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Résumé. La capacité de prédire les effets des toxiques 

dans les organismes avec une précision raisonnable 

dépend en grande partie du modèle cinétique toxique 

utilisé pour décrire ses effets. Les effets toxiques des 

produits chimiques organiques et des métaux lourds ont 

été décrits de manière correcte en utilisant un modèle 

hyperbolique qui considère la concentration du toxique et 

le temps d'exposition seulement. De tels modèles relient 

le temps médian d’effet (TE50) à un produit chimique 

pour estimer les effets à n'importe quelle durée 

d'exposition, mais ils ne peuvent pas prédire les effets 

pour des concentrations autres que celles testées 

expérimentalement. Un modèle complémentaire log-log 

peut calculer toutes les valeurs pour un toxique, 

permettant ainsi au modèle hyperbolique de prédire les 

effets à quelque niveau que ce soit pour quelques 

combinaisons que ce soit de concentration et de temps 

d'exposition. Les valeurs de paramètres utilisés dans les 

deux modèles sont obtenues lors de bio-essais 

expérimentaux ou le temps d’effets du toxique est 

enregistré régulièrement en plus des données de la 

toxicité aiguë ou chronique. Ces données faciliteront 

l'évaluation du risque des produits chimiques (1) en 

prédisant les effets pour n'importe quelle combinaison de 

durée et de concentration, et (2) en réduisant au 

minimum les travaux expérimentaux nécessaires pour 

obtenir des données de toxicité globale. 
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Introduction 

 

La prédiction des effets toxiques des produits 

chimiques sur les organismes est le premier but de 

l'écotoxicologie (Truhaut 1977). L'approche 

traditionnelle basée sur les relations doses-réponses 

considèrent typiquement les effets toxiques à des durées 

d'expositions fixes, de sorte que l'estimation des doses ou 

de concentrations requises pour produire n'importe quel 

niveau d’effets (percentile) peut seulement être donnée 

pour ces durées. Parce que la toxicité est un processus 

qui prend place dans le temps (Mackay et al. 1992), cette 

approche traditionnelle est, cependant, incapable de 

permettre une extrapolation à partir des critères 

d’évaluation mesurés (e.g. 96-h CL50) pour des effets qui 

peuvent se produire pour d'autres durées d'exposition 

(e.g.  60h CL50), ainsi les limites de notre capacité de 

prédictions sont énormes. Il n'est pas surprenant que les 

bases de données toxicologiques actuelles soient de 

simples collections de valeurs de critères d'évaluation 

obtenus pour des durées fixes, sans relation avec la durée 

(réelle) d'exposition, de telles valeurs ne peuvent être 

utilisées pour faire des prédictions pour deux larges 

gammes de durée d'exposition dans l'environnement, et 

ainsi sont-elles peu pertinentes pour l'évaluation des 

risques. Afin de surmonter ce handicap, un nombre 

croissant de chercheurs ont utilisé une variante du 

protocole de test toxicologique traditionnel, laquelle 

inclut des mesures des effets à plusieurs durées 

d'exposition, et pas seulement juste pour 24, où 48, où 96 

heures. Cette approche par le temps-d’apparition-d’un-

évènement (TTE, Time-To-Event) est très puissante, 

comme elle fournit les informations sur les doses 

acquises aussi bien que sur les durées d'exposition 

nécessaires pour qu'un composé toxique produise 

quelque niveau d'effets que cela soit sur les organismes 

testés (Newman et McCloskey 1996). En conséquence, 

les extrapolations et les prédictions des effets toxiques 

pour quelques combinaisons de concentration et de 

durées sont maintenant possibles. 

L'inclusion des durées d'exposition en toxicologie 

n'est pas nouvelle (voir par exemple Bliss 1937 ; Sprague 

1969), mais leur utilisation dans les tests standards en 

toxicologie ont été négligées jusqu'à récemment. Un des 

fils conducteurs de cette nouvelle approche a été de tenir 



compte du fait que l'exposition à la plupart des polluants 

se produit souvent de manière épisodique  par impulsion 

plutôt que de manière continue (Pascoe et Shazili 1986 ; 

McCahon et Pascoe 1990). En effet, pour analyser et 

comparer les impacts des produits toxiques appliqués par 

impulsion ou de manière continue la durée d'exposition 

requise pour enregistrer les effets doit être prise en 

considération. Beaucoup de modélisation ont été tirées 

de ces investigations sur l'exposition aux contaminants 

(Hickie et al. 1995 ; Chaiksuksant et al. 1997 ; Hoang et 

al. 2007), et une revue de leur application pour 

l'évaluation des risques en milieu aquatique peut-être 

trouvée in Reinert et al. (2002). Tandis que des modèles 

de toxicocinétiques comme PULSETOX (Hickie et al. 

1995) et DEBtox (Kooijman 2000) sont basés sur des 

hypothèses de mécanismes qui considèrent les taux de 

consommation et de transfert de produits chimiques entre 

les compartiments (MacCarty et Mackay 1993 ; Bedaux 

et Kooijman 1994), d'autres méthodes sont empiriques et 

consistent typiquement en droites de régression ajustées 

pour transformer les données expérimentales. Dans les 

deux cas, les taux, les constantes et les coefficients 

utilisés dans les modèles sont spécifiques pour le 

composé toxique et les organismes concernés, et doivent 

être obtenus à partir d'ensemble de données 

expérimentales. 

Dans la même ligne de recherche, nous avons 

démontré dans un précédent travail (Sanchez-Bayo et 

Goka 2007) que les effets toxiques dans le temps peuvent 

être décrits par un modèle hyperbolique qui utilise 

l'expression en mathématiques de Michaelis-Menten. Le 

modèle pourrait être appliqué aussi bien aux effets de 

toxicité aiguë qu'aux effets de toxicité à long terme 

(chronique) pour les contaminants organiques ou les 

métaux lourds, et utilisé également pour les paramètres 

létaux et non-létaux pour  une gamme d'organismes 

aquatiques, des algues au zooplancton, des crustacés aux 

poissons. Par essence le modèle hyperbolique est une 

version simplifiée du 4-modèle-sigmoïde-paramètre 

communément utilisé en toxicologie (Brisbin 1990 ; 

Forbes et al. 2001). Le grand avantage du modèle 

hyperbolique est sa dépendance de deux variables 

seulement : la concentration en produits toxiques et la 

durée d'exposition, deux variables qui sont reconnues par 

les chercheurs. Le modèle d'équation requiert, cependant, 

d'entrer la durée (Temps) pour laquelle 50 % des Effets 

se produisent (TE50) (Temps d’Effet) et ce paramètre doit 

être calculé pour chaque concentration de produits 

chimiques dans les bio-essais TTE utilisant l'une des 

procédures standards disponibles (e.g. modèles probit, 

logit ou Weibull). Enfin, le modèle hyperbolique relie 

aussi bien des ensembles spécifiques de données 

expérimentales que le font d'autres modèles. Bien que 

ceci ne soit pas une faiblesse caractéristique du modèle, 

le modèle hyperbolique ne permet pas d'estimer des 

effets dans le temps pour des concentrations autres que 

celles testées. Comment pouvons-nous ensuite extrapoler 

pour des effets à des concentrations inconnues ? 

Le présent document vise à fournir un modèle pour 

calculer les ET50s de concentrations inconnues pour des 

composés toxiques, lesquels peuvent ensuite être utilisés 

dans un modèle hyperbolique pour estimer les effets 

toxiques dans les organismes quel  que soit le temps 

d'exposition pour n'importe quel niveau de 

préoccupation. Alternativement, les TE50s calculés 

peuvent aussi bien être utilisées avec d'autres modèles, 

car ils représentent des valeurs médianes des effets pour 

des concentrations données. 

Ces résultats trouvent une application pratique dans 

l'évaluation des risques, parce qu'ils permettent la 

prédiction directe d’effets de toxiques pour quelques 

combinaisons de dose, de concentration et de durée 

(Suter et al. 1987), même si ils résultent d'expositions par 

impulsion, subaiguë ou continue, à des produits 

chimiques. 

 

Matériel et méthodes 

 

Données expérimentales 

 

Les données d'intérêt sont les médianes des Temps 

effectifs d’Effet TE50s pour des produits chimiques 

toxiques variés et les organismes. De telles données sont 

reportées comme telles ou doivent être calculées à partir 

de données expérimentales ordonnées publiées dans des 

documents de recherche, comme indiqué ci-dessous. 

Sont aussi incluses des données non publiées de notre 

propre expérimentation. 

Les produits chimiques toxiques considérés ici sont 

les métaux tels le cuivre, le zinc, le cadmium (CdCl2) et 

des produits non métalliques, essentiellement un 

élément, le sélénium. Parmi les toxiques organiques, des 

ensembles complets de données toxiques avec les durées 

dans la littérature consultée ont été seulement trouvés 

pour les insecticides néonicotinoïdes imidaclopride et 

thiaclopride. Toutes les concentrations se réfèrent à des 

concentrations externes en milieu aqueux. La mortalité 

fut l'effet reporté dans tous les cas, aussi les TE50s 

reportés ici sont en fait des TL50s (TL=Temps Létaux), 

bien que le précédent acronyme sera utilisé dans le 

modèle qui est destiné à une application générale. 

Les données d'une seule impulsion (exposition 

unique) pour Daphnia magna Straus au cuivre, zinc et 

sélénium ont été reprises de Hoang et al. (2007) qui 

indique les équations de régression (in Fig.1) ce qui 

permet le calcul des TE50s pour une gamme de 

concentrations des éléments respectifs. Leurs équations 

furent dérivées d'une série d'expositions qui représentent 

202 combinaisons différentes à des métaux, de 

concentrations en métaux, de durée d'impulsion de 

l’exposition et du nombre d'impulsions. Les durées 

d'exposition pour des impulsions uniques - les seules 

considérées ici - varient de 24 heures pour le sélénium à 

150 heures (plus de six jours) pour le cuivre et est de 

500h (21 jours) pour le zinc. La mortalité a été mesurée 

durant toutes ces périodes mais les expositions terminées 

entre les jours 1 et 6, en raison d'effets aigus ou latents, 

(Brent et Herricks 1998) durant la période post-

exposition ont toutes les deux été incluses ici. Le lecteur 

est invité à se référer à ce document pour une explication 

complète de la mise en œuvre et des conditions 

expérimentales utilisées par les auteurs. 

Les données de toxicité chronique pour D. magna 

exposée au CdCL2 pour 21 jours ont été tirées de  



 
Fig. 1 a Les relations entre la concentration du toxique dans le 

milieu et les durées pour 50 % d’effets (TE50) sur les organismes 

exposés suivent une courbe hyperbolique asymptotique sur l'axe 

des y ; en réalité, l'asymptote est déterminée par la concentration 

sans effet (NEC), bien que la limite supérieure de la courbe est 

déterminée par la durée de vie de l'organisme. b la même relation 

devient une droite si on utilise les logarithmes des deux variables. 

Voir le texte pour une explication de la région « tampon ». 

 

Kooijman (1981). Les médias aqueux dans ce cas étaient 

rafraîchis à des intervalles réguliers pour assurer une 

concentration constante de la substance toxique dans le 

milieu, comme il est recommandé dans les tests de 

toxicité chronique. Les résultats montrent des effets 

cumulatifs du toxique au fil du temps, lequel suit une 

cinétique de premier ordre. La mortalité des cladocères à 

chacune des cinq concentrations testées fut enregistrée à 

plusieurs intervalles durant la période expérimentale 

entière, et les TE50s furent calculés sur la base des 

données ordonnées publiées, elles furent aussi reportées 

dans notre document précédent (Sanhez-Bayo 2007). 

 

Pour les poissons, les données d'exposition des 

guppies (Poecilia reticulata Peters) pour une exposition 

par impulsion à du zinc dilué furent tirées de Widianarko 

et al. (2001). Les données de survie furent enregistrées à 

12h d'intervalle durant toute la durée de 

l'expérimentation (144 h). Dans ce cas le remplacement 

de 10 % de la solution de zinc avec de l'eau propre était 

fait toutes les 12h, ainsi on introduisait une dilution 

progressive, facteur qui affecte la survie : les auteurs 

signalèrent une stabilisation de la mortalité après 60 

heures pour les plus basses concentrations testées (4,94 

mg/l). 

Une exposition à court terme (quatre jours) des 

Ostracodes vivant en eau fraîche Cipridopsis vidua O.F. 

Muller, à l'imidaclopride fut réalisée dans nos 

laboratoires. Les données ont été regroupées à partir de 

trois bio-essais différents, lesquels incluent quatre 

réplications pour chacune des concentrations testées en 

accord avec les lignes directrices standard pour les 

cladocères (OCDE 1993). Les conditions de ces bio 

essais sont décrites dans Sanchez-Bayo et Goka (2006), 

et l'ensemble des données et les calculs de ET50s reportés 

dans Sanchez-Bayo et Goka (2007), les mêmes 

conditions expérimentales furent utilisées avec des tests 

de toxicité sur des cultures de D . magna exposées à un 

gradient de concentrations d'imidaclopride, mais dans ce 

cas les post-expositions de 4 à 10 jours furent utilisées. 

Finalement, les données pour sept espèces 

d'arthropodes aquatiques exposés au thiaclopride furent 

tirées de Beketov et Liess (2008), où le lecteur peut 

trouver une description détaillée de leurs conditions 

expérimentales. Les auteurs ont rapporté la survie de 

trois espèces de crustacés (le cladocères D. magna, 

l'Isopode Asellus aquaticus L. et l'Amphipode 

Gammarus pulex L.) et les larves de quatre espèces 

d'insectes (la libellule Sympetrum striolatum Charpentier, 

le le Trichoptères Notidobia ciliaris L.,  la Simulie 

Simulium latigonium Rustov et le moustique Culex 

pipiens molestus Froskal). Les durées d'exposition 

varièrent entre 17 et 30 jours pour les crustacés, et entre 

11 et 15 jours pour toutes les larves d'insectes, elles 

présentent ainsi des toxicités aiguës aussi bien en post-

exposition qu'après une impulsion (exposition unique). 

Comme les valeurs des données originales ne pouvaient 

être obtenues dans ce cas, la survie de chaque espèce fut 

estimée à partir d'un graphique ; cette procédure introduit 

une erreur dans les calculs des50s, lesquelles doivent ainsi 

être considérés comme des valeurs approximatives, mais 

fournissent encore un bon ensemble de données pour le 

but de ce travail. 

 

Analyse des données 

 

Le temps médian effectif pour entraîner 50 % de 

mortalité des organismes fut calculé pour chacune des 

concentrations essayées dans les bio-essais, en utilisant 

une régression log-normale pour les données de survie 

ci-dessus en fonction du temps d'exposition. Pour la 

survie de Dapnia exposée au cuivre, zinc et sélénium, 

Hoang et al. (2007) fournissent en Fig. 1 de leur travail 

les équations nécessaires pour calculer les valeurs de 

TE50.  

La description de la relation entre la concentration du 

toxique et leurs TE50s correspondant, montrent qu’une 

part de ces valeurs à une échelle normale révèlent une 

courbe hyperbolique qui est asymptotique sur l'axe des y  

(Fig 1a). En effet, à une concentration de zéro le temps 



requis pour causer 50 % d’effets sur un groupe 

d'organismes est théoriquement infini. En réalité, 

l'asymptote est la concentration sans effet (NEC) (No 

Effect Concentration) (en français CSE) comme 

Kooijman et al. (1996) l'ont défini. Il est aussi évident 

que la durée de vie des organismes détermine des limites 

supérieures de la courbe. Ce type de courbe est mieux 

décrit par une fonction du type  

 

Y = a x x-
b
     (1) 

 

Pour chacun des calculs les coefficients a et b 

peuvent être obtenus par une régression linéaire dans une 

transformation naturelle logarithmique des données des 

deux variables x et y (Fig.1b) ; dans d'autres cas la 

variable dépendante (y) est le TE50 et la variable 

indépendante (x) la concentration des produits chimiques 

externes C. 

 

ln TE50s = a’ – b . lnC où a’ = ln (a)   (2) 

 

Une caractéristique de ce type de courbe est 

l’existence d’une région « tampon », proche de l'origine, 

in Fig.1a, où de petits changements dans la concentration 

ne sont pas transformés en d’amples variations pour les 

temps d'effet correspondants. Cependant, des départs, 

dans cette région étroite, se traduiront dans l'une ou 

l'autre des longues périodes par un effet lorsque les 

concentrations seront inférieures à la plage critique, ou 

très peu différentes lorsque les concentrations sont bien 

au-delà de cette gamme.  Cette  caractéristique ne peut 

pas être appréciée dans un graphe linéaire Fig.1b. 

L'équation (2) est similaire au modèle décrit par Zhao et 

Newman (2004), et ce point sera discuté ci-dessous. 

 

Validation du modèle 

 

Le modèle empirique ci-dessus fournit le calcul des 

valeurs de TE50 pour des données de concentration de 

toxique et vice et versa. Pour valider le modèle, un bon 

ajustement entre les TE50s estimés et reportés devrait être 

obtenu. Mais parce que la plupart des données 

toxicologiques sont reportées comme CL50s 

(Concentration Létale) plutôt que comme TE50, et c'est le 

cas avec les données présentées ici, les valeurs estimées 

TE50 ne sont apparemment pas utilisables pour cette 

validation. Cependant, l'obstacle est surmonté en 

considérant que les CL50 représentent la concentration 

létale pour 50 % des organismes pour une durée 

particulière, alors qu’un TE50 est le temps réel pour la 

CL50 indiquée. Tout ce qu'il faut, c’est de les faire 

correspondre dans le temps. Dans ce but le modèle 

hyperbolique (Sanchez-Bayo et Goka 2007) fut utilisé 

pour extrapoler les valeurs de ET50 pour reporter des 

durées utilisées par les auteurs pour chaque organisme et 

toxiques considérés. 

Cela étant fait, les deux séries de TE50s estimés et 

reportés peuvent maintenant être comparées par une 

régression linéaire. Comme les TE50s reportés varient 

dans une échelle logarithmique, la régression fut donnée 

dans des valeurs transformées en logarithme. La 

validation ne peut être réalisée qu'avec les insecticides 

néonicotinoïdes, les valeurs de CL50s pour les métaux 

n'ayant pas été renseignées par les auteurs respectifs.  

 

Résultats 

 

Les valeurs estimées de TE50 pour plusieurs 

concentrations d'éléments chimiques testées sur D. 

magna et Poecillia reticulata sont indiquées dans le 

tableau 1. Les paramètres du modèle ajusté sont indiqués 

dans le tableau 2. En général, la qualité d’ajustement du 

modèle est au-dessus de 80 %, et pour le sélénium r²= 

0,998. Pour Daphnia, une représentation graphique du 

modèle (Fig2) montre que la ligne de régression pour le 

zinc et le cadmium sont presque parallèles ceci indiquant 

que le taux de consommation de ces deux toxiques par 

les organismes est très similaire : la seule différence est 

la toxicité inhérente à chacun, laquelle est plus haute 

pour le cadmium et plus basse pour le zinc. Le  bas 

ajustement dans le cas des guppies (r²= 0,796), peut-être 

due à la dilution déjà mentionnée ci-dessus.  

 
Tableau 1 Temps estimé pour 50 % de mortalité (TE50) pour la 

mouche d'eau  D. magna et le guppy (P. reticulata) après une 

exposition à un gradient de concentration d'un métal. 

 

 
 
 

 

 

 

 



Tableau 2 Paramètres de l'équation de régression ln(TE50) = a + 

b_ln(C) ajustés aux données montrées en  Fig. 2 et Tableau 1 

 

 
Fig. 2 Temps pour 50 % de mortalité de Daphnia magna exposée à 

différentes concentrations de métal. Sources des données : Cu, Zn 

and Se d’après Hoang et al. (2007); CdCl2 d’après Kooijman 

(1981) 
 

Les valeurs estimées pour les TE50 pour les 

insecticides néonicotinoïdes thiaclopride et 

imidaclopride pour plusieurs espèces d'organismes 

aquatiques sont indiquées dans le tableau 3, et la relation 

entre ces valeurs et les concentrations correspondantes 

est montrée graphiquement Fig. 3. Un bon ajustement au 

modèle fut obtenu, avec les valeurs r² au-dessus de 0,96 

dans toutes les cases (tableau 4). 

Contrairement à certains éléments chimiques, les 

lignes de régression obtenues pour ses toxiques 

organiques ne sont pas parallèles. Ceci peut être 

interprété comme une indication de sensibilités 

différentes parmi les organismes aux composés, car le 

mode d'action des deux insecticides est le même. Par 

exemple,  Daphnia est beaucoup plus tolérante que 

Cypridopsis quand ils sont exposés à l'imidaclopride ; les 

Ostracodes apparaissent ne pas être seulement très 

sensibles mais ils ont aussi un plus bas gradient de 

réponses que Daphnia à cet insecticide. Parmi les 

arthropodes montrés en Fig. 3 l’Amphipode G. pulex  est 

l'espèce la plus sensible et les nymphes de libellules sont 

les moins sensibles à l'insecticide thiaclopride.  

Le tableau 5 montre les CL50s reportées pour les deux 

néonicotinoïdes testés sur des espèces aquatiques. Les 

valeurs prédites correspondantes furent estimées en 

utilisant le modèle hyperbolique de Sanchez-Bayo et 

Goka (2007).  Une droite de régression sur leurs 

logarithmes transformés indique une très bonne 

correspondance entre les deux ensembles de données (r² 

= 0,97), laquelle peut être aussi lu graphiquement in  Fig. 

4. Ces résultats fournissent une grande confiance dans les 

modèles utilisés : les équations log - log des données 

empiriques décrivant la relation entre TE50 et les 

concentrations de produits chimiques ainsi que le modèle  

hyperbolique utilisé pour prédire les CL50s. 

 

 

 
Tableau 3 Temps estimés pour 50 % de mortalité (TE50) pour 

plusieurs espèces d'arthropodes aquatiques après une exposition à 

gradient de concentration de deux insecticides néonicotinoïdes  

 

 
 

Discussion 

 

Le temps requis pour un toxique pour causer  50 % 

d'effet sur des organismes peut être aisément déterminé 

pour quelle que concentration que ce soit d'un toxique en 

utilisant les données des bio-essais expérimentaux. Il a 

été démontré dans ce papier qu’une simple relation log – 

log (Eq. 2) s'applique à deux variables, le TE50 et la 

concentration  du produit chimique externe. Le 

coefficient spécifique de cette relation peut être aisément 

dérivé du temps-événement des bio-essais 

expérimentaux, une variante des tests de toxicité 

standard dans laquelle les niveaux d'effets sont 

enregistrés tout au long de la période de temps (Newman 

et McCloskey 1996). Cette relation directe a des 

avantages par rapport aux autres modèles proposés à ce  



 
Fig. 3 Temps pour 50 % de mortalité pour plusieurs espèces 

d'arthropodes exposées à différentes concentrations d’un 

insecticide l’imidaclopride (Cypridopsis vidua et Daphnia magna) 

et au thiaclopride (les autres espèces). Les concentrations pour les 

espèces Sympetrum and Simulium sont en µg/l ; et pour les autres 

espèces en mg/l. Sources des données : pour l'imidaclopride d'après 

Sanchez-Bayo et Goka (2006); pour le thiaclopride d'après Beketov 

et Liess (2008)  

 

Tableau 4 Paramètres de l'équation de régression ln(TE50) = a + 

b_ln(C) ajustés aux données montrées en Fig. 3 

 
jour (tableau 6), laquelle requiert typiquement le calcul 

de taux et d'autres paramètres dérivés des données 

expérimentales. Afin de comprendre l'utilité de cette 

approche simple, ses applications et ses conséquences, 

comparons là avec d'autres modèles qui sont utilisés pour 

décrire les effets de toxique en fonction du temps.  

Les premiers modèles qui ont examiné l’influence de 

la durée d’exposition sur les effets toxiques sur les 

organismes peuvent être attribués à Brown al. (1969) et 

Mancini (1983). Basiquement, ces auteurs ont cherché à 

déterminer un temps requis pour observer un niveau 

spécifique d’effets   (i.e. en pourcentage de mortalité) 

après l'exposition d'organismes aquatiques à des 

concentrations de toxiques, connues. Pour une 

concentration donnée de chacun des composés seuls ou 

en mélange de composés, une relation linéaire entre le 

pourcentage de mortalité et logarithme népérien du 

temps nécessaire pour atteindre un tel effet fut déterminé. 

Les cinétiques sous-jacentes du modèle sont expliquées 

par Mancini en termes de taux de consommation et 

d'élimination (détoxification) dans un seul compartiment, 

lequel effectivement détermine la dose interne 

responsable de la mortalité observée (Connolly 1985). 

Ces taux sont calculés à partir des données des bio-essais 

expérimentaux, ainsi on introduit des paramètres 

additionnels lesquels sont spécifiques pour les espèces et 

les produits chimiques testés, ce qui constitue une 

caractéristique commune à la majorité des modèles 

toxicologiques. Le modèle de bio-accumulation de 

Mancini pourrait être employé pour calculer la mortalité 

probable des poissons pour n'importe quelle durée et 

concentration de toxique, à condition que de telles 

concentrations soient restées constantes pendant toute la 

durée d'exposition ce qui n'est guère le cas dans les 

milieux naturels. 

Afin d'estimer la mortalité due aux expositions 

fluctuantes, Breck (1988) introduisit le modèle du 

préjudice de la réparation fondée sur les hypothèses de la 

bio-accumulation ci-dessus. Dans le modèle de Breck, 

les dommages subis par un individu s'accumulent avec le 

temps d'exposition et la mort d'un individu se produit 

lorsque que le niveau de dommages atteint un seuil pour 

l'individu. L'expression mathématique de ce modèle 

utilise les niveaux de concentration des toxiques dans le 

milieu externe et le temps d'exposition pour calculer le 

pourcentage de mortalité (tableau 6), et indique aussi une 

manière d'estimer le temps médian pour atteindre la mort 

(t50 ou TE50) lequel est très similaire à l’équation (2) 

proposée ici. Les coefficients pour de telles équations 

pourraient être obtenus à partir de données 

expérimentales, bien que leurs calculs ne soient pas aussi 

simples qu'il peut sembler. Hoang et al. (2007) ont 

récemment produit un modèle qui prédit la mortalité 

comme une fonction de la durée dans le cas d’une simple 

ou de multiples expositions par impulsion. Leur modèle 

est basé sur une cinétique de premier ordre et introduit 

un taux constant de mortalité qui est spécifique pour 

chaque composé, et le temps nécessaire pour prédire les 

niveaux d'effets (tableau 6). 

Dixon et Newman (1991) analysèrent le temps 

conduisant à la mort après une exposition à des métaux 

lourds, et Newman et Aplin (1992) expliquèrent les 

avantages de cette approche en écotoxicologie, laquelle 

fut ainsi appelée temps-pour-un-événement ou TTE 

(Time-To-Event) (Newman et McCloskey 1996). Des 

travaux ultérieurs réalisés par Newman et ses collègues 

sur ce sujet ont apporté une meilleure compréhension des 

processus toxiques dans le temps. Les relations parmi les 

trois variables d'intérêt (i.e. concentration du toxique, 

temps d'exposition et niveau d'effet en pourcentage) sont 

généralement analysées par des équations de régression 

ajustées aux données expérimentales. Typiquement, les 

logarithmes népériens de chaque variable sont utilisés, et 

par ailleurs les coefficients des équations nécessaires, et 

d'autres paramètres (e.g. la taille corporelle) qui se 

traduisent par de meilleures prédictions. En substance, 

leur modèle vise à prédire la proportion d'organismes 

pour n'importe quelle combinaison de concentration de 

toxiques et de durée d'exposition (Zhao et Newman 

2004, 2006), bien que d'autres effets, telle que la 

récupération dans le temps, peuvent être analysés aussi. 

L'étendue des réponses peut-être généré pour indiquer les 

niveaux d'effets avec le temps ; de tels niveaux peuvent 

être vus graphiquement chaque fois que la concentration 

en produits chimiques est indiquée en fonction du temps 

d'exposition (Fig. 5a). Le modèle d'équation de survie de 

Zhao et Newman (tableau 6) est similaire à l'Equation (2) 



et le second modèle d'équation de Breck, la principale 

différence étant que les deux derniers modèles estiment 

spécifiquement le temps médian de mort des organismes 

au lieu de la mortalité à n'importe quelle durée. Ainsi, 

notre approche est aussi très similaire à celle entreprise 

par ses auteurs, car nous avons tous l'intention de prédire 

les effets des différentes concentrations de substances 

toxiques en fonction du temps, mais le principal avantage 

de notre équation (2) est qu'elle n'a pas besoin de 

correction due à des coefficients d'erreur comme 

l'indiquait les autres auteurs (Newman, 1995). 
 

Tableau 5 Comparaison des médianes reportées des concentrations 

létales (CL50) dans leur intervalle de confiance de 95% (IC) pour 

plusieurs arthropodes aquatiques avec leurs valeurs prédites en 

utilisant le modèle hyperbolique. 

 

 
NR = non reporté, car IC n'était pas fiable 

a Beketov and Liess (2008) 

b Sanchez-Bayo and Goka (2006) 
 

En dépit des applications antérieures des anciens 

modèles pour estimer les risques sous des concentrations 

variées de chaque toxique seul ou de leur mélange dans 

l'environnement, beaucoup d'auteurs ont adopté une 

approche différente et ont cherché à concevoir des 

modèles mécanistes basés sur des principes 

toxicocinétiques similaires. L'un de ces modèles est 

PULSETOX (Hickie et. 1995), spécifiquement conçus 

pour traiter les expositions par impulsion. Ces auteurs 

ont souligné que les tests de létalité sont essentiellement 

des bio-essais toxicocinétiques où la réponse de 

l'organisme incorpore l'accumulation de résidus critiques 

dans le corps (Critical Body Résidus, ou CBR) en plus 

du temps de réponse. Comme dans le modèle de 

bioaccumulation de Mancini, les taux de consommation 

et d'élimination sont estimés premièrement à partir des 

données expérimentales, et ensuite sont utilisés comme 

intrants dans le modèle d'équation pour estimer l'inverse 

de la concentration létale médiane (1/CL50) avec des 

durées croissantes d'exposition (tableau 6). Le modèle 

PULSETOX  suppose qu’un seuil CBR doit être atteint 

pour que les effets toxiques apparaissent, et que le taux 

de bio-accumulation pour un produit chimique donné soit 

une constante quelle que soit la durée. Un modèle plus 

générale, The Dynamic Energy Budget  pour ou DEBtox 

est basé sur une hypothèse cinétique similaire (Bedeaux 

et Kooijman1994) et fut développé par Kooijman et ses 

collègues (Kooijman et Bedeaux 1996 ; Péry et al. 2002), 

pour évaluer les critères d'évaluation telle que la CL50, 

les effets sur la reproduction ou la croissance au cours du 

temps CE50. La relation entre les doses effectives 

internes et les concentrations externes dans le milieu est 

dépendante des caractéristiques chimiques des composés, 

 
Fig. 4 Validation de la relation entre la concentration et le temps 

pour obtenir 50 % de mortalité décrite dans cette recherche. Les 

valeurs prédites de CL50 furent obtenues à partir de leur temps de 

mortalité correspondant en utilisant le modèle hyperbolique 

(Sanchez-Bayo and Goka 2007)  
 

lesquels dans leurs modèles ont représenté le facteur 

spécifique de bioconcentration de chaque composé 

(Tableau 6). Cependant, l’application de DEBtox dans 

l'évaluation des risques environnementaux requiert des 

développements supplémentaires, et Bonnomet et al. 

(2002) développèrent une fonction pour estimer les 

CL50s avec un temps d'exposition utilisant la base 

fondamentale de DEBtox. Leur modèle généra une 

courbe asymptotique similaire à celle obtenue avec 

PULSETOX et notre modèle hyperbolique. De cette 

façon, la courbe produite par l'Equation (1) est similaire 

à celle de PULSETOX et à la courbe synthétique de 

Bonnomet, mais pas avec les mêmes types d'axes. Notre 

modèle est conçu pour estimer le TE50 des concentrations 

connues, bien que tous les autres modèles dans le 

Tableau 6 estiment des concentrations effectives pour 

des temps d'exposition connue - bien évidemment, le 

terme opposé de l'équation peut être calculé aussi. 

Un autre modèle toxicocinétique fut proposé par Yu 

et al. (1999) pour analyser la toxicité des halobenzènes 

pour les organismes aquatiques avec une durée 

d'exposition croissante. Utilisant les mêmes hypothèses 

sur l'accumulation de la consommation de ces composés 

organiques expliqués précédemment par Mortimer et 

Connell (1994), le modèle de réduction de l'espérance de 

vie estime la concentration interne létale (IL50) comme 

une fonction du temps d'exposition, il la décrit par une  



 
Fig. 5 a Une expérimentation de toxicité le temps-pour-un-

événement fournit une génération d’une étendue de réponses 

indiquant les niveaux de survie (px en légende) pour différentes 

concentrations en fonction du temps d'exposition (d'après Zhao et 

Newman 2004). b Le modèle hyperbolique de (Sanchez-Bayo et 

Goka 2007) produit des courbes de réponses similaires et pour 

chaque concentration testée, C1, C2 and C3, une courbe (ligne 

pleine) est générée à partir de son temps-entraînant-la-mort 

médian : a, b and c, respectivement dans l'exemple montré. c Pour 

n'importe quelles concentrations, l'équation de régression entre les 

concentrations déjà testées et leurs TE50s déterminent d’autres 

valeurs médianes (d pour C4), lesquels en retour peuvent être 

incorporés pour produire leur propre courbe de réponse (courbe en 

pointillés en b). 

 

 

relation linéaire avec un logarithme népérien du temps 

médian et de la mort (tableau 6). La simplicité de ce 

modèle linéaire est évidente, mais l'espérance de vie 

normale des organismes, laquelle est utilisée comme un 

point de référence, peut-être variable sous différentes 

conditions environnementales, ainsi l'applicabilité du 

modèle dans l'évaluation des risques environnementaux 

peut soulever d'importants problèmes.  

D'une manière ou d'une autre, tous les modèles 

cinétiques permettent la prédiction de critères de 

médianes toxicologiques standards (i.e. CL50, DL50, 

CE50) avec le temps d'exposition, c’est un résultat utile 

mais insuffisant car dans l'évaluation du risque des 

produits chimiques, la prédiction de critères de toxicité 

autres que des valeurs médianes est aussi importante. 

Après tout, la valeur décroissante de la médiane des 

critères de toxicité avec le temps peut être élaborée en 

utilisant l'existant, les données conventionnelles de 

toxicité, comme Sanchez-Bayo (2006) l'a montré sur un 

grand nombre de polluants organiques testés sur les taxa 

de zooplancton et de crustacés.  

Pour des prédictions de différents niveaux d'effets 

avec le temps, les approches de Breck, Newman et ses 

collègues indiquées ci-dessus sont préférées parce 

qu'elles utilisent directement (i.e. sans besoin de calculer 

des taux d'aucune sorte) les données expérimentales 

obtenues des bio-essais de toxicité (Fig. 5a). En utilisant 

la même approche, j'ai découvert que notre modèle 

hyperbolique (Sanchez-Bayo et Goka. 2007) réussissait 

bien la prédiction des effets toxiques pour une variété de 

composés et d'organismes (Fig. 5b). L'avantage du 

modèle hyperbolique et au-delà de tous les autres 

modèles indiqués ci-dessus est sa simplicité 

mathématique et le fait qu'il inclut une valeur de toxicité 

médiane (chaque CL50 ou TE50) comme un intrant 

essentiel pour générer les courbes-réponses. Le modèle 

hyperbolique est plus utile quand il est appliqué pour 

analyser la toxicité au cours du temps, comme il peut 

prédire n'importe quel niveau d’effets pour des 

concentrations en produits chimiques donnés pour 

différentes durées auquel cas seule la valeur TE50 est 

requise. Cependant, parce que les données 

expérimentales peuvent générer seulement une poignée 

de données, chaque concentration n’est utilisée pour 

estimer qu'une seule valeur TE50, le modèle hyperbolique 

ne peut prédire des valeurs d’effets (e.g. CLx) pour des 

concentrations autres que celles testées. Pour être 

capable d'estimer ces dernières valeurs pour des 

concentrations inconnues, la relation entre le temps 

médian effectif et la concentration doit être connue, 

l'Equation (2) décrit cette relation. Ainsi, le modèle 

présenté dans ce travail est complémentaire du modèle 

hyperbolique. L'exemple suivant peut aider à 

comprendre ce point. 

Imaginons trois concentrations de toxiques, 

nommons-les C1, C2 et C3, qui furent utilisées dans un 

bio-essai TTE avec des organismes aquatiques 

particuliers, et pour lesquels la survie ou un autre effet 

toxique fut enregistré durant 21 jours d'exposition. Un 

graphique des effets en pourcentage de chaque 

concentration en fonction du temps est bien décrit par le 

modèle hyperbolique (Fig.5b), de sorte que la courbe de 



réponse basée sur les calculs de TE50s pour chaque 

concentration (a, b et c respectivement) représente les 

prédictions pour les séries de temps. Maintenant 

imaginons aussi que le toxique fut trouvé dans l'eau dans 

un certain d'environnement à différentes concentrations 

(C4) de ceux testés, de sorte que le modèle hyperbolique 

pourrait permettre de prédire les effets de C4. En utilisant 

l’Equation (2), la régression sur les TE50s en fonction de 

leur concentration respective (Fig 5c) nous permet 

d'estimer le TE50 pour C4 (d dans la Fig 5c), une fois d 

connu, le modèle hyperbolique peut maintenant prédire 

n'importe quel niveau d'effet pour la concentration C4 

pour n'importe quelle durée (courbe pointillée dans Fig. 

5b). 

L'application du modèle hyperbolique et de son 

Equation complémentaire (2) dans l'évaluation  des 

risques des produits chimiques est utile dans les 

situations où les impulsions uniques d'exposition sont la 

norme. En effet, la toxicité aiguë à court terme et les 

effets latents qui peuvent apparaître durant la période 

post-exposition peuvent être prédits en utilisant le 

modèle hyperbolique, tandis que l'estimation du 

paramètre TE50 requis peut-être donnée en utilisant 

l'équation (2) pour n'importe quelle concentration de 

produits chimiques d'intérêt. Pour les scenarii pour 

lesquels les impulsions d'expositions répétées 

apparaissent durant une courte période, ne laissant pas de 

temps de récupération, d'autres modèles tels que ceux 

proposés par Breck (1988) et Hoang et al. (2007) 

peuvent être plus appropriés. En tout cas, la relation entre 

la concentration en toxiques dans le milieu et le temps 

pour 50 % d'effets sur les organismes est utile et peut 

être appliquée indifféremment pour extrapoler des 

valeurs entre ces deux variables. Alternativement, les 

TE50s sont utilisés avec n'importe quel autre modèle de 

temps indiqué ci-dessus. 

Les données utilisées dans cette recherche pour 

valider ce modèle se réfèrent à un éventail disparate de 

substances chimiques individuelles avec les différents 

modes d'action, et pourtant dans tous les cas les 

prédictions du modèle se conforment très bien aux 

critères de toxicité trouvés dans la littérature consultée 

(Tableau 5 ; Fig 4). Bien que cette relation a été montrée 

ici pour des composés simples, il n'y a pas d'objection de 

principe à  son application à des toxiques en mélange. 

Si l’Equation (2) peut être applicable pour des 

expositions continues, à des expositions chroniques pour 

des concentrations en toxiques relativement constantes, 

elle est encore incertaine, bien que j'aie montré ci-dessus 

que les données d'expositions chroniques de D.magna 

(tableau 1) s'ajustent bien à ce modèle. Les dynamiques 

de consommation, de bioaccumulation et de 

métabolisation des chimiques par les organismes 

concernés peuvent être prises en compte dans de tels cas, 

aussi bien qu'une possible adaptation à des niveaux 

constants des stress chimiques (Grant 1998), car tous ces 

facteurs pourraient changer substantiellement le temps 

actuel nécessaire pour la mortalité ou d'autres effets 

toxiques et non apparents. Après tout, les effets 

chroniques des toxiques sont mieux exprimés par les 

critères sublétaux tels que les indicateurs de reproduction 

(Daniels et Allan 1981 ; Walthall et Stark 1997) et les 

changements dans les bio-marqueurs physiologiques et 

métaboliques (Peakall 1992).  

 

Conclusion 

 

La relation entre une concentration en produits 

chimiques toxiques dans le milieu et la durée  pour 

produire des effets pour 50 % des organismes exposés a 

été décrite par une équation log - log paramétrique 

utilisant les données pour les métaux lourds et les 

toxiques organiques. Cette relation simple permet la 

prédiction de la médiane du Temps d’Effet (TE50) pour 

n'importe quelle concentration d’un produit chimique 

dans le milieu, et inversement pour estimer la 

concentration du toxique nécessaire pour causer 50 % 

d’effets à n'importe quelle durée d'exposition. Quel que 

soit le paramètre recherché cette relation est très utile 

pour l'évaluation du risque, car elle permet d'extrapoler 

des valeurs qui peuvent être utilisées avec n'importe quel 

modèle de toxicité disponible pour prédire les effets 

toxiques dans la plupart des situations 

environnementales. Spécifiquement, les TE50 estimés 

peuvent être utilisés comme intrants dans le modèle 

hyperbolique pour prédire les effets aigus et latents de 

toxiques sous des expositions par impulsions simples. 



Tableau 6 Sommaires des modèles qui fournissent une 

estimation des effets toxiques sur les organismes en fonction du 

temps d'exposition (t) à des concentrations de produits chimiques 

(C) 

 
*indiquent les références du modèle 
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