décroissent nettement avec 

l’IMC et le gain d’IMC sur les dix dernières années, ainsi qu’avec la fréquence de consommation de 

viande. Les femmes résidant en Côte d’Or ont des niveaux de PCB qui sont en moyenne plus élevés 
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de 12 % que les femmes vivant en Ille-et-Vilaine. Chez les femmes âgées de plus de 50 ans, les 

niveaux de PCB décroissent également avec l’IMC et le gain d’IMC sur les 10 dernières années. 

Tableau 11 – Moyennes géométriques (MG) et écart-types géométriques (ETG) des niveaux de PCB 
totaux en ng/g de lipides en fonction de la catégorie des différents déterminants chez les femmes 
témoins de l’étude CECILE 
                                     < 50 ans (N = 357) ≥ 50 ans (N = 698) 

 
 

n MG
a
 ETG ptendance 

 

n MG
a
 ETG ptendance 

Âge <30 11 213,2 1,14 0,21 50-59 319 259,4 1,54 <0,0001 
(années) 30-39 104 239,2 1,41  60-69 280 293,1 1,77  

 
40-49 242 246,5 1,44  ≥70 99 325,0 1,71  

Poisson de mer <1 89 241,7 1,45 0,30  127 269,9 1,60 0,20 
(fois par semaine) 1 148 237,2 1,40   208 277,9 1,72  

 
2 82 253,5 1,48   219 285,1 1,66  

 
>2 38 249,2 1,37   144 290,8 1,69  

Poisson d’eau douce <2 318 242,2 1,43 0,51  636 280,1 1,67 0,50 
(fois par mois) ≥2 39 252,1 1,37   62 293,2 1,67  
Crustacés <2 203 244,6 1,44 0,74  386 287,0 1,67 0,25 
(fois par mois) ≥2 154 241,6 1,41   312 274,4 1,67  
Viande ≤3 46 250,2 1,47 0,04  129 278,8 1,64 0,72 
(fois par semaine) 4-6 130 253,7 1,49   302 286,3 1,69  

 
7 66 245,9 1,43   97 283,0 1,69  

 
>7 115 227,9 1,32   170 273,3 1,65  

Œufs <2 45 228,0 1,44 0,19  109 281,5 1,62 0,99 
(fois par mois) ≥2 312 245,5 1,42   589 281,2 1,68  
Produits laitiers <1 48 236,6 1,36 0,90  162 301,1 1,67 0,12 
(fois par jour) 1 76 239,7 1,44   125 277,4 1,71  

 
2 100 264,0 1,47   185 283,1 1,69  

 
>2 133 233,0 1,39   226 269,3 1,63  

IMC <18,5 8 269,2 1,65 0,006  16 378,4 1,82 0,01 
(kg/m²) 18,5-24,9 232 250,8 1,44   358 292,8 1,65  

 
25,0-29,9 80 230,0 1,32   217 272,3 1,64  

 
≥30 36 219,6 1,48   106 253,8 1,74  

Gain d’IMC sur les <0  60 264,9 1,41 0,001  99 314,5 1,7 0,001 
10 dernières années 0-1,32 145 251,7 1,49   278 296,7 1,68  
(kg/m²) ≥1,33  144 226,7 1,35   276 262,1 1,64  
Allaitement <12  242 242,7 1,44 0,33  512 279,9 1,67 0,44 
(semaines) 12 -52 90 252,5 1,44   143 280,8 1,66  

 
>52 25 217,3 1,24   43 299,6 1,72  

Parité 0 31 221,4 1,34 0,49  42 270,6 1,52 0,44 
(enfants) 1-2 179 247,8 1,45   319 278,5 1,67  

 
≥3 147 241,8 1,41   337 285,7 1,69  

Niveau d’éducation baccalauréat 154 243,2 1,40 0,99  458 286,1 1,70 0,22 

 
<baccalauréat 203 243,3 1,44   240 272,2 1,61  

Alcool 0 69 238,2 1,43 0,87  151 275,0 1,65 0,09 
(verres par semaine) ≤ 2 179 246,4 1,45   350 275,7 1,64  

 
>2 109 241,3 1,39   197 296,4 1,73  

Tabac 0 155 243,5 1,40 0,09  490 286,9 1,69 0,14 
(paquets-années) <8,4 95 259,9 1,46   109 274,6 1,55  

 
≥8,4 107 229,0 1,41   98 261,9 1,70  

Département Côte d’Or 122 264,9 1,47 0,001  246 289,7 1,66 0,26 

 
Ille-et-Vilaine 235 232,7 1,39   452 276,8 1,67  

MG, moyenne géométrique     ETG, écart-type géométrique 
a 

Les valeurs sous la LD ont été remplacées par LD/2 
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Analyses multivariées (Tableau 12) 

Chez les femmes de moins de 50 ans, l’âge a un effet important sur les concentrations de 

PCB totaux (OR = 3,21 pour une augmentation de 10 ans d’âge). Les niveaux de PCB sont 

négativement associés avec la consommation de produits laitiers (OR = 0,71 pour une augmentation 

de la consommation d’une fois par jour). Il existe une tendance à la diminution des PCB avec le gain 

d’IMC sur les dix dernières années (OR = 0,82 pour une augmentation de l’IMC de 2 kg/m² sur les dix 

dernières années) ainsi qu’avec la durée de l’allaitement (OR = 0,90 pour une augmentation de 10 

semaines d’allaitement). 

Chez les femmes de plus de 50 ans, les concentrations de PCB totaux sont également 

influencées par l’âge (OR = 1,29 pour chaque augmentation de 10 ans d’âge). Les niveaux de PCB 

sont associés positivement à la consommation de poisson de mer (OR = 1,16 pour une augmentation 

d’une fois par semaine), et négativement avec l’IMC (OR = 0,82 pour une augmentation de l’IMC de 2 

kg/m²). Les concentrations de PCB augmentent légèrement avec la consommation d’alcool 

(OR = 1,09 pour une augmentation de la consommation de 4 verres par semaine). 

Quelque soit le groupe d’âge des femmes, nous n’observons aucune association avec la 

parité, le niveau d’éducation, la consommation de tabac. Les femmes de Côte d’Or ont des niveaux 

de PCB totaux plus élevés que les femmes d’Ille-et-Vilaine. 

 

Dans le Tableau A2 présenté en Annexe III, les résultats des analyses conduites sur 

l’ensemble des cas et des témoins sont identiques. Chez les femmes de moins de 50 ans, les PCB 

apparaissent associés positivement avec la consommation de poisson de mer, et négativement, avec 

l’allaitement et le gain d’IMC sur les dix dernières années. Chez les femmes de 50 ans et plus, 

l’association avec l’alcool apparaît moins marquée.  
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Tableau 12 – Odds ratios obtenus à partir de la régression ordinale multivariée, associés avec les 
déterminants des niveaux de PCB totaux chez les femmes témoins de l’étude CECILE 

  
 < 50 ans (N = 348) 

 
≥ 50 ans (N = 653) 

  variation Δ
 

ou catégorie 
a
 

OR 
b
 95% IC 

 
OR 

b
 95% IC 

Âge  10 ans 3,21 [1,91-5,40] 
 

1,29 [1,13-1,46] 

Poisson de mer une fois par sem. 1,15 [0,93-1,42] 
 

1,16 [1,02-1,32] 

Poisson d’eau douce  deux fois par mois 1,16 [0,83-1,61] 
 

1,01 [0,81-1,26] 

Crustacés deux fois par mois 1,04 [0,89-1,23] 
 

0,93 [0,86-1,01] 

Viande trois fois par semaine 0,80 [0,62-1,04] 
 

0,99 [0,84-1,16] 

Œufs deux fois par mois 1,03 [0,92-1,14] 
 

0,98 [0,89-1,08] 

Produits laitiers une fois par jour 0,71 [0,53-0,96] 
 

0,95 [0,80-1,13] 

IMC 6 kg/m² 0,75 [0,52-1,09] 
 

0,82 [0,67-1,00] 

Gain d’IMC sur les 10 dernières années 2 kg/m² 0,82 [0,67-1,01] 
 

0,88 [0,79-0,99] 

Alllaitement 10 semaines 0,90 [0,80-1,01] 
 

0,99 [0,93-1,06] 

Parité 1 enfant 1,14 [0,90-1,44] 
 

1,05 [0,93-1,18] 

Niveau d’éducation bac. vs  0,72 [0,44-1,19] 
 

0,96 [0,70-1,33] 

 
sans bac.  (réf.) 

     
Alcool 4 verres par semaine 0,94 [0,78-1,12] 

 
1,09 [1,01-1,18] 

Tabac 5 paquet-années 0,93 [0,73-1,20] 
 

0,97 [0,91-1,03] 

Département Côte d’Or vs 1,79 [1,06-3,01] 
 

1,42 [1,02-1,97] 

 
Ille-et-Vilaine (réf.) 

     
bac., baccalauréat ; réf., référence 
 

a 
Pour les variables quantitatives, la variation Δ représente l’intervalle interquartile (Q3-Q1) ; pour les fréquences de 

consommation de  poisson d’eau douce, de crustacés et d’œufs, la variation Δ était fixée à “deux fois par mois”. Pour les 
variables catégorielles, les ORs ont été calculés en utilisant “sans baccalauréat” comme catégorie de référence pour le 
niveau d’éducation et l’“Ille-et-Vilaine” comme catégorie de référence pour le département 
b 

OR: odds ratio. La probabilité d’être dans une classe supérieure de PCB totaux est multipliée par la valeur de l’OR pour 
chaque augmentation Δ de la variable déterminant 

 

En conclusion, les niveaux de PCB totaux dépendent de l’âge des femmes, de leur 

consommation de poisson de mer, de leur IMC et de ses variations au cours du temps, et chez les 

femmes les plus jeunes de la durée de l’allaitement. Ces résultats indiquent l’importance de prendre 

en compte ces facteurs pour estimer les niveaux internes de contamination aux PCB à des périodes 

antérieures de la vie lors de l’utilisation des modèles PBPK.  
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III. Profils toxicocinétiques d’exposition au PCB-153 vie-entière 

1. Exemple de profils toxicocinétiques 

Les modèles PBPK nous ont permis pour chaque femme de simuler des profils toxicocinétiques 

à partir desquels nous avons estimé les niveaux de contamination par le PCB-153 vie entière à partir 

des niveaux mesurés à la date du recrutement dans l’étude. Ces simulations PBPK ont été effectuées 

par l’équipe canadienne. 

La Figure 11 montre un exemple de profils toxicocinétiques de deux femmes témoins de 

l’étude CECILE ayant des valeurs de PCB-153 identiques à la date de recrutement. 

Figure 11 - Exemple de profil toxicocinétique d’exposition au PCB-153 de deux femmes A et B, 
témoins de l’étude CECILE, âgées de 67 ans à la date du recrutement et ayant eu des événements 
de vie différents 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Femme A : née en 1938, 67 ans au moment du recrutement, pas d’enfant, de taille 1m54, de poids 46 kg à l’âge 
de 20 ans sans grosses fluctuations jusqu’à 48 kg à l’âge de 66 ans 
 
Femme B : née en 1939, 67 ans au moment du recrutement, première naissance à 35 ans suivi d’une période 
de 3 mois d’allaitement, deuxième naissance à 38 ans suivi également de 3 mois d’allaitement, de taille 1m62, 
52 kg à l’âge de 20 ans augmentant progressivement pour atteindre 96 kg à l’âge de 66 ans 
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L’exemple de ces deux femmes montre que des niveaux sensiblement équivalents au moment 

du recrutement peuvent refléter des profils toxicocinétiques vie-entière différents.  

Ces profils permettent d’estimer l’exposition à différentes périodes de la vie des femmes en 

calculant l’aire sous la courbe (AUC). Les aires sous la courbe AUC 11_20, AUC 21_30, AUC 31_40, 

AUC 41_50 correspondent à l’exposition cumulée au PCB-153 sur les périodes d’âge de 11 à 20 ans, 

21 à 30 ans, 31 à 40 ans, 41 à 50 ans respectivement.  

Dans le cadre de notre étude, nous nous sommes plus spécifiquement intéressés à la période 

péri-pubertaire définie par la décade 11-20 ans.  

Ainsi, dans l’exemple ci-dessus, la femme B ayant eu deux grossesses et des changements de 

poids significatifs a un niveau de contamination plus élevé au cours de la période 11-20 ans mais plus 

faible au cours de la période 41-50 ans que la femme A n’ayant eu ni grossesse, ni changement de 

poids. 

2. Corrélations de l’AUC 11_20 avec l’AUC aux autres décades et avec les 

niveaux mesurés au moment du recrutement 

Les niveaux estimés à partir de l’AUC 11_20 sont très corrélés avec les niveaux estimés pour les 

autres décades (Tableau 13). Seul l’AUC 11_20 sera pris en compte par la suite dans l’analyse des 

associations avec le cancer du sein. 

Tableau 13 – Coefficients de corrélation partiels de Spearman ajustés sur l’âge entre les niveaux de 
PCB-153 estimés à différentes décades de la vie chez les femmes témoins de CECILE 

  AUC 21_30 AUC 31_40 AUC 41_50 

AUC 11_20 0,938 0,887 0,884 

n = 1043 n = 940 n = 697 
Tous les coefficients de corrélation sont statistiquement significatifs au seuil p<0,0001 

D’après le Tableau 14 sur l’ensemble des femmes témoins, les coefficients de corrélation 

partielle de Spearman ajustés sur l’âge entre les niveaux mesurés au moment du recrutement et les 
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AUC aux différentes décades décroissent de 0,972 pour la période 41-50 ans (la plus proche de la 

prise de sang) à 0,768 pour la période 11-20 ans (la plus éloignée).  

La stratification sur la durée d’allaitement montre que les femmes qui ont allaité plus d’un an 

ont des coefficients de corrélation plus faibles (ρ = 0,665 pour l’AUC 11_20 ans), traduisant le rôle de 

l’allaitement dans l’excrétion des composés organochlorés. En revanche, la stratification sur l’IMC 

n’influence pas de façon marquée les coefficients de corrélation observés. 

Tableau 14 – Coefficients de corrélation partiels de Spearman ajustés sur l’âge entre les niveaux de 
PCB-153 mesurés au moment du recrutement et les niveaux estimés à différentes décades de la vie 
chez les femmes témoins de CECILE 

  Niveaux d’exposition estimés à partir des modèles PBPK 

AUC 11_20    AUC 21_30 AUC 31_40 AUC 41_50 

  n ρ   n ρ   n ρ   n ρ 

Âge  

< 40  114 0,891 103 0,913 

40-50 243 0,901 243 0,922 243 0,968 

50-60 318 0,879 318 0,942 318 0,966 318 0,985 

> 60 379 0,856 379 0,862 379 0,921 379 0,966 

Allaitement cumulé (mois) 

0 529 0,785 521 0,778 481 0,884 377 0,970 

< 3  221 0,782 221 0,820 195 0,912 133 0,972 

3-12 243 0,763 241 0,744 212 0,914 151 0,977 

> 12 58 0,665 58 0,574 50 0,813 35 0,952 

IMC (kg/m
2
) 

< 20 24 0,774 24 0,785 20 0,935 16 0,966 

20-25 589 0,747 582 0,755 513 0,900 358 0,974 

25-30 297 0,770 295 0,771 274 0,860 217 0,965 

> 30 144 0,842 142 0,797 133 0,882 106 0,962 

TOUTES 1054 0,768   1043 0,763   940 0,889   697 0,972 

3. Variables influençant les profils toxicocinétiques 

Dans l’analyse des déterminants des concentrations de PCB, nous avons vu que certaines 

caractéristiques anthropométriques ou liées à la vie reproductive influencent les niveaux mesurés. 

Nous avons voulu voir dans quelle mesure ces caractéristiques ont un impact sur les niveaux de PCB-

153 estimés à partir des modèles PBPK à la période 11-20 ans. Dans le  
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Tableau 15 sont présentés par cohorte de naissance les pourcentages de variance expliquée de 

l’AUC 11_20 par les différents facteurs intégrés dans la modélisation PBPK.  

Tableau 15 – Pourcentages de variance expliquée de l’AUC 11_20 par différents facteurs de 
variation des niveaux de PCB présentés par cohorte de naissance chez les femmes témoins de 
CECILE 

Cohorte de naissance Variables Pourcentage de variance expliquée (R²) 

1930-1940 Âge au recrutement 30,4 

(N = 168) PCB-153 mesuré au recrutement 53,6 

IMC à 20 ans 0,8 

Changement d'IMC depuis l’âge de 20 ans 0,2 

Allaitement 0,2 

Parité 0,6 

Consommation de poisson de mer 0,2 

TOUTES 79,1 

1941-1950 Âge au recrutement 34,4 

(N = 268) PCB-153 mesuré au recrutement 36,2 

IMC à 20 ans 0,0 

Changement d'IMC depuis l’âge de 20 ans 0,0 

Allaitement 0,7 

Parité 0,2 

Consommation de poisson de mer 0,0 

TOUTES 78,1 

1951-1960 Âge au recrutement 29,5 

(N = 294) PCB-153 mesuré au recrutement 49,9 

IMC à 20 ans 1,1 

Changement d'IMC depuis l’âge de 20 ans 1,0 

Allaitement 0,0 

Parité 0,0 

Consommation de poisson de mer 0,0 

TOUTES 80,6 

1961-1970 Âge au recrutement 0,3 

(N = 173) PCB-153 mesuré au recrutement 62,0 

IMC à 20 ans 1,8 

Changement d'IMC depuis l’âge de 20 ans 0,1 

Allaitement 0,1 

Parité 2,2 

Consommation de poisson de mer 0,5 

TOUTES 71,7 

1971-1981 Âge au recrutement 3,5 

(N = 69) PCB-153 mesuré au recrutement 74,0 

IMC à 20 ans 3,1 

Changement d'IMC depuis l’âge de 20 ans 0,4 

Allaitement 0,0 

Parité 1,5 

Consommation de poisson de mer 0,5 

TOUTES 78,9 
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Le niveau de PCB-153 mesuré au recrutement explique de 36 à 74 % de la variance de 

l’AUC 11_20. Cette valeur est d’autant plus élevée que la cohorte de naissance considérée est plus 

récente. 

L’âge des femmes au moment du recrutement explique de 0,3 à 34 % de la variance de 

l’AUC 11_20, avec des pourcentages plus élevés pour les cohortes de naissance les plus anciennes.  

L’IMC à 20 ans explique de 0 à 3 % de la variance de l’AUC 11_20. Le changement d’IMC depuis 

l’âge de 20 ans jusqu’au recrutement explique de 0 à 1% de la variance de l’AUC 11_20, indiquant 

que les variations de poids étaient insuffisantes pour influencer de façon marquée les niveaux de 

PCB-153. 

L’allaitement explique moins de 1 % de la variance de l’AUC 11_20. L’allaitement est la 

principale source d’excrétion des PCB. Ce résultat traduit le fait que les femmes de notre échantillon 

ont peu allaité en moyenne.   

La parité explique moins de 3 % de la variance dans les générations récentes, et un 

pourcentage plus faible ou nulle dans les générations les plus anciennes.  

Enfin, la consommation de poisson actuelle a un impact faible ou nul sur les niveaux estimés à 

la période d’âge 11-20 ans. La consommation de poisson de mer est celle déclarée au moment de 

l’enquête et n’est pas intégrée dans les modèles PBPK.  

Au total, l’ensemble de ces variables explique de 72 à 81 % de la variance des niveaux 

d’exposition au PCB-153 estimés pour la période d’âge 11-20 ans. Ces résultats sont dus pour 

l’essentiel à l’âge au recrutement et aux niveaux de PCB-153 mesurés. 

4. Niveaux de PCB-153 estimés entre 11 et 20 ans et cohorte de naissance 

La corrélation entre l’âge au recrutement et les niveaux de PCB-153 estimés pour la période 

d’âge 11-20 ans (AUC 11_20) est très élevée (coefficient de corrélation de Spearman ρ = -0,862). La 
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ont atteint l’âge de 20 ans. Les femmes nées à partir de 1950 ont été exposées dès leur naissance et 

ont eu des niveaux plus élevés que leurs aînées durant leur enfance et adolescence.  

Les femmes nées avant les années 1950, exposées plus tardivement au cours de leur vie, ont 

vécu la contamination sur toute sa durée (phase croissante, pic et phase décroissante). Leur niveau 

de contamination par le PCB-153 à l’âge de 40 ou 50 ans a donc atteint en moyenne des niveaux plus 

élevés que chez les femmes nées après 1950. 

Figure 13 - Profils toxicocinétiques vie-entière moyens de PCB-153 des témoins de l’étude CECILE 
en fonction de la cohorte de naissance  
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Tableau 16 – Description par cohorte de naissance des niveaux de PCB-153 en ng/g de lipides 
mesurés au moment du recrutement et des niveaux estimés à différentes décades de la vie chez les 
femmes témoins de l’étude CECILE  

Cohorte 
de 
naissance 

    

N 

Médiane 

Min Max Âge atteint Méthode de mesure 
(ng/g de 

lipides) 

1930-1940 11-20 ans estimés à partir des modèles PBPK 212 2,0 0,3 34,2 

  21-30 ans estimés à partir des modèles PBPK 212 15,6 2,2 276,4 

  31-40 ans estimés à partir des modèles PBPK 212 82,6 12,5 1174,7 

  41-50 ans estimés à partir des modèles PBPK 212 161,6 30,2 1805,9 

  65-75 ans dosés à partir du prélèvement sanguin
a
 212 134,5 27,1 1218,3 

1941-1950 11-20 ans estimés à partir des modèles PBPK 304 9,0 0,8 78,9 

  21-30 ans estimés à partir des modèles PBPK 304 54,5 6,6 466,9 

  31-40 ans estimés à partir des modèles PBPK 304 124,0 20,5 919,6 

  41-50 ans estimés à partir des modèles PBPK 304 131,8 20,1 956,9 

  55-66 ans dosés à partir du prélèvement sanguin
a
 304 92,7 17,4 621,1 

1951-1960 11-20 ans estimés à partir des modèles PBPK 323 48,1 5,3 392,7 

  21-30 ans estimés à partir des modèles PBPK 323 111,7 11,2 649,9 

  31-40 ans estimés à partir des modèles PBPK 323 123,7 10,8 591,7 

  41-50 ans estimés à partir des modèles PBPK 181 119,2 15,4 339,8 

  45-56 ans dosés à partir du prélèvement sanguin
a
 323 90,3 11,3 496,8 

1961-1970 11-20 ans estimés à partir des modèles PBPK 165 67,2 5,6 468,8 

  21-30 ans estimés à partir des modèles PBPK 165 83,0 7,3 504,8 

  31-40 ans estimés à partir des modèles PBPK 101 82,2 7,0 405,1 

  35-46 ans dosés à partir du prélèvement sanguin
a
 165 62,6 4,2 292,2 

1971-1980 11-20 ans estimés à partir des modèles PBPK 49 56,4 15,1 372,9 

  21-30 ans estimés à partir des modèles PBPK 39 64,5 15,8 331,9 

  25-36 ans dosés à partir du prélèvement sanguin
a
 49 51,0 13,4 286,2 

a
 les valeurs sous la LD ont été imputées à partir de la loi lognormale  
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IV. Association entre cancer du sein et niveaux sanguins des 

organochlorés 

1. Cancer du sein et niveaux de p,p’-DDE mesurés au moment du recrutement 

Les odds ratios de cancer du sein estimés à partir des niveaux sériques de p,p’-DDE mesurés 

chez les cas et les témoins au moment du recrutement dans l’étude CECILE sont présentés dans le 

Tableau 17. 

Les odds ratios ne montrent pas de tendance significative avec les niveaux de p,p’-DDE 

(ptendance = 0,46). On peut noter toutefois que l’odds ratio comparant la troisième à la première 

catégorie de p,p’-DDE est significativement inférieur à 1 (OR = 0,73 ; IC 95 % 0,56 – 0,95). 

Les analyses stratifiées par âge ne montrent pas d’association nette entre le cancer du sein et 

le p,p’-DDE chez les femmes de « moins de 50 ans » et chez les femmes de « 50 ans et plus ». La 

diminution de l’OR dans la troisième catégorie de p,p’-DDE est restreinte aux femmes de moins de 50 

ans. 

La stratification sur le département montre une diminution des OR dans la catégorie 

d’exposition maximum en Côte d’Or, et dans la catégorie d’exposition intermédiaire en Ille-et-Vilaine.  

Une association inverse est observée pour les cancers du sein à récepteurs hormonaux négatif 

(RE-RP-), mais pas pour les cancers du sein à récepteurs hormonaux positifs (RE+RP+) ou mixtes 

(RE+RP-). 
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Tableau 17 – Odds ratios liés au cancer du sein associé aux niveaux de p,p’-DDE mesurés au 
moment du recrutement chez toutes les femmes de l’étude CECILE, et selon le groupe d’âge, le 
département et le statut des récepteurs hormonaux 

  p,p’-DDE (µg/L) cas témoins OR
a
 IC 95% p tendance 

TOUTES <LD 509 480 1 Référence 0,46 

  [0,51-0,84[ 177 181 0,94 [0,73;1,22]   

  [0,84-1,42[ 157 191 0,73 [0,56;0,95]   

  ≥1,42 212 188 0,93 [0,71;1,21]   

GROUPE d’ÂGE       

Moins de 50 ans <LD 218 215 1 Référence 0,79 

 [0,51-0,84[ 53 52 1,05 [0,66;1,67]  

 [0,84-1,42[ 30 56 0,48 [0,28;0,83]  

 ≥1,42 39 28 1,37 [0,77;2,45]  

50 ans et plus <LD 291 265 1 Référence 0,31 

 [0,51-0,84[ 124 129 0,89 [0,64;1,22]  

 [0,84-1,42[ 127 135 0,83 [0,60;1,14]  

 ≥1,42 173 160 0,85 [0,63;1,15]  

DÉPARTEMENT             

Côte d'Or <LD 147 152 1 Référence 0,07 

  [0,51-0,84[ 52 75 0,68 [0,42;1,08]   

  [0,84-1,42[ 52 64 0,73 [0,44;1,19]   

  ≥1,42 63 77 0,62 [0,39;1,00]   

Ille-et-Vilaine <LD 362 328 1 Référence 0,78 

  [0,51-0,84[ 125 106 1,11 [0,81;1,53]   

  [0,84-1,42[ 105 127 0,74 [0,54;1,03]   

  ≥1,42 149 111 1,10 [0,79;1,52]   

RÉCEPTEURS HORMONAUX   

RE+RP+ <LD 298 480 1 Référence 0,68 

 [0,51-0,84[ 113 181 1,01 [0,75;1,35]  

 [0,84-1,42[ 114 191 0,87 [0,65;1,18]  

 ≥1,42 147 188 1,08 [0,81;1,45]  

RE+RP- <LD 60 480 1 Référence 0,92 

 [0,51-0,84[ 26 181 1,39 [0,82;2,35]  

 [0,84-1,42[ 18 191 0,62 [0,34;1,13]  

 ≥1,42 35 188 1,11 [0,66;1,85]  

RE-RP- <LD 94 480 1 Référence 0,04 

 [0,51-0,84[ 20 181 0,65 [0,42;1,15]  

 [0,84-1,42[ 13 191 0,38 [0,21;0,71]  

  ≥1,42 20 188 0,61 [0,33;0,99]   

a
 OR ajustés sur âge, département, cholestérol et triglycérides, niveau d’éducation, âge à la puberté, parité, âge à la 

première grossesse à terme, IMC, THM, antécédent familial de cancer du sein, antécédent de maladie bénigne du sein, 
allaitement et date de référence 
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2. Cancer du sein et niveaux de PCB-153 mesurés au moment du recrutement 

Les odds ratios estimés à partir des niveaux sériques de PCB-153 mesurés au moment du 

recrutement dans l’enquête CECILE sont présentés dans le Tableau 18. 

