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ANNEXE A

A.1 PRINCIPES D’ECHANTILLONNAGE DE
L’EVALUATION DE DEPISTAGE

L'évaluation de dépistage est un exercice de bureau et
ne requiert habituellement pas d’échantillonnage. Par
contre, une inspection visuelle du lieu est requise pour
le conceptualiser.

Dans I’évaluation de dépistage, les données disponibles
devront étre évaluées et jugées représentatives du lieu.
La qualit¢ des données influencera le degré
d’incertitude visant Iestimation du risque et fournira
la justification pour procéder a [’évaluation
quantitative du risque écotoxicologique (ERE).

T
1

Par exemple

Si Iéchantillonnage s'est concentré sur les «points
chauds», alors I’information sur la distribution spatiale
pourrait manquer. Ce probléme est surmonté avec une
ERE quantitative préliminaire, oi un échantillonnage
représentatif est requis. I

L’impact biologique ne peut étre identifi¢ avant que ne
soient déterminés quel genre et quel niveau de
changement dans les paramétres environnementaux
sont significatifs (Green, 1979). Cette étape importante
est prioritaire avant I’échantillonnage d’un lieu. La
signification statistique n’a aucune portée sur
"importance du changement, qui peut étre
écologiquement insignifiant ou entrainer des
conséquences €écologiques graves. Par conséquent,
information statistique devra étre modulée en
fonction des intéréts scientifiques et spécifiques au
lieu.

Des changements significatifs dans les paramétres de
mesure peuvent €tre déterminés en comparant 1'état des
zones touchées avec les conditions naturelles ou de
fond. Les données de base n'existent habituellement
pas pour les lieux contaminés; l'utilisation de lieux de
référence s'avere donc nécessaire. Ces derniers sont des
zones similaires 4 l'aire touchée mais sans I'impact de
la pollution. Etant donné qu'il n'est habituellement pas
facile de reproduire les mémes données chimiques, des
comparaisons statistiques ne sont d'ordinaire pas
possibles, et les comparaisons avec les données de




référence sont généralement faites de fagon qualitative.
Idéalement, les données historiques devraient inclure

« des conditions de base antérieures a I’impact de
la pollution;

« des mesures de paramétres dans les aires ou
pourrait se produire un impact;

« des données pour le lieu de référence.

A.2 PRINCIPES D’ECHANTILLONNAGE
D’UNE ERE QUANTITATIVE
PRELIMINAIRE

Les objectifs visés pour PERE définiront le genre
d’échantillonnage et le niveau- d’effort requis. La
planification devrait inclure I’¢laboration de questions
ou d'hypothéses vérifiables. Une hypothese est un
raffinement qui précise une question en incluant dans
celle-ci I’information se rapportant au critere (p. ex.,
une mesure d'un impact biologique) et aux variables
prédictives (p. ex., une mesure d'intensité de I’impact).
L’hypothése doit constituer la réponse la plus simple a
la question énoncée de fagon a étre vérifiable et de
pouvoir étre démontrée fausse, comme dans le cas de
I’hypothése nulle H,.

Aprés avoir formulé les questions et les hypothéses,
I’information recueillie dans I’évaluation de dépistage
pourra aider dans le choix des paramétres, des
méthodologies et des techniques de planification de
I’échantillonnage appropriés & I’ERE quantitative
préliminaire. La détermination de Pimpact d’un
contaminant dépend, en partie, de I’identification et de
la considération des sources de variabilité naturelle.
Les plans d’échantillonnage les plus efficaces sont
stratifiés selon le modéle dominant de variation des
données, qui peut étre saisonnier, lié au débit, spatial,
etc. Une telle stratification élimine la variabilité

naturelle dominante et permet une détermination
efficace des changements liés aux contaminants.
Idéalement, les données de I’évaluation de dépistage
déterminent le schéma initial de stratification pour
I’ERE quantitative préliminaire, de fagon temporelle et
spatiale.

Comprendre la variance est le facteur clé dans la
détermination du nombre d’échantillons requis pour
assurer une représentation réelle d’une variable. Ne
connaissant pas le degré de variabilité d’un parametre,
il est impossible de déterminer le nombre
d’échantillons requis pour sa caractérisation.
L’échantillonnage de I’ERE quantitative préliminaire
devrait convenablement caractériser la variance des
parameétres clés.

A.3 PRINCIPES D’ECHANTILLONNAGE
D’UNE ERE QUANTITATIVE DETAILLEE

L'échantillonnage pour une ERE quantitative détaillée
devrait se concentrer sur les lacunes dans les données.
S'il est déterminé que la variabilité temporelle a
contribué a l'incertitude, alors un programme
d'échantillonnage pourra étre élaboré afin d'inclure les
saisons critiques. L'échantillonnage pour une ERE
quantitative détaillée requiert une planification
détaillée préliminaire comprenant des hypotheses
vérifiables, une stratification de l'échantillonnage et
l'inclusion d'échantillonnages sur un lieu de référence.
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Caractérisation des récepteurs

B.1 DEFINITION

Le terme récepteur désigne dans la présente section un
€lément d'un écosystéme qui est ou peut étre sujet a des
effets néfastes d'un polluant ou d'autres agents stressants
émanant d'un lieu contaminé. Les récepteurs peuvent étre
des €léments biologiques ou abiotiques (p. ex., air ou qualité
de I'eau). Pour les besoins du présent rapport, les humains ne
sont pas considérés comme étant un récepteur écologique.

En termes de réglementation, la stratégie privilégiée serait de
toujours appliquer une série uniforme de techniques
rigoureuses et standardisées pour la caractérisation des
récepteurs, quel que soit 'endroit. Malheureusement cela
n'est pas possible en raison de la variabilité naturelle des
systemes environnementaux. En  conséquence, la
caractérisation des récepteurs dépend fortement du jugement
d'expert pour faire face a la complexité écologique spécifique
du lieu.

Habituellement, la caractérisation des récepteurs se
concentre sur les populations indigénes de ressources
vivantes comme les animaux et les plantes. 1] est important,
malgré tout, de déterminer quels sont les processus naturels
de I'écosysteme (p. ex., production, décomposition) qui
peuvent étre touchés par des agents stressants, sans oublier de
tenir compte des espéces migratoires.

Par exemple

Les processus naturels de l'écosystéme sont importants
puisque des changements dans la structure ou les fonctions de
I'écosystéme peuvent a leur tour influer de maniére néfaste sur
la capacité des écosystémes a engendrer des produits de valeur
particuliere pour la société (p. ex., poisson), ou  réaliser des
fonctions vitales (p. ex., protection contre les inondations et
l'érosion).

Les espéces migratoires, méme si elles ne font que passer dans
une zone pendant une courte période, peuvent étre hautement
concentrées dans des habitats particuliers (p. ex., les zones ot
des oiseaux nichent le long d'une voie de migration, les lieux de
frai des poissons) les rendant ainsi potentiellement vulnérables
a des répercussions au niveau de la population. On ne peut
généralement pas attribuer la charge en contaminants des
espéces migratoires & une source particuliére 2 moins que cette
demiére ne posséde une signature chimique unique. Les
Juvéniles des espéces migratoires qui sont issus prés du lieu
contaming se comparent plus a une population indigene, et leur
concentration tissulaire est plus susceptible de résulter de
sources locales. Par contre, les contaminants peuvent étre
transmis & la progéniture par les femelles en passant par les
oeufs. Ce type de facteur confondant devrait étre considéré.

ANNEXE B

B.2 APERCU

L'encadré ci-dessous fournit un résumé de
I'information requise pour la caractérisation des
récepteurs.

Identification des récepteurs

Identifier les niveaux d'organisation (individu,
population, communauté, écosystéme)

Evaluer les attributs structuraux et fonctionnels

Tenir compte de l'échelle spatiale et de I'échelle
temporelle

Tenir compte de la migration et de la distribution des
especes

S'assurer que les récepteurs sont pertinents pour
I'évaluation des alternatives de mesures d'assainissement

Caractérisation de I'habitat
Etablir les attributs physiques et chimiques

Tenir compte de la susceptibilité€ et de la vulnérabilité de
I'habitat

B.2.1  Caractéristiques de I’habitat

La collecte d'information sur I'habitat répond 4 deux
objectifs principaux. Le premier aide & décrire les
niches des espéces pour les populations visées. Le
deuxiéme produit des données de base sur
l'environnement en termes d'attributs structuraux,
physiques et chimiques qui peuvent influer sur les
réponses biotiques aux agents stressants (voir le
tableau B.1). Ce dernier objectif est largement
considéré dans I'évaluation de l'exposition.

B.2.2  Espéces et populations

La portée de la plupart des évaluations du risque
écotoxicologique (ERE) est limitée & une ou a plusieurs
espéces et occasionnellement a des populations
particuliéres. De nombreuses raisons motivent cette
fagon de procéder, mais elles semblent s'inspirer de la
simplicit¢ et de la commodité, des questions
€conomiques et du manque de données caractérisant
I'habitat et les especes résidantes. Le tableau B.2
fournit des exemples de caractéristiques structurelles et
fonctionnelles des espéces et populations, lesquels sont
utiles pour la caractérisation des récepteurs.




Tableau B.1
récepteurs

Caractéristiques structurelles et physiques de I'habitat pour la caractérisation des

Caractéristiques structurelles et physiques

Exemples

Topographie locale et configuration tridimensionnelle de
I'habitat menacé

Elévation

Paysage

Proximité géographique de chacun des habitats sensibles par
rapport au lieu contaminé

Caractéristiques du bassin hydrographique

Couverture de surface

Types de sols

Géologie

Hydrologie des eaux superficielles et souterraines

Données météorologiques et climatiques

Régimes de température
Précipitation

Modifications physiques de I'habitat

Changements anthropogéniques (p. ex., une riviére de
barrage)

Habitats particulierement sensibles

Terres humides pouvant retenir des contaminants pendant de
longues périodes

Lieux ou se déroulent des stades de vie particulierement
sensibles (p. ex., les lieux de frai ou d'élevage, les aires de
nidification des oiseaux aquatiques)

Habitats d'importance écologique locale ou régionale (p. ex.,
les refuges pour les oiseaux aquatiques)

Il peut se révéler inutile d'effectuer un inventaire

complet de toutes les espéces présentes. Au lieu de cela,

il vaut peut-étre plus la peine de se concentrer sur

I'identification des espéces qui sont :

« potentiellement sensibles aux agents stressants
issus du lieu contaming;

+ reconnues par le gouvernement fédéral ou
provincial comme étant menacées ou en danger;

« des oiseaux ou des poissons migrateurs dont une
proportion importante de la population est
concentrée au voisinage du lieu contaminé pendant
certaines périodes;

+ dominantes a l'intérieur des communautés
biologiques locales ou qui fonctionnent comme
espéce clé A l'intérieur des écosystemes avoisinants;

« reconnues comme étant de bons indicateurs ou de
bons substituts;

« reconnues comme ayant une valeur esthétique ou
ayant une valeur particuli¢re pour la population
locale;

« reconnues comme étant importantes au point de vue
des loisirs ou au point de vue commercial.

B.2.3 Communautés et écosystemes

Si un écosystéme ou une communauté spécifique a été
identifié comme important pour un parametre
d'évaluation, alors la premiére étape de la
caractérisation consiste a obtenir de l'information
précise sur leur emplacement et leur type spécifique.
La séquence exacte des mesures visant a décrire le
récepteur variera selon que I'écosystéme est une forét,
une prairie, une terre humide, un lit d'inondation, un.
agroécosysteme, un cours d'eau, un étang, un lac, et
ainsi. de suite. Aucun de ces paramétres n'est
facilement mesurable. Avant d'en choisir un pour le
quantifier, il devrait y avoir un programme bien congu
pour guider la collecte et I'analyse des données, appuyé
par un besoin distinct de données. Les caractéristiques
structurelles et fonctionnelles des communautés et des
écosystémes, lesquelles sont utiles pour la
caractérisation des récepteurs, sont fournies dans le
tableau B.3.




Tableau B.2

Attributs structuraux et fonctionnels des populations et des espéces pour la

caractérisation des récepteurs

Attributs structuraux et
fonctionnels

Exemples

Attributs structuraux

Liste des espéces qui se trouvent & l'intérieur ou & proximité d'un lieu contaminé
Présence d'espéces rares ou menacées

Présence d'espéces intolérantes

Présence d'espéces tolérantes

Espéces historiquement retrouvées sur le lieu mais maintenant absentes

Espéces historiquement absentes d'un lieu mais maintenant retrouvées

Densité de population globale

Masse des individus

Nombre et répartition des populations au sein de la communauté

Structure des classes d'age

Données sur la biologie

Proportion de femelles matures

Taux de fécondité par femelle mature

Probabilité cumulative de survie & partir de I'dge de la maturité reproductive jusqu'a
chaque 4ge futur

Santé individuelle - taux de parasitisme ou maladie; anormalités du squelette, 1ésions, etc.

Attributs fonctionnels

Besoins alimentaires

Taux d'ingestion

Potentiel de bioaccumulation

Taux de croissance intrinseque

Capacités comportementales

Schémas d'activité

Besoins relatifs a I'habitat

Variabilité naturelle dans le temps et I'espace; par exemple, les besoins relatifs aux
schémas d'activité et a I'habitat varient-ils de fagon saisonniére ou en fonction des

différentes phases du cycle d'évolution?

B.3 CARACTERISATION QUALITATIVE

Le principal objet du dépistage initial est de simplifier
la tache de caractérisation des récepteurs en limitant les
habitats et les espéces considérés a ceux qui sont les
plus susceptibles d'étre affectés par des agents
stressants présents dans le lieu contaminé. Les habitats
récepteurs (aquatiques, terrestres) et les éléments de
I'écosystéme (individus, populations, communautés)
potentiels sont déterminés grice a un processus qui
consiste a considérer les chevauchements spatiaux et
temporels entre les agents stressants du lieu contaminé
et les éléments des écosystémes adjacents et voisins.
Le dépistage initial est habituellement basé sur une
révision de l'information et des données disponibles,
une visite de reconnaissance du terrain et une
évaluation qualitative des effets potentiels. Pendant le
dépistage, on devrait tenter de cataloguer tous les
récepteurs sensibles ou potentiellement importants qui
se trouvent a l'intérieur ou a proximité du lieu
contaminé.

Une fois que les écosystémes, les populations et les
processus vulnérables ont été déterminés, ils peuvent
étre présentés sous forme d'hypothéses d'impact
structurées (Bernard ef al., 1990). L'un des objectifs
de ces hypothéses est d'illustrer clairement le lien entre
les agents stressants du lieu contaminé et’ les
changements dans les récepteurs. L'élaboration de ces
hypothéses aide a choisir et perfectionner les
paramétres pour l'analyse de 'ERE.

B.4 CARACTERISATION QUANTITATIVE

La caractérisation quantitative des récepteurs requiert le
prélévement d'échantillons sur le terrain. Le programme
d'échantillonnage devrait étre congu de maniere a produire
des données d'une qualité et d'une précision correspondant
au type visé d'analyse et d'interprétation des données.
Avant de commencer les travaux sur le terrain, il faudra
mettre au point un programme d'assurance et de controle
de la qualité pour guider le prélevement et I'analyse des
¢échantillons.




Tableau B.3
caractérisation des récepteurs

Attributs structuraux et fonctionnels des écosystémes et des communautés pour la

Attributs structuraux et fonctionnels

Exemples

Attributs structuraux

Biodiversité

Biomasse (par niveau trophique)
Abondance relative

Dominance

Groupes fontionnels

Stades de succession présents
Liens trophiques

Attributs fonctionnels

Production primaire
Respiration

Décomposition

Cycles des éléments nutritifs
Résilience

Importance locale ou régionale

Fréquence avec laquelle on retrouve un type particulier d'écosysteme

B.5 DISCUSSION ET CONCLUSIONS

Comme le notent Parkhurst et a/. (1990), méme le
protocole d’ERE le plus détaillé et complet aura peu de
valeur si des procédures complexes ou des besoins de
données exhaustives empéchent sa mise en application.
De plus, la complexité de la plupart des €cosystémes
constitue un gros obstacle a la création d'une méthode
simple mais compléte pour caractériser les récepteurs,
qu'il s'agisse d'écosysteémes ou d'espéces individuelles.
L'approche par niveaux s'applique a la fois a
'envergure et au détail de la caractérisation des
récepteurs : une gamme d'espéces ou de communautés
plus importante peut étre examinée, une zone plus
vaste peut étre étudiée et une évaluation quantitative
plus exacte des paramétres de mesure est obtenue.
Tous les paramétres indiqués ci-dessus peuvent étre
mesurés avec un certain degré de succes en utilisant les
méthodes courantes. De plus, certaines des méthodes
(p. ex., les relevés taxonomiques) sont utilisées de
maniére routiniére partout en Amérique du Nord.
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Evaluation de I’exposition

C.1 DEFINITION

L'évaluation de l'exposition est définie comme étant «la
coexistence de, ou le contact entre un agent stressant et une
composante écologique» (U.S. EPA, 1992). L'évaluation de
lexposition tente de répondre aux questions suivantes (adapte

de Urban et Cook, 1986) :

« Quelles sont les voies d'exposition importantes?

+ A quelles quantités de chaque contaminant les
organismes sont-ils ou peuvent-ils étre exposés?

* Quelle est la durée de chaque exposition?

« A quelle fréquence l'exposition a-t-elle lieu ou aura-t-elle
lieu?

« Quelles sont les variations saisonniéres et climatiques qui
sont susceptibles d'influer sur 'exposition?

+  Quelles sont les caractéristiques géophysiques, physiques
et chimiques spécifiques du lieu qui sont susceptibles
d'influer sur l'exposition?

[encadré ci-dessous contient quelques documents utiles pour

I'évaluation de l'exposition.

Lecture additionnelle

Calabrese, E.J. et LA, Baldwin. 1993. Performing
ecological risk assessments. Chelsea, MI: Lewis
Publishers.

CCME (Conseil canadien des ministres de
I’environnement). 1994. Manuel d’évaluation de la
subsurface des lieux contaminés. Winnipeg, MB.
CCME EPC-NCSRP-48F.

Suter, G.W. 1993. Ecological risk assessment. Chelsea,
MI: Lewis Publishers.

U.S. EPA (United States Environmental Protection Agency).
1988. Superfund exposure assessment manual. (Also
known as SEAM). U.S. Environmental Protection
Agency, Office of Remedial Responses, Washington,
DC. EPA/540/1-88/001.

U.S. EPA (United States Environmental Protection Agency). -
1989. Risk assessment guidance for Superfund. Vol. 2,
Environmental evaluation manual (Part A), interim
final. Office of Emergency and Remedial Response,
Washington, DC. EPA/540/1-89/001.

U.S. EPA (United States Environmental Protection Agency).
1993. Overview of risk assessment and modelling in
the assessment and remediation of contaminated
sediment. Oceans and Coastal Protection Division,
Great Lakes National Program Office, Chicago IL.
EPA /905/R-93/007.

ANNEXE C

C.2 APERCU

L'encadré ci-dessous fournit un résumé des éléments
clés pour l'évaluation de I'exposition.

Sélection des produits chimiques cibles
Examiner les propriétés physiques, structurales et
toxicologiques des produits chimiques

Emission des contaminants

Déterminer la répartition des produits chimiques dans le
sol, les sédiments,

I'eau et le biote

Déterminer la concentration de fond et les propriétés de
la matrice

Analyse du transport et du devenir
Mécanismes de transport et de tranfert
Produits de dégradation et taux de transformation

Analyses des voies d'exposition
Identifier les voies d'exposition plausibles
Contact direct

Ingestion de I'eau

Ingestion du sol ou des sédiments

Réseau alimentaire

Analyse de I’exposition pour les récepteurs
aquatiques

Identifier I’accumulation maximale a I’état d’équilibre
Caractériser ’accumulation sous des conditions de
terrain

Estimer la fraction et le taux d’absorption du produit
chimique

Estimer le taux d’élimination métabolique

Analyse de ’exposition des récepteurs terrestres
Estimer la fraction de 1’alimentation provenant du lieu
Estimer le taux d’alimentation

Caractériser les concentrations de contaminants dans les
aliments

Quantifier I’absorption directe de sol

Estimer la biodisponibilité & partir des aliments et du sol
Estimer le taux d’élimination métabolique

Analyse de Pincertitude

Mener des simulations Monte Carlo, des analyses de
sensibilité et faire un étalonnage avec des données de
surveillance




En ce qui concerne ['évaluation de I'exposition, les
principales différences entre les humains et le biote
résident dans le mode de contact et I'exposition spatiale
aux substances toxiques. Les principaux modes de
contact dans le cas des humains sont l'inhalation,
I'exposition cutanée et I'ingestion de sol, d'aliment ou
d'eau; les plantes et les animaux peuvent avoir des
modes de contact qui sont physiologiquement trés
différents, comme par exemple, le transport des
contaminants a travers la membrane d'une branchie de
poisson. L'évaluation de I'exposition écotoxicologique
exige aussi que l'on considére des parties de
I'environnement autres que celles visées dans
I'évaluation de I'exposition en ce qui concerne la santé
humaine.

Par exemple

Les concentrations de substances toxiques dans les
sédiments d'un lac profond peuvent ne pas étre
directement dangereuses pour les humains 4 moins de
pénétrer dans l'eau de boisson ou dans les organismes qui
sont consommés, mais elles peuvent avoir des effets
directs importants sur la structure de la communauté
benthique (p. ex., affecter 'assemblage des organismes
qui vivent dans ces sédiments).

C.3 SELECTION DES
CHIMIQUES CIBLES

PRODUITS

C.3.1 Méthodes qualitatives

L'objectif de cette étape est de restreindre le nombre de
contaminants considérés a ceux qui sont les plus susceptibles
d'étre émis ou aux contaminants toxiques les plus menagants.
Tous les contaminants devraient étre considérés jusqu'a ce
qu'ils puissent étre exclus pour des raisons scientifiques. On
propose les trois principes généraux suivants pour choisir les
produits chimiques cibles pour P’évaluation du risque
écotoxicologique (ERE) :

1. Déterminer les propriétés physiques et chimiques
des contaminants entreposés sur le lieu;

2. Regrouper les contaminants en fonction de leurs
propriétés physiques et chimiques, et en fonction du
milieu d'intérét prévalent (c.-a-d., air, eau, sol,
biote);

3. Choisir au moins un contaminant dans chaque
groupe physique et chimique, qui est susceptible
d'étre le plus toxique, d'aprés les critéres
disponibles, les concentrations mesurées et

I'imformation disponible sur les doses-réponses. Il
faut aussi considérer la  persistance dans
I'environnement et le potentiel de bioaccumulation
de méme que les données qui caractérisent le
danger.

D'apres les propriétés des produits chimiques, on
déterminera le milieu préoccupant (p. ex. s'il s'agit de
I'air, du sol, des eaux superficielles ou souterraines, des
tissus animaux) et inversement, les propriétés des divers
milieux permettront de déterminer quels sont les
produits chimiques menagants.

- Jp——

Par exemple

Les produits chimiques dont la valeur du K_, est faible et
dont la solubilité dans I'eau est élevée pourraient avoir
des effets néfastes sur les organismes habitant dans les
sols et dans les eaux superficielles, mais ils présentent un
faible potentiel de bioaccumulation. Dans le cas de ces |
produits chimiques, les voies d'exposition principales !
seraient leur transport dans les eaux de ruissellement et
dans les eaux souterraines. Par contre, les produits
chimiques dont la valeur du K, est élevée et dont la
solubilité dans I'eau est faible ont tendance a étre sorbés
sur des particules dans les sols et dans les eaux
superficielles, et ont un potentiel de bioaccumulation
élevé. Dans le cas de ces produits chimiques, les voies
d'exposition peuvent étre trés différentes (p. ex.,
adsorption sur des particules de sol suivie du transport a
I'extérieur du lieu par érosion du sol ou ingestion par des !
animaux terrestres, persistance environnementale). !

