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Résumé

Un: cadre de travail pour I'évaluation du risque

écologique (ERE) est proposé 4 titre de guide et pour -

favoriser une certaine cohérence dans I'évaluation et
I'assainissement des lieux contaminés au Canada
conformément au Plan-national d’assainissement des
lieux contaminés (PNALC). . Ce document a deux
fonctions distinctes : 1) il propose un cadre de travail
pour 'ERE dans le cadre du PNALC; 2) il examine de
maniére critique la documentation relative a I'ERE.
Les méthodes d'évaluation des risques menagant la
santé humaine n'ont pas été examinées dans le cadre
de ce contrat.

Le but ultime d’'une ERE est de déterminer si, et
dans quelle mesure, un assainissement est
nécessaire, et le cas échéant, de cerner plus

facilement les cibles appropriées de 'assainissement,
L'ERE est un processus complexe puisqu'elle cherche
a évaluer des effets sur des populations, des
communautés et des écosystémes, plutét que sur
récepteur unique, comme dans le cas de I'évaluation
du risque pour la santé humaine. Le cadre de travail
- proposé dans ce rapport est analogue a celui d'autres
programmes, toutefois, il a été adapté pour pouvoir
étre appliqué aux lieux contaminés situés au Canada.

Le cadre de travail vise & fournir des indications
sur opportunité d'effectuer une ERE au moyen d’une
série de questions et de « déclencheurs ». Ces
declencheurs sont de trois types : 1) facteurs relatifs
a des inquiétudes écologiques importantes, 2)
questions concernant des lacunes inacceptables dans
les données, 3) points liées 4 des caractéristiques

- particuliéres du lieu. Avant d'entreprendre une
évaluation du risque écologique, il est bon de définir
les problémes de maniére & faciliter la planification.
Dans le présent document, on souligne l'importance
de présenter un résumé des résultats et de les
Erézenter sous forme d’'un rapport aprés chacune des

RE. '

. Les éléments clés du cadre de travail sont les

suivants : évaluation de I'exposition, caractérisation
des récepteurs, évaluation du danger et
caractérisation du risque. Il est im portant de noter
que l'objectif global du processus d'ERE donnera lieu
a des décisions et & des activités d'assainissement
dans le cas des lieux ou une intervention est
nécessaire. Une stratégie A trois niveaux constitués
d'évaluations séquentielles de plus en plus

perfectionnées et complexes est proposée pour étre
utilisée dans le PNALC. A chacun des niveaux de
évaluation du risque écologique, on retrouve les
quatre mémes éléments (figures 2.1, 2.2 et 2.3).

Le premier niveau, ou niveau 1, est
essentiellement une forme avancée de dépistage,

‘caractérisé par de simples méthodes qualitatives ou
quantitatives qui est basé dans une large mesure sur

la documentation existante et sur des données
recueillies antérieurement. Les études de niveau 1 se
feront vraisemblablement & I'échelle de Pespece et
elles sont descriptives plutét que prédictives. Dans le
cas d'une telle étude, on insiste davantage sur la
compilation et [I'évaluation des données et de
Finformation, I'identification des lacunes critiques, et
sur la vérification de la nécessité de poursuivre des
évaluations du risque écologique détaillées en tant
que pré-requis en vue de la conception et de la mise

- en oeuvre de mesures d'assainissement. Ainsi, on

apprend & connaitre la situation spécifique du lieu et
& mieux comprendre les inconnues ciés. Au besoin,
on prépare un mandat pour une évaluation du risque
écologique de niveau 2. ’

Le niveau 2 fournit de linformation semi-
quantitative, notamment les méthodes et modeles
environnementaux standard, ainsi que des approches
spécialisées pour 'ERE. On insiste davantage sur le
prélévement des données et sur I'ordre des priorités
telles .que déterminées lors des recherches
correspondant au niveau |  Au niveau 2, on
s'intéresse particulidrement & la population et a la
communauté pour déterminer les points finaux de
Pévaluation et les données fournies par les essais de
toxicité recueillies sur les lieux sont habituellement
requises. Des estimations quantitatives préliminaires
du risque devraient étre produites dans le cas des
populations écologiques indigénes exposées A des
produits chimiques sur le lieu ou au voisinage du lieu.
On déterminera une série initiale d'objectifs de
nettoyage pour guider le programme d'atténuation et,
si nécessaire, on formulera un mandat pour les
activités de niveau 3. La plupart du temps,
Pévaluation du-risque écologique. sera limitée au
niveau 2. ‘ '

~ Le niveau 3 est basé sur des données spécifiques
du lieu et sur une modélisation prédictive pour fournir
de linformation quantitative, particuliérement dans le




cas des _
I'écosysteme. L'ERE de niveau 3 comprend I'étude
des effets chroniques, des interactions entre les
produits chimiques et de I'écosystéme. On produit
des prévisions précises, exactes et quantitatives au
sujet des risques actuels ou futurs menagant les
populations et les communautés écologiques ainsi que

réponses complexes au niveau de

les écosystémes & cause de la migration des produits
chimiques a partir du lieu contaminé. On élabore un
processus adaptatif pour la sélection d'ebjectifs
d’assainissement uniques, spécifiques du lieu et
quantitatifs. Le cas échéant, on facilite une interaction
effective avec une évaluation portant sur la santé
humaine. o '




L critically reviews the ERA literature.

Abstract \

A framework for ecological risk assessment (ERA)
is proposed as a step.in the provision of guidance and
the promotion -of consistency in site assessment and
remediation in Canada under the National
Contaminated Sites Remediation Program (NCSRP).
This report fulfils two distinct functions: (1) it proposes
a framework for ERA under the NCSRP, and (2) it
Methods of
human health risk assessment were not reviewed
under this contract.

The ultimate goal of an ERA is to determine
. whether or not, and to what extent, remediation is
.necessary and; in cases where required, to help
specify app’r‘opria’te remediation targets. The ERA
process is complex as it is concerned with estimating

effects to populations, communities, and ecosystems,

rather than a single receptor, as in human health risk

advanced form of screening, characterized by simple
qualitative and/or comparative methods and relies

_ heavily on literature information and previously

collected data. Level One studies are likely to be

focused at the species level and are descriptive as

opposed to predictive. The emphasis of such a study
is on compiling and evaluating data and information,
identifying critical information gaps, ascertaining
whether further, detailed ERA studies are a
prerequisite to design, and implementing remedial
actions. An enhanced knowledge of the site-specific
situation and improved understanding of key

. unknowns is also gained. When necessary, terms of

assessment. The framework proposed in this report -

is similar to others developed for various regulatory
programs, however, it has been adapted for use at
contaminated sites in Canada.

The framework provides guidance on when ERA
should be conducted through a series of questions
and “triggers". The triggers can be grouped into three
categories: (1) factors that ‘pertain to significant
ecological concerns, (2) issués conceming
unacceptable data gaps, and (3) points that involve
special site characteristics. Before ERA is initiated,
problem definition assists in the planning process.
This. report emphasizes the importance of
summarizing and reporting following each ERA.

The key components of the framework are
exposure assessment, receptor characterization,
hazard assessment, and risk characterization. It is
emphasnzed that the overall goal of the ERA process
is to result in remediation decisions and activities for
sites where such action is needed. A three-tier (three-
level) strategy composed - of sequentially more
sophlstlcated and complex evaluations is proposed for
use in the NCSRP. Each level in this tiered approach
to ERA has the same four components (Figures 2.1,
2.2, and 2.3). .

The first tier,

Level One, is essentially an

reference for a Level Two ecological nsk assessment
are prepared.

Level Two provides semi-quantitative information
including standard environmental methods and
models, as well as specialized approaches developed
for ERA. There is an increased emphasis on data

. collection and a focus on priority issues as determined

by Level One investigations. This level concentrates
on the population and community levels for
assessment endpoints, and toxicity test data collected
from the site are usually needed. Preliminary
quantitative risk estimates should be produced for
indigenous ecological populations exposed to
chemicals at or near the site. Determination of an
initial set of clean-up objectives appropriate for guiding
the mitigative program will be made and; if necessary,
terms of reference will be set for Level Three
activities. A Level Two ERA will commonly be the
highest level conducted.

Level Three relies on site-specific data and

. predictive modelling to supply quantitative information,

particularly on complex ecosystem responses.
Chronic effects, interactions between chemicals, and
ecosystem level studies are encompassed in Level

- Three ERA. Precise, accurate, quantitative predictions

Xi

regarding currént and future risks to ‘ecological
populations, communities, and ecosystems due to
migration of chemicals from the contaminated site are
produced. An adaptive process for selecting unique,
site-specific, quantitative remediation objectives is
developed. Where concurrent, an effective interaction
with human health assessment is facilitated. -
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Cadre de travail pour I’évaluation du risque écologique
que présentent les lieux contaminés situés au Canada :
études et recommandations

1.0 INTRODUCTION

1.1 Contexte

" Le Programme national d"assainissement des lieux
contaminés (PNALC) a été mis sur pied pour offrir une
approche coordonnée, cohérente & I'échelle nationale

pour ce qui est de I'identification, I'évaluation et

Passainissement des lieux contaminés au Canada qui ont
ou risquent d’avoir des effets nocifs sur la santé humaine
ou sur 'environnement. Dans le cadre de ce programme,
on a établi une série de critéres provisoires natiohaux de
qualité environnementale pour les lieux contaminés qui
servira de base pour que I'évaluation et I'assainissement
des lieux contaminés soient cohérents (CCME, 1991a).
Lors d'un atelier tenu en novembre 1990, auquel ont
participé plusieurs parties inté-ressées, on s’'est mis
d’accord pour dire que les critéres provisoires canadiens
de qualité environnernentale étaient conformes aux exi-
gences immeédiates du PNALC. On a également reconnu
que pour remplir le mandat du PNALC et afin de promou-
voir la cohérence pour ce qui est de I'évaluation et.de
Passainissement des lieux au Canada, il était nécessaire
d'adopter une orientation nationale dans I'application de
ces critéres en procédant lieu par lieu (c:-a-d. en établis-
sant des objectifs d’assainissement spécifiques du lieu).

‘Deux approches’complémentaires mais distinctes servent

de base & I'établissement d'objectifs d'assainissement
spécifiques du lieu :

1. approche basée sur les critéres qui tient
compte de considérations spécifiques du lieu
comme la concentration de fond des contami-
nants, les capacités technologiques, des
limites économiques et des négociations spéci-
fiques du lieu ou de la situation en vue de
l'élaboration d’'objectifs. Les Critdres provi-
soires canadiens de qualité environnementale
pour les lieux contaminés représentent des
valeurs protectrices pour des utilisations spéci-
fiques du terrain et en tant que tels, ils peuvent
‘sevir de base technique pour I'élaboration
d’objectifs spécifiques du lieu.

2. évaluation du risque basée sur une évalu-
ation détailiée du danger et du potentiel d’expo-
sition dans un lieu donné. L'évaluation du
risque est un outil important pour fixer des
objectifs d’assainissement du lieu, dans le cas
ol1 il n'existe pas de critdres nationaux pour un
contaminant, ol le nettoyage jusqu’a un hiveau

' basé sur des critdres n’est pas applicable en
raison de l'utilisation prévue du terrain, ou bien
si des objectifs basés sur des critdres ne
semblent pas appropriés compte tenu des con-
ditions d’exposition spécifiques du lieu ol des
récepteurs importants ou sensibles ont é6té
décelés ou dans le cas d'importantes préoccu-
pations du public, tel que déterminé par I'orga-
nisme dirigeant. ‘

Ces deux approches peuvent étre considérées comme
faisant partie d'une seule stratégie ou d’'un seul cadre de
travail global pour I'établissement d’objectifs d’assainisse-
ment spécifiques des lieux en raison de la complexité relative
des techniques existantes d’évaluation des risques, ces
constituants étant considérés par Environnement Canada
comme faisant I'objet de mandats différents. Ce document
ne conceme que la deuxiéme approche (c.-4-d. que Pévaiu-
ation du risque en ce qui conceme la santé humaine est
exciue) et il présente un examen et des recommandations

pour I'évaluation du risque écologique dans le cadre du -

PNALC.
1.2 Objectifs
L'objectif global du présent document est de pro-

mouvoir la cohérence dans la protection de 'environne-
ment dans le cadre du PNALC. :

Ce document vise spécifiquement & :

1. évaluer de manidre critique les méthodes
}existantes d'évaluation du risque écologique

2. recommander une ou plusieurs approches
appropriées pour I'évaluation du risque écolo-
gique dans le cadre du PNALC



3. élaborer un guide constituant un cadre de
travail exhaustif permettant d’effectuer une
évaluation cohérente durisque que présentent
les lieux contaminés au Canada dans le cadre
du PNALC ’

Remarque : les méthodes d'évaluation du risque
pour la santé des humains ne seront pas passées en
revue dans le cadre du présent contrat.

1.3 Définition de P'évaluation du risque écologique

Différents chercheurs et diverses juridictions ont
donné diverses définitions de I'évajuation du risque
écologique. Voici certaines de ces définitions.

o Processus consistant & attribuer des ordres de
‘grandeur et des probabilités & des effets nocits
résultant des activités humaines (ou de catas-
trophes naturelles) (Barnthouse et Suter,
1986). L

e Série officielle de méthodes scientifiques pour
estimer les probabilités et les ordres de grandeur
des effets indésirables sur les plantes, les
animaux et les écosystémes résultant d'événe-
ments qui se sont produits dans I'environnement,
notamment la libération de polluants, une modifi-
cation physique de I'environnement et des
désastres naturels (Fava et coll., 1987).

e Sous-catégorie d'une évaluation d’impact
‘écologique qui 1) prévoit la probabilité que des
effets nocifs se produisent dans tin écosystéme
ou dans une partie ou une autre d’un éco-
systéme & la suite d’une perturbation et 2) décrit

ampleur de l'impact de la perturbation (Norton

et coll., 1988).

e L'évaluation du risque écologique estle proces-
sus qui évalue la probabilité que des effets
écologigues néfastes se produisent a la suite
d’'une exposition & un ou plusieurs agents stres-
sants. Cette définition tient compte du fait qu'il
n'y a pas de risque & moins que 1) l'agent
stressant ait la capacité inhérente de causer
des effets néfastes et que 2) il se trouve présent
ou en contact avec un constituant écologique
suffisamment longtemps & une intensité suffi-
sante pour produire le ou les effets néfastes
identifiés. L'évaluation du risque écologique
peut porter sur un ou plusieurs agents stres-
sants et sur un ou plusieurs constituants écolo-

"giques (U.S. EPA, 1992a). -

Pastorok et Sampson (1990) ont trouvé des points
communs dans toutes ces définitions : 1) prévision de la
probabilité d’effets néfastes et 2) concept des relations
entre I'exposition et une réponse. Il n'existe pas de

définition consensuelle de I'évaluation du risque écolo-
gique et toute une terminologie pour décrire l'évaluation
du risque écologique et ses constituants est née. Les
teimes employés dans le présent document seront
définis la premidre fois qu'ils sont employés et ces
définitions concorderont généralement avec celles de
& U.S. Environmental Protection Agency (Norton et
coli., 1988). :

Depuis toujours, les effets néfastes potentiels
sont.évalués uniquement d’aprés leur impact (essai de
toxicité). On a généralement fait appel a des essais de
toxicité aigud, puis on a appliqué des facteurs de sécu-
rité ou facteurs d’application pour estimer les concen-
trations chroniques sans danger (Parkhurst et coll.,

- 1990), qui protégeraient adéquatement les éco-

systémes. L'évaluation environnementale consistant &
n‘utiliser que des données de toxicité ne prend pas en
compte la probabilité d’exposition. Le processus
d'évaluation du danger prend en compte ce facteur et il
s'agit de la principale approche utilisée pour évaluer la
sécurité dans le cas de produits chimiques donnés
(p. ex., Urban et Cook; 1986). Le terme dangerdésigne
le type et 'ampleur des effets causés par un agents
stressant; il est habituellement évalué d’apres la déter-
mination des effets biologiques liés aux concentrations
de I'agent stressant dans des études de laboratoires ou
dans des études effectudes sur le terrain.