Sur l’ensemble des femmes, nous observons une association inverse à la limite de la 

significativité entre les niveaux sériques de PCB-153 et le risque de cancer du sein (OR = 0,76 ; IC 95 

% 0,57 – 1,02 en comparant la quatrième à la première catégorie de PCB-153, ptendance = 0,08). 

Les analyses stratifiées sur l’âge (« moins de 50 ans » versus « 50 ans et plus ») montrent que 

cette association inverse n’est observée que chez les femmes de 50 ans et plus (OR = 0,69 ; IC 95 % 

0,49 – 0,97 en comparant la quatrième à la première catégorie de PCB-153, ptendance = 0,02). 

La stratification sur le département montre que l’association inverse est présente en Côte d’Or 

et en Ille-et-Vilaine, avec une tendance plus marquée en Côte d’Or (ptendance = 0,01). 

L’association inverse ne diffère pas en fonction de l’expression des récepteurs hormonaux des 

cancers du sein. 

La Figure 14 fournit une représentation continue de l’assocation entre les niveaux de PCB-153 

mesurés au recrutement et le risque de cancer du sein chez les femmes de plus de 50 ans par la 

courbe d’une fonction spline cubique restreinte à 5 nœuds et où la valeur de référence est le 25ème 

percentile. Cette figure permet de confirmer la tendance observée sur les quatre catégories 

d’exposition. 
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a
 OR ajustés sur âge, département, cholestérol et triglycérides, niveau d’éducation, âge à la puberté, parité, âge à la 

première grossesse à terme, IMC, THM, antécédent familial de cancer du sein, antécédent de maladie bénigne du sein, 
allaitement, date de référence 

Tableau 18 – Odds ratios liés au cancer du sein associé aux niveaux de PCB-153 mesurés au 
moment du recrutement chez toutes les femmes de l’étude CECILE, et selon le groupe d’âge, le 
département et le statut des récepteurs hormonaux 

  PCB-153 (µg/L) cas témoins OR
a
 IC 95% p tendance 

TOUTES <LD 453 424 1 Référence 0,08 
  [0,50 -0,72[ 230 202 1,15 [0,89;1,48] 
  [0,72-1,06[ 196 203 0,89 [0,68;1,16] 
  ≥1,06 176 211 0,76 [0,57;1,02] 

GROUPE d'ÂGE       

Moins de 50 ans <LD 207 223 1 Référence 0,55 

 [0,50-0,65[ 46 40 1,46 [0,87; 2,44] 

 [0,65-0,91[ 46 45 1,12 [0,67; 1,87] 

 ≥0,91 41 43 1,11 [0,63; 1,93] 

50 ans et plus <LD 246 201 1 Référence 0,02 

 [0,50-0,76[ 181 157 1,02 [0,75;1,39] 

 [0,76-1,10[ 149 164 0,78 [0,57;1,07] 

 ≥1,10 139 167 0,69 [0,49;0,97] 

DÉPARTEMENT  

Côte d'Or  <LD 124 120 1 Référence 0,01 
 [0,50 -0,72[ 68 80 0,70 [0,44;1,12] 
 [0,72-1,06[ 63 78 0,67 [0,41;1,08] 
 ≥1,06 59 90 0,49 [0,29;0,82] 

Ille-et-Vilaine  <LD 329 304 1 Référence 0,52 
 [0,50 -0,72[ 162 122 1,44 [1,05;1,96] 
 [0,72-1,06[ 133 125 1,01 [0,73; 1,4] 
 ≥1,06 117 121 0,91 [0,64; 1,3] 

DÉPARTEMENT chez les 50 ans et plus 

Côte d'Or / ≥50 ans <LD 67 60 1 Référence 0,03 
 [0,50-0,76[ 56 55 0,78 [0,44;1,39] 
 [0,76-1,10[ 52 63 0,67 [0,38; 1,2] 
 ≥1,10 46 68 0,52 [0,28;0,97] 

Ille-et-Vilaine / ≥50 ans <LD 179 141 1 Référence 0,12 
 [0,50-0,76[ 125 102 1,10 [0,76;1,59] 
 [0,76-1,10[ 97 101 0,82 [0,55;1,21] 
 ≥1,10 93 99 0,75 [ 0,5;1,14] 
RÉCEPTEURS HORMONAUX 

RE+RP+ <LD 277 424 1 Référence 0,21 

 [0,50 -0,72[ 155 202 1,22 [0,93;1,62]  

 [0,72-1,06[ 124 203 0,90 [0,67;1,22]  

 ≥1,06 116 211 0,81 [0,59;1,11]  

RE+RP- <LD 57 424 1 Référence 0,13 

 [0,50 -0,72[ 30 202 1,21 [0,72;2,03]  

 [0,72-1,06[ 27 203 0,87 [0,51;1,50]  

 ≥1,06 25 211 0,66 [0,37;1,19]  

RE-RP- <LD 77 424 1 Référence 0,27 

 [0,5 -0,72[ 26 202 0,97 [0,58;1,61]  

 [0,72-1,06[ 26 203 0,94 [0,55;1,58]  

  ≥1,06 18 211 0,65 [0,35;1,20]   
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Figure 14 – Fonction spline cubique restreinte à 5 nœuds des niveaux de PCB-153 mesurés au 
recrutement modélisant le risque (OR) de cancer du sein 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nous avons également étudié l’association entre cancer du sein et niveaux de PCB-153 au 

recrutement en tenant compte de la consommation de poisson de mer. L’association inverse n’était 

pas modifiée par la prise en compte de ce facteur : les OR pour les différentes catégories de PCB-153 

sont les mêmes au centième près après ajustement sur la consommation de poisson de mer. 

3. Cancer du sein par cohorte de naissance en fonction des niveaux de PCB-

153 mesurés au recrutement 

Nous avons montré l’existence d’un effet génération dans les niveaux de PCB lié aux variations 

très importantes de la contamination environnementales aux PCB au cours du XXème siècle (courbe 
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en V renversé). Cette observation nous amène à pratiquer des analyses stratifiées en fonction de la 

cohorte de naissance.  

Après stratification sur la cohorte de naissance (Tableau 19), une association inverse entre le 

risque de cancer du sein et les niveaux mesurés de PCB-153 au recrutement est observée pour les 

générations nées avant 1960 (femmes de 50 ans et plus au moment du recrutement). Il n’existe pas 

de différences marquées entre les générations 1930-40, 1941-50, et 1951-60. Nous n’observons pas 

d’association des niveaux de PCB-153 mesurés au recrutement avec le risque de cancer du sein chez 

les femmes nées après 1960. Ces résultats sont cohérents avec l’analyse stratifiée sur le groupe d’âge 

(« moins de 50 ans » versus « 50 ans et plus »). 

Tableau 19 – Odds ratios liés au cancer du sein associé aux niveaux de PCB-153 mesurés au 
moment du recrutement par cohorte de naissance chez les femmes de l’étude CECILE 

Cohorte de 
naissance 

PCB-153 
(µg/L) 

 
Cas 

 
Témoins OR

a
 IC 95 %  ptendance 

1930-1940 <LOD   48   34 1 Référence 0,03 

[0,50-0,85[   71   56 0,98 [0,53;1,83] 

[0,85-1,28[   49   58 0,60 [0,32;1,13] 

≥1,28   45   59 0,55 [0,28;1,07] 

1941-1950 <LOD 107 102 1 Référence 0,28 

[0,50-0,76[   80   63 1,44 [0,89;2,33] 

[0,76-1,10[   62   67 1,00 [0,62;1,64] 

≥1,10   51   69 0,76 [0,44;1,30] 

1951-1960 <LOD 158 138 1 Référence 0,02 

[0,50-0,69[   72   61 1,09 [0,69;1,72] 

[0,69-0,98[   51   61 0,67 [0,41;1,09] 

≥0,98   53   63 0,58 [0,35;0,95] 

1961-1981 <LOD 140 150 1 Référence 0,17 

[0,50-0,61[   16   18 1,37 [0,61;3,08] 

[0,61-0,85[   25   20 1,46 [0,69;3,09] 

≥0,85   27   21 1,56 [0,72;3,39] 
a
OR : odds ratios ajustés sur âge, département, âge à la puberté, âge à la première grosses à terme, parité, durée cumulée 

d’allaitement, niveau d’éducation, IMC, THM, antécédent de maladies bénignes du sein, antécédent de cancer familial du 

sein, date de référence, triglycéride, cholestérol. 
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4. Cancer du sein par cohorte de naissance en fonction des niveaux de PCB 

153 estimés à la décade 11-20 ans  

Du fait des très fortes corrélations entre l’année de naissance et les niveaux de PCB-153 

estimés par l’AUC 11_20 (cf. page 90), une analyse regroupant l’ensemble des cohortes de naissance 

n’est pas possible pour étudier le risque de cancer du sein en fonction du niveau de PCB-153 estimé à 

l’âge de 11_20 ans. Seules les analyses stratifiées par cohorte de naissance ont donc été réalisées. 

Le Tableau 20 montre que le PCB-153 estimé à l’âge de 11-20 ans est associé négativement au 

cancer du sein de façon nette pour la seule génération 1951-60 (p tendance = 0,001). À l’inverse des 

résultats basés sur le PCB-153 mesuré au recrutement montrés dans le paragraphe précédent, cette 

association n’apparaît pas de façon marquée pour la génération 1930-40 (p tendance = 0,20), et pour la 

génération 1941-50 (p tendance = 0,57). On peut noter que les femmes nées dans la décade 1951-60 

chez lesquelles l’association est observée ont atteint leur puberté au cours de la période 1962-1980, 

c’est-à-dire au cours de la phase croissante et maximale de la contamination environnementale.  

Tableau 20 – Odds ratios liés au cancer du sein associé aux niveaux de PCB-153 à la période d’âge  
11-20 ans estimés à partir des modèles PBPK selon la cohorte de naissance chez les femmes de 
l’étude CECILE 

Cohorte de 
naissance Période Tertiles 

Médiane 
des témoins  

(ng/g de lipides) Cas  Témoins OR
a
 IC 95 %  ptendance 

1930-1940 1941-1960 T1     1,0   92   72 1 Référence 0,20 

T2     2,3   64   69 0,72 [0,44;1,19] 

T3     4,2   57   66 0,71 [0,41;1,22] 

1941-1950 1952-1970 T1     4,4 102 104 1 Référence 0,57 

T2     9,8   97   99 1,14 [0,74;1,75] 

T3   18,6 101   98 1,15 [0,74;1,79] 

1951-1960 1962-1980 T1   24,8 147 112 1 Référence 0,001 

T2   50,7 118 108 0,81 [0,55;1,21] 

T3   85,9   69 103 0,47 [0,31;0,74] 

1961-1981 1972-2001 T1   34,4   72   76 1 Référence 0,33 

T2   69,3   74   69 1,30 [0,77;2,19] 

T3 131,0   62   64 1,36 [0,75;2,45]   
a
OR : odds ratios ajustés sur âge, département, âge à la puberté, âge à la première grosses à terme, parité, durée cumulée 

d’allaitement, niveau d’éducation, IMC, THM, antécédent de maladies bénignes du sein, antécédent de cancer familial du 

sein, date de référence 
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I. Synthèse des principaux résultats 

Ce travail de thèse a tout d’abord permis d’étudier la prévalence de l’exposition aux composés 

organochlorés, et plus particulièrement au p,p’-DDE, principal métabolite du DDT, et aux PCB à partir 

d’un échantillon de 1055 femmes âgées de 25 à 75 ans issues de la population générale de Côte d’Or 

et d’Ille-et-Vilaine. L’exposition a été mesurée entre 2005 et 2008 à partir de prélèvements sanguins 

effectués chez les femmes recrutées comme témoins dans l’étude CECILE. Les niveaux moyens 

observés sont plus faibles que les niveaux rapportés précédemment dans des populations 

occidentales en raison du déclin général de la contamination environnementale. Les principaux 

facteurs prédictifs de ces niveaux sériques incluent l’âge, les habitudes alimentaires, le poids et ses 

variations au cours du temps, les grossesses et l’allaitement, ainsi que le lieu de résidence. 

Dans un second temps, nous avons étudié les associations entre les niveaux de composés 

organochlorés (p,p’-DDE et PCB-153) mesurés chez les cas et les témoins de l’étude CECILE et le 

cancer du sein. Nous n’observons pas d’association entre les niveaux de p,p’-DDE et les cancers du 

sein dans leur ensemble. Une association inverse apparaît entre le p,p’-DDE et les cancers du sein de 

type négatif pour les récepteurs hormonaux (RE- et RP-). Nous observons également une association 

inverse entre les niveaux sanguins de PCB-153 mesurés lors du recrutement dans l’étude et le cancer 

du sein. Cette association inverse n’est présente que chez les femmes de 50 ans et plus, mais 

n’apparaît pas chez les femmes de moins de 50 ans. 

Nous avons enfin étudié l’association entre le cancer du sein et le niveau d’exposition au PCB-

153 estimé au cours de la puberté, période au cours de laquelle les cellules mammaires sont 

particulièrement sensibles aux agents de l’environnement. Pour estimer l’exposition passée de 

chacune des femmes de l’étude CECILE à la période péri-pubertaire (11-20 ans), nous avons mis en 

œuvre des modèles PBPK permettant cette rétro-estimation à partir d’une modélisation basée (i) sur 

les concentrations de PCB-153 mesurées dans le prélèvement sanguin réalisé à l’inclusion, (ii) les 

paramètres individuels de variation des niveaux de PCB-153 (poids, taille, grossesses, allaitement…) 



 

104 
 

connus d’après le questionnaire, et (iii) la courbe de contamination environnementale par les PCB 

survenue dans la deuxième moitié du XXème siècle, élaborée à partir de données disponibles dans la 

littérature. Cette méthode d’estimation des expositions n’avait jamais été utilisée auparavant dans 

ce contexte. L’exposition au PCB-153 estimée à l’âge de 11-20 ans dépend fortement de l’année de 

naissance des femmes, du fait de la forme particulière de la courbe de contamination 

environnementale, et nous a amené à pratiquer des analyses par cohorte de naissance. Nous 

observons une association inverse entre le cancer du sein et le PCB-153 estimé à la période péri-

pubertaire particulièrement marquée chez les femmes nées dans les années 1951-1960. Ces femmes 

sont celles qui ont vécu leur puberté lors de la phase de croissance exponentielle de la contamination 

environnementale (1960-1980) et sont parmi celles dont l’exposition estimée au PCB-153 à la 

puberté était la plus élevée. 

II. Niveaux d’exposition aux composés organochlorés et leurs 

déterminants 

1. Validité de l’étude 

Nombre de sujets 

L’analyse des niveaux de contamination biologique par les composés organochlorés et de leurs 

déterminants est basée sur les dosages de p,p’-DDE et de PCB effectués à partir de prélèvements 

sanguins chez 1055 femmes âgées de 25 à 75 ans issues de la population générale de Côte d’Or et 

d’Ille-et-Vilaine. Ce large échantillon de sujets peut être considéré comme représentatif des femmes 

de même âge dans chacun des deux départements. 

Les analyses principales de l’étude sur les déterminants des niveaux d’organochlorés ont été 

effectuées sur l’échantillon des témoins seuls avec l’idée que la relation entre les déterminants 

étudiés et les niveaux d’exposition aux organochlorés pouvait être modifiée par l’existence du 

cancer. Dans les analyses de sensibilité présentées en Annexe III, nous avons inclus les cas et les 
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témoins. La plupart des associations observées chez les témoins seuls sont retrouvées dans cet 

échantillon avec des estimations plus précises du fait d’une meilleure puissance statistique.  

Des analyses stratifiées sur le groupe d’âge (moins de 50 ans, 50 ans et plus) utilisé comme 

proxy du statut ménopausique ont été réalisées. Le statut ménopausique peut en effet influencer le 

métabolisme ou les paramètres de stockage des organochlorés dans les tissus adipeux (Poehlman et 

al. 1995), et peut par conséquent modifier les associations avec les facteurs étudiés. De plus, certains 

facteurs prédictifs tels que la parité ou l’allaitement peuvent avoir des effets à court terme sur les 

niveaux d’organochlorés des femmes en âge de reproduction qui pourraient n’être détectables que 

chez les femmes en pré-ménopause. 

Erreurs de classement 

Questionnaire 

L’auto-déclaration du poids à différentes périodes de la vie peut avoir conduit à des erreurs de 

classement non différentielles. Une étude a montré que chez 100 femmes âgées de 71 à 76 ans la 

corrélation entre le poids à 20 ans déclaré et le poids à 20 ans mesuré était de 0,64 (coefficient de 

corrélation de Spearman) (Must et al. 1993). Ces résultats permettent de conclure, d’après les 

auteurs que l’auto-déclaration à un âge avancé du poids à 20 ans constitue une information 

raisonnablement valide. 

Les erreurs de classements dûes à cette auto-déclaration du poids ainsi qu’à l’utilisation d’un 

sont vraisemblablement non différentielles car indépendantes des niveaux d’organochlorés mesurés. 

D’autres informations telles que la parité ou l’allaitement sont moins sujettes à des déclarations 

erronées lors du recueil de données par questionnaire. 

Dosages 

Les dosages de composés organochlorés ont été réalisés selon une procédure opératoire 

standard décrite dans le paragraphe « Dosages » de la partie II.2 page 54. Cependant, les valeurs 

sont entachées d’une certaine marge d’erreur inhérente aux procédés de laboratoire. La 
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catégorisation des variables d’exposition dans nos analyses aussi bien sur les déterminants des 

composés organochlorés que sur l’association avec le cancer du sein permet d’atténuer ces erreurs 

de mesure. 

Valeurs sous la limite de détection 

Un pourcentage élevé de valeurs de p,p’-DDE et de PCB se situe sous la LD. Comme cela a été 

décrit dans le paragraphe « Analyses multivariées » de la partie IV.1 page 63, nous avons utilisé 

plusieurs stratégies pour prendre en compte ces valeurs dans l’analyse des déterminants des 

composés organochlorés. Quelle que soit la stratégie d’analyse employée (régression linéaire 

multiple après imputation, régression de Tobit ou régression polytomique), les résultats étaient 

convergents. Nous avons choisi la régression polytomique requérant le moins d’hypothèses sur la 

distribution des concentrations chez les femmes de notre échantillon. 

2. Niveaux mesurés (comparaisons géographiques, temporelles) 

p,p’-DDE 

La concentration médiane de p,p’-DDE de 85 ng/g de lipides observée chez les témoins dans 

notre étude en 2005-2007 est très en deçà de la valeur de 5100 ng/g de lipides observée parmi des 

femmes américaines sur la période 1959-1967 (Cohn et al. 2007), période à laquelle le DDT était 

encore largement utilisé aux États-Unis. L’étude NHANES (National Health and Nutrition Examination 

Survey) conduite aux États-Unis en 2003-2004 rapportait une moyenne géométrique de 241 ng/g de 

lipides chez les femmes recrutées par un échantillonnage représentatif de la population des États-

Unis basé sur l’âge et l’ethnie (Centers for Disease Control and Prevention 2009). La concentration 

dans notre échantillon est du même ordre de grandeur que celle relevée dans l’étude ENNS (Étude 

Nationale Nutrition Santé) menée par l’Institut national de Veille Sanitaire (InVS) sur 400 adultes de 

la population générale de 18 à 74 ans en 2006-2007 avec des niveaux moyens de 120 ng/g de lipides. 

Au total, nous constatons une chute importante de la contamination dans les tissus biologiques qui 
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est concordante avec la chute des niveaux dans l’environnement observée depuis les années 1970 

lorsque l’utilisation du DDT a été interdite dans la plupart des pays occidentaux (UNEP (United 

Nations Environment Programme Chemicals) 2002).  

PCB 

L’analyse des PCB totaux consiste dans notre étude en la somme de 4 congénères (PCB -118,-

138,-153 et -180) parmi les 7 congénères indicateurs utilisés couramment pour surveiller l’exposition 

en Europe (EFSA (European Food Safety Agency) 2005). Les trois autres congénères mesurés PCB -28, 

-52, et -101 n’ont été détectés chez aucune femme de notre échantillon. Le PCB-153 était le 

congénère le plus fréquemment détecté, avec une concentration médiane de 88 ng/g de lipides. 

D’autres études ont rapporté des concentrations sériques moyennes de 182,6 ng/g de lipides en 

Espagne dans les années 1990 (Agudo et al. 2009), de 41 ng/g de lipides au Royaume-Uni en 2003 

(Thomas et al. 2006), de 155 ng/g de lipides en France en 2003 (Marchand et al. 2004), indiquant 

l’existence de variations géographiques et temporelles en Europe. L’étude ENNS menée par l’InVS sur 

386 adultes de la population générale de 18 à 74 ans en 2006-2007, a relevé des niveaux moyens de 

110 ng/g de lipides, proches des niveaux observés dans notre étude. Dans l’étude nationale de santé 

et de nutrition conduite aux États-Unis en 2003-2004 (NHANES), la concentration moyenne était de 

19,7 ng/g de lipides chez les femmes à partir de 12 ans (Centers for Disease Control and Prevention 

2009). Ces données sont parcellaires mais semblent montrer un niveau de contamination plus élevé 

en Europe qu’aux États-Unis. 

3. Déterminants des niveaux sanguins de composés organochlorés 

p,p’-DDE 

Nous avons observé que les concentrations de p,p’-DDE augmentent linéairement avec l’âge, 

et sont 2,5 fois plus élevées chez les femmes de plus de 70 ans que chez les femmes de moins de 30 

ans. En plus de l’effet de l’âge dû à la bioaccumulation des composés organochlorés au cours du 
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temps (Glynn et al. 2003), cette tendance peut également refléter un effet de la cohorte de 

naissance, puisque les expositions dûes à la contamination alimentaire ont augmenté jusqu’à 

l’interdiction du DDT dans les années 1970, et ont diminué ensuite. Ainsi, les expositions moyennes 

annuelles des femmes nées après cette date ont été moins importantes.  

L’alimentation est la principale voie d’absorption du DDT et de ses produits dérivés (ATSDR 

(Agency for Toxic Substances and Disease Registry) 2000). D’après l’agence européenne de sécurité 

alimentaire (EFSA (European Food Safety Agency) 2005), le poisson est l’aliment le plus contaminé. 

L’apport alimentaire en DDT et ses composés dérivés a commencé à décliner à la fin des années 1960 

aux États-Unis (Wolff et al. 2005a). En Europe, la contamination des poissons (UNEP (United Nations 

Environment Programme Chemicals) 2002) et de la viande (Glynn et al. 2009 ; Glynn et al. 2000) a 

également décliné au cours du temps. L’augmentation des concentrations sériques de p,p’-DDE 

associé à la fréquence de consommation de poisson de mer chez les femmes les plus jeunes dans 

notre étude suggère que la contamination des poissons par le p,p’-DDE persiste en France.  

Nous avons observé que les niveaux de p,p’-DDE augmentent avec l’IMC. Ce résultat contraste 

avec les résultats d’études antérieures conduites dans les années 1960 qui rapportent que les 

niveaux de p,p’-DDE décroissent lorsque l’IMC augmente (James et al. 2002), mais est en accord avec 

les études plus récentes menées depuis les années 1990 (Glynn et al. 2007 ; Glynn et al. 2003 ; Laden 

et al. 1999 ; Wolff et al. 2005a). Ces divergences entre les études sont expliquées par le modèle 

proposé par Wolff et coll. (Wolff et al. 2007) qui postule que :  

(i) durant les années 1960, lorsque l’apport et l’absorption de DDT étaient élevés, 

l’association inverse entre niveaux de p,p’-DDE et l’IMC résultait d’un état d’équilibre entre 

absorption et élimination et de la dilution du DDE/DDT dans les tissus adipeux.  

(ii)  au cours des périodes plus récentes, l’apport en DDT/DDE est devenu de plus en plus 

faible du fait de la décroissance de la contamination environnementale, et a entraîné une 

décroissance progressive des niveaux biologiques. Les résidus de DDT/DDE stockés dans les 
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tissus adipeux étant relargués lentement, la charge corporelle totale en p,p’-DDE a décru 

moins vite chez les femmes ayant un IMC élevé que chez les autres, résultant finalement au 

cours du temps en une association positive entre le p,p’-DDE et l’IMC. 

Nous avons observé que, à poids égal, le gain d’IMC au cours des dix dernières années est lié à 

des concentrations plus faibles de p,p’-DDE chez les femmes de moins de 50 ans. Cette association 

suggérée est expliquée par une dilution plus importante des organochlorés dans les graisses lorsque 

le poids augmente. De façon concordante, la perte de poids au cours des 10 dernières années résulte 

en une augmentation des niveaux sériques de p,p’-DDE en raison du relargage des organochlorés du 

tissu adipeux dans la circulation sanguine (Pelletier et al. 2002).  

L’allaitement, en tant que première voie d’excrétion des organochlorés (Rogan et al. 1986 ; Vo 

et al. 2008), entraîne une décroissance des niveaux de p,p’-DDE. Dans notre échantillon, la durée 

cumulée d’allaitement n’était pas associée aux niveaux sériques de p,p’-DDE. On peut faire 

l’hypothèse que la diminution de la concentration en p,p’-DDE ne serait apparente que sur une 

période à court terme après l’allaitement, mais que celui-ci ne serait pas un bon marqueur des 

niveaux de p,p’-DDE sur le long terme.  

Nos résultats indiquent également la possibilité d’une association inverse entre le p,p’-DDE et 

la consommation de tabac. Le tabac pourrait induire des enzymes impliquées dans le métabolisme 

des composés organochlorés (Ayotte et al. 2005), conduisant à l’association inverse observée. La 

consommation d’alcool et le département ne sont pas prédictifs des niveaux de p,p’-DDE. 