C.3.2 Méthodes quantitatives

La sélection des produits chimiques cibles peut étre
perfectionnée ou réévaluée selon les résultats de
I'évaluation de dépistage en utilisant les mémes
principes mais avec plus de données accumulées.

C.4 EVALUATION DE L'EMISSION, DU
TRANSPORT ET DU DEVENIR DES
CONTAMINANTS

Les contaminants peuvent étre émis dans lair, l'eau
superficielle, les sédiments, le sol et l'eau souterraine. Les
mécanismes d'émission des contaminants les plus courants,
obtenus d'une variété de lieux, sont présentés dans le tableau
C.1.Lafigure C.1 fournit un apercu de I'analyse du devenir et
du transport dans l'environnement pour I'évaluation de
l'exposition.



Tableau C.1 Meécanismes courants d'émission pour les contaminants

Milieu récepteur Mécanisme d'émission

Source d'émission

Air Volatilisation

Génération de poussiéres fugitives

Déchets superficiels - lagunes, étangs, carriéres,
déversements

Eau superficielle contaminée

Sol superficiel contaminé

Terres humides contaminées

Barils qui fuient

Sol superficiel contaminé
Amoncellement de déchets

Eau superficielle Ruissellement superficiel

Sol noyé de manicre épisodique

Infiltration dans la nappe phréatique

Sol superficiel contaminé

Débordement des lagunes
Déversement, contenants qui fuient

Eau souterraine contaminée

Ruissellement superficiel

Sol noyé de maniére épisodique

Génération et dépot de poussicres

Eau souterraine Lixiviation Déchets superficiels ou enfouis
Sol contaminé
Sol Lixiviation Déchets superficiels ou enfouis

Sol superficiel contaminé

Débordement des lagunes
Déversement, contenants qui fuient

Sol superficiel contaminé

maniére €pisodique

Infiltration dans la nappe phréatique

Lixiviation

fugitives Amoncellement de déchets
Empreintes Sol superficiel contaminé
Sédiment Ruissellement de surface, sol noyé de Déchets superficiels - lagunes, étangs, carriéres,

déversements
Sol superficiel contaminé

Eau souterraine contaminée

Déchets superficiels ou enfouis
Sol contaminé

Source : U.S. EPA, 1989a.

C.4.1 Méthodes qualitatives
Emission des contaminants

Les investigations initales et qualitatives servent a :

+ identifier chaque source potentielle d'émission d'un
contaminant;

+ déterminer les milieux environnementaux
potentiellement affectés par chaque émission;

+ définir de fagon générale I'étendue possible d'une
émission.

Transport et devenir des contaminants

Les investigations initiales et qualitatives servent a :

identifier chaque processus de transport qui gouverne le
mouvement d'une variété de contaminants & ['intérieur
des milieux environnementaux et parmi ceux-ci;
déterminer la direction des contaminants et
grossiérement en mesurer la vitesse de mouvement a
partir du lieu;

identifier les zones ot les contaminants se retrouvent ou
pourraient se retrouver.
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Les figures C.2 et C.3 illustrent, respectivement, le
cheminement potentiel des contaminants émis dans les
sols et les eaux souterraines et dans les eaux
superficielles.

Des estimations des comportements précédents
peuvent étre faites quand on connait les propriétés
physiques et chimiques clés des contaminants.
Plusieurs de ces propriétés se retrouvent dans les
publications scientifiques. Des exemples de propriétés
physiques et chimiques importantes des produits
chimiques sont présentés dans le tableau C.2.

C.4.2 Méthodes quantitatives
C.4.2.1 Analyses quantitatives préliminaires

Emission des contaminants

Le taux d'émission des contaminants peut étre calculé
en utilisant une variété de méthodes. Il établit la
fondation pour I'analyse du devenir des contaminants.
En général, le taux d'émission moyen dans différents
milieux est utilisé comme donnée initiale dans les
analyses du devenir et du transport et il fournit,
éventuellement, les .mesures et/ou prévisions de la
concentration de contaminants auxquels les organismes
sont exposés. Le suivi sur les lieux est la méthode la
plus fiable pour estimer la plupart des taux d'émission
de contaminants et de concentrations dans
I'environnement. Plusieurs analyses quantitatives
préliminaires pour estimer le taux d'émission sont
disponibles lorsque le suivi sur place est impossible.
Ces estimations servent de données initiales dans les
analyses du devenir dans I'environnement. Ces
méthodes quantitatives préliminaires ne requiérent
habituellement aucun échantillonnage sur le terrain, par
contre, elles contiennent des hypothéses restrictives
(consulter I'U.S. EPA, 1988, pour plus de détails).

Vous trouverez dans les tableaux qui suivent quelques-
unes des équations disponibles pour le calcul des taux
d'émission et des concentrations dans I'environnement.
Pour de plus amples informations, voir le U.S. EPA
(1988) et vous référer a d'autres textes pour des
méthodes additionnelles. Les tableaux C.3 et C.4
fournissent, respectivement, des exemples d'équations
pour I'estimation de la quantité de contaminants émis

dans I'atmosphere sous forme particulaire ou gazeuse,
ou dans les eaux superficielles et souterraines.

Transport et devenir des contaminants

Le taux d'émission des contaminants, calculé au moyen
d'une des méthodes décrites dans les tableaux C.3 et
C.4, ou obtenu par un échantillonnage direct, constitue
la base de I'analyse du devenir des contaminants. En
général, on utilise les taux moyens d'émission dans les
différents milieux comme intrants pour les analyses du
transport et du devenir. Comme pour le calcul du taux
d'émission, les mesures faites directement sur le terrain
fournissent les estimations les plus justes. Quand le
suivi sur place est difficile ou impossible, les
concentrations dans I'environnement peuvent étre
estimées. Les tableaux C.5 et C.6 fournissent,
respectivement, des exemples d'équations utiles pour
I'estimation de la concentration des contaminants dans
l'atmosphére et dans les eaux superficielles et
souterraines.

C.4.2.2 Analyses quantitatives détaillées

Les mesures faites directement dans les milieux
environnementaux fournissent l'information la plus
fiable et la plus juste sur I'émission, le transport et le
devenir des contaminants. Par contre, comme dans les
analyses quantitatives préliminaires, les mesures
directes ne sont pas toujours possibles. Les choix
alternatifs a la mesure directe comprennent l'utilisation
de modeles pour l'estimation de la concentration des
contaminants dans I'environnement.

Les modeles du devenir et du transport chimiques sont
souvent utilisés dans I'évaluation de I'exposition pour
combler les lacunes dans les données et pour extrapoler
d'autres scénarios tels que les expositions futures. Les
modeles peuvent étre utilisés pour :

* estimer les concentrations chimiques dans chaque
milieu d'intérét sous les conditions d'état
d'équilibre;

= estimer les taux de dégradation pour le calcul du
temps de résidence d'un contaminant;

* développer un bilan de masses des entrées et
sorties des contaminants d'une zone définie ou d'u
compartiment. ‘
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Emission des contaminants

v

h 4
Emission cans le sol
sktué & !'intérieur ocu aux|
environs du lieu

!

Tenlr compte de la percolation des contaminants & travera
¢as s0l8 insaturés autant que I'on puisse en juger d'aprés la
perméabilité du sol, les eaux d'alimentation en eau ou en liquide

‘o !

!

Emission dans
leg eaux souterraines

Les contaminants
peuvent-lis atteindre

Le so! contaminé
contient-il une
composante valorisée

de 1'écosystéme (CVE) 7

Les contaminants sont-ils volatils ?
Les contaminants se trouvent-ils sous
forme de fines particules ou sorbés
4 des particules ?

sous le lley |'eau souterraine ?
v h 4
Non Oui
y
Tenlr compte de la direction
ot du débit de I'eau souterraine +
on utllisant les données

hydrogéoiogiques ou en 4
évaluant ces facteurs d'aprés
la topographle de la surface

A 4

!

Les contaminants
peuvent-lis atteindre
un plan d'eau
superficlella ?

Non Oul

4

Le panache est-|l suffisamment
prés de la surface du sol pour
permettre une absorption directe
des eaux souterraines contaminées
par des plantas ou des animaux ?

Tenlr compte du
transfert des
contaminants dans
les eaux superficielles,
évaluer leur devenir
dans ces milieux

Figure C.2

Non Oui

Tenir compte du transfert des contaminants
dans 'es plantes ou chez les animaux;
évaluer leur devenlr dans ces milleux

A L 4 v A L
Non Qui Non QOui
$
a4 Tenlr compte du

transfert des
contaminants dans

|'atmosphére :
évaluer leur devenir

dans ce milieu

Evaluation du devenir et du transport des contaminants émis dans les sols et les eaux
souterraines. (Adapté de U.S. EPA, 1989c¢).




Emission des contaminants
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Tenir compte
du transfert dea
contaminants
dans |'‘sau
souterraine;
évaluer leur
devenir dans
ce milleu

Figure C.3

Tenir compte Tenlr compte Tenlir compte
du transfert des du transtert des du translert des

contaminants dans contaminants contaminants
dans les plantes ou dans les plantes

les animaux; é(i:r:elr 7;2]_ ou les animaux;
dvaluer leur devenir dans évaluer leur
devenir dans 8 millau devenir dans
ces milieux ces milleux

Evaluation du devenir et du transport des contaminants émis dans les
eaux superficielles. (Adapté de U.S. EPA, 1989c).
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Tableau C.4

dans les eaux superficielles et souterraines

Exemples de mesures et d’équations utiles pour estimer le taux d'émission des contaminants

Mesures

Equations

Restrictions/ hypothéses/
commentaires

Equation universelle
modifiée des pertes en
sol

cosY(S)E =a( V,qp)"»”KLSCP

Y(S)E = production de sédiment (tonnes métriques/évenement)
a = constante de conversion (11,8)

¥, = volume du ruissellement de surface (m®)

g, = débit de pointe (m%/s)

K = facteur d'érodabilité

L = facteur de longueur de la pente

S = facteur d'inclinaison de la pente

C = facteur de couverture

P =coefficient de pratique de contrdle de I'érosion

Commentaires :

L’équation peut estimer la
quantité de composés
hydrophobiques émise par le
ruissellement de surface
quand elle est utilisée avec les
coefficients de partage de la
sorption qui sont dérivés du
coefficient octanol-eau du
compose.

Taux de charge des eaux
souterraines a partir de
solides issus de
décharges

L.=qgxAxC,

L, = taux de charge du contaminant (masse/temps)

g = vitesse de percolation (longueur/temps)

A = surface de la décharge (longueur?)

C, = solubilité du produit chimique solide (masse/volume)

Hypothéses :

Le contaminant doit passer
suffisamment de temps dans le
sol pour que la solubilité
puisse atteindre I'équilibre.

Taux de charge des eaux
souterraines a partir de
liquides issus de lagunes
ou de décharges

Débit volumétrique
quittant le lieu

‘La= C\* * QI

L, = taux de charge du contaminant (masse/temps)

C, = concentration du contaminant dans le fluide de la lagune
(masse/volume)

O, = taux de charge du volume (volume/temps)

Q!:erixA

0, = taux de charge du volume (volume/temps)
K, = coefficient de Darcy

i = gradient hydraulique (longueur/temps)

A = surface de la lagune (longueur?)

Restrictions:

Les équations sont applicables
pour les liquides composés
principalement d'eau.

Pour les lagunes contenant des
fluides organiques, I'équation
peut nécessiter une correction
si la densité ou la viscosité
différe de celle de l'eau.

Taux de charge des eaux
souterraines a partir
d'installations tapissées
de membranes flexibles

Taux de perméation des
liquides et des gaz au
travers les polymeéres

L.=P,xA4xp/d,

L. =taux de charge du contaminant (masse/temps)
P, =taux de pénétration

A = surface de la membrane

p = pression de vapeur

d, = épaisseur de la membrane

P=40""

s Tp
P, =taux de perméation
Ap_f constante qui dépend entiérement du type de polymére
utilisé
Sy = constante qui dépend enti¢rement du type de polymére
utilisé
@ = le "permachor" du polymére pour chaque paire de
polymére-espéce chimique perméante

Commentaires:

Quoiqu'une membrane
flexible ne semble pas
permettre la migration &
travers la barriére, il peut y
avoir pénétration de composés
organiques et d'eau
contaminée a un taux de
perméation faible.

Source : Compilés de U.S. EPA, 1988.
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Pour qu'un modele soit réussi, des données de grande
qualité et des hypothéses raisonnables doivent étre
utilisées. Le modele doit étre validé pour pouvoir
comparer ses résultats avec les observations directes ou

les résultats attendus selon la théorie. Plusieurs .

techniques statistiques sont disponibles pour mesurer
la qualité de I'ajustement entre les résultats du modele
et les mesures directes ou attendues. Ces techniques
incluent (Naylow et Finger, 1967, cité dans Bartell ez
al., 1992) :

. les tests du Chi-carré;

. les analyses de facteurs;

. le test Kolmogorov-Smirnov;

. les tests non paramétriques;

. les analyses de régression;

. les analyses spectrales;

. le test d'inégalité des coefficients de Theil.

Pour de U'information additionnelle sur la vérification
ou la validation de modéles, voir :

Bartell, S.M., R.H. Gardner et R.V. O'Neill.
1992. Ecological risk estimation. Chelsea,

MI: Lewis Publishers.

Burns, L.A. 1991. PIRANHA: Pesticide and Industrial
Chemical Risk Analysis and Hazard Assessment.
Version 2.0. U.S. Environmental Protection
Agency, Environmental Research Laboratory,
Office of Research and Development, Athens,
GA.

La sélection et I'utilisation d'un modéle dépendent

principalement des objectifs visés et des critéres

suivants :

. la capacit¢ du modele de tenir compte des
processus de transport, de transformation et de
transfert importants (tableau C.7);

. la qualité d'ajustement du modéle aux paramétres
spécifiques au lieu et aux substances;
. les exigences du modeéle concernant les données,

comparées a la disponibilité et la fiabilité de
I'information obtenue sur le lieu;

. la forme et le contenu des extrants du modéle;

. le niveau d'entrainement de la personne utilisant
le modele;

. la capacité informatique disponible;

. le temps et les ressources disponibles pour
I'installation, I'ajustement et I'organisation des
données.

Un bon nombre de modeles sur le devenir dans
I'environnement sont décrits au chapitre 5 de Suter
(1993). Le tableau C.8 résume ces différents modéles;
il ne devrait pas étre interprété comme étant une liste
détaillée et compléte des modéles du devenir et du
transport présentement disponibles. Vous devrez vous
référer a Suter (1993) ou a la référence originale, pour
une explication plus détaillée des avantages et
désavantages de chaque modeéle. Le Superfund
exposure assessment manual (SEAM) (U.S. EPA,
1988) résume les besoins en ressources et les sources
d'information pour divers modéles du devenir dans les
eaux superficielles.

Tableau C.7 Processus de transfert et de transformation dans différents compartiments environnementaux

Compartiment Transformations
environnemental Transferts intermilieux intracompartiment
Atmosphére Dissolution de gaz dans les gouttes d'eau Photolyse
Adsorption sur des particules Oxydation
Dépbt par gravité
Précipitation
Eaux superficielles Volatilisation Photolyse
Sédimentation Oxydation
Sorption Hydrolyse
Biodégradation
Sols Volatilisation Photolyse
Sorption Oxydation
Lixiviation Réduction
Biodégradation
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Tableau C.8

Modgéles environnementaux du devenir chimique

Type de modele

Description

Références

Modélisation multimédia

Modzeles de fugacité

D'une variété complexe, en passant d'une simple distribution a
l'équilibre d'un produit chimique stable, aux descriptions de I'état
d'équilibre et de I'état chronologique du devenir des composés
réactifs.

Mackay, 1979, 1991
Mackay et Patterson,
1982

Mackay et al., 1985

GEOTOX

Modele utilisé dans le calcul du partage chimique, des réactions de
décomposition, du processus du transport interphase diffusif et
non diffusif. 11 se compose des compartiments suivants : air (gaz),
air (particules), biomasse, sol supérieur, sol inférieur, ecau
souterraine, eau superficielle et sédiments. I est représentatif des
conditions du milieu du sud-est des Etats-Unis.

McKone et Layton,
1986

SCMC [Spatial Multimedia
Compartmental Model
(mode¢le spatial de
compartiments multimédia)]

Modéle décrivant le devenir des produits chimiques dans un
systéme conventionnel air-eau-sol-sédiment dans des conditions
d'équilibre ou non. Il permet des variations de la concentration
avec la profondeur dans le sol et les sédiments.

Cohen, 1989
Cohen et Ryan, 1985
Cohen et al., 19950

Enpart

{Environmental Partitioning
Model (modéle du partage
environnemental)]

Modele qui estime la partition & l'équilibre ou ['équilibre
dynamique des produits chimiques organiques parmi les
compartiments environnementaux en utilisant des estimations de
fugacité.

OECD, 1989

Toxscreen Modeéle qui évalue le potentiel du transport et de l'accumulation Hetrick et McDowell-
dans l'environnement des produits chimiques émis dans l'air, I'eau | Boyer, 1983
superficielle ou le sol en utilisant une approche multimédia
chronologique.

EEP Traitement de sources multiples ou diffuses des émissions Kleiner al., 1988

[Environmental Exposure
Potential (potentiel
d'exposition
environnementale)]

continues en utilisant un modéle apparenté au modéle de la
fugacité. Le modéle calcule le partage environnemental, la
concentration dans l'environnement, la dégradation, et le potentiel
d'accumulation dans I'air, l'eau et le sol en employant des facteurs
de pondération qui produiront une «empreinte» du devenir dans
I'environnement.

Simplesal

Le modele estime la concentration d'équilibre ou chronologique
des produits chimiques organiques, de méme que la concentration
des métaux lourds, en utilisant le modéle multimédia de fugacité.
1l détermine les voies de pénétration dans I'environnement et les
processus environnementaux dominants pour les contaminants.

QECD, 1989°

MNSEM

{Multi-Phase Non-Steady
State Equilibrium Model
(modele multiphases a I'état
de non-équilibre}]

Modéle qui prédit le devenir des produits chimiques organiques
sous les conditions de I'état d'équilibre d'une charge continue dans
I'environnement japonais.

Yoshida et al., 1987




Tableau C.8 Suite

Type de modéle

Description

Références

WASP4

[Water Quality Analysis
Program (programme
d'analyse de la qualité de
I'eau)]

Modéle qui intégre les prédictions d'autres modeles (p. ex., les
modeles de transport des sédiments et les modéles
hydrodynamiques) pour l'estimation de la concentration des
contaminants dans l'eau, les sédiments et le biote. Il fournit une
infrastructure stable de modélisation pour I'eutrophisation, la
transformation et le transport d'un contaminant, la
bioaccumulation et l'effet des chaines alimentaires.

Ambrose et al., 1990

Modeéles d'assainissement

AERIS Modele qui évalue les concentrations dans l'environnement et | Senes Consultants,
subséquemment, I'exposition humaine a proximité d'un terrain | 1989
contaminé en utilisant un modéle multimédia d'évaluation du
risque.

RAPS Modc¢le considérant qu'il y a quatre voies majeures de migration | Whelan et al,, 1987

[Remedial Action Priority
System (systéme d'action
corrective prioritaire)]

des contaminants (eau souterraine, eau superficielle, par terre et
atmosphére) dans la simulation de la migration et du devenir, a
partir de la source jusqu'au récepteur et en passant par différentes
voies.

Modéles aquatiques

Persistance

Modéle qui estime le devenir des produits chimiques organiques
(surtout les pesticides) émis dans l'environnement aquatique. Il
calcule  une solution & l'état d'équilibre et une solution
chronologique pour quaire compartiments : eau, sédiment, poisson
et compartiment fourre-tout (les solides en suspension, les
invertébrés, etc.).

Asher et al,, 1985
Roberts et al., 1982

EXAMS

[Exposure Analysis
Modelling System (systéme
de modélisation de 1'analyse
de I'exposition)]

Modéle qui simule le devenir et le transport des substances
organiques de synthése dans les systémes aquatiques.

Burns ef al., 1982

QWASI

[Quantitative Water Air
Sediment Interaction
(interaction quantitative
eau-air-sédiment)]

Traite le devenir d'une émission de produits chimiques dans le
systéme eau-air-sédiment en utilisant les valeurs de fugacité.

Mackay e al., 1983

EXWAT

Modele qui décrit le devenir d'un produit chimique dans les
nappes d'eau en utilisant un modéle simple de I'état d'équilibre.

OECD, 1989

Modgéles de produits
chimiques inorganiques (p.
ex., les métaux et le
phosphore)

Il est difficile de généraliser quand il s'agit de composés
inorganiques parce que leurs propriétés chimiques et leurs
spéciations ont tendance a étre uniques. Une variété de modéles est
disponible.

Bonazountas ef al.,
1988

Modeles de spéciation (p.
ex.. MINTEQAT)

Modele qui calcule la spéciation en phase liquide a I'équilibre,
I'adsorption, le partage en phase gazeuse, le partage en phase
solide, les états de saturation et la dissolution-précipitation de
11 métaux. 1l s'applique aux contaminants métalliques dans les
eaux superficielles et souterraines.

Brown et Allison, 1987
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Tableau C.8 Suite

Type de modéle

Description

Références

Modeles chronologiques
pour les sédiments

Modéle qui examine la variation de la concentration des
contaminants en fonction de la profondeur d'enfouissement.

Eisenreich et al., 1989
(par exemple)

Modéles pour le sol

SESOIL

[Seasonal Soil
Compartment Model
(modeéle saisonnier de
compartiments du sol)]

PRZM

[Pesticide Root Zone Model
(modzele pour les pesticides
retrouvés dans la
rhizosphére)]

OESTAN [Pesticide
Analytical Model (modéele
analytique

des pesticides)]

Modéle de «Jury»

~

Modeles qui décrivent le devenir des produits chimiques et la
persistance dans les sols, en particulier pour les pesticides.

OECD, 1989

Carsel et al., 1984

Enfield et al., 1982

Jury et al., 1983

Modeles d'absorption par
le poisson et modéles de
chafines alimentaires

FGETS

[Food and Gill Exchange of
Toxic Substances (échange
alimentaire et branchial de
substances toxiques)]

Modele qui simule la bioaccumulation des produits chimiques
organiques non métabolisés dans le poisson. Il dépend des
propriétés physiques et chimiques du produit chimique et des
caractéristiques physiologiques, morphologiques et écologiques
du poisson.

Barber et al., 1988
Burns, 1991

Modeéle de bioaccumulation

Modéle qui prédit la concentration des produits chimiques dans
le biote en utilisant leur concentration dans les sédiments et
l'eau. 11 utilise un modéle spécifique des classes d'age pour la
bioaccumulation des substances organiques hydrophobes dans
la chaine alimentaire.

Thomann et Connolly,
1984




C.5  ANALYSE DES VOIES D’EXPOSITION

L'analyse des voies d'exposition requiert |la
détermination des voies plausibles pour chacun des
récepteurs identifiés.  Elle examine les voies
d'exposition du point de vue de I'organisme plutét que
de celui du lieu d'entreposage des déchets dangereux.
Pour chaque composante valorisée de l'écosystéme,
est-ce que 'exposition est susceptible de se produire
par contact direct, ingestion d'eau, ingestion de sol ou
de sédiments, ou par la voie du réseau alimentaire? On
doit donc considérer les voies directes et indirectes
possibles. En fin de compte, il faudra sommer toutes
les voies d'exposition pour un élément donné d'un
€cosystéme pour pouvoir effectuer les calculs de
I'exposition a long terme et a court terme (aigug).
Souvent, certaines voies peuvent étre rapidement
€cartées par de simples calculs.