Barnthouse et Suter (1986) ont.mis au point une des
premiéres méthodes d'évaluation du risque écologique
vers_le milieu des années 1980 pour le bureau de la
recherche et du développement de 'EPA. D’aprés Park-
hurst et coll. (1990), il est devenu nécessaire d'effectuer

-des évaluations du risque au fur et & mesure que I'on s'est

rendu comipte que les évaluations- du danger étaient
généralement associées 4 des degrés élevés d'incerti-
tudes concemant I'étendue, Fampleéur ét la probabilité des
effets. Le risque est fonction du danger et de I'exposition.
L’exposition est la présence simultanée d'un agent
stressant et d'un- récepteur écologique (p. ex., individu,

population, communauté ou écosystéme). On la déter- .

mine habituellement en expliquant le devenir de I'agent
stressant, puis en mesurant ou en estimant la quantité
d’agent stressant dans les compartiments environnemen-
taux (p. ex. sol, air et eau). Le risque est 'évaluation de

‘la probabilité qu'un effet néfaste se produise; un effet

néfaste est susceptible de se produire dans le milieu
naturel uniquement si exposition approche ou dépasse
les concentrations dont lés effets néfastes ont été déter-
minés lors de I'évaluation du danger.

- Les premiéres ‘évaluations -du risque écologique
étaient largement basées sur des concepts empruntés aux
sciences de la santé humaine et aux évaluations de la

-défaillance de structures techniques. La différence fonda-

mentale entre les évaluations du risque pour la santé
humaine et 'évaluation du risque écologique vient du fait



que les premiéres- portent sur des effets estimés chez des .

individus (une espéce, les humains) alors que la derniére
porte sur I'estimation des effets chez des populations, des
communautés et des écosystémes (espéces multiples).
Ainsi, I'évaluation du risque écologique est un processus
beaucoup plus complexe (Parkhurst et coll., 1990).

1.4 Classification pour I'évaluation du risque
écologique

Il existe un ceftain hombre de systdmes de

~ classification pour I'évaluation du risque écologique.

L'utilisation de systdmes de classification peut faciliter

Ja sélection des techniques appropriées dans le cas

d’'un lieu ou d’'un objectif particulier. Toutefois, il faut
reconnaftre que chaque systdme de classnfication
foumit seulement un cadre de travail pour examiner la
méme information. Les systdmes de classification
comprennent entre autres les suivants : méthode quali-
tative-quantitative, prédicitive-rétrospective, empirique-
théorique et méthodes du haut vers le bas-du bas vers

- le haut.

Les méthodes qualitatives ne permettent pas de
quantifier 'ampleur. Elles sont souvent basées sur
un jugement professionnel pour intégrer de I'informa-
tion provenant de diverses sources et I'orienter vers
les ‘objectifs de I'évaluation. Par exemple, on peut
taire appel & une approche par rang pour établir des
niveaux relatifs de risque pour dépister un lieu ou
établir un ordre de priorité. On se fie énormément aux
compétences de I'évaluateur; on n’insistera donc
jamais assez sur I'importance de faire appel & du
personnel qualifié (voir la section 3.3).: Les méthodes
qualitatives sont limitées a I'élaboration des critdres
d’assainissement ou aux risques de caractérisation.
Elles sont toutefois économiques et, dans de nom-
breux cas, elles répondent aux objectifs de I'évalu-

. ation du risque écologique.

Les méthodes quantitatives fournissent des :

valeurs distinctes (habitueliement numériques) ou

une distribution des valéurs pour les éléments de -

I’évaluation du risque. Une grande partie de la
documentation relative & I'évaluation du risque porte
sur I'évaluation quantitative du risque, toutefois,
lorsqu’on évalue la maniédre dont I'évaluation du
risque est en fait effectuée, le plus souvent, on utilise
des méthodes qualitatives. Plusieurs facteurs oxpli-

quent cette tendance :

1. ilest généralem ent plus long et donc colteux -

de recuelllir et d’analyser les données quantita-
tives

2. la quant_iﬁbafio‘n de Fincertitude est difficile

3. ceux qui travalllent dans le domaine du risque
‘6cologique peuvent ne pas étre familiers avec
les modales quantitatifs -

4. les objectifs de nombreuses évaluations du
risque ne justifient pas une approche compléte-
ment quantitative

Ces facteurs sont traités de manidre plus appro-
fondie dans la section 2.0 et ils ont été notés par
d’autres chercheurs (Parkhurst et coll., 1990; Pastorok
et Sampson, 1991). '

L’évaluation prédictive du risque vise & prévoir les
risques ou effets futurs; les évaluations de I'exposition et
les évaluations du danger peuvent comportér des
éléments prévisionnels. Les exemples les plus évi-
dents sont les suivants : évaluations de produits

chimiques non encore fabriqués, proposition de projets - -

ou de procédés industriels ou élimination proposée de
déchets pOte’ntieIIemeht dangereux. L'évaluation rétro-
spective du risque vise & évaluer des effets existants ou
passés; elle st parfois appelée étude d'impact, évalu-
ation des dommages ou évaluation du danger. Bien
que la plupart des études portant sur des méthodes
d'évaluation du risque mettent en relief les capacités
prédictives (p. ex., Norton et coll., 1988; Parkhurst ét
coll., 1990), la plupart des études de cas autres que
celles qui portent sur la réglementation ou la fabrication
de produits chimiques sont des études rétrospectives.
L’évaluation du risque écologique dans le cas des lieux
contaminés, sur laquells porte principalement le

. présent projet et rapport devrait étre surtout rétrospec-

tive puisque la contamination et ses effets présumés
existent sans doute déja.

Méme siles évaluatlons du risque que présente les
lieux contaminés seront principalement rétrospec-
tives, elles comporteront presque toujours des éléments

prédictifs. On peut faire appel & des méthodes

prédictives et rétrospectives (p. ex., mesures directes)
pour valider les unes et les autres si ces deux méthodes
sont appliquées a la méme évaluation. |l existe plusieurs
types d'éléments prédictifs comme on le verra ci-aprés :

1. Certains effets existants peuvent étre non mesu-
rables ou difficiles & estimer avec précision.
Par exemple, il peut se révéler impossible de
sacrifier des espdces en voie d’extinction

_ pendant des essais de toxicité ou lors d'un
-6chantillonnage sur le terrain et il peut alors
falloir prévoir des effets (p. ex. & partir de
données sur d’autres espaces ou A partir de
modales). ll peut également se révéler difficile
ou cotiteux de mesurer, particulidrement surde
larges zones les effets sur la population 6u les



effets de concentrations- plus élevées; ces
effets peuvent alors devmr atre prévus a partir
de modales.

2. Des méthodes prédictives peuvent se révéler
nécessaires pour déterminer les voies d'expo-

sition prioritaires ou les produits chimiques qui -

peuvent emprunter plusieurs voles ou encore les
produits chimiques présents. Les méthodes
rétrospectives comme des .essais de toxicité et
la sutveillance sur le terrain portent principale-
ment sur les effets combinés des multiples
voies empruntées par les produits chimiques.

3. L'avenir est quand méme trds important
lorsqu'on cherche & évaluer la contamination

- existante. Dans la plupart des cas, les consé-
quences de diverses méthodes d'assainisse-
ment devront &tre prévues de manidre & ce que

on puisse sélectionner la meilleure solution.

Si 'on veut établir les objectifs ou lés critéres

de nettoyage, il faut prévoir les effets de

concentrations plus faibles que celles qui sont

mesurées actuellement.

D’'aprés Pastorok et Sampson (1990), les appro-
ches empiriques sont basées sur des rélations corréla-
tives sans tenter de déctire des relations de cause &
. eftet (¢:-a-d. une approche de type boite noire). Les

approches théoriques sont basées sur des principes

plus théoriques et tiennent compte de relations de
cause a effet spécifiques. Les méthodes empiriques
componteraient des mesures directes des effets ou
des concentrations et I'extrapolation & partir des effets
notés chez des espaéces ou dans des écosystdmes
analogues. Les méthodes théoriques sont principale-
‘ment des modbles de populations, de communautés ou
d'écosystémes. La distinction entre I'approche empiri-
que et I'approche théorique représente un gradient car
I'élaboration de relations cormélatives utilisée dans les
approches empiriques est souvent motivée par la prise
en compte de relations de cause & - effet etles modéles
sont souvent étalonnés d’aprés des relations corréla-
tives observées et des données foumies par lobserva-
tion. Par exemple, dans la documentation portant sur

la ||mnolog|e il existe plusieurs relations de régression

qui prévoient la biomasse de poisson ou de benthos
d’aprés des caractéristiques physiques (p. ex:, profon-
deui moyenné) ou d’apras la concentration d'éléments
nutritifs dans les lacs [voir Peters (1986)]. Ces relations
sont empiriques dans le sens ol elles ne permettent pas

de formuler des suppositions surles relations spéci- .

fiques de cause a effet responsables des corrélations
observées. Toutefois, de simples explications théori-
ques pourraient justifier des corrélations. La plus
dvidente est la suivante : pour des raisons énerge-
tiques, la biomasse des espdces des niveaux

supérieurss’accroft proportionnellement ala blomasse
des producteurs primaires qui, & son tour, augmente
avec la disponibilité des éléments nutritifs. Il est difficile

- de croire que la sélection des variables prédictives

pour les relations empiriques n'a pas été guidée par
cette considération et d’autres relations potentielles de
cause A effet.

- 1l existe un certain parallélisme entre les distinc-
tions empiriques-théoriques et prédictives- rétrospec-
tives. La mellieure relation empirique entre la
concentration de contaminant et les effets, quel que soit
le lieu serait celle qui existe en fait. Or, cette relation ne
peut &tre mesurée. que par des méthodes rétrospec-

~ tives. Les caractérisations prédictives du risque sont

plus susceptibles d'étre basées sur des approches
théoriques, si ce n'est que parce que les paramatres
mesurables sont limités. En général, les approches
empiriques sont plus courantes lorsqu'il existe davan-
tage de données disponibles sur le lieu & I'étude. En

© général, les approches empiriques sont plus courantes

lorsqu’on dispose de données plus nombreuses sur le
liou & I'étude (produit chimique ou communéauté, ou
autres lieux, produits chimiques ou communautés
comparables). Toutefois, il faut reconnaftre que les
approches empmques peuvent étre prédictives et que
les approches théoriques peuvent &tre rétrospectives.

L'expression haut vers le bas et bas vers le haut
désigne deux approches différentes & I'extrapolation
d’'un niveau & un autre (individu, population, commu-

‘nauté, écosystdme), mais elle pourrait aussi désigner

Fextrapolation & partir d’'un seul produit chimique a
plusieurs ou a partir d'un agent stressant a d'autres.
Les approches du bas vers le haut estiment les effets a
des. niveaux supérieurs en se basant sur des effets &
des niveaux inférieurs. Par exemple, on peut peut-étre
estimer des effets sur des ppp’u_laﬁpn_s en combinant
divers effets sur des individus. Il s’agit de 'approche
adoptée dans la plupart des modbdles de population
utilisés dans I'évaluation du risque (U.S. EPA, 1991).
L'approche du haut vers le bas serait diresctement basée

.sur des relations empiriques ou.théoriques entre la

concentration et des effets au niveau de la population
(c.-a-d., probabilité d’ extinction, taux intrinséque
d’augmentatlon abondance moyenne). De méme,
Papproche du bas vers le haut dans le cas de produits
chimiques multiples consisterait & faire la somme des
effets de chaque produit chimique, tandis qu’une appro-
che du haut vers le bas dépendrait des effets observés
ou & propos desquels on a élaboré une théorie de divers -
mélanges. Pour classer une méthode dans la catégorie
haut vers le bas ou bas vers le haut, on se base
uniquement sur le niveau considéreé. Par exemple un
modale de population considéré comme entrant dans
la catégorie haut vers le bas parce que les effets
individuels sont combinés pour estimer les effets au



niveau de la population pourrait aussi étre considéré .
comme faisant partie de la catégorie bas vers le haut
parce qu'elle est directement basée sur des effets sur
la reproduction, la croissance et la survie et ne cherche

pas & faire d’estimation en additionnant des effets physio-
logiques ou des effets sur des organes spécif,iques. Les
approches prédictives et rétrospectives, empiriques et

‘théoriques, peuvent étre’ sout du-haut vers le bas, soit du ’

bas vers le haut.
1.5 Approche

La premiare étape (Tache 1) de I'élaboration du
présent document était de compiler la documentation
sur I'évaluation du risque écologiqile. On a procédé de
la mani&re suivante :

o recherche dans la documentation intere

o recherche sur base de données en ligne avec
" DIALOG (effectuée en octobre 1991 puis de
nouveau en avril 1992)

e discussions avec de nombreux chercheurs
spécialisés dans ie domaine de I'évaluation du
risque écologique

o liaison avec des employés de la division de la
protection environnementale de B.C. Environ-
ment, Lands & Parks, qui effectuent une étude
analogue

o participation des membres de I'équipe d'étude
- & des séances d'évaluation du risque lors de la
réunion tenue en novembre 1991 par la Society

of Environmental Toxicology and Chemistry ,

(non financée par le contrat)

Les documents ont été organisés au fur et & mesure
de leur arrivée; ils ont été classés par catégories et les
" données ont été entrées dans une base de données
(Q&A). Les catégories étaient les suivantes :

e Meéthodes - méthodes comipldtes couvrant les
quatre éléments de I'évaluation du risque écolo-
gique; généralement des documents présen-
tant le cadre de travail ou des examens en
profondeur .

o Eléments - description approfondie d’au moins
un élément; évaluation du risque éoologlque
incomplate

e Courts rapports - utiles en ce sens qu'ils traitent

de I'évaluation du risque écologique; il ne s'agit

- pas de documents détaillés; couvrent souvent
des aspects particuliers

& Accessoires-documents, souvent publiés dans
' des revues, qui foumissent de l'information de
fond sur des aspects de P'évaluation du fisque
écologique; intéressants, mais qui ne sont pas
essentiols pour ce qui est de 'examen de la
documentation

Parmi l'information enregistrée dans la base
de données pour chaque document, on trouvait la
suivante : citation compldte, catégorie et emplacement

‘physique. La bibliographle du projet est donnée dans

l’annexe A.