PCB 

Les niveaux de PCB observés sont très fortement associés à l’âge. Le niveau sanguin moyen de 

PCB totaux est 1,5 fois plus élevé chez les femmes de plus de 70 ans que chez les femmes de moins 

de 30 ans. Comme pour le p,p’-DDE, ce résultat peut être interprété comme reflétant à la fois de la 

bioaccumulation avec l’âge, et un effet génération, les cohortes de naissance d’avant 1960 ayant 

vécu au cours de périodes où la contamination environnementale était maximale.  
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L’alimentation constitue la source principale de PCB. Le poisson, la viande et les produits 

laitiers sont les produits les plus contaminés (AFSSA (Agence Française de Sécurité Sanitaire des 

Aliments) 2007). L’apport alimentaire quotidien de 6 congénères de PCB indicateurs « non dioxin-

like » (PCB -28, -52, -101, -138, -153 et -180) en France était de 7.7 ng/kg de poids corporel par jour 

en 2002-2006 (Arnich et al. 2009). Nous avons observé que la consommation de poisson de mer chez 

les femmes de plus de 50 ans était associée aux niveaux de PCB. Des niveaux élevés de PCB ont 

également été rapportés chez les pêcheurs ou les Amérindiens de la région des Grands Lacs aux 

États-Unis ayant de fortes consommations de poissons contaminés (Hanrahan et al. 1999 ; Schaeffer 

et al. 2006) ou chez les consommateurs de poissons gras de la mer baltique en Suède et en Lettonie 

(Sjodin et al. 2000). Des études antérieures basées sur un questionnaire de fréquence alimentaire 

pour évaluer la consommation de poisson ont également rapporté une association avec les niveaux 

sanguins de PCB (Agudo et al. 2009 ; Glynn et al. 2003 ; Laden et al. 1999 ; Moysich et al. 2002b ; 

Paris-Pombo et al. 2003 ; Sarcinelli et al. 2003). Nos résultats en rapport avec la consommation de 

poissons indiquent une persistance de la contamination par les PCB en France, et fait écho à des 

rapports récents sur la contamination environnementale des sédiments des rivières et des poissons 

(Babut and Miege 2007 ; Meunier 2008).  

Comme pour le p,p’-DDE, l’association inverse avec la consommation de produits laitiers est 

intrigante. Elle a déjà été rapportée dans une étude récente au Danemark (Brauner et al. 2011). Les 

femmes ayant une consommation de produits laitiers plus élevée ont peut-être un profil alimentaire 

particulier induisant une plus faible contamination par les organochlorés.  

Dans notre échantillon, les concentrations de PCB totaux diminuent lorsque l’IMC augmente, 

cette tendance étant significative chez les femmes de 50 ans et plus. Ce résultat est cohérent avec un 

effet de dilution des résidus de PCB dans le tissu adipeux chez les femmes ayant un IMC élevé, et 

contraste avec l’association dans le sens opposé observée pour le p,p’-DDE. Comme expliqué 

précédemment (Wolff et al. 2007), les personnes en surpoids éliminent les organochlorés plus 

lentement, et retiennent les résidus d’organochlorés sur des périodes plus longues après le déclin ou 



 

111 
 

l’arrêt de l’exposition. L’association positive rapportée entre le p,p’-DDE et l’IMC peut être vue 

comme la conséquence du déclin de l’exposition environnementale au DDT/DDE. Au contraire, 

l’association négative entre PCB totaux et IMC suggère que l’absorption des PCB provenant de 

sources environnementales subsiste. Cette observation est concordante avec la persistance de la 

contamination environnementale par les PCB en France. 

À poids actuel constant, les analyses multivariées ont montré que le gain de poids au cours des 

dix dernières années était associé à des niveaux faibles de PCB, et la perte de poids à des niveaux 

élevés. Ces résultats sont cohérents avec un effet de dilution (gain de poids) ou de concentration 

(perte de poids) des résidus de PCB dans les tissus adipeux (Hue et al. 2006 ; Lim et al. 2010 ; Pelletier 

et al. 2002). 

Les niveaux de PCB étaient associés négativement à la durée de l’allaitement chez les femmes 

de moins de 50 ans, mais cette association n’est pas apparente chez les femmes plus âgées. 

L’association négative reflète l’excrétion des PCB au cours de l’allaitement (Jensen 1983) et confirme 

les résultats d’études antérieures (Moysich et al. 2002b ; Vo et al. 2008). La diminution des niveaux 

sanguins de PCB peut n’être apparente que pour un temps limité, expliquant ainsi l’absence 

d’association chez les femmes de plus de 50 ans. 

Les femmes vivant en Côte d’Or ont des niveaux plus élevés que les femmes d’Ille-et-Vilaine. 

Cette différence est statistiquement significative dans les modèles multivariés pour les deux groupes 

d’âge. Malgré l’interdiction de la production de PCB en France depuis 1987, la pollution des rivières 

telles que le Rhône par les PCB reste une préoccupation majeure (Babut and Miege 2007 ; Meunier 

2008). De façon intéressante, des mesures de sédiments fluviaux sont comprises dans un intervalle 

de 0 à 10 µg/kg de poids sec en Ille-et-Vilaine, alors que des concentrations au-delà de 401 µg/kg ont 

été observées en Côte d’Or dans une étude menée en 2000-2005 (Ministère de l'écologie 2007), 

suggérant que les différences des niveaux sanguins des femmes puissent refléter des différences de 

contamination environnementales entre ces deux départements. 
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Nous observons une légère association positive entre les concentrations de PCB et la 

consommation d’alcool chez les femmes plus âgées. Les niveaux de PCB ne varient pas en fonction de 

l’éducation ou de la consommation de tabac, comme d’autres études l’avaient déjà rapporté 

(Apostoli et al. 2005 ; Sala et al. 1999 ; Sandanger et al. 2007). 

Cette analyse des niveaux et des déterminants des niveaux de p,p’-DDE et de PCB-153 a fait 

l’objet d’un article publié dans Environmental Research (Annexe IV). 

III. Estimation du profil d’exposition vie-entière au PCB-153 et ciblage de 

la période péri-pubertaire à partir des modèles PBPK 

1. Proposition d’une nouvelle approche pour cibler la période péri-pubertaire 

À la suite de l’analyse sur les déterminants des niveaux de PCB-153, nous avons fait 

l’hypothèse que les niveaux mesurés au moment du recrutement pourraient ne pas refléter de façon 

appropriée l’exposition antérieure survenue au cours de périodes clés du développement mammaire, 

en particulier la période péri-pubertaire, les plus pertinentes pour étudier le rôle des expositions 

environnementales dans le cancer du sein. La modélisation PBPK nous est apparue comme une 

méthode intéressante pour estimer les profils toxicocinétiques individuels vie-entière en tenant 

compte des mesures effectuées au moment du recrutement des cas et des témoins, des variations 

de la contamination environnementale survenues au cours de la deuxième moitié du XXème siècle, des 

antécédents reproductifs et des variations de poids connus et datés au niveau individuel grâce au 

questionnaire. La description de cette approche utilisant les modèles PBPK a fait l’objet d’un article 

(cf. Annexe IV). 

L’exemple décrit dans la Figure 11 page 86 montre que deux femmes de même âge ayant des 

niveaux de PCB identiques au moment du recrutement, mais des historiques d’allaitement et de 

poids différents, n’ont vraisemblablement pas eu un profil de contamination identique au cours de la 

vie. Nous avons toutefois constaté dans nos données que les estimations des niveaux de PCB-153 aux 
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différentes décades de la vie des femmes, et notamment à la période 11-20 ans, sont très corrélées 

avec les niveaux mesurés au moment du recrutement. Cette étude des corrélations a fait l’objet d’un 

article écrit en collaboration avec l’équipe canadienne (cf. Annexe IV).   

2. Variables influençant les profils toxicocinétiques 

Les modèles PBPK intègrent différentes caractéristiques individuelles telles que l’année de 

naissance, les périodes de début et de fin d’allaitement, la taille, les variations de poids au cours du 

temps et enfin le niveau de PCB-153 mesuré au moment du recrutement. Verner et al. ont montré 

comment ces facteurs influencent les profils à partir de simulations (Verner et al. 2008a). Nous avons 

étudié à partir des données de l’étude CECILE l’impact de ces facteurs et l’avons quantifié par des 

pourcentages de variance expliquée.  

Il ressort que les niveaux de PCB-153 estimés au cours de la période péri-pubertaire dépendent 

largement du niveau de PCB-153 mesuré au moment du recrutement, mais également de l’âge. Ces 

niveaux sont également liés à l’IMC et à ses variations au cours du temps, aux grossesses et aux 

périodes d’allaitement, de façon modeste mais non négligeable (jusqu’à 6,4 % de variance expliquée 

de l’aire sous la courbe pour la période 11-20 ans par l’ensemble de ces facteurs). 

 L’impact de l’IMC et de ses variations au cours du temps, des grossesses et des périodes 

d’allaitement sur la variance de l’AUC_11_20 dans nos données est modeste. Dans notre échantillon, 

les femmes ont peu allaité (23 % des témoins ont allaité de façon cumulée de 3 mois à un an et 

moins de 1 %  des témoins a allaité plus d’un an).  

 En conclusion, la modélisation PBPK et le fait d’estimer les niveaux d’exposition à des périodes 

antérieures dans la vie des femmes pourrait avoir un impact plus important dans une population 

dans laquelle les femmes auraient beaucoup allaité au cours de leur vie (allaitement cumulé vie-

entière supérieur à un an). Dans ce cas, les corrélations entre les niveaux mesurés au recrutement et 

les niveaux estimés à 11-20 ans seraient certainement moins élevées. 
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3. Impact de l’imputation des valeurs de PCB-153 sous la limite de détection 

Sur l’ensemble des 2135 femmes, 42 % ont des valeurs de PCB-153 sous la limite de détection. 

Comme nous l’avons vu, ce pourcentage diminue fortement avec l’âge, avec 78 % des valeurs sous la 

LD chez les femmes de moins de 40 ans, contre 25 % chez les plus de 60 ans. Afin d’obtenir des 

profils toxicocinétiques pour ces femmes, les valeurs sous la LD ont été imputées à partir de la 

distribution des valeurs observées et de la loi-lognormale (voir paragraphe « Imputation des valeurs 

sous la limite de détection (LD) » page 56). Ces imputations ont pu avoir un impact dans l’estimation 

des odds ratios mesurant, pour chaque cohorte de naissance, l’association entre le cancer du sein et 

les niveaux de PCB-153 estimés à la période péri-pubertaire (AUC 11_20). Toutefois cet impact 

devrait être limité pour plusieurs raisons : (1) le classement des AUC 11_20 en tertiles a limité cet 

impact car la forte corrélation entre les niveaux de PCB-153 mesurés et les niveaux estimés à 11-

20 ans implique que 69 % des femmes ayant des valeurs sous la limite de détection au moment du 

recrutement sont classées dans le premier tertile pour l’AUC 11_20 (classe de référence). Ce 

pourcentage varie en fonction de la cohorte de naissance puisque chez les femmes plus jeunes, le 

pourcentage élevé de valeurs sous la LD ne permet pas que toutes les femmes soient classées dans 

un unique tertile (cf. Tableau A3 en ANNEXE III) ; (2) des analyses de sensibilité ont été conduites 

pour estimer les odds ratios après exclusion des femmes chez lesquelles le PCB-153 n’était pas 

détecté (cf. Tableau A4 en ANNEXE III). Dans ces analyses de sensibilité sans les valeurs sous la LD, 

nous observons toujours l’association inverse entre les niveaux estimés à la période péri-pubertaire 

et le cancer du sein chez les femmes nées dans les années 1950.  

4. Associations entre l’AUC 11_20 et l’âge : un effet génération  

Nous observons un effet important de l’année de naissance sur les niveaux d’exposition au 

PCB-153 estimés au cours de la décade 11-20 ans. Cet effet génération a également été décrit dans 

une étude utilisant un modèle mécanistique dépendant du temps (CoZMoMAN) intégrant à la fois 

l’impact environnemental du contaminant et sa bioaccumulation dans la chaîne alimentaire (Breivik 
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et al. 2010 ; Quinn et al. 2011). La tendance non monotone de la contamination explique l’effet 

génération puisque les femmes nées à partir des années 1930 n’ont pas toutes subi les mêmes 

niveaux d’exposition aux mêmes âges. D’après le profil de contamination environnementale estimé 

dans le cadre de notre étude, aussi bien que d’après les profils décrits par Quinn et coll., les niveaux 

de PCB-153 à la période péri-pubertaire ont été plus importants pour les femmes nées à partir des 

années 1950 que pour les femmes des générations précédentes.  

Dans l’analyse du risque de cancer du sein basée sur l’AUC 11-20 ans, nous avons stratifié par 

cohorte de naissance de 10 années. Cette stratification permet de tenir compte de l’effet génération 

et d’obtenir des niveaux homogènes d’exposition au PCB-153 au sein de chaque strate.  

5. Validité de la courbe de contamination environnementale et limite de 

l’approche PBPK 

La courbe de la tendance temporelle de la contamination environnementale aux PCB 

représente l’apport moyen en PCB dans la population au cours du temps. Elle possède un impact 

important dans l’évaluation des niveaux de contamination au cours du temps estimés pour chaque 

femme de notre étude. Nous avons construit cette courbe à partir de données sur la production des 

PCB et de l’apport quotidien estimé au cours du temps (Baars et al. 2004 ; OCDE (Organisation for 

Economic Cooperation and Development) 1982). L’étude de Quinn et coll. citée précédemment à 

propos de l’effet génération s’est basée également sur des estimations de variations temporelles de 

la contamination environnementale par le PCB-153 (Quinn et al. 2011). Faisant suite à plusieurs 

études sur les liens entre les émissions environnementales et les niveaux de contamination humains, 

ces estimations se basent sur l’hypothèse que 5 % des importations annuelles pendant la période de 

production et d’importation des PCB sont émises dans l’atmosphère (Breivik et al. 2007 ; Breivik et al. 

2010). La courbe établie par ces auteurs est concordante avec celle que nous avons construite, et qui 

décrit l’augmentation exponentielle de la contamination environnementale jusque dans les années 

1970 suivie d’une décroissance rapide à partir des années 1980 (Figure 15). 
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Figure 15 – Comparaison de la courbe de contamination environnementale construite pour cette 
étude avec celle estimée dans le cadre d’une autre étude 

 

 

 

 

Source : (Verner et al. 2011)    Source : (Quinn et al. 2011) 

L’inconvénient majeur de la courbe de contamination environnementale est de ne pas tenir 

compte des variations de l’apport quotidien en PCB, principalement liées aux habitudes alimentaires 

variables d’un individu à l’autre et d’une période à l’autre chez un même individu. Seules les 

consommations alimentaires actuelles, traduisant les apports récents en PCB, étaient connues chez 

les femmes de notre étude, et n’ont pas été prises en compte dans les modèles PBPK.  

De même, les paramètres liés au métabolisme des PCB dans le modèle PBPK ont été estimés 

sans prendre en compte la variabilité génétique interindividuelle pouvant entraîner des différences 

au niveau du métabolisme des PCB. 

Il serait intéressant de pouvoir valider le modèle PBPK utilisé à partir de mesures répétées de 

PCB-153 à plusieurs années d’intervalle chez des femmes. L’équipe canadienne a pu dans un premier 

temps valider sa modélisation PBPK chez des enfants par la comparaison de niveaux de polluants 

organiques persistants mesurés dans le sérum à l’âge de 6 mois avec les niveaux prédits par la 

modélisation PBPK intégrant notamment le niveau sanguin de la mère (Verner et al. 2008b).  
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IV. Rôle des composés organochlorés dans le cancer du sein 

1. Validité de l’étude 

Puissance statistique 

Nous disposons de mesures de composés organochlorés chez 1080 cas et 1055 témoins. À 

notre connaissance, ces effectifs sont supérieurs à ceux des études antérieures sur le lien entre les 

niveaux de contamination biologiques par les composés organochlorés et le cancer du sein. 

À titre indicatif, cette étude est de taille suffisante pour détecter un odds ratio de 1,35 (ou de 

0,74 pour une association inverse) avec une prévalence de l’exposition des témoins de 20 %, une 

puissance à 80 % et une erreur de première espèce de 5 % (test bilatéral) (Bouyer et al. 1995). 

Sélection  

Les cas de cancer du sein ont été sélectionnés sur une base populationnelle dans les principaux 

centres hospitaliers publics ou privés de Côte d’Or et d’Ille-et-Vilaine ayant un recrutement de cancer 

du sein au cours de la période d’étude afin d’assurer un recrutement aussi exhaustif que possible. Ce 

mode de recrutement présente l’avantage de ne pas dépendre du recrutement d’un seul centre 

hospitalier et de ne pas entraîner a priori la constitution d’un échantillon sélectionné de cas de 

cancer. Le nombre de cas identifiés était proche du nombre de cas attendus, basés sur les taux 

d’incidence de cancer du sein en France (Belot A et al, 2008) et sur la répartition par âge de la 

population. Le taux de participation des cas identifiés était proche de 80 %. 

Un biais de survie aurait pu survenir si le décès précoce de certaines patientes les avait 

empêchées de participer à l'étude. Un tel biais pourrait influencer les résultats de l'étude si le décès 

des patientes non incluses était lié au niveau des organochlorés.  Ce biais de survie ne peut être 

complètement écarté même s’il nous semble peu probable du fait du taux de participation élevé 

des cas et du délai relativement court (quelques semaines au maximum) entre le diagnostic de 

cancer du sein et l'inclusion dans l'étude.  
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Les témoins, issus de la même population source que les cas, ont été identifiés par téléphone 

avec l’aide d’un institut de sondage (CSA) en composant des numéros de téléphone tirés au sort dans 

l’annuaire téléphonique où les numéros sur liste rouge avaient été préalablement reconstitués. 

L’utilisation de quotas par catégorie socioprofessionnelle a permis d’obtenir un groupe témoin dont 

la répartition par CSP était similaire à celle de la population des femmes de même âge dans chaque 

département, de façon à contrôler les biais de sélection. Près de 80 % des témoins ayant accepté de 

participer en première intention lors du premier entretien par téléphone ont participé à l’entretien 

en face-à-face réalisé par une enquêtrice à domicile, et ont été inclus dans l’étude. 

Certaines des participantes à l’étude CECILE n’ont pas eu de prélèvement sanguin, et en 

l’absence de dosage des composés organochlorés, n’ont pas été incluses dans les analyses 

présentées ici. Par rapport à l’ensemble des femmes de l’étude CECILE, notre échantillon d’analyse 

comporte ainsi un pourcentage plus faible de femmes ayant des valeurs extrêmes de l’IMC et un 

pourcentage plus élevé de témoins ayant un niveau d’éducation élevé. Toutefois, le niveau 

d’éducation n’est pas associé aux niveaux de p,p’-DDE ni de PCB dans nos analyses sur les 

déterminants des niveaux d’organochlorés, et des ajustements sur le niveau d’éducation ont été 

pratiqués sans influencer de façon notable les odds ratios de cancer du sein liés à l’exposition au p,p’-

DDE, ni aux PCB.  

Erreurs de classement  

Les données ont été recueillies à l’aide d’un questionnaire standardisé lors d’entretiens 

effectués dans les mêmes conditions et avec les mêmes enquêtrices pour les cas et les témoins. Les 

questions étaient basées sur des éléments facilement mémorisables (nombre et issue de chaque 

grossesse, antécédents médicaux, histoire familiale de cancers, etc.) et les sujets n’étaient pas 

informés des objectifs de recherche de l’étude afin de ne pas influencer leur réponse. Par ailleurs, les 

mesures de biomarqueurs d’exposition en laboratoire ont été réalisées sans connaissance du statut 

cas-témoins des sujets, écartant la possibilité d’erreurs de classement différentiels.  
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Confusion 

L’un des avantages de notre étude était de disposer d’informations détaillées sur les facteurs 

de risque reconnus de cancer du sein dont certains auraient pu jouer un rôle de confusion dans nos 

analyses. Des ajustements sur les facteurs de risque bien établis de cancer du sein ont été pratiqués 

systématiquement, écartant la possibilité d’effets de confusion majeurs liés à ces facteurs de risque.  

2. Comparaison de nos résultats avec ceux de la littérature  

p,p’-DDE 

Globalement, nous n’observons pas d’association entre les niveaux de p,p’-DDE et le cancer du 

sein. En revanche, nous avons mis en évidence une association inverse entre les niveaux de p,p’-DDE 

et les cancers du sein de type négatif pour les récepteurs hormonaux (RE-RP-). 

La plupart des études ne montrent pas d’association nette entre les concentrations sériques de 

DDT/DDE et le cancer du sein. Ce résultat a été confirmé par deux méta-analyses (Laden et al. 

2001a ; Lopez-Cervantes et al. 2004). L’association inverse que nous avons observée avec les cancers 

du sein de type RE-négatif a également été rapportée dans une étude danoise où les composés 

organochlorés ont été mesurés dans les tissus adipeux (Raaschou-Nielsen et al. 2005). Dans cette 

étude, il est souligné que la mesure est effectuée plusieurs dizaines d’années après l’interdiction du 

DDT. La mesure pratiquée pourrait refléter à la fois l’exposition passée mais également la capacité 

des individus à métaboliser ces composés et donc à être exposés à des métabolites toxiques. 

L’hypothèse d’un effet préventif direct du DDT sur le cancer du sein est aussi évoquée. Les auteurs de 

cette étude ont également émis l’hypothèse que les composés organochlorés pourraient influencer 

des changements dans le phénotype cellulaire et retarder le passage des cellules cancéreuses du 

phénotype RE+ vers RE-, pouvant expliquer un déficit de cas de cancer RE négatifs. Nos résultats 

tendent à confirmer cette hypothèse, mais nécessitent d’être répliqués. 
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PCB-153 

Nous observons une association inverse significative entre le cancer du sein et l’exposition à 

des niveaux élevés de PCB-153 mesurés au moment de l’enquête chez les femmes de plus de 50 ans. 

Cette association inverse est observée de façon nette en Côte d’Or, mais elle est également présente 

dans cette tranche d’âge en Ille-et-Vilaine bien que de façon non significative.  

En nous basant sur l’exposition au PCB-153 estimée au cours de la période pubertaire (11-20 

ans), nous observons que l’association inverse avec le cancer du sein est particulièrement marquée 

pour la génération des femmes nées entre 1951 et 1960 chez lesquelles la puberté a coïncidé avec la 

période de croissance exponentielle de la contamination environnementale par les PCB (1962-1980).  

De façon intéressante, on peut constater que sur l’ensemble des femmes nées avant 1960 (dont la 

plupart ont 50 ans ou plus lors de leur recrutement dans l’étude), la cohorte de naissance 1951-60 

est celle dont les niveaux d’exposition estimés de PCB-153 au cours de la puberté ont été les plus 

élevés.  

La plupart des études épidémiologiques antérieures n’ont pas montré d’association entre les 

niveaux de PCB mesurés dans le sang ou le tissu adipeux et le cancer du sein (Aronson et al. 2000 ; 

Dorgan et al. 1999 ; Helzlsouer et al. 1999 ; Hunter et al. 1997 ; Laden et al. 2001b ; Moysich et al. 

1998 ; Stellman et al. 2000 ; Wolff et al. 2000a ; Wolff et al. 2000b ; Woolcott et al. 2001 ; Zheng et al. 

2000a ; Zheng et al. 2000b). Il faut toutefois nuancer ces résultats globalement négatifs, les études 

n’étant pas toutes concordantes sur ce point, et des associations inverses entre PCB et cancer du sein 

ayant déjà été rapportées par certaines d’entre elles. Une étude prospective incluant 300 sujets, 

réalisée à partir de prélèvements sanguins effectués entre 1964 et 1971 à l’époque où la 

contamination environnementale était la plus élevée, montre ainsi une association inverse avec les 

niveaux de PCB dosés dans le sérum des femmes blanches, mais pas d’association chez les femmes 

noires ou asiatiques (Krieger et al. 1994). Plus récemment, une étude cas-témoins en milieu 

hospitalier réalisée au Japon et incluant 405 cas et 403 témoins a montré que les PCB totaux calculés 
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à partir de la somme de 41 congénères dosés dans le sérum étaient inversement associés au risque 

de cancer du sein avec un OR = 0,33 (IC 95 % 0,14-0,78) (Itoh et al. 2008). Enfin d’autres études 

rétrospectives, de taille variable, ont mis en évidence des associations négatives, quoique non 

significatives, entre les niveaux de PCB et le cancer du sein avec des OR variant entre 0,3 et 0,8 chez 

les femmes les plus fortement exposées (Gammon et al. 2002 ; Pavuk et al. 2003 ; Rubin et al. 2006 ; 

Rusiecki et al. 2004).  

Plusieurs mécanismes biologiques peuvent être avancés pour expliquer la relation inverse 

entre PCB et cancer du sein observée dans notre étude et dans certaines études antérieures : 

- Perturbation endocrinienne : la période péri-pubertaire correspond à une période de 

croissance exponentielle de la glande mammaire avec l’apparition de bourgeons terminaux (TEB) 

destinés à former de futures ramifications au sein de la glande mammaire, qui sont particulièrement 

sensibles à l’effet de cancérogènes environnementaux (Fenton 2006). L’exposition à des 

perturbateurs endocriniens ralentissant la différenciation des TEB, pourraient augmenter la 

sensibilité de la glande mammaire à l’action des cancérogènes et entraîner un risque accru de cancer 

du sein. Inversement, les expositions environnementales à des perturbateurs endocriniens à l’origine 

d’une différenciation accélérée des bourgeons terminaux pourraient conférer une protection accrue 

contre le cancer du sein. Ainsi l’association inverse observée dans notre étude entre l’exposition aux 

PCB au cours de la période 11-20 ans et le cancer du sein serait liée à ce phénomène de 

différenciation accélérée des bourgeons terminaux.  

- Effets anti-œstrogéniques : le PCB-153 est le congénère de PCB le plus fréquemment détecté 

en raison de sa longue demi-vie (Ritter et al. 2010). Certaines études ont mis en avant ses propriétés 

anti-oestrogéniques qu’il partage avec d’autres PCB fortement chlorés (Bonefeld-Jorgensen et al. 

2001 ; Pliskova et al. 2005).  Les PCBs non coplanaires tels que le PCB-153 pourraient avoir des effets 

anti-oestrogéniques en bloquant les récepteurs œstrogènes ou en diminuant la concentration 

d’œstrogènes par induction des enzymes du métabolisme tels que le CYP3A4 (Pliskova et al. 2005). 



 

122 
 

Le PCB-153 en tant que PCB « indicateur » est par ailleurs fortement corrélé à d’autres PCB. 

Holford et coll. ont par exemple observé une association inverse entre les niveaux de PCB-153 

mesurés dans les tissus adipeux et le risque de cancer du sein qu’ils ont interprétée comme étant la 

conséquence d’un artefact causé par la colinéarité avec d’autres congénères de PCB, tel que le PCB-

156 décrit comme « dioxin-like » et anti-œstrogénique (Holford et al. 2000). Il est également 

fortement corrélé avec les dioxines et furanes (Gladen et al. 1999). Une précédente étude en France 

avait rapporté un risque diminué de cancer du sein chez les femmes de plus de 60 ans ayant les 

niveaux les plus élevés d’exposition à la dioxine, quantifiée en fonction de la distance de l’adresse 

résidentielle au plus proche incinérateur de déchets (OR = 0,31, IC 95 % 0,08-0,89) (Viel et al. 2008). 

Au total, le PCB-153 peut être considéré comme le marqueur d’une contamination complexe 

associant de multiples polluants persistants tels que les dioxines, dont les effets anti-oestrogéniques 

ont été montrés (Pliskova et al. 2005 ; Safe et al. 1998). 

 - Enfin d’autres mécanismes biologiques pourraient expliquer l’association inverse entre les 

niveaux de PCB-153 et le cancer du sein. Les dioxines telles que la 2,3,7,8-TCDD et certains PCB 

« dioxin-like » sont des ligands des récepteurs aryl hydrocarbone (AhR) (Denison and Nagy 2003). La 

participation des AhR dans d’autres « pathways » que le métabolisme des xénoestrogènes et 

notamment dans la physiologie cellulaire est toujours discutée (Barouki et al. 2007 ; Puga et al. 

2009). Une étude récente a montré que les AhR inhibent de multiples aspects du processus 

métastatique des cellules cancéreuses mammaires indépendamment de leur statut en récepteurs 

œstrogène, progestérone ou HER2 (Hall et al. 2010).   
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Le travail présenté ici a permis d’obtenir des résultats originaux basés sur des approches 

innovantes tenant compte des fenêtres de susceptibilité de la glande mammaire à l’action de 

polluants organochlorés persistants sur le développement et la différenciation cellulaire. Ces 

résultats, s’ils étaient confirmés, pourraient avoir des implications importantes pour la 

compréhension des liens entre exposition à des polluants environnementaux et cancer du sein.  

Notre travail a tout d’abord permis de faire le point sur la contamination actuelle par des 

polluants organochlorés persistants de femmes résidant dans deux départements français. Nous 

avons montré que ces polluants sont toujours détectables dans les tissus biologiques plusieurs 

dizaines d’années après leur interdiction, même si les niveaux de contamination observés sont plus 

faibles que ceux qui ont été rapportés au cours de périodes précédentes, du fait du déclin de la 

contamination environnementale. Les niveaux mesurés de DDT/DDE ou de PCB sont influencés par 

l’alimentation qui constitue la source d’absorption principale, mais également par l’historique 

reproductif et des caractéristiques anthropométriques qui interviennent de façon plus ou moins 

complexe dans le métabolisme des organochlorés. Le sens des associations observées entre les 

niveaux d’organochlorés et l’indice de masse corporelle suggère également que la baisse des niveaux 

de contamination biologique et environnementale est à un stade plus avancé pour le DDE que pour 

les PCB, qui font toujours l’objet de pollutions accidentelles. Ces résultats montrent que les polluants 

organochlorés persistants, comme d’autres perturbateurs endocriniens, continuent de représenter 

un problème de santé publique. C’est pourquoi il nous a semblé important d’approfondir les 

résultats des études antérieures visant à étudier le lien entre l’exposition à ces composés et le cancer 

du sein.  

Une importante originalité du travail présenté réside dans l’utilisation de modèles PBPK, 

adaptés ici à un contexte épidémiologique, qui nous ont permis d’obtenir une estimation des niveaux 

de PCB survenus au moment de la puberté. Dans nos données, les niveaux de PCB-153 estimés au 

moment de la puberté sont toutefois très corrélés avec les niveaux mesurés, indiquant une capacité 
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relativement réduite de la modélisation PBPK à estimer avec précision les niveaux d’exposition 

survenus dans le passé. Une limite importante des modèles utilisés ici réside dans l’utilisation d’une 

courbe de contamination environnementale représentant l’absorption moyenne de PCB au cours du 

temps qui ne tient pas compte de la variabilité inter-individuelle, liée aux profils alimentaires 

différents et à leurs changements au cours du temps chez un même individu. Au total, la 

modèlisation PBPK constitue un outil intéressant en épidémiologie environnementale permettant de 

cibler les fenêtres d’exposition d’intérêt, mais sa marge de manœuvre est fortement contrainte par 

la possibilité dans les études épidémiologiques d’obtenir des données historisées sur les paramètres 

d’intérêt. Tout en ayant conscience de ces contraintes, l’utilisation de modèles PBPK étendue à 

d’autres composés persistants susceptibles de jouer un rôle dans le cancer du sein tels que les 

dioxines pourrait être envisagée. 

Notre analyse suggère de façon inattendue l’existence d’une association inverse entre les 

niveaux de composés organochlorés et le cancer du sein. Elle montre également que cette 

association est particulièrement importante chez les femmes dont les niveaux d’exposition au PCB-

153 au cours de la puberté étaient les plus élevés. Ce résultat est intriguant mais constitue un 

phénomène plausible, étayé par des arguments expérimentaux. Il est potentiellement important 

pour la compréhension des liens entre organochlorés et cancer du sein, mais doit être confirmé par 

la réalisation d’autres études épidémiologiques approfondies.  
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Annexe I – Description des études sur les déterminants 
des niveaux biologiques de DDT/DDE et PCB  



 

 
 

  



 

 
 

Référence Lieu Type d'étude 
Nombres de 
participants Age 

Valeurs de 
l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon Variables prédictrices Méthodes  Comm entaires 

          Rogan (1986)  
DDE 
 
PCB 

U.S.A. 
Caroline du 
Nord 

transversale 
sang /lait 
sang cordon 
ombilical 
placenta 

906 femmes 
venant 
d'accoucher 
et leurs 
enfants 

16 à 41 ans médiane 
9,69 µg/L 
 
6,98µg/L 

1978-1982  
âge, race, cigarettes, conso 
de poisson, allaitement 
âge, race, allaitement, alcool, 
nombre d'enfants 

Analyses univariées, 
comparaisons de 
moyennes/médianes ou 
pourcentages sans test 
statistique 

Étude de référence pour le lien 
entre allaitement et CO. Ils 
montrent un déclin des niveaux 
de CO au cours du temps dans 
le lait maternel 

          Schildkraut 
(1999) 
DDE 

U.S.A 
Caroline du 
Nord 

cas-témoins 
Carolina BC 
study 
sang 

99 témoins âge moyen : 
57ans  

 
moyenne 
10,5 µg/L 

1993-N.C.  
 
ethnie, IMC, allaitement 

Régression linéaire 
multiple (analyse de 
covariance) 

Stratification sur l'éthnie (noires 
vs blanches). Autres variables 
analysées: perte de poids, gain 
de poids l’année précédente 

          Sala (1999) 
PCB (somme) 
DDE 

Espagne transversale 
sang 

608 sujets.  
359 femmes 
249 hommes 

>14 ans moyenne 
4,3 ng/ml  
9,61ng/ml 

1994  
age,IMC, conso de poissons 
age, IMC 

ANOVA et Régression 
linéaire multiple 

Etude réalisée sur les habitants 
d'une ville ayant une usine 
électrochimique (HCB) 
Autres variables étudiées : 
alcool, tabac, perte de poids. 

          
Laden (1999)  
DDE 
PCB 

USA Cohorte : 
Nurses' Health 
Study cohort 
sang 

240 témoins 
Validation  
sur les 240 
cas 

30 ans à 55 
ans 

moyenne 
7,09ng/ml 
5,22ng/ml 

1976  
âge region, allaitement 
âge, région, parité, conso de 
poissons et œufs 

régression linéaire 
multiple 

Aliments testés aussi mais pas 
associés au DDE 
R²=0,21 pour DDE et R²=0,17 
pour PCB 

          
Chevrier 
(2000) 
DDE 
PCB153 

Canada, 
Québec 

Essai en deux 
phases 
sang+tissus 
adipeux 

39 obèses 
(21 femmes + 
18 hommes) 
57 femmes 
IMC normal 

moy : 43 
ans 

Seulement pour les 
obèses (phase1) : 
av:2,45-ap:2,81µg/l 
av:0,31-ap:0,36µg/l 

1995-1997 Perte de poids Analyses univariées 
(ANOVA) + corrélations 

Chez les IMC normales : mesure 
des CO. 
Dans une première phase, les 
sujets obèses suivent un régime. 
Le taux CO est mesuré avant et 
après.  
Dans une deuxième phase, 
certains obèses suivent un 
2ème traitement (activité+diète), 
puis nouvelle mesure des CO. 

Revue de la littérature : déterminants des niveaux de DDT/DDE et de PCB  



 

 
 

  



 

 
 

 

         

Référence Lieu Type d'étude 
Nombres de 
participants Age 

Valeurs de 
l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon Variables prédictrices Méthodes  Comm entaires 

 
Sweeney 
(2000) 
PBB 
 
PCB 

 
U.S.A. 
Michigan 

 
2 cohortes: the 
PBB cohort et 
the PCB Silo 
cohort 
sang 

 
1762 femmes 

 
15 à 44 ans 

 
(Chez les >17ans) 
 
moy init: 8 ng/ml  
 
moy init: 7,6 ng/ml 

 
1974-1994 
pour PBB 
1978-1990 
pour PCB 

 
âge au moment de l'inclusion 
dans la cohorte, manger de la 
nourriture de ferme, lait 
 
âge à l'inclusion, IMC, conso 
de poissons 

 
étude du lien entre les 
changements de 
niveaux et variables 
prédictrices par 
régression logistique 
multiple 

 
Analyses des changements: 
association avec âge à 
l'inclusion, le niveau initial, l’IMC. 
Le tabac, l'alcool et l'allaitement 
(oui/non) ont également été 
analysés mais pas d'association 
rapportée. 

          
Hanaoka 
(2001) 
DDT+DDE 

Japon (milieu 
rural) 

enquête 
transversale  
sang 

41sujets 
14 hommes 
27 femmes 

moy : 60 
ans 

hommes:7,6ng/ml 
femmes: 5,6 ng/ml 
total : 6,3 ng/ml 

1999 Rien régression linéaire 
multiple. Présentation 
les moyennes moindres 
carrés par quartile de 
CO 

sexe, âge, IMC, et l'apport 
énergétique ont été évalués, 
ainsi que plusieurs aliments 
séparément (viande, poisson, 
légumes, fruits, riz, thé et lait) 
mais aucune des variables n'est 
significativement prédictrice. 

          
James (2002)  
DDE 
PCB 

USA 
Californie: 
San 
Fransisco 
Bay 

Child health 
dvpmt Study 
sang 

399 femmes 
enceintes à 
l'époque du 
prélèvement 

 
femmes 
enceintes 
de <20 ans 
à >30 ans 

médiane 
5878ng/g 
616 ng/g 

1963-1967  
pdt expo 

 
ethnie, lieu de naissance, IMC 
(-), date de prélèvement, 
age(seulement pour PCB) 

Régression linéaire 
multiple 
Des percent change 
sont présentés 

ajustement effectué sur la durée 
depuis le début de la grossesse 
au moment du prélèvement. Pas 
de tableaux des analyses 
multivariées, juste présentation 
graphes des percent change. 
Différents congénères de PCB 
étudiés séparément et isomères 
DDT DDE également. 

          
Moysish 
(2002) 
DDE 
PCB 

USA 
New York 

cas-témoins 
sang 

192 témoins moy : 63,2 
ans 

 
moyenne 
10,77ng/g 
4,12 ng/g 

1986-1991  
 
âge, parité, prod laitiers 
âge,parité,allaitement, poisson 

régression linéaire 
multiple 
+ coefficients de 
corrélations  

R²=0,13 pour DDE et R²=0,12 
pour PCB 

          

Glynn (2003)  
DDE 
PCB 

Suède cas-témoins 
sang 

205 témoins 54-75 ans médiane 
497 ng/g 
PCB153 : 223 ng/g 

1996-1997  
âge, IMC 
âge, IMC, région et conso de 
poisson 

percent changes 
obtenus à partir de 
l'analyse de covariance 

autres variables étudiées : 
diabète 
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Référence Lieu Type d'étude 
Nombres de 
participants Age 

Valeurs de 
l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon Variables prédictrices Méthodes  Comm entaires 

 
Soliman 
(2003) 
DDE 
 
Sum DDT-
DDE-DDD 

 
Egypte 

 
cas-témoins 
sang 

 
69 cas cancer 
du sein 
53 témoins 
femmes pré-
ménopausées 

 
18 à 50 ans 

 
moyenne 
 
cas:12,7/tem:16,6ng/ml 
 
cas:13,4/tem:17,3ng/ml 

 
N.C.   

 
allaitement 

 
regression tree-based 
method 

 
Autres variables étudiées : âge, 
rural/urbain, age au premier 
enfant, âge à la puberté, nombre 
d'avortements, IMC 
Dans cette étude, l'étude des 
déterminants est couplée à 
l'étude cas témoins cancer du 
sein 

          
Sarcinelli 
(2003) 
DDE 

Brésil transversale 
sang 

64 femmes 
enceintes 

16-49 ans 
moy : 23 
ans 

moyenne 
 
1,77ng/ml 

1997-1998  
 
parité, consommation de 
poissons 

MG par catégories de 
variables 
potentiellement 
prédictrices (p 
ANOVA)+ régression 
linéaire multiple 
seulement avec 
variables significatives 
dans les analyses 
univariées 

autres variables étudiées : age, 
âge à la ménopause, parité, 
IMC, conso de porc, poulet, 
autres aliments : produits 
laitiers, légumes, riz… 
R²=0,28 

          
Gaffney 
(2005) 
DDE 
PCB somme 

USA  
vers 
Washington 

transversale 
sang 

1374 adultes 
794 hommes 
580 femmes 

15-90 ans  
moy : 53,1 

moyenne 
 
3023,5 ng/g 
771,5 ng/g 

1974 sexe, âge, tabac actuel, eau 
(minérale/robinet) 

régression linéaire 
multiple 

Pas d'info sur poids et taille, 
allaitement. 
Principale variable explorée : 
lieu de résidence et distance par 
rapport à un site pollué. 
Utilisation de régression OLS. 

          
Wolff (2005)  
DDE 
 
PCB 

USA 
New York 
Long Island 

cohorte  
sang 

194 femmes 
enceintes 

moy : 25 
ans 

médiane 
0,64µg/l  -  111 ng/g 
 
0,79 µg/l  -  151 ng/g 

1998-2001  
pays de naissaise, âge (au 
carré), cholestérol 
âge, IMC, achat de poissons 
frais 

régression logistique 
multiple. 
3ème tertile CO vs les 
deux autres 

Trans-nonachlor étudié 
également 
Niveaux faibles, découpage en 
catégories de DDE et PCB 

          
Wolff (2005)  
DDE 
PCB 

USA 
New York 
Long Island 

cas cancer 
sein-témoins 
LIBCSP 
sang 

1102 cas + 
1141 témoins 

<30ans à 
>70 ans 

médiane 
663 ng/g 
372 ng/g 

1996-1997 âge, ethnie, IMC actuel,  gain 
de poids, allaitement 
âge, ethnie, IMC actuel, gain 
de poids 

régression linéaire 
multiple manual 
stepwose fashion 

R²=0,33 pour DDE et R²=0,30 
pour PCB 
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Référence Lieu Type d'étude 
Nombres de 
participants Age 

Valeurs de 
l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon Variables prédictrices Méthodes  Comm entaires 

Hagmar 
(2006) 
DDE 
PCB 

Suède enquête 
transversale 
Time trends 
sang 

39 hommes moy : 42 
ans 
23-69 ans 

N.C. 1991 et 
2001 

variables prédictrices du 
changement de CO : 
changement IMC 
changement IMC  

regression linéaire 
multiple 

HCB a aussi été étudié. 
A retenir : Il y a eu une 
décroissance intra-individuelle 
des niveaux sanguins de DDE et 
PCB dans les années 90 : 
PCB153 (34%), DDE (55%) et 
HCB (53%) 

          
Inoue (2006)  
PCB 

Japon enquête 
transversale 
sang et lait 
maternelle 

100 femmes 
allaitant 

20-49 ans MG 
somme 13 congénères  
37,52ng/g 

N.C.  
allaitement 

stepwise multiple 
regression 

PBDE étudié aussi (déterminant 
: lieu) 
Création d'une matrice QSAR 
(quantitative Structure-activity 
Relationship) 
autres var étudiées : parité, 
CSP, utilisation 
d'électroménager, ameublement, 
conso de poissons, tabac, alcool 

          
Lee (2006) 
DDE 
PCB 

Chine  cas-témoins 
Shangai BC 
study 
sang 

250 témoins moy : 48,6 
ans 

médiane 
309 ng/g 
? 

avant 2000 âge(+), fresh bean (-) coefficients de 
corrélations et 
régression linéaire 
multiple (backward 
algorithme) 

Beaucoup d'aliments testés. 
Variable créée : somme des CO 

          
Petrik (2006)  
PCB somme 
DDE 

Slovaquie transversale 
sang 

2047 adultes 
434 enfants 
836 sexe 
masculin 
1711 sexe F 

17ans à >60 
ans 

médiane 
1892ng/g 
2521ng/g 

2001 sexe, région, âge analyse de variance Comparaison de deux régions. 
Les niveaux ont baissé de 30% 
par rapport à 1998 
(Graphiques intéressants) 

          
Glynn (2007)  
DDE 
PCB 

Suède transversale 
sang 

953 femmes 
enceintes 

moy : 28 
ans 

moyenne 
88 ng/g 
PCB153: 59ng/g 

1996-1999 âge, année d'échantillonnage, 
IMC avant la grossesse, gain 
de poids, allaitement, région, 
poisson 

régression linéaire 
multiple et présentation 
des percent changes 

Autres variables étudiées: 
niveau d'éducation, tabac, 
alcool, ,,, 

Revue de la littérature : déterminants des niveaux de DDT/DDE et de PCB (suite) 



 

 
 

  



 

 
 

 

         

Référence Lieu Type d'étude 
Nombres de 
participants Age 

Valeurs de 
l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon Variables prédictrices Méthodes  Comm entaires 

 
Sandanger 
(2007) 
PCB 

 
Canada 
Québec 

 
transversale 
sang 

 
110 femmes 
ménopausées 

 
48 à 76 ans 
moy: 58,3 

 
MG 
PCB153: 41,7ng/g 
Somme PCB: 204ng/g 

 
2003-2004 

 
 
âge, IMC, IMCgain18 

 
régression linéaire 
multiple 

 
Autres variables étudiées : 
niveau d'étude, alcool, tabac, 
conso de viande, allaitement et 
parité. 
PCB 153 utilisé comme 
surrogate des autres PCBs 

          
Vo (2008) 
DDE 
PCB 

Etats-Unis 
(Sud) 

Cohorte : 
Changements 
intraindividuels 
sang 

123 femmes 19-37 ans  
moy : 29 
ans 

médianes 
2003: 1,2 - 1978: 
8,5µg/l 
2003: 0,7 - 1978: 
1,5µg/l 

1978-1982 
et 2003-
2004 

teneur initiale, allaitement, 
IMC, changement de 'body fat' 

régression linaire 
multiple pour prédire le 
changement au cours 
du temps 

autres variables étudiées : âge, 
nombre d'enfants 
Concl : Le fait de tenir compte 
de variables prédictrices permet 
d'améliorer la corrélation entre 
les mesures faites à deux temps 
distincts. 

          
Agudo (2009)  
PCBs (118 
138 153 et 
180) 

Espagne Cohorte EPIC 
sang 

953 hommes 
et femmes 

moy : 49 
ans 

4 congénères: 459ng/g 
lip 
PCB153 : 186 ng/g lip 

1992-1996  
sexe, âge, régions, IMC, 
consommation de poisson, 
produits laitiers 

analyses univariées par 
analyse de variance et 
régression linéaire + 
régression multiple 
linéaire stepwise pour 
les aliments MG 
mutuellement ajustées 
sur l'ensemble des 
variables. 

Estimation des niveaux moyens 
en Espagne.  
autres variables étudiées : 
allaitement, niveau d'éducation, 
activité physique, viande, 
crustacés, huile+graisse 
Comparaison des niveaux avec 
d'autres études. 
 

          
Bräuner 
(2011) 
PCB (99, 118, 
138, 153, 156, 
170, 180, 183, 
187, and 201) 

Danemark Cohorte 
Tissus 
adipeux 

245 sujets  
126 hommes 
119 femmes 

hommes 
moy : 57 
ans 
femmes 
moy : 56 
ans 

médianes (ng/g lip.) 
mono-ortho h: 67, f:69 
di-ortho h:828, f:723 
tri-ortho h:110, f:91 

déc 93 à mai 
97 

 
allaitement (-), IMC(-), 
fruits/légumes/prod. laitiers (-), 
lieu de résidence, âge (+), 
cons. de poisson (+) 

régression linéaire 
multiple (modèles 
univariés et multivariés) 

Analyses distinctes pour les 
sommes de PCB ayant les 
mêmes structures (mono/di/tri 
ortho substitués). Les 
prédicteurs semblent différer 
pour les mono-ortho substitués 

CO, composé organochloré ; conso., consommation ; MG, moyenne géométrique ; moy., moyenne ; N.C., non communiqué

Revue de la littérature : déterminants des niveaux de DDT/DDE et de PCB (suite et fin) 
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Annexe II – Description des études sur l’exposition 
DDT/DDE, PCB et risque de cancer du sein  

 

  



 

 
 

  



 

 
 

Référence 
Stratégie congénères 
PCBs Lieu Type d'étude 

Nombres de 
participants Valeurs de l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon OR (95% CI) Commentaires 

Wolff (1993)  
DDE 
PCB 

Aroclor 1260  
congénères les plus 
fortement chlorés 

Etats-Unis 
New-York 
University 

Cas-témoins 
nichée dans 
cohorte 
Women's Health 
Study, sérum 

58 cas 
171 témoins 

Moyennes 
cas 11,0; tém 7,7 ng/mL 
cas 8,0; tém 6,7 ng/mL 

1985-1991  
3,68 [1,01-13,5] 
4,35 [0,9-23,0] 

Pas d'ajustement sur les lipides. 
Analyse multivariée ajustée sur atcdt 
familial, mois d'allaitement, âge 1ère 
grossesse 

         

Krieger (1994)  
DDE 
PCB 

Aroclor 1260  
congénères les plus 
fortement chlorés 

Etats-Unis, 
baie de San 
Francisco 

Cas-témoins 
nichée dans 
cohorte , sérum 

150cas  
150 témoins 

Moyennes 
cas 43,3; tém 43,1 µg/L 
cas 4,4; tém 4,8 µg/L 

1964-1971  
1,33 [0,68-2,62] 
0,94 [0,48-1,84] 

Pas d'ajustement sur les lipides 
Stratification sur l'éthnie (blanches, 
noires, asiatiques). Les niveaux de DDE 
sont plus élevées chez les femmes 
noires 

         

Hunter (1997)  
DDE 
PCB  

somme des congénères 
les plus fortement 
chlorés 

Etats-Unis 
Long Island 
(NY) 

Cas témoins 
nichée dans 
cohorte NHS 
Nurses' Health 
Study 

240 cas  
240 témoins 

Médianes 
cas 4,71; tém 5,35 ng/mL 
cas 4,49; tém 4,68 ng/mL 

1989-1990 Quintiles  
0,72 [0,37-1,40] 
0,66 [0,32-1,37] 

Analyse multivariée ajustée sur les 
facteurs de confusion. 

         

Hoyer (1998)  
Dieldrin 
DDT/DDE 
PCB (total) 

28 congénères, somme 
des congénères 

Danemark Cas témoins 
nichée dans 
cohorte, sérum 

240 cas 
477 témoins 

Moyennes non ajustées sur 
lipides : 
cas 10,2; tém 10,5 ng/mL 
cas 8,6; tém 8,7 ng/mL 

1976 Quartiles  
2,05 [1,17-3,57] 
0,84 [0,49-1,45] 
1,11 [0,70-1,77] 

Facteurs de confusion : nombre 
grossesses et poids. 

               

Moysish (1998)  
 
DDE 
PCB 

56 PCB peaks 
représenant 73 
congénères 
3 groupes: peu 
/modérément/fortement 
chlorés 

USA cas-témoins, 
sérum 

262 cas  
319 témoins 
postménopause 

Moy arithm. ajustées sur âge 
cas:11,5-tém:10,8ng/g lip cas: 
4,3-tem:4,1ng/g lip  

1986-1991  
1,34 [0,71-2,55] 
1,14 [0,61-2,15] 
jamais allaité: 2,87 
[1,01-7,29] 

Femmes post-ménopausées. 
Analyses stratifiées sur a allaité/ jamais 
allaité 

Revue de la littérature : DDT/DDE, PCB et risque de cancer du sein  



 

 
 

  



 

 
 

Référence 
Stratégie congénères 
PCBs Lieu Type d'étude 

Nombres de 
participants Valeurs de l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon OR (95% CI) Commentaires 

         
Olaya-
Contreras 
(1998) 
DDE 

 Colombie, 
Bogota 

cas-témoins 
hospitaliers, 
sérum 

153 cas 
153 témoins 

Moy arithm (ng/ml) 
 
cas 3,30; tém 2,50 

juillet 1995 - 
février 1996 

Tertiles 
 
1,95 [1,10-3,52] 

Ajustement sur les FdR reconnus.  
Stratification sur le statut ménopausique.  
DDT utilisé en Colombie jusque 1986 en 
agriculture et est restreint seulement 
depuis 1994 pour la Malaria 

Dorgan (1999)  
DDE 
PCB 

27 congénères de PCB USA 
Columbia 
Missouri 

Cas-témoins 
nichée dans 
cohorte, sérum 

105 cas 
208 témoins 

Médiane 
tém: 2355 ng/g lipid 
tém: 370 ng/g lipid 

1977-1987  
0,8 [0,4-1,5] 
0,7 [0,3-1,5] 

facteurs de confusion  pris en compte: 
taille, poids, IMC, parité, âge aux 1éres 
règles, statut ménopausal, THM, atcdt 
fam, éducation, tabac. Analyses 
séparées pour PCB118 et 138 

Helzlsouer 
(1999) 
DDE 
 
PCB 

PCB totaux USA 
Washington 
county 

cas-témoins 
nichée dans 
cohorte 

340 cas, 340 
témoins 
235 en 1974, 
105 en 1989 

Médianes (ng/g lip) 
1974 cas:1463,9; tém: 1668,4 
1989 cas:1119,2; tém: 1181,7  
1974 cas:595,4; tém: 607,3 
1989 cas:252,0; tém: 270,3  

1974 ou 
1985 ou les 
deux 

 
1974: 0,73[0,40-1,32] 
1989: 0,58[0,29-1,17] 
1974: 1,12[0,59-2,15] 
1989: 0,76[0,38-1,51] 

revue des études publiées. 
2 mesures sanguines mais pas 
forcément sur les mêmes sujets 

Aronson (2000)  
DDE 
DDT 
PCB (aroclor 
1260) 

aroclor 1260  
10 congénères 
séparément 

Toronto cas-témoins 
hospitaliers 
tissus adipeux 

217 cas  
213 témoins 

MG (ng/g lip) 
cas 693; tém 596 
cas 22; tém 19 
cas 940; tém 870 

juillet 1995-
juin 1997 

Quartiles 
1,62 [0,84-3,11] 
1,18 [0,61-2,29] 
1,15 [0,58-2,25] 

Pas d'ajustement sur certains FdR 
reconnus (âge aux premières règles, 
parité, âge à la 1ère grossesse à terme). 
Stratification sur le statut ménopausique. 
Analyse d'autres OC : HCB, 
oxychlordane, mirex, béta-HCH 

Demers (2000)  
DDE 
 
PCB-153 

PCB-153 Canada, 
ville de 
Québec 

cas-témoins 
hospitaliers 
(hosp)  et 
population 
générale (pop) 
sérum 

315 cas  
219 tém hosp 
307 tém pop 

Médianes (ng/g lip) 
cas 386; tém hosp 337; tém 
pop 352 
cas 55; tém hosp 50; tém pop 
51 

oct 1994-
mars 1997 

Quintiles 
hosp 1,36 [0,71-2,63] 
pop 1,00 [0,60-1,67] 
hosp 1,07 [0,54-2,12] 
pop 1,28 [0,74-2,19] 

Analyses supplémentaires sur 
l'agressivité  des cancers.Ajustements 
sur les FdR reconnus. 