C.5.1 Comparaison des voies
aquatiques et terrestres

d'exposition

Le biote aquatique est le plus susceptible d'étre exposé
a des contaminants par contact direct avec I'eau ou par
ingestion des eaux superficielles, des sédiments ou
d'aliments contaminés. Dans les systémes aquatiques,
les organismes sont exposés a des concentrations de
contaminants puisqu'ils sont continuellement exposés
aux contaminants dissous dans la colonne d'eau.

Les animaux terrestres peuvent aussi étre exposés par
l'ingestion d'eau superficielle, de sol ou d'aliments
contaminés, généralement sous forme de dose. Parmi
ces aliments, on compte les plantes qui peuvent
absorber les contaminants a partir des eaux
superficielles, des eaux souterraines, du sol ou de I'air.
Certains organismes terrestres, tels les plantes et les
organismes vivant dans le sol peuvent étre exposés a
une concentration de contaminant. L'ingestion pendant
le toilettage et le lissage des plumes, I'absorption par la
peau et l'inhalation sont d'autres voies d'exposition
pour les organismes terrestres. En général, il y a plus
de voies d'exposition pour ces derniers dont le
comportement et la répartition spatiale sont
habituellement plus complexes que pour ceux des
organismes aquatiques. La figure C.4 illustre les voies
d'exposition possibles dans I'environnement terrestre.

C.6 EXPOSITION DANS LES CHAINES
ALIMENTAIRES AQUATIQUES ET
TERRESTRES

Lecture additionnelle

Barron, M.G. 1990. Bioconcentration. Environ. Sci.
Technol. 24:1612-1618.

Bysshe, S.E. 1990. Bioconcentration factor in aquatic
organisms. /n Handbook of chemical property
estimation methods. Washington, DC: American
Chemical Society.

Connel, D.W. et R.D. Markwell. 1990. Bioaccumulation
in the soil to earthworm system.  Chemosphere
20:91-100.

Di Toro, D.M., C.S. Zarba, D.J. Hansen, W.J. Berry, R.C.
Swartz, C.E. Cowan, S.P. Pavlou, H.E. Allen, N.A.
Thomas et P.R. Paquin. 1991. Technical basis for
establishing sediment quality criteria for nonionic
organic chemicals using equilibrium partitioning.
Environ. Toxicol. Chem. 10:1541-1583.

Kenaga, E.E. 1980. Correlation of bioconcentration
factors and soil adsorption coefficients of pesticides
and other. Ecotoxicol. Environ. Saf. 4:26-38.

Kenaga, EE. 1980. Correlation of bioconcentration
factors of chemicals in aquatic and terrestrial
organisms with their physical and chemical properties.
Environ. Sci. Technol. 14:553-556.

Mackay, D. et A.l. Hughes. 1984. Three-parameter
equation describing the uptake of organic compounds
by fish. Environ. Sci. Technol. 18:439—444.

Veith, G.D., D.L. DeFoe et B.V. Bergstedt. 1979.
Measuring and estimating the bioconcentration factor
of chemicals in fish. J. Fish Res. Board Can.
36:1040-1048.

C.6.1 Méthodes qualitatives

L'évaluation de dépistage des voies d'exposition implique
geénéralement l'identification des voies d'exposition
potentielles. Ces derniéres peuvent étre identifiées en
considérant le type de milieu contaminé et certaines
caractéristiques chimiques du contaminant. Les
organigrammes présentés aux figures C.2 et C.3 facilitent
la détermination des milieux d'intérét pour les
contaminants émis dans les sols et les eaux superficielles.
Le milieu contaminé déterminera les voies d'exposition
possibles. Si les analyses du transport et du devenir
suggerent que 'exposition est probable par la voie de la
chaine alimentaire, il sera nécessaire de mesurer
l'absorption par le biote. Les figures C.5 et C.6
fournissent, respectivement, des modeéles conceptuels pour
établir l'exposition dans les chaines alimentaires
aquatiques et terrestres.
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Emission des
contaminants

I

Modele et calculs du
transport et du devenir

v

C

Concentration dans
les sédiments

Absorption (ingestion)
a partir des sédiments

h 4

Espéce 1
(p. ex., invertébré) P

v

Concentration
dans l'eau

Absorption

a partir

de l'eau

concentration dans
les tissus

Absorption & partir de la
nourriture

|

v

Espéce 2
(p. ex., petit poisson) ¢

concentration dans
les tissus

Absorption a partir de la
nourriture

Prédateur supérieur

(aquatique) <

(p. ex., piscivore)

concentration dans
les tissus

|
Absorption & partir des
aliments (dose)

Prédateur terrestre
(p. ex., oiseau,

mammifére)

Figure C.5 Exposition dans les chaines alimentaires aquatiques.




Emission des contaminants

I

Modeéle et calculs du
transport et du devenir
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Concentration
dans le sol

Ingestion et contact
cutané
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v
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calculer I'apport quotidien
(=dose) a partir de toutes
les sources

<

Figure C.6 Exposition dans les chalnes alimentaires terrestres.




Le potentiel de bioaccumulation au sein de la chaine
alimentaire peut étre évalué au moyen de facteurs de
bioconcentration (FBC) ou de facteurs de bioaccumulation
(FBA) puisés directement dans la documentation ou il peut
étre estimé a partir des propriétés chimiques figurant au
tableau C.9. En général, les données disponibles pour les
valeurs des FBC terrestres sont plus rares que pour les
valeurs des FBC aquatiques. Quand les valeurs des FBC
dans 'environnement terrestre sont étudiées, elles le sont
ordinairement pour la mesure de l'absorption par les
plantes et les vers de terre, qui sont exposés a des
concentrations de contaminants plutot qu'a des doses.

Les valeurs des FBA et des FBC s'échelonnent a partir de
moins de un a plusieurs millions. Plus le pouvoir
accumulatif d'un contaminant dans le biote est grand, plus
la consommation des organismes accumulateurs prend
d'importance, puisque les consommateurs deviennent eux-
mémes des sources potentielles de contamination pour la
faune.

La bioconcentration est ['assimilation d'un produit chimique
par un organisme aquatique strictement expos€ au produit
dans l'eau. Cette mesure s'applique généralement aux
organismes aquatiques mais est aussi appliquable en milieu
terrestre, aux plantes et & certains organismes retrouvés dans
le sol.

Le facteur de bioconcentration (FBC) est le rapport entre la
concentration du produit chimique dans les tissus de
I'organisme et la concentration dans 'eau ou le sol. Le FBC
est mesuré en laboratoire et se détermine comme suit :
FBC= Concentration dun produit chimique dans
I'organisme, en laboratoire / Concentration d'un
produit chimique dans l'eau ou le sol, en
laboratoire

La bioaccumulation est 'assimilation d'un produit chimique
par un organisme a partir de toutes les sources d'exposition
: le contact direct (mesuré avec le FBC), l'alimentation et les
sédiments de fond, dans le cas des organismes aquatiques.
Les facteurs de bioaccumuluation (FBA) se basent sur des
mesures, faites sur le terrain, de concentrations de produits
chimiques dans les tissus et dans l'eau ou le sol. Le FBA a
les mémes unités que le FBC et se détermine comme suit :

FBA = Concentration dun produit chimique dans
l'organisme, sur le terrain / Concentration d'un
produit chimique dans I'eau ou le sol, sur le terrain

La bioamplification est l'accroissement de la concentration
de certaines substances dans la chaine alimentaire. Elle est
un important mécanisme de la concentration des pesticides
et des métaux lourds dans les organismes tels les oiseaux
piscivores et les carnivores.

Tableau C.9 Méthodes pour I'estimation des
facteurs de bioconcentration

Méthodes d'estimation

log FBC = 0,76 log Kow - 0,23

log FBC = 2,791 - 0,564 log (solubilité de I'eau)
log FBC = 1,119 log Koc - 1,579

Source : Compilées a partir de Howard et Boethling, 1993.

11 existe deux propriétés d'un produit chimique qui sont

responsables  des  proportions  élevées  de

bioaccumulation :

« un coefficient de partage élevé, comme pour les
composés lipophiles;

» une récalcitrance envers tous les types de
dégradation.

Les méthodes d'estimation ci-dessus sont utiles dans le
traitement des produits chimiques organiques puisque la
bioconcentration est liée & la propriété hydrophobe d'un
produit chimique. Les FBA et FBC pour les produits
chimiques inorganiques doivent étre mesurés sur le
terrain ou en laboratoire.

C.6.2 Méthodes quantitatives

Lecture additionnelle

U.S. EPA (United States Environmental Protection
Agency). 1993. Wildlife exposure handbook Vol. 1.
Office of Research and Development, Washington
DC. EPA/600/R-93/187a. Fournit des profils
d'exposition d'espéces sélectionnées, des modeéles
allométriques pouvant étre utilisés dans l'estimation du
tawx  d'ingestion daliment et deau, du toux
d'inhalation, des aires de surface et des taux
métaboliques pour les espéces fauniques, et des
équations communes utilisées dans l'estimation de
l'exposition de la faune aux contaminants de
l'environnement.

U.S. EPA (United States Environmental Protection
Agency). 1993. Wildlife exposure handbook. Vol. 2.
Appendix: Literature review database. Office of
Research and Development, Washington, DC.
EPA/600/R-93/187b. Fournit des données
quantitatives pour des espéces sélectionnées, telles que
les facteurs de normalisation et de taux de contact, la
composition de la nowriture, la dynamique des
populations et l'activité saisonniere. A étre utilisé
conjointement avec le volume 1.

U.S. EPA (United States Environmental Protection
Agency). 1992. Dermal exposure assessment:
principles and applications, interim report. Office of
Research and Development, Washington, DC.
EPA/600/8-91/001B.
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C.6.2.1 Analyses quantitatives préliminaires

Aquatique

Les valeurs retrouvées dans la documentation et les
estimations des FBC peuvent étre une source
significative d'incertitude puisqu'elles ne considérent
pas I'effet des paramétres du lieu tels que la température,
le pH et la salinité sur la dissolution et la disponibilité
biologique du contaminant dans l'eau, ou négligent
I'influence des caractéristiques de l'organisme telles que
le contenu en lipides, le comportement et le taux
d'ingestion qui influent sur 1'absorption du contaminant.

Des écarts encore plus prononcés entre les estimations
des FBC et les données de laboratoire peuvent survenir
a cause :

* des erreurs dans les mesures physiques et

chimiques, spécialement pour les produits
chimiques hautement solubles;

« de l'incapacité d'atteindre I'équilibre
expérimentalement; les produits chimiques

insolubles dans l'eau prennent beaucoup de temps
et ceux avec un log FBC> 6 requiérent plus de 20 a
30 jours;

* du partage restreint a travers les membranes si le log
Kow > 6;

» du métabolisme des produits chimiques dans les
études de laboratoire;

+ de la fixation du produit chimique a la matiere
organique dissoute;

* du contenu variable en lipides des organismes
aquatiques, qui peut occasionner des FBC qui
s'écartent du résultat estimé.

Quoique les modeles aient ét€¢ construits pour des
organismes et contaminants particuliers (p. ex., Gobas,
1993), il y a peu d’approches simples généralisées.
L’approche la plus courante (U.S. EPA, 1991) est
I'utilisation du FBA basée sur une suveillance
simultanée des concentrations dans l'eau et dans les
tissus ou basée sur la détermination des taux
d'absorption et de dépuration des contaminants.

Terrestre

Dans les systémes terrestres, I'exposition est
généralement exprimée sous forme de dose ou d'apport
quotidien de contaminants. L'utilisation d'équations
simplifiées et de valeurs par défaut fournit une
estimation de l'exposition a l'ingestion, qui sera la voie
d'exposition la plus significative. La proportion de
I'exposition totale attribuée a I'ingestion est le produit du
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taux d'ingestion de la matiére séche (TIMS) et de la
concentration du contaminant dans le milieu. Walker et
MacDonald (1992) recommandent un facteur de
répartition (FR) de 75 % de I'exposition totale pour
justifier la contribution de l'ingestion de la matiére seche
dans le calcul des valeurs guides pour les résidus dans
les tissus, et ce, pour la protection des consommateurs
de la faune aquatique. On suppose que la matiére séche
n'inclut que les aliments et le sol et que l'exposition a
ces deux milieux peut étre calculée. Pour estimer seule
I'exposition par I'ingestion du sol, le pourcentage du
TIMS imputé au sol doit étre vérifié. Le tableau C.10
fournit des exemples d'équations simples pour
I'estimation de l'exposition a la nourriture et au sol
ingére.

622 Analyses quantitatives détaillées

Modéles pour la chaine alimentaire

L'exposition des récepteurs aquatiques et terrestres par
la voie de la chaine alimentaire peut étre estimée en
utilisant un mod¢le de réseau trophique. Le fait de
spécifier une chaine alimentaire pour les analyses du
modele de risque écotoxicologique constitue un
compromis entre la réalité et les données disponibles et
la compréhension. Fordham et Reagan (1991)
fournissent les principes suivants :

* En regroupant les espéces ayant des habitudes
alimentaires analogues en groupes d'espéces clés, on
obtient une représentation de la bioaccumulation par
espéce clé applicable a d'autres organismes du
méme groupe d'alimentation.

» Ensélectionnant les organismes les plus sensibles
ou les organismes les plus susceptibles d'accumuler
des concentrations plus importantes de
contaminants comme especes piéges, on obtient une
approche prudente dans I'élaboration des critéres
pour les contaminants sujets a la bioaccumulation.

» En utilisant une approche prudente, les populations
moins sensibles sont probablement aussi protégées.

Les modeles les plus simples de bioaccumulation dans
les chalnes alimentaires utilisent les cinq variables
suivantes a chaque niveau trophique (Fordham et
Reagan, 1991) :

e la concentration de contaminants chez les
organismes-proies;



Tableau C.10

Exemples d'estimations de I'exposition a I'ingestion de nourriture et de sol pour la faune

Exposition

Equations

Estimation du taux d'ingestion du sol

TIS
TIMS

PSI

TIS = TIMS x PSI

le taux d'ingestion du sol (kg de poids sec de sol/jour)

le taux d’ingestion de la mati¢re séche (kg/jour) - suppose
que le TIMS ne contient que de la matiére séche de
nourriture ou de sol

proportions de sol ingéré - valeur par défaut de 0,07

Estimation du taux d'ingestion de la nourriture

Si l'information sur le TIMS n'est pas disponible, TIN

les équations allométriques peuvent étre utilisées

pour estimer le TIN (Nagy, 1987). TIMS
TIS

Equation allométrique pour les espéces mammiferes | Fy, =
Fy=
PC=

Equation allométrique pour les espéces aviaires F,=
Fo=
PC =

TIN = TIMS -TIS

0,0687 x (PC)"*2

taux d'alimentation de l'espece mammifere (kg de poids sec de
nourriture/jour)
poids corporel moyen de I'espéce (kg)

0,0582 x (PC)*5!
taux d'alimentation de l'espéce aviaire (kg de poids sec de

nourriture/jour)
poids corporel moyen de 'espéce (kg)

le taux d'ingestion de la nourriture pour I'espéce (kg de poids
sec de nourriture/jour)

le taux d'ingestion de la matiére séche pour I'espéce (kg/jour)
le taux d'ingestion du sol (kg de poids sec de sol/jour)

Source : Compilés de CCME, 1996.

o Jlefficacité d'assimilation (pg de contaminant
absorbé/|ig de contaminant ingéré);

e la ration quotidienne totale (g aliment/g poids
corporel/jour);

* le taux de dépuration ou de perte (par jour);

» lafraction de l'alimentation de I'organisme constituée
de chaque organisme-proie.

A l'aide de cette méthode, on peut construire autant de
niveaux trophiques qu'il est nécessaire, a condition de
disposer de parametres fiables pour chaque niveau.

Aquatique

Lecture additionnelle

Gobas, F.A.P.C. et D. Mackay. 1987. Dynamics of
organic chemical bioconcentration in fish. Environ.
Toxicol. Chem. 6:495-504.

Thomann, R.V. 1989. Bioaccumulation model of
organic chemical distribution in aquatic food chains.
Environ. Sci. Technol. 23:699-707.

La modélisation de la bioaccumulation dans les chaines
alimentaires aquatiques commence généralement avec
des organismes planctoniques et benthiques ou avec

des macrophytes, et typiquement a l'aide d'approches
simples. 1l s'agit entre autres de I'utilisation de facteurs
de  bioaccumulation, de simples modéles
pharmacocinétiques (Gobas et al., 1991), ou bien I'on
suppose qu'il y a équilibre entre les concentrations de
contaminants dans |'organisme (p. ex., tissus lipidiques
des organismes benthiques) et I'environnement (p. ex.,
les concentrations de contaminants dans la matiére
organique des sédiments). En supposant que les
concentrations de contaminants dans ces groupes
benthiques et planctoniques peuvent étre estimées ou
directement mesurées, la prochaine étape consiste a
estimer la composition de I'alimentation moyenne de
chacune des espéces de poisson pertinentes. Il s'agit de
spécifier les proportions de chaque groupe benthique et
planctonique dans I'alimentation des poissons, en
suivant les saisons si c'est nécessaire.

Une masse considérable d’évidences théoriques et
empiriques est disponible pour prédire la
bioaccumulation de contaminants dans les poissons a
’aide de modéles pharmaco-cinétiques (Gobas et
Mackay, 1987; Thomann, 1989). Une approche
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typique de modélisation pour évaluer la
bioaccumualtion des contaminants hydrophobiques
dans les lacs est celle proposée par Gobas (1993).
Selon ce modéle, la variation temporelle de la
concentration en contaminant dans le poisson est
représentéé par:

dc,
ar =k, C yp k) C ke C -k CrmkgC ok C
Eq. C.1
ou :

k, est le taux d’absorption de I’eau a travers les
branchies (L/kg/jour)

k, est le taux d’élimination par les branchies, dans
I’eau (L/jour)

k,, est le taux de consommation alimentaire (kg
aliments/kg poisson/jour)

ky est le taux d’élimination (L/jour)

k; est le taux de croissance (par jour)

k,, est le taux de dégradation métabolique du
contaminant, qui est zéro pour les contaminants
persistants (L/jour)

Cyp est la concentration de contaminant
biologiquement disponible dans 1’eau (pg/L)

C, est la concentration de contaminant dans le
poisson (ng/kg poisson)

'C,, est la concentration moyenne de contaminant
dans [’alimentation du poisson (ug/kg), calculée a
partir d’une moyenne pondérée de la fraction
alimentaire des concentrations de contaminants dans
les organismes qui constituent I’alimentation.

A P’état d’équilibre, 1’équation devient:

(*,Cp*k,C ) Eq.C.2
Tkt hg )
ou
C,=BCFxC, +*BMFxC Eq.C.3

ou :

BCF est le facteur de bioconcentration
[ &/ (ky+tksthytke) ]
BMF est le facteur de bioamplification
[ kp/(k vkt tkg) ]

Chacun de parametres dans les équations C.1 et C.2
proviennent d’équations empiriques s’appliquant a
différentes espéces et ne nécessitent que quelques
données simples: le poids du poisson, son taux de
croissance et ses habitudes alimentaires, la température
de Peau, et le K, (coefficent de partition octanol-eau)
du contaminant (Gobas 1993). Ce qui rend ces relation
généralement applicables.

Une fois que l'on a estimé la concentration des
contaminants dans le poisson, le processus est répété
pour les oiseaux et les mammiféres piscivores. Bien
que les théories et les mode¢les d'absorption des
contaminants ne soient pas encore au point pour ces
groupes, le probleme est un peu plus simple puisqu'il
suffit de considérer la bioamplification et non la
bioconcentration. Clark er al. (1988) donnent un
exemple d'une modélisation pour estimer la
concentration des contaminants chez les Goélands
argentés. Les oeufs constituent souvent le moyen le
plus pratique pour surveiller les contaminants pour
I'étalonnage de ces modéles; il est entendu que I'espéce
sélectionnée est suffisamment abondante de sorte que
I'échantillonnage n'a pas un impact écologique
important.

Terrestre

Lecture additionnelle

Pastorok, R.J. et J.R. Sampson. 1990. Review of
ecological risk assessment methods to develop
numerical criteria for cleanup of hazardous waste
sites. Draft. Prepared for Washington Department of
Ecology, Olympia, WA. Fournit un modéle de chaine
alimentaire congu pour [l'évaluation du risque
provenant des émissions atmosphériques, mais
pouvant étre adapté a l'exposition par la voie
d'autres types d'émissions.

Menzie, C.A., D.E. Burmaster, J.S. Freshman et C.A.
Callahan. 1992. Assessment of methods for
estimating ecological risk in the terrestrial
component: a case study at the Baird and McGuire
superfund site in Holbrook, Massachusetts. Environ.
Toxicol. Chem. 11:245-260. Compare différents
types de modélisation, d'essais biologiques et de
méthodes de terrain par rapport a l'évaluation des
conditions et du risque pour le biote terrestre, dans
un lieu Superfund» contaminé par des pesticides.




Les modeles détaillés d'absorption de contaminants par
les espéces terrestres sont rares, et ceux qui existent ont
en général été adaptés a partir de modeles d'exposition
chez I'humain. Le tableau C.11 présente quelques
exemples d’exposition orale due a I’ingestion par la
faune d’eau, de diéte, de sol ou de sédiments. Un
modele d'absorption doit fournir des estimations a
partir de toutes les voies d'exposition ou de la plupart
d'entre elles et exige donc :

 une estimation des concentrations dans les aliments,
I'eau, le sol et l'air. Les concentrations dans les
aliments peuvent étre estimées au moyen du mode¢le
puisque ceux-ci sont généralement les especes qui
composent la chaine alimentaire. Toutefois, ces
concentrations peuvent aussi étre mesurées
directement dans les plantes ou dans les animaux
retrouvés communément et situés a la base de la
chaine alimentaire;

* les parametres métaboliques (p. ex., les taux
d'ingestion et d'évacuation, et les taux d'absorption
et de dépuration des contaminants contrélent le
devenir de ces derniers dans l'organisme et leur
transfert entre les différents niveaux trophiques);

* le comportement (p. ex., les habitudes ou les
préférences alimentaires, le déplacement, Ila
migration et la dispersion, et le comportement
d'évitement peuvent déterminer le potentiel
d'absorption par différentes voies d'exposition).

C.7 ANALYSES DE L’INCERTITUDE

Les sources d'incertitude associées & la modélisation
dans I'évaluation du risque écotoxicologique sont, entre
autres, la variabilité des parameétres intrants (résultant
de la variation spatiale des paramétres et/ou du manque
de données pour les paramétres clés) et la structure du
modéle a cause des simplifications et des hypothéses
incluses dans le modéle.

Il existe plusieurs approches pour s'occuper de ces
sources d'incertitude. Voici trois méthodes courantes :
I'analyse de sensibilité, la simulation Monte Carlo et
l'utilisation de données de surveillance pour
I'étalonnage du modele.

Les analyses de sensibilité qualitatives et quantitatives
sont trés importantes pour le modélisateur puisqu'elles
lui permettent une bonne compréhension de la
sensibilité mathématique de son modeéle. L'analyse de
sensibilité est I'évaluation des parametres d'un modele
qui ont le plus grand rapport entre la variation de
parametres intrants et la variation de parametres
sortants, de méme que [’évaluation des paramétres qui
ont le plus petit rapport. Les paramétres intrants qui ont
le plus grand effet sur I'exactitude des paramétres
sortants devraient étre justes. Réciproquement, les
paramétres intrants qui n'ont qu'un léger effet sur
I'exactitude des parameétres sortants pourront €tre
estimés par des méthodes moins justes et moins
dispendieuses.

Avec l'analyse Monte Carlo, un modéle est exécuté
plusieurs fois en utilisant des paramétres intrants
variables. On peut formuler les paramétres intrants
incertains comme étant des distributions plutot que des
valeurs fixes, et évaluer les effets de I'incertitude des
intrants variables. Certaines données sont requises pour
spécifier la distribution des parameétres intrants;
autrement, l'incertitude des extrants est purement
fonction des hypothéses faites au sujet de l'incertitude
des distributions des parametres intrants. Dans les
analyses Monte Carlo, il faut s'assurer de tenir compte
de la corrélation entre les parameétres; si I'on suppose
que toutes les répartitions des parameétres sont
indépendantes, on surestimera le degré d'incertitude.
Fordham et Reagan (1991) fournissent un excellent
exemple de ['application des analyses Monte Carlo a
une ERE dans un lieu ou se trouvent des déchets
dangereux.

Les données de surveillance sont d'une valeur
inestimable  pour  réduire  l'incertitude  par
I'intermédiaire de I'étalonnage des modeles. Les biais
dans I'extrant du modéle peuvent aussi étre corrigés a
I'aide de ces données. Toutefois, celles-ci sont plus
utiles pour réduire l'incertitude dans le cas de la
modélisation pour l'air et pour les eaux superficielles
que dans le cas des modeles pour les eaux souterraines.
En effet, il en est ainsi a cause du décalage et du retard
dans le déplacement de l'eau souterraine. Les
prévisions du modeéle pour l'eau souterraine, en ce qui
concerne les changements futurs dans la qualité des
eaux, peuvent étre correctes, mais le panache du.
contaminant peut ne pas avoir atteint le point
d'échantillonnage.




Tableau C. 11 Exemples d'estimations de I'exposition orale pour I'eau, la nourriture et le sol ou les sédiments

Exposition

Equations de la dose pour Ia faune

L'eau d'alimentation :

» Une source de
contamination;

< Différentes sources
avec des niveaux
variables de
contamination .

DMJ,, =CxFR*TIN

DMJ

pot

=Y (C xFR)xTIN
i=1

DMJ,,, = Dose moyenne potentielle par jour (mg/kg )

C = Concentration moyenne du contaminant dans une source unique d'eau (mg/L ou mg/kg)

FR = Fraction du total d'eau ingérée de la source d'eau contaminée (sans unité)
TIN = Taux d'ingestion d'cau normalisé (fraction du poids corporel consommé en eau par unité de
temps, g/g jour)
C, = Concentration moyenne du contaminant dans la iéme source d'eau (mg/L)
FR, = Fraction d'eau consommée dans la iéme source d'eau (sans unité)
n = Nombre de sources d'eau contaminée
L'exposition dans la n
nourriture : DMJ,, :E‘I(C"x FR xTIN))
+  Equation générique
pour estimer les doses
orales de contaminants | DMJ,, = Dose moyenne potentielle par jour (mg/kg )
dans la nourriture des | C, = Concentration moyenne du contaminant dans le kéme type de nourriture (mg/kg de poids
espéces fauniques. [rais)
FR, = Fraction de la consommation du kéme type de nourriture contaminée (sans unité)
TIN, = Taux d'ingestion normalisé du kéme type de nourriture sur une base de poids frais (g/g
jour)
m = Nombre du type de nourriture contaminée
L'ingestion de sol ou de y
= X X X
e DMJ,, [El(c JFSxTI, <FR)VPC
DMJ,, = Dose moyenne potentielle par jour (mg/kg)
C, = Concentration moyenne du contaminant dans le sol dans la kéme aire de fourrage (mg/kg
poids sec)
ES = Fraction du sol dans l'alimentation (sans unité)
Th ot = Taux d'ingestion de la nourriture sur une base de poids sec (kg/jour)
FR, = Fraction du total de nourriture ingérée de la kéme aire de fourragej(sans unité)
PC = Poids corporel
m = Nombre total d'aires de fourrage
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Source : Compilés de U.S. EPA, 1993.




C.8 CONCLUSIONS

L'utilisation de méthodes successivement plus
perfectionnées permet de se concentrer sur les
processus critiques et de réduire ainsi l'incertitude
relative a ['évaluation de l'exposition globale (et les
dépenses qui y sont rattachées). Les décisions relatives
au niveau du détail des évaluations de I'exposition
devraient étre faites de concert avec des décisions
analogues au sujet de la caractérisation des récepteurs
et de I'évaluation du danger. Le degré de précision de
différents éléments d'une ERE devrait étre plus ou
moins le méme. Il est inutile de disposer d'un modéle
quantitatif trés détaillé pour les expositions si les
relations dose-réponse utilisées pour I'évaluation du
danger présentent une grande incertitude. Finalement,
la modélisation de I'exposition est une science en plein
essor; il est trés important que les analystes soient au
courant des progrés pour sélectionner l'approche la plus
appropriée aux contaminants et aux lieux visés.
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Evaluation du danger

D.1  DEFINITION

L'évaluation du danger décrit la relation qui existe
entre le contaminant ou les contaminants en question
et les parameétres €cologiques les plus importants.
Dans le contexte de I'évaluation du risque
écotoxicologique (ERE), I'évaluation du danger se fait
habituellement par la mesure de la toxicité d'une
substance pour une ou plusieurs espéces, a I’aide
d’essais; dans certains cas, cette mesure est complétée
par des mesures de niveaux d’organisation supérieurs.

D.2 NIVEAUX D’ORGANISATION

Les niveaux d'organisation peuvent étre catégorisés en
mesures relatives a des individus, des populations et
des communautés. A l'intérieur de chacune de ces
catégories, il existe divers niveaux de réponse au
stress, avec différents intervalles de temps et degrés de
signification. Par exemple, dans la figure D.1, les
changements neuroendocriniens sont les plus
réversibles et ont le plus faible potentiel diagnostique
de toutes les mesures effectuées a l'échelle des
individus; la croissance ou la survie sont moins
réversibles et donc plus significatives.

D.2.1 Réponses biochimiques et bio-indicateurs
Les bio-indicateurs sont des indicateurs de I'exposition
a un contaminant, exprimés a |'échelle biochimique ou
cellulaire. La plupart de ces mesures montrent qu'il y
a eu exposition, mais elles ne mettent pas
nécessairement en évidence les effets de celle-ci. Bien
que les réponses cellulaires et biochimiques soient les
plus faibles des effets que I'on puisse mesurer, elles
sont également les plus réversibles et les moins
susceptibles de s'exercer a I'échelle de la communauté.
Les bio-indicateurs sont plus utiles pour examiner les
mécanismes de la toxicité qu'en qualité d'indicateurs de
la toxicité. Ils peuvent aussi servir d'outils pour
I'évaluation de [I'exposition. Des exemples de
parametres physiologiques/biochimiques sont fournis
dans le tableau D.1.

Certaines réponses biochimiques fournissent de
l'information directe sur les changements causés par les
contaminants tandis que d'autres aménent de

ANNEXE D

I'information indirecte décrivant I'état physiologique ou
les réponses non spécifiques a des produits chimiques
étrangers.

Par exemple

réponses directes - I'induction de la métallothionéine ou
de protéines apparentées, ou les changements dans les
enzymes sanguins relativement & l'exposition a des
contaminants spécifiques;

réponses indirectes - changements dans la charge
d'énergie de l'adénylate, diminution de 'hématocrite, du
leucocrite et du volume corpusculaire moyen, ou une
augmentation de la concentration en hémoglobine.

Les réponses biochimiques utiles aux études de la
pollution sont sélectionnées en fonction des critéres
suivants (Widdows, 1985) :

» é&tre sensibles au stress environnemental et 4 la
pollution de I'environnement et présenter un large
spectre de réponses allant des conditions optimales
jusqu'aux conditions létales;

+ refléter une relation quantitative ou autrement
prévisible avec le produit toxique;

* avoir un temps de réponse relativement court, de
l'ordre de quelques heures a quelques semaines, de
sorte que l'impact du produit toxique puisse étre
décelé lors des premiers stades de 1'étude;

+ présenter des réponses non spécifiques (générales)
a la somme des stimuli environnementaux,
fournissant ainsi des mesures de I'impact global des
changements environnementaux et complétant les
réponses plus spécifiques du contaminant au niveau
cellulaire;

 é&tre mesurables de fagon précise et avec un rapport
«signal-bruit» élevé de sorte que l'effet de la
pollution puisse étre décelé au-dessus du «bruit de
fond» dii a la variabilité naturelle;

* avoir une pertinence écologique (on doit pouvoir

établir que les réponses produites ont un effet
néfaste ou dommageable pour la population).
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Tableau D.1. Exemples de paramétres potentiels pour I'évaluation du danger

Niveau de réponse

Description

Paramétres

Exemples spécifiques (ot ils sont
applicables)

Physioclogique

Impact sur le
métabolisme primairc

Principales réponses
métaboliques

Activités des enzymes
Respiration
Photosynthése
Activité des enzymes
Excrétion

Métabolisme
Hématologie
Pigmentation
Osmorégulation
Tonorégulation

Changements hormonaux

Introduction des oxydases a fonction mixte

Charge en énergie adénylique
Hématocrite, leucocrite, hémoglobine

Changement en oestradiol, testostérone

Intégrateurs individuels

Survie

Croissance

Reproduction

Comportement

Histopathologie

Alimentation/nutrition
Possibilité de croissance
Efficacité nette de la croissance
Masse du corps, des organes
Vitesse/stade de développement

Maturation sexuelle

Viabilité des gamétes/fertilité
Développement des larves

Taille de la progéniture/fécondité
Fréquence de la reproduction

Capacité sensorielle
Rythme des activités
Activité motrice
Apprentissage/motivation
Evitement/attraction
Comportement relatit a la
reproduction

Croissance anormale
Changements histologiques
importants

CLs,. DLs,, CSEO

Changement touchant le foie et la rate
Changements de la maturation sexuelle

CSEO

Réponse ventilatoire/toux
Enfouissement

Néoplasmes/tumeurs, indices sur les tissus
somatiques

Dynamique

Comportement
Intégrateurs de

population

Intégrateurs de
communauté

Recolonisation/migration
Agression/prédation
Accouplement

Survie des classes d'dge
Extinction

Succes de la reproduction
Densité/abondance
Biomasse

Capacité productive

Diversité

Indices de pollution
Richesse des espéces
Succession

Cycle des ¢léments nutritifs
Flux d’énergie

Activité enzymatique
Consommation
d’oxygéne/respiration

Communauté microbienne
Communauté microbienne

Source: Adapté de Power et al.. 1991.
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La plus grande faiblesse relative a l'application de
techniques physiologiques a la surveillance des effets
biologiques est peut-étre la variabilité des systemes
biologiques (Bayne, 1985). Cette derniere peut étre
attribuable & une gamme de sources comme les
variations saisonniéres, ['état reproductif et les
conditions d'essais. Quant a la variabilité d'un individu
a l'autre, elle n'a pas été bien étudi€e.

D.2.2 Réponses individuelles

L'organisation biologique a l'échelle de I'organisme est
un compromis raisonnable de la sensibilité et de
l'interprétation écologique par rapport au niveau
biochimique ou cellulaire, et par rapport aux niveaux de
la population et de la communauté (figure D.1). Les
réponses individuelles peuvent influer sur le succes
d'une population, et possiblement avoir un effet a
I'échelle de la communauté et de I'écosysteme.

Exemples de réponses individuelles
* la survie

* la croissance

+ la reproduction

* le comportement

* l'histopathologie

Survie

La mortalité a I'échelle des individus peut étre décrite
comme étant directe (aigué€) ou retardée (chronique).
Dans le domaine de la toxicologie, le terme survie a une
connotation de létalité aigu€ pour un essai de toxicité a
court terme. On reconnait grandement aussi que certains
substrats qui n'ont pas une toxicité aigu¢ peuvent
exercer une toxicité chronique. L'information la plus
utile de I'impact sur les lieux serait les données relevées
sur le terrain concernant la survie des individus
demeurant pendant une longue période dans un habitat
contaminé. Toutefois, a moins de marquer des
individus d'une population, il est difficile de mesurer le
taux de survie individuelle; ainsi, on a généralement
convenu de mesurer le taux de survie en laboratoire
dans des expériences a court terme.

Croissance

La croissance est un ¢lément fondamental de la bonne
forme et donc, un indice important des effets des
contaminants. Les produits toxiques peuvent influer
indirectement sur les taux de croissance en réduisant la
quantité de nourriture disponible et directement, en
perturbant les mécanismes métaboliques qui
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transforment I'énergie alimentaire en tissus ou en
détournant I'énergie utilisée pour la croissance vers le
métabolisme du contaminant. Les conséquences d'une
croissance réduite sont, entre autres, les suivantes :
fécondité réduite, maturation plus lente et capacité
réduite de compétitionner avec d'autres individus; ces
conséquences sont ressenties a I'échelle de la population
et de la communauté.

Le parametre lié 4 la croissance est trés facilement mesuré
dans les systémes aquatiques, mais il n'est pas approprié
dans le cas de systémes qui s'étendent au-dela de la zone
étudiée (p. ex., oiseaux, mammiferes). Dans le cas des
systémes aquatiques, la croissance peut étre mesurée soit
dans des expériences de laboratoire, soit dans des
expériences sur le terrain. Les recherches initiales
devraient se concentrer sur les travaux en laboratoire
puisque ces derniers indiqueront le risque des effets sur la
croissance dans l'environnement.

On comprend mieux les effets sur la croissance (et la
reproduction) en considérant le bilan énergétique d'un
animal (Widdows, 1985). On I'exprime comme étant /a
possibilité de croissance ou la valeur de l'efficacité
nette de croissance.

Par exemple

La possibilité de croissance est estimée comme étant la
différence entre I'énergie absorbée et la dépense de I'énergie
issue de la respiration et l'excrétion (Widdows, 1985). Elle
peut passer d’une valeur positive, lorsque I'énergie est
disponible pour la croissance et la production de gamétes, 1
jusqu'a une valeur négative, lorsque l'organisme utilise ses
réserves corporelles pour le métabolisme dentretien. De |
plus, elle offre une image instantanée des effets sublétaux
qui, §ils sont prolongés pendant une période donnée,
entraineront la mort.

La valeur de l'efficacité nette de croissance est l'efficacité |
avec laquelle la nourriture est convertie en tissu corporel;
elle est aussi une mesure de l'énergie disponible pour la
croissance, décrite comme étant une proportion de I'énergie
obtenue de la nourriture. Une réduction de cette valeur
indique un état de stress, puisqu'une proportion plus
importante de I'énergie obtenue des aliments est utilisée pour
assurer la subsistance de I'animal et qu'une proportion plus
faible est donc disponible pour la croissance. La valeur de
I'efficacité nette de croissance fournit une intégration a long
| terme des processus physiologiques.




Reproduction

Les contaminants peuvent influer sur les processus
reproductifs de plusieurs fagons, notamment en altérant
la disponibilité de I'énergie, en perturbant le
métabolisme des facteurs qui régissent la reproduction,
en ayant un effet sur le comportement reproducteur et en
changeant la performance de reproduction. La
distribution de 'énergie peut étre touchée par une baisse
de la quantité d'énergie disponible pour la reproduction,
si les aliments sont limités ou si l'utilisation métabolique
des réserves d'énergie sert a répondre aux charges de
contaminants.

Dans le cas des poissons, des expériences
toxicologiques sur la reproduction des espéces a courte
durée de vie ont été jugées comme étant les plus
fructueuses en ce qui concerne 'obtention de résultats
utiles (Sprague, 1976). Ce paramétre a une importance
écologique car il influe directement sur le recrutement
et la stabilisation d'une population. Chez les oiseaux,
les phénomeénes comme l'amincissement des coquilles
d'oeufs ont été associés a l'exposition a des
contaminants. Les contaminants peuvent aussi influer
sur le développement de I'embryon dans les oeufs des
oiseaux. Chez les invertébrés, on rencontre des
perturbations analogues du processus de reproduction,
mais moins de travaux ont été faits sur la réponse
physiologique ou biochimique.

Exemples de paramétres du processus reproductif
* le retard dans la maturation sexuelle

« le retard dans la libération de la progéniture

* le retard dans le développement des oeufs .

+ les effets sur le nombre de la progéniture

+ la fréquence de la reproduction

» l'inhibition compléte de la reproduction

La plupart des travaux dans ce domaine sont orientés
vers les essais de toxicité, les paramétres étant des
mesures du processus reproductif ou du succés de la
reproduction. Les répercussions de ces effets sur la
reproduction se voient a I'échelle de la population et de
la communauté qui intégrent tous les processus traités
ici.

Comportement

Les organismes peuvent réagir et réagissent
effectivement aux contaminants en modifiant leur
comportement. 1l est essentiel de connaitre le
comportement de base (p. ex., locomotion et
orientation) pour déterminer des processus comme la

capture des proies, l'alimentation, le mouvement
d'évitement des prédateurs, la migration, la parade et
I'accouplement. L'intégration de ces comportements
déterminera en partie le succés de chaque individu et de
la population. Parmi les réponses comportementales
causées par les contaminants, on compte une large
gamme de comportements comme ['évitement,
I'inhibition de I'alimentation, et les mouvements
aléatoires accrus.

Exemples de paramétres comportementaux

+ la sélection spatiale

« la réponse a la nourriture et la capacité de s'alimenter
« les réponses prédateurs—proies

+ les comportements agressifs, de démonstration

« les comportements reproducteurs

« la ventilation et la toux

+ la préférence ou I'évitement a I'égard de divers
stimuli

Histopathologie

Les effets histopathologiques comme les 1ésions, les
néoplasmes et les tumeurs apparaissant dans les
populations d'individus qui sont exposées a des
contaminants peuvent étre utilisés pour documenter les
effets des contaminants. La présence ou I'absence de ces
effets et un bon nombre de caractéristiques semblables
ont été liées a l'exposition aux contaminants. Toutefois,
on dispose de peu d'information sur la signification
écologique de ces excroissances. En ce qui concerne
I'évaluation des lieux contaminés, les données
histopathologiques pourraient étre recueillies pendant
les études effectuées sur le terrain, mais cette
information ne doit pas étre considérée comme
essentielle sauf dans les cas ou l'on soupgonne la
cancérogénicité du contaminant.

D.2.3 Réponses de la population, de Ila

communauté et de I'écosystéme
L'évaluation du danger a I'échelle de la population ou
d'un plus haut niveau exige une étude sur le terrain. La
sélection du niveau optimal d'organisation dépend
d'information telle que les données de base, les résultats
des essais de toxicité et les problemes spécifiques que
présente le lieu contaminé.

Réponses de la population

Les changements au niveau de chaque individu qui sont
dus a la présence de contaminants (p. ex., croissance,
reproduction) finissent par causer des changements dans
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les caractéristiques globales des populations. Ces
changements ne sont en général pas facilement
réversibles a court terme, et si les dommages sont
perceptibles au niveau de la communauté, alors la
probabilit¢ du besoin d'assainissement du lieu
augmente. De plus, les effets des contaminants a
I'échelle de la population sont considérés comme étant
préoccupants pour la société puisque le niveau de
population des organisations biologiques est valorisé (p.
ex., péches commerciales, especes alimentaires,
extinction locale).

Certains chercheurs ont déterminé que les indicateurs de
population sont plus sensibles que les mesures
effectuées a I'échelle de I'individu, et que la croissance
de la population peut intégrer les autres paramétres en
tant qu'indicateurs sensibles de I'impact. La présence ou
I'absence de certaines especes dans les habitats touchés
par la contamination d'un lieu peut étre utilisée pour
tirer des conclusions associées au lieu, particuliérement
lorsqu'on dispose de données historiques sur
I'abondance des espéces.

Les populations changent de taille en raison des
naissances, des déces, de l'immigration et/ou de
I'émigration. Les contaminants peuvent influer sur les
populations en touchant I'un et/ou l'autre de ces quatre
processus. L'effet le plus évident est la diminution de la
taille d'une population due a la mortalité (p. ex., a la
suite d'une exposition a des concentrations létales de
produits toxiques, d'une baisse du taux de natalité, d'une
diminution de l'approvisionnemient en aliments).
L'évaluation de la population peut servir a vérifier, sur
le terrain, les données fournies par les essais de toxicité.
Les indications liant la diminution du nombre
d'individus d'une population 4 la toxicité d'un polluant
dans le cas d'un lieu contaminé peuvent ne pas étre
évidentes en raison de la grande période de temps au
cours de laquelle les changements néfastes sont
survenus (Sheehan, 1984); un apport graduel et continu
de contaminants peut donner lieu & des changements
lents et graduels de la santé de la population. Pour faire
la distinction entre les changements dus au polluant et
les changements naturels ou liés a des facteurs
anthropiques non liés au contaminant, il faut disposer de
tres nombreuses données établissant la situation de base
avant la contamination.

La dynamique de la population comme le recrutement,

la survie de classes d'age et le succés reproductif peut
servir a caractériser la santé d'une population; toutefois,
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il est tres difficile de déterminer la cause et I'effet dans
de nombreux cas. Ce degré d'effort ne devrait étre
dépensé que si d'autres tests indiquent que la
préoccupation est justifiée. De plus, I'évaluation doit
étre soigneusement congue pour écarter toute autre
influence non liée a la contamination. La taille des
populations peut fluctuer pour des raisons totalement
étrangeéres aux produits toxiques, par exemple la
saisonnalité, la compétition et I’approvisionnement en
aliments.

Réponses de la communauté

L'interaction entre les populations, sous l'influence des
contaminants, affectera la dynamique des communautés
exposées. Les communautés fluctuent dans Ia
composition de leurs espéces et I'abondance relative de
chaque espece; ces fluctuations sont influencées par des
processus encore mal compris. En ['absence d'une
perturbation majeure, on peut s'attendre & ce qu'une
communauté donnée varie a l'intérieur de certaines
limites.  Les  contaminants introduits  dans
I'environnement peuvent grandement influer sur une
communauté exposée lorsqu'ils créent de nouvelles
limites. Les changements a ['échelle de la communauté
sont difficiles a inverser, ne s'expriment qu'apres une
période de temps considérable et nuisent au dépistage
des causes et des effets. Les évaluations a I'échelle de la
communauté peuvent se faire dans le cadre de
recherches sur le terrain (mesures directes) ou a l'aide de
substituts (p. ex., modélisation de la communauté, des
microcosmes).

Par exemple

Certaines espéces peuvent diminuer en abondance, ce qui
entraine une dominance inhabituelle des autres espéces.
Un tel changement modifiera la dynamique d'une
communauté et aura possiblement des effets a I'échelle de
I'écosystéme. Il faut dans ce cas obtenir l'avis de
professionnels pour interpréter la composition et
{ l'abondance des espéces dans chaque communauté. Une
telle interprétation peut étre facilitée en comparant les
données concernant le lieu contaminé a celles concernant
i un lieu de référence.

Réponses de I'écosystéme

L'écosystéme est souvent le niveau d'organisation
biologique que la société souhaite préserver. Par contre,
les méthodes d'évaluation pour I'écosystéme ne sont
généralement pas a un niveau qui leur donnerait un role
important dans I'évaluation du danger. La santé de
I'écosysteme n'est ni facilement définissable ou



mesurable et la capacité de déterminer sa stabilité ou sa
détérioration est rendue plus complexe par la
dynamique naturelle et inconnue des processus qui
touchent I'écosystéeme.

D.3 METHODES QUALITATIVES

L'identification du danger est la premiére étape de
I'évaluation du danger et fait suite a la phase de
planification de I'ERE. Elle consiste a évaluer
qualitativement la relation entre un agent stressant et des
effets biologiques néfastes. Les éléments écologiques
touchés ou potentiellement affectés par le lieu
contaminé sont déterminés lors de la caractérisation des
récepteurs. Cette information sert a choisir la meilleure
méthode pour I'évaluation du danger. L'objectif est
d'associer le contaminant (ou le mélange de
contaminants) a la réponse biologique. Il faut revoir
toutes les données existantes sur le lieu en ayant cet
objectif en téte. Les études de la documentation, les
publications scientifiques et les sources détaillées
d'information sur la toxicité de contaminants spécifiques
aident a guider les recherches sur l'identification des
mécanismes probables de la toxicité. L'information
documentaire est utile pour les évaluations qualitatives.
Les données de I'évaluation du danger recueillies pour
un lieu contaminé spécifique sont utiles dans le cas
d'évaluations semi-quantitatives et quantitatives.

D.4 METHODES QUANTITATIVES

La décision de passer ou non d'une évaluation
quantitative préliminaire du danger a une évaluation
détaillée se base sur les données amassées a date.
L'étude de I'évaluation quantitative préliminaire du
danger pourrait indiquer que des paramétres de mesure
successifs s'averent nécessaires et/ou qu' il y a un besoin
de converger sur un élément plus spécifique.

r

Par exemple

Dans le cas d'un lieu contaminé o le lixiviat est drainé
dans un petit cours d'eau abritant des salmonidés, le
premier niveau peut consister a recueillir un échantillon
du lixiviat et a tester sa toxicité aigué chez une espéce de
salmonidé. Si les essais a court terme montrent que le
poisson  survit mais présente des réponses
comportementales liées au stress {p. ex., nage erratique,
déséquilibre), le niveau suivant pourrait étre d'élaborer un
test qui examine les réponses comportementales comme
étant potentiellement des paramétres de mesure plus
sensibles. Par contre, si I'on signale des effets graves au
premier niveau, il ne sera peut-étre pas nécessaire de
poursuivre les essais pour documenter le probléme qui
touche [e lieu contaminé. !

Les évaluations premiéres peuvent inclure une enquéte sur
les populations de poissons sujettes & la péche sportive pour
évaluer la santé de ces populations dans un cours d'eau
potentiellement touché et situé prés d'un lieu contaminé et de
la comparer a la situation dans une zone de référence. Si
lenquéte détermine qu'il n'y a pas de différence dans
I'abondance du poisson, mais que le poisson en aval du lieu
contaminé présente une biomasse réduite, la prochaine étape
peut consister en une étude de la disponibilité de la
nourriture pour le poisson. Des essais de toxicité sur les
invertébrés, effectués a des concentrations similaires a celles
du lixiviat retrouvées sur le terrain, peuvent aussi étre
réalisés.

Le niveau biologique d'organisation utilisé dans
I'évaluation du danger est habituellement le niveau de
I'individu ou celui de la population. I est difficile
d'étudier des niveaux d'organisation plus élevés. Il est
possible de faire des évaluations au niveau de la
communauté, mais il est difficile d'établir une relation
entre les changements observés a ce niveau et les effets
produits par le lieu contaminé. C'est pourquoi, la
majorité des données d'évaluation du danger s'applique
a des especes uniques. Si, par contre, cette espéce n'est
pas représentative des especes que l'on cherche a
protéger sur le lieu contaminé, les résultats de
I'évaluation du risque peuvent ne pas étre valides.

En général, I'évaluation du danger se concentre sur les
effets directs qu'ont les compartiments du lieu
contaminé sur les récepteurs. Les chercheurs devront
reconnaitre qu'il arrive que I'espéce déterminée comme
étant I'espece cible sur le terrain n'a pas été corroborée
en laboratoire (avec la méme espéce ou une similaire).
Sic'est le cas, les contaminants du lieu ont peut-étre des
effets indirects sur l'espéce en question.

i b ben e 1

Par exemple

Il arrive que le contaminant ne soit pas directement
toxique pour l'espece étudiée mais qu'il affecte le
prédateur de cette derniére en diminuant sa population et
par le fait méme influant sur la population de l'espéce

I
1
{
|
1
|
1
|
1
1
1
1
1
étudiée. i

D.4.1 Essais de toxicité

Un essai de toxicité est habituellement un essai en
laboratoire ou au moins un organisme est exposé a des
échantillons environnementaux tels le sol, le sédiment
ou l'eau, pour une période de temps définie et ol un
parametre, par exemple la survie, est mesuré. Le plus
souvent, des échantillons de sol, de sédiment ou d'eau
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sont prélevés sur le lieu contaminé (selon la conception
de I'étude) et sont soumis en laboratoire & des essais de
toxicité suivant des méthodes et des protocoles
standardisés. Des essais de toxicité peuvent aussi étre
effectués dans des laboratoires mobiles, ou in sifu, avec
des espéces qui habitent sur les lieux.

Les essais de toxicité sont grandement reconnus comme
étant un outil d'évaluation, mais il est important d'établir la
signification écologique des effets sublétaux et d'effectuer
une validation, sur le terrain, des méthodes d'essais de
toxicité. Le tableau D.2 énumere les forces et faiblesses des
essais de toxicité.

A ce jour, la priorit¢ d'évaluation a été mise sur les
systémes aquatiques d'eau douce. Une grande base de
données de l'information toxicologique sur le sujet est
disponible. Les données pour I’évaluation du danger dans
le systéme terrestre ne sont pas aussi abondantes. Par
contre, l'accent a davantage été mis sur les essais de
toxicité pour les sols ces derniéres années.

Dans les essais de toxicité, une distinction est faite
entre les différents types d'exposition et/ou genres
d'effets. On les classe comme étant aigus, sublétaux ou
chroniques.

Essais de toxicité aigué

Les essais de toxicité aigug sont congus pour évaluer la
toxicité relative d'un produit chimique ou d'un échantillon
durant une exposition a court terme. Les effets se
manifestent rapidement et ils ont tendance a étre graves.
La mortalité est le paramétre couramment mesuré. Les
essais sont habituellement effectués pendant une courte
période prédéterminée (p. ex., 24 h et 96 h) de maniere a

Tableau D.2

pouvoir déterminer des mesures comme la CLs, ou la CEy,
(Rand et Petrocelli, 1985).

Dans le cas d'une évaluation initiale, les essais de toxicité
aigué sont probablement les plus appropriés pour
déterminer la gravité et I'étendue des conditions toxiques
sur le lieu. Ils sont généralement rapides, simples et
relativement peu cofiteux, mais ils ne sont pas considérés
comme étant aussi sensibles que les

essais de toxicité chronique. Il faut donc user de prudence
pour interpréter les données fournies par les essais de
toxicité aigué car I'absence de mortalité n'indique pas
nécessairement qu'il ne s'est pas produit d'effets
chroniques ou sublétaux.

Essais de toxicité sublétale

Les organismes sont rarement exposés a des
concentrations €élevées présentant une toxicité aigué.
Au-dela du point de rejet, la dilution et la dispersion ont
tendance a diminuer la concentration d'un produit toxique
a un niveau présentant une toxicité sublétale ou
chronique. Des concentrations plus faibles peuvent ne pas
entrainer de mortalité rapide, mais elles peuvent avoir un
effet profond sur le potentiel de survie de I'organisme.
Les essais de toxicité effectués a des concentrations
sublétales peuvent étre plus importants au point de vue
écologique que des études de létalité aigué car ils se
rapprochent davantage des régimes d'exposition qu'une
proportion plus importante de la biomasse rencontrera
dans le milieu récepteur.

Essais de toxicité chronique

Les essais de toxicité chronique fournissent une mesure
plus sensible de la toxicité que les essais de toxicité
aigué. Le fait qu'un échantillon ne produise pas une
réponse aigué n'implique pas nécessairement qu'il n'est

Forces et faiblesses des essais de toxicité

Forces

Faiblesses

Tests rapides, faciles a mener.

Méthodes standardisées (particuliérement pour les essais
aquatiques).

Répétitions relativement simples.

Pratiques dans le contexte de réglementation.

Outils importants pour le dépistage.

Peu réalistes :

« la dynamique différe de celle observée dans
I'environnement naturel.

« l'adaptabilité de l'organisme n'est pas considérée.
» les interactions entre espéces et les influences
environnementales ne sont pas simulées.

- les impacts cumulatifs sont ignorés.

Incapables de prédir la direction des erreurs.

Le choix des espéces peut &tre inapproprié pour certains
habitats.

La transformation des composés est ignorée.

Les effets sur les niveaux supérieurs sont ignorés.

Source : Karr, 1993.
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pas toxique. Pour déterminer les effets de I'exposition
a long terme d'un échantillon a des concentrations
sublétales, des essais de toxicité chronique sont
effectués. Ces essais portent généralement sur tout le
cycle reproductif d'un organisme. D'aprés les données
de toxicité chronique des composés chimiques, on peut
déterminer la concentration maximale acceptable pour
ce produit toxique (CMAT) [ou plus récemment la
valeur chronique (VCh)]. La CMAT est définie
comme étant la concentration seuil de produit chimique
qui produit des effets délétéres statistiquement
importants. Elle est la moyenne géométrique de la
concentration sans effet observé (CSEO) a I'extrémité
inférieure et de la concentration minimale produisant
un effet observé (CMEQ) a l'extrémité supérieure
(Rand et Petrocelli, 1985).

Information additionnelle
Calabrese, E.J. et L.A. Baldwin. 1993. Performing

ecological risk assessments. Chelsea
MI:Lewis Publishers.
Chapter 3: The  maximum  acceptable  tissue

concentration (MATissueC) Approach
Chapter 5: Deriving MATCS: Chemical- and species-
specific
Chapter 8: Chemical-specific ecosystem MATC
Chapter 9: Deriving multicontaminant — ecosystem
MATCs

Criteres d'évaluation pour les essais de toxicité
Les critéres d'évaluation pour la sélection des essais de
toxicité devraient, entre autres, inclure les suivants :
Sensibilite :
L'essai est-il utilisable avec une large gamme de
produits toxiques, et la réponse est-elle déterminée
par un dosage ?
Applicabilité : ‘
L'organisme testé a-t-il une importance écologique
dans I'écosysteme du lieu contaminé, a-t-il déja été
utilisé, et les résultats peuvent-ils étre extrapolés au
parametre d’évaluation ?
Reproductibilité :
Les résultats des essais de toxicité sont-ils
reproductibles ?
Commodité :
Est-il pratique d'effectuer l'essai de toxicité du
point de vue logistique?
Disponibilité :
Dispose-t-on de protocoles d'essai, de normes de
controle et d'assurance de la qualité ? Si non, cela
compromettra-t-il l'utilité des données ?

Essais de toxicité pour les lieux contaminés
L'encadré qui suit détaille des titres utiles pour la
sélection et la mise en application des essais de
toxicité.

Lecture additionnelle

ASTM (American Society for Testing and Materials).
1991. Proposed revision of designation E 1023-84:
Standard guide for assessing the hazard of a material
to aquatic organisms and their uses. Philadelphia,
PA: American Society for Testing and Materials.

Athey, L.A., J.M. Thomas, W.E. Miller et J.Q. Word.
1989. Evaluation of bioassays for designing
sediment cleanup strategies at a wood treatment site.
Environ. Toxicol. Chem. 8:223--230.

Greene, J.C., C.L. Bartels, W.J. Warren-Hicks, B.R.
Parkhurst, G.L. Linder, S.A. Peterson et W.E.
Miller. 1989. Protocols for short term toxicity
screening of hazardous waste sites. uU.s.
Environmental Protection Agency, Environmental
Research Laboratory, Corvallis, OR. EPA/600/3-
88/029.

Keddy, C., J.C. Greene et M.A. Bonnell. 1994,
Examen des biotests effectués sur des organismes
entiers en vue de I’évaluation de la qualité des sols,
des sédiments déposés en eaux douces, et des eaux
douces du Canada. Etude n° 198, Série scientifique.
Environnement Canada, Direction générale de la
conservation des écosystémes, Direction de
P’évaluation et de I'interprétation, Ottawa.

Miller, W.E., S.A. Peterson, J.C. Greene et C.A.
Callahan. 1985. Comparative toxicology of
laboratory organisms for assessing hazardous waste
sites. J. Environ. Qual. 14:569-574.

Porcella, D.B. 1983. Protocol for bioassessment of
hazardous waste sites. Environmental Protection
Agency, Corvallis, OR. EPA/600/2-83/054.

Thomas, J.M.et J.F. Cline. 1985. Modification of the
Newbauer technique to assess toxicity of hazardous
chemicals in soils. Environ. Toxicol. Chem.
4:201-207.

Thomas, J.M., J.R. Skalski, J.E. Cline, M.C. McShane,
W.E. Miller, S.A. Peterson, C.A. Callahan et J.C.
Greene. 1986. Characterization of chemical waste
site contamination and determination of its extent
using bioassays. Environ. Toxicol. Chem.
5:487-501.

Thomas, J.M., JLF. Cline, C.E. Cushing, M.C.
McShane, J.E. Rogers, L.E. Rogers, J.C. Simpson et
J.R. Skalski. 1983. Field evaluation of hazardous
waste site bioassessment protocols. Vols. 1 and 2.
Pacific Northwest Laboratory, Richland WA. PNL-
4614.
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Approche de la batterie d'essais

Les recherches toxicologiques traditionnelles
s’appuient fortement sur les essais visant une seule
espéce parce qu'ils fournissent de l'information utile
sur les relations dose-effet. Toutefois, il est
extrémement difficile d'extrapoler des effets a I'échelle
de la population & partir des effets causés aux
individus; les essais de toxicité portant sur une seule
espece ne permettent pas nécessairement de protéger
les écosystémes. Aucun des essais de toxicité ne peut
étre utilisé seul pour déceler les effets sur I'écosysteme
a cause des lieux cibles qui sont variables, des facteurs
qui influent sur la sensibilité et des différences dans les
temps de réponses des divers éléments de I'écosysteme.

L'utilisation d'une batterie d'essais de toxicité ou série
d'essais de toxicité est privilégiée parce que la
sensibilité des espéces aux produits toxiques varie
entre les différents niveaux d'organisation, modes
d'action, processus métaboliques, etc. En général, les
essais de toxicité sont choisis pour étre utilisés dans
une batterie d'essais afin d'offrir une gamme de taxons,
de paramétres, de voies d'exposition et de laps de
temps. Le rapport intitulé «Examen des biotests
effectués sur des organismes entiers en vue de
’évaluation de la qualité des sols, des sédiments
déposés en eaux douces, et des eaux douces du
Canada» (Keddy et al., 1994) recommande I’ utilisation
d’une batterie de tests spécifiques a chaque
compartiment.

Analyse des données des essais de toxicité et
interprétation

Lecture additionnelle

Stevens, D.L., G. Linder et W. Warren-Hicks. 1989.
Section 9.0: Data interpretation. /n  Ecological
assessment of hazardous waste sites: A field and
laboratory reference, éd. W. Warren-Hicks, B.R.
Parkhurst et $.S. Baker. U.S. Environmental
Protection Agency, Environmental Research
Laboratory, Office of Research and Development,
Corvallis, OR. EPA/600/3-89/013.

On ne saurait trop insister sur l'importance d'effectuer
une analyse des données conforme et une interprétation
juste. Elles devront étre guidées séparément pour
assurer l'uniformité A I'échelle nationale. Dans le cadre
de travail du PNALC, les produits finaux des essais de

48

toxicité obtenus au cours de I'évaluation du danger sont
les résultats de chacun des essais de toxicité. Ces
données peuvent étre utilisées directement dans la
caractérisation du risque ou elles peuvent étre
extrapolées et étre appliquées a l'organisme visé.
L'annexe E (caractérisation du risque) traite de
I'application de facteurs de sécurité et du risque.

Greene et al. (1989) et Stevens et al. (1989) discutent
des techniques d'analyse de données des essais de
toxicité et des résultats de ces essais. Dans le contexte
du cadre de travail de I'ERE, les résultats finaux des
essais de toxicité menés pendant I'évaluation du risque
sont les résultats de chaque essai de toxicité. Ces
données peuvent étre utilisées telles quelles dans la
caractérisation du risque, ou étre extrapolées vers les
organismes Vvisés.

Les données de toxicité pour les produits chimiques
uniques doivent étre utilisées avec prudence parce que
les contaminants préoccupants présents dans les lieux
contaminés sont souvent des mélanges de produits
chimiques. Comme les essais de toxicité sont
habituellement effectués avec des produits chimiques

“uniques, peu de données s'appliquent a des mélanges

chimiques. Lorsque les organismes sont exposés a
plus d'un produit chimique a la fois, les effets
résultants peuvent étre directement cumulatifs,
synergiques (plus que cumulatifs) ou antagonistes
(moins que cumulatifs) suivant les produits toxiques
présents, les organismes testés et le milieu ou est
réalisé l'essai. Les essais de toxicité, dans le cas des
lieux contaminés, impliquent une évaluation des
substrats (eau, sol, sédiments) qui contiennent un
certain nombre de contaminants. L'identification des
produits chimiques qui préoccupent n'est pas toujours
possible. '

Facteurs modificateurs

Les facteurs modificateurs sont définis comme étant
toute caractéristique d'un organisme ou de l'eau
environnante qui influe sur la toxicité. Ils sont
habituellement divisés en deux groupes descriptifs, ceux
qui sont biotiques (intrinséques) et ceux qui sont
abiotiques (extrinséques). De plus, ils peuvent agir de
maniére & accroitre ou réduire la concentration d'un
produit chimique nécessaire pour produire une réponse
biologique; cet impact peut varier grandement entre les
différentes classes de produits chimiques et les
organismes qui sont exposés. Une réponse biologique



est décelable lorsque le produit chimique atteint une
concentration suffisante au lieu cible pour perturber la
performance mesurable de I'organisme. Les
concentrations seuils varient d'un produit chimique et
d'un organisme & l'autre. Les facteurs modificateurs
déterminent la vitesse a laquelle les produits chimiques
atteignent le lieu visé en changeant la disponibilité du
produit chimique pour l'organisme, ou la vitesse de
transport interne a laquelle le produit chimique atteint le
lieu cible. Le lieu visé peut changer avec la
concentration du produit chimique qui touche
I'organisme.

Des facteurs modificateurs abiotiques et biotiques influent
sur la toxicité en modifiant la concentration externe du
produit toxique nécessaire pour obtenir la concentration
interne seuil au lieu cible, pour ce produit chimique, a cette
dose et pour l'organisme visé. Les facteurs influant sur
l'activité chimique peuvent interagir soit a l'intérieur, soit a
I'extérieur de l'organisme. Les facteurs internes sont
habituellement biotiques et changent la fagcon dont les
organismes réagissent a un produit chimique au niveau
métabolique. En augmentant le taux de dégradation
métabolique ou le taux d'excrétion d'un produit chimique,
la dose (exposition) requise pour obtenir la concentration
seuil au lieu visé augmente. Les facteurs externes sont
habituellement abiotiques et influent sur la disponibilité du
produit chimique pour ce qui est de son absorption. Les
produits chimiques, particuliérement les métaux,
répondent a certains facteurs modificateurs en changeant
leur état spécifique. De plus, certaines espéces chimiques
peuvent atteindre plus rapidement que d'autres les lieux
visés en traversant des membranes plus rapidement ou par
absorption préférentielle suivant des mécanismes actifs.

Par exemple

les fucteurs modificateurs biotigues: on compte
l'espece, le stade de vie, la sexualité, 'état reproductif, 1
I'état nutritionnel, Ia taille corporelle, l'alimentation et
l'acclimatation;

les facteurs modificateurs abiotigues: comprennent la
température, la dureté de I'eau, l'alcalinité, la teneur en
acide humique, en oxygéne dissous, en agents chélatants,
en solides en suspension, en acides aminés et la présence
de matiére organique.

Le plan de I’évaluation du danger devrait tenir compte
des facteurs abiotiques et biotiques et reconnaitre leur
contribution potentielle a l'incertitude. Lorsque c'est
possible, il faudra réduire au minimum l'effet des

facteurs modificateurs en utilisant des témoins
convenables et des matériaux et organismes d'essai
appropriés.

D.4.2 Microcosmes

Les microcosmes permettent de manipuler les
conditions expérimentales et d'observer les effets dans
les systémes aquatiques au niveau de la population. Ces
systémes permettent d'étudier les effets de perturbations
chimiques sur des écosystémes aquatiques et terrestres.
Grace a l'incorporation de la répétition dans le plan
expérimental, les microcosmes fournissent des données
qui peuvent €tre analysées de maniére statistique pour
déterminer des changements significatifs dans Ia
structure ou le fonctionnement écologiques (Sheehan,
1989). Les microcosmes et les mésocosmes ont surtout
¢té mis en application dans le cadre de programmes
réglementaires comme la Toxic Substances Control Act
(loi réglementant les substances toxiques) dans lesquels
on évalue de nouveaux produits chimiques (Cairns,
1979). Ces études sont devenues la base des essais
visant a vérifier le respect des réglements dans le cas de
produits chimiques comme les pesticides et les
herbicides. Elles permettent d'effectuer des recherches
a un niveau d'organisation biologique qu'il n'est
habituellement pas possible d'obtenir dans le cas des
essais de toxicité.

Pour plusieurs raisons, les microcosmes ne peuvent pas
toujours étre utilisés pour I'évaluation du danger dans
les lieux contaminés. Premiérement, dans la préparation
des traitements, il faut diluer I'effluent provenant du lieu
contaminé et non pas doper des échantillons avec un
seul produit chimique. De plus, I'évaluation du danger
sur un lieu contaminé est habituellement rétrospective,
de sorte qu'il serait préférable d'effectuer une véritable
évaluation de la communauté. Le tableau D.3 présente
les forces et faiblesses des études du microcosme.

D.4.3 Meéthodes d'évaluation sur le terrain

Lecture additionnelle

Kapustka, L.A., T.W. LaPoint, J.F. Fairchild, K. McBee
et J.J. Bromenshenk. 1989. Section 8.0: Field
assessments. /n Ecological assessment of hazardous
waste sites: A field and laboratory reference, éd. W.
Warren-Hicks, B.R. Parkhurst et S.S. Baker. U.S.
Environmental Protection Agency, Environmental
Research Laboratory, Office of Research and
Development, Corvallis, OR. EPA/600/3-89/013.
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Lecture additionnelle

Plafkin, J.L., M.T. Barbour, K.D. Porter, S.K. Gross et
R.M. Hughes. 1989. Rapid bioassessment
protocols for use in streams and rivers: benthic
macroinvertebrates and fish. U.S. Environmental
Protection Agency, Office of Water. EPA/444/4-
89/001.

Warren-Hicks, W., B.R. Parkhurst et S.S. Baker (éd.).
1989. Ecological assessment of hazardous waste
sites: a field and laboratory reference. U.S.
Environmental Protection Agency, Environmental
Research Laboratory, Office of Research and
Development, Corvallis, OR. EPA/600/3-89/013.

L'utilisation de méthodes d'évaluation sur le terrain
dépend en partie de I'approche choisie pour I'ERE. On
ne saurait trop insister sur I'importance de se rendre sur
le lieu contaminé et de recueillir des données sur le
terrain. Les essais de toxicité servent uniquement a
modéliser la situation observée sur le terrain et ils ne
sont pas vraiment représentatifs de la dynamique des
populations et des communautés. Quoi qu’il en soit, le
niveau d'effort requis pour obtenir des données utiles
sur le terrain signifie habituellement que les chercheurs
essaient d'abord d'autres méthodes plus simples
d'évaluation du danger.

Les avantages de recueillir des données sur le terrain
pour l'évaluation du danger sont entre autres les
suivants (adapté de Kapustka ef al., 1989) :

o les effets du lieu contaminé sur les especes indigenes
sont mesurés;

» des mesures directes sont effectuées (il n'est pas
nécessaire de faire des extrapolations & partir des
données de toxicite);

* les résultats peuvent étre interprétés;

« les résultats sont plus facilement compris par les
décideurs et par le grand public;

Tableau D.3

« l'information peut étre utilisée pour la caractérisation
des récepteurs.

Toutefois, les données d'évaluation sur le terrain
peuvent étre trés variables et refléter des fluctuations
naturelles dans les constituants écologiques en fonction
de la saison, du temps, du moment de la journée, etc.
En raison de cette variabilité élevée, les programmes
réalisés sur le terrain doivent étre congus de sorte que
les effets reliés au lieu contaminé soient effectivement
décelables.

Par exemple

Normalement, les chercheurs se préoccupent de la
probabilité (c) de déclarer qu'un effet est important alors
qu'il ne Fest pas (= erreur de type I). 1l s'agit d'une
inquiétude justifiée pour la pratique scientifique de routine
car cela permet de concentrer l'attention et les ressources sur
des phénomeénes susceptibles d'étre réels et d'éliminer les
phénomenes dont l'existence est équivoque ou douteuse.
Toutefois, les chercheurs environnementaux doivent aussi
considérer (B), ou la probabilité qu'un effet puisse étre
décelé. Les colits et les conséquences des erreurs de type 11,
ou le fait de ne pas déceler un effet qui existe, peuvent €tre
beaucoup plus grands que les coiits et les conséquences des '
erreurs de type I (Peterman, 1990). Pour cette raison, les
études d'impact et les évaluations du danger devraient
comporter une analyse par puissance (puissance = 1 - B) et
assurer que la taille des échantillons est adéquate pour
déceler les effets considérés comme étant biologiquement
importants. 11 n'y a pas de raison de limiter I'analyse par
puissance aux études sur le terrain; les essais de toxicité
peuvent aussi présenter une variabilité €élevée et par
conséquent, ils ont une puissance étonnamment peu élevée
(Barnthouse ef af., 1986; Suter et al., 1987).

Il est essentiel que les méthodes choisies pour les
études sur le terrain (paramétres de mesure)
correspondent aux paramétres d'évaluation qui ont été
fixés lors de la planification de I'ERE, ou qui ont été
déterminés au cours des investigations. Lorsqu'on

Forces et faiblesses des études du microcosme

Forces

Faiblesses

Considérent les interactions entre especes.

Sont directement apparentées aux conséquences sur
I'écosystéme.

Peuvent étre répétées si les témoins sont adéquats.

Réunissent les espéces individuelles et les études sur le terrain.

Approche trop simplifiée du systéme naturel.

Manquent d'éléments du systéme naturel (biotique et
environnemental).

Considérent les impacts cumulatifs d'une fagon inadéquate.
L'importance des espéces testées n'est souvent pas trés claire.

Source : Karr, 1993.
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recueille des données sur le terrain, on est souvent
tenté de recueillir trop d'information ou de
I'information inutile; il faut donc exercer une certaine
discipline lors de la conception des programmes sur le
terrain pour les lieux contaminés.

D.4.4 Modéles QSAR

Les modeles QSAR (Quantitative Structure Activity
Relationship) sont des équations mathématiques obtenues
pour estimer la toxicité ou toute autre propriété d'un
produit chimique qui soit reliée a sa structure. Chaque
sous-structure d'une molécule contribue & sa toxicité de
maniére spécifique, et l'équation QSAR décrit cette
contribution. Des modéles de ce type se sont révélés tres
utiles pour estimer la cancérogénicité, la mutagénicité et
la toxicité pour les rats, les souris, les daphnies et les
tétes-de-boule. Les équations QSAR sont généralement
utilisées pour prévoir la toxicité de nouveaux produits
chimiques et, dans le cas de lieux contaminés avec des
contaminants multiples, il serait préférable de tester la
toxicité du lieu contaminé plutdt que d'essayer de la
prévoir. On peut faire appel aux QSAR dans le cas d'un
lieu ou des organismes sont exposés a un produit
chimique au sujet duquel on connait peu de chose.

D.5 EXTRAPOLATION DES DONNEES DE
L’EVALUATION DU DANGER

Lecture additionnelle

Aldenberg,T. et W. Stob. 1993. Confidence limits for
hazardous concentrations based on logistically
distributed NOEC toxicity data. Ecotoxicol. Environ.
Saf. 25:48-64.

Barnthouse, L.W., G.W. Suter II, A.E. Rosen et J.J.
Beauchamp. 1986. Extrapolation of population
responses. [n User's manual for ecological risk
assessment, éd. L.W. Bamthouse et G.W. Suter [1. Oak
Ridge National Laboratory, Oak Ridge, TN. ORNL-
6251.

Parkhurst, B.R., G. Linder, K. McBee, G. Titton, B.I.
Dutka et C.W. Hendrichs. 1989. Section 6.0: Toxicity
tests. /n Ecological assessment of hazardous waste
sites: a field and laboratory reference, éd W. Warren-
Hicks, B.R. Parkhurst et S.S. Baker. U.Ss.
Environmental Protection Agency, Environmental

" Research Laboratory, Office of Research and
Development, Corvallis, OR. EPA/600/3-89/013.

L'une des sources les plus importantes d'incertitude
dans le cas de I'évaluation du danger est l'extrapolation
des données. Cette section ne vise pas a fournir de
l'information en profondeur sur l'extrapolation, mais a
familiariser le lecteur avec les types d'extrapolation des
données qui sont utilisés pour I'évaluation du danger.
Barnthouse et al. (1986) ont traité de l'analyse de
I'erreur d'extrapolation et ils ont fourni des exemples
pratiques pour montrer que des extrapolations
interspécifiques et d'un taxon a un autre peuvent
fonctionner.

Extrapolation interspécifique

Les essais de toxicité effectués au laboratoire devraient
étre représentatifs de l'écosysteme évalué. On a
beaucoup discuté au Canada de I'utilisation des especes
indigénes par opposition 4 celle d'organismes chez qui
la toxicité a été standardisée, pour les évaluations en
laboratoire. D'un coté, les données générées a partir
d'espéces vivant ou d'espéces qu'on s'attend a retrouver
a l'intérieur du lieu contaminé seront directement
applicables au lieu et n'exigeront pas tant d'extrapolation
en ce qui concerne la prévision des effets. D'un autre
coté, le taux de succes en ce qui concerne l'adaptation
d'essais standardisés a des espéces indigénes n'est pas
bon; les problémes de survie des témoins et les facteurs
de variabilité élevée ont des effets néfastes sur les
travaux de Jaboratoire et ils troublent I'interprétation des
données.

L'option la plus viable pour le moment semble étre
['utilisation d'essais standardisés de toxicité, du moins au
départ, et I'extrapolation de ces résultats aux espéces qui
se trouvent sur le lieu. La sélection des organismes dans
lesquels on testera la toxicité devrait étre faite en
prenant en considération la sensibilité de I'espece, le
mode d'action de I'agent stressant, la période
d'exposition prévue affectant les populations naturelles,
etc. On reconnait que les facteurs d'incertitude de
I'évaluation du danger sont plus importants dans le cas
des comparaisons interspécifiques, de l'ordre de 1000 a
10 000 dans le cas de la toxicité aigué et de 100 a 1000
dans le cas de la toxicité chronique (U.S. EPA, 1991).
En outre, plus la similitude taxonomique diminue, plus
l'incertitude de l'extrapolation augmente.

La méthode la plus courante pour l'extrapolation
interspécifique consiste a recueillir des données
toxicologiques pour des organismes appartenant a des
taxons analogues (p. ex., & la méme famille ou classe) et
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a €laborer des intervalles de confiance ou une gamme de
concentrations ayant des effets. Si l'on suppose que les
especes non testées présentent une sensibilité analogue
a celle de l'espéce testée, elles devraient se situer a
I'intérieur de la méme gamme (Mayer et al., 1986; de
plus, cette supposition a été initialement a la base de
I'élaboration des critéres de qualité de l'eau). Des
especes appartenant a des taxons analogues peuvent
présenter une grande variété de réponses aux
concentrations, mais plus on compile de données, plus
grande est la confiance que I'on peut faire a la gamme
oual'intervalle. Dans le cas des lieux contaminés, cette
approche serait appropriée, mais le degré d'effort requis
pour ces essais n'est habituellement pas justifié. En
pratique, le nombre relativement faible d'essais de
toxicité disponibles (par rapport au nombre d'espéces
existantes) est utilisé pour représenter un hote parmi les
especes indigénes. Par exemple, l'essai portant sur le
ver de terre représente les invertébrés du sol, I'essai de
la truite arc-en-ciel représente les poissons d'eau douce,
et les volailles domestiques représentent la sauvagine.
On dépend beaucoup de la supposition que les
organismes hétes d'essais de toxicité normalisés sont
sensibles.

Extrapolation d'un paramétre a un autre

Etant donné qu'il est relativement facile de recueillir des
données de toxicité aigué et qu'il existe peu d'essais
vrais de toxicité chronique standardisés, on a mis au
point des méthodes d’extrapolation de paramétres aigus
a des paramétres chroniques. Par exemple, on peut
obtenir des CSEOQ a partir d'une CLy,. En premier lieu,
une analyse du rapport de la toxicité aigué a chronique
ou une analyse par régression est effectuée pour les
especes déja testées afin de déterminer la relation qui
existe entre les données empiriques d’espéces similaires.
Par la suite, la relation dérivée peut étre utilisée pour
d'autres espéces pour lesquelles on ne dispose que de
données sur la toxicité aigué. Il faut supposer que le
rapport ou la relation entre la toxicité aigué et chronique
reste analogue d'une espéce a l'autre. Ces extrapolations
ne devraient étre faites que pour les mémes types
d'essais, réalisés dans les mémes conditions (p. ex.,
qualité des eaux, stades de vie) (Parkhurst et al., 1989).

En raison de la nature des données sur la toxicité, les
rapports de toxicité aigué a toxicité chronique
présentent souvent une variabilité élevée. Chaque fois
que cela est possible (c.-a-d., lorsqu'il est justifié de
poursuivre les recherches jusqu'a un niveau supérieur)
des essais chroniques ou des évaluations sur le terrain
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devraient étre réalisés sur les lieux contaminés. Les
chercheurs  doivent évaluer lincertitude que
I'extrapolation d'un paramétre a un autre introduira dans
I'évaluation du risque et déterminer si cette incertitude
est acceptable pour un lieu donné.

En plus des rapports de toxicité aigué a chronique, des
essais a court terme comme les essais effectués aux
premiers stades de vie peuvent étre utilisés pour prévoir
des toxicités chroniques. Grace a I'utilisation des stades
de vie sensibles, on peut obtenir de bons paramétres de
la toxicité chronique en beaucoup moins de temps et a
un colt bien moindre que dans le cas des essais qui
portent sur I'ensemble du cycle d'évolution (Rand et
Petrocelli, 1985).

Extrapolation du laboratoire au terrain

Les €tudes sur le terrain sont utiles pour déterminer
quelles populations et communautés sont affectées de
fagon délétere, et pour identifier les effets spécifiques
sur I'environnement (p. ex., problémes de reproduction
chez une population de poissons en examinant la
structure des classes d'dge et la taille des individus).
Toutefois, le lien de cause a effet doit étre établi par
expérimentation, habituellement au laboratoire, quoique
des expériences sur le terrain peuvent aussi étre
réalisées. Idéalement, les chercheurs établiront un lien
entre la conception des expériences de laboratoire et les
données recueillies sur le terrain, ce qui permettra de
faire une extrapolation du laboratoire au terrain.

L'une des inquiétudes la plus souvent soulevée vient du
fait que les essais de toxicité effectués au laboratoire
avec une seule espece ne permettent pas de mesurer les
effets a I'échelle de la communauté et de I'écosysteme.
Il faut faire du mieux qu'on peut avec les outils qui
existent. Les essais de toxicité fournissent quand méme
de l'information utile pour déterminer le potentiel de
toxicité a partir d'échantillons prélevés dans un lieu
contaming.

Pour maximiser I'extrapolation du laboratoire au terrain,
les conditions d'essai devraient étre le plus analogue
possible aux conditions sur le terrain. Des facteurs
modificateurs comme la dureté de I'eau, la température
et la teneur en carbone organique, devraient étre pris en
considération lors de la préparation des essais de
toxicité, de maniére a ce que des mesures de contrdle
adéquates soient mises en application. Malgré les
meilleures intentions des chercheurs, les réponses des
organismes exposés au laboratoire différent souvent de




celles des organismes qui ont été exposés dans des
conditions naturelles; I'extrapolation du laboratoire au
terrain fournit alors certaines indications sur le sens et
I'ordre de ces différences.

Les données relatives a la toxicité et les données
recueillies sur le terrain devraient étre comparées a l'aide
de techniques exploratoires d'analyse des données
(Parkhurst er al., 1989). Ces analyses préliminaires
devraient montrer la relation qui existe entre les données
recueillies sur le terrain et celles qui ont été obtenues en
laboratoire, et proposer des relations de cause a effet.
Pour des mélanges complexes que I'on rencontrera
souvent dans les lieux contaminés, il peut se révéler
impossible de déterminer quel est ou quels sont les
produits chimiques a l'origine de la toxicité (Parkhurst
etal., 1989).

Sil'extrapolation du laboratoire au terrain semble étre le
principal élément d'incertitude dans une évaluation, il
peut se révéler utile de poursuivre plus loin les études
sur le terrain de maniére-a déterminer exactement quel
est le vrai danger.

Par exemple

Si une étude sur le terrain indique que le nombre
d'invertébrés benthiques a diminué, mais que les essais de
toxicité montrent que le lixiviat du lieu contaminé ne
présente pas de toxicité aux concentrations retrouvées sur
le terrain, il faudra peut-étre examiner de maniére plus
approfondie :

 les caractéristiques du substrat (qui détermine la
structure de la communauté benthique);

* la toxicité¢ de l'eau prélevée sur le terrain pour des
especes benthiques indigenes.

Fo——————=

D.6 INCERTITUDE LIEE AUX DONNEES DE
L’EVALUATION DU DANGER

Les extrapolations traitées plus haut contribuent
largement a l'incertitude liée a 'évaluation du danger.
Des modeles ont été mis au point pour l'extrapolation
d'un taxon a l'autre, d'un paramétre a l'autre et du
laboratoire au terrain avec des degrés connus
d'incertitude (U.S. EPA, 1991). Toutefois, la capacité
de réduire l'incertitude peut étre limitée par les facteurs
suivants (U.S. EPA, 1991) :

* la variation dans les facteurs écologiques physiques

et chimiques (p. ex., facteurs modificateurs);

* les interactions chimiques;

* les interactions physico-chimiques;

e le stress non chimique;

« les interactions biotiques;

e les effets biologiques indirects qui ne sont pas
explicitement déterminés par les essais effectués en
laboratoire.

L'incertitude des évaluations sur le terrain a toujours été
difficile a quantifier. Avec les approches statistiques
comme l'analyse par puissance, des techniques pour
prédire et/ou surveiller l'incertitude commencent a étre
mises au point. Toutefois, il en va autrement pour ce
qui est de savoir si le degré d'incertitude des études
effectuées sur le terrain est acceptable. Quoi qu'il en
soit, il est clair que la mesure directe de la toxicité pour
les organismes visés, combinée a une évaluation
concentrée sur le terrain, constitue pour I'évaluateur du
risque la combinaison optimale.
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Caractérisation du risque

E.1  DEFINITION

La caractérisation du risque peut étre définie comme
étant le processus qui permet d'estimer ['ampleur et la
probabilité¢ des effets (p. ex., Norton ef al., 1988,
Parkhurst et al., 1990; Pastorok et Sampson, 1990).
Elle se fait grice a la combinaison des résultats de
I'évaluation de I'exposition qui donnent une estimation
de la concentration des contaminants dans
I'environnement, et des résultats de I'évaluation du
danger qui donnent une estimation des effets résultant
de diverses concentrations. Si les parametres et les
espéces ou communautés cibles sont bien choisis, elle
permettra d'obtenir une description solide de la situation
écologique. De plus, elle devrait aussi comporter un
résumé et un exposé des points forts, des limites et des
incertitudes dus aux données et aux modeles sur
lesquels sont basées les conclusions.

Dans de nombreux cas, il est difficile de définir la ligne
de démarcation entre la caractérisation du risque et les
autres ¢éléments de 1'évaluation du risque,
particuliérement dans le cas de I'évaluation du danger.
L'évaluation du danger et les autres éléments de
I'évaluation du risque écotoxicologique (ERE) devraient
étre le plus objectif possible et ne comporter que les
suppositions et les calculs nécessaires pour atteindre
leurs buts. IlIs devraient fournir des énoncés (ou
distributions) spécifiques des effets mesurés ou prévus :
«espece X sera touchée par une mortalité de 10 % a la
concentration Y».

A l'opposé, la caractérisation du risque devrait inclure
des suggestions et des calculs, tout particuliérement
ceux associés aux incertitudes, et des étapes telles que
la division par un facteur de sécurité qui rend compte
des incertitudes diverses. Si I'on choisit d'adopter cette
approche, les résultats de I'évaluation du danger et les
autres éléments peuvent étre utilisés pour d'autres lieux,
par d'autres chercheurs et avec des méthodes de
caractérisation du risque différentes. Toutes les donné€es
nouvelles relatives a des effets obtenues lors de
surveillance ou d'essais de toxicité subséquents peuvent
étre aisément appliquées a 'évaluation du danger. La
caractérisation du risque comprendra alors les
suppositions les plus controversées, notamment celles
qui sont spécifiques de la méthode ou de I'approche
utilisée. Si ces suppositions se révélaient fausses, ou si

ANNEXE E

une autre approche ou méthode de caractérisation du
risque est utilisée, seul le processus de caractérisation du
risque doit étre répété.

E.2 INCERTITUDE DANS LA
CARACTERISATION DU RISQUE

Les sources et l'ampleur des incertitudes liées a la
caractérisation du risque devraient étre déterminées et
réduites si possible. Barnthouse et Suter (1986) ont
considéré trois sources d'incertitude :

o La variabilité inhérente désigne la variabilité
naturelle innée dans les systémes écologiques et dans
la mesure des paramétres écologiques. Parmi les
exemples de cette variabilité, on pourrait citer la
variabilité du rejet et les erreurs de mesure et
d'échantillonnage. Ces derniéres peuvent étre réduites
si I'on fait appel a des mesures plus précises et a des
plans d'échantillonnage appropriés. La variabilité
naturelle ne peut étre réduite, mais elle peut étre
quantifiée d'aprés les variances ainsi que les
moyennes qui permettent de calculer la probabilité
des effets.

o L'incertitude liée aux paramétres désigne
I'incertitude liée a l'estimation des parametres. Il
s'agirait par exemple de [I'estimation d'une
concentration de base chronique d'aprés les valeurs
de CL,, et de l'estimation de la toxicité d'un produit
chimique d'aprés sa structure ou son activit¢€. On
peut réduire l'incertitude liée aux parametres en
¢laborant des méthodes d'estimation plus précises (p.
ex., par régression) ou en mesurant directement le
parametre en question.

o L'erreur du modéle désigne des sources d'incertitude
a grande échelle et comprend les erreurs liées a
l'utilisation de quelques variables pour représenter de
nombreux phénoménes complexes, I'utilisation de
relations fonctionnelles inappropriées et I’emploi de
limites inappropriées pour définir le systeme a
I'étude. Ces erreurs de modéle sont trés difficiles a
quantifier ou méme a déceler, et il est donc difficile
de les réduire parce qu'elles sont liées a l'inconnu
(incertitudes vraies).
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L'importance relative de ces sources d'incertitude peut
varier selon les méthodes ou les approches employées.
Par exemple, la variabilité inhérente peut étre la source
la plus importante d'incertitude dans le cas des
approches rétrospectives et peut-étre aussi dans le cas
des approches empiriques, alors que l'incertitude liée
aux parametres peut étre plus importante dans le cas des
approches prédictives et théoriques. L'expression
erreur du modéle donne a penser qu'il s'agit d'une
source d'incertitude seulement dans le cas des modéles
théoriques alors qu'elle est trés importante pour toutes
les méthodes de caractérisation du risque. En effet,
toutes les méthodes sont basées sur une série réduite de
variables, font quelques suppositions au sujet des
relations fonctionnelles (ou les laissent de co6té) et
imposent des limites au systéme étudié.

[l est aussi possible d'établir une corrélation entre
I'incertitude provenant de sources différentes. Une
mesure précise d'un parametre quelconque réduira non
seulement la variabilité inhérente, mais elle fera aussi
augmenter la précision de tous les autres paramétres
estimés & partir de ce paramétre. 1y a habituellement
une compensation entre I'incertitude liée au paramétre
et certaines erreurs du modele. En incluant davantage
de wvariables dans un modéle ou dans une
caractérisation, et en étendant les limites d'une étude, on
accroit la somme des contributions aux incertitudes des
parametres. La méme considération s'applique a des
modeles de régression empiriques. En faisant
augmenter le nombre de variables, on fait aussi
augmenter la proportion de la variance dont on tient
compte dans la régression, mais le carré de la moyenne
résiduel (qui déterminera les intervalles de prévision ou
de confiance) peut en fait augmenter a cause de la
réduction des degrés de liberté. Méme des analyses
rétrospectives comme [’analyse de la variance
(ANOVA) utilisées dans une étude de l'impact peuvent
devenir rapidement impossibles a gérer si l'on tient
compte de trop de facteurs.

La vérification, ['étalonnage et la validité sont
nécessaires pour accroitre la précision de la
caractérisation du risque et pour augmenter le degré de
confiance dans les résultats finaux des études
d'évaluation du risque. La vérification d’une
caractérisation du risque spécifique a caractére
prévisible par une observation subséquente est
importante, mais elle est rarement effectuée (Norton ef
al., 1988; Parkhurst et al., 1990; Pastorok et Sampson,
1990). Des méthodes qui sont vérifiables et qui ont
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donné de bons résultats dans le passé sont plus crédibles
que celles qui ne sont pas vérifiables ou que celles qui
n'ont pas été vérifiées dans le passé. Les méthodes,
particulierement celles qui comportent une extrapolation
ou une estimation, devraient aussi étre basées sur des
suppositions valides ou raisonnables en ce qui concerne
les relations ou les processus.

E.3 METHODES QUALITATIVES

Les méthodes qualitatives ne quantifient pas la valeur
ou la probabilité des effets, mais plusieurs classent ou
categorisent la sévérité des effets comme étant a risque
élevé, modéré ou faible. Dans de nombreux cas, elles
dépendent du bon jugement professionnel et sont
utilisées comme moyen préliminaire pour caractériser
des lieux ou des secteurs préoccupants. L'exemple
canadien le plus frappant est la méthode utilisée par le
CCME (1991a) pour classifier les lieux contaminés.
L'information utile sur les estimations qualitatives du
risque est décrite dans I'encadré ci-dessous. Le tableau
E.1 fournit quelques exemples des méthodes
présentement utilisées.

Lecture additionnelle

Ballou, S.W., J.B. Levenson, K.E. Robek et M.H.
Gabriel. 1981. Regional ecological assessments:
concepts, procedures and application. Energy and
Environmental Systems Division, Argonne National
Laboratory, Argonne, IL. -procédures qualitatives
qui se concentrent en premier sur les impacts de
['énergie.

Barnthouse, L.W., G.W. Suter II, A.E. Rosen et J.J.
Beauchamp. 1986. Extrapolation of population
responses. /n User's manual for ecological risk
assessment, éd. L.W. Barnthouse et G.W. Suter II.
Oak Ridge National Laboratory, Oak Ridge, TN.
ORNL-6251.

Barnthouse, L.W., R.V. O'Neill et G.W. Suter II.
1986. Population and ecosystem theory in
ecological risk assessment. /n Aquatic Ecology and
Hazard Assessment, 9th Symposium, €éd.T.M.
Poston et R. Purdy. Philadelphia, PA: American
Society for Testing and Materials. - fournit des
procédures plus formelles mais rarement utilisées
telles que 'analyse de l'arbre de défaillance.

Norton, S., M. McVey, J. Colt, J. Durda et R. Hegner.
1988. Review of ecological risk assessment
methods. U.S. Environmental Protection Agency,
Office of Planning and Evaluation, Washington,
DC. EPA/230-10-88/041. -revue sommaire de
méthodes.




Tableau E.1. Exemples de méthodes qualitatives de caractérisation du risque

Organisme/méthode

Description/remarques

Canada
Systéme national de classification
(CCME, 1992)

Systeme de dépistage et de notation pour les lieux contaminés
Basé sur les caractéristiques, les voies d’exposition et les récepteurs des
contaminants

U.S. EPA Office of Water Regulations &
Standards
(U.S. EPA, 1983)

Office of Solid Waste (U.S. EPA, 1987a)
risque

USA Caractérisation verbale du risque

Jugement d’un expert

Basé sur des combinaisons d’espéces clés, de produits chimiques ou
d’emplacement

Basé sur la proximité des environnements sensibles

= nombre d’environnements sénsibles a proximité
Exploitation de I’huile et du gaz/ressources miniéres

= inverse de la distance par rapport a I’environnement
sensible le plus proche

E4 METHODES QUANTITATIVES

E.4.1 Méthodes du quotient

La plupart des méthodes du quotient traitent un produit
chimique 2 la fois et seulement au niveau de I'individu.
Ces restrictions sont les principales limites de ces
méthodes, et les tentatives d'éliminer les restrictions sont
traitées en détail ci-aprés. Autrement, les méthodes du
quotient peuvent étre appliquées a toute espece, a tout
produit chimique ou tout lieu pour lesquels une
concentration de base(CB) et une concentration prévue
dans I’environnement (CPE) peuvent étre calculées. La
méthode du quotient identifie la présence d'un risque
potentiel, mais ne caractérise pas son importance.
L’équation pour la méthode du quotient est présentée ci-
dessous et le tableau E.2 décrit les avantages et les
limites de son utilisation. Le tableau E.3 fournit des
exemples de méthodes du quotient utilisées par
différentes autorités.

Quotient = CPE/CB

ou,

CPE = concentration prévue dans ['environnement
obtenue soit par la mesure directe, par la modélisation
ou par un rétrocalcul pour déterminer la concentration
«innofensive»

CB = concentration de base dérivée de I'évaluation du
danger

Quotient < 1 indique peu ou trés peu de risque ou de
probabilité d’un effet

Quotient > 1 indique la possibilité d’un risque potentiel
ou d’un effet

Méthode du quotient pour les produits chimiques
multiples

La somme des quotients est I'une des méthodes utilisées
dans le cas de produits chimiques multiples (p. ex,
U.S. EPA 1987b; cette méthode est utilisée par le U.S.
EPA Office of Solid Waste). Cette somme est alors
interprétée de la méme fagon qu'un quotient obtenu pour
un seul produit chimique; si elle est >1, on présume
qu'il existe un risque. La présomption sous-jacente est
que les toxicités (en fait 1/CB) sont additives. I s'agit
d'une présomption raisonnable dans le cas des
concentrations ayant des effets Iétaux comme la CLs, et
elle constitue la base de l'utilisation des unités de
toxicité (qui correspondent a CPE/CL) (voir U.S. EPA
1985a ol sont décrites les unités de toxicité). Toutefois,
la méme présomption d'additivité peut ne pas
s'appliquer a des concentrations ayant des effets
sublétaux comme la concentration sans effet observé
(CSEO) ou la concentration maximale acceptable de
toxique (CMAT).

La somme des valeurs devrait faire partie de la
caractérisation du risque plutdt que de I'évaluation du
danger ou de l'exposition (p. ex., il faudra faire la
somme des quotients plutdt que de calculer une CB
pour un mélange spécifique). Siun mélange existant ou
prévu de produits chimiques est utilisé pour I'évaluation
du danger et qu'une CB est calculée pour ce mélange,
alors cette CB s'applique uniquement a ce mélange
spécifique et elle ne peut étre utilisée pour produire des
critéres d'assainissement. De plus, la composition de
n'importe quel mélange peut varier selon le milieu et
avec le temps. Toutefois, si I'évaluation du danger est

57




Tableau E.2

Avantages et limites de la méthode du quotient

Avantages

Limites

Simplicité et facilité d'application, peu onéreuse.

Les données du danger requises (normalement la CL4, ou
CMAT) sont plus aisément disponibles ou plus facilement
estimées que pour d'autres types de données.

La caractérisation du risque en elle-méme est sans importance
et produit un nombre unique (le quotient) qui est facilement
utilisable pour classer I'ordre des priorités exprimées en
fonction des contaminants ou espéces préoccupants.

L'établissement de critéres d'assainissement est aussi simple, en
utilisant les CB qui sont possiblement ajustées par un facteur
de sécurité.

Les méthodes et les suppositions qui leurs sont associées
peuvent facilement étre vérifiées en utilisant de larges
ensembles de données qui comparent les effets prédits et les
effets observés.

Les risques prédits sont semi-quantitatifs et non
probabilistes.

Néglige souvent de spécifier I'importance de l'effet.

La distribution de probabilité pour le quotient est rarement
spécifiée.

La distribution de probabilité de différentes grandeurs
d'effets n'est, par définition, jamais spécifiée.

Les prévisions des méthodes du quotient dans les lieux
spécifiques seront pratiquement impossibles & vérifier méme
si une surveillance ultérieure est effectuée.

L'utilisation généralisée des facteurs de sireté pour énoncer
I'incertitude est souvent arbitraire, peut varier entre les
méthodes et est quelquefois masquée dans I'évaluation du
danger, ce qui réduit la validité et I'utilité de cette
évaluation.

limitée au calcul de la CB pour des produits chimiques
individuels, alors, ces CB individuelles peuvent servir
a la caractérisation du risque de n'importe quel mélange
existant ou visé. Les effluents qui ont une composition
raisonnablement constante constitueraient une exception
importante si I'exposition était largement limitée a des
contaminants contenus dans l'eau. Dans ce cas, la
caractérisation du danger et du risque pourrait se faire
en tenant compte de l'effluent dans son ensemble, et des
critéres d'assainissement pourraient étre basés sur la
toxicité globale de I'effluent ou sur des effets mesurés
dans le cours d'eau (c.-a-d. que le critére ou l'objectif
pourrait étre une CSEO dans I'effluent plus élevée que
la concentration minimale qu'on s'attend a mesurer dans
le cours d'eau).

Risque d'effets pour les niveaux supérieurs

Dans I'évaluation du danger, I'effet des contaminants sur
les individus peut avoir été extrapolé & un niveau supérieur
d'organisation biologique, par exemple, dans ['utilisation
d'especes sensibles, en supposant que la protection de ces
especes protegera le reste de la communauté, ou bien dans
la création de bases de données empiriques relatant I'effet
de la concentration d'un contaminant sur les niveaux
supérieurs (p. ex., les méthodes du seuil d'effets apparents).
Si de telles données doivent étre utilisées dans la
caractérisation du risque, toutes les suppositions et/ou
extrapolations doivent étre notées pour qu'une estimation
Jjuste de l'incertitude soit faite.
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Certains Européens font appel a une approche plus
quantitative et plus probabiliste (p. ex., Wagner et
Lokke, 1991). Les CB sont obtenues (mesurées ou
estimées) pour certaines especes représentant la
communauté. On présume que cet échantillon de CB
suit une certaine distribution, habituellement
log-normale, et des limites (inférieures) de tolérance
statistiques sont calculées. Ainsi, la limite inférieure de
tolérance a 95 % protégerait 95 % des espéces dans la
communauté. L'avantage de cette méthode, par rapport
au simple choix de la CB pour l'espéce la plus sensible,
réside dans le fait que les limites de tolérance sont
moins variables et plus précises que des extrémes
comme les minimums et qu'elles sont quantitatives et
probabilistes.

Importance des effets

Les méthodes du quotient les plus simples ne font
aucune affirmation au sujet de l'incertitude ou de la
probabilité. Un effet se produira (quotient >1) ou il ne
se produira pas (quotient <1). Si la CB est une CSEO
ou CMAT, elle peut méme ne pas correspondre a un
effet d'une ampleur donnée. Toutefois, il est possible de
rendre les caractérisations du risque par la méthode du
quotient plus quantitatives et plus probabilistes, en
spécifiant l'effet sous forme d'un centile spécifique (p.
ex., CE,; ou CL ) et en formulant une prévision ou des
limites de tolérance pour la CB ou une CPE ou pour les
deux (voir la figure E.1).




65

janionb
Np SWUWOS B[ IR SIRUI 3SBq 3P IPOYIDIA

SJ/LVIND ho nea,j ap
aujenb e] anod v J51.] 9p S2IIID SI] JUOS ¢[D
sajdynuw sanbrurys

sunpoud sap anod (gD/g4dD) { = onbsry

sajdnnw sanbrwiyo spnporg

211521193 ‘onbrgenby

Xnaaguep

S19U03p 9p SII0AJASI op Juruaaold s1oyn9(]

(aL861 ‘Vdd 'S )
UBLIRA pased-ySiy
salsep PIOS JO IO

san[yya s91 anod 91N

(010L)

11q9p J[qie} un ans aseq anbruoiyd jaloy
$19429p sap ndie 19fo1 ne gnbijdde ¢4
UOIIRIIUIIUOD

us,nb1ginid (1nofyassew) sadreyo us pwiidxy

juangyya no anbuuiys ynpoud [nas un
anbyenby

(5L861 $861 ‘Vdd 'S
SUONEOO[| Y PROT 31SBA\

[onplaipul
Inajeutpio mod sswureidold sap 93sixa [
S3191110 AuUdnONb np 3seq 9p SPOYIDA

aupIqisuas Inaj saide, p $a9ss€[9 $999dsd sap
91qieg snid o] ojnuoarnd g ne anbydde s go
€0/8dD = anbsny

snejuswe podde j ap mdwos

nad un juan srew ‘nea, | suep uonisodxy
anbrunyo ynpoid ynas up

(9919p1su0d suney e] © npusiy) anbrenby

(9861 ‘vdd 'S™1)
vLOILID Aend) IMeA [IRN ‘Spiepuely
pue suone[nIaY Jajem JO 01O

o1depe ong 1nad Hueisixo

(OONV ) Inmeutpio,p swwesdor
uonIsodxa, | ap UOHEN[BAD : 1O JUI0g

(anbruonyo ‘pnBre

“xd "d) $99S111IN JUIANOS JUOS ) SINDISN|
40 | Jassedap ap ayiqeqoid = anbsry
uonnqLysip

9p a0y SNoS HpwLIAXd 4D 99X gD

sonbruiyo safue[atu/satu)s£s009
sanne p e 9idepe ong nag
anbiwiyd ympoud nas un ‘anbyenby

(5861 ‘7861 "7 12 1ysw()
JUILISSISSY HSTY UONEISIIA [Ed1WaY))

[onpiatput
majeurpio mnod sowwresold sap 2s1xs ]
aseq ap juanonb np opoypy

sapionsad

S3p uoe30[0WOY, | 9p IPED 3] SURP ISI[IN)
(0F NG

B[ InS 39seq 159 gD ® 1s anbiydde g g op seq
*1a/710

B] Ins 29skq g s pnbrdde (1) S4
g0/4dD = anbsry

$20LIROI}IpOW

SOpOYIpUI DDAR AIPU2IR,s JuBAnOd 331104
uonsodxa, p 2104

9Inas sun no anbrunyo jmpoad [nos up
ansaugy/enbnenby

(9861 400D 12 UeqIN)
ANPIDOIJ uonRNRAg U.hw_u:wum
sweI3olJ ap1o1Isad Jo 21130

SINN-SLV.LY

$919)110/9Seq 9p Juanonb np 3poyIdN

sa1qiuodsip sapuuop $9] 19 anbruwiyd
nnpoad np spipuudoad s3] vojas justeA g
SPPURWIMIONDI S /D

SOWRISAS029 NO
Xn3i[iw sanne, p e anbijdde ang yenmoy
anbiun anbrwuyo 1npoid ‘anbyenby

(L861 “4YWNDD) nea, | ap s11jenb
[ In0d SUOTIRPURLLLONDY/FINDD

VAVNVD

sonbaeuway

uondusaqg

9310

apoyw/awsiuedi

juanonb 31 1ed anbsut np uonesiaoeard ap sapoypw ap sajdwaxy ¢ nesqe




09

(0) 1'q 231y v} suep 9uasprday

g0 e ¢ onbirdde g unony
juanjonb o snod uoisiaid ap sojuai]
UONNGUISIP 3P DULIOY SNOS 9WLIAXd gD “AdD

uonisodxa, p aroa

a[nas oun no anbrunyd ynpoad (nos un
11113}

naijiw ne ojdepe. s nad ‘onbnenby

(9861 “ v 10 19105)
Jo110 uonrjodenxs Jo sisfjeuy
K101e10QR T [eUOnEN 23p1Y IR0

VS [ JouruL1ap
1nod sapuuop ap an1gs aueiodun sun a3ixy
onbudws apoyIsN

sanbiyjuaq spMBUNWLWOD

$3] SUBP $IIDIXO0} 9P SILSSa SIp SI0[ s1ayya, p sed
juesSnEd aU 32422 sn|d v] UOHRIUIOUOD = JVS
onbijdde juaanos

g 934 juawanbuidwse aginssw S = gD

g0/4dD =onbsny

(serdnnur uonisodxa p SAT0A
sanbiun sanbrwiyo synpoid
sjuawiIpys ‘onbnenby

(1661 ‘A0 ueButysem)
(L) spjoysay ], s1oayd yuareddy
£80107 1da(q uorBurysepy

$219) WL
$9] 10 XTIROS10 $3] Zoyod g)) ef Jnod 1ueISIXd
saguuop ap aups auepodun, | ap 1joad aa |

€0 ¥ g senbrjdde g s19a1Q
SOSQJIuIwRW

/xneasio s9f anod asop B 2ugisep 0
uossiod 3] Zayd $2A198q0 no snapad
‘SN$SI) S9] SuBp SnpIsd s9] 2uBISP JdD
€0/4d0 = anbstry

onbrurys ynpoid [nas upy
asoa1s1d aune,]

(L8361 “0da
AN) BLIDILID 4Sa]] YSI I9ATY eledeIN
UOHBAIISUOD)

pue £30[05d 1do Y104 MIN

(awIsAs009 ‘PINEBUNILIOD)

sinatipdns XNBAATU Sap ® $191J3 S| 211paid
op wuenswad 19 oqruodsip 9g10qe]? snyd

[ Juanionb np apoyipw B] JUSWO|GRQOI]
10-XN30 2P 2UINE | SUep sPsijeas sa1gord

3] JaInsawr nod 19 “JUSUISSSIUIRSSe, P
$2191110 No $j1o0[qo sap J1jqesp Jnod 20821119
puoj op

S.IN3[BA XTIE SOANR]II SOPUUOP SIP IHSSIIFN
anbudus apoyvA

SUOTRIIUIOUOD SIP sed uou 13 S133J9 Sap

Ins saseq nea,| ap anjenb ap sarjuo/sanbsiy
QIJLID 9P JUBAIDS INS[BA

N0 PuoJ 3p IN2[BA/IPAIISQO INI[BA = Inbsiy
$PIGIUIAULP SPINBUNWWOI SIP 331PU]
suossiod sap a119-u21q ap 201pu|

suossiod sop anbnoiq 911189)u1,p 901pu[

: S92IpUI € INS Jseyg

soidnnu

uonisodxa,p sa10A S9p 12 sanbiwyd
sinpoid sap INS JUAUWIAIOAPUL 0L ]
anbyenby

PINBUNWILIOD ] 2P NBIAIN

sanbi3o(o1q sa11)
(8861 ‘q ‘®L861) Ydd OO

('N-"g Xne sienqey $ap AIBIUIAUL) $OPUUOP
op aseq ouepodwl aun Ins Pseq 1ssne IS
[anpralput

najeurpio Jnod jueisixo swureigold
IDIISSEID 19 31109 € 91IHIA
SINBUNIILWOD B[ $12A 999dSD

aun,p npiatput,[ ap Jojodenxos mod 23s11n
apoyipw vy mnod anbndws mmdde ureuas un

apnbrjdde G ap ax2(dwod oudg

Vdd.] 9p nea,| 9p jenb

ap $2191110 s3] seide, p a1s10yd 212 nad gD
auRIs£s00y/Mneunwwos v inod

anbsu of JuewInsSd dA1E)END Jj0U B] POUUOP
inod suonendiuew sanne p e 1afns wanond
sa[qisuas snjd so] s009dso xne jurusyedde
syuonionb s3p NO un ans Pseq 2119 UBIA(]

SWISAS0, | 3P “INBUNWILIO

B] 9p 3[12Y92, ] & 2]qeaijdde ang yeiasQq
2s1[1In 389 anbixo) snyd 3] [nas stew
‘sjuaspad sojdrnuwr sanbiwiyo spnpold
xna1aguep S92

a11sa1193/anbrenby

(¥861 ‘vdd 'S
[9POJA SISATRUY 150D)-)s1Y

sanbavway

uonpdraasaq

a9110g

apoyjpw/pwsiuedio

ayng ¢ ned|qeL,




a) Estimation ponctuelle de la CPE; distribution de la probabilité
pour la CB

CPE*—;

b) Distribution de la probabilité pour la CPE; estimation ponctuelle
delaCB
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c) Distribution de la probabilité pour la CPE et pour la CB

CONCENTRATION

Figure E.1  Degrés de quantification de I'incertitude ou des probabilités pour les méthodes de caractérisation
du risque par le quotient. CB = concentration de base; CPE = concentration prévue dans
I'environnement.




Par exemple

La méthode d'analyse de l'erreur d'extrapolation décrite
par Suter ef al. (1986) prend en compte l'incertitude
reliée a la fois 4 la CB et a la CPE pour estimer la
probabilité que la CPE>CB.

La méthode du quotient décrite dans Barnthouse et
Suter (1986) et dans U.S. EPA (1987b) utilise des
catégories qualitatives pour les quotients :

. <0,1 = aucun risque

. 0,1 — <10 = risque possible

. >10 = risque ¢leve
Incertitude

La méthode du quotient permet habituellement de tenir
compte de I'incertitude en établissant des catégories
qualitatives pour les quotients ou en appliquant des
facteurs de sécurité a la CB ou, moins fréquemment, a
la CPE. Dans le présent rapport, on fait une distinction
entre les facteurs d'application qui sont utilisés pour
transformer des concentrations a effets aigus ou létaux
en concentrations ayant des effets chroniques ou
sublétaux, et les facteurs de sécurité qui sont utilisés
pour donner une marge de sécurité non spécifiée. On
considére les facteurs d'application comme faisant partie
de I'évaluation du danger puisqu'ils ont habituellement
une certaine base empirique (Barnthouse ef al.,1986).
Quant aux facteurs de sécurité, ils font partie de la
caractérisation du risque car ils remplacent des énoncés
probabilistes.

Le Canada utilise des facteurs de sécurité pour élaborer
des recommandations pour la qualité de I'eau, comme le
font de nombreux autres organismes (CCMRE, 1987).
Dans le cas de la procédure standard utilisée par la U.S.
EPA Office of Pesticide Programs, un certain nombre
de facteurs de sécurité différents sont appliqués a la CB
(Urban et Cook, 1986). Par exemple, un facteur de
sécurité de 2 est appliqué pour les organismes
aquatiques parce qu'ils sont considérés moins aptes a
limiter leur exposition par la migration ou par un autre
comportement, et des facteurs de sécurité de 10 et 20
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sont employés pour les espéces terrestres et aquatiques
en danger d'extinction, respectivement. Suter (1986) a
avancé qu'il serait préférable d'établir des catégories
pour des quotients plutot que d'appliquer des facteurs de
sécurité a des CB. Les catégories peuvent (et elles le
sont souvent) étre basées sur les mémes considérations
et valeurs numériques que les facteurs de sécurité; le
point & retenir est que tout type d'ajustement de cette
sorte devrait étre clairement ¢noncé lors de la
caractérisation du risque plutét que d'étre
potentiellement masqué dans I'évaluation du danger.

Les suppositions a la base des méthodes du quotient
susmentionnées ont rarement été vérifiées, en partie
parce que des suppositions plus vérifiables ou mieux
étayées ont délibérément été intégrées a I'évaluation du
danger.

Vérification des données

La nature semi-quantitative et non probabiliste de la
plupart des méthodes du quotient ne pose pas de
problémes sérieux pour ce qui est de la vérification des
grandes séries de données (c.-a-d. que les méthodes et
les suppositions qu'elles comportent sont vérifiables). Si
l'on dispose d'un grand nombre de cas, les réponses
prévues et observées peuvent étre exprimées sous forme
de réponses par oui ou non, avec effet ou sans effet, a
des fins de comparaison. La force de telles
comparaisons ne vient pas de la précision des réponses
individuelles, mais de la généralité¢ fournie par
l'inclusion de nombreux cas. Ce type de comparaison
peut méme étre effectué lorsque les réponses prévues et
observées représentent différents parametres ou
différents niveaux d'organisation; par exemple lorsque
des prévisions basées sur des essais de toxicité réalises
avec une seule espéce sont comparées aux réponses de
communautés de macroinvertébrés observées dans le
cours d'eau par Eagleson et al. (1990).

Malheureusement, les méthodes et suppositions des
méthodes du quotient sont potentiellement non
vérifiables dans les cas comportant une seule ou peu
d'études.



—_———

Par exemple

Considérons le cas d'un risque prévu calculé pour un lieu
ou se trouve une espéce en danger ou rare, qui doit faire
l'objet d'un suivi et étre vérifié par des études de
surveillance parce que cette espéce suscite des !
inquiétudes. Il peut y avoir peu de lieux ou pas d'autre
lieu ot l'on peut vérifier les prévisions du risque pour
cette espéce. Dans ces circonstances, il est pratiquement
impossible de tester la prévision du risque sous forme de
quotient. Pour illustrer cette situation, supposons que le
quotient CPE/CB est de 0,1, soit pas de risque ou risque
faible. Les études de suivi indiquent une réduction _
statistiquement significative de 15 % du taux de
croissance moyen des individus. On peut alors dire que
la méthode a échoug; particuliérement en ce qui concerne
la sous-estimation du risque (prévision de I'absence
d'effet alors qu'un effet a été observé). Toutefois, si la
CB a été équivalente a une CE,,, un chercheur peut
conclure que la méthode a réussi car une réduction du
taux de croissance de 40 % n'a pas été observée (sila
réduction observée de 15 % differe de maniére
significative de 0 %, alors elle est certainement bien
différente de 40 %). En réalité, la plupart des chercheurs
voudraient comparer les limites de confiance pour
I'ampleur de la réponse observée (facilement calculée,

1 mais probablement faible) a la prévision ou aux limites
de tolérance pour l'ampleur de l'effet prévu. Autrement
dit, I'effet observé devrait étre indiqué comme étant 15 +
5 %, et l'effet prévu comme par exemple 5+ 20 %. Les
limites de prévision pour l'effet projeté ne peuvent étre
obtenues qu'a partir de relations d'exposition
continue-réponse qui tiennent compte de l'incertitude
(variance) a la fois pour la CPE et pour l'effet prévu. En
se basant sur le chevauchement des limites de confiance
et des limites de prévision indiquées ci-dessus, un
chercheur pourrait conclure que la prévision a été soit
réussie, soit trop imprécise pour constituer un essai
significatif.

——

E.4.2 Meéthodes d'exposition continue-réponse

Les méthodes d'exposition continue-réponse utilisent la
relation enti¢re entre la concentration ou la dose et une
ou plusieurs réponses plutot que de tenir compte d'une
CB unique. De cette fagon, les risques d'un grand écart
dans I'ampleur des effets (p. ex., 1, 10, 25 et 50 % de
réduction dans la survie) sont pris en considération et
les limites de prévision sont calculées. Ces relations sont
dérivées des données de toxicité de I'évaluation du
danger. Les procédures utilisées pour calculer les limites
de prévision devraient considérer la variance ou
I'incertitude de la variable indépendante (I'exposition) et

faire de méme pour la variable dépendante (la réponse)
(Barnthouse ez al.,1986). La portée spatiale de ces
modeles est habituellement vaste, mais des modéles
spécifiques de certains lieux ont été mis au point
(annexe D dans U.S. EPA, 1991). Les modéles de la
série RAMAS peuvent traiter spécifiquement des effets
de l'échelle spatiale et des distributions spatiales
différentes (c.-a-d., de nombreuses petites populations
isolées comparativement & peu de populations
importantes). Les modéles permettent aussi d'étudier
des périodes plus longues que les méthodes du quotient.

Le tableau E.4 présente les avantages et les limites des
méthodes d'exposition continue-réponse. Des exemples
de méthodes de caractérisation du risque de I'exposition
continue-réponse sont décrits dans le tableau E.5. La
relation montrée a la figure E.2 représente la
caractérisation du risque au niveau des individus si elle
fait référence a une seule espéce.

En théorie, des méthodes d'exposition continue-réponse
pour un produit chimique peuvent étre appliquées a
toute espece ou tout niveau d'organisation biologique
(individu, population, communauté/écosystéme). En
pratique, le nombre d'espéces ou de produits chimiques
pour lesquels il existe des données sur I'exposition
continue-réponse limitera la portée des méthodes ou
accroitra  l'incertitude  si  les  extrapolations
interspécifiques ou d'un produit chimique a un autre
sont utilisées. De méme, en pratique, les relations
d'exposition continue-réponse au niveau des individus
pour un bon nombre d'espéces ou de paramétres servent
d'intrants dans I'élaboration de modéles qui prédisent les
risques ou les effets a des niveaux supérieurs.
L'utilisation de modeéles pour les communautés ou les
ecosystemes est restreinte, en grande partie, aux
systemes aquatiques.

Certains auteurs (p. ex., Parkhurst er al., 1990)
considérent que ces méthodes s'appliquent autant au
niveau de la population qu'a celui des individus. Par
contre, dans ce rapport, la catégorie des méthodes
applicables aux populations est réservée pour les
méthodes (habituellement les modéles de populations)
qui prédisent les effets sur plusieurs générations et qui
considérent les effets au niveau de la population tels que
la probabilité d'extinction. Pareillement, les méthodes de
niveaux supérieurs (communauté, €cosystéme) prédisent
les effets touchant les niveaux au-dessus du niveau de la
population.
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Tableau E.4

Avantages et limites de la méthode d'exposition continue-réponse

Avantages

Limites

Peut quantifier un éventail d'ampleurs des effets et leurs
incertitudes tels les effets dépendant de la densité, a |'aide de
simulations multiples et d'analyse de sensibilité.

Les prévisions de ces mesures continues sont plus faciles a
vérifier dans un lieu spécifique que le sont les prévisions
des méthodes du quotient.

Les modeles peuvent aussi servir dans I'investigation de
scénarios alternatifs.

Requiert des données de I'exposition continue-réponse qui
sont habituellement moins accessibles.

Manque de modéles convenables pour plusieurs espéces non
commerciales et pour la majorité des écosystemes.

Plus grandes incertitudes associées aux parametres
additionnels.

Difficile de vérifier les prévisions a long terme.

L'utilisation des modgles de populations et des modéles de
niveaux supérieurs nécessite une expertise considérable et
exige des efforts au-dela de ceux habituellement prescrits
dans les évaluations du danger et de l'exposition.

Individus

Les méthodes qui s'appliquent au niveau des individus
ne considérent pas les effets autres que ceux considérés
dans la plupart des essais biologiques et de toxicité :

réduction dans la

survie, la croissance ou la

reproduction des individus, et habituellement pour une
seule espéce. Barnthouse et al. (1986, 1987) fournissent
une méthode pour estimer les parameétres des fonctions
continues obtenus des estimations ponctuelles.

Populations, communautés et écosystémes

Par définition, les modeles de populations et les
modéles de niveaux supérieurs tentent d'estimer
I'ampleur et les incertitudes des effets a des niveaux
supérieurs. 11 s'ensuit que ces modéles seront utiles
quand :

ces effets existent 4 des niveaux supérieurs et
sont importants;

d'autres incertitudes sontidentifiées, quantifiées
et réduites par la suite.

Ces modeles ont permis de déterminer des effets qui
n'auraient pas pu étre prévus par des méthodes
individuelles.
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Par exemple

Le modéle SWACOM a indiqué que la biomasse des
algues pouvait augmenter, méme si des contaminants
influaient de maniére négative sur des algues
individuelles, & cause des effets plus importants sur les
brouteurs et de la perturbation de la composition de la
communauté des algues (O'Neill et al., 1983, 1986). Le
modele a aussi indiqué que des effets pourraient varier
selon le moment de 'exposition (printemps par rapport a
l'automne). Barnthouse er al. (1987, 1990) ont utilisé
leur modéle des populations de poissons pour estimer et
comparer diverses sources d'incertitude. La source
d'incertitude la plus grande était liée & I'estimation des
effets toxiques a long terme a partir des effets a court
terme ou QSAR. Finalement, les modeles SWACOM et
les modéles de populations de poissons ont indiqué que
les risques aux niveaux supérieurs étaient plus grands que
ceux au niveau des individus.

Les modeles de population linéaires déterministes sont
les méthodes les plus courantes utilisées pour prévoir
des effets au niveau de la population. Ces modeéles ont
traditionnellement été utilisés pour la gestion des
poissons, de la faune, de la foresterie et des especes
nuisibles (voir Getz et Haight, 1989; Emlen, 1989 pour
analyses). Ces modéles sont habituellement spécifiques




Tableau E.5

Exemples de méthodes de caractérisation du risque d’aprés les méthodes d’exposition continue-réponse

Organisme/méthode Portée

Description/remarques

POPULATION

Oak Ridge National
Laboratory .
(Barnthouse et al., 1986)

Aquatique - poissons
Un seul produit chimique ou
une seule voie d’exposition

Linéaire

Donne le potentiel de reproduction des femelles

«- si lamoyenne du potentiel de reproduction est de 1,
chaque femelle se remplacera elle-méme et I'abondance

‘| demeurera constante

* sile potentiel de reproduction est < 1, la population
diminuera

» sile potentiel de reproduction est » 1, la population
augmentera

Adapté a partir de modeles utilisés dans 1’évaluation de
I'impact d’une centrale électrique

Requiert des données sur la survie, la reproduction

COMMUNAUTE/
ECOSYSTEME
Aquatique
Déversements de pétrole,
déchets dangereux

U.S. Dept. Interior
CERCLA Damage
Assessment

(U.S. DOI, 1987)

Déterministe, linéaire

Rétrospectif (évaluation des dommages), mais aussi prévoit
les effets a long terme

Modélise la population a la base, mais peut aussi prévoir les
effets des algues sur le zooplancton

Pas d’estimation de I’incertitude

Oak Ridge National Aquatique
Laboratory S'applique a la région
modele SWACOM pélagique de lacs

(O’Neill et al., 1986) dimictiques des régions
tempérées nord
Un seul produit chimique ou

une seule voie d’exposition

Effets de transfert a travers les niveaux trophiques

Peut inclure les interactions entre espéces telles que la
compétition

Représente les résultats comme les probabilités d'une
réduction de 4 ordres de grandeur de la biomasse des algues
et d'une réduction de 25 % de la biomasse du poisson
sportif mais peut facilement produire d'autres mesures ou
amplitudes d'effets.

Les simulations fournissent des analyses de [’incertitude
lie & I’écosystéme

de l'age, du stade ou de la taille, et permettent de
déterminer I'abondance des différentes classes d'age ou
de taille ou les différents stades ontogénétiques
séparément. Une approche par la tenue de registres est
habituellement suivie, les taux de naissance, de
mortalité et de croissance étant appliqués a I'abondance
des classes d'age, des stades de vie ou des tailles pour
prévoir les abondances au prochain intervalle de temps
(figure E.3). L'intervalle le plus courant est d'un an a
cause du cycle annuel saisonnier des processus
saisonniers comme la naissance, mais l'intervalle peut
étre plus court pour les organismes plus petits présentant
des cycles d'évolution plus courts. Les modifications
par rapport aux modéles de population de base
comprennent les modeles stochastiques et les modéles
non linéaires. Les modeles stochastiques tiennent
compte de la variabilité dans les paramétres des
modeéles, inconvénient évident pour la caractérisation du
risque. Les modéles non linéaires offrent une solution

de rechange a la supposition traditionnelle selon
laquelle les relations entre les naissances ou les morts et
les nombres sont linéaires (c.-a-d., taux de naissance ou
de mortalité constants). Ainsi, ces modéles non
linéaires peuvent représenter des processus dépendant
de la densité.

Bien que les modéles de populations et les modéles de
niveaux supérieurs permettent de représenter certains
effets au-dela du niveau des individus, ils ne permettent
pas de tenir compte de tous ces effets et ils peuvent faire
I'objet de critiques en ce qui concerne l'exclusion
d'effets importants. Certaines études ont avancé que les
effets sur la mortalité, la croissance et la reproduction
qui dépendent de la densité, peuvent étre les plus
importants effets exclus des modéles existants (p. ex.,
Barnthouse ef al., 1986; Norton ef al.,1988; Parkhurst
et al.,1990; Pastorok et Sampson, 1990). Il existe des
modeles qui incluent les effets dépendant de la densité,
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Figure E.2 Caractérisation du risque d'apras les méthodes d'exposition continue-répense. La distribution des
concentrations prévues dans I'environnement (CPE) a été superposée aux courbes de réponse.

Adapté de Barnthouse et al. (1986).



‘L + } ¢} sdwe) ep ajeasaul,)
8p uy B ¢ 11k} 8s uononpoidal e[ 18 ‘sue xnap Julele J10Ae,p lueAe sed 1inpoidas as au Quasgidas anbiigyiodAy ewsiuebio, | ‘1 96g,p asseld ey
inod uononpoidal ep xnej 9} 'Y 19 JIAINS 3P XNk} 3f Sjussgidal 'S "opels np no abe,| ep anbiyoads ‘voneindod sun,p asreau| alsIuUILIBLSp 3|3POW  £°3 a4nbi4

*0lo

ZN2g EN €

INtS N «— 2

N°S ‘N !

o+ EYENZS + ZYIN'S oN 0
L+ ]

sdwal ne asuepuoqy aby

°S 'S °S

A
A
A




et il existe des indications selon lesquelles ces effets
existent bien (Getz et Haight, 1989). Toutefois, dans la
plupart des cas, 'exclusion des processus qui dépendent
de la densité est prudente (c.-a-d. qu'elle fait surestimer
le risque). Ces derniers ont tendance a se déplacer
successivement dans les classes d'age ou de taille vers
une abondance ou biomasse fixe.

Par exemple

La disponibilité de la nourriture dans un cours d'eau peut
limiter le nombre de territoires disponibles et par
conséquent le recrutement des juvéniles quel que soit le
nombre d'oeufs ou d'alevins produits une’année donnée
(Elliott, 1987). Si un contaminant a surtout touché la
survie des stades plus jeunes, la densité de population
peut rester relativement stable. Les juvéniles survivants
jouiraient d'une meilleure croissance et survie parce
qu'ils auraient une meilleure chance d'assurer leur
territoire et de se procurer de la nourriture. Ce type de
croissance et de mortalité compensatoires serait
spécialement important chez les espéces migratoires dont

F———=—=

La gestion des pécheries et de la faune dépend de la
supposition selon laquelle la mortalité et la croissance
compensatoires contreront les effets de la mortalité due
a l'exploitation jusqu'a un certain point. En fait,
I'exploitation fera dans certains cas augmenter la
biomasse ou la production. Méme la mortalité qui est
indépendante de la densité et qui dépend de
changements climatiques ou de rejet peut completement
avoir la priorité sur les effets toxiques. Ainsi,
Iinclusion des effets dépendant de la densité peut
réduire les estimations du risque. Il y aura des
exceptions dans le cas d'une dépendance inverse de la
densité; par exemple, lorsque de faibles densités
donnent lieu A une probabilité accrue de ne pas
permettre l'accouplement. Si les processus dépendant
de la densité doivent étre inclus dans les modéles,
['objectif devrait étre d'identifier les concentrations
critiques de contaminants et les effets au-dela desquels
la compensation n'est plus efficace.

Produits chimiques multiples

On n'a pas encore mis au point des méthodes
d'exposition continue-réponse, et plus spécifiquement
les modéles de population, de communauté et
d'écosystémes prévoyant les effets de produits
chimiques ou de voies d'exposition multiples. Les
probabilités de survie pour l'exposition a plusieurs
produits chimiques ou voies d'exposition peuvent
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facilement étre combinées par multiplication en une
survie globale.  Toutefois, il peut se révéler
considérablement plus difficile de combiner des effets
sur la reproduction ou sur la croissance car ceux-ci sont
rarement exprimés sous forme de probabilités
binomiales. En théorie, on soupgonne que I'élaboration
de modéles comportant plusieurs produits chimiques ou
plusieurs voies d'exposition est possible, mais en
pratique, elle peut étre techniquement difficile et
nécessiterait la création, puis la vérification d'un certain
nombre de suppositions sur la maniere dont pourraient
étre combinées les relations exposition-réponse. Les
modeles de population peuvent intégrer des effets sur
plusieurs paramétres différents comme la survie, la
croissance et la reproduction, et des méthodes a des
niveaux supérieurs peuvent intégrer des effets sur
différentes especes.

Incertitude

Les méthodes d'exposition continue-réponse au niveau
des individus fournissent des mesures de l'incertitude
sous la forme de limites de prévision s'appliquant aux
relations d'exposition-réponse (figure E.2). Ces
intervalles de prévision peuvent étre basés sur
l'incertitude au sujet des concentrations dans
I'environnement et des effets. Comme on I'a vu dans
I'évaluation des méthodes du quotient, l'inclusion
d'intervalles de prévision rend plus facile la
comparaison des prévisions avec les effets observés a
des lieux spécifiques. Toutefois, ces intervalles ne
s'appliquent qu'a une gamme limitée d'incertitudes,
habituellement celles qui sont liées a des extrapolations
ou des suppositions dans les évaluations du danger et de
['exposition. Les méthodes  d'exposition
continue-réponse & des niveaux supérieurs tentent de
traiter d'autres sources d'incertitude, particulierement les
effets a des niveaux supérieurs.

L'approche la plus courante pour analyser I'incertitude
dans les modeles de populations et les modéles de
niveaux supérieurs consiste en de multiples simulations
suivies d'analyses de sensibilité (O'Neill et al., 1986).
La simulation Monte Carlo consiste a faire des passages
répétés du modeéle avec des valeurs des parametres
choisies au hasard a partir des distributions de
probabilité. Ces simulations indiquent I'incertitude au
sujet des prévisions du modele ou extrants, mais elles
n'indiquent pas les principales sources d'incertitude. Ces
derniéres sont déterminées par I'analyse de la sensibilité
qui établit quels paramétres ont le plus grand effet dans
la détermination de la mesure produite (voir O'Neill et



al.,1986; U.S. EPA, 1991 pour les descriptions de
certaines méthodes spécifiques). L'analyse de la
sensibilité est trés importante dans l'utilisation des
modeles pour les évaluations du risque parce que
autrement ces derniers ne feront qu'ajouter a
I'incertitude (et quantifier les effets habituellement
dépresseurs de cette incertitude supplémentaire). 1l
devrait aussi y avoir un certain suivi de l'analyse de
sensibilité, par une évaluation supplémentaire du danger
et de I'exposition et par un raffinement plus poussé du
modele pour se concentrer sur les principales sources
d'incertitude et les réduire.

En général, le meilleur moyen d'assurer la validité des
résultats fournis par le modéle est d'utiliser des modéles
qui ont été appliqués antérieurement et qui sont
crédibles aux yeux de la communauté scientifique, et
d'étalonner les modéles au moyen d'un processus itératif
de simulation, analyse de la sensibilité et mesure directe.

Vérification des données

Les intrants utilisés comme paramétres dans les modéles
peuvent souvent tre vérifiés ou étalonnés par des
mesures directes. Les processus particuliers inclus dans
le modele, comme le transfert d'énergie d'un niveau
trophique a un autre, devraient aussi étre vérifiables par
mesure directe, ou étre validés d'apres leur analogie
avec des processus similaires notés dans la
documentation. Les extrants ou mesures produites,
particulierement celles qui sont reliées & des effets a
plus long terme, comme la probabilité¢ d'extinction,
peuvent se révéler plus difficiles a vérifier.

E.5 PRATIQUESACTUELLEMENTUTILISEES
ET METHODES DE POINTE

Le tableau E.6 donne un résumé des méthodes
actuellement utilisées par les organismes des Etats
américains et ceux de I'Administration fédérale
américaine. Ce tableau provient des annexes E et F du
document U.S. EPA (1991). L'enquéte a montré que la
plupart des organismes utilisent des méthodes
qualitatives et les méthodes du quotient et qu'ils se
basent beaucoup sur le jugement des professionnels. La
quantification de l'incertitude est rare. En fait, le
consensus au sein du personnel de l'organisme d'Etat
était que 'EPA ne devrait pas faire allusion a I'analyse
quantitative de l'incertitude ni a la signification
statistique du risque final dans les recommandations
produites pour I'évaluation du risque. Ce consensus
s'oppose complétement aux recommandations des

analystes (p. ex., Norton et al,1988; Parkhurst et
al., 1990; Pastorok et Sampson, 1990), qui défendaient
le besoin d'accroitre le niveau de quantification dans la
caractérisation du risque. La question de savoir quand
ou méme si la complexité accrue et les colits de la
quantification de l'incertitude et I'utilisation de modéles
a des niveaux supérieurs sont justifiés est probablement
la principale question a résoudre dans la caractérisation
durisque. L'enquéte réalisée par la U.S. EPA (1991) et
les autres études citées convenaient que les méthodes
qualitatives et les méthodes du quotient étaient
adéquates pour une évaluation initiale du risque et pour
ordonner les risques relatifs associés aux différents
produits chimiques, aux différents lieux ou aux
différentes espéces. Les méthodes et les modéles
d'exposition continue-réponse peuvent étre utilisés pour
une caractérisation du risque plus raffinée et pour
explorer des effets a des niveaux supérieurs.

Les deux facteurs suivants, non reliés a la valeur
scientifique des méthodes qualitatives et des méthodes
du quotient comparativement aux méthodes plus
quantitatives, contribuent probablement a ['utilisation
répandue des méthodes moins quantitatives :

* de nombreux organismes font appel a des
évaluations du risque pour établir des critéres ou
faciliter des décisions réglementaires;

* la plupart des toxicologues ne sont pas familiers
avec des modéles de population et d'écosystéme.

Les caractérisations du risque dichotomiques (effet/pas
d'effet) sont plus simples a appliquer dans un cadre
réglementaire ou dans ['établissement de critéres que ne
le sont des valeurs continues. Plus généralement, de
simples caractérisations du risque sont plus faciles &
comprendre et a expliquer a d'autres. Méme si des
méthodes plus quantitatives peuvent donner une large
gamme d'effets et d'incertitudes apparentées, les
caractérisations du risque sont habituellement exprimées
sous la forme de la probabilité de seulement un ou
quelques ordres de grandeur des effets. Toutefois, le
U.S. EPA Scientific Advisory Board a recommandé que
I'expression et la communication des risques devraient
étre faites séparément de la caractérisation du risque
elle-méme (U.S. EPA, 1991). Ainsi, les risques peuvent
quand méme étre quantifiés dans la principale partie
d'un rapport d'évaluation du risque, méme s'ils sont
simplifiés dans les conclusions et les résumés.
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Tableau E.6 Méthodes de caractérisation du risque employées par des organismes d’Etat et des organismes fédéraux
: américains
Organisme/Etat Méthodes employées
Etats

Michigan Department of Natural
Resources

New Jersey Department of
Environmental Protection

Ohio Environmental Protection

Agency

Washington Department of
Ecology

Wisconsin Department of Natural
Resources

Criteres de qualité de I’eau; comparés aux concentrations existantes
Valeur chronique aquatique

Concentration sans danger pour le cycle d'évolution terrestre

But : protéger 95 % des espéces contre 80 % des produits chimiques

Méthodes en cours d’élaboration

A envisagé :

+Analyse de ’erreur d’extrapolation (quotient)

*Quotient de toxicité (méthode du quotient de base)

«Evaluation du risque pour le vison et le Canard malard (quotient)

Biocritéres numériques
Comparer des effets observés avec des prévisions faites a partir de la méthode du
quotient de base

Méthodes qualitatives pour établir les priorités

Estimations qualitatives du risque dérivées des modéles (élimination des produits
dragués)

SAE (quotient)

Vise particuliérement la faune aquatique; programmes sur les poissons dans les eaux
superficielles

Basé sur des critéres de qualité de I’eau de I’Etat (quotient)

A modélisé ’absorption des contaminants chez les oiseaux (évaluation de 1’exposition)

Organismes fédéraux
Food and Drug Administration
(FDA)

National Marine Fisheries
Service (NMFS)

Armée

Fish and Wildlife Service (FWS)

National Ocean and Atmospheric
Administration (NOAA)
Forest Service

Department of Energy

Méthode du quotient de base
CB divisée par FS

On insiste sur les agents stressants physiques plutot que chimiques _
Utilisation importante des modgles existants planifiés, mais a aussi utilisé des méthodes
qualitatives

La méthode qualitative a survécu a des appels devant les tribunaux

Approche basée sur des effets; souvent rétrospective
Quotient ou qualitative
Explore des modéles démographiques

Evaluations rétrospectives du stress/sur le terrain

Niveau des individus

Intérét pour les biomarqueurs pour I’évaluation de I’exposition
Quotient/qualitatif

Etude principalement rétrospective (sédiments)

Quotient; FS utilisés
Doit protéger toute la communauté et 'écosystéme des foréts; envisage des méthodes de
le faire

Quotient avec FS
Superfund ne nécessite que des preuves d’effet nocif, quel qu’en soit le niveau
Donc, les effets sur des niveaux supérieurs n’ont pas la priorité

Source : U.S. EPA, 1991; CB = concentration de base; FS = facteur de sécurité
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Ce n'est que récemment que des modeles écologiques
ont fait leur apparition dans le domaine de la
toxicologie. C'est peut-étre surtout parce que les
toxicologues ne connaissent pas encore bien les modéles
et qu'ils sont encore réticents a les utiliser. Le National
Marine Fisheries Service, qui utilise beaucoup les
modeles de population a d'autres fins a ét¢ I'un des rares
organismes du tableau E.6 a souhaiter 'utilisation de ces
modeles pour la caractérisation du risque. Les mode¢les
de population ont largement été utilisés dans les
évaluations réalisées pour des centrales électriques, et il
n'est pas surprenant que les chercheurs du Oak Ridge
National Laboratory, particuli¢rement Barnthouse et ses
collaborateurs, aient adapté ces modeles pour les utiliser
dans I'évaluation des effets dans les techniques des
combustibles synthétiques.

Parmi les autres problémes et carences de la
caractérisation du risque, identifiés pour la recherche
future, on compte (Norton et al.,1988; Parkhurst et
al.,1990; Pastorok et Sampson, 1990) :

« les méthodes du quotient pour des effets a des
niveaux supérieurs;

¢ les produits chimiques et voies d'exposition
multiples;

+ les effets liés a la densité;

* le manque de modeles et de méthodes pour des
écosystémes terrestres;

e le besoin de modéles et de méthodes plus
empiriques;

» la vérification et la comparaison de méthodes
existantes.
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