L'équipe a ensuite entrepris de revoir chacun des
documents (Tache 2) en faisant appe! & une série de
critdres standard analogues a ceux qui ont été utilisés
par Parkhurst et coll. (1990). Les documents les plus

- utiles ont 6té évalués pour ce qui est de leur applicabilité

& chaqué élément de I'évaluation du risque écologique
pour faciliter la préparation du présent document
(annexe B). L'examen de la documentation (présenté
dans les sections 4.0 & 7.0) a conduit & I'élaboration d’'un
cadre de travail pour 'ERE qui a 6té présenté & Toronto -
ala fin mars. Des commentaires recusillis lors de cette

" rencontre ont été incorporés dans le présent document.

1.6 Structure du rapport

Le présent document est principalement constitué
de deux grandes parties, indiquées a la figure 1.1; il
porte principalement sur I'évaluation du risque écolo-
gique dans le cadre du PNALC au Canada et présente
des exemples pertinents en ce qui conceme les lieux
contaminés par des déchets (cf. section 1.4). Les

_sections 2.0 et 8.0 présentent un cadre de travail pour

I'évaluation du risque écologique au Canada. Dans les
autres sections, on fait le point de ce qui est rapporté
dans la documentation. Dans la section 3.0, on traite
de la manidre dont on peut définir et planifier une’
dvaluation du risque écologique. Dans les sections 4.0,

5.0, 6.0 et 7.0, on décrit respactivement I'évaluation de

_ l'exposition, la caractérisation des récepteurs, I'évalu- .

ation du danger et la caractérisation du risque. Dans la -
section 9.0, on traite du rapport; dans la section 10.0,
oh donne les références citées qul sont suivies d’un
glossalre

2.0 CADRE DE TRAVAIL POUR L’EVALUATION
DU RISQUE ECOLOGIQUE DANS
LE CADRE DU PNALC

2.1 Introduction

‘Dans la présente section, on décrit un cadre de
travail qui vise a guider les recherches portant sur des
lisux contaminés nécessaires pour déterminer le risque

qui menace les systdmes écologiques. Les étapes
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Figure 1.1. Structure des rapports montrant ’organisation et la priorlté 'de chaque section.

conduisant & Ié décision d’intervenir sont décrites dans

la section 3.0 (définition du probldme). Les élément du
cadre de travail de 'ERE sont examinés en détails
allleurs dans ce document. (sections 4.0 & 7.0) et I'on
invite le lecteur & consulter ces sections pour connattre
la matidre de base qui est traitée dans la présente
section sur le cadre de travall (section 2.0). Une appli-
. cation plus détaillée du cadre de travail au PNALC est
donnée dans la section 8.0.

Le présent cadre de travall prend a la fois en
compte des questions scientifiqués et linfrastructure du

PNALC. Le présent rappon, intitulé Cadre de travail
pour I'évaluation du risque écologique que présentent .

les listix contaminés situés au Canada, est la premidre
étape d’'une entreprise a long terme d’ Environnement
Canada visant & guider I'évaluation du risque qui
menace les systdmes écologiques. Ce cadre de travail

est analogue au point de vue de la concepnon ace qui
a é6té utilisé dans le cas de I'évaluation du risque
pour la santé humaine, mais avec deux différences
importantes

1. L'ERE prend en compte les récepteurs et les

- effets biologiques au-dela d’un seul organisme

" (p. ex. les humains). Il peut s’agir d’effets sur

des individus appartenant & plusieurs espaces

_différentes ou de populations ou a I'échelle

d’une population, d'une communauté ou d'un
écosystdme.

2. lin‘existe pas un s,eu_l degré de protection pour
les systdmes écologiques. Le degré de pro-
tection est déterminé pour un lieu spécifique
et prend en considération & la fois des ques-
tions scientifiques et des questions polmques



Ainsi, les ERE sont hautement spécifiques d’un
lieu et I'on ne peut s’attendre & ce qu'un seul plan
standard s’applique également & tous les lieux con-
taminés situés au Canada. A plusieurs points de vue,
chacune des ERE sera unique et exigera un plan inno-
vateur de recherche et d’intervention. Néanmoins,
les éléments de base d’'une ERE peuvent étre
uniformisés de manidre & assurer une approche
exhaustive, cohérente & I'échelle nationale, pour
l'évaluation du risque de sorte que chaque évaluation
fournisse des réponses non seulement a des questions
de gestion spécifiques des lieux, mais satisfasse aussi
les exigences du mandat du PNALC. L'uniformisation
est importante parce qu'elle permet de promouvoir
I'élaboration d’'un programme national assurant la com-
parabilité entre les régions et parce qu'elle facilite des
examens nationaux et la méme interprétation des faits
dans tous les lieux. Le but de la présente section est
de proposer un cadre de travail qui puisse servir de
guide pour la conception et la mise en oeuvre de I'évalu-
ation du risque écologique dans le cadre du PNALC.

Le but uttime d’une ERE des lisux.contaminés est
de déterminer si oui ou non, et & quel degré, un assainis-
sement est nécessaire et, le cas échéant, aider & cibler
l'assainissement de manidre appropriée. Soulignons
que la politique d’assainissement se résume a poser la
question suivante pour chaque lieu : que veut-on
protéger 2 -

On peut utiliser des évaluations du risque écolo-
gique pour définir des probidmes, établir des priorités,
concentrer des recherches et planifier des mesures
d'assalnissement. Pour comprendre le cadre de travail
d'une ERE décrit dans la présente section et dans les
suivantes, il est d’abord nécessaire de situer 'ERE dans
le contexte global du processus d’application du PNALC
en ce qui concemne 'évaltiation et 'assainissement des
lieux. Comme on peut le voir & la figure 2.1, 'ERE n’'est
que 'une des trois voies potentielles par laquelle des
plans d’assainissement peuvent étre élaborés dans le
cadre du PNALC.

2.2 Quand faut-i! effectuer une évaluation du

risque écologique dans le cadre du PNALC ?

L'identification et la caractérisation préliminaires
des lieux précédent toutes les autres étapes du PNALC
(figure 2.1). Le Conseil canadien des ministres de
Fenvironnement (CCME) a élaboré un Systéme national
de classification des lieux contaminés (CCME, 1991b)
dont I'utilisation est recommandée pour classerles lisux
par ordre de priorité. Chaque lisu est classé d’apras le
«besoin d'une intervention ultérieure» qui peut com-
porter une caractérisation supplérmentaire du lieu, une
évaluation du risque pour la santé des humains ou une
évaluation du risque écologique. Les catégories de
classification sont liées au risque potentiel et au degré
d'assainissement requis. Suivant cette classification, il

faudra que les lieux fasseit I'objet d’'une ERE proba-
blement de classe 1 (intervention nécessaire) ou de
classe 2 (intervention probablement nécessaire).
Méme si un grand nombre de facteurs intervenant dans
I'ERE sont traités dans une certaine mesure dans le
systéme de classification du CCME, cette fagon de .
procéder ne devrait pas étre utilisée hors contexte
comme substitut pour des analyses du risque écolo-
gique spécifiques du lieu (CCME, 1991b). Toutefois,
linformation et les données recueillies pendant le pro-
cessus de classification du CCME devraient pouvoir
étre utilisées dans le cadre de la caractérisation prélimi-
naire pour 'ERE.

Une fois qu’un lieu a été classé d'apras le systdme
du CCME, une décision doit &tre prise au sujet de la ou
des voies & suivre pour I'dlaboration du programme
d'assainissement. Comme cela est indiqué dans la
figure 2.1, le décideur a plusieurs options, notamment
les suivantes : :

1. appliquer des critdres existants de qualité
environnementale

2. effectuer une évaluation du risque pour la santé
humaine

3. effectuer une évaluation du risque écologique
4. combinaison de 2 et 3, ci-haut

Dans la plupart des cas, cette décision sera limitée
par l'information foumie par le processus de classifica-
tion du CCME. Une série supplémentaire de
«déclencheurs» est proposée dans la section 2.3 pour
aider le décideur a évaluer la troisidme option susmen-
tionnée.

Le point de décision représents a la figure 2.1 est
constitué d’une série de questions et de réponses :

1.. L'application des raglements ou critdres exis-
tants au lisu contaminé foumira-t-elle une pro-
tection adéquate ? Si oul passer aun®2; sinon, .
passeraun" 3.

2. Les rdglements ou critdres existants peuvent-
ils servir d’objectifs d’assainissement ? Si oui,
employer une approche basée sur des critdres;
si non passer au n° 3.

3. Silasanté des humains est menacée, effectuer
une évaluation du risque pour la santé des
humains; si des constituants écologiques sont
menacés, effectuer une ERE.

La question 1 permet de s’assurer que les critdres
pertinents ne sont pas appliqués a un lieu inapproprié
(c.-a-d. la plupart des critéres relatifs aux sols exigent
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Figure 2.1. Plan global dans le cas de lieux contaminés, montrant trois voies bomibles pour en arriver au stade de ’assainissement.

une teneur minimale en argile et en matidre organique
qui n'est peut-8tre pas présente sur tous les lisux
considérés). On peut prendre la décision d'effactuer
simultanément des évaluations du risque pour les
humains et du risque écologique. En outre, la décision
d’effectuer une évaluation du risque écologique peiit
dépendre de facteurs non techniques comme des con-
sidérations sociales, politiques et économiques.

Ensemble, les trois premidres étapes de la figure
2.1 constituent une évaluation initiale du lieu contaminé
(qui sera décrit plus en détall dans la section 3.0). Ces
activités constituent une étape importante dans
Fapproche du PNALC et il taudrait tenter de les évaluer
périodiquement et d’améllorer leur efficacité.

2.3 «Déclencheurs» supplémentaires dans le cadre
d'une ERE

Pour aider les décideurs a détermmer s'il doivent ou

- non choisir d'effectuer une ERE dans le cadre du proces-
- sus d’évaluation et d'assainissement des lieux con-

taminés, on propose une liste de facteurs supplémentaires
qui peuvent déclencher la tenue d’'une ERE. On suppose
que la décision sera normalement basée sur une carac-
térisation préliminaire du lieu et que I'on reconnaitra que
1) les priorités et I'information existante pour appuyer une
ERE peuvent varier dans les différentes juridictions et gue
2) on peut décider d'effectuer une ER% en raison d'une
politique locale et des inquiétudes du public.



Les déclencheurs supplémentaires peuvent étre
regroupés en trois catégones

o. facteurs relatifs & certaines lnqmétudes écolo-

glques importantes

. questlons concemant des lacunes maweptables
' dans les données

e points relatifs & certaines caractéristiques '

particulidres du lieu

'2.3.1 Préoccupations écologiques importantes

Il faut sérieusement envisager une ERE chaque
fols qu'un lieu contaminé comporte un des éléments
suivants ou risque d’avour des effets sur les éléments
suivants :

e habitat critique ou sensible de la faune, de la -

faune aquatique migratéire ou des pécheries

e des populations ou des écosystémes ou des
espéces rares, menacées ou en danger
d’extinction _

* terres désignées comme étant une zone
naturelle, un parc ou une réserve écologique

o terres Iocalement ou régionalement impor-
' tantes pour la péche, la chasse ou le trappage

2.3;2 Lacunes inacceptables dans les données

Dans 'une ou I'ahtre des conditions suivantes d’'un
lisu contaming, il faudrait envisage_r une ERE :

o on sait peu de chose sur au moins un des

produits chimiques présents

o les conditions d'exposition sont Imprévisibles
ou incertaines

o il existe un degré Slevé d'incerlitude en c¢e qui

~ concemne les niveaux de danger

e [linformation concemant les réceptedrs écolo-
giques présente des lacunes importantes

2.3.3 Caractéristiques particuliéres liées au lieu

: En outre, une ERE peut se révéler un cholix
. pratique dans le cas des lieux pour lesquels :

o les coOts de I'assainissement pour se con- -

former aux critéres environnementaux existants
sont extrémement élevés -et il faut établir des
priorités

w )

e les critres existant doivent étre testés surle
terrain ou améliorés-

o la zone contaminée est si grande qu’'une
- évaluation du risque écologique est nécessaire
pour fournir-un cadre de travail pour faire une
recherche sur le lieu et pour établir un ordre de
priorité en ce quI conceme I'assainissement-

En plus de ces déclencheurs pour une évaluation
du risque écologique; ceux qui effectuent 'ERE sont
invités -4 étudier la question suivante : dans quelles
circonstances une ERE serait-elle inappropriée dans le
cadre du PNALC ? Par exemple, au tur et & mesure
que l'on parvient & comprendre le risque lié & certains
lieux, la nécessité de procéder & une ERE diminue
(p. ex. dans le cas des décharges municipales). Le
devenir et les effets de certains produits chimiques
peuvent devenir prévisibles et lorsqu'il s’agit d’un lieu
bien caractérisé (en ce-qui a trait a la répartition des
contaminants et si les récepteurs sont documentés),
alors 'ERE peut ne pas étre la meilleure option.
Soulignons que I'ERE n’est pas nécessairement
supérieure aux autres approches en ce qui conoeme

~ Pélaboration de stratégies d’assainissement.

2.4 Cadre de travail pour I'évaluation du risque
écologique dans le cadre du PNALC

2.4.1 Apergu -

L’objectif principal du cadre de travail pour 'TERE
proposé dans le présent document est d'offrir des
conselils pratiques pour orienter les recherches rela-
tives au risque menagant les systdmes écologiques
sur place ou voisins des lieux contaminés du Canada.
Bien que ce cadre de travail proposé contienne un
grand nombre des mémes éléments que I'on retrouve
dans des cadres de travalil utilisés ailleurs (p. ex. aux
E.-U., aux Pays-Bas), il a 6t& adapté pour pouvoir étre
utilisé dans les lisux contaminés situés au Canada et -
il diffore des autres approches de deux manisres -
fondamentales. Premidrement, plusieurs éléments
(définition du probléme, planification et leur relation
par rapport & I'assainissement) ont-été mis en relief
dans le cadre de travail. Deuxidmement, et ce qui est
plus Important encore, on propose une approche
trois niveaux qui semble &tre unique parmi les juridic- .
tions qui effectuent des ERE (section 2.4.2) en ce qui
concerne la manidre dont sont appliqués ces
éléments. On trouvera d’autres justifications pour le
cadre de travail proposé pour 'ERE dans le cadre du
PNALC dans la section 2.7.

-Presque tous les documents d’évaluation du
risque écologique mentionnent les mémes éléments de
base qui sont basés sur le cadre de travail pour I'évalu-
ation du risque publiée pour la premiére fois parla U.S.



National Academy of Sciencés (Conseil natlonal de

recherches, 1983). La U.S. EPA (Risk Assessment
Forum) élabore actuellement un document destiné a
étre utilisé a I'échelle nationale qui décrit un cadre
de travail pour I'évaluation du risque écologique. Des
ébauches de ce document sont actuellement en cir-
culation, mais l'information qu'elles contiennéent ne
peut étre citée au moment de la publlcatlon du présent
rapport.

Ces'app_roches_ peuvent comprendre une combi-
naison des éléments suivants : ,

o identification du probléme (identification des
questions clés, objectlfs de protection et
imponance)

e caractérisation des lieux (recueillir et
examiner toutes les données existantes sur
lutilisation du lieu, sa géologie, son hydrolo-
gie, des caractéristiques chimiques et toxi-
cologiques etc.)

e évaluation de I'exposition (sources d’agents

stressants; ampleur, durée et fréquence de I'ex- -

position)

° ca_mct_éﬁsa,tion des récepteurs (quels sont les
récepteurs et les habitats importants ?)

‘e évaluation du danger (caractérisation des
_effets écologiques, toxicité des agents stres-
sants, facteurs modificateurs et mesure des
réponses)

° caractéﬂsatlon du ﬂsque (réponse biologique &

la dose/concentration; ampleur, importance et

. probabilité des eftets daprés Iexposltion
estimée) ’ _

2.4.2 Cadre de travail recommandé

Le cadre de travail recommandé pour FERE dans
le cadre du PNALC est représenté sous forme de
diagramme dans les figures 2.2 et 2.3. La figure 2.2
représente 'organisation de base et l'ordre des étapes
a suivre pour effectuer une évaluation du risque écolo-
gique'dans le cas d'un lieu contaminé. On souligne que
le but ultime de 'ERE est de donner lisu, au besoin, &
une intervention d’assainissement. La figure 2.3
représente les éléments de I'ERE, lesquels sont iden-
tiques pour les niveaux 1 & 3 (voir la'section 2.4). L'un
des aspects uniques du cadre de travail proposé,

En pratique, le cadre de travail contient également
deux autres éléments qui ne sont pas explicitement
soulighés dans les autres : 1) définition du probldme et
2) rapport et résumé. La définition du probldme permet
d'établir les objectifs spécifiques du lieu et de concen-
trer FERE sur ces objectifs. On reconnait de plus en
plus I'lmportance d’identifier le probldme et de planifier
I'évaluation du risque écologique pour assurerle succés
de cette évaluation et par conséquent le succas.de
Passainissement. .Un effort systématique de planifica-

‘tion permet de cemer plus facilement les principaux

facteurs qui doivent &tre pris en considération pour
obtenir une évaluation du risque écologique technique-
ment défendable. Les étapes clés de la planification du
risque écologique sont décrites dans la section 3.0.
Dans la documentation, on n’a pas assez insisté sur les
conclusions présentées dans le rapport et dans le
résumé. On peut améliorer la communication du risque
et la gestion du risque en présentant un résumé bien
organisé des conclusions de la manidre décrite dans la
saction 9.0. Plus imponant encore il est essentiel, de
présenter & chaque étape de 'ERE (p. ex. identification
du probldme, planification et & chaque niveau) les déci-
sions nécessaires pour 8tre préparé avant de passer a
I'étape suivante.

25 Approche par niveaux -

- On recommande dans le cadre du PNALC une

~ stratégie & trois niveaux constituée d’évaluations

progressivement plus perfectionnées et plus complexes
(figure 2.4). Une évaluation séquentielle avec rétroac-
tion permet de porter des jugements scientifiques
solides et d'utiliser de maniére efficace I'utilisation des
ressources en réduisant au minimum la cusillette de
données non nécessaires de sorte que les principaux
efforts puissent &tre concentrés dans les secteurs les:
plus avantageux (Makie et Duthie, 1978).

Baker (1989) signale que l’approche par niveaux
vise & maximiser l'efficacité du préldvement des
données, mais qu'une telle approche peut nécessiter -
des travaux multiples sur le terrain et des retards. Il est
important de reconnaftre que des considérations logis-

" tiques et économiques peuvent contrebalancer les

avantages des essais par niveaux au point que dans
certains cas, cette approche peut ne pas étre la pIus
efficace. ‘

Dans le cas de Iapproche par niveaux utilisée

. dans le cadre du PNALC (figure 2.4) chaque niveau

. présente la méme structure (figure 2.3) et est basé sur

comparatlvement aux autres cadres de travail, est la

relation qui a 6té faite entre/la caractérisation des récep-
teurs et a la fois I'évaluation de I'exposition et
Pévaluation du danger ainsi que leur rapport a 'assainis-
,sement o
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les données, liriformation, les connaissances et des
décisioils acquises au niveau précédent; chaque
niveau est progressivement plus complexe et de
portée plus étrolte. On trouvera dans la figure 2.5 une
conmparaison de plusieurs caracténshques d'un niveau
a lautre. .
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Figure 2.2. Cadre de travail recommandé pour PERE, montrant Papproche avec trois ni'veﬁu)i et insistant sur les étapes précédant et
- 7 suivant le processus d’lERE (niveaux 1 4 3).
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Figure 2.4. Structiire conceptuelle de ’approclie par niveaux pour PERE.
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Neveau 1

Figure 2.5. Carhctériéﬁques de chaque niveau de PERE.

Le niveau 1 est caractérisé par des méthodes
simples, qualitatives ou quantitatives, ou les deux, et il
dépend fortement de I'information trouvée dans la docu-
mentation et de données recueillies antérisurement.
Les études de niveau 1 sont susceptibles de viser
principalement des espadces données et elles ont
tendance a étre descriptives plutdt que prédictives.

- Leniveau 2 est un niveau intermédiaire entre les
niveaux 1 et 3 et il foumit de I'information semi-quanti-
tative. Les instruments de 'ERE qui correspondent au
niveau 2 sont entre autres les suivants : méthodes et
modales environnementaux standard, ainsi que des
approches élaborées spécialement pour 'ERE. On
insiste davantage sur le préldvement des données en
se concentrant sur les questions jugées prioritaires lors
des recherches de niveau 1. Les recherches de
niveau 2 se font surtout & 'échelle d’'une population ou
d’'une communauté.

~ Le niveau 3 est basé sur des données spécifiques
du lieu et sur une modélisation prédictive qui fourniront
de linformation quantitative, particulidsrement dans le
cas de réponses complexes au niveau de I'écosystdme.
Les effets chroniques, les interactions entre les produits
chimiques et les études relatives & I'écosystdme
sont comprises dans 'ERE de niveau 3. A ce niveau,
nombre de procédés, de méthodes et d'instruments
plus complexes de 'EPA des E.-U. fonctionnent.
Malgré la valeur reconnue de cette approche raffinée et
perfectionnée, les ressources requises peuvent ne pas
étre toujours justifiées. :
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2.5.1 Niveau 1

Les activités de niveau 1 sont essentiellement une
forme avancée de dépistage (figure 2.6). On met
I'accent sur les points suivants :

o compllation et évaiuation des données et de
l'information disponible

¢ détermination des lacunes critiques dansl'infor-
mation

« il faut déterminer si des ERE détalllées con-
stituent un pré-requis pour la conception et la
mise en oeuvre de mesures d’assainissement

o sl nécessaire, il faut établir le mandat pour les
aclivités de niveau 2

L'une des premidres activités majeures de niveau 1
consiste & élaborer un modale conceptuel spécifique du
probldme pour un lieu donné en éclaircissant surtout
quelles sont les données et l'information nécessaire. Ceé

modale conceptuel pourrait prendre la forme d’'un schéma

de fonctionnement ou d'une liste de mesures a prendre.

Une description préliminaire des contaminants
prioritaires présents sur le lieu et des voies potentielles
d'exposition sera élaborée. En méme temps, on déter-
minera les espadces importantes ou sensibles (si
possible), les communautés de récepteurs poten-
tiellement menacées et les secteurs ou I'habitat est
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-voies potentielles
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< habitat vilnérable

Figure 2.6. Exemples de recherches dans le cas.d’une ERE de niveau 1.

vulnérable. En méme temps, on obtiendra des
estimations de la toxicité si on peut en trouver dans la
documentation. L'étendue et la nature-du risque seront
déterminées par pondération de toute la documetitation
disponible pour déterminer si le projet devrait ou non
aller jusqu’au niveau 2. L'estimation qualitative du
risque sera basée sur l'information élaborée d’apras

I'évaluation de I'exposition, la caractérisation des récep-

teurs et 'évaluation du danger de niveau 1.

Il est aussi possible qu'a cette étape initiale, des
options générales d'atténuation soient envisagées au
cas ou un assainissement est jugé nécessaire. Toutes
les personnes contribuant & I'ERE de niveau 1 devraient

" participer & la détermination des incertitudes clés qui -

pourraient empécher I'élaboration d'un plan détaillé
d’assainissement. Si le risque pergu est négligeable,
alors 'ERE pourrait se terminer au niveau 1. Que le
niveau 1 serve a définir e probldme, ou a planifier une
intervention, I'effort ne sera pas perdu comme les résul-
tats sont bien documentés et que les mesures prises
sont basées sur l'information réunie. ’

On s’attend a ce que ce niveau donne lieu aux
produits suivants : _ : _

e un rapport technique détaillé contenant un

modale conceptusl du probldme spécifique du
lieu, une description préliminaire des con-
- taminants préoccupants, une description des

récepteurs préoccupants, des évaluations
préliminaires de la toxicité, une description
générale des principales options d’atténuation,
une liste détaillée des inquiétudes clés

e uneconnaissance améliorée de la situation spéci-
- fique du lieu et une amélioration des inconnues
clés

o si nécessaire, un mandat en vue d’une évalu-
ation du risque écologique de niveau 2

2.5.2 Niveau 2

Les trois principaux objectifs pour une ERE de
niveau 2 sur un lieu contaminég sont les suivants :

o produire une estimation préliminaire, quantitative
du risque dans le cas des populations écologiques
indigéne_s exposées aux produits chimiques ou
situées & proximité du lieu :

o déterminer une série initiale d’objedifs de net-
toyage pour guider le programme d’atténuation

o si néc_essaire, établir un mandat en viue d’ﬁne
évaluation du risque de niveau 3 _

La figure 2.7 llustre les priofités dominantes & ce

" niveau d'activité. On s'attend a ce qu'une ERE de
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Produits chimiques prioritaires
-sources, voies, répa_rtitipn

- potentiel de bioaccumulation
- estimer la toxicité chronique .
zmesurer la toxicité aigué

Risque
- modéliser les réponses
de la population

_ - passer au niveau 3 ?

Récepteur
Espéce sensible :

-antécédents, habitat,
chaine alimentaire

 Figure 2.7. Exemples de recherches dans le cas d’une ERE de niveau 2.

niveau 2 soit le plus souvent le niveau le plus élevé qui
soit atteint.

Evaluation de l'exposition : les sources, parcours
et répartition des produits chimiques aux alentours du
lisu contaminé seront déterminés pour tous les produits
- chimiques préoccupants. Il peut falloir fournir des
descriptions préliminaires quantitatives sur le mode de
libération et le moment de la libération des contami-
nants, sur le transport et sur le devenir des produits
chimiques et une intégration de toutes les valeurs
d'exposition. Le secret est d’examiner le degré d’expo-
sition des récepteurs préoccupants.

, Caractérisation des récepteurs: la caractérisation

des récepteurs comporte la réunion d'information sur
les antécédents de la vie de la population, sur.les
- exigences de I'habitat et sur les interactions avec la
chalne alimentaire dans le cas des espaces sensibles
ou des esp&ces qui se trouvent dans une situation
particulidre dans le lieu-a l'étude. Il peut s'agir de
générer des estimations quantitatives préliminaires
relatives & la densité globale de la population, de la
structure des classes d'age et des valeurs de masse
pour les individus & I'intérieur de chaque classe d'age.
Ces estimations peuvent porter sur l'information relative

a la population comie des estimations quantitatives .

préliminaires de la proportion de femelles armivées a
maturité, la fécondité par femelle et d’autres mesures

néceésaires pour évaluer la santé & I'échelle de la
population, :

Evaluation du danger : L'évaluation du danger
consiste entre autres & prélever des données prélimi-
naires décrivant la toxicité prévue (surtout la toxicité
aigud) des produits chimiques prioritaires pour les
espéces sensibles. On obtiendra de I'information quan-
titative préliminaire au sujet des potentiels de bioaccu-
mulation. Finalement, on déterminera les facteurs
modificateurs spécifiques du lieu qui pourraient
accroltre ou accentuer les effets prévus.

~ Caractérisation du risque: A partir de information
foumie par les trois autres éléments de I'ERE de niveau 2,
on utilisera de simples méthodes duantitatives pour
déterminer les réponses, a I'échelle de la population, des

-espéces sensibles & I'égard des contaminants prioritaires.

On prendra également la décision de passer ou non au
niveau 3.

On a le choix, & cette étape ou & tout autre niveau
de passer au niveau de complexité supérieure pour un
seul ou pour quelques uns des éléments du cadre de
travail. Par exemple, & la fin du niveau 2, on peut
prendre la décision de passer au niveau 3 pour étudier
seulement l'exposition et le danger si, par exemple, on
connalt déja assez bien l'espace sensible pour qu'il soit
justifié de ne pas poursuivre les études (p. ex. jusqu'au
niveau 3) pour cet élément de 'ERE. -
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~ Les études de niveau 2. devraient fourmr les
‘produits suivants : : :

. une base de données spécifique ,du‘ lisu portant
sur les produits chimiques prioritaires, les

espaces sensibles, la toxicité et les conditions

environ‘nejmentgles actuelles

o un modalé simple étalonné (c.-a-d. vérifié avec
des données réelles) prévoyant les conditions

biotiques et abiothues futures avec et sans

mesures d’atténuation

e un rapporﬁt' scientifique détaillé spécifiant les

activités qui composent le projet, les résultats,
les conclusions et des recommandations

Pour obtenir le deuxidme prbdwt indiqué dans la
liste susmentionnée, il sera nécessaire de disposerd’un
plan détaillé de Tintervention technique d’assaimsse-
ment.

2.5.3 Niveau 3

Dans le cas d’'une ERE de niveau 3, on étudie
“plutét les effets & 'échelle de la population et de la
communauté et on évalue des mélanges de produits
chimiques ainsi que les effets chroniques (Figure 2.8).
C'est aussi & ce niveau que I'on é4tudie l'exposition,

~ Exposition
Modélisation détailée
- répartition dans.I’ envnronnement
- transformation

- transport

Danger

-toxicité des mélanges
- essais sur le terrain .
- @ssais chroniques

Risque
- quantification du fisque
écologiqu_e\ et de 'incertitude

pnncipalement 4 laide de moddles informatisés
détaillés. et perfectionnés. A ce niveau, les objectifs’
globalix sont les suivants :

e produire des prévisnons quantitatives préCIses ,
exactes, au sujet des risques actuels ou futurs
menacgant les populations écologiques, les
communautés et les écosystémes résultant de
la migration des produits chimiques & partir du
lisu contaminé

o élaborer un processus adaptatif pour sélec-
. tionner. des objectifs uniques, spécifiques du
lieu et quantitatits et pour les réviser au fur et

a mesure

o facliliter une interaction efficace avec une évalu-
ation de la sarité humaine éventuslle

Evaluation de exposition : Des modales QUanti-

tatifs de pointe sont utilisés pour décrire les aspects

présents et futurs du transport, de la transformation et
de la répartition des produits chimiques inquiétants.

CaraCtéﬁséﬂon des récepteurs : Les données

modélisation de la populatl onoudsla cqmm unauté. La
cueillette des données devrait se faire en vue de déter-
miner des facteurs comme la présence d'une espéce

Récepteur
-. - espéces déterminantes

- esp&ces sensibles
= dynamique de la population

- Figure 2.8. Exemples de recherches dans le cas d;une ERE de niveaux 3. ‘




- déterminante, la biodiversité, I'estimation des fonctions
de I'écosystdme (p. ex. productivité primaire, respira-
tion, décomposition et cycle des éléments nutritifs) ainsi
que les tendances successives potentielles qui peuvent
faire suite & I'assainissement.

" Evaluation du danger : On estimera le danger
(points finaux chronique et sublétal) pour ce qui est de
la toxicité des produits chimiques, et les estimations de
la toxicité produites lors des activités de niveau 2 seront
ajustées pour tenir compte des facteurs modificateurs
dans l'environnement récepteur. |l faudrait aussi
. 6laborer des données précises de toxicité pour la com-
binaison spécifigue des produits chimiques et des
espéces sensibles qui se trouvent dans le lieu con-
taminé. Caractérisation du risque : |l faudra sans doute

ke un modale de simulation par ordinateur pour formuler

des prévisions quantitatives au sujet des risques
actuels et futurs qui menacent les populations, les com-
munautés et les écosystémes a cause de la migration
de produits chimiques a partir du lieu contaminé. On
disposera ainsi d’une base a partirde laquelie on pourra
produire des estimations quantitatives du risque écolo-
gique qui s’étendent surtoute une gamme de situations,
de l'absence de mesures d'atténuation & I'élimination
maximale possible. :

Assainissement : |l faudrait envisager d'estimer
lincertitude des calculs d'évaluation du risque écolo-
gique et estimer le risque «résiduel» dans le cas de
I'assainissement le plus poussé. Cette information
aidera les ingénieurs a élaborer un processus adaptatif
de sélection d'objectifs quantitatifs d’assainissement

qui soient uniques et spécifiques du lieu. Ce processus

devrait aussi spécifier quand et de quelle manidre ces
objectifs seront révisés avec le temps. On partagera
l'information sur le risque avec tout projet portant simul-
tanément sur les risques pour la santé des humains.

Les produits que I'on s’attend a’ob_te_n,ir apartirdes
activités de niveau 3 sont entre autres les suivants :

° une base de données adaptées perfectionnée

portant sur les produits chimiques cibles, les

communautés et le biote récepteurs, ainsi que
sur les conditions environnementales

* des moddles étalonnés avancés (c.-a-d. qui
sont basés sur des donnédes obtenues sur le
terrain) pour prévoir les conditions biotiques et
abiotiques avec et sans diverses options
d'atténuation ’ .

e au besoin, des plan techniques préliminaires
. applicables & plusieurs niveaux de l'intervention

d'asséxinissement correspondant au processus .

dER

® un sommaire de tous les points susmentionnés

sous forme d'un rapport scientifique détaillé et

contenant une synopsis de toutes les phases

- du projet et couvrant toutes les activités, les

- résultats, les conclusions et les recommanda-
tions finales

A ce niveau, le lieu a I'étude est probablement
trds contaminé et certains aspects du programme
d’assainissement peuvent étre de nature expérimen-
tale. Il est donc nécessaire de disposer d'un processus
adaptatif avec lequel le succds ou I'efficacité du pro-
gramme d’atténuation est vérifié par l'intermédiaire d’un
programme de surveillance environnementale. Il est
particulidrement utile d’établir un programme de surveil-

‘lance environnementale pour générer de l'information

qui, avec le temps, permettra de perfectionner le cadre
de travail de 'ERE ainsi que de tester et d’améliorer les
méthodes. '

2.6 | Surveillance

La pierre angulaire de tout processus adaptatif est
un programme pour générer une rétroaction sur les
succds et les échecs lors de la mise en application.
Ainsi, comme on le voit  la figure 2.1, le PNALC prévoit
pour FERE sur les lieux contaminés une boucle de
rétroaction de survelllance. Ceux qui participent a
PERE devraient jouer un réle direct et significatif dans
la conception et dans la mise en oeuvre d'un
programme de surveillance environnementale pour
appuyer une gestion adaptative sur le lisu contaming.
On devralt mettre en osuvre un programme de surveil- .
lance environnementale sensible capable de tester
F'efficacité des mesures d'atténuation et d'émettre des
signaux d'avertissement précoces dans le cas ol les
mesures d'atténuation ne sont pas efficaces.

2.7 Justification du cadre de travail pour PERE

Il est important de reconnaitre que depuis un
certain nombre d’années FEPA des E.-U. jous un role
de chef de file pour ce qui est de F'application du concept
de I'évaluation du risque écologique & des questions de
santé humaine. Plus récemment, EPA Risk Assess-
ment Forum a travaillé activement A I'élaboration d'un
cadre de travail pour 'évaluation du risque écologique
(U.S. EPA, 1892a,b,c). Dsux raisons principales ont fajt
que I'on a choisi de ne pas adopter tel quel le cadre de
travail pour 'ERE de 'EPA : 1) le cadre de travail des

-U. est encore en évolution et les versions les plus

- récentes n'ont pas encore été testées en pratique, 2) le
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cadre de travall des E.-U. vise spécifiquement A satis-
falre aux exigences américaines de réglementation.
Dans les sections suivantes, chacun des éléments pro-
posés sont comparés avec ceux qui sont utilisés par

_d’autres et lorsqu'il y a des différences, on explique

pourquoi on a choisi une autre voie.




Par exemple, certains cadres de travail d?aufres

juridictions combinent ia caractérisation des récepteurs.

et I'évaluation du danger ou incluent des reécepteurs
dans la planification. Cette approche n’a pas été suivie
dans le cas du PNALC & cause de l'importance des
récepteurs-et de leur relation par rappoit aux objectifs
de protection. Brown et Reinert (1992) n'utilisent pas
les éléments standard de 'ERE; ils proposent plutdt trois
principales considérations pour détemminer I'impor-
tance écologique et, par extension, le risque de la
présence de contaminants dans I'environnement : a)
variables liées aux contaminants, b) facteurs spéci-
fiques du lieu, c) voies d'exposition. Il s'agit d’'une

approche conceptuelle utile, mais son application dans

le cadre du PNALC n’est pas pratique.

Une ventilation plus détaillée de chacun des
éléments techniques du cadre de travail proposé est
donné dans les sections qui suivent. Il faut noter que
les quatre éléments clés du cadre de travail proposé
sontidentiques & ceux qu'utilisent Norton et coll. (1988),

bien que le PNALC réclame des relations beaucoup .

plus étroites entre les éléments. De méme, dans leur:

examen de I'évaluation du risque en milieu aquatique,
Parkhurst et coll. (1990) ont détemminé et utilisé les

mémes. quatre éléments, mais en utilisant une temi- .

nologie légdrement difféfente. Le cadre de travail pro-
posé a été modifié pour tenir compte des «questions

spéciales» de Parkhurst et coll. (1990) (p. ex., incerti-

tude, signification des points finaux, mise en oeuvre du
. protocole) a l'intérieur de chacun des quatre éléments
principaux, au besoin.

3.0 DEFINITION DU PROBLEME

La présente section porte sur certaines des étapes
qui doivent précédér PERE. Dans dé hombreux cas,
dans le cadre du PNALC, ces étapes auront déja été
effectuées lors des études initiales. Dans la présente
- section, on soulignera 'importance de ces étapes initia-
les qui déterminent souvent le succas global de 'ERE.

La figure 2.1 indique qu’il faut passer par les étapes .

suivantes :
| e jdentification du lieu
. classification du lieu
¢ identification du problome

e planification

Au sens strict, ces. étapes de la définition du -

probldme se font & lextérieur du processus d’ERE, mais -

elles sont préalables & la décision d’effectuer une ERE

et c'est pourquoi elles sont traitées ici. En définissant
le probléme, on recueille suffisamment diinformation
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pour que la décision qui correspond & la figure 2.1 -
puisse étre prise (sections 2.2 et 2.3). :

3.1 Identification et classification du lieu

L'identification du lieu se fait parun certainnombre
de voies, mais elle est habituellement déclenchée par
la connaissance des antécédents du lieu (p. ex., en
repérant d’anciens emplacements d’industries, des
décharges, etc.). Ces connaissances peuvent étre
complétées par 'observation d’'un effet écolegique
observé ou par le dépistage de contaminants
inquiétants. Le processus variera d’une juridiction &
Pautre, mais il sera principalement régi par des régle-
ments provinciaux et fédéraux. L'identification initiale
du lieu délimite un secteur qui devra étre étudié de
maniére plus poussée, mais elle ne présuppose pas de
la nécessité d'effectuer une ERE ou touts autrs inter-

vention. Lorsqu’un lieu a été identifié comme nécessi-
tant une étude plus poussée, la prochaine étape est de
déterminer la priorité de traitement pour ce lieu.

Au sens large, la classification du lieu consiste &
organiser linformation disponible pour décider de la
nécessité d’'une intervention ultérieure. Dans le cadre
du systsme national de classification des lieux con:
taminés (CCME, 1991b), beaucoup de données rela-
tives a des lieux orphelins en vertu du PNALC auront

.déja été revues et organisées. Ce plan de classification
fait appel & de l'information requise lors d’'une évaluation

préliminaire du danger (point de vue humain et écolo-
gique) et la terminologie utilisée dans le document du
CCME concorde avec celle qui est utilisée ici. Bien que
ce ne soit pas tous les lieux contaminés au Canada qui
seront soumis & ce systdme de classification, cette
approche est recommandée pour guider la priseé de
décision en ce qui conceme une-attention plus poussée.
Selon le lieu et la quantité d’information disponible, des
cuelllettes de données préliminaires peuvent se révéler
nécessaires pour décider si le lieu nécessite plus
d'attantion. Si le lieu est classé de manidre a 8tre étudié
dé manidre plus poussée, alors la prochaine étape
consiste & détermminer les probldmes clés.

3.2 Identification du probléme

Un énoncé clair du probldme qui existe sur le lieu

“¢ontaminé potentiel appuie la décision qui a-été faite

d'intervenir (figure 2.1). L'identification du probldme
permet de documenter les questions clés et de tenir
compte de:lincertitude dans les données. On déter-
mine si linformation recueiliie jusque 1a sur le lieu est
suffisante pour prendre une décision. L'énoncé de
I'identification du probléme devrait faire partie du
rapport si une ERE devait étre effectuée (voir section
9). Il s’agit de produire un document de fond sur lequel
$'appuie la décision d'effectuer une ERE.




3.3 Planification d’une ERE

Une fois que la décision d'effectuer une ERE a été
prise (figures 2,1 et 2.2), la planification devient I'étape
clé qui permet d'établir le but et la portée de 'ERE. On
procade de la fagon suivante :

Etablir le but et les objectifs
i est critique d’établir le but ainsi que des objectifs

spécifiques pour chaque évaluation du risque écolo-
gique. En organisant ces points par écrit, on donnera

corps & la conception de I'évaluation et on fadilitera la.

sélection des points finaux §cologiques, des méthodes
d'étude et des objectifs de qualité des données
(U.S. EPA, 1989d). L'évaluation du risque écologique
peut comporter n'importe quel nombre des objectifs
suivants :

o  définir l’éténdue de la contamination
» déterminer les effets réels ou potentiels des

contaminants sur les espaces, les habitats ou
les milisux environnementaux

e .évaluer la menaceé réelle ou potentielle visant
un élément particulier de I'environnement
(p. ex. une espaéce en danger, des pécheries

commerciales, une communauté sensible) relié.

a un lieu contaminé

e foumir davantage d'information si information
existante est inadéquate pour prendre une déci-
sion quant & la gestion du lieu contaminé

o établir des priorités lorsque des facteurs
limitants génent les activités d’assainissement
(p. ex. si les colts sont élevés et si le lieu est
étendu) '

o évaluerla qualité de 'environnement surle lieu,
la ouiI'on ne dispose pas de critdres applicables
ou la ol des modifications sont requises

e prévoir les résultats des plans d'assainisse-

~ ment des lieux contaminés. [l peut se révéler
nécessaire de considérer si' d’autres mesures
d'assainissement peuvent donner les mémes
résultats ou causer davantage de dommages
que la contamination ‘

o dé\)‘elqpper des critdres d’assainissement
o  Etablir le niveau d'effort |
Dans la plupart des cas, on ne disgosera pas de
‘R

données suffisantes pour effectuer une 7 Ede niveau
1 et il est utile d'établir un niveau d'effort pour cette

étape initiale ainsi que pour tout niveau supérieur de
FERE. Les objectifs de 'évaluation du risque seront de
detemminer 'objet de ces études ainsi que leur concep-

tion. L'équipe chargée de I'étude doit tablir des limites
logistiques. La quantité d'information est infinie et la

cueillette des données peut I'étre elle-aussi. L’équipe
chargée de I'étude devrait établir les contraintes de
I'évaluation du risque suivant un processus itératif. On
salt bien qu'au fur et & mesure que la pertinence écolo-
gique de linformation et que la complexité des
méthodes de mesure augmentent, la faisabilité de la
mise en oeuvre diminue. A un moment donné, des
décisions difficiles ayant trait aux limites logistiques
doivent étre prises et ces décisions devraient concorder
avec le niveau de 'ERE (niveaux 1, 2 et 3), avec les
objectifs de I'évaluation, avec le degré d’exposition et

avec la caractérisation du risque.

. Les données disponibles psuvent détemminer le
type d'évaluation du risque qui sera mise en oeuvre,
particulisrement s'll y a des limites de temps ou des
limites budgétaires. Par exemple, les données exis-
tantes peuvent permettre d'effectuer une évaluation
qualitative du risque (ERE de niveau' 1); si cette appro-

- che répond aux objectifs de I'évaluation, il peut ne pas

étre nécessaire de recueillir d'autres données. Toute-
fois, comme c’est plus souvent le cas, & la phase de
planification, on peut déterminer que les données
disponibles en ce qui conceme la caractérisation des
récepteurs sont adéquates, mais que des études plus
poussées sont nécessaires pour ce qui est de P'évalu-
ation du danger et de la caractérisation de exposition
(ERE de niveaux 2 et 3). Ceci orientera les priorités ence
qui concerne le temps et les démarches consacrés aux
études plus poussées, comme il en est question dans le
contexte du cadre de travail de I'ERE proposé dans la
section 2.0. _

Etablir les priorités

On peut planifier chacun des éléments, dans une
certaine mesure, avant linitiation d’une évaluation du
risque écologique. Il en résultera une économie de
temps et d'effort puisque la cuelllette de la nouvelle
information sera basée sur des priorités; l'information
sera complémentaire tout en permettant tin échange
naturel entre les différents éléments.

Lors de la planification, 'équipe chargée de I'étude
devrait insister sur les liens entre la caractérisation des
récepteurs et I'évaluation du danger. Il faudrait sélec-
tionner les essais de toxicité en fonction des récepteurs
les plus importants (points finaux appropriés et durée
des essals) et sur leur pertinence écologique. En reliant
ces récepteurs avec I'évaluation de Pexposition, particu-
lisrement avec la voie d’exposition et la biodisponibilité,
on peut établir les priorités en ce qui conceme les

- données & recusillir sur le danger. Grace & un examen
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des données existantes relatives & I'édvaluation de



l'exposition on délimitera plus facilement Ia zone ou il
faudra recueillir d’autres données.

En ce qui a trait & la détermination des éléments
importants de I'écosystdme (EIE), il faut considérer &
la fois T'utilisation par lés humains et les ressources
particulidsrement utiles & la société. La définition des
éléments importants de I'écosystéme élaborée par
Beanlands et Duinker (1983) a 6té adoptée; les
éléments importants de I'écosystdme sont les res-
sources ou les caractéristiques enwronnementales qui
sont :

1. importantes pour les populations humaines
(valeur intrinsdque, économique ou sociale)

2. importantes & P'échelle locale, régionale, pro-
vinciale, nationale ou intemationale

3. importantes si I'on considére qu'ils dsquent

d'étre altérés, en ce qui concemse ['évaluation
de I'impact de leur exploitation et en ce qui
concems leur gestion ou leur réglementation

Pour les besoins de 'évaluation du risque écolo-
gique, il semble approprié d’inclure des ressources ou
des caractéristiques environnementales qui ont aussi
une importance locale ou régionale. Lors de 'analyse
de dépistage du devenir environnemental, il est impor-
tant de prendre en compte & la fois les voies directes et
indirectes avant de déterminer si un contaminant peut
ou non atteindre un éiément important de I'écosystéme.

- L’étape de la planification est callé 6(1 réquipe

. écologiques sont considérés adéquatement.

chargée de I'étude devrait établir les limites de I'évalu- -

ation du risque et commencer & prendre en compte les
éléments de 'ERE de niveau 1. Les limites spatiales
comme la taille du lieu contaminé, I'étendue de son
influence (p. ex., lieu, bassin hydrographique, éco-
systdme) et la tallla de I'habitat exposé seront déter-
minées. Les limites temporelles doivent étre établies
pour tous les éléments de I'évaluation du risque. Par
exemple, quels sont les changements saisonniers
(p. ex. préclpltatlons et température) qui doivent étre
considérés, particulidrement s'il coincident avec le
développement des stades de vie sensibles ou la
présence des espdces migratoires ? Dans le cas de
I'évaluation du danger faut<l insister sur les effets
chroniques ou aigus ? Dans le cas des récepteurs,
y a-il des différences saisonniéres chez les commu-
nautés exposées qui doivent étre prises en considéra-
tion ? Les conséquences de ces types de différences
temporélles doivent étre incorporées dans la planifica-
tion d’'une évaluation du risque écologique. L'issue de
cette phase de planification devrait étre une-évaluation
qui assurera Pobtention de données scientifiques
défendables et des décisions basées sur.ces données,
tout en respectant les contraintes de temps et les
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contraintes budgétaires auxquelles font face les
décideurs.

3.4 Recrutement en vue d’une évaluation du risque
écologique

Dans le cadre du processus de planification, les
individus qui ont des compétences dans chacun des
domaines techniques exigés par I'évaluation du risque
doivent étre inclus dans I'équipe chargée de I'étude.
L'équipe devrait étre coordonnée par une personne
scientifique expérimentée dans le processus d'évalu-
ation du risque ayant un bon sens de I'organisation. I
s’agit de procéder A faire I'évaluation du risque par des
experts techniques pour gqu'elle puisse servir d’outil
d'aide & la décision des gestionnaires du risque et des

-communicateurs du risque. Lorsque P'évaluation du

risque écologique est complétée, elle devrait étre véri-
fiée par un examinateur indépendant qui étudiera tout
le processus sur papier pour évaluer les conclusions de
I'évaluation.

L’EPA des E.-U. a mis sur pled un programme des
groupes d'aide biologique et technique appelé BTAG
ou biological technical assistance groups, pour aider
ceux qui effectuent 'ERE & recuelllir et & évaluer 'infor-
mation relative aux lieux et & s’assurer que les effets
Les BTAG
représentent une variété de disciplines (notamment la
biologie de la faune, les pécheries, la toxicologie aqua-
tique, la physiologie aviaire, la science des terres
humides, 'hydrologie, la géologie, I'assainissement) et
ils offrent des services spécialisés, au besoin, pour
toute ERE. Dans le cadre du travall proposé pour le
PNALC, un BTAG serait surtout hécessaire selon toute
vraisemblance pour des ERE de niveaux 2 et 3. En ce
qui conceme la définition du probldme, ces spécialistes
réexamineraient les objectifs, le degré d'effort et les
priorités prévues pour 'ERE et ils présenteralent leurs
commentaires.

En ce qui conceme le PNALC, il serait utile que
les BTAG ou leurs équivalents organisent des ateliers
de formation annuels comme le fait 'TEPA. Ces réunions
facilitent le dialogue sur 'expérience acquise lors des
ERE et constituent une occasion de discuter des

- difficultés techniques et des ajustements possibles du

processus.

4.0 EVALUATION DE L’EXPOSITION

4.1 Définition et portée

" Travis et coll., 1983 (cités dans Barnthouse et
Suter, 1986), définissent I'évaluation de I'exposition
dans le cas des produits chimiques toxiques comme
étant la détermination de la concentration de matiares




tonques dans l'espace et dans le temps a linterface
avec les populations cibles. L'EPA des E -U. (1989e)
définit & des fins opérationnelles I'évaluation de
Pexposition comme une tentative de répondre aux sept
questions suivantes :

o Quels sont les organismes qui sont ou qui
peuvent étre exposés aux contaminants
" inquiétants ?

e Quoelles sont les voies d'exposition impor-

‘tantes ?

° A quelles quantités de chaque contaminant les
organismes sont-ils ou peuvent-ils é&tre
' exposés ?

e Quelle est la durée de chaque exposition ?

o A quelle fréquence I'exposition a-t-elle lieu ou
aura-t-elle lieu ?

o Quelles sont les variations saisonnidres et
climatiques qui sont susceptlbles dinfluer sur
lexposition"

- e Quelles sont les caractéristiques géophy-
siques, physiques et chimiques spécifiques
du lieu qui sont susceptibles d'influer sur
Pexposition ? ,

La premidre question est traitée en détail dans la
section sur les récepteurs (section:5.0) alors que la
présente section porte plus particulisrement sur les
méthodes permettant de répondre aux six autres ques-
tions. Toutefois, cela ne veut pas dire que les récep-
teurs ne devraient pas étre pris en compte dans les
évaluations de l'exposition. Les éléments clés de
I'4valuation de I'exposition sont résumés dans les
figures 4.1 et 4.2.

L’ouvrage le plus pertinent et le plus exhaustif sur
I'évaluation de I'exposition qui ait été examiné a été le

- SEAM ou «U.S. EPA Superfund Exposure Assessment

Manual» (U.S. EPA, 1988b). Le SEAM a été congu tout
particulidrement pour les lieux contaminés par des
déchets dangereux et il comprend de nombreux détails
sur des techniques trés diverses. Il est extrdmement -

~ complet pour ce qui est de la documentation des exi-

gences relatives & I'entrée des données. L'organisa- -
tion et le contenu de cette section est basée largement

EVALUATION DE L'EXPOSITION

o Analyse de l'incertitUde

EQa_Iuatio_,n des_produits chimiques cibles.

+ Libération des contaminants

. ,:Analyse du tra,nqurt etdu devenir.

» Analyse des voies d'exposition

° Quantification de I'expo,sit'ibq des‘récepteur‘s aquatiques

o Quantification de I'exposition des récepteurs terrestres

Figured4.1. E_léme’nts clés de ’évaluation de Pexposition.
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EVALUATION DE IL’EXIPOSIITIONI

sELECTHOINNER LES PRODUITS. CHHMIQU ES CIBLES —— Examiner les proprlétés (physiques, structurales,.
toxicologiques) des produits chimiques

LIBERATION DES CONTAMINANTS

-Répartition des produits chimiques dans les - : déterminer Ia concentration de source
sédiments du sol, dans l'eau et dans le biote _| qui dépasse la concentration de fond
-Concentration de fond v , ‘ o
-Propriétés de la matrice — normaliser la concentration pour offrir une meilleure

, . relation avec la biodisponibilité a I'égard du récepteur
ANALYSE DU TRANSPORT ET DU DEVENIR . - :
-Mécanisme et flux de transport

<Produits de dégradation et taux de transformation _ fournir un modéle d'élimination quantitative

ANALYSE DES VOIES D'EXPOSITION

-Contact direct

-Ingestion d’eau
-Ingestion de sol ou de sédlments
-Réseau alimentaire

QUANTIFICATION DE L'EXPOSITION DES RECEPTEURS AQUATIQUES |

identifier des voies d’exposition plausibles

-Essais de bioaccumulation - - déterminer I'accumulation maximale a I'équilibre
. -Données sur les résidus tissulaires , — ——— caractériser I'accumulation sur le terrain
-Données sur la biodisponibilité - ' estimer Ia fraction et le taux d’absorption du produ:t chlmlque

-Demi-vie métabolique ———
-Données sur la dépuration ——

estimer le taux d’élimination métabolique

QUANTIFICATION DE L’EXOSITION DES RECEPTEURS TERRESTRES

-Alimentation de la faune dans le lieu ——— : .estimer la fraction de Iallmentatlon provenant du lieu

-Besoins nutritionnels —— estimer le taux d’alimentation

-Résidus tissulaires chez les expéces servant de nourriture .caractériser les concentrations de conlammants dans les aliments
-Taux d'ingestion de sol — quantifier l'absorption directe de sol par espéce _
-Données de biodisponibilité . : estimer la biodisponibilité a partir des aliments et du sol
-demi-vie métabolique - e estimer le taux. d’élimination métabollque ,

ANALYSE DE L’INCERTITUDE —— : = simulations Monte Carlo, analyse de sens:bilité,

étalonnage avec données de surveillance




sur cet ouvrage qui est complété par d’autres docu-
ments au besoin. Les praticiens de I'évaluation du
risque devraient se familiariser avec ce document.

 Le SEAM porte surtout sur I'évaluation du risque
pour la santé, mais presque toutes les méthodes qui y
sont résumées sont aussi applicables & I'évaluation du
risque écologique. Toutefois, comme les récepteurs
écologiques peuvent différer des humains en ce qui
concerne- leurs habitats et les voies d’exposition,
d’'autres types d'analyses peuvent se révéler néces-
saires. -

En ce qui conceme I'évaluation de 'exposition; les
principales différences entre les humains et le biote
résident dans les modes de contact et les expositions
spatiales et temporelles & des substances toxiques.
Les principaux modes de contact dans le cas des
humains sont l'inhalation, I'exposition cutanée et

lingestion de sol, d’aliment ou d'eau; les plantes et les’

animaux peuvent avoir des modes de contact qui sont
physiologiquement trds différents (p. ex. transport

travers la membrane d’'une branchie de poisson, ce qui -

-est analogue a l'inhalation). Pour les organismes
terrestres, les voies alimentaires sont généralement les
plus importantes. Les évaluations de 'exposition écolo-
‘'gique exigent aussi que soient considérées des patities
de I'environnement autres que dans le cas de I'évalu-
ation de I'exposition en ce qui conceme la santé
humaine. Par exemple, les concentrations de sub-
stances toxiques dans les sédiments d'un lac profond
peuvent ne pas étre directement dangereuses pour les
humains & moins de pénétrer dans I'eau de boisson ou
dans les organismes qui sont mangés, mais ils peuvent
avoir des effets directs importants sur la structure de la
communauté benthique (soit des changements dans
Fassemblage des organismes qui vivent dans ces sédi-
ments). Les évaluations de I'exposition dans le cas des
humains présupposent que I'exposition moyenne ou
accumulée sur 70 ans; de mé@me, les évaluations de
I'exposition dans le cas des écosystémes doivent pren-
dre en compte la durée de vie des organismes clés. .

4.2 Apergu

Le SEAM (U.S. EPA, 1988b) déciit six étapes
dans le cas du processus intégré d'évaluation de
I'exposition :

1. évaluation des propriétés des contaminants
et sélection des produits chimiques cibles

2. analyse de la Iibéra_tlbn des contamih‘a_nts
- dans des-milieux multiples grace aux données
foumies par la surveillance ou la modélisation

anaIy'Se du transport et du devenir des con-
taminants dans le cas des voies d'exposition
clés qui générera au moyen de modales ou de

23

surveillance une estimation de la répartition
environnementale et des concentrations de
contaminants . -

4. analyse des populations exposées (traitées _
dans section 5.0 sur les récepteurs)

5. analyse intégrée de I'exposition qui donne la
-liste des expositions & couit et & long termes
prévues pour chaque voie et pour chaque con-
taminant :

‘6. analyse de l'incertitude

Ces étapes ont été modifiées dans les figures 4.1
et 4.2 pour étre conformes & une évaluation du risque
écologique par rapport & une évaluation du risque en ce
qui- conceme la santé humaine. L'analyse des voies
d'exposition et la quantification de I'exposition pour les
récepteurs aquatiques et terrestres ont été traitées
séparément. Il faut noter qu'une quantité considérable -
d'indications empiriques est requise pour.la quantifica-
tion de I'exposition (figuie 4.2).

Pour chaque étape de la figure 4.1, il existe
généralement trois, catégories d'analyse qui peuvent
étre appliquées : des analyses quantitatives simples,
des analyses quantitatives préliminaires et des
analyses quantitatives détaillées. Dans cette section,
ces trois catégories de complexités sont énoncées pour
la libération, le transport et le devenir ainsi que les voies
d'exposition, soit le coeur de I'évaluation de P'exposition.
La section 8.0 foumit des indications sur la sélection des
méthodes appropriées et du degré de complexité
approprié pour des évaluations de l'exposition par
niveaux recommandée dans le cas de I'évaluation du
risque écologique dans le présent document (section
2.4). - .

4.3 Description et évaluation des méthodes -
disponibles

4.3.1 Sélection des produits chimiques cibles

- L'objectif de cette &tape est de restreindre le
nombre de contaminants considérés & ceuix qui sont soit
les plus susceptibles d'tre libérés, soit les plus
toxiques. Le Superfund Public Health Assessment
Manual (SPHAM, U.S. EPA, 1985b), résumé dans PRC
Environmental Management Inc. (1985), expose un
processus en quatre étapes qui évalue les concentra-
tions environnementales et 'approche toxicologique &

adopter a I'égard des contaminants :

1. identifier les contaminants présents dans le lisu



2. enregistrer les concentrations environnemen-
tales d’aprés les données obtenues lors de
r'échantillonnage du lisu

calculer les notes des indicateurs pour tous
les produits chimiques (basées sur la concen-
~ tration et la toxicité)

4. sélectionner les produits chimiques indica-
teurs d’aprds les notes obtenues pour les indi-
“cateurs ‘ i

Le systdme de notation utilisé (étape 3 ci-haut)
peut devoir &tre modifié & Paide de méthodes prélimi-
naires d’évaluation du danger appliquées a des
organismes représentatits (section 6.0). Plus
récemment, le Superfund Human Health Evaluation
Manual (HHEM, U.S. EPA 1989c), qui a remplacé le
SPHAM, a décidé que tous les contaminants devraient
8tre considérés jusqu'a ce quiils puissent étre exclus
. pour des raisons scientifiques. On donne une méthode
de dépistage pour réduire le nombre de produits
chimiques auxquels on fait subir une évaluation des
risques. ' ‘ :

Jusqu'a présent, on n'a pas trouvé de processus

de sélection des contaminants spécifique des évalu-
ations du risque écologique. Dans le Risk Assessment
Guidance for Superfund Sites (U.S. EPA, 1989c,
1989d), on propose les trois principes généraux
suivants pour choisir les produits chimiques cibles dans
le cas des évaluations du risque écologique :

'14. déterminer les p'ro'priét_és phAysi‘qu_es ot
chimiques des contaminants entreposés dans

“ le lieu :

2. regrouper les contaminants en fonction de-
leurs propriétés physiques et chimiques et.du
milieu en question (c.-a-d. aif, eau, sol, biote)

/3. choisifr au moins un contaminant dans

étroitement lié au potentiel de bioaccumulation
d'un contaminant :

e le coefficient de partage eau-sédiment et la
solubilité du produit chimique dans l'eau, qui
influent sur la répartition du produit chimique
entre le sol et sédiments et Feau

e la dégradationdu contaminant (taux de décom-
position par hydrolyse dans I'eau, dégradation
microbiénne-dans l'eau et dans les sédiments
et photolyse dans 'eau, les sédiments ou lair),
qui influe sur I'horizon spatial et temporel de

" Pévaluation de Pexposition . =

¢ la volatilisation, telle que mesurée par la
constante de Henry qui influe sur l'importance
relative des voies d’exposition atmosphériques

 la masse moléculaire, qui influe sur les taux de
diffusion : S : :

~Daprds les propriétés des produits chimiques, on
déterminera le milieu préoccupant (p. ex. s'il s’agit de .
Fair, du sol, des eaux supefficielles ou souterraines, des
tissus animaux) et inversement, les propriétés des
divers milieux permettront de déterminer quels sont les
produits chimiques préoccupants. Les produits
chimiques dont le Koe 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, leés voies d'exposition principales-seraient
leur transport dans les eaux de issellement superfi-
cielles et dans les eaux souterraines. Par contre, les
produits chimiques dont le Koe est élevé et dont la
solubilité dans I'sau est faible ont tendance & étre
sorbés sur des particules dans les sols et dans les

~ eaux superficielles et leur potentiel de bioaccumulation

chaque groupe physique et chimique suscep- -

tible d'étre le plus toxidue, d'aprés les critdres

disponibles, les concentrations mesurées et

rinformation disponible sur les doses-réponses

‘Ceftaines des propriétés physiques et chimiques
clés qui déterminent le devenir d’'un contaminant (et par
conséquent ses voles d’exposition) sont traitées dans
Thomann et Mueller (1987) et dans Connell et Miller
(1984). De ces propriétés dépend la persistance dans
PPenvironnement qui ést 'un des éléments clés de la
sélection d'un produit chimique & soumettre a une
évaluation du risque écologique. |l s’agit des suivantes:

e le coefficientde partage ‘octa,nol-ea'.u, Koe qui est
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est élevé. Dans le cas de ces produits chimiques, les
voies d’exposition peuvent &tre trés différentes (p. ex.,
adsorption sur des particules de sol suivie du transport -
a lextérieur du lieu par érosion ou ingestion par des
animaux terrestres, persistance environnementale).

4.3.2 Libération devsv_contam,inants.é l‘ex‘t’é,rie’ur du
lieu ‘

_ lalibération des contaminants & Fextérieur du lieu
peut 8tre définie comme étant la migration des contami-
nants & travers les limites du lieu (U.S. EPA, 1988b),

mais lorsque-I’habitat critique est situé a Iintérieur

des limites du lieu, il faut évidemment se préoccuper
du lieu lui-mé&me. Les mécanismes possibles de libéra-
tion peuvent étre les suivants : volatilisation, érosion
éoliennie, ruissellement en surface, lixiviation et absorp-
tion directe par les organismes sur le lieu. Les sections
suivantes considérent des approches qualitative,

~




quantitative préliminaire et q_uant,itativ.e'détalilée,
basées sur le SEAM (U.S. EPA, 1988b).

Le biote aquatique est le plus susceptible d’étre
exposé a des contaminants par contact direct avecl'eau
ou par ingestion des eaux superficielles, des sédiments

et des aliments contaminés (organismes prédateurs).

Dans les systdmes aquatiques, les organismes sont
exposés a des concentrations de contaminants. Dans
certains cas (p. ex., plantes, certains organismes du
sol), les organismes terrestres peuvent aussi étre
exposés a une concentration de contaminant. Les
animaux terrestres péeuvent aussi étre exposés par
lingestion d'eau superficielle, de sol 6u d'aliments con-
taminés, mais généralement sous forme de dose.
Parmi ce aliments, on compte les plantes qui peuvent
absorber des contaminants & partir des eaux superfi-
cielles, des eaux souterraines, du sol ou de lair. Les
eaux supericielles, les sédiments, le sol et les
organismes prédateurs peuvent alors étre considérés
comme étant un milieu d'exposition. Les eaux souter-
raines et l'air (p. ex., émissions de poussiare et volati-
lisation) ne jouent toutefois un réle important qu'en tant
que milieu de transport (p. ex., pour transporter des
-contaminants jusqu’au milieu & partir desquels les pro-
- duits chimiques sont directement absorbés par des
organismes).

-4.3.2.1 Méthodes qualitatives

La figure 4.3, tirée du HHEM (U.S. EPA, 1989c),
représente les questions qui doivent étre traitées pour

~ déterminer les mécanismes probables de libération.
~Ces arbres de décision avaient ét6 préparés a l'origine
pour des évaluations du risque pour la santé, mais ils
ont été adaptés.a des évaluations du risque écologique.

- 4.3.2.2 Analyses quantitatives préliminaires

Comme on I'a résumé dans le tableau 4.1, il existe
cinq mécanismes possibles de libération des contami-
nants a partir d'un lieu contaminé : libération de par-
ticules (c.-a-d. émission de poussiare), volatilisation;
ruisseliement en surface (y compris les crues épiso-
diques sur le terrain), libération dans les eaux souter-
raines (y compris la lixiviation) et I'absorption directe
par le biote sur le lieu. Les mécanismes de libération
varieront selon la source (tableau 4.1). Les paramatres
de mesure pour chacun de ces mécanismes de libéra-
tion sont.décrits en détail dans le document de la u.s.
- EPA (1988b). :

Emissions de poussiére

Dans le cas de ce milieu de transport, le SEAM
recommande les approches suivantes pour les analyses
~ quantitatives préliminaires :

1.. Estimer la quantité de poussidre produite
par I'érosion éolienne soit & I'aide de I'équation
du U.S. Soil Conservation Service (SCS) pour
les taux d’érosion annuels (une fonction de
I'érodabilité du sol, du climat, de la rugosité du
sol, de la longueur de zone et du couvert
végétal) ou la méthode d'évaluation rapide de
Cowherd et coll. (1985) en ce qui conceme les
pires taux de libération quotidienne.

2. Ajuster les taux totaux de perte de sol par
érosion pour obtenir la fraction qui peut étre
mise en suspension et étre transportée sur de
grandes distances par le vent. .

3. Estimer la libération de poussidre a partir

de routes non pavées contaminées d’apras une

. équation qui considare les volumes de circula-

tion, la teneur en limon des matériaux de con-

struction des routes, ia vitesse des véhicules et

leur poids ainsi que les taux annusls de précipi-
tation.

4. Multiplier la quantité de poussidre générée parle
pourcentage de masse des substances
toxiques dans le sol ou les déchets ou, de
préférence, dans des échantillons de poussiare
recueillis lors de la surveillance de I'air dans le
lieu. '

Ces méthodes sont appropriées pour calculer les
taux annuels de libération dans des conditions clima-
tiques moyennes, mais pas en présence de conditions
climatiques extrémes. Les émissions de poussidre ne
sont probablement pas trds pertinentes pour la plupart
des systémes terrestres. :

Volatilisation-

Dans le cas de substances volatiles (p. ex. le
chloroforme), la volatilisation peut se révéler plus impor-

tante comme puits de contaminants que comme milisu

de transport. Dans les deux cas, les méthodes recom-

. mandées dans le SEAM pour quantifier les taux de

volatilisation exigent des estimations d’un certain nombre
de paramatres caractéristiques du lieu ainsi que des

.propriétés chimiques. Les caractéristiques chimiques

requises peuvent étre calculées a partir des premiers

- principes (équations fournies dans U.S. EPA, 1988b), &
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partir de textes de référence ou a I'aide d’un logiciel
(p. ex. le systdme graphique de modélisation de lexpo-
sition ou Graphic Exposure Modslling System - GEMS,
mis au point par the Office of Toxic Substances). Les
équation sont foumies dans le SEAM pour un certain
nombre de volatilisations différentes :

1. décharges sans génération interne de gaz,
pour lesquelles on suppose que les concentra-
tions restent constantes (c.-a-d. pas de



EVALUATIONS DU DEVENIR ET DU TRANSPORT
a) SOLS ET EAUX SOUTERRAINES

Libération des contaminants

v

Libération dans le sol
situé'a lintérieur ou aux
environs du lisu

v

Tenir compte de la percolation des contaminants & travers
des sols insaturés autant que I'on puisse en juger d'aprés la
perméabilité du sol, fes eauX d’alimentation en eau ou en.liquide

v \ 2 R 2R v

Linération Jans Le sol contaminé Les contaminants sont-ils volatils ?
les eaux souterriinnes . ; tami i
sous le lieu Les o “mls attel 'a'nd"s .  contient-if un les contaminants se trouvent-ils sous
pl?uve terrai ;e élément précieux forme de fines particules ou-sous forme
 Peau souterraine de Pécosystdme | de particules Sorbéas ?
Tenir compte de la direction - - : .
et du débit de I'eau souterraine : Non Oui Non Cui |, Non Oui
en utilisant les données _ .
~ hydrogéologiques ou en
évaluant ces facteurs d’'aprs
la topographie de la surface
Les contaminants : Le panache est-il sufiisamment
peuvent-ils atteindre prés de la surface du sol pour
un plan d’eau - permettre une absorption diracte
superficielle ? des eaux souterraines comtaminées
par des plantes ou des animaux ?
A 4
Non | Oui Non | - Ouii
\ 4 . A 4
Tenir compte du ' _V v Tenir compte dis
transfert des . ’ trgngfgyt des
contaminants.dans Tenir compite dii transfert des contaminants | contaminants dans
les saux superficielles, dans les plantes ou chez les animaux; ratmosphére :
évaluer le devenir évaluer le devenir dans ces milieux évaluer leur devenir
dans ces milleux ? | _ o dans ce milieu

Figure 4.3 Evaluation du devenir et du transport a) sols et eaux souterraines (U.S. EPA, 1989¢).
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EVALUATIONS DU DEVENIR ET DU TRANSPORT
b) EAUX SUPERFICIELLES ET SEDIMENTS

Libé_ratibn des contaminants

!

[ Libération dans les eaux superficielles

Tenir compte de la direction et de la vitesse de migration des
contaminants A I'intérieur du plan d'eau, évaluer la distance

en aval ou les étendues des lacs et des estuaires Estimer los
. ) ) o entrations
Principaux mécanismes : courants dans les cours d'eau

dans les sédiments

touchés; dispersion dans les bassins; courants de marée et
lessivage dans les estuaires; partage dans les sédiments

'

" Estimer les concentrations de
contaminants dans les eaux superficielles

Tenir compte des
gédiments commesource | ., |-
< | decontaminants des [ ¢

Princi fact :fol ibérati
ncipaux facteurs : force de libération & eaux superficielles

partir de la source, volume de dilution
Le plan d'eau est-il utilisé pour la )
péche commerciale ou sportive

ou contient-il un élément
précieux de I'écosystéme?

L'échange d’eau entre 'eau
superficielie ot 'eau souterriine

Le contaminant est-il volatil?
risque-t-il d’étre important?

v v
. _ Tonir compte ]
rithesin e Tenircompte | | e
des contaminants contaminants
L des
contaminants dans les vers les
dans f'eau plantes ou eontamj:@ms plantes ou les
souterraine; chez les dana Fair; animaux;
évaluer son animaux; a4 (walu,e;l: évaluer leur
devenir dans évaluer leur °v°"'fl-. 9 devenir dans
ce miliey deVe'ni!'l dans . o milieu ces milieux
ces milieux

Figure 43 Evaluation du devenir et du tﬁnsport b) eaux superficielles et sédiments (US. EPA, 1989c).
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Tableau 4.1. Sources courantes de produits chimiques sur les lieux en ’absence de mesures

d’assainissément (U.S. EPA, 1989c)

Milieu récepteur

Mécamsme de libération

Source de libération

ingestion, inhalation)

Air ‘Volatilisation Déchets superficiels - lagons, étangs,
‘carriéres, déversements.
Eau superficielle contaminée
Sol superficiel contaminé
Terres humides contaminées
Bidons qui fuient
Génération de poussiére fugitive | Sol superficiel contaminé
' Amoncellement de déchets
‘| Eau superficielle Ruissellement superficiel Sol superficiel contaminé
Sol noyé de manitre épisodique - Débordement des lagons
Déversement, contenants qui fuient
Infiltration dans lés eaux. _
‘ souterraines Eau souterraine contaminée
Eau souterraine Lixiviation Déchets superficiels ou enfouis
' Sol contaminé
Sol Lixiviation Déchets supegﬁcnels ou enfoiis
Ruissellement superficiel Sol superﬁc:el contaminé
Sol noyé de manire épisodique Débordement de lagons
- ‘Déversements, contenants qui fment
Génération et dépdt de poussitre Sol sﬂpcrﬁciel contaminé
fugitive : ' Amoncellements de déchets
S Empreintes -Sol superficiel contaminé
Sédiment RuiSsellement de surface, sol noyé Déchets superficiels - lagons, étangs,
de maniere épisodique carritres, déversements |
: : Sol superficiel contaminé
Infiltration dans les eaux Eau souterraine contaminée
souterraines '
Lixiviation Déchets superﬁcxels ou enfouis '
o o o ‘Sol contaminé
Biote Absotptibn (contact direct, - Sol contammé, eau superficielle, sédlments,

eau souterrame ou air

Autre élémen; du biote -
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biodégradation, pasde transport dans l'eau ni
d’adsorption) et les émissions se font unigue-
ment par diffusion

2. décharges avec génération interne de gaz,
pour lesquelles le mouvement vers le haut du
gaz de la décharge est le facteur déterminant

. et pour lesquelles la diffusion dans le sol et en
phase gazeuse est minime

3. déversements et fuites de composés pufs sur -

les sols

4. diffusion contrbiée & I'état liquide & partir de
lagons . o -

Ces équations supposent que le systdéme est a
Féquilibre (c.-a-d. qu'il n'y a pas d’ajout constant de
contaminant) et elles sont généralement assez pruden:
tes (p. ex. on suppose qu'il n'y a pas de dégradation

chimique). Le SEAM foumit aussi des équations pour _

- estimer les taux de volatilisation & long terme (p. ex. taux
moyen sur soixante-dix ans) pour chaque contaminant.
La volatilisation n’est généralement pas une voie impor-
tante de libération des contaminants en ce qui conceme
'eau et les aliments. o

Contamination des eaux supefficielles et souterraines -

La contamination des eaux superficielles a partir
des lieux ou se trouvent des déchets dangereux se fait
- principalement par lintermédiaire des eaux de nuisselle-
ment contaminées, par les fuites de matidres entre-
- posées et les déversements, par la contamination des
eaux souterraines ou par le débordement des lagons
(U.S. EPA, 1988b). Il s'agit des voies les plus impor-
tantes dans le cas de I'évaluation du risque écologique.
La surveillance sur place estle moyen le plus fiable pour
estimer la plupart des taux de libération dans les eaux
superficielles, méme si elle n'est pas toujours possible.
Lorsque la surveillance n‘est pas possible, il existe
. Plusieurs analyses quantitatives préliminaires ‘qui
permettent d’estimer les pertes par ruissellement super-
ficiel qui peuvent servir aux analyses du devenir envi-
ronnemental (section 4.3.3). Ces méthodes
quantitatives préliminaires ne requidrent généralement
pas un échantillonnage sur le terrain, bien qu'elles
comportent aussi plusieurs suppositions restrictives
dont on trouve les détails dans la U.S. EPA (1988b).

Un grand nombre des substances organiques
présentes dans les lisux ol se trouvent des déchets

dangereux sont relativement non polaires et hydro- -

phobes et elles sont rapidement sorbées sur les sols.
Des estimations de la quantité de ces substances
libérée dans les eaux de ruissellement peuvent

s’obtenir au moyen de I'équation universelle: modifide

de perte dans le sol (MUSLE pour Modified\'Universa_l
Soil Loss Equation). Cette équation fait appel aux

coefficients b'de partage bar sorption obtenus & partir de

chacun des coefficients de partage dans le mélange
octanol-eau des composés, a une information de base
sur les types de sols et & une estimation de lintensité

- des orages. Généralement, les données climatiques 2

long terme disponibles peuvent servir a calculer les
pertes & long terme a l'aide de I'équation de perte de
sol. Les pertes & court terme peuvent aussi étre

- estimées & partir de données sur des orages dont la

période de récurrence ést donnée (p. ex., orage de 24

h tous les ans).

Les prévisions du taux de contamination de I'eau
souterraine & partir d'installations gamies d’argile ou de
sol naturel exigent une estimation de la concentration
de contaminant et du flux volumétrique de lixiviation. La
U.S. EPA (1988b) recommande [I'utilisation de P'état .
d'équilibre pour estimer les taux de libération car les
équations sont plus simples et fonctionnent habituelle-
ment tout aussi bien que les approches dynamiques.
Pour ce qui est des lagons, on suppose que la concen-
tration de contaminant dans le lixiviat est la méme que

_celle qui existe dans les lagons et le taux d’apport est

régi par la conductivité et le gradient hydrauliques.
Dans les décharges, on établit que la concentration du
lixiviat est égale & la solubilité & réquilibre du déchet
solide alors que le taux d’apport est fonction du taux de
percolation des précipitations. Dans le cas des instal-
lations d’entreposage gamies de membranes flexibles,
on dispose d’équations pour estimer le taux de perméa-
tion des gaz et des liquides a travers divers polymares
ainsi que le taux d'apport en contaminant. ‘

- Absorption directe par le biote

. Les organismes vivant & I'intérieur ou & proximité
du lieu contaminé peuvent &tre directement exposés
du sol ou & des sédiments, des eaux superficielles, des
eaux souterraines ou de I'air contaminé. Les contami-
nants peuvent étre libérés a partir du lieu si les
organismes se déplacent ou sont consommés par
d'autres organismes. Les divers modes d’absorption
des contaminants sont traités plus en détail dans les
sections 4.3.5 et 4.3.6, et les estimations de la libération
des contaminants par absorption peuvent se faire a
Faide des méthodes données dans ces sections. Dans
le cas des systdmes terrestres, il vaut probablement
mieux mesurer d'abord directement les concentrations
de contaminants dans les milieux auxquels les
organismes sont exposés. La U.S. EPA (1988b) recom-
mande I'échantillonnage direct des sols pour déter-
miner la concentration des contaminants plutét que
pourl'estimer et cette conclusion vaut sans doute aussi
pour la végétation. Pource qui est des analyses quan-
titatives préliminaires, toutefois, il peut exister des
facteurs de bioconcentration dans les plantes ou
dans le sol dans le cas de combinaisons spécifiques
de contaminants, de types de sol et d’espaces de
plantes. L'information obtenue sur le terrain fournit une



vérification précieuse de la realité. Menzie et coll.
(1992) ont déterminé que des épreuves biologiques
portant sur des vers de terre fournissaient de I'infor-
‘mation sur la répartition spatiale des sols toxiques
ainsi que sur le potentiel de bioaccumulation chez les
invertébrés. Ces études effectuées sur le terrain
montraient que la communauté des invertébrés du sol

était constituée de strates verticales et horizontales

soumises & des régimes d’'exposition trés différents
de ceux qui avaient été évalués lors des essais de
toxicité effectués avec des échantillons composites
ou purs de sol.

4323 An‘alys‘es quantitatives détaillées

Les prdcédures suivantes sont nécessaires pour
effectuer des analyses quantitatlves détaillées de la
libération des contaminants :

Emissions de poussiére et volatilisation : échantillon-
nage de I'air sous le vent et au vent par rapport au
lieu ol se trouvent les déchets dangereux, calcul
d’aprés la différence de I'apport des masses de

particules attribuable au lieu et modélisation de la -

dispersion pour calculer en retour les concentra--
tions émises & la «source ponctuelie virtuelle» au

vent par rapport au lieu.

Contamination des eaux superficielles: mesure

directe du flux de contaminant (approche
pnvlléglée) ou estimation d’apras la diftérence
entre 'amont et I'aval établie par la surveil-
lance, peut étre combinée & de simples équa-
tions de dispersion ou des modales
perfectionnés (résumés dans la section 4.3.3)
pour calculer en retour jusqu’a la source ponc-
tuelle virtuelle .

Contamination des eaux souterraines : des modales
informatisés perfectionnés existent (section
- 4.3.8); la mesure directe est toutetois

préférable, spécialement au point ol l'eau

souterraine vient en contact avecles récepteurs
en question.

Contamination du sol : il existe des modbdles informa-
tisés (section 4.3.3) pour projeter le nivéau de
contamination de la zone insaturée en fonction du
temps A partir du dép6t des contaminants & la
sufface. Etant donné la répartition hétérogane
des contaminants dans les sols, il est essentiel de
vérifier les. prévisions sur Ie terrain par exemple,
par des mesures directes.

'Des méthodes quantitatives pour calculer 'absorption
par le biote ou a proximité du lieu sont données
dans les sections 4.3.5.3 et 4.3.6.3.
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4.3.3 Transport et devenir des contaminants

Les taux de libération des contaminants calculés
au moyen d’'une des méthodes décrites dans la section
4.3.2 constituent la base de I'analyse du devenir des
contaminants. Généralement, on. utilise des taux de
libération moyens dans les différénts milieux comme
intrants dans le cas des analyses du devenir et du
transport (figure 4.4). Il faut noter que I'analyse des

‘voies biotiques nécessite un apport a pattir de tous les

autres milieux et qu'll existe d’autres interactions poten-
tielles inter-milieux. Comme dans la section
précédents, I'information conteriue dans le SEAM
(U.S. EPA, 1988b) a été organisée en trois niveaux :
méthodes qualitatives, analyses quantitatives prélimi-
naires et analyses quantitatives détaillées.

4.3.3.1 Méthodes qualitatives

Comme on le lit dans le SEAM, le dépistage (ou -
Pévaluation qualitative) du devenir des oontamlnants
serta:

e - déterminer chacun des processus de transport
régissant le déplacement de divers contami-
nants & l'intérdeur des milieux environnemen-
taux et d’'un milieu & l'autre -

e détermineria cjjrectioh et IaVitesse de déplace-
ment & parttir du lieu

o déterminer les zones ol des contarhinants ont
été ou pourraient étre transpoités.

L'évaluation qualitative aide & déterminer quelles
sont les voles qui demandent a &tre analysées quanti-
tativement de manidre plus: détaillée et & fournir une
approche cohérente dans I'ensemble du lisu (figure.
4.4). Le Systdme national de classification des lieux
contaminés du CCME constitue un exemple d’une telle
approche qui tient compte de l'exposition par I'eau
souterraine, I'eau superficielle et lé contact direct. La
figure 4.3 présente une approche analogue, y compris
davantage de questions sur les voies atmosphériques,
mais sans le systdme de notation contenu dans ls
systdme du CCME. La figure apparaissant dans le
HHEM de 1a U.S. EPA (1989c) a été modifiée pour-étre
adaptée & I'évaluation du risque écologiq‘ue. Le princi-
pal changement est que I'on considare qu’'un biote est
intéressant non seulement s'il est utilisé parles humains
(p. ex. en agriculture, pour la chasse ou la péche), mais
aussi s'il contient un élément précieux de I'écosystdme
qui rend pertinente une évaluation du risque écolo-
gique. Il existe évidemment de nombreuses limitations
a ces approches qualitatives. Par exemple, si la direc:
tion du déplacement du contaminant eést claire. dans
le cas des: cours d’eau et si I'on peut estimer & peu
pras les concentrations en se basant sur 'apport de
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Figure 4.4 Apercu de Panalyse du devenir et du transport dans Penvironnement en vue de I’évaluation de P’exposition (PRC Environmental Management Inc., 1985).



contamlnant et les volumes de dilution, ce n'est pas la
méme chose dans le cas des bassins ét des estuaires.
Du point de vue de I'évaluation du risque écologique,
les concentrations de contaminants dans les tissus
comestibles constituent une série clé de points finaux.
Ces concentrations sont une fonction du niveau et du
type d'exposition biotique aux contaminants, du partage
des contaminants entre les tissus organiques et les
milieux substrats, de la biodégradabilité des contami-
nants, des caractéristiques métaboliques spécifiques
de l'organisme et des caractéristiques de 'écosystéme
(U.S. EPA, 1988b).

4.3.3.2 Analyses quantitatives préliminaires
Devenir dans I'atmosphére

Lorsque les analyses qualitatives montrent que
I'atmosphare pourrait étre un important moyen de trans-
port, ou qu'une forme gazeuse d'un contaminant est
particulidrement toxique pour le biots, il peut étre justifié
d’effectuer des analyses quantitatives du transport
atmosphérique. On peut estimer les concentrations au
niveau du sol sous le vent d’une source en fonction du
taux de libération de la substance dans I'atmosphére
(section 4.3.2), des coefficients de dispersion latéraux
et verticaux (une fonction de la catégorie de stabilité
atmosphérique et de la distance sous le vent & partir de
la source du panache) et de la vitesse moyenne du vent.
Le SEAM fournit les valeurs nécessaires des
paramatres de dispersion pour effectuer ce calcul et i
" décrit aussi les équations nécessaires pour calculer les
concentrations horaires maximales ainsi que la super-
ficie & I'intérieur.de laquelle la concentration est
supérieure & uhe concéntration critique prédéterminée.
On peut estimer les concentrations maximales & court
terme en supposant les conditions suivantes : condi-
tions atmosphériques les plus stables, vitesse du vent
minimale, pourcentage maximal du vent dans la direc-
tion de la population ou du récepteur considérés. Ces
approches quantitatives préliminaires font plusieurs
suppositions simplificatrices : ‘

e [a substance dangereuse peut rester aérienne

indéfiniment (c.-a-d. qu’elle est gazeuse ou

que ses particules ont un diameétre de moins de
20 um)

o conditions & I'état d’équilibre (c.-a-d. vitesse du
vent constante et libération continue du con-
taminant).

« dispersion longitudinale négligeable

o pas d’élimination ni de dégradation

° shbstanc’:e normalement répartie verticalement
et latéralement
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¢ environnement atmