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INTRODUCTION 

Le but fondamental de la toxicologie est de déterminer des 

niveaux sûrs d'exposition à des substances toxiques potentielles pour les 

êtres humains et l'environnement [1]. Traditionnellement, les niveaux de 

sécurité ont été estimés en laboratoire par des bio-essais de toxicité en 

calculant le niveau d'absence d'effet observable (Non-Observable Effect 

Level, ou NOEL) dû à une exposition à une substance chimique pour une 

variété d'organismes lesquels sont représentatifs d'un certain taxon, i.e. 

mammifères, oiseaux, poissons, crustacés, algues, etc. Il y a, cependant, 

des problèmes fondamentaux de validité de cette approche, tant du point 

de vue conceptuel que statistique dans la nature, comme cela a été indiqué 

par Landis et Chapman [2] et d'autres auteurs [3]. Ainsi, le concept désuet 

de NOEL est-il en train d'être remplacé par celui de Niveau de 

Concentration sans Effet, No-Effect Concentration (NEC) Level [4], 

lequel suppose qu'une substance chimique n’a aucun effet sur une 

population d'organismes à de très basses concentrations.  

 

Druckrey et Küpfmüller (un pharmacologue et un mathématicien 

NdT) [5] établirent que les processus suivants déterminent la relation 

complexe entre les niveaux d'exposition au poison et un effet toxique : 

1. Absorption, distribution, métabolisme et excrétion, 

lesquelles déterminent la relation entre la dose et la 

concentration de poison au site d'action et sa progression au 

cours du temps dans différentes parties du corps, communément 

désignée sous le terme de pharmacocinétique. Une relation 

linéaire entre la dose et l’effet exigerait une proportionnalité 

entre la dose (où la concentration dans le milieu) et la 

concentration du poison au site d'action. Ce peut être le cas pour 

beaucoup de poisons pour aussi longtemps que le poison n'a pas 

d'influence pharmacocinétique dans la gamme des doses 

considérées ; 

2. L'interaction avec les récepteurs critiques, laquelle détermine 

la relation entre la concentration de poison au site d'action et la 

liaison au récepteur. Une relation linéaire entre dose et effet 

exigerait une proportionnalité entre la concentration de poison 

au site d’action et la concentration aux récepteurs liés. Ceci est 

seulement le cas, comme il le sera montré dans la section 2, 

quand une proportion de récepteurs liés suffisante pour un effet 

est relativement petite comparée au niveau initial de récepteurs ; 

et 

3. La liaison au récepteur, laquelle détermine la relation entre la 

concentration des récepteurs liés et l'effet biologique réel. Une 

relation linéaire entre la dose et l'effet exigerait la 

proportionnalité entre la proportion relative  de récepteurs liés  

et l’effet biologique réel. 

 

La pharmacocinétique de la plupart des pesticides est bien connue 

pour avoir été le sujet d'intenses recherches dans les décades récentes. Par 

exemple, la cinétique des inhibiteurs d’acétylcholinestérase des pesticides 

Carbamates et organophosphorés fut décrite il y a longtemps, et peut être 

trouvée dans la plupart des livres de toxicologie classiques (e.g. [6]). 

L'interaction biochimique entre ces insecticides et leur enzyme cible 

(acétylcholinestérase), en parallèle avec la cinétique de l'absorption, est à 

la base du modèle du mécanisme de toxicité tel que DEBtox [7]. D'une 

manière similaire, la cinétique des substances chimiques narcotiques a été 

décrite par des modèles lesquels considèrent leur absorption au cours du 

temps et leur bioconcentration par les poissons [8].  

 

Dans cette revue, nous mettrons l'accent sur la relation entre la 

concentration de poison au site d'action et l'effet biologique réel, lequel a 

été appelé par Druckrey ergocinétique (Druckrey, communication 

personnelle avec Tennekes, 1985) (ergo = travail, cinétique = mouvement 

NdT). La raison de cela est que les développements récents en 

écotoxicologie suggèrent que certains toxiques peuvent produire des effets 

à n'importe quel niveau de concentration à condition que le temps 

d'exposition soit suffisamment long [9]. Ceci veut dire que le concept de 

NEC ne peut être appliqué pour ces toxiques quand la durée de vie des 

organismes affectés est plus longue que le temps maximum d’exposition 

théorique. En conséquence, l'évaluation du risque de ces substances 

chimiques, lesquelles incluent des insecticides néonicotinoïdes et certains 

composés métalliques, peuvent exiger des approches entièrement 

nouvelles. 

 

Modèle conceptuel pour des effets toxiques incluant le temps 

Dans leur livre Dosis und wirkung (dose et réponse) [5], Druckrey 

et Küpfmüller ont analysé en termes mathématiques l’ergocinétique, leur 

raisonnement conduit à des conclusions fondamentalement importantes 

sur les effets causés par l'interaction de poison avec les récepteurs 

critiques, lesquelles conclusions sont hautement pertinentes pour 

l'évaluation du risque toxicologique. 

 

Notant la concentration initiale de récepteurs critiques réagissant 

au poison R0, la concentration de récepteurs où un poison a réagi CR, et la 

concentration de poison au site d’action C, la vitesse de liaison aux 

récepteurs (association) est : 

 

K C (R0 – CR)                              (1) 

 

où K est la constante de réaction pour l'association. La vitesse de 

dissociation des récepteurs liés est : 

 

CR / TR                             (2) 

 

où TR est le temps constant pour la dissociation. Par conséquent, les 

réactions cinétiques de la liaison au récepteur dans le cas d’une réaction 

bimoléculaire, sont : 

 

dCR /dt  = K C (R0 - CR) - CR / TR             (3) 

 

si l'effet apparaît dans des circonstance telles que CR <<<  R0, i.e., avec une 

cinétique de premier ordre, R reste pratiquement constant dans ce cas : 

 

K (R0 − CR) = 1 / TA              (4) 
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où TA peut être regardé comme la constante de durée d'association. L'équation 
(3) se simplifie ainsi : 

 

dCR /dt = C / TA - CR / TR                                       (5) 
 

à l'équilibre, quand dCR /dt = 0, l'équation (5) se simplifie en : 

 
CR = C (TR / TA)                     (6) 

 

en remplaçant la concentration des récepteurs liés CR par la concentration 
relative de récepteurs liés CR/R0, nous obtenons : 

 

CR / R0 = (C / R0) . (TR / TA)                   (7) 
 

Cette expression indique que, avec une cinétique de premier ordre, i.e. quand 

CR <<< R0, la proportion de récepteurs liés est dépendante de la concentration 
du poison dans le corps de l’organisme  (dose d'exposition) et de la durée 

relative pour l'association et la dissociation (durée d'exposition). En se basant 

sur ce raisonnement, Druckrey et Küpfmüller tirent les conclusions suivantes 
pour tout poison qui interagit avec les récepteurs spécifiques dans une réaction 

bimoléculaire de premier ordre où l’effet toxique est déterminé par la 
concentration relative aux récepteurs liés CR / R0. 
 

 . L'effet est proportionnel à la concentration de poison au site d'action C 
(Paracelse) 

 

. L'effet est inversement proportionnel à R0. Si la concentration des  récepteurs 
spécifiques R0 est basse, le poison peut induire une toxicité prononcée à de très 

basses concentrations au site d’action C. 

 
. L’effet est proportionnel à TR /TA, i.e., au quotient de la constante de temps de 

dissociation TR et de la constante de temps d’association TA.  

 
. Si TR /TA est élevé, le poison peut induire une toxicité prononcée à de très 

basses concentrations au site d'action C. 

 
. Si TR /TA < 1, le composé est inoffensif et peut seulement induire une toxicité 

à des concentrations relativement élevées au site d'action C. 

 
. Si les deux constantes de durée (TR /TA) sont basses, i.e. quand les deux, 

association et dissociation, sont des processus rapides, un équilibre entre C et 

les récepteurs liés (et l’effet) sera établi rapidement mais l'effet toxique 
régressera aussi rapidement. 

 

. Le caractère de poison est déterminé principalement par TR, i.e. la constante 
de temps  de dissociation aux récepteurs liés. 

 

. Si TR est bas, i.e. quand la liaison au récepteur est rapidement réversible, le 
développement de l’effet sera le même que le développement en C, et le 

maximum d'effets apparaîtra quand C est à son maximum. Dans ces 

circonstances, il y aura une relation linéaire entre effet et la concentration 
actuelle de poison au site d'action C, et entre dose et effet, à condition que C 

soit proportionnelle à la dose (ou à la concentration dans le milieu). De tels 

poisons peuvent être ainsi qualifiés de « poisons-concentration ». La valeur de 
TA déterminera seulement la fraction de poison qui réagit avec les récepteurs 

spécifiques R. 

 

. Si la constante de temps de dissociation TR est élevée, i.e. quand la liaison au 

récepteur est seulement lentement réversible, le temps pour obtenir l'effet 

maximum peut être retardé, et l'effet toxique peut être seulement lentement 
réversible. Plus élevé est TR, plus long est le temps pour l'effet maximum. Sous 

des conditions d'expositions répétées en succession rapide pourront apparaître 

des effets cumulatifs. De tels poisons peuvent ainsi être qualifiés de « poisons-
cumulatifs ». Avec les poisons cumulatifs, une relation quantitative ou même 

linéaire entre l’effet et la concentration actuelle de poison au site d'action C, 

comme cela a été vu avec les poisons-concentrations, n'existera pas. Parce 
qu'un équilibre entre C et des récepteurs liés (et l’effet) sera établi très 

lentement, la toxicité devient un processus qui prend place dans le temps. Il y 

aura un temps de latence pour obtenir un effet défini, durée qui peut être 
raccourcie, naturellement, en accroissant la concentration de poison au site 

d'action C.  

 
Ainsi, en accord avec Druckrey et Küpfmüller, dépendante de la 

constante du temps de dissociation TR, la toxicité d'un composé peut devenir un 

processus qui prend place dans le temps. L'approche traditionnelle des tests de 
toxicité est de tester la relation dose – effet (ou concentration - effet)  à des 

durées d'exposition fixées arbitrairement lesquelles sont supposées refléter les 

effets de toxicité aiguë ou chronique pour n’importe quelle durée. Cette 
approche malheureusement ne mesure que la proportion de tous les individus 

exposés répondant « avant la fin » (Souligné par CP) de la durée spécifiée 

d'exposition. Les bases de données toxicologiques établies de cette manière 
sont ainsi des collections de valeurs de critères d'évaluation obtenues pour des 

durées fixes d'exposition. Comme telles, ces valeurs ne peuvent être liées pour 

faire des prédictions pour une large gamme d'expositions rencontrée par les 
humains ou dans l'environnement. Ainsi, comme il sera démontré dans ce 

papier, actuellement l’évaluation des risques toxicologiques peut être 

compromise par cette approche de tests de toxicité car elle conduit à de 
sérieuses sous-estimations des risques réels. 

 

Les effets toxiques impliquant la durée d’exposition 

 

Afin de surmonter ce handicap, un nombre croissant de recherches 
utilise une variante du protocole traditionnel de test de toxicité laquelle inclut 

la méthode du « temps-pour-un-événement » (Time To Event, ou TTE). Cette 

approche par le TTE mesure les temps de réponse pour tous les individus, et 
fournit ainsi une information sur les doses requises aussi bien que sur le temps 

d'exposition nécessaires pour un composé toxique pour produire n'importe quel 

niveau d’effet sur les organismes testés [10]. En conséquence, les 
extrapolations et les prédictions des effets toxiques pour n'importe quelle 

combinaison de concentration et de durée sont maintenant possibles [11]. Nous 

démontrerons que cette approche est supérieure aux procédures actuelles de 
tests toxicologiques, et qu’elle a d'importantes implications dans le domaine de 

l'évaluation des risques des substances chimiques. 

 
Ci-dessous le modèle conceptuel élaboré par Druckrey et Küpfmüller, 

si la liaison au récepteur est pratiquement irréversible, TR → ∞ l’équation (3) 

se réduit à : 
 

dCR /dt = K C (R0 - CR)                   (8) 

 
si l’effet toxique apparaît quand  CR <<< R0, alors : 

 

dCR / dt = K R0 C                   (9) 
 

si une dose est maintenue constante tout au long de l'étude et, par conséquent, 

C reste une constante l’intégration conduit à  : 
 

CR = K R0 C t                 (10) 

 
Ce raisonnement de Druckrey et Küpfmüller fournit une explication 

théorique à la règle de Haber [12]. La règle de Haber (pour une revue, voir 

[13]) établit que le produit de la concentration d'exposition par la durée 
d'exposition produit un effet toxique constant. Haber avait noté que l'exposition 

à une basse concentration de gaz poison avait souvent, sur une longue durée, le 

même effet (la mort) qu'une exposition à concentration élevée sur une durée 

courte. Les résultats de cette étude novatrice de Druckrey sur la carcinogénicité 

du 4-dimethylaminoazobenzene (4-DAB) in BDIII rats [14] étaient cohérents 

avec la règle de Haber : doublant la dose quotidienne du 4-DAB, et sans doute 
en doublant ainsi la concentration des carcinogènes au site d'action on devait 

ainsi réduire la moitié du temps pour obtenir l'apparition du cancer du foie. 

 
Dans les années 1960 la biologie moléculaire de cet effet carcinogène 

fut élucidée et confirma le théorème de Druckrey et Küpfmüller. L'ADN fut 

reconnu par Brookes [15] comme la cible pour les substances chimiques 
carcinogènes, comme cela a été récemment déduit par Wunderlich [16],  
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Warwick et Roberts qui ont confirmé la liaison irréversible avec le récepteur en 

démontrant la liaison covalente du métabolite 4-DAB avec l’ADN [17].  

 
Il est maintenant apparent que la règle de Haber est hautement 

pertinente pour l'évaluation des risques écotoxicologiques également. Elle a été 

récemment utilisée pour décrire la toxicité de l’insecticide imidaclopride 
néonicotinoïde chez le moucheron Chironomus tentans [18]. Le produit de la 

concentration d'exposition par la durée d'exposition pour 50 % de mortalité 

pour C. tentans était très similaire sous des conditions d'exposition soit aiguë 
soit chronique. Ces observations ont aussi confirmé le théorème de Druckrey et 

Küpfmüller et la règle de Haber. Abbink, quand le composé a été introduit pour 

la première fois, a certifié en 1991 que « l'imidaclopride était le premier 
insecticide hautement efficace dont la modalité d'action dérive d’un presque 

complet et pratiquement irréversible blocage des récepteurs post-synaptiques 

nicotiniques de l'acétylcholine (nAChRs) dans le système nerveux central des 
insectes » [19]. L'imidaclopride mime l'action de l'acétylcholine, mais 

contrairement à l'acétylcholine, l'imidaclopride n'est pas désactivé par 

l'acétylcholinestérase il active donc ainsi en permanence le nAChRs [20]. 
L’exposition chronique des insectes à l'imidaclopride conduit donc à un 

blocage cumulatif quasi irréversible du nAChRs dans leur système nerveux 

central, lequel joue un rôle dans de nombreux processus cognitifs. 
 

La durée d'exposition renforce les effets toxiques 

 

Bien que l'équation (10) fournisse une explication théorique pour la 

règle de Haber, elle suppose une proportionnalité entre la concentration des 

récepteurs liés CR et l'effet. Ceci peut ne pas être toujours le cas. Comme 
mentionné précédemment, Druckrey et Küpfmüller avait souligné que la 

relation entre la concentration de poison au site d'action C et l'effet E  inclut au 

moins 2 étapes : la première est l'interaction du poison avec les récepteurs 
critiques supports de la liaison aux récepteurs, la seconde l'effet biologique 

subséquent résultant des liaisons aux récepteurs. Comme nous l'avons vu ci-

dessus, si la liaison aux récepteurs est pratiquement irréversible (i.e. TR → ∞),  
la concentration aux récepteurs liés CR est proportionnelle à l'intégrale de C au 

cours du temps.  

 

CR ~ ∫ C dt                              (11)  
 

si l'effet subséquent est irréversible également (e.g. la mort) l'effet E est 

proportionnel à l'intégrale de la concentration des récepteurs liés CR au cours 
du temps : 

  

E ~ ∫ CR dt                  (12) 
 

dans les cas d’une liaison irréversible aux récepteurs et d’effets irréversibles, 

l'effet E est ainsi proportionnel à la double intégrale de la concentration du 
poison au site d'action C  au cours du temps, comme la combinaison des 

équations (11) et (12) le montre : 

 
E ~ ∫ ∫ C dt                   (13) 

 

Ceci implique que la durée d'exposition renforcera l'effet. Le 
renforcement de l'effet par la durée d'exposition était subséquemment 

démontrée par Druckrey et ses collaborateurs avec les études de benchmark de 

production de carcinomes du conduit auditif et du foie par le 4-

dimeéthylaminostilbène (4-DAST) [21] et le diéthylnitrosamine (DENA) [22], 

respectivement, in BDII rats (Tableau 1). 

 
La dose totale de carcinogènes décroît avec les niveaux de dose 

journalière du 4-DAST ou du DENA, même si le temps médian d’induction 

des tumeurs augmente avec la diminution des niveaux de dose quotidienne. 
Dans un système de coordonnées logarithmiques, il y a une relation linéaire 

entre le temps médian d'induction des tumeurs (t50) et la dose journalière (d) : 

 
Ln d = ln k – n ln t50                (14) 

 

ou bien 
 

d t50n = constante                 (15) 

 

où l'exposant du temps n était respectivement de 3.0 et 2.3 pour le 4-DAST et 

DENA. 
 

L'essence de l'équation (15) réside dans le constat que la dose totale 

requise pour produire un même effet décroît avec la décroissance des niveaux 
d'exposition, même si les temps d'exposition requis pour produire le même 

effet s'accroissent avec la décroissance des niveaux d’expositions. Ainsi, il 

devrait être possible, en principe, d'induire un cancer avec une simple dose 
d’un carcinogène chimique. En fait, cette hypothèse fut vérifiée par Druckrey 

et al. [23] dans des expériences à dose unique avec l’action directe d’éthylation 

du nitrosamide N-nitroso-N-ethylurea (ENU) dans BD IX rats. Ce carcinogène 
est rapidement perdu après l’injection intraveineuse ; il a in vivo une demi-vie 

de 5-6 minutes.  

 
Après un traitement à dose unique en début de vie (1, 10 ou 30 jours 

après la naissance), l'écrasante majorité des animaux est morte de tumeur 

maligne du système nerveux [23]. La relation quantitative (Figure 1), entre 
l’âge auquel est effectué le traitement (post-conception) (a), la dose (d) et la 

médiane des périodes d'induction des tumeurs malignes neurologiques, peut 

être décrite comme suit [24] : 
 

a / t50 = Kdr                   (16) 

 

 
Tableau 1 : induction dans le conduit auditif in BDII rats par le 4-DAST et du 

carcinome du foie par DENA, d'après Druckrey et Dischler [21], et Druckrey et 
al. [22].  
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avec K = constante, où  r = 0.426 

 

où  

 

d (t50 / a)n = constante              (17) 

 

où   n = 1 / r = 2,35 

 

L'équation (17) indique que, dans ce cas, la vitesse de la 

carcinogenèse est déterminée par la dose initiatrice de la 

carcinogenèse et l'état des cibles appropriées aux traitements. Ceci 

n'est pas sans rappeler la loi de Wilder des valeurs initiales, qui stipule 

que la direction de la réponse de la fonction du corps à  quelques 

agents que ce soit dépend dans une large mesure du niveau initial de 

cette fonction. Les cellules cibles pour ENU en début de vie seront les 

cellules sous-épendymaires dans le cerveau et les cellules sous piales 

dans la moelle épinière, qui sont destinées à se différencier en cellules 

gliales, c'est-à-dire les astrocytes ou les oligodentrocytes. Les 

expériences suggèrent que les changements génétiques critiques 

induits par le carcinogène dans les cellules cibles conduisent à inhiber 

les processus de différenciation normale des cellules, comme il a été 

observé dans la leucémogenèse [25, 26]. Yuspa et Morgan ont 

rapporté que les cellules résistantes à la différenciation terminale 

peuvent être facilement isolées de la peau de souris BALB/c exposées 

à une dose initiale de carcinogène in vivo mais pas de la peau des 

souris de contrôle [27]. 

 

Application du modèle de Druckrey et Küpfmüller 

 

Les carcinogènes génétiques 
 

L'équation de Druckrey et Küpfmüller (15) peut servir de base pour 
l'évaluation du risque des carcinogènes. Calborg souligne que cette équation est 

employée par le modèle Weibbull pour les fonctions dose-réponse dans le 

domaine de la carcinogenèse [28]. La forme simple du modèle Weibull est une 
courbe sigmoïde définie par quatre paramètres : 

 

P = 1 – eexp, avec l’exposant = – (α + β x m)               (18) 
 

où x est la dose, P le taux de tumeur et m, α, β, selon des paramètres 

estimés à partir des données. Le paramètre α été déterminé par la probabilité du 
niveau de fond de la tumeur, β est l'échelle des paramètres relatifs à l'unité de 

mesure de la dose, et m le paramètre important de forme. À de très basses 

doses l'excès de risque au dessus du niveau de fond du risque est 
approximativement β xm. La dose de sécurité virtuelle (VSD) correspondant à 

un risque supplémentaire par million au-dessus de ce risque de fond est donnée 
par l’équation : 

 

VSD = (10-6 / β)1/m                  (19) 
 

la forme étendue du modèle de Weibull inclut le temps pour l'apparition d’une 

tumeur (t) :  
 

P = 1 – eexp, avec pour exposant  = – (α + β x m) tk               (20) 

 
ou k est un nouveau paramètre. Maintenant supposons que t mesure le temps 

d'apparition d'une tumeur. Supposons également que le taux du risque de fond 

d'une tumeur est zéro (α = 0). Pour un groupe testé à une certaine dose x, 
considérons le temps médian d'apparition d'une tumeur t50 - qui est la valeur 

de t telle que P = 0,50. Le modèle étendu de Weibull pour cette dose et durée 

est : 
 

0.50 = 1 – e exp , avec l’exposant = – β x m t50 k                            (21) 

 
Cette équation se réduit à : 

 

[- ln 0.50 / β] 1/m = x t50 k / m = x t50 n               (22) 
 

où n = k / m et le côté gauche de l'équation est une constante. Ceci est 

l'équation de Druckrey et Küpfmüller (15). L'exposant n est donné par la 

courbe de régression entre les deux logarithmes des doses et celui de la 
médiane du temps pour l'apparition des tumeurs. 

 

Les insecticides néonicotinoïdes 

 

Des relations similaires ont été démontrées pour la toxicité des 

insecticides néonicotinoïdes chez les invertébrés aquatiques, en particulier pour 
l'imidaclopride chez un ostracode des eaux fraîches Cypridopsis vidua et aussi 

chez Daphnia magma et pour le thiaclopride chez le Gammarus et le 

Sympétrum. Sànchez-Bayo [29] a démontré que la relation des insecticides 
néonicotinoïdes imidaclopride et thiaclopride dans le milieu (C)  et le temps 

pour une mortalité de 50% (t50) de plusieurs espèces d’arthropodes exposés 

suivait une courbe hyperbolique décrite par l'équation : 
 

t50 = a*C-b                  (23) 

 
En conséquence, il y avait une relation linéaire quand les logarithmes 

des variables C et t étaient utilisés 

 
ln t50 = a’ – b ln C                (24) 

 

où a’ est l'intersection et b est la pente de régression. L'équation (24) peut être 
transformée en : 

 

Cb t50 = constante                (25) 
 

ou bien 

 
C t50 1/b = constante                (26) 

 

L'équation (26) est très similaire à l'équation de Druckrey et 
Küpfmüller (15) pour l'action de carcinogènes chimiques tels que DENA ou 4-

DAST. 

 
Similaire aux doses-réponses caractéristiques de DENA, le temps 

d'exposition renforce la toxicité de l'imidaclopride et du thiaclopride chez les 

espèces d’arthropodes testées – Beketov et Liess [30] ont fait référence à cette 
fonctionnalité des néonicotinoïdes comme ayant des « effets retardés » -. Le 

produit C t50, lequel reflète la dose totale requise pour un effet létale, décroît 

avec la décroissance de la concentration du toxique (tableau 2), même si la 
durée  pour obtenir une mortalité de 50 %,  t50, s'accroît avec la décroissance 

de la concentration C du toxique. 

 
Ce comportement toxique des insecticides néonicotinoïdes a aussi été 

souligné par d'autres recherches. Par exemple, Suchail et al. [31]  notèrent qu’à 

des concentrations de 0,1, 1, et 10µg/l, le total cumulé des doses ingérées par 
les abeilles dans une intoxication chronique était autour de 60 à 6 000 fois plus 

basses que les doses nécessaires pour produire le même effet dans des tests 
d'intoxication aiguë. Le même effet fut aussi manifeste avec deux des 

métabolites de l'imidaclopride (5-hydroxyimidaclopride et oléfin). Bien que, 

dans le cas de l'imidaclopride, les auteurs ne pouvaient pas expliquer les écarts 
énormes entre les résultats à partir des tests de toxicité aiguë et leurs effets à 

partir de l'alimentation des abeilles, leurs observations furent en cohérence 

avec le modèle dose-durée décrit ici. En conséquence, une compréhension 
correcte de l’ergocinétique de l'imidaclopride est essentielle pour l'évaluation 

des risques en relation avec les abeilles. De plus, des doses sublétales  

d'imidaclopride peuvent altérer le butinage et l'apprentissage des abeilles [32 – 
35]. Quand l'imidaclopride était détecté à des niveaux de 5,7µg kg-1 dans des 

ruches françaises [36] les butineuses réduisaient leurs visites aux réservoirs de 

sirop (expériences en tunnel NdT) quand elles étaient contaminées par  3 µg 
kg-1 d'imidaclopride [37]. Les butineuses aussi bien que les abeilles ouvrières 

de la ruche et le couvain sont susceptibles d'être continuellement exposés à de 

l'imidaclopride quand de la nourriture contaminée est collectée et est stockée à 
l'intérieur de la ruche [38]. Une abeille durant un vol de butinage peut 

apprendre et mémoriser de nombreux motifs complexes [39, 40]. Ces fonctions 

cognitives peuvent être altérées quand nAChRs, nécessaire pour la formation 
de la mémoire à long terme et impliqué dans l'acquisition de processus de 

récupération, est de manière persistante, bloqué [41]. Ces observations sont 

cohérentes avec le théorème de Druckrey et Küpfmüller [5]. Dans le même 
temps la liaison au récepteur et l’effet de la liaison aux récepteurs sont 

pratiquement irréversibles, le temps d'exposition renforcera ainsi l'effet, lequel 

peut au cours du temps être préjudiciable à la colonie d'abeilles, et en 
définitive, être la cause de l'effondrement de la colonie. 
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*Données d’origine d’après Beketov et Liess [30] 

 

Tableau 2: Mortalité des arthropodes induite par les insecticides néonicotinoïdes (D’après Sánchez-Bayo [29]). Les résultats suivent l’équation C T50n = 
constante. 

 

Ainsi, de basses concentrations environnementales de ces insecticides 
(qui ne peuvent pas être responsables d’une toxicité aiguë) pourraient être 

préjudiciables à beaucoup d'espèces d'invertébrés dans le milieu naturel à long 

terme, en particulier pour les invertébrés aquatiques parce que ces composés 

sont assez solubles dans l'eau et que leur toxicité peut être renforcée par la 

durée d'exposition. Ainsi, l'imidaclopride appliquée sur du riz en mésocosme 

élimina toutes les espèces du zooplancton pour au moins 2 mois quand la 
concentration était au-dessus de 1µg l-1 [42], laquelle est de 500 et 75 000 fois 

plus basse que sa CL50 aiguë pour les ostracodes et les cladocères. En 

contraste, l'insecticide fipronil appliqué dans le même mésocosme produit 
seulement de petits et non significatifs effets défavorables sur zooplancton, 

même si cet insecticide est de 100 à 1000 fois plus toxique pour ces organismes 

que l’imidaclopride et plus persistant dans le sol [43]. Les éphémères du genre 
Baetis et Epeorus montrèrent une réduction du succès reproductif lorsqu’elles 

furent exposées à des concentrations d'imidaclopride aussi basses que 100 ng l-1 

[44] ; s'il s'agit là du résultat de l'effet du temps d'exposition ou bien d'effets 
sublétaux n'est cependant pas clair. Il résultait ainsi d’une seule contamination 

d’un mésocosme par l'insecticide néonicotinoïdes thiaclopride une altération à 

long terme de toute la structure de la communauté d'invertébrés parce que 
certaines espèces ne pouvaient pas récupérer [45]. Une espèce, Nemoura 

cinerea, fut affectée à la plus basse concentration testée, 70 fois en dessous la 
plus basse CL50 connue. L'imidaclopride peut être appliqué comme un 

insecticide systémique par injection directe dans la tige ou par injection dans le 

sol ou par arrosage, dans ce cas il peut-être indirectement introduit dans les 

systèmes aquatiques via les feuilles tombées ou par lixiviation : des 

concentrations réalistes dans les feuilles, (30-40 µg g-1 de poids frais) 

l'imidaclopride, peuvent inhiber la décomposition de la litière de feuilles en 
raison des effets néfastes sur les invertébrés décomposeurs [46], mais elles 

n’ont pas d'effet sur les microbes de décomposeurs. 

 
Les écosystèmes terrestres ont aussi été signalés comme négativement 

affectés par l'imidaclopride. Une étude conduite sur trois ans sur une pelouse 

expérimentale [47] a révélé que ces trois années consécutives d'application 
d'imidaclopride sur la même parcelle de terrain a réduit de 54 à 62%  les 

hexapodes, collemboles,  thysanoptères et coléoptères. Cependant, les 

applications de l'imidaclopride à un potager expérimental n'a eu qu'un effet 
temporaire sur les communautés d'arthropodes d’une récolte d'aubergines [48]  

peut-être parce que l'immigration d'insectes en provenance d’aires proches a 
compensé la perte causée par l'insecticide. Quand l'imidaclopride est appliqué 

comme insecticide systémique sur le sol autour des arbres il peut être 

responsable d'effets sublétaux sur les vers de terre si les concentrations dans la 

litière atteignent ou excèdent 3 mg kg-1 [49, 50]. Une récente étude indique une 

haute toxicité de l'imidaclopride pour un arthropode terrestre non cible 

Porcellio scaber, au même niveau qu'avec l’organophosphoré diazinon. 
Cependant, parce que le blocage de AChRs par le diazinon est temporaire (il 

dure seulement quelques heures) son effet toxique ne durait qu’aussi longtemps 

qu'il était présent dans le sol à des concentrations suffisantes, alors que les 
effets de l'imidaclopride pouvent durer beaucoup plus longtemps si les 

nAChRs sont bloqués en permanence.  

 

Autres substances chimiques 

 

Les effets dépendants de la durée d’exposition ont aussi été observés 
avec des métaux toxiques. Sànchez-Bayo [29] a analysé les données fournies 

par d'autres auteurs et a conclu que la toxicité du cuivre, du zinc, du sélénium 

et du cadmium (comme le CdCl2) pour Daphnia magma et celle du zinc  pour 
le guppy (Poecilia reticulata) suit le même modèle décrit par l'équation (26). 

La médiane des durées pour obtenir 50% de mortalité (t50) décroît avec 
l’augmentation des concentrations en métaux, comme cela a été vu avec les 

carcinogènes et les néonicotinoïdes, suggérant que pour tous les métaux le 

temps constant de dissociation de ces substances métalliques des récepteurs 

critiques TR est élevé. Cependant, avec l'exception du sélénium, et en complet 

contraste avec l'action des carcinogènes et des nicotinoïdes la dose totale de 

métal prise, léthale pour les organismes aquatiques, décroît aussi avec une 
augmentation des concentrations de métaux comme cela est été montré ici pour 

Daphnia magma (Tableau 3). La toxicité du sélénium suit la règle de Haber, 

avec n = 1, et, on peut l’affirmer sans risque, il se lie de manière irréversible 
aux récepteurs critiques, mais la valeur n caractérisant la toxicité du cuivre, du 

zinc, du cadmium était de 0,3, 0,47, 0,60, respectivement. Ainsi, alors qu'avec 

les carcinogènes et les néonicotinoïdes, de basses concentrations sont 
effectivement plus toxiques que des concentrations élevées, il s'avère que les 

basses concentrations de métal sont moins toxiques que les concentrations plus 

élevées. Ceci pourrait refléter des processus d’élimination lesquels 
diminueraient la toxicité des métaux au cours du temps d'exposition.  
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*Données d’origine d’après Hoang et al. [64] 

** Données d’origine d’après Kooijman [65] 

 

Tableau 3: Mortalité de Daphnia magna induite par un métal élément ou composé 

(D’après Sánchez -Bayo [29]). Les résultats suivent l’équation C T50n = constante. 

 

La toxicité du métal est particulièrement insidieuse, car elle affecte 

non seulement les organismes aquatiques mais aussi beaucoup d'organismes 

terrestres au travers de la chaîne alimentaire. Alors qu'il est nécessaire d'obtenir 
plus d'informations pour prouver que d'autres éléments métalliques ou 

métalloïdes (e.g. arsenic) produisent des effets toxiques dépendants de la durée, 

les preuves jusqu'ici obtenues par des expériences de toxicité réalisées avec des 
poissons (e.g. [52 – 54]) illustrent un modèle de toxicité similaire à ceux 

observés avec les insecticides néonicotinoïdes. Ceci est probablement le 

résultat de l'accumulation de métaux dans le corps, laquelle accumulation 
s'accroît avec le temps jusqu'à ce que les organismes atteignent une dose 

suffisante pour causer un effet toxique (voir la revue dans [55]). Au moins nous 

savons que c'est le cas avec la contamination au mercure chez l'humain laquelle 
a conduit aux conséquences connues sous le nom de Maladie de Minamata 

[56].  

 
Il est évident que tout produit chimique qui se lie de façon permanente 

à un récepteur dans le corps peut produire un effet toxique et peut avoir des 

effets dépendants du temps chaque fois que les récepteurs liés restent dans le 
corps de l'organisme. Les exemples présentés ici pour les substances 

cancérigènes qui se lient à l'ADN, les insecticides néonicotinoïdes qui 

désactivent nAChRs et les éléments ou composés métalliques, tel le CdCl2, qui 
s'accumulent dans les tissus de l'organisme, suggèrent que c'est probablement 

le cas. Ceci suggère que beaucoup d'autres substances peuvent se comporter de 

la même manière, même si nous pouvons être inconscients de leur 
ergocinétique.  

 

Jusqu'ici nous avons discuté seulement des toxiques qui affectent les 
animaux, mais dans son principe la toxicité dépendante de la durée pourrait 

aussi s'appliquer aux modèles d’action des herbicides dans les plantes et les 

algues. Par exemple, si les composés herbicides rebelles (e.g. les inhibiteurs de 
PSII) peuvent bloquer définitivement la voie de photosynthèse dans les 

chloroplastes, il est probable qu'ils peuvent aussi avoir un effet dépendant du 

temps chez les algues et les plantes supérieures. Ceci pourrait avoir de 
sérieuses implications pour l'évaluation du risque des herbicides dans les 

cultures agricoles et les récifs coralliens, entre autres. La recherche dans ce 

domaine de l'écotoxicologie fait encore défaut, ainsi, nous ne pouvons 
seulement que spéculer sur ce sujet.  

 

Implications pour l'évaluation du risque 

 

Bien que le modèle du temps-pour-un-événement (Time-To-Event, 

TTE) a été considéré dans les années récentes comme devant être inclus dans 
l'évaluation des risques des contaminants environnementaux dans des 

domaines aussi diverses que l'agriculture [57], la santé au travail [58], 

l'ingénierie [59] et en écologie [60], dans le domaine des substances chimiques 

considérées, les implications du modèle de la toxicité dépendante de la durée 

n'ont pas encore été réalisées.  

 
D'abord, nous devons savoir quelles sortes de substances toxiques se 

comportent selon le modèle « durée - toxicité dépendante », ceci revient à se 

demander « quelles substances chimiques se lient de manière irréversible aux 
récepteurs spécifiques ». Jusqu'à présent, les preuves mises en évidence ici 

indiquent que les néonicotinoïdes, certains carcinogènes et métaux ou 

métalloïdes appartiennent à cette tendance mais d'autres peuvent également 
suivre ce modèle. 

 
Secondement, si le toxique a des effets dépendants de la durée, les 

procédures standards d’évaluation du risque ne seraient pas valides dans des 

situations où il y a des expositions à des concentrations sublétales de toxiques 
pour de longues périodes. Traditionnellement ce type d'exposition a été 

considéré comme relevant de la toxicité chronique, et sa relation avec les 

critères d’évaluation des standards de toxicité aiguë (e.g. CL50) a été étudié 
chez de nombreuses espèces aquatiques [61] depuis, Kenaga a introduit un 

ratio pour le décrire [62]. Cependant, cette approche traditionnelle ignore les 

« mécanismes temporels » sous-jacents de la toxicité qui ont été décrits dans la 
présente revue. 

 

Il n'y a aucun doute, qu’une fois que les écotoxicologues auront réalisé 
le potentiel capital et les avantages de l’approche Temps-pour-un-Evènement 

(TTE), ce modèle deviendra un outils standard « d’analyse de la toxicité par 

exposition par impulsion, et les effets toxiques latents émergeants après 
exposition cesseront, car ces deux phénomènes sont liés à la durée 

d’exposition » [63]. Nous avons déjà signalé ici le travail expérimental de 

Beketov et Liess [30] à cet égard, nous espérons seulement que beaucoup de 
chercheurs pourront suivre la même voie. 
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