Hoyer(2000)  
DDE 
DDT 
PCB(118+138+1
53+180) 

PCB-118+138+153+180 
et sép. 

Danemark, 
Copenhague 

cas-témoins 
nichée dans 
cohorte 
sérum 
2 prélèvements 
en 1976-78 et en 
1981-83 

155 cas 
274 témoins 

Médianes (ng/g lip) (cas+tém) 
1976-78: 1197; 81-83: 979  
1976-78: 144; 81-83: 45  
1976-78: 1102; 81-83:1168 

1976-1978 
puis 
1981-1983 

Quartiles 
1,4 [0,7-2,8] 
3,6 [1,1-12,2] 
1,6 [0,8-3,3] 

OR calculés pour la moyenne des 
niveaux mesurés aux 2 temps. Les OR 
sont également présentés pour les 
niveaux mesurés en 1976-78. L'asso 
avec le DDT n'est pas retrouvée avec 
niv 1976-78. Ajustement sur les FdR 
reconnus sélectionnés par une 
procédure stepwise  backward 
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Référence 
Stratégie congénères 
PCBs Lieu Type d'étude 

Nombres de 
participants Valeurs de l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon OR (95% CI) Commentaires 

 
Millikan (2000) 
DDE 
 
PCB 

 
35 congénères de PCB 
mesurés. 
Somme / PCB-
118+138+153+180 / 2 
groupes : faiblement ou 
fortement chlorés 

 
USA, 
Caroline du 
Nord 
sérum 

 
cas-témoins 
population 
générale, 
sérum 

 
748 cas 
659 témoins 

 
Médianes (ng/g lip) 
blanches : cas 400; tém 430 
noires : cas 1310; tém 1170 
blanches : cas 330; tém 350 
noires : cas 450; tém 430 

 
mai 1993-
déc1996 

 
Tertile 3 vs tertile 1 
blanches: 0,98[0,67-
1,43] 
noires:1,41[0,87-2,29] 
blanches:1,03[0,68-
1,56] 
noires:1,74[1,00-3,01] 

 
Les analyses sont ajustées sur âge, âge 
au carré, ethnie, statut ménopausique, 
IMC, parité/allaitement, THM, revenus. 
Les analyses ont également été 
stratifiées sur parité/allaitement et IMC. 
L'IMC modifie la relation avec le DDE 
chez les noires : les plus minces ont un 
OR=3,84[0,98-15,1] en comparant T3 
avec T1 

         

Romieu (2000)  
DDE 

 Mexique 
Mexico 

Cas témoins 
sérum 

120 cas 
126 témoins 

Moy ajustées sur les lipides 
cas 3,84;tém 2,51 µg/g lipids 
 
Médianes 
cas 2,62;tém 2,0 µg/g lipids 

1990-1995  
3,81 [1,14-12,8]  

Prise en compte de la corrélation entre 
DDE et DDT par utilisation des résidus 
de régression linéaire 
Stratification sur le statut ménopause 
des femmes 

         

Stellman (2000)  
DDE 
PCB (sum 14 
cong) 

14 congénères: 74,99, 
118, 138,146,153, 
156,167,170,172, 
178,180,183,187. 
Chacun séparément 
et somme 

USA 
New York 
Long Island 

cas témoins 
hosp 
adipose tissue 

232 cas 
323 témoins 

Médianes 
cas 419,2; tem 374,1 ng/g 
cas 294,7; tém 254,1 

oct 94-oct 96  
0,74 [0,44-1,25] 
1,01 [0,60-1,69] 

étude des corrélations des CO avec âge, 
éducation, IMC, parité, âge 1er enfant, 
allaitement. 
OR ajustés sur âge, IMC, ethnie, hôpital. 
OR stratifiés par RE 

         

Wolff (2000)  
DDE 
PCB 
 

pas précisé. Mesure des 
PCB totaux directement 

USA, New 
York 

cas-témoins 
nichée dans 
cohorte NYU 
Women's Health 
Study 
sérum 

148 cas 
295 témoins 

MG(ng/g lip) 
cas 977; tém 1097 
cas 683; tém 663 

1985-1991 Quartiles 
1,30[0,51-3,35] 
2,02[0,76-5,37] 

Ajustement sur les FdR reconnus. 
Stratification sur les récepteurs 
hormonaux.  
Estimation des demi-vies des composés. 

Wolff (2000)  
DDE 
DDT 
PCB low chlor. 
PCB highly 
chlor. 

PCB faiblement chlorés : 
28, 66, 74, 99, 101. 
PCB fortement chlorés : 
118, 153, 141, 138, 183, 
187, 167, 174, 177, 156, 
180, 170, 201, 203 

USA, New 
York 

cas témoins 
hosp 
tissus adipeux 

175 cas 
181 témoins 
BBD 
175 témoins 
autre 

MG(ng/g lip) 
cas 610; tém 660 
cas 30; tém 28 
cas 110; tém 110 
cas 600; tém 620 

sept 1994 - 
fév 1996 

Tertiles 
0,93 [0,56-1,5] 
1,34[0,82-2,2] 
0,96[0,53-1,7] 
0,78[0,45-1,3] 

Niveaux sanguins présentés selon 
l'éthnie. 
Ajustements sur l'âge, l'âge², le statut 
ménopausique, l'ethnie, donc pas sur les 
FdR reconnus. Une analyse des 
déterminants des niveaux est également 
effectuée.  
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Référence 
Stratégie congénères 
PCBs Lieu Type d'étude 

Nombres de 
participants Valeurs de l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon OR (95% CI) Commentaires 

 
Zheng (2000)  
DDE 
PCB 

 
congénère 74,118,138, 
153,156,170,180, 
183,187  
somme 

 
USA 
Connecticut 

 
cas-témoins 
hospitaliers+pop 
générale 
sérum 

 
475 cas 
(326+149) 
502 témoins= 
347 hosp+155 
pop gen 

 
MG 
cas: 460; tem: 456 ng/g aj lip 
cas: 733; tem: 748 ng/g aj lip 

 
1995-1997 

 
 
0,96 [0,67-1,36] 
1,07 [0,60-1,93] 

 
Prise en compte du statut ménopause, 
parité/allaitement, RH, stades, trtmt 
Analyses suivant groupes congénères 
PCB de Wolff 

         

Zheng (2000) 
"cong" 
PCB 187 
PCB 74, 118, 138, 
156, 170 
PCB153,180,183 

cong 74,118,138, 
153,156,170,180, 
183,187 (les plus 
abondants) 
individuellement + 
groupes Wolff 

USA 
Connecticut 
(Nouvelle-
Angleterre) 

Cas-témoins 
hospitaliers 
tissus adipeux 
mammaires 

304 cas 
186 témoins 

Moy géom de la som des 
PCBs 
cas : 478,6 ppb ajusté lip 
témoins : 494,1 ppb ajusté lip 

1994-97 tert 3 vs tert 1 
0,9 [0,4-1,8] 
0,8 [0,4-1,6] 
0,9 [0,4-2,0] 

Distinction des PCBs oetrogéniques 
(PCB 187), antioestrogéniques-dioxin 
like (PCB 74, 118, 138, 156, 170), 
phenobarbital (PCB153, 180, 183) 

         

Hoyer (2001)  
DDE 
PCB (somme 28 
congénères) 

28 congénères, somme 
des congénères 

Danemark 
Copenhage 

cas-témoins 
nichée dans 
cohorte 
Copenhagen 
City Herat Study 
sérum 

230 cas  
477 témoins 
161 cas ont RE 
disponibles 

Médiane 
cas: 1129,75 ppb lip aj 
cas: 1076,04 ppb lip aj 

1976-1978 RE+:0,9[0,6-1,5] 
RE-:0,6 [0,2-1,7] 
RE+:1,3[0,8-2,2] 
RE- 0,8[0,3-2,6] 

Analyse de la survie en plus. 
Ajustement Prise en compte du poids, 
parité, staut ménopausal, THM, tabac, 
alcool, revenus, éducation. Régression 
logistique conditionnelle backward 
stepwise. 

         
Laden (2001)  
DDE 
PCB 

Aroclor 1260 et PCB-
118, 138, 153, 180 
individuellement 

Etats-Unis 
Long Island 
(NY) 

Cas témoins 
nichée dans 
cohorte NHS 
Nurses' Health 
Study 

381 cas 
381 témoins 

Médianes (ng/g lip) 
cas 768; tém 817 
cas 544; tém 543 

1989-1990 Quintiles 
0,82 [0,49-1,37] 
0,84 [0,47-1,52] 

Femmes post-ménopausées. 
Il s'agit du follow-up de l'étude de Hunter 
1998. 
Stratifications sur l'IMC, l'allaitement, la 
région qui ne modifient pas les résultats. 

Laden (2001)  
Méta-analyse  
DDE 
PCB 

 Etats-Unis Analyse 
combinée de 5 
études cas-
témoins : 3 
rétrospective et 
2 prospective 

1400 cas  
1642 témoins 

Médianes ajustées sur les 
lipides 
tém : de 0,53 à 0,67 ug/g 
tém : de 0,41 à 1,67 ug/g 

de 1986 à 
1997 

 
 
0,99 [0,77-1,27] 
0,94 [0,73-1,21] 

Ajustement et non-ajustement sur les 
lipides. Analyse multivariée ajustée sur 
IMC, hormone thérapie, var combiné 
parité/allaitement. Stratification sur la 
parité, l'allaitement et IMC. 
Somme des cong PCB 118, 138, 153 et 
180. 
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Référence 
Stratégie congénères 
PCBs Lieu Type d'étude 

Nombres de 
participants Valeurs de l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon OR (95% CI) Commentaires 

 
Woolcott (2001)  
DDE 
 
DDT 
 
PCB 

 
Aroclor 1260 et PCB-99, 
138, 153, 156, 170, 180, 
183, 187 
individuellement 

 
Canada, 
Kingston et 
Toronto 

 
cas-témoins 
hospitaliers  
tissus adipeux 

 

201 cas 
213 témoins 

 
Moy géométriques (ng/g lip) 
ER+ cas 638; tém 596 
ER- cas 906 
ER+ cas 21,3; tém 19,3 
ER- cas 23,5 
ER+ cas 920; tém 870 
ER- cas 1020 

 
1995-1997 

 
Tertiles 
1,1 [0,6-1,9] 
2,4 [1,0-5,4] 
 
 
1,3[0,7-2,3] 
1,7[0,8-3,9] 

 
Analyses ajustées selon l'âge, lieu, 
statut ménopausique, durée 
d'allaitement, THM, ethnie, atcdt familial, 
IMC, consommation de graisses. 
Analyse selon les caractéristiques de la 
tumeur. Les OR sont également calculés 
par PR, taille de la tumeur, grade. 

Demers (2002)  
PCB 118 
PCB 138 
PCB 153 
PCB 156 
PCB 180 

autres cong mesurés 
non détectés. Analysés 
indiv + mono-ortho-cong 
(dioxin-like) avec poids 

Canada 
(Québec) 

Cas-témoins en 
milieu 
hospitalier+pop. 
générale, sérum 

315 cas 
219 témoins 
hosp. 
307 témoins 
pop. gén. 

Méd ajustées sur les lip. 
cas 15,8;tém 14,3 µg/kg 
cas 37,2;tém 35,5 µg/kg 
cas 55,0;tém 50,7 µg/kg 
cas 8,2;tém 7,6 µg/kg 
cas 32,1;tém 30,2 µg/kg 

oct 1994-
mars 1997 

Quartiles 
1,60 [1,01-2,53]  
1,18 [0,75-1,85] 
1,22 [0,78-1,92] 
1,80 [1,11-2,94]  
1,17 [0,70-1,93] 

D'autres PCBs ont été analysés (PCB 
99, PCB 170, PCB 183 et PCB 187) 
mais pas d'asso significative avec le 
cancer du sein. 
Stratification ménopause. 
Analyse de lasomme des mono-
orthoPCBs(dioxin-like): asso significative 
avec risque de BC (OR=2,02 [1,24;3,28] 
chez ttes les femmes) 

Gammon (2002)  
    Dieldrin 
    DDT 
    DDE 
    PCB 

24 congénères 
4PCB=118+138+153+1
80. 
autres pas présentés 

USA 
Long Island 
(NY) 

Cas témoins, 
sérum 

646 cas 
429 témoins 

médianes 
cas 20,4; tém 21,3 ng/g 
cas 69,0; tém 69,3 ng/g 
cas 672,0; tém 645,7 ng/g 
cas 386,7; tém 391,7 ng/g 

1996-1997  
1,37 [0,69-2,72] 
1,15 [0,74-1,79] 
1,20 [0,76-1,90] 
0,83 [0,54-1,29] 

Ajustement sur les lipides. 
Analyse multivariée ajustée sur les 
facteurs de confusion 
Pour PCB, risques similaires non élévés  
pour 118, 138, 153, 180 indiv. 

         
Pavuk (2003)  
DDE 
DDT 
PCB 

Somme de 15 
congénères et groupes 
de Wolff 

Slovaquie Cas témoins. 
Cas identifiés 
rétrospectiveme
nt, témoins issus 
d'une étude 
transversale.  
Sérum 

24 cas 
88 témoins 

médianes (ng/g lip.) 
cas 5745,0; tém 3226,5 
cas 155,1; tém 106,7 
cas 2585,5; tém 2681,8 

cas: 1999 
tém: 1998 

Tertiles  
3,04 [0,65;14,3] 
1,19 [0,27;5,53] 
0,42 [0,10;1,82] 

Les niveaux sont élevés dans cette 
étude. Les analyses des PCBs ont été 
faites par groupe de Wolff 
(oestrogéniques, anti-oestrogéniques, 
inducteurs d'enzymes). Cela ne modifie 
pas les résultats. Chez les cas, les 
dosages ont été effectués jusqu'à un an 
après le diagnostic de cancer. 

         
Lopez -
Cervantes 
(2004) Méta-
analyse  
pp'DDE 

 Mexique 22 études   études 
publiées de 
1993 à 2001 

 
 
0,97 [0,87-1,09] 
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Référence 
Stratégie congénères 
PCBs Lieu Type d'étude 

Nombres de 
participants Valeurs de l'exposition 

Année de 
collection 
de 
l'échantillon OR (95% CI) Commentaires 

 
Gatto (2007) 
DDE 
PCB 

 
4–16 peaks 
Aroclors1242 et 1260 
(fortement chlorés) 

 
USA 
Population 
afro-
américaine 

 
Cas témoins, 
sérum 

 
355 cas 
327 témoins 

 
moyenne 
cas 1,40; tém 1,25 µg/g 
cas 0,31; tém 0,31 µg/g 

 
de juillet 
1995 à juillet 
1998 

 
 
1,02 [0,61-1,72] 
1,01 [0,63-1,63] 

 
Ajustement sur les lipides.  
Stratification sur l'IMC, l'allaitement, la 
parité, le statut ménopausal et le statut 
récepteur tumoral. 
Interaction significative entre statut RE 
et DDE 

         

Charlier (2003)  
DDT 

 Belgique Cas-témoins, 
sérum 

159 cas 
250 témoins 

moyenne 
cas : 3,94 ; tém 1,83 ppb=µg/l 

Sept 1999 à 
fév 2000 

 
5,64[1,81-17,65]  

Pas d'ajustement sur les facteurs 
reconnus de cancer du sein. 
Ajustement sur l'allaitement 
Pas de différence significative en 
fonction de RE 

         

McCready 
(2004) 
DDE 
DDT 
PCB 

aroclor 1260 et 10 
congénères 
individuellement 

Canada, 
Toronto 

cas-témoins 
hospitaliers 
tissus adipeux 

70 cas 
69 témoins 

MG (ng/g lip) 
 
cas 1242; tém 616 
cas 47; tém 19 
cas 1070; tém 920 

1995-1997 2 catégories d'expo 
 
2,48[1,08-5,71] 
2,33 [0,97;5,61] 
1,06 [0,48;2,37] 

Des analyses génétiques ont également 
été réalisées. Ajustement sur l'âge, le 
statut ménopausique, IMC, allaitement, 
graisse, alcool. 

 
Raaschou-
Nielsen (2005) 
pp'DDE 
pp'DDT 
PCB 

 
cong: 
118,138,153,156,170,18
0,183,187,201. ana spé 
+ sum 

 
Danemark 

 
Cas-témoins 
nichée dans la 
cohorte, tissus 
adipeux 

 
407 cas  
408 témoins 

 
médianes en µg/kg lipids 
 
cas 476,7; tém 507,1  
cas 20,8 ; tém 20,0 
PCB153 : cas 265,9;tém 
266,6 

 
de 1993 à 
1997 

 
 
 
0,7 [0,5-1,2] 
0,6 [0,3-1,0]  
1,1 [0,7-1,7] 

 
Analyse multivariée ajustée sur les 
facteurs de confusion. 
Découpage des expositions en 
quantiles. 
Femmes post-ménopausées. 
Association inverse avec cancer du sein 
statut RE-  

         

Rubin (2006)  
DDE 
PCBs(28 
congénères) 

28 congénères de PCB  
totaux=somme 

USA 
(Alaska) 

cas-témoins 
rétrospective 

63 cas 
63 témoins 

MG non lip ajustées  
cas 8,67;tém 7,36ppb=µg/L 
cas 4,55;tém 6,10µg/L 

de 1981 à 
1987 

Tertiles 
1,43 [0,46-4,47] 
0,42 [0,07-2,38] 

Ajustement sur ethnicité, atcdts 
familiaux, parité. 

         
Cohn (2007)  
op'DDT 
pp'DDT 
op'DDE 
pp'DDE 

 USA 
(California) 

Cas témoins, 
nichée dans la 
cohorte 
Sérum 

129 cas 
129 témoins 

moy / médiane ? Pas précisé 
cas et témoins : 1,4 µg/g 
 
cas et témoins : 5,3 µg/g 

de 1959 à 
1967 

 
0,3 [0,1-0,7] 
5,4 [1,7-17,2]  
 
0,9 [0,3-3,0] 

Seule analyse faite à partir 
d'échantillons collectés à l'époque de 
diffusion de DDT. 
Analyse faite sur des femmes de moins 
de 50 ans. 
Evaluation de l'association avec l'âge 
pendant l'exposition. 
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Iwasaki (2008) 
pp'DDT 
pp'DDE 

  
Japon 

 
Cas témoins, 
nichée dans la 
cohorte 
Sérum 

 
139 cas 
278 témoins 

 
médianes 
cas:1,10 tém:1,12ng/ml 
cas:7,04 tém:6,08ng/ml 

 
de 1990 à 
1995 

 
 
0,99 [0,47;2,08] 
1,48 [0,70;3,13] 

 
Correction pour les lipides faite aussi 
montrée  
mais résus non différents. 
Stratification ménopause. 
Analyse en fonction récepteurs RE 

         

Itoh (2008)  
o,p'-DDT 
p,p'-DDT 
p,p'-DDE 
PCB (somme 41 
congénères) 

41 congénères. 
Totaux=somme 

Japon Cas témoins en 
milieu hospitalier 
Sérum 

405 cas 
403 témoins 

médianes (ajust lip) 
cas:1,5 tém:1,6ng/g 
cas:9,3 tém:9,9ng/g 
cas:360 tém:370ng/g 
cas:170 tém:180ng/g 

de 2001 à 
2005 

Quartiles 
0,67 [0,30-1,52] 
0,58 [0,27-1,25] 
1,02 [0,46-2,26] 
0,33 [0,14-0,78]  

Analyses multivariées ajustées sur les 
facteurs de confusions (dont conso de 
légumes et poissons) 
Découpage des expos en quartiles 
Stratification ménopause et RE/RP 

atcdt., antécédents ; arithm., arithmétique ; FdR, facteur de risque ; moy., moyenne ; MG., moyenne géométrique ; RE, récepteurs œstrogène ;  RP, récepteurs progestérone ; tém., témoins ; 
THM, traitement hormonal de la ménopause ;  
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Tableau A 1 – Odds ratios obtenus à partir de la régression ordinale multivariée, associés avec les 
déterminants des niveaux de p,p’-DDE chez l’ensemble des femmes de l’étude CECILE (cas et 
témoins) 

  
< 50 ans (N = 701)  ≥ 50 ans (N = 1734) 

  variation Δ
 

ou catégorie 
a
 

OR 
b
 IC 95 %    OR 

b
 IC 95 % 

Âge  10 ans 1,77 [1,28-2,43] 
 

1,14 [1,06-1,22] 

Poisson de mer une fois par semaine 1,05 [0,90-1,22] 
 

1,06 [0,97-1,15] 

Poisson d’eau douce  deux fois par mois 0,90 [0,71-1,15] 
 

1,11 [0,97-1,27] 

Crustacés deux fois par mois 1,09 [0,80-1,47] 
 

0,96 [0,90-1,02] 

Viande trois fois par semaine 0,95 [0,80-1,13] 
 

0,98 [0,87-1,09] 

Œufs deux fois par mois 0,98 [0,90-1,07] 
 

1,03 [0,96-1,10] 

Produits laitiers une fois par jour 0,91 [0,74-1,11] 
 

1,00 [0,88-1,12] 

IMC 6 kg/m² 1,47 [1,13-1,92] 
 

1,41 [1,23-1,63] 

Gain d’IMC sur les 10 dernières années 2 kg/m² 0,81 [0,70-1,93] 
 

0,87 [0,81-0,95] 

Alllaitement 10 semaines 1,02 [0,96-1,09] 
 

1,02 [0,98-1,06] 

Parité 1 enfant 0,88 [0,75-1,03] 
 

1,06 [0,98-1,15] 

Niveau d’éducation bac. vs  0,67 [0,48-0,95] 
 

1,10 [0,88-1,37] 

 
sans bac.  (réf.) 

     
Alcool 4 verres par semaine 0,95 [0,84-1,07] 

 
0,99 [0,94-1,04] 

Tabac 5 paquet-années 0,92 [0,84-1,01] 
 

0,98 [0,94-1,02] 

Département Côte d’Or vs 0,98 [0,68-1,42] 
 

1,13 [0,90-1,43] 

 
Ille-et-Vilaine (réf.) 

     
Statut cas-témoins Cas vs témoins (réf.) 0,94 [0,67-1,31] 

 
0,96 [0,78-1,18] 

       
bac., baccalauréat ; réf., référence 
 
a 

Pour les variables quantitatives, la variation Δ représente l’intervalle interquartile (Q3-Q1); pour les fréquences de 
consommation de poisson d’eau douce, de crustacés et d’œufs, la variation Δ était fixée à “deux fois par mois”. Pour les 
variables catégorielles, les ORs ont été calculés en utilisant “sans baccalauréat” comme catégorie de référence pour le 
niveau d’éducation, l’“Ille-et-Vilaine” comme catégorie de référence pour le département et les « témoins » comme 
catégorie de référence pour le statut cas-témoins 
b 

OR: odds ratio. La probabilité d’être dans une classe supérieure de p,p’-DDE est multipliée par la valeur de l’OR pour 
chaque augmentation Δ de la variable déterminant 
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Tableau A 2 – Odds ratios obtenus à partir de la régression ordinale multivariée, associés avec les 
déterminants des niveaux de PCB chez l’ensemble des femmes de l’étude CECILE (cas et témoins) 

  
< 50 ans (N = 701)  ≥ 50 ans (N = 1734) 

  variation Δ
 

ou catégorie 
a
 

OR 
b
 IC 95 %    OR 

b
 IC 95 % 

Âge  10 ans 2,74 [1,95-3,87] 
 

1,31 [1,22-1,40] 

Poisson de mer une fois par semaine 1,18 [1,01-1,38] 
 

1,12 [1,03-1,22] 

Poisson d’eau douce  deux fois par mois 1,05 [0,83-1,32] 
 

1,00 [0,87-1,16] 

Crustacés deux fois par mois 1,02 [0,91-1,14] 
 

0,96 [0,91-1,02] 

Viande trois fois par semaine 0,88 [0,74-1,05] 
 

1,02 [0,91-1,13] 

Œufs deux fois par mois 1,04 [0,96-1,13] 
 

1,00 [0,94-1,07] 

Produits laitiers une fois par jour 0,89 [0,73-1,08] 
 

0,99 [0,88-1,12] 

IMC 6 kg/m² 0,93 [0,70-1,23] 
 

0,86 [0,75-0,99] 

Gain d’IMC sur les 10 dernières années 2 kg/m² 0,84 [0,72-0,98] 
 

0,87 [0,80-0,95] 

Alllaitement 10 semaines 0,88 [0,81-0,96] 
 

0,98 [0,93-1,02] 

Parité 1 enfant 1,06 [0,91-1,25] 
 

1,05 [0,97-1,14] 

Niveau d’éducation bac. vs  0,83 [0,59-1,18] 
 

0,94 [0,75-1,17] 

 
sans bac.  (réf.) 

     
Alcool 4 verres par semaine 1,01 [0,90-1,12] 

 
1,03 [0,97-1,08] 

Tabac 5 paquet-années 0,93 [0,85-1,03] 
 

0,99 [0,95-1,04] 

Département Côte d’Or vs 1,43 [0,99-2,06] 
 

1,40 [1,11-1,76] 

 
Ille-et-Vilaine (réf.) 

     
Statut cas-témoins Cas vs témoins (réf.) 1,21 [0,86-1,70] 

 
0,79 [0,64-0,97] 

       
bac., baccalauréat ; réf., référence 
 
a 

Pour les variables quantitatives, la variation Δ représente l’intervalle interquartile (Q3-Q1); pour les fréquences de 
consommation de poisson d’eau douce, de crustacés et d’œufs, la variation Δ était fixée à “deux fois par mois”. Pour les 
variables catégorielles, les ORs ont été calculés en utilisant “sans baccalauréat” comme catégorie de référence pour le 
niveau d’éducation, l’“Ille-et-Vilaine” comme catégorie de référence pour le département et les « témoins » comme 
catégorie de référence pour le statut cas-témoins 
b 

OR: odds ratio. La probabilité d’être dans une classe supérieure de PCB est multipliée par la valeur de l’OR pour chaque 
augmentation Δ de la variable déterminant 
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Tableau A 3 – Répartition des sujets en tertiles d’AUC 11_20 en fonction de leur répartition en 
catégories de PCB-153 mesuré au recrutement par cohorte de naissance 

Cohorte de 
naissance 

Tertile de 
l'AUC 11_20 

Catégories de PCB-153 mesuré au recrutement (µg/L) 

1930-1940 
 

<LD 0,50-0,84 0,85-1,27 ≥1,28 

 
T1 82 75 10   1 

 
T2   4 54 67 13 

 
T3   0   3 32 93 

1941-1950 
 

<LD 0,50-075 0,76-1,09 ≥1,10 

 
T1 163 45   2     0 

 
T2   51 84 60     9 

 
T3     1 18 70 112 

1951-1960 
 

<LD 0,50-0,68 0,69-0,98 ≥0,98 

 
T1 226 28   8   0 

 
T2   67 86 57 17 

 
T3     7 19 47 99 

1961-1981 
 

<LD 0,50-0,60 0,61-0,84 ≥0,85 

 
T1 148   1   0   1 

 
T2 112 17 16   3 

  T3   36 17 29 44 
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Tableau A 4 – Odds ratios liés au cancer du sein associé aux niveaux de PCB-153 à la période d’âge  
11-20 ans selon la cohorte de naissance chez les femmes de l’étude CECILE ayant des valeurs de 
PCB-153 au dessus de la limite de détection au moment du recrutement 

Cohorte de 
naissance Période Tertiles 

Médiane 
des témoins  

(ng/g de lipides) Cas  Témoins OR
a
 IC 95 %  ptendance 

1930-1940 1941-1960 T1     1,4 73 62 1 Référence 0,06 

T2     2,1 50 57 0,73 [0,41;1,30] 

T3     3,9 42 54 0,54 [0,29;1,02] 

1941-1950 1952-1970 T1     8,9 71 70 1 Référence 0,58 

T2   11,5 50 66 0,77 [0,44;1,36] 

T3   20,2 72 63 1,08 [0,63;1,87] 

1951-1960 1962-1980 T1   42,2 89 65 1 Référence 0,06 

T2   69,6 44 62 0,55 [0,31;0,97] 

T3   98,1 43 58 0,60 [0,33;1,09] 

1961-1981 1972-2001 T1   86,1 22 24 1 Référence 0,18 

T2 129,4 13 19 0,63 [0,16;2,52] 

T3 177,2  33 16 2,17 [0,64;7,41]   
a
OR : odds ratios ajustés sur âge, département, âge à la puberté, âge à la première grosses à terme, parité, durée cumulée 

d’allaitement, niveau d’éducation, IMC, THM, antécédent de maladies bénignes du sein, antécédent de cancer familial du 

sein, date de référence 
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Annexe IV – Publications 
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Environmental and industrial toxicology

as those related to the reproductive history, cannot 
account for all cases of breast cancer. Other environ-
mental or lifestyle factors need to be explored in 
depth. Persistent organochlorine compounds (OCs) 
have attracted attention because of their endocrine 
disrupting properties that make them possible risk 
factors for breast cancer, but most epidemiologi-
cal studies did not report an association between 
OC concentrations in blood or adipose tissue and 
breast cancer risk. In these studies, OC levels were 
measured in biological samples obtained at the 
time of cancer diagnosis or only a few years before.

In this paper, we review the studies on 
dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT) and 
polychlorobiphenyl (PCB) exposures in relation 
to breast cancer. We discuss the relevance of OC 
biological measurements as lifelong exposure 
indicators, and we describe a new method for 
assessing exposure to OCs in epidemiological 
studies.

Most studies were carried out recently and 
reported OC concentrations that were lower by 
several orders of magnitude than those reported 
during the 1960’s and 1970’s. We make the 
assumption that these OC levels were not reliable 
indicators, as they were not measured during 
etiologically relevant periods in a woman’s lifetime, 
i.e. during the prenatal period, the puberty or the 
period before a irst full-term pregnancy, which are 
regarded as key periods of vulnerability of mammary 

AbstRAct

Breast cancer is the most frequent neoplastic 
disease in women representing 50,000 new cases 
each year in France. The well-established risk factors, 
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environmental pollutants may contribute to breast 
cancer risk by damaging DNA or by promoting tumor 
growth. A recent review has identiied 216 potential 
mammary carcinogens in animals (7). Additionally, in 
vitro assays have identiied approximately 250 chemi-
cals that mimic or interfere with estrogen metabolism, 
stimulating the growth of mammary gland cells (8). 
These chemicals could similarly affect human breast 
tissue. 

Organochlorine compounds (OCs) have attracted 
particular attention because of their environmental 
impact and their long half-life in biological tissues. The 
insecticide dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT) 
and the family of polychlorobiphenyls (PCBs) are the 
chemicals that have been the most frequently studied 
in relation to breast cancer. Despite the ban of DDT in 
France and other European countries in the 1980s (9) 
and the restriction of PCBs use in the same period (10), 
they bioaccumulated along the food chain and remain 
ubiquitous in the environment.

DDT was irst used worldwide in 1939 as a control 
vector of malaria. In the 1960s, it was widely used as 
an insecticide in agriculture in Western countries. Diet, 
particularly meat, ish and dairy products, represents 
today the main source of exposure of the population 
(11). OCs are detectable in adipose tissues, the primary 
place where they are stored, but can also be detected 
in blood (12). While DDT has an estimated half-life of 
about 4 years in human, the half-life of DDE (1,1-di-
chloro-2,2-bis(4-chlorophenyl)ethene), the principal 
metabolite of DDT, is much longer, accounting for its 
greater concentration in humans (13). For this reason, 
DDE is used as the main biomarker of exposure to DDT 
in epidemiological studies.

PCBs include 209 congeners. They were irst syn-
thesized in the 1930s. They are particularly stable 
chemicals and were used in a wide range of applica-
tions, including dielectric luids in transformers and 
capacitors, heat transfer luids, and lubricants (10). 
Review of the literature reveals uncertainty in the esti-
mated half-lives of PCBs (14). 

OCs have been suspected to play a role in breast 
cancer. Several epidemiological studies have investigat-
ed breast cancer risk in relation to OCs concentrations 
measured in blood or in adipose tissue. In this article, we 
review the studies of DDT/DDE and PCBs in relation to 
breast cancer. We discuss the relevance of using expo-
sure biomarkers as lifelong exposure indicators, and we 
describe an innovative method for assessing exposure 
to OCs that we plan to apply for the irst time in a large 
population-based case-control study on breast cancer.

gland cells to carcinogens. This may have resulted 
in non differential exposure misclassiication and 
hence in the absence of an observed association 
between OC levels and breast cancer in most 
epidemiological studies. 

Physiologically-based pharmacokinetic (PBPK) 
models allow estimating persistent organic 
pollutant lifetime toxicokinetics proiles retrospec-
tively in women, by taking into account individual 
differences in metabolism and key events that affect 
OC kinetics such as lactation and weight variations. 
PBPK models will be applied to the participants of 
a large French population-based case-control study 
including 1080 cases and 1055 controls.

Exposure misclassiication could have prevented 
from observing an association between exposure to 
OCs and breast cancer risk. PBPK models could be 
used as a novel way of assessing exposure to OC 
and to investigate the impact of internal exposure at 
different time windows on breast cancer incidence.

bAcKGROunD

Breast cancer is the most frequent neoplastic dis-
ease in women representing 50,000 new cases each 
year in France (1). Moreover, the incidence of the dis-
ease has increased regularly over the last decades in 
most countries and the spread of screening programs 
does not entirely explain that increase (2). The estab-
lished risk factors, as those related to hormonal and 
reproductive factors in women (early menarche, par-
ity, late age at irst birth, etc.), obesity in menopausal 
women or hormone replacement therapy, cannot ac-
count for all cases of breast cancer (3). Genetic fac-
tors which confer an extremely high risk in mutation 
carriers, particularly the BRCA1 and BRCA2 genes, 
are involved in only 5% of all breast cancer cases (4). 
DNA microarrays used to screen the whole human ge-
nome have permitted to identify new alleles related 
to human breast cancer, but these alleles are associ-
ated with a weak relative risk and can explain only a 
small part of the genetic component of breast cancer 
(5). These data suggest that other factors, particularly 
environmental or lifestyle factors, as well as gene-en-
vironment interactions may also play a role in breast 
cancer etiology (6). 

The role of environmental factors in breast cancer 
has been a matter of concern in recent years, as many 
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EPiDEmiOlOGicAl stuDiEs On Ocs 

AnD bREAst cAncER RisK

Epidemiological studies on OC concentrations in 
biological tissues in relation to breast cancer risk in-
clude prospective cohort studies and population- or 
hospital-based case-control studies. In prospective 
cohort studies, tissue samples of cohort members are 
collected at initiation of follow-up in healthy women. 
At the end of follow-up, OC concentrations of women 
diagnosed with breast cancer are compared to those 
of controls selected in the cohort among disease-free 
women (nested case-control study). OC levels are thus 

measured in biological samples collected a few years 
or months before the diagnosis of cancer. In popula-
tion- or hospital based case-control studies, OC are 
measured in biological samples that are contemporary 
to the date of diagnosis. 

Figure 1 presents the indings of the studies pub-
lished since 1993 separately for nested case-control 
studies and for population- or hospital based case–
control studies. It shows the odds ratios (ORs) of 
breast cancer and the 95% conidence interval for the 
highest versus the lowest exposure percentile of DDE 
and PCB concentrations measured in the blood or in 
adipose tissue. 

Figure 1:  Studies on breast cancer and DDT or PCBs measurements in serum or adipose tissue. OR with 95% conidence interval for DDE/DDT 
(left) and PCB (right).

 PROSP. SERUM:  prospective cohort study. Measurements made in serum. RETROSP. SERUM: population- or hospital-based case-
control study. Measurements made in serum. PROSP. ADIP. TISSUE: cohort study. Measurements made in adipose tissue. RETROSP. 
ADIP. TISSUE: population- or hospital-based case-control study. Measurements made in adipose tissue. CYP1A1 variant m2:  epi-
demiological study with stratiication on according to polymorphism CYP1A1. ORs in the variant m2 strata.
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DDt/DDE: In the early 1990’s, Wolff et al. (15) con-
ducted a case-control study nested within the cohort 
of New York University women and reported a 4-fold 
increased risk of breast cancer for women in the high-
est DDE exposure quintile as compared to the women 
in the lowest quintile (OR=3.68 [1.01-13.50]). Other 
studies reported an association between DDE/DDT 
and breast cancer (16,17,18,19), particularly in Colom-
bia (18) and Mexico (19) where DDT was still in use 
at the time of blood collection as a control vector of 
malaria or dengue. However, most studies conducted 
subsequently, did not report an association between 
OCs concentrations and breast cancer. No association 
was seen overall or in strata deined by menopausal 
status, estrogen or progesterone receptor status, or 
polymorphisms in genes involved in the metabolism 
of xenobiotics (20,21,22,23,24,25,26,27,28). Meta-
analyses (25,26) conirmed the absence of association 
with a pooled OR of 0.99 [0.77-1.27] in one study (25) 
and of  0.97 [0.87-1.09] in another (26).

Pcbs: There is currently no evidence of an associa-
tion between PCBs and breast cancer risk. With a few 

exceptions where breast cancer was positively (29) or 
negatively (23) associated with PCBs, studies did not 
report statistically signiicant associations of breast 
cancer with total PCBs, or groups of PCB congeners de-
ined by their chemical activity. Results for individual 
PCB congeners were inconsistent (30,31). However, 
four studies (32,33,34,35) reported that PCB levels 
were associated with breast cancer risk in women car-
rying a particular polymorphism of the gene encoding 
the CYP1A1, an enzyme involved in the metabolism of 
PCBs and other xenobiotics. This possible interaction 
between PCBs and CYP1A1 is of interest and needs to 
be replicated in larger studies. 

RElEVAncE OF Oc mEAsuREmEnts 

in EPiDEmiOlOGicAl stuDiEs

Limitations of OC measurements
The lipid-adjusted levels of DDE in blood reported 

in epidemiological studies are shown in Figure 2. DDE 
levels measured in biological media collected since 

Figure 2:  Median DDE concentrations in blood reported in epidemiological studies by mean year of blood draw. Values shown are median or 
geometric means depending on what was given in the original article. 

 Only studies that reported lipid-adjusted levels in blood samples were included. Organochlorine levels are not age-adjusted, so 
some differences by study population could be due to age differences.
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the late 1980’s are lower by several orders of magni-
tude than those observed during the 1960’s or 1970’s. 
Figure 2 shows that DDE levels were approximately 8 
times lower in 1997 (20) than in 1963 (17). These ig-
ures demonstrate that current values of OC concen-
trations cannot be taken as a measure of cumulative 
exposure over lifetime.  

In contrast, epidemiological studies have implicitly 
assumed that the biological measures of OCs relect 
historical lifelong exposures. We believe that this as-
sumption is inadequate, because it has been demon-
strated that OC measurements also relect individual 
differences in metabolism and key events that affect 
OC kinetics in the entire lifespan of the women, such 
as lactation and weight variations (36). In particular 
the concentrations of OCs observed in recent studies 
do not simply relect concentrations earlier in life, but 
also a potentially large number of events that could 
affect the current body burden of OCs. As a conse-
quence, the pharmacokinetic variability is a possible 
cause of non differential exposure misclassiication in 
epidemiological studies, which usually bias the odds 
ratio toward unity. This limitation may explain that no 
association of OC measures with breast cancer was 
observed in the epidemiological studies carried out so 
far.

Periods of vulnerability
Additionally, measuring OCs in biological sample 

collected at inclusion in the study do not allow the as-
sessment of internal exposure during critical time win-
dows of a woman’s lifetime. Carcinogenesis models 
highlight the importance of exposure assessment at 
different critical periods of the mammary gland devel-
opment where increased susceptibility to carcinogens 
may occur, such as the perinatal period, the puberty, or 
the full time-span before the irst full-term pregnancy 
(37). This is exempliied by studies on breast cancer 
incidence among Japanese atomic bomb survivors ex-
posed to radiations showing that exposure at a lower 
age has a higher impact on cancer development than 
exposure at later-life stages (38). A recent study (17) 
reported that exposure to DDT early in life may in-
crease the risk of breast cancer. High levels of serum 
DDT were associated with a statistically signiicant 
5-fold increased risk of breast cancer among women 
who were born after 1931. These women were under 
14 years of age in 1945, when DDT came into wide-
spread use, and mostly under 20 years when DDT use 
peaked. 

A nEW APPROAch

Physiologically-based pharmacokinetic 
modeling of OCs
Verner et al., 2008 (39) developed a physiological-

ly-based pharmacokinetic (PBPK) model that allows 
characterizing retrospectively the lifetime toxicoki-
netic proile of internal exposure to persistent organ-
ic pollutants. This model permits to characterize OC 
low between nine compartments of the human body 
which represent organs (i.e., adipose tissue, liver, brain, 
mammary tissue, uterus, placenta, foetus) or lumps 
of organs (i.e., richly and poorly perfused tissues), as 
well as excretion through metabolism and lactation. 
The kinetics of OC is described using mass balance dif-
ferential equations that integrate information on or-
gan/blood lipid content, organ volume, blood low to 
organ, and the log octanol:water (Kow) partition co-
eficient. Metabolism is assumed to be limited to the 
liver compartment and deined as an intrinsic clear-
ance calculated with half-life values found in the lit-
erature. Loss via lactation is modeled as an extraction 
from the mammary tissue following breast milk excre-
tion and blood:milk partition coeficient. The dose is 
set as a direct input in the liver compartment as OCs 
are assumed to be fully absorbed from the intestinal 
tract and to undergo irst-pass metabolism. Oral dose 
can be either estimated from information gathered in 
questionnaires or by an optimization process to match 
a sampled blood level. The model integrates individu-
alized information on subjects’ physiologic proile (i.e., 
body weight and height as a function of age) and his-
tory (i.e., age at pregnancies and duration of breast-
feeding periods) to evaluate organ/blood OC levels for 
any hypothesized period of susceptibility.

Although this model was not validated for women 
on a period spanning several years, they recently vali-
dated the mother-infant transfer of OC through breast 
milk, a major route of excretion that impacts OC toxi-
cokinetics in women (40). 

The CECILE case-control study
The CECILE study is a population-based case-con-

trol study that aimed at investigating environmental 
risk factors of breast cancer. It was conducted in well-
deined geographic areas in France (départements of 
Ille-et-Vilaine and Côte d’Or). The cases were women 
residing in these areas and were diagnosed with inva-
sive or in situ breast cancer during the study period 
(2005-2007). Histologically conirmed cancer cases 
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aged between 25 and 75 years at diagnosis were in-
cluded. 

The controls were randomly selected among 
women of the same age as the cases residing in the 
same areas, and who never had a breast cancer at the 
time of inclusion in the study. They were recruited 
by telephone using a random digit dialing method. If 
the household included a woman meeting the inclu-
sion criteria, she was invited to take part in the study 
within the limit of quotas by age and socioeconomic 
status (SES). To avoid selection bias, the distribution 
by socioeconomic status (SES) of the control group 
had to relect the SES distribution of the study area 
as a whole, as documented by the population census. 
After selection, controls were contacted rapidly for an 
in-person interview and blood draw. 

An in-person interview of the cases and the con-
trols was conducted by nurses using a structured 
questionnaire. Detailed information on hormonal and 
reproductive factors (age at menarche, reproductive 
history, menopausal status, contraceptive use, etc.), 
anthropometric data, personal medical history, fam-
ily history of cancer, hobbies, residential history, de-
tailed occupational activities and dietary habits were 
obtained. A blood sample was requested at the end of 
the interview, and 2135 women (1080 cases and 1055 
controls) accepted to give blood. Plasma concentra-

tions of pesticide residues (p,p’-DDT, p,p’-DDE) and 
PCBs (PCB congeners 28, 52, 101, 118, 153, 138, 180) 
were measured in these blood samples. The analyses 
included a measure of total cholesterol and triglycer-
ides in order to standardize OC levels on total lipids. 
The measurements were carried out in the toxicology 
laboratory of the Sart-Tilman University Hospital in 
Liège, Belgium.

Applying the PBPK models in the CECILE study
The lifelong exposure proile of each participant in 

the CECILE study is being assessed retrospectively for 
PCB 153 using the values of PCB 153 measured at the 
time of sampling. In a irst step, PCB 153 was used as it 
is highly correlated to other PCB congeners. 

Information collected in the questionnaire, such 
as body weight at every decade of life, height, age at 
deliveries and breastfeeding periods, are integrated in 
the PBPK modeling to extrapolate individualized phys-
iologic proiles. Information on food contamination by 
PCBs during different calendar periods was collected 
from environmental databases and from the scientiic 
literature, and is also integrated in the models. 

The uncertainty regarding biological parameters in 
the PBPK models, as lipid and water fractions, intrinsic 
clearance, fraction of lipids in breast milk, is taken into 
account using Monte Carlo analyses. An example of 
toxicokinetic proile is shown in Figure 3. Areas under 
the curve (AUC) for different periods will be used as 
exposure proxy for the PCBs. 

Associations between internal exposure and inci-
dence of breast cancer will be tested with hierarchical 
models of regression using a Bayesian approach to take 
into account the variability obtained with the Monte 
Carlo simulations. As an example, Figure 3 shows the 
AUC for the period between the age of 8 and the age 
of 14 (AUC8-14). AUC8-14 will be used as an indicator 
of internal exposure during puberty, a critical exposure 
window of in breast cancer etiology.

cOnclusiOn

There is a biological plausibility that OCs play a 
role in breast cancer etiology. However, most epide-
miological studies reported no association between 
OC levels in blood or adipose tissues and breast cancer 
risk. 

Exposure misclassiication could have prevented 
from observing an association between exposure to 
OCs and breast cancer. We suggest that exposure as-

Figure 3:  Example of a toxicocinetic proile obtained from the PBPK 
models. 

 This subject is 55 years old at the time of blood draw. She 
was breast-fed for 6 months in childhood, was exposed to 
18.7 ng/kg/day PCB-153, and had two pregnancies at 35 
and 40 years of age followed by 12-month lactation peri-
ods.

Area under the curve between 8 and 14 (AUC8-14), rep-
resenting the estimated cumulative exposure between 8 
and 14 years old.

Age



Acta Clinica Belgica, 2010; 65-Supplement 1

55ASSESSMENT OF EXPOSURE TO ORGANOCHLORINE COMPOUNDS IN EPIDEMIOLOGICAL STUDIES ON BREAST CANCER

sessment could be improved by using PBPK models in 
epidemiological studies.

These PBPK models can be used as a novel way for 
assessing exposure to OC and investigating the impact 
of internal exposure during different time windows on 
the incidence of breast cancer. In this approach, expo-
sure misclassiication could be minimized. PBPK mod-
els should also allow the study of OC exposure during 
critical time windows connected to the periods of vul-
nerability of mammary gland cells to carcinogens.
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a b s t r a c t

Background: Dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT) and polychlorinated biphenyls (PCBs) are persis-

tent organochlorine compounds bioaccumulating in human tissues. Body burden of organochlorines

may be influenced by individual characteristics such as age, weight variations, breastfeeding, dietary

habits and place of residence.

Objectives: To assess the current serum concentrations of 1,1-dichloro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethylene

(p,p0-DDE), the main DDT breakdown product, and of PCBs in women from two French administrative

areas (Ille-et-Vilaine and Côte d’Or). To identify determinants of the current serum levels among

individual characteristics related to intake, metabolism, and excretion of organochlorines.

Methods: We measured serum p,p0-DDE and PCB levels in 1055 general population women who were

recruited in 2005–2007 to serve as controls in a case-control study on breast cancer. Associations

between organochlorine levels and age, current body mass index (BMI), BMI change during the last 10

years, dietary habits, breastfeeding history, residence area and education were assessed in multivariate

analyses.

Results: Median concentrations of p,p0-DDE and total PCBs were 85 and 240 ng/g lipid, respectively.

Based on multivariate analyses, the main predictors of high p,p0-DDE levels included age and frequent

consumption of saltwater fish in women below 50 years, and high BMI in older women. Total PCB levels

increased markedly with age. Among older women, other important predictors of high PCB levels

included frequent consumption of saltwater fish and low BMI. Our results are also suggestive of an

inverse association between PCB levels and BMI gain during the last ten years. Women in Côte d’Or had

significantly higher PCB levels than women in Ille-et-Vilaine.

Conclusion: The patterns of associations between determinants and serum organochlorine concentra-

tions suggest that human PCB contamination is still ongoing in France. The most important predictors

of serum p,p0-DDE and PCB concentrations among French women include age, body mass index, dietary

habits, and place of residence.

& 2011 Elsevier Inc. All rights reserved.

1. Introduction

Residues of organochlorine such as dichlorodiphenyldichlor-

oethylene (DDE), the main degradation product of dichlorodiphe-

nyltrichloroethane (DDT), and polychlorinated biphenyls (PCBs)

are persistent environmental contaminants representing a poten-

tial threat to human health through contamination of the food

chain (EFSA, 2005, 2006). DDT was first used worldwide in 1939
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for malaria vector control, and as an insecticide in agriculture after

World War II. Following its ban in France (Venant and Richou-Bac,

1981) and in most European countries in the 1970s, drastic reduc-

tion of DDT residues in human biological tissues has been observed.

However, its degradation product DDE still contaminates food of

animal origin (EFSA, 2006). PCBs have been synthesized since the

1930s to serve as dielectric fluids in transformers and capacitors,

heat transfer fluids and lubricants (WHO, 2003) until their industrial

production ceased in 1987 in France (AFSSA, 2007). Due to the use

and degradation of PCB-containing materials beyond that date,

environmental pollution by PCBs has persisted, as for example in

the Rhône River in France (Babut and Miege, 2007).

Because of their endocrine disrupting properties, organochlor-

ine compounds have been suspected to cause adverse effects on

human reproduction or neoplastic diseases (Longnecker et al.,

1997). DDT was classified as possibly carcinogenic to humans

(group 2B) by the International Agency for Research on Cancer

(IARC, 1991). PCBs were classified as probably carcinogenic to

humans (group 2A) on the basis of sufficient evidence in experi-

mental animals (IARC, 1987). It is therefore of crucial importance

to control the contamination levels of human populations by

these chemicals. Many studies were conducted to assess

DDT/DDE and PCB body burden in humans, and to identify

individual determinants that may influence organochlorine

concentrations in serum (Agudo et al., 2009; Glynn et al., 2007,

2003; James et al., 2002; Laden et al., 1999; Moysich et al., 2002;

Sweeney et al., 2001; Wolff et al., 2005a, 2005b). Age was found

to be a strong predictor of body burden of organochlorines as

these compounds bioaccumulate in adipose tissues over time.

Food items frequently contaminated by organochlorine com-

pound residues include fish, shellfish, meat, dairy products and

eggs (ATSDR, 2000, 2002). DDE levels in human tissues increased

with frequent consumption of fish (Sarcinelli et al., 2003) and

dairy products (Moysich et al., 2002). PCB levels were found to be

associated with the consumption of fish (Agudo et al., 2009; Glynn

et al., 2003; Laden et al., 1999; Moysich et al., 2002; Sweeney et al.,

2001) and eggs (Laden et al., 1999). The individual characteristics

influencing the toxicokinetics of organochlorines are also predictors

of concentrations in human tissues. Body mass index (BMI) was

associated with organochlorine concentrations, but this association

was either positive (Glynn et al., 2003;Wolff et al., 2005a) or negative

(Agudo et al., 2009; James et al., 2002; Sweeney et al., 2001)

depending on the study. It was also shown that organochlorine levels

declined with breastfeeding and with the number of children nursed,

as lactation represents a route of excretion (Rogan et al., 1986). The

place of residence was predictive of organochlorine levels in several

studies, possibly in relation to varying contamination levels of local

foodstuff (Agudo et al., 2009; Glynn et al., 2003; Laden et al., 1999).

In these studies, blood samples used to measure organochlorine

residues were collected in 2001 or before. Because of the decreasing

trends of p,p0-DDE and PCB body burdens over time, new surveys

based on more recent blood samples are warranted for surveillance

purposes. The objective of the present study was to assess serum

organochlorine levels in 1055 women recruited in the general

population of two administrative areas in France in 2005–2007 and

to characterize the determinants of current p,p0-DDE and PCB levels.

2. Material and Methods

2.1. Study population

The study was conducted among control women recruited for a population-

based case-control study on breast cancer using serum samples collected between

February 2005 and June 2007. The women resided in Ille-et-Vilaine and Côte d’Or,

two administrative areas (départements) located in the Western and Eastern part

of France, respectively. In the present analysis, we included the 1055 healthy

controls age-matched to breast cancer patients recruited among general popula-

tion women. Controls were selected using a random-digit dialing procedure and

quotas by socioeconomic status to reflect the distribution by socioeconomic status

of the general female population in each study area. This control group was

deemed to be representative of the general population of women in each age

strata with regard to serum levels of organochlorines.

2.2. Data collection

All subjects responded to a questionnaire during in-person interviews. We

obtained information on socio-demographic characteristics, age at first and last

menstruations, age at each full-term pregnancy, duration of breastfeeding, family

history of cancer, alcohol drinking, tobacco smoking, history of previous diseases,

residential and occupational history, weight and height one year before the interview,

Table 1

Limits of detection (LOD) and distribution of serum concentrations of organochlorines measured among French control women of the CECILE study.

Women o50 years (n¼357) Women Z50 years (n¼698) All women (n¼1055)

Detected Median 75th

perc.

90th

perc.

Detected Median 75th

perc.

90th

perc.

Detected Median 75th

perc.

90th

perc.

LOD (mg/L) n (%) (ng/g lipid) n (%) (ng/g lipid) n (%) (ng/g lipid)

o,p0-DDT 0.12 0 (0) 0 (0) 0 (0)

p,p0-DDT 0.64 0 (0) 0 (0) 0 (0)

o,p0-DDE 0.03 0 (0) 0 (0) 0 (0)

p,p0-DDE 0.51 135 (38) oLOD 131.4 209 432 (62) 105.9 196.5 345.3 567 (54) 84.8 172.9 295.7

HCB 0.39 1 (0.3) 3 (0.4) 4 (0.4)

Lindane 0.48 0 (0) 0 (0) 0 (0)

Heptachlor 0.52 0 (0) 0 (0) 0 (0)

Heptachlor-

epoxyde

0.88 0 (0) 0 (0) 0 (0)

PCB-28 0.38 0 (0) 0 (0) 0 (0)

PCB-52 0.07 0 (0) 0 (0) 0 (0)

PCB-101 0.07 0 (0) 0 (0) 0 (0)

PCB-118 0.45 0 (0) 4 (0.6) oLOD oLOD 4 (0.4) oLOD oLOD oLOD

PCB-138 0.66 25 (7) oLOD oLOD oLOD 182 (26) oLOD 79.1 155.7 207 (20) oLOD oLOD 136.3

PCB-153 0.50 128 (36) oLOD 103.0 163.8 496 (71) 106.3 162.3 240.8 624 (59) 88.4 146.5 217.6

PCB-180 0.72 45 (13) oLOD oLOD 134.2 194 (28) oLOD 100.1 173.3 239 (23) oLOD 162.2 162.2

Total PCBa 136 (38) oLOD 282.0 392.4 504 (72) 252.8 381.5 598.1 640 (61) 239.9 348.5 529.8

perc.: percentile.

a Total PCBs is the sum of PCB-118, PCB-138, PCB-153 and PCB-180.

D. Bachelet et al. / Environmental Research 111 (2011) 861–870862



and weight by decade of life since the age of 20. Recent dietary habits were elicited

using a food-frequency questionnaire to assess consumption frequency of meat (red

meat, pork meat, or poultry), fish (saltwater or freshwater fish), shellfish, eggs and

dairy products. We calculated BMI (weight in kilograms/squared height in centi-

meters), and BMI changes during the last 10 years (current BMI minus BMI during the

previous decade of life). Blood draw (30ml) was obtained from all women at the end of

the interview. All subjects signed an informed consent. The study protocol was

approved by a local Ethics Committee (CCPPRB Kremlin-Bicêtre, France) in 2005.

2.3. Serum assays

Blood samples were divided into serum and buffy-coat and then stored at

�80 1C in the Saints-P�eres Biological Resources Center (Paris, France). Measure-

ments were carried out at the Toxicology Department of the Sart-Tilman

University Hospital (Li�ege, Belgium) using 2 ml plasma samples.

Serum organochlorine residues were identified and quantified using a gas

chromatographic analyzer coupled to an ion trap mass spectrometer detector.

Measurements were made for 1,1,1-trichloro-2-(o-chlorophenyl)-2-(p-chloro-

phenyl)ethane (o,p0-DDT), 1,1,1-trichloro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethane (p,p0-DDT),

1,1-dichloro-2-(o-chlorophenyl)-2-(p-chlorophenyl)ethylene (o,p0-DDE), 1,1-dichloro-

2,2-bis(p-chlorophenyl)ethylene (p,p0-DDE), hexachlorobenzene (HCB), lindane,

heptachlor, heptachlor epoxyde, dieldrin and PCBs 28, 52, 101, 118, 153, 138

and 180 (International Union of Pure and Applied Chemistry) with limits of

detection shown in Table 1. Sample preparation included a liquid-liquid extraction

followed by a solid phase extraction (Bond Elut Certify). The eluate was evaporated to

dryness, reconstituted, and then injected into the gas chromatograph. All solvents

were pesticide grade quality. Reference standards of all pesticides were obtained

from Cambridge Isotope Laboratories (Andover, MA, USA).

We restricted the analyses to the most frequently detected compounds,

p,p0-DDE (the main breakdown product of DDT) and total PCBs defined as the

sum of the 4 most frequent PCB congeners (PCB 118, 138, 153 and 180). When

calculating total PCBs, values below the limit of detection of individual PCBs were

replaced by the limit of detection divided by two.

2.4. Statistical analysis

The analyses were conducted separately for women less than 50 years and

women above 50 years since the determinants of organochlorine levels differed

between these age groups.

The following potential determinants of organochlorine concentrations were

investigated: age at blood draw; BMI; BMI gain during the last 10 years; parity; total

duration of breastfeeding; and consumption frequency of selected food items (salt-

water fish, freshwater fish, shellfish, meat; eggs and dairy products). These variables

were considered a priori as possible predictors of organochlorine levels based on a

literature review. We also included level of education, alcohol drinking (in number of

glasses per week), tobacco smoking (in pack-years) and place of residence.

Because of the skewed distribution of p,p0-DDE and PCB concentrations, the

data were log-transformed. Values below the limit of detection were estimated as

the limit of detection divided by two. We expressed the results of organochlorine

concentrations in ng/g lipid. Total lipids in mg/L were calculated as triglycerides

(mg/L)þ2.27� cholesterol (mg/L)þ0.623 (Phillips et al., 1989).

In the univariate analyses, we calculated the geometric means of p,p0-DDE and

total PCB concentrations in each class of the determinants. For rarely consumed

food items such as freshwater fish or shellfish, as well as for eggs, we defined a

group of never or occasional consumers (once a month or less) and a group of

regular consumers (2 times per month or more). Consumption frequencies of

other food items such as saltwater fish, meat and dairy products were divided into

quartiles. Tests for trend were assessed by fitting a regression model using a

quantitative variable corresponding to the median value of the organochlorine

concentration in each category of the determinant.

To identify the variables that independently predict organochlorine levels in

multivariate analyses, a log-linear model could not be used because of the high

proportion of values below the detection limit. Instead, we conducted multivariate

analyses using the cumulative logit model (Agresti, 2002), where organochlorine

levels were treated as categorical ordinal variables. This model is an extension of

the usual logistic regression analysis, and can be used when the outcome

parameter (i.e. p,p0-DDE or PCB levels) is a multilevel ordinal variable Y depending

on predictor variables Xi. It describes the odds of a cumulative probability, i.e. the

probability of Y to be above or equal to a category k divided by the probability of Y

to be below category k. In the model, the regression coefficient bi for a Di variation

in Xi is calculated as follows: Dibi¼ logit (P(YZk9XiþDi))–logit (P(YZk9Xi)). The

odds ratio ORi¼exp (Dibi) is the ratio of the odds of the cumulative probabilities at

XiþDi divided by the odds of the probabilities at Xi.

In the present analysis, the Di variation in Xi was chosen as the interquartile

range of Xi (Q3-Q1), except for freshwater fish, shellfish and eggs, where Di

variation in consumption frequency was set at ‘‘twice per month’’. Potential

determinants of serum organochlorine levels were included as quantitative

continuous variables in the model, as statistical tests did not indicate departure

from linearity. Total lipid measurement was also included in the regression model,

as the adjustment produces less bias than the standardization of p,p0-DDE and PCB

values (Schisterman et al., 2005). The lipid-unadjusted p,p0-DDE concentration was

included in the model as an ordinal categorical variable in four classes using the

limit of detection (0.51 mg/L) and the limit of quantification (0.90 mg/L) as the first

two cut-off points and the median of the values above the limit of quantification

as the third cut-off point (2.08 mg/L). The lipid-unadjusted PCB levels were divided

in four classes. The lower class included women who had no PCB congener

detected. Tertiles of the total PCB distribution among women with at least one PCB

congener above the limit of detection were used to define the three upper

categories (cut-off points at 1.64 and 2.44 mg/L).

3. Results

Table 1 shows the percentage of measurements above the

limit of detection and the concentration distribution of each

organochlorine. The median values of p,p0-DDE and total PCBs

were 85 and 240 ng/g lipid, respectively. Higher values were

observed in women above 50 years of age than in younger

women. Organochlorine compounds detected in none or only a

few serum samples were discarded from further analyses. It can

be seen in Table 2 that total PCBs were strongly correlated with

PCB-153 (r¼0.925), the most frequently detected congener. The

correlation between p,p0-DDE and total PCBs was 0.546.

3.1. p,p0-DDE

In the univariate analyses (Table 3), p,p0-DDE increased regularly

with age. Concentrations ranged from 51.9 ng/g lipid in women

below 30 years to 131.3 ng/g lipid in women aged 70 years or older.

BMI gain during the last 10 years and alcohol consumption were

associated with decreased p,p0-DDE levels in women less than 50

years old.

In the multivariate analysis (Table 4), we tested the indepen-

dent effect of each predictor variable on the p,p0-DDE concentra-

tions. The OR for an increment of 10 years of age was 2.36 in

women below 50 years (i.e. the probability of being in a higher

p,p0-DDE category is multiplied by 2.36 for each increase of 10

years of age). In these women, the p,p0-DDE concentration

increased with consumption of saltwater fish (OR¼1.24 for each

increment of once per week) but decreased with consumption of

dairy products (OR¼0.76 for each increment of once per day).

Alcohol consumption was not significantly associated with

p,p0-DDE in the multivariate analysis and a borderline significant

inverse association was found between tobacco consumption and

p,p0-DDE (OR¼0.88 per 5 pack-years).

Among older women, an increase of shellfish consumption of

twice per month was associated with an OR of 0.91. p,p0-DDE

levels were positively associated with BMI (OR¼1.39 for each

increment of 6 kg/m2), and there was some indication of an

inverse association of p,p0-DDE with BMI gain during the last 10

years (OR¼0.91 per increment of 2 kg/m2), although it did not

reach the level of statistical significance (p¼0.11).

Table 2

Spearman partial correlation coefficients adjusted for age between p,p0-DDE,

PCB138, PCB153, PCB180 and total PCBs measured in 1055 women from the

CECILE study a.

p,p0-DDE PCB138 PCB153 PCB180 Total PCBs

p,p0-DDE 1 0.464 0.557 0.364 0.546

PCB138 1 0.575 0.735 0.744

PCB153 1 0.579 0.925

PCB180 1 0.780

Total PCBs 1

All correlation coefficients were statistically significant at po0.0001.

a Values below the limit of detection are replaced by the limit of detection

divided by two.
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Table 3

Geometric means (GM) and geometric standard deviation (GSD) of p,p0-DDE levels by category of organochlorine determinants among women of the CECILE study.

Womeno50 years (n¼357) WomenZ50 years (n¼698)

n GMa GSD p-trend n GMa GSD p-trend

Age (years)

o30 11 51.9 1.47 0.04 50–59 319 93.2 2.34 0.004

30–39 104 68.6 2.05 60–69 280 102.1 2.70

40–49 242 77.3 2.12 Z70 99 131.3 2.63

Saltwater fish (times per week)

o1 89 72.8 2.06 0.29 127 97.0 2.52 0.91

1 148 72.1 2.13 208 104.3 2.66

2 82 72.5 1.92 219 102.3 2.58

42 38 86.9 2.33 144 100.2 2.34

Freshwater fish (times per month)

o2 318 74.0 2.11 0.87 636 100.3 2.51 0.30

Z2 39 72.5 1.92 62 114.2 2.79

Shellfish(times per month)

o2 203 73.1 2.09 0.78 386 107.1 2.57 0.09

Z2 154 74.7 2.09 312 95.0 2.49

Meat (times per week)

r3 46 80.7 2.52 0.19 129 105.2 2.60 0.49

4–6 130 76.1 2.09 302 102.6 2.61

7 66 72.5 2.06 97 98.6 2.47

47 115 69.5 1.93 170 98.5 2.41

Eggs (times per month)

o2 45 68.1 1.97 0.44 109 89.5 2.49 0.12

Z2 312 74.6 2.10 589 103.9 2.55

Dairy products (times per day)

o1 48 82.9 2.16 0.74 162 103.0 2.50 0.53

1 76 69.0 2.03 125 101.5 2.60

2 100 82.8 2.28 185 105.2 2.49

42 133 67.4 1.92 226 97.5 2.59

BMI (kg/m2)

o18.5 8 98.3 3.07 0.70 16 62.0 2.29 0.14

18.5–24.9 232 71.6 2.11 358 97.3 2.52

25.0–29.9 80 75.4 1.91 217 112.8 2.46

Z30 36 77.4 2.12 106 104.4 2.73

BMI gain during last 10 years (kg/m2)

o0 60 88.5 2.27 0.02 99 115.8 2.57 0.42

0–1.32 145 76.7 2.16 278 102.2 2.56

Z1.33 144 66.5 1.91 276 97.9 2.52

Breastfeeding (weeks)

o12 242 74.8 2.18 0.35 512 100.6 2.53 0.18

12–52 90 74.1 1.92 143 97.9 2.52

452 25 63.8 1.77 43 127.7 2.66

Parity (children)

0 31 68.4 2.65 0.63 42 82.5 2.43 0.37

1–2 179 77.0 2.04 319 104.4 2.58

Z3 147 70.4 2.01 337 101.9 2.51

Education level

Graduate 154 77.1 2.08 0.33 458 104.0 2.61 0.33

Not graduate 203 71.4 2.09 240 96.8 2.40

Alcohol drinking (glasses per week)

0 69 74.1 2.18 0.02 151 104.7 2.52 0.78

r2 179 80.6 2.10 350 99.1 2.56

42 109 63.7 1.96 197 103.3 2.53

Tobacco smoking (pack-years)

0 155 77.9 2.22 0.17 490 102.5 2.55 0.75

o8.4 95 73.6 1.92 109 98.8 2.38

Z8.4 107 68.4 2.04 98 98.6 2.70

Study area (département)

Côte d’Or 122 80.1 2.21 0.13 246 107.5 2.52 0.23

Ille-et-Vilaine 235 70.7 2.02 452 98.3 2.55

GM, geometric mean GSD, geometric standard deviation.

a Values below the limit of detection are replaced by the limit of detection divided by two.
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No association was detected between p,p0-DDE levels and

breastfeeding, parity, education and study area.

3.2. PCBs

Total PCB concentrations rose with age from 213.2 ng/g lipid in

women aged less than 30 years to 325.0 ng/g lipid in women aged

70 years and more (Table 5). Among women aged less than 50

years, total PCBs levels decreased with frequency of meat con-

sumption, BMI and BMI gain during the last 10 years. Women

residing in Côte d’Or had 12% higher levels of PCBs than women

residing in Ille-et-Vilaine. Among older women, PCBs also

decreased with BMI and BMI gain during the last 10 years.

Among women below 50 years, the multivariate analysis showed

that age had a strong effect on PCB concentrations (OR¼3.21 for an

increase of 10 years of age) (Table 6). In this age group, PCB levels

were negatively associated with consumption of dairy products

(OR¼0.71 for an increase of once per day). There was also some

indication of a decreasing trend of PCBs with BMI gain during the

last 10 years (OR¼0.82 per increment of 2 kg/m2). An inverse

association with the duration of breastfeeding was also suggested

(OR¼0.90 for an increase of 10 weeks of breastfeeding).

Among older women, PCB concentrations were also influenced

by age (OR¼1.29 for each increase of 10 years of age). Total PCB

concentrations were associated with increasing frequency of

saltwater fish consumption (OR¼1.16 for an increase of once

per week). They were negatively associated with BMI (OR¼0.82

for an increase of 6 kg/m2) and with BMI gain during the last 10

years (OR¼0.88 for each increment of 2 kg/m2). PCB levels

increased slightly with alcohol consumption (OR¼1.09 for each

increase of 4 glasses per week).

Whatever the age group, no association was observed with

parity, education or tobacco smoking. Women in Côte d’Or had

higher PCB concentrations than women in Ille-et-Vilaine.

4. Discussion

We studied serum levels of p,p0-DDE and PCBs measured in

2005–2007 and their determinants in a large sample of French

women. As a result of the general decline of the contamination by

organochlorine compounds in the environment, the levels were

lower than those formerly reported in Western populations.

Predictors of serum organochlorine concentrations included age,

dietary consumption of certain food items as well as factors

influencing organochlorine toxicokinetics such as BMI.

4.1. Study strengths and limitations

This study was based on measurements of p,p0-DDE and PCBs

in 1055 healthy women recruited to serve as controls in a case-

control study on breast cancer. This large sample of French

women recruited in two areas in Western and Eastern France

can be regarded as representative of women of the same age with

regard to organochlorine levels.

We conducted stratified analyses by age group (o50 years; Z50

years) used as a proxy for menopausal status. Menopausal status

may influence the metabolism or storage parameters of organo-

chlorine compounds in fat (Poehlman et al., 1995), and may modify

the associations with the determinants of interest. Furthermore,

determinants like parity or breastfeeding may have short-term

effects on organochlorine levels in women of reproductive age that

could be more likely detected among pre-menopausal women.

The use of the self-reported weight history or of a food-

frequency questionnaire may have led to measurement errors.

However, misclassification errors were non-differential, as report-

ing weight history or consumption of specific food items did not

depend on organochlorine levels, and were unlikely to result in

false positive associations between organochlorine levels and

their determinants. Other questionnaire information such as

parity or breastfeeding was less prone to reporting errors.

The use of a multivariate model to assess the role of each

determinant on organochlorine levels, while controlling for the

influence of the others, is an important strength of the study. The

cumulative logit model allowed assessing the independent effects

of variables that may be correlated with each other, such as

current BMI and weight gain during the last 10 years, or parity

and breastfeeding. It also allowed grouping women below the

limit of detection for measuring organochlorine in a separate

category without assumption about the distribution of values

below that limit. Other approaches were considered, such as

imputation methods and Tobit regression (Lubin et al., 2004),

but implied further assumptions about distribution of organo-

chlorine concentrations and were not used.

Table 4

Odds ratios from multivariate ordinal regression associated with determinants of p,p0-DDE levels among women of the CECILE study.

D variation or category a Womeno50 years (n¼348) WomenZ50 years (n¼653)

OR b 95% IC OR b 95% IC

Age 10 years 2.36 [1.49–3.75] 1.08 [0.98–1.19]

Saltwater fish Once per week 1.24 [1.00–1.52] 1.09 [0.97–1.24]

Freshwater fish Twice per month 1.05 [0.75–1.48] 1.05 [0.85–1.31]

Shellfish Twice per month 1.02 [0.88–1.20] 0.91 [0.83–0.99]

Meat 3 times per week 1.06 [0.83–1.35] 0.96 [0.82–1.13]

Eggs Twice per month 0.97 [0.87–1.08] 1.04 [0.95–1.14]

Dairy products Once per day 0.76 [0.57–1.01] 0.98 [0.83–1.16]

BMI 6 kg/m2 1.18 [0.85–1.65] 1.39 [1.13–1.70]

BMI gain during last 10 years 2 kg/m2 0.89 [0.74–1.07] 0.91 [0.81–1.02]

Breastfeeding 10 weeks 1.01 [0.93–1.10] 1.00 [0.94–1.06]

Parity 1 child 0.96 [0.77–1.19] 1.08 [0.97–1.22]

Education level Graduate vs. not graduate (ref) 0.78 [0.48–1.26] 1.12 [0.81–1.54]

Alcohol drinking 4 glasses/week 0.79 [0.60–1.04] 1.04 [0.97–1.12]

Tobacco smoking 5 pack-years 0.88 [0.78–1.01] 0.99 [0.93–1.06]

Study area Côte d’Or vs Ille-et-Vilaine (ref) 0.90 [0.54–1.52] 1.21 [0.88–1.68]

a For quantitative variables the D variation represents the interquartile range (Q3–Q1); for consumption frequency of freshwater fish, shellfish and eggs, the D

variation was set at ‘‘twice per month’’. For categorical variables the ORs are calculated using ‘‘not graduate’’ as a reference category for education level and ‘‘Ille-et-

Vilaine’’ as a reference category for study area.
b OR: odds ratio. The probability of being in a higher p,p0-DDE category is multiplied by the OR for each increase of D of the determinant variable.
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Table 5

Geometric means (GM) and geometric standard deviation (GSD) of PCB levels by category of organochlorine determinants among women of the CECILE study.

Womeno50 years (n¼357) WomenZ50 years (n¼698)

n GMa GSD p-trend n GMa GSD p-trend

Age (years)

o30 11 213.2 1.14 0.21 50–59 319 259.4 1.54 o0.0001

30–39 104 239.2 1.41 60–69 280 293.1 1.77

40–49 242 246.5 1.44 Z70 99 325.0 1.71

Saltwater fish (times per week)

o1 89 241.7 1.45 0.30 127 269.9 1.60 0.20

1 148 237.2 1.40 208 277.9 1.72

2 82 253.5 1.48 219 285.1 1.66

42 38 249.2 1.37 144 290.8 1.69

Freshwater fish (times per month)

o2 318 242.2 1.43 0.51 636 280.1 1.67 0.50

Z2 39 252.1 1.37 62 293.2 1.67

Shellfish (times per month)

o2 203 244.6 1.44 0.74 386 287.0 1.67 0.25

Z2 154 241.6 1.41 312 274.4 1.67

Meat (times per week)

r3 46 250.2 1.47 0.04 129 278.8 1.64 0.72

4–6 130 253.7 1.49 302 286.3 1.69

7 66 245.9 1.43 97 283.0 1.69

47 115 227.9 1.32 170 273.3 1.65

Eggs (times per month)

o2 45 228.0 1.44 0.19 109 281.5 1.62 0.99

Z2 312 245.5 1.42 589 281.2 1.68

Dairy products (times per day)

o1 48 236.6 1.36 0.90 162 301.1 1.67 0.12

1 76 239.7 1.44 125 277.4 1.71

2 100 264.0 1.47 185 283.1 1.69

42 133 233.0 1.39 226 269.3 1.63

BMI (kg/m2)

o18.5 8 269.2 1.65 0.006 16 378.4 1.82 0.01

18.5–24.9 232 250.8 1.44 358 292.8 1.65

25.0–29.9 80 230.0 1.32 217 272.3 1.64

Z30 36 219.6 1.48 106 253.8 1.74

BMI gain during last 10 years (kg/m2)

o0 60 264.9 1.41 0.001 99 314.5 1.7 0.001

0–1.32 145 251.7 1.49 278 296.7 1.68

Z1.33 144 226.7 1.35 276 262.1 1.64

Breastfeeding (weeks)

o12 242 242.7 1.44 0.33 512 279.9 1.67 0.44

12–52 90 252.5 1.44 143 280.8 1.66

452 25 217.3 1.24 43 299.6 1.72

Parity (children)

0 31 221.4 1.34 0.49 42 270.6 1.52 0.44

1–2 179 247.8 1.45 319 278.5 1.67

Z3 147 241.8 1.41 337 285.7 1.69

Education level

Graduate 154 243.2 1.40 0.99 458 286.1 1.70 0.22

Not graduate 203 243.3 1.44 240 272.2 1.61

Alcohol drinking (glasses per week)

0 69 238.2 1.43 0.87 151 275.0 1.65 0.09

r 2 179 246.4 1.45 350 275.7 1.64

42 109 241.3 1.39 197 296.4 1.73

Tobacco smoking (pack-years)

0 155 243.5 1.40 0.09 490 286.9 1.69 0.14

o8.4 95 259.9 1.46 109 274.6 1.55

Z8.4 107 229.0 1.41 98 261.9 1.70

Study area (département)

Côte d’Or 122 264.9 1.47 0.001 246 289.7 1.66 0.26

Ille-et-Vilaine 235 232.7 1.39 452 276.8 1.67

GM, geometric mean; GSD, geometric standard deviation.

a Values below the limit of detection are replaced by the limit of detection divided by two.
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4.2. Determinants of serum p,p0-DDE levels

The median p,p0-DDE serum concentration of 85 ng/g lipid

observed in our study is far below the median value of 5100 ng/g

lipid among US women in 1959–1967 (Cohn et al., 2007), a period

when DDT was still in use. Two more recent US studies conducted in

1996–1997 reported decreased values of approximately 650 ng/g

lipid (Gammon et al., 2002; Wolff et al., 2005a), and the National

Health and Nutrition Examination Survey (NHANES) conducted in

2003–2004 reported a geometric mean of p,p0-DDE serum concentra-

tion among US women of 241 ng/g lipid (Centers for Disease Control

and Prevention, 2009), a higher value than in the present investiga-

tion conducted in 2005–2007. A previous survey in France in 1978

reported mean DDE of 1170 ng/g in adipose tissues (Anger et al.,

1978). The dramatic decrease of the contamination in biological

tissues is in line with the decreasing levels in the environment

observed since the 1970s when the use of DDT was banned in most

Western countries.

We found that current p,p0-DDE concentrations increased

linearly with age, and were 2.5 times higher in women 470

years than in women r30 years. Besides the effect of age related

to bioaccumulation of organochlorine compounds over the life-

time (Glynn et al., 2003), this trend may also reflect a birth cohort

effect, as exposures due to contaminated foodstuff peaked until

the ban of DDT in the 1970s, and decreased afterwards.

Diet is the main route of absorption of DDT and its breakdown

products (ATSDR, 2002). According to the European Food Safety

Agency, fish is the most highly contaminated foodstuff. Total

dietary intake of DDT and its related compounds began to decline

in the late 1960s in the USA (Wolff et al., 2005a). In Europe, the

contamination of fish (UNEP, 2002) and meat (Glynn et al., 2000)

also decreased over time. The increase of the serum concentra-

tions of p,p0-DDE in relation to frequency of saltwater fish

consumption among younger women in our study suggests that

contamination of fish by p,p0-DDE is still ongoing in France. The

inverse association with the dairy products among younger women

was unexpected but it was not confirmed in further analysis where

breast cancer cases of our case-control study were combined to the

controls (data not shown), and may be chance finding.

We found that serum p,p0-DDE levels increased with increasing

BMI. This result contrasts with early studies conducted in the 1960s

reporting that p,p0-DDE levels decreased when BMI increased (James

et al., 2002), but is in line with more recent studies conducted since

the 1990s (Glynn et al., 2003, 2007; Laden et al., 1999; Wolff et al.,

2005a). Discrepancies between studies may be explained by the

toxicokinetic model proposed by Wolff et al. (2007) where it is

postulated that (i) during the 1960s, when DDT uptake and absorp-

tion was high, DDT/DDE dilution in adipose tissues resulted in an

inverse association between p,p0-DDE levels and BMI; and (ii) in

more recent periods, intake of DDT/DDE tended to be negligible as

the environmental contamination by DDT/DDE decreased and as

these compounds were gradually removed from the diet. Because

DDT/DDE body burden trapped in adipose tissues is released slowly,

p,p0-DDE concentrations decreased more rapidly in normal weight

than in overweight women, finally resulting in a positive association

between p,p0-DDE and BMI.

We also observed that the serum concentrations of p,p0-DDE

were lower in women with higher BMI gain during the last 10

years among younger women. This decreasing trend did not reach

statistical significance in multivariate analyses. This suggested

association could be explained by a greater dilution of organo-

chlorines in body fat as weight increases over time. Accordingly,

weight loss during the last 10 years resulted in increased serum

p,p0-DDE levels due to release of organochlorines from body fat

into the bloodstream (Pelletier et al., 2002).

Breastfeeding is the primary route of organochlorine excretion

(Rogan et al., 1986; Vo et al., 2008) and is thus expected to

decrease the body burden of p,p0-DDE. In our sample, breastfeed-

ing did not modify serum p,p0-DDE levels. It can be postulated

that the decrease in p,p0-DDE concentrations is apparent only

during a short-term period after breastfeeding. Hence history of

breastfeeding may not be a good predictor of serum levels several

years after lactation.

There was also some indication of an inverse association with

tobacco smoking. Tobacco smoke may induce enzymes involved in

the metabolism of organochlorine compounds (Ayotte et al., 2005)

that may have led to the observed negative association. Alcohol

drinking and residence area were not found to be predictive of

p,p0-DDE levels.

4.3. Determinants of serum PCB concentrations

The analyses were based on total PCBs consisting of the sum of

4 congeners (118, 138, 153 and 180) among the 7 PCB congeners

Table 6

OR from multivariate ordinal regression associated with determinants of PCB levels among women of the CECILE study.

D variation or category a Womeno50 years (n¼348) WomenZ50 years (n¼653)

OR b 95% IC OR b 95% IC

Age 10 years 3.21 [1.91–5.40] 1.29 [1.13–1.46]

Saltwater fish Once per week 1.15 [0.93–1.42] 1.16 [1.02–1.32]

Freshwater fish Twice per month 1.16 [0.83–1.61] 1.01 [0.81–1.26]

Shellfish Twice per month 1.04 [0.89–1.23] 0.93 [0.86–1.01]

Meat 3 times per week 0.80 [0.62–1.04] 0.99 [0.84–1.16]

Eggs Twice per month 1.03 [0.92–1.14] 0.98 [0.89–1.08]

Dairy products Once per day 0.71 [0.53–0.96] 0.95 [0.80–1.13]

BMI 6 kg/m2 0.75 [0.52–1.09] 0.82 [0.67–1.00]

BMI gain during last 10 years 2 kg/m2 0.82 [0.67–1.01] 0.88 [0.79–0.99]

Breastfeeding 10 weeks 0.90 [0.80–1.01] 0.99 [0.93–1.06]

Parity 1 child 1.14 [0.90–1.44] 1.05 [0.93–1.18]

Education level Graduate vs. not graduate (ref) 0.72 [0.44–1.19] 0.96 [0.70–1.33]

Alcohol drinking 4 glasses/week 0.94 [0.78–1.12] 1.09 [1.01–1.18]

Tobacco smoking 5 pack-years 0.93 [0.73–1.20] 0.97 [0.91–1.03]

Study area Côte d’Or vs Ille-et-Vilaine (ref) 1.79 [1.06–3.01] 1.42 [1.02–1.97]

a For quantitative variables the D variation represents the interquartile range (Q3–Q1); for consumption frequency of freshwater fish, shellfish and eggs, the D

variation was set at ‘‘twice per month’’. For categorical variables the ORs are calculated using ‘‘not graduate’’ as a reference category for education level and ‘‘Ille-et-

Vilaine’’ as a reference category for study area.
b OR: odds ratio. The probability of being in a higher PCB category is multiplied by the OR for each increase of D of the determinant variable.
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usually monitored to assess exposure in Europe (EFSA, 2005). PCBs

28, 52, and 101were detected in none of the women. PCB-153was by

far the main congener detected, with a median concentration of

88 ng/g lipid. Other exposure surveys reported median serum con-

centrations of PCB-153 of 182.6 ng/g lipid (Agudo et al., 2009) in

Spain in the 1990s, 41 ng/g lipid in UK in 2003 (Thomas et al., 2006),

155 ng/g lipid in France in 2003 (Marchand et al., 2004) indicating

variations by time and place within Europe. The mean concentration

of PCB-153 was 19.7 ng/g lipid in 2003–2004 in US women from the

National Health and Nutrition Examination Survey (Centers for

Disease Control and Prevention, 2009). Although the mean age of

NHANES women was lower than in the present investigation, these

values point to a higher level of contamination of French women by

PCB-153.

Age was strongly predictive of PCB levels. The mean serum level

of total PCBs was 1.5 times higher in women aged 70 years and

more than in women below 30 years old. This result can be

interpreted as an effect of the age itself, i.e. accumulation over time

of PCBs in women’s adipose tissues, and as a birth cohort effect since

women born before 1960 used to live in a period of high environ-

mental exposure and had higher PCB uptake during childhood,

adolescence and early adulthood than younger women.

Diet is the most important source of PCB intake, with fish,

meat and dairy products being the most contaminated foodstuffs

(AFSSA, 2007). It was reported that the daily dietary intake of

6 non-dioxin-like PCB congeners (28, 52, 101, 138, 153, and 180)

in France was 7.7 ng/kg body weight per day in 2002–2006

(Arnich et al., 2009). We found that among older women frequent

consumers of saltwater fish had increased PCB levels. Previous

studies reported elevated PCB levels in populations exposed to

contaminated fish, such as sport-caught fish consumers or Native

Americans in reservations in the Great Lakes region (Hanrahan

et al., 1999; Schaeffer et al., 2006) or consumers of fatty fish of the

Baltic sea in Sweden and Latvia (Sjodin et al., 2000). Other studies

using a food-frequency questionnaire to assess fish consumption

also reported an association with serum PCB levels (Agudo et al.,

2009; Glynn et al., 2003; Laden et al., 1999; Moysich et al., 2002;

Paris-Pombo et al., 2003; Sarcinelli et al., 2003). Our findings of

increased PCB levels among frequent fish consumers raise con-

cerns about the persistence of dietary contamination by PCBs in

France, and bring to mind recent reports on environmental

contamination by PCBs of fish and sediments in French rivers

(Babut and Miege, 2007; Meunier, 2008). As for p,p0-DDE, the

inverse association between PCBs and dairy product among

younger women is intriguing, but already reported in another

recent study in Denmark (Brauner et al., 2011). Women with a

higher consumption of dairy products may have a specific dietary

pattern with less contamination by organochlorine.

We found that total PCB concentrations decreased as the BMI

increased, and the trend was statistically significant in women

aged 50 years and more. The greater dilution in fat of PCB body

burden in overweight women as compared to leaner women, may

explain this finding. It contrasts with the association in the

opposite direction observed for p,p0-DDE in our study. As

explained earlier (Wolff et al., 2007), overweight persons elim-

inate organochlorines more slowly than normal weight indivi-

duals, and retain PCB body burden for longer periods after the

decline or cessation of exposure. The positive association reported

between p,p0-DDE and BMI can thus be seen as a consequence of

the decline of environmental exposure to DDT/DDE. On the

contrary, the negative association of total PCBs with BMI suggests

that the absorption of PCBs from environmental sources is still

ongoing. This observation is consistent with persistent environ-

mental contaminations by PCBs in France.

Weight gain during the last 10 years was associated with

decreased PCB levels, and weight loss was associated with increased

levels. The effect of weight variation was independent of the effect

of current BMI in the multivariate model among older women.

These findings are consistent with a dilution (weight gain) or

concentration (weight loss) of PCB body burden in adipose tissues

(Hue et al., 2006; Lim et al., 2010; Pelletier et al., 2002).

PCB levels were negatively associated with duration of breast-

feeding among women below 50 years, although at the limit of

statistical significance (p¼0.07), but this association was not

apparent in older women. A negative association may reflect the

excretion of PCB during lactation (Jensen, 1983) and confirms

reports from previous studies (Moysich et al., 2002; Vo et al.,

2008). The reduction of serum PCB levels may only be apparent

for a limited time after cessation of breastfeeding, thus explaining

the absence of an association in women older than 50 years.

Women living in Côte d’Or, an area located in Eastern France, had

higher serum PCB concentrations than women in Ille-et-Vilaine in

the Western part of the country. The difference was statistically

significant in the multivariate models for both age groups. Despite

the ban of PCB production and use since 1987, the pollution of rivers

by PCBs of industrial origin is still a matter of concern in France, as

observed for the Rhône river (Babut and Miege, 2007; Meunier,

2008). Interestingly, measurements of PCBs in fluvial sediments

ranged from 0 to 10 mg/kg dry weight in Ille-et-Vilaine, whereas

concentrations above 401 mg/kg were observed in Côte d’Or in a

survey carried out in 2000–2005 (Minist�ere de l’écologie, 2007),

suggesting that differences in serum levels between women in these

areas may reflect differences in environmental contamination.

Unexpectedly, we observed a slight positive association between

PCB concentrations and alcohol consumption among older women,

whereas PCB levels did not vary according to education or tobacco

consumption, as reported by others (Apostoli et al., 2005;

Sala et al., 1999; Sandanger et al., 2007).

4.4. Conclusion

Due to decline of DDT and PCBs in the environment, mean

levels of organochlorines reported in this study were low in

comparison with previous investigations. However, DDE and PCBs

remain widespread environmental contaminants with fish being a

persistent source of human exposure. The patterns of associations

of BMI with organochlorine suggest that the downward trend of

body burden and environmental contamination is in a more

advanced stage for DDE than for PCBs. Our data show that DDT/

DDE and PCB levels measured in 2005–2007 in French women are

influenced by age, saltwater fish consumption, BMI and place of

residence and suggest a role of breastfeeding history and varia-

tions in BMI over time. Epidemiological studies on the relation

between organochlorine exposure and breast cancer risk have

often used serum concentrations of organochlorine measured

close to the time of cancer diagnosis as a proxy for cumulative

lifelong exposure. Our findings, however, indicate that organo-

chlorine levels of a woman may also reflect time-varying char-

acteristics that need to be closely scrutinized in these studies.
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Research Article

A Case Study Addressing the Reliability of Polychlorinated

Biphenyl Levels Measured at the Time of Breast Cancer

Diagnosis in Representing Early-Life Exposure

Marc-Andr�e Verner1, Delphine Bachelet2,3, Robin McDougall4, Michel Charbonneau5,

Pascal Gu�enel2,3,6, and Sami Haddad7

Abstract

Background: To date, breast cancer epidemiologic studies have relied on blood or tissue specimens

sampled at the time of diagnosis or a few years prior to assess lifetime exposure to polychlorinated biphenyls

(PCB). In this study, we evaluated whether such PCB measurements are indicative of early-life levels by

reconstructing lifetime toxicokinetic profiles for women included in the CECILE case–control study, using a

physiologically based pharmacokinetic (PBPK) model.

Methods:We simulated lifetime toxicokinetic profiles of PCB-153 for 2,134 Frenchwomen by incorporating

information on body weight history, height, pregnancies, and breast-feeding in the PBPK model. Oral dose

was calculated by considering measured blood PCB-153 and the temporal trend of environmental contam-

ination. Area under the concentration versus time curve (AUC) for each decade of life and maximum blood

concentration (Cmax) were compiled and compared with measured levels, using Pearson partial correlation

analyses adjusting for age at diagnosis.

Results: When considering all individuals, simulated AUCs correlated with measured PCBs, with

coefficients ranging from 0.735 to 0.981. The weakest correlations were obtained with AUCs for the first

decades of life. Stratified analyses suggested that breast-feeding reduces the reliability of late-life blood levels

in representing lifetime exposure.

Conclusion: Results of this study suggest that PCB levels measured at the time of diagnosis do not fully

represent early-life exposures.

Impact: PBPK-derived estimates of early-life levels circumvent the limitations of current approaches

in assessing PCB lifetime exposure andmay be used to address hypothesized windows of breast vulnerability

(e.g., puberty) in this population. Cancer Epidemiol Biomarkers Prev; 20(2); 281–6. �2010 AACR.

Introduction

A large number of epidemiologic studies and reviews on
polychlorinated biphenyl (PCB) exposure and breast can-
cer have been published over the last 20 years. Overall,
available evidence does not support an association

between exposure to PCBs and breast cancer incidence
(1, 2). Most of these studies considered blood PCB levels
monitored at the time ofdiagnosis or a fewyears prior to be
proxies for cumulated lifetime exposure. Given the inter-
individual variations in environmental and physiologic
parameters affecting PCB toxicokinetics, it is questionable
whether these levels provide accurate information on
the internal exposure of women during their earlier dec-
ades of life.

Several epidemiologic studies raised concerns about
organochlorine exposure assessment. When interpreting
the results obtained with exposure estimation based on
single biological samples, many researchers cautioned
readers that although levels at the time of study might
be indicative of past exposure, it remains uncertain to
which extent these levels allow an appropriate evaluation
of PCB carcinogenic potential during hypothesized
early-life periods of vulnerability (3–6). A prospective
study published by Cohn and colleagues (7) supported
such contention as blood 1,1,1-trichloro-2,2-bis(p-chloro-
phenyl)ethane (DDT) measured around 26 years of age
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was associated with increased odds of developing breast
cancer, although most studies based on DDE levels (DDT
metabolite) at later stages reported no association (8).
Thus, when taking into account the theory of breast
vulnerability during certain time-windows, one might
question the value of PCB levels measured in samples
taken around the time of cancer diagnosis to address
exposure–disease associations.

To overcome the exposure assessment issue, we have
previously developed a physiologically based pharma-
cokinetic (PBPK) model that allows the estimation of
lifetime PCB internal levels while taking into account
individual information on physiology and reproductive
history (9). In the present study, we aimed to assess the
appropriateness of blood PCB levels measured at the time
of diagnosis in representing earlier exposures by compar-
ing these values to PBPK-derived lifetime toxicokinetic
profiles of Frenchwomen included in a population-based
case–control study.

Methods

Population
Data from a total of 2,135 French women included in

the CECILE population-based case–control study who
accepted to give blood for organochlorine quantification
were used. Cases were women diagnosed with invasive
or in situ breast cancer between February 2005 and
June 2007 within the administrative regions of Ille-et-
Vilaine and Côte d’Or in France. Controls were matched
to breast cancer cases by 5-year age groups through
random-digit dialing procedure in the same residence
area. One individual with no information on weight was
excluded.

PCB quantification
PCB-153 was selected as a proxy for a mixture of PCB

congeners because it was detected in blood samples more
than twice as frequently than the other congeners, and its
levels were correlated to other individual congeners and
to the sum of 3 congeners (PCB-138, -153, and -180).
Samples were prepared by liquid–liquid extraction fol-
lowed by a solid-phase extraction. PCB-153 concentration
in samples was determined by gas chromatography
coupled to an ion trap mass spectrometer detector. The
limit of detection (LOD) for PCB-153 was 0.50 mg/L.
When levels were below the LOD (n ¼ 898, 42% of study
participants), values were randomly generated on the
basis of the log-normal distribution function and
woman’s age and body mass index (BMI) change over
the last 10 years, two determinants of PCB-153 levels at
the time of diagnosis in this cohort (10). Whole-blood
PCB-153 concentration was adjusted on a lipid basis
according to the equation in Akins and colleagues (11).

PBPK modeling
PBPKmodeling is a pharmacokinetic tool that describes

the physiologic, biochemical, and physicochemical pro-

cesses governing the absorption, distribution, metabo-
lism, and excretion of a xenobiotic, thus enabling the
simulation of its kinetics blood and tissue. Many of these
processes are dependent on several physiologic para-
meters such as the volume and composition of organs,
and the blood perfusion. The mathematical functions
describing these processes are derived from population
data and are designed to allow the incorporation of dif-
ferent profiles of body weight and height. In the case of
organochlorine compounds such as PCBs, it is paramount
to take women reproductive history into account, as these
chemicals are extensively excreted through breast-feed-
ing. In this study, we simulated individualized lifetime
toxicokinetic profiles with a previously published PBPK
model (9) modified as detailed in Verner and colleagues
(12). This framework integrates women weight profile
[reported for each decade of life-–missing weights were
imputed through multiple linear regression (n ¼ 212)],
height, age at deliveries, duration of each breast-feeding
period, and date of birth. Consumption of breast milk in
infancy was not considered, given the dearth of informa-
tion on maternal levels and duration of breast-feeding.
Considering the wide variation in reported PCB-153 half-
life values (13), simulations were carried out with half-
lives of 10 and 30 years. Simulations were done using the
software acslX (Aegis Technologies Group, Inc.). Exam-
ples of simulated toxicokinetic profiles are depicted in
Figure 1A and B.

Environmental exposure estimation
The daily oral dose estimation included an assessment

of temporal trends in environmental levels. Because PCB
production started in the 1930s, we considered environ-
mental exposure to be null before that date. Exposure
from 1930 until 1970 was characterized using production
data, as no daily intake estimations were available for
Europe until that time (14). Maximum exposure was
assumed during the 1970s, when peak production
occurred and peak daily intake estimations were made.
We defined the decline in PCB daily intake after 1977,
with European data taken from Baars and colleagues (15).
These temporal data were transformed into fractions of
peak values reached in the 1970s (F, ranging from 0 to 1).
The trend in F values is depicted in Figure 1C. To
integrate this temporal trend in the PBPK model, we
allowed the oral dose input to change over time on the
basis of the following equation:

Dose ¼ F �Maximum daily dose

The maximum daily dose (in the 1970s) was optimized
for each woman by iterative simulations to obtain a tox-
icokinetic profile, with matching simulated and measured
blood PCB-153 concentrations at the time of sampling.

Statistical analyses
The area under the lipid-adjusted blood concentration

versus time curve (AUC) for each decade, a proxy for
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total internal exposure during a time period, and the
maximum blood concentration (Cmax) were compiled
for each of the 2,134 women (see Fig. 1). AUC for the
first decade (0–10 years) was not used in this study, as
levels during this period are strongly influenced by breast
milk consumption in infancy (16), a factor that was not
included in our simulations. PBPK-derived exposure
estimates were compared with measured blood PCB-
153 concentrations through Pearson partial correlation
analyses, adjusting for age at cancer diagnosis stratified
by 5-year intervals to account for case–control matching
procedures in this study. We assessed these correlations

in different age, breast-feeding, and BMI strata. Statistical
analyses were done using SPSS for Windows 10.0
(SPSS Inc.).

Results

Women enrolled in this studywere on average 55 years
old (range ¼ 25–75 years) (Table 1). Breast-feeding was
relatively low in this population as 47% of the women
never breast-fed, and those who breast-fed did so for an
average period of 5.6 months over their lifetime. Only 6%
of the women breast-fed for longer than 12months. Mean
BMI was 24.8, and 13% of individuals had a BMI of more
than 30. Measured blood PCB-153 levels ranged from less
than LOD to 1,218 ng/g lipids.

Blood PCB-153 levels
Median simulated PCB-153 Cmax (5th–95th percentile)

were 244 (68–703) and 126 (38–353) ng/g lipids for half-
lives of 10 and 30 years, respectively. The Cmax value was
reached on average 24 and 18 years prior to blood
sampling when assuming half-lives of 10 and 30 years.
These values were on average 2.8 times higher than blood
PCB-153 levels measured at the time of diagnosis when
simulations were done with a 10-year half-life and 1.6
times higher when a half-life of 30 years was assumed.

Correlation analyses
Exposure estimates and blood levels were log-trans-

formed prior to analyses. Because correlation coefficients
between measured PCB-153 and AUCs displayed a simi-
lar pattern regardless of the half-life used in the analyses,
results obtained only with a half-life of 30 years are
reported. AUCs during contiguous decades were corre-
lated with coefficients of 0.900 between AUC10–20 and
AUC20–30, 0.666 between AUC20–30 and AUC30–40, 0.724
between AUC30–40 and AUC40–50, and 0.959 between
AUC40–50 and AUC50–60. When all the individuals were
included in the analyses, Pearson partial correlations
between measured blood PCB-153 levels at diagnosis
and simulated estimates decreased from 0.981 for
AUC50–60 (closest to sampling time) to 0.735 for AUC10–

20 (furthest from sampling time; Table 2). Stratification by
age groups did not reveal any apparent discrepancy
across correlation coefficients. However, the higher coef-
ficients in these strata when compared with those
obtainedwith thewhole data set suggested that a residual
effect of agewasnot accounted for bymatchingwomenby
5-year intervals. Stratification based on the duration of
breast-feeding revealed that the loss in correlation
strength across time is, at least in part, due to breast-
feeding, with women who breast-fed for longer than 1
year showing theweakest correlations betweenmeasured
levels andAUCs before the reproductive period (r¼ 0.509
for AUC ¼ 10–20 years). Stratification on BMI did not
impact the trend in correlation coefficients. Running cor-
relation analyses solely for women with no missing
weight data did not change the results.Whenonlywomen

Simulated profiles of blood PCB-153

Temporal trend of PCB contamination
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Figure 1. Examples of toxicokinetic profiles for women born in 1940

(A) and 1965 (B) with different weight and breast-feeding profiles. Lifetime

blood PCB-153 profiles for half-lives of 10 (dotted line) and 30 years

(continuous line) were based on levels at diagnosis, individual

characteristics, and the temporal trend in actual environmental

contamination levels (C) reported as fractions of peak levels [based on

production data (*: ref. 14) and estimated daily intakes (D: ref. 15)].
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with blood levels above the LOD were included in the
analyses, correlationswere ongeneral slightlyweaker, but
the impact of breast-feeding on correlation coefficients
was diminished. This could be the result of the shorter
duration of breast-feeding in this subgroup.

Discussion

We conducted this study to address the reliability of
PCB exposure levels measured at the time of breast
cancer diagnosis in representing early-life exposure.
Results suggested that certain parameters could influence
PCB toxicokinetics and hinder the reliability of levels
sampled at the time of cancer diagnosis in representing
exposure during early life. Among these parameters, the
variability in the cumulative duration of breast-feeding
was shown to weaken the correspondence between blood
PCB measurements and estimated early-life levels even
with the low prevalence of breast-feeding in this popula-
tion. The traditional approach to adjust for breast-feeding
in exposure–disease associations is unlikely to prevent
exposure misclassification, as it does not account for the
timing of breast-feeding periods and their impact on
blood/tissue PCB levels during periods which could
be etiologically relevant in breast cancer development.
This also applies for variations in BMI. Therefore, sam-
ples collected at the time of diagnosis or a few years
before may not allow the identification of associations

between breast cancer and PCB levels during earlier
hypothesized periods of susceptibility such as puberty.

Thetheoryofcriticalwindowsofbreastvulnerabilitywas
put forward in studies of atomic bomb survivors in Japan.
These studies showed thatwomenyounger than20yearsat
the time of exposure to radiations were more likely to
develop breast cancer than women exposed during later
stages of life (17). Cohn and colleagues (7) also suggested
that early chemical insults, as indicated by DDT levels
measured during the twenties, can increase breast cancer
incidence. If there is a critical period of susceptibility to
PCBs during early stages of life such as puberty, results
reportedhereinsuggest thatstudiesbasedonbloodlevelsat
the time of diagnosis may not be able to detect exposure–
disease associations. The observed discrepancy between
levels measured in this study and estimated past levels
during hypothesized critical windows could have biased
ORs toward the null hypothesis in epidemiologic studies.
Assessment of exposure during etiologically relevant per-
iods through pharmacokinetic modeling is expected to
decrease exposure misclassification as compared with the
simple use of blood PCB levels measuredmany years after
the period of breast vulnerability to carcinogens.Under the
assumption of a real link between PCBs and breast cancer,
PBPK modeling should thus reinforce the observed asso-
ciation (i.e., the OR) between PCB exposure estimate and
disease. Preliminary analyses conducted in the CECILE
study point to this direction (manuscript in preparation).

Table 1. Demographic characteristics of study participants

Categories n % Mean SD Minimum 25th percentile Median 75th percentile Maximum

Age, y 2,134 55.0 10.85 25.5 47.3 55.3 63.4 75.0

<40 210 10

40–50 489 23

50–60 695 33

>60 740 34

Parity

0 191 9

1 292 14

2 802 38

3þ 849 40

Total breast-feeding, mo 1,005 47 5.6 7.43 0.2 1.4 3.0 7.0 64.7

0 1,129 53

0–3 444 21

3–12 437 20

12þ 124 6

BMI, kg/m2 2,131 24.8 4.8 14.3 21.3 23.8 27.2 54.7

<20 252 12

20–25 1,045 49

25–30 565 26

>30 272 13

Height, cm 2,131 161.5 6.2 134 157 161 165 180

Blood PCB-153,a ng/g lipids 2,134 84.9 86.7 4.2 56.2 88.3 142.5 1,218.3

aAfter imputation of PCB-153 levels below the LOD.
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Because the reported correlation analyses were based
on PBPKmodel simulations rather than serial blood PCB-
153 measurements, some limitations of this study ought
to be mentioned. First, many factors such as changes in
dietary habits or place of residence were not included in
the model and could have altered the extent of environ-
mental exposure. Also, the PBPK model as a whole was
not validated on repeated PCB measurements. Be that as
it may, this approach incorporating breast-feeding his-
tory andweight/height profiles allows the reconstruction
of lifetime PCB levels considering validated population-
derived physiologic parameters relevant to PCB toxico-
kinetics. Given the scarcity of studies with repeated PCB
measurements, the PBPKmodel presented herein offers a
unique opportunity to evaluate the adequacy of PCB
levels measured at the time of cancer diagnosis to study
exposure–disease associations.
In conclusion, this study suggests that epidemiologic

studies based on PCB levels measured at the time of
diagnosis or a few years before might have underesti-
mated associations that are specific to early-life periods of
vulnerability. These results imply that future studies on
PCBs and other lipophilic, persistent organic pollutants
will need to further evaluate the temporal variability in
internal levels, particularly when studying diseases with
early windows of susceptibility. Although prospective

studies on diseases with long latency periods are meth-
odologically challenging, serial blood/tissue sampling
would help understand the impact of different physio-
logic and lifestyle factors on the toxicokinetics of these
compounds. On the basis of these data, statistical or
pharmacokinetic models could be developed and cali-
brated to facilitate the back-estimation of levels during
different periods of exposure.
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