
HAL Id: hal-00672491
https://hal.science/hal-00672491

Submitted on 7 Dec 2022

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

Benchmark dose : définitions, intérêt et usages en
évaluation des risques sanitaires

Nathalie Bonvallot, Laurent Bodin, Cédric Duboudin, Denis Bard

To cite this version:
Nathalie Bonvallot, Laurent Bodin, Cédric Duboudin, Denis Bard. Benchmark dose : définitions,
intérêt et usages en évaluation des risques sanitaires. Environnement, Risques & Santé, 2009, 8 (6),
pp.529-537. �hal-00672491�

https://hal.science/hal-00672491
https://hal.archives-ouvertes.fr


Benchmark dose : définitions,
intérêt et usages en évaluation
des risques sanitaires
Résumé. Dans la démarche d’évaluation des risques sanitaires, les valeurs toxicologiques de
référence (VTR) concernant les substances chimiques considérées comme ayant un seuil de
dose sont traditionnellement construites à partir d’une dose critique, le plus souvent corres-
pondant à la dose maximale sans effet néfaste observé (en anglais, le No Observed Adverse
Effect Level, NOAEL) chez l’animal ou chez l’homme et l’application de facteurs d’incerti-
tude. De nombreuses critiques ont été formulées sur l’utilisation du NOAEL, ce qui a conduit
à la proposition d’une nouvelle dose critique : il s’agit de la benchmark Dose (BMD), de plus
en plus utilisée depuis le début des années 2000. Cette note présente la méthode de cons-
truction de la BMD. Ses domaines d’application, ses avantages et ses limites sont également
discutés.

Mots clés : BMD ; BMDL ; dose critique ; évaluation des risques sanitaires ; modélisation ;
VTR.

Abstract
Benchmark dose: definitions, utility and use in health risk assessment
The process of assessing health risks related to chemical compounds believed to have a thres-
hold dose traditionally relies on the derivation of a Toxicity Reference Value (TRV), based most
often on the highest no-observed-adverse-effect level (NOAEL) found in experimental animal
data, after the application of uncertainty factors. Criticism of the NOAEL approach over the
years has led to an alternative method: the benchmark dose (BMD), which is used increasingly
today. In this paper we present the methods used to construct a BMD and discuss its fields of
application, its advantages and its limitations.

Key words: BMD; BMDL; critical dose; dose-response models; Human Toxicity Values; risk
assessment.

Dans la démarche d’évaluation des risques sanitaires,
pour chaque substance toxique identifiée, la comparai-

son des expositions de la population à des valeurs toxicologiques
de référence (VTR) permet d’apprécier l’apparition d’une patho-
logie donnée, de manière qualitative (présence ou absence) ou
quantitative (probabilité), en fonction des hypothèses mécanisti-
ques sous-jacentes (mécanisme à seuil ou sans seuil de dose).
Il s’agit de l’étape de caractérisation des risques [1]. Ces VTR
sont élaborées pour chaque substance et pour différentes voies
et périodes d’exposition (chronique ou aiguë, par voie orale ou
respiratoire…), à partir des relations dose-réponses caractérisant
l’apparition d’un effet (généralement l’effet critique, c’est-à-dire
celui qui apparaît aux plus faibles expositions retrouvées dans la
littérature). L’analyse de cette relation dose-réponse permet
généralement de définir une dose critique qui sert de « point de
départ » pour la construction de la VTR [2].

Les descripteurs de doses les plus connus et largement utili-
sés depuis plus de 40 ans sont les « NOAEL » et « LOAEL » (pour
No ou Lowest Observed Adverse Effect Level), en français, DSEO

(dose maximale sans effet néfaste observé) et DMEO (dose mini-
male avec effet néfaste observé) [3]. Ils sont déterminés à partir
de l’expérimentation animale, grâce à un test statistique qui per-
met de détecter une différence significative dans les effets ou la
réponse induits par une dose testée par rapport à ceux qui sont
observés sur un groupe non exposé (témoin) (figure 1) :

– le LOAEL correspond à la première dose testée, dans
l’ordre croissant, qui produit un effet – considéré comme néfaste
– d’une intensité ou d’une fréquence présentant une différence
statistiquement significative avec le témoin. C’est donc la pre-
mière dose du protocole pour laquelle on rejette l’hypothèse
nulle (égalité de réponse entre la dose Di et le témoin). Le LOAEL
ne correspond pas à un seuil biologique mais à un seuil statis-
tique qui dépend du protocole expérimental ;

– le NOAEL est défini comme la dose testée immédiatement
inférieure au LOAEL. Lorsque la première dose testée (D1)
conduit déjà à un effet significativement différent du témoin, il
n’est pas possible de définir un NOAEL.

Par extension, en évaluation des risques, on parle également
de NOAEL ou de LOAEL identifiés chez l’homme, même sido
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l’exposition étudiée ne fait pas l’objet d’un protocole expérimen-
tal contrôlé. Dans ce cas, le LOAEL correspond à une exposition
associée à un effet sanitaire dans la population étudiée, alors que
le NOAEL correspond à une exposition n’ayant pas été associée
à la présence d’un effet (c’est souvent l’exposition dans le groupe
témoin qui est considérée comme un NOAEL).

Ces descripteurs de dose ont fait l’objet de nombreuses criti-
ques [4, 5] :

– ils correspondent à une dose du protocole et sont donc très
dépendants des choix initiaux de l’opérateur, ce qui peut
conduire à une grande variabilité d’une étude à l’autre ;

– leur identification s’effectue sans exploiter l’ensemble de la
relation dose-réponse ;

– leur usage n’encourage pas l’utilisation de protocoles puis-
sants et est plutôt contraire au principe de prudence utilisé dans
des situations de grande incertitude : moins le protocole est puis-
sant et plus la dose sans effet apparent est élevée [6].

Ces limites, ainsi que la volonté, depuis quelques années,
d’harmoniser les méthodes de construction des VTR, ont conduit
à proposer de nouveaux descripteurs. L’un des plus étudiés et
utilisés aujourd’hui est la benchmark dose, en français « dose
repère », introduite par Crump en 1984 [4]. Actuellement, les
agences nationales et internationales d’évaluation des risques,
leurs comités d’experts, la Commission européenne et bien
d’autres proposent, au travers de leurs lignes directrices ou de
leurs avis, l’usage préférentiel de la BMD pour l’évaluation d’un
risque [7-16]. Ceci est en accord avec la pratique : par exemple,
l’exploitation de la base IRIS de l’US EPA montre que les pre-
miers usages datent de la fin des années 1990 (figure 2) et que,
depuis le début des années 2000, ce sont environ 40 à 100 % des
valeurs de VTR à seuil (RfD [Reference Dose] et RfC [Reference
Concentration]) produites chaque année qui sont élaborées à
partir d’une benchmark dose (tableau 1). Enfin, en novembre
2008, la communauté internationale précisait à nouveau l’intérêt
de l’utilisation de la benchmark dose à la place du NOAEL pour
l’évaluation des risques sanitaires [17].

Dans ce contexte où le développement méthodologique est
important et où l’intérêt de l’application de cette approche appa-
raît faire consensus au sein de la communauté scientifique inter-
nationale, il est opportun de proposer un document synthétique
sur la benchmark dose. L’objectif de cet article est de présenter

Différence significative D0/D2
→ D2 = LOAEL = 90 ppm
Donc D1 = NOAEL = 30 ppm

D0 D1
30 ppm

D2
90 ppm

Réponse

D3
150 ppm

Dose

Figure 1. Exemple de résultats d’une étude expérimentale chez
l’animal : mise en jeu d’un test statistique permettant de détecter
une modification de réponse significative entre la dose testée et le
groupe témoin.
LOAEL : Lowest Observed Adverse Effect Level ; NOAEL : No Observed
Adverse Effect Level.

Figure 1. Example of results of an experimental animal study –

application of a statistical test making it possible to detect a signi-
ficant modification of response between the dose tested and the
control group.
LOAEL : Lowest Observed Adverse Effect Level ; NOAEL : No Observed
Adverse Effect Level.
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Figure 2. Pourcentage de valeurs toxicologiques de référence (VTR) construites annuellement par l’U.S.Environmental Protection
Agency à partir d’une BMDL (limite inférieure de l’intervalle de confiance de la benchmark dose) de 1990 à 2008, par rapport au nom-
bre total de VTR élaborées.
Extraction base IRIS, 9 décembre 2008.

Figure 2. Substances with a TRV constructed from a BMDL in the US EPA IRIS database.
Extracted from the US EPA IRID database, 9 December 2008.
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cette approche, les usages de la benchmark dose en évaluation
des risques, ses intérêts et ses limites.

Définition de la benchmark dose
La benchmark dose est une dose produisant un effet non nul,

correspondant à une modification du niveau de réponse par
rapport à un groupe témoin. Le plus souvent, ce n’est pas direc-
tement la benchmark dose qui est utilisée, mais la limite infé-
rieure de son intervalle de confiance à 95 % (BMDL). Par com-
modité, on utilisera dans la suite de cet article « BMD » comme
un acronyme générique pour évoquer la benchmark dose ou la

limite inférieure de son intervalle de confiance. Le principe de
cette approche repose sur une modélisation des données expéri-
mentales prenant en compte l’ensemble de la relation dose-
réponse (figure 3). L’analyse de la réponse dans les groupes expo-
sés nécessite qu’on définisse plusieurs cas de figure en fonction
du type d’effets choisis :

– si les observations concernent le nombre d’animaux
atteints (par une altération organique, une pathologie, etc.), la
réponse obtenue est dite dichotomique ou quantale : c’est la pro-
portion d’individus touchés ;

– si les observations concernent un paramètre physiologique
ou biologique de l’organisme (par exemple, le poids d’un

Tableau 1. Substances possédant une valeur toxicologique de référence (VTR) construite à partir d’une BMDL (limite infé-
rieure de l’intervalle de confiance de la benchmark dose), et présentes dans la base IRIS de l’US Environmental Protection
Agency (extraction base 9 décembre 2008).

Table 1. Substances with a TRV constructed from a BMDL in the US EPA IRIS database (extracted 9 December 2008)

Numéro CAS Nom de la substance Type de VTR Benchmark dose Date

56-35-9 Oxyde de tributylétain RfD BMDL10 : 0,03 mg/kg/j 1997
67-66-3 Chloroforme RfD BMDL10 : 1 mg/kg/j 2001
71-43-2 Benzène RfD BMDL1SD : 1,2 mg/kg/j 2003
71-43-2 Benzène RfC BMCL1SD : 8,2 mg/m3 2003
71-55-6 1,1,1-Trichloroéthane RfD BMDL10 : 2155 mg/kg/j 2007
71-55-6 1,1,1-Trichloroéthane RfD BMDL10 : 2155 mg/kg/j 2007
75-15-0 Disulfure de carbone RfC BMCL10 (HEC) : 19,7 mg/m3 1995
75-35-4 1,1-Dichloroéthylène RfD BMDL10 : 4,6 mg/kg/j 2002
75-35-4 1,1-Dichloroéthylène RfC BMCL10 (HEC) : 6,9 mg/m3 2002
75-44-5 Phosgène RfD BMDL10 (HEC) : 0,03 mg/m3 2006
77-47-4 Hexachlorocyclopentadiène RfD BMDL10 : 6 mg/kg/j 2001
80-62-6 Métacrylate de méthyle RfC BMCL10 (HEC) : 7,2 mg/m3 1998
91-57-6 2-Méthylnaphthalène RfD BMDL05 : 4,7 mg/kg/j 2003
101-68-8 Diisocyanate de méthylène diphényle monomère RfC BMCL10 (HEC) : 0,06 mg/m3 1998
106-93-4 1,2-Dibromoéthane RfC BMCL10 (HEC) : 2,8 mg/m3 2004
106-99-0 1,3-Butadiène RfC BMCL10 (HEC) : 1,98 mg/m3 2002
108-88-3 Toluène RfD BMDL1SD : 238 mg/kg/j 2005
108-95-2 Phénol RfD BMDL1SD : 93 mg/kg/j 2002
110-54-3 n-Héxane RfC BMCL1SD (HEC) : 215 mg/m3 2005
110-82-7 Cyclohexane RfC BMCL1SD (HEC) : 1822 mg/m3 2003
111-76-2 2-butoxyéthanol RfD BMDL05 (HED) : 5,1 mg/kg/j 1999
111-76-2 2-butoxyéthanol RfC BMCL05 (HEC) : 380 mg/m3 1999
123-38-6 Propionaldéhyde RfC BMCL10 (HEC) : 8 mg/m3 2008
542-75-6 1,3-Dichloropropène RfD BMDL10 : 3,4 mg/kg/j 2000
542-75-6 1,3-Dichloropropène RfC BMCL10 (HEC) : 0,72 mg/m3 2000
811-97-2 1,1,1,2-Tétrafluoroéthane RfC BMCL10 (HEC) : 8200 mg/m3 1995
1309-64-4 Trixoyde d’antimoine RfC BMCL10 (HEC) : 0,074 mg/m3 1995
5436-43-1 2,2′,4,4′-Tétrabromodiphényléther RfD BMDL1SD : 0,35 mg/kg/j 2008
7440-39-3 Barium et composés RfD BMDL05 : 63 mg/kg/j 2005
7440-41-7 Bérylium et composés RfD BMDL10 : 0,46 mg/kg/j 1998
7440-42-8 Bore et composés RfD BMDL05 : 10,3 mg/kg/j 2004
7664-38-2 Acide phosphorique RfC BMCL10 (HEC) : 3,4 mg/m3 1995
9016-87-9 Diisocyanate de méthylène diphényle polymère RfC BMCL10 (HEC) : 0,06 mg/m3 1998
18540-29-9 Chrome VI RfC BMCL10 (ADJ) : 0,034 mg/m3 1998
22967-92-6 Méthylmercure RfD BMDL05 : 0,001472 mg/kg/j 2001
22967-92-6 Méthylmercure RfD BMDL05 : 0,000857 mg/kg/j 2001
60348-60-9 2,2′,4,4′,5-Pentabromodiphényléther RfD BMDL1SD : 0,29 mg/kg/j 2008

Benchmark dose : définitions, intérêt et usages en évaluation des risques sanitaires
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organe, le nombre de globules rouges ou la concentration san-
guine d’une enzyme hépatique), la réponse obtenue est dite de
nature continue.

En fonction de la nature de la réponse, les modèles ou équa-
tions mathématiques utilisées pour la construction de la BMD ne
seront pas les mêmes.

Réponse dichotomique
Dans le cas de données dichotomiques, la BMDX % est défi-

nie comme la dose qui engendre une augmentation de x % de
l’incidence de la réponse observée dans le groupe exposé par
rapport au témoin. Cette augmentation de x %, appelée bench-
mark response (BMR) peut être définie de deux manières diffé-
rentes, comme [13] :

– un écart absolu par rapport à l’incidence observée dans le
groupe témoin :BMR ¼ IðBMDÞ−Ið0Þoù I (BMD) est l’incidence
de la dose correspondant à la BMD et I (0) l’incidence au sein
du groupe témoin (on parle d’additive risk en anglais) ;

– un pourcentage de l’amplitude maximale de l’incidence
observée dans le groupe témoin :

BMR ¼ IðBMDÞ−Ið0Þ
1−Ið0Þ

C’est un excès de risque standardisé (d’extra risk). Pour des rai-
sons de comparabilité des données, cette approche est plus sou-
vent utilisée.

Réponse continue
Dans le cas de données continues, la réponse BMR qui déter-

mine la BMD peut également être définie de plusieurs manières
[13] :

1) comme un écart absolu par rapport à la réponse observée
sur le groupe témoin :BMR ¼ RðBMDÞ−Rð0Þoù R (BMD) est la
réponse moyenne à la dose BMD et R (0) est la réponse moyenne
chez les témoins (« Absolute Change in Mean » ) ;

2) comme un écart relatif par rapport à la réponse observée
chez le groupe témoin rapporté à cette réponse (« Relative
Change in Mean ») :

BMR ¼ RðBMDÞ−Rð0Þ
Rð0Þ

3) comme un écart par rapport à la réponse observée chez le
groupe témoin standardisé par l’écart type de cette réponse :

BMR ¼ RðBMDÞ−Rð0Þ
SDð0Þ

où SD(0) est l’écart type du groupe témoin (« Change in Mean
Relative to Standard Deviation of Control ») ;

4) comme un écart par rapport à la réponse observée chez le
groupe témoin standardisé par l’écart maximal observé sur les
réponses :

BMR ¼ RðBMDÞ−Rð0Þ
RðÞ−Rð0Þ

où RðÞ est la plus grande réponse observée, lorsque la dose tend
vers l’infini (« Change beyond Bachground Standardized by
Total Range of Response »).

Suivant le choix effectué, la BMR est donc de nature et
d’unité différente. Au final, il s’agit de choisir une valeur numé-
rique pour cette BMR, à partir de laquelle on considère la
réponse observée comme anormale (pour illustration, voir
l’exemple du toluène) et qui détermine la BMD. Le choix de la
relation entre BMD et BMR doit être clairement expliqué.

D0 D1
30 ppm

D2
90 ppm

Réponse

D3
150 ppm

Dose

BMDL 10 %
45 ppm

BMD 10 %
68 ppm

Probit
BMD Lower Bound

BMDBMDL

Figure 3. Exemple de construction d’une benchmark dose (BMD et BMDL) à partir de données expérimentales.

Figure 3. Example of the construction of benchmark doses (BMD and BMDL) based on experimental data.
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Intérêt de l’utilisation
de la benchmark dose

L’approche BMD est aujourd’hui développée, car elle com-
porte un certain nombre d’avantages par rapport à l’approche
traditionnelle :

– l’utilisation de la limite inférieure de l’intervalle de
confiance à 95 % de la BMD permet de prendre en compte
l’incertitude liée à la réalisation de l’expérimentation et la varia-
bilité interindividuelle (qui est généralement faible chez l’ani-
mal). On choisit la borne inférieure de cet intervalle de confiance
pour respecter le principe de prudence, d’autant plus important
en cas de grande incertitude ;

– la prise en compte de l’ensemble de la relation dose-
réponse, en considérant toutes les données de l’expérimentation
animale, entraîne une variabilité sur la BMD beaucoup plus
faible que celle que l’on peut trouver sur un NOAEL ou un
LOAEL. Cela a été montré à partir de l’analyse empirique de don-
nées concernant à la fois les NOAEL et les BMD [18, 19] ;

– la modélisation de la relation dose-réponse permet d’asso-
cier un niveau de risque (excès de risque) à chaque dose (ou
exposition) ce qui a un grand intérêt en termes décisionnels ;

– contrairement au NOAEL, l’utilisation de la BMDL pénalise
le protocole expérimental et l’expérimentation de moins bonne
qualité, car elle conduit à dériver une valeur plus faible, ce qui
est en accord avec le principe de prudence évoqué plus haut
[8, 20].

Ainsi, l’approche BMD permet de rendre explicites des choix
ou hypothèses (niveau de réponse ou d’effet jugé comme néfaste
par exemple) bien souvent implicites dans l’approche NOAEL/
LOAEL.

Enfin, la disponibilité de descripteurs de dose comparables
entre eux permet de répondre à un objectif de hiérarchisation
très utile en termes de santé publique.

Méthodes et utilisations
Des outils tels que BMD (pour Benchmark dose) Software de

l’US EPA (US Environmental Protection Agency) et PROAST du
RIVM (National Institute for the Public Health and the Environ-
ment) ont été développés ces dernières années spécifiquement
pour l’estimation des BMD. Plusieurs étapes sont nécessaires,
en particulier l’ajustement et le choix d’un modèle théorique de
relation dose-réponse aux données expérimentales, et le choix
du niveau de réponse à utiliser.

Ajustement de modèles
sur les données expérimentales et sélection
En pratique, les modèles mathématiques ou statistiques sont

souvent plus utilisés que les modèles biologiques, car ils présen-
tent un nombre de paramètres plus faibles. Néanmoins, l’utilisa-
tion de modèles statistiques doit être en accord avec les phéno-
mènes biologiques connus liés aux substances étudiées [21].
Il est habituel d’ajuster plusieurs modèles aux données expéri-
mentales, ce qui nécessite un choix en seconde étape. Les modè-

les utilisés sont des modèles fondés sur des distributions de pro-
babilité ou des modèles multi-étapes, fondés sur l’hypothèse que
la réponse observée chez un individu exposé est le résultat de la
mise en jeu (aléatoire ou en ordre spécifié) d’un ou plusieurs évè-
nements biologiques. Plusieurs revues de la littérature ont large-
ment étudié l’application de ces modèles [22, 23].

L’ajustement aux données expérimentales, qui consiste à
déterminer les valeurs des paramètres du modèle, peut être fait
à partir de la méthode du maximum de vraisemblance [23].
Les valeurs retenues sont celles qui maximisent la probabilité
d’occurrence des valeurs expérimentales observées. Ensuite,
l’utilisation d’un test d’ajustement comme le test du Chi2 de
Pearson permet de vérifier si le modèle rend correctement
compte des données.

Enfin, le choix d’un modèle parmi plusieurs testés doit être
réalisé après l’observation graphique (analyse visuelle) du
modèle et l’analyse des résidus à partir de la méthode du maxi-
mum de vraisemblance. Le critère d’Akaike ou AIC (Akaike Infor-
mation Criterion) est classiquement utilisé pour identifier le
« meilleur » modèle ; son principe consiste à identifier un opti-
mum entre la capacité du modèle à « coller » aux données et le
nombre de paramètres du modèle. Cette procédure est par exem-
ple implémentée dans le logiciel de l’US EPA. Le critère AIC
mesure l’adéquation des modèles aux données expérimentales,
à partir de la robustesse de l’ajustement ou du maximum de vrai-
semblance et du nombre de paramètres [24]. Le modèle qui a
alors la valeur de l’AIC la plus faible est retenu.

Choix de la réponse associée à la BMD (BMR)
Le choix de la valeur numérique de la BMR diffère en fonc-

tion de la nature et de la qualité des données disponibles. Dans
le cas d’une réponse dichotomique, le choix du pourcentage
associé à la BMD (proportion d’individus) se fait en fonction de
la sensibilité du test expérimental, de la sévérité de l’effet étudié
et de l’incidence de base retrouvée chez les témoins. Dans la
pratique, des valeurs par défaut de 1,5 et 10 % sont plus souvent
employées et recommandées par l’US EPA [25]. Ces valeurs sont
fondées sur la comparaison de NOAEL et de BMDL pour plus de
200 études expérimentales de toxicité du développement [26,
27], qui a montré que les BMDL 1 % et 5 % (en excès de risque
standardisé) étaient généralement bien inférieures aux NOAEL,
que la limite de détection dans les études traditionnelles de toxi-
cité prénatale était de 5 % et que les BMDL10 étaient le plus sou-
vent très proches des NOAEL. Par ailleurs, d’autres travaux ont
montré que la valeur de 10 % représentait la limite de sensibilité
des essais toxicologiques standardisés de cancérogenèse ou de
toxicité à doses répétées [28, 29]. Ces observations sont à la
base des recommandations pour le choix de la BMR de 5 ou
10 % en fonction des cas. Néanmoins, ces recommandations
ne sont pas fondées sur des aspects strictement scientifiques.
Elles reposent sur les niveaux de risque associés aux NOAEL tra-
ditionnellement utilisés depuis les années 1950 [23].

Dans le cas de données continues, la principale difficulté
concerne le choix de la modification maximale que l’on tolère
comme étant physiologique (ou non néfaste) dans le paramètre
étudié. Cela revient à se demander quelle variation biologique
peut être considérée comme acceptable d’un point de vue phy-
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siologique. Cette question oblige l’évaluateur à définir un niveau
de réponse considéré comme « néfaste », à partir d’arguments
descriptifs biologiques, toxicologiques et statistiques, et par
l’analyse des données sur les témoins historiques. Différents
auteurs se sont penchés sur cette problématique [7, 21, 30-33].
Dans l’idéal, ce seuil devrait être fondé sur la signification biolo-
gique de la réponse étudiée. Une réponse plus faible peut, par
exemple, être retenue dans le cas d’effets particulièrement sévè-
res, ou encore une valeur plus élevée peut être proposée lorsque
l’étude porte sur un paramètre biologique très variable d’un indi-
vidu à l’autre (par exemple, le niveau de transaminases sériques)
[9], mais cela est difficilement atteignable dans la démarche
d’évaluation des risques. Crump (1995) et Dekkers (2001) consi-
dèrent comme seuil la valeur de la moyenne du paramètre
estimé chez les témoins, plus ou moins une fois l’écart type de
cette valeur chez les témoins de l’expérimentation ou chez les
témoins historiques [30, 33]. Cette approche a été proposée par
l’US EPA comme approche par défaut, lorsqu’aucun élément
n’est disponible [7]. Gaylor (2004) proposait d’utiliser les valeurs
des quantiles 1 % et 99 % [31]. Plus récemment, Dekkers et ses
collaborateurs ont estimé la variabilité interindividuelle et tem-
porelle chez les animaux de laboratoire sains et non exposés
pour plusieurs paramètres biologiques habituellement mesurés
dans les études toxicologiques et pouvant constituer une réponse
continue, en particulier des paramètres hématologiques (hémo-
globine, nombre de globules rouges, volume corpusculaire
moyen…) ou cliniques (transaminases, albumine, triglycé-
rides…), en partant du principe que ces variations pouvaient
être considérées comme « normales ». Ils ont mis en évidence
que ces variations pouvaient être très différentes d’un paramètre
à l’autre (de 0,6 à 34 %), et souvent éloignées des valeurs de 5 ou
10 % conventionnellement prises par défaut [34]. Finalement, le
choix de la réponse repose avant tout sur un dialogue entre le
toxicologue et le statisticien afin de retenir les options qui se rap-
prochent le plus de la réalité biologique connue au moment de
l’évaluation.

Exemple du toluène
Afin d’illustrer les difficultés rencontrées dans le choix de la

BMR pour des données continues, l’exemple de la construction
de plusieurs BMDL pour le toluène, à partir du logiciel de l’US
EPA (BMDS version 1.4.1c) est développé ci-dessous.

L’étude de Roberts et al. 2003 décrit les effets liés à une expo-
sition au toluène sur plusieurs générations [35]. Le tableau 2
résume les résultats observés chez les rats Sprague Dawley de
la génération F1 exposés à 0, 100, 500 et 2 000 ppm par inhala-
tion. Dans cette étude, la diminution du poids à la naissance a
été retenue comme effet critique. La diminution statistiquement
significative du poids des nouveau-nés mâles et femelles des
générations F1 a été observée à la dose de 2 000 ppm, ce qui
correspond donc au LOAEL. Le NOAEL est par définition situé
à 500 ppm.

Pour construire la BMDL, nous avons utilisé plusieurs
approches. Celle de l’US EPA, préconisée par défaut, correspond
au calcul de la BMD par la formule de l’écart relatif à l’écart type
avec une valeur de BMR = -1, soit la formule suivante
[7] : RðBMDÞ ¼ Rð0Þ−SDð0Þ

Dans ces conditions, et selon les recommandations de l’US
EPA concernant le choix du modèle final1, les valeurs de BMD et
de BMDL obtenues sont respectivement de 1 715 ppm et de
1 420 ppm2 (autrement dit, et à titre de comparaison, cela revient
à considérer comme réponse « anormale » une diminution de
9 % du poids par rapport au groupe témoin).

L’approche proposée par Dekkers en 2006 correspond :
– au calcul de la BMR selon la formule suivante [34] :

BMR = limite inférieure de l’IC 99 % du groupe témoin ;
– à une BMD par la formule : RðBMDÞ ¼ −BMR
À partir des données du tableau 2, l’intervalle de confiance

(IC 95 %) de la moyenne des poids corporels du groupe témoin
de la génération F1 a été calculé. Ainsi, pour un nombre d’ani-
maux égal à 188, une moyenne de 6,50 grammes et un écart type
de 0,58 gramme, on obtient un IC 95 % compris entre 6,39 et
6,61 grammes, ce qui revient à considérer comme BMR tout
poids de nouveau-né inférieur à 6,39 grammes pour la généra-
tion F1 – autrement dit, et à titre de comparaison, cela revient à
considérer comme réponse « anormale » une diminution de
1,6 % du poids par rapport au groupe témoin. Les valeurs de

Tableau 2. Résultats de l’étude des effets du toluène sur le poids de naissance chez le rat Sprague-Dawley exposé de 0 à
2 000 ppm [35].

Table 2. Results of the study of the effects of toluene on birth weight in Sprague-Dawley rats exposed to 0 to 2000 ppm [35].

Exposition (ppm) Génération F1

Mâles Femelles

Nombre d’animaux
examinés

Moyenne
des poids

Écart type
des poids

Nombre d’animaux
examinés

Moyenne
des poids

Écart type
des poids

0 188 6,50 0,58 167 6,00 0,58
100 103 6,40 0,55 100 5,90 0,59
500 109 6,40 0,65 109 6,20 0,81
2 000 88 5,70* 0,63 83 5,30* 0,69

1 Les recommandations et la démarche permettant de sélectionner le
modèle final ne seront pas développées dans cette note. Pour plus
d’informations, le lecteur peut se rendre sur le site de l’US EPA :
http://www.epa.gov/ncea/bmds/.
2 C’est le modèle de puissance qui a été sélectionné pour la modéli-
sation de la courbe dose-réponse.
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BMD et de BMDL ainsi obtenues sont respectivement de
502 ppm et de 231 ppm (Bonvallot et al., en préparation).

Cet exemple montre que c’est le niveau de réponse choisi
(dans un cas 9 %, dans l’autre 1,6 %) qui influence les résultats
de la BMD et de la BMDL, plus que le modèle mathématique lui-
même – cela n’a pas été détaillé ici, mais le choix d’un autre
modèle, tel que le modèle de Hill aurait conduit à des résultats
du même ordre de grandeur. À ce stade il n’y a pas d’arguments
pour préférer un niveau-réponse à un autre, mais cette étude
montre qu’il n’y a pas plus d’arguments à retenir un NOAEL. En
effet, dans ce cas, le NOAEL correspond à une dose possédant un
effet sur la diminution du poids corporel d’au moins 1,5 %.

Limites
Les limites associées à la construction de BMD sont aujourd’-

hui essentiellement liées à la plus grande complexité méthodo-
logique de cette approche par rapport à l’approche traditionnelle
utilisant le NOAEL. Cet aspect est responsable d’une certaine
réticence à utiliser l’approche BMD, en particulier dans le
contexte de l’évaluation des risques comme outil d’aide à la
décision (36). En effet, l’utilisation de la BMD nécessite de voir
posées explicitement des questions sur le choix d’un modèle
d’ajustement de relation dose-réponse et le choix d’un niveau
de réponse jugé comme acceptable d’un point de vue biologique
et statistique, en particulier lors de l’utilisation de réponse conti-
nue. De plus, les compétences sont encore aujourd’hui peu
développées et la pratique est relativement récente, ce qui ne
permet pas un retour d’expérience très important. Les aspects
méthodologiques et pratiques sont d’ailleurs toujours beaucoup
discutés dans la littérature actuelle [23, 34, 36-43].

Historiquement, l’évaluation des risques est une approche
qui a été proposée pour aider le gestionnaire dans un contexte
d’incertitude scientifique. Il fallait donc être capable de proposer
des VTR dans des contextes de connaissances très limitées. Cela
a été rendu possible avec l’approche traditionnelle, puisque, lors
de l’utilisation de données animales peu fournies, il a été proposé
de retenir le LOAEL lorsque la première dose testée conduit déjà
à une réponse significativement différente du témoin. De même,
lorsqu’aucun effet n’est observé dans une étude, il a été proposé
de retenir la dernière dose testée comme étant un NOAEL. Pour
l’approche BMD, la modélisation des données nécessite a priori
de disposer de plusieurs groupes de doses encadrant l’absence et
la présence de l’effet : l’ajustement n’en sera que plus précis. Si
un LOAEL est observé à la première dose testée (pas de NOAEL),
la construction d’une BMD engendre une extrapolation en
dehors du domaine des observations, ce qui peut entraîner des
divergences entre plusieurs BMD construites à partir de plusieurs
modèles, sans qu’un choix éclairé puisse être fait. Si aucun effet
n’a été observé (pas de LOAEL), la tendance de la relation dose-
réponse ne peut pas être connue et une BMDL ne peut pas être
proposée [23]. Murrell et al. ont remarqué que, dans le cas d’un
protocole expérimental peu puissant, la BMDL peut être infé-
rieure de plus d’un ordre de grandeur à la BMD, ce qui interroge
sur la vraisemblance de son utilisation [44]. Nous l’avons égale-
ment mis en évidence dans le cas du di-n-butylphtalate [45].

Enfin, il faut également noter que la mise en application de
l’approche BMD engendre une communication plus difficile en
évaluation des risques, car elle nécessite de passer d’une appro-
che « sans effet statistiquement significatif » par la définition d’un
NOAEL à une approche « avec effet » dont on choisit la réponse
a priori. Les travaux montrant que les NOAEL ne sont pas réelle-
ment des doses sans effet [26, 27] ne suffisent pas à rendre la
communication plus facile.

Conclusion et perspectives
Cet article a permis de réaliser un état des lieux des connais-

sances relatives aux méthodes de construction des benchmark
doses et à leurs usages dans la démarche d’évaluation des ris-
ques. Cette synthèse montre que l’usage des BMD nécessite des
choix méthodologiques concernant les modèles de relations
dose-réponse, les ajustements et le niveau de réponse associé à
la BMD. Ces choix ne font pas encore consensus actuellement
dans la communauté des évaluateurs de risques, notamment
parce que le retour d’expérience pratique est encore insuffisant.
Néanmoins, la littérature actuelle est riche et de nombreux
auteurs ont proposé des pistes de réflexion sur la manière de réa-
liser ces choix. Encore une fois, la transparence est de mise dans
cette démarche.

La BMD dispose probablement d’un avenir florissant et
devrait être à terme de plus en plus utilisée, compte tenu de ses
avantages dans bien des domaines (diminution des incertitudes,
approche probabiliste de l’évaluation des risques sanitaires,
approches comparatives en santé publique, principe de précau-
tion…).

L’une des principales perspectives concerne la validité des
protocoles d’études expérimentaux actuels pour la construction
de BMD. Ces protocoles comprennent typiquement un groupe
témoin et trois groupes de doses qui doivent être choisis en fonc-
tion de données préalables concernant les effets des substances.
Un nombre fixé d’animaux par groupe de doses est également
défini (par exemple, dans une étude de toxicité chronique chez
le rongeur, il doit y avoir au moins 20 animaux par groupe de
dose et par sexe) [46]. La plupart des analyses bibliographiques
effectuées ces dernières années montrent que ces protocoles
d’études sont a priori suffisants pour la définition de la BMD
mais qu’il semble préférable de privilégier un plus grand nombre
de groupes de doses sans augmenter le nombre d’animaux traités
[23, 41, 47-49].

Enfin, l’utilisation de la BMD laisse aujourd’hui de belles
perspectives concernant l’application de nouveaux outils de
toxicologie en évaluation des risques. Les exemples décrits à par-
tir de l’exploitation de données de génomique montrent qu’il est
possible de modéliser les modifications moléculaires et cellulai-
res associées à l’exposition à des substances, permettant la cons-
truction de VTR fondée sur l’expression génique [50, 51]. ■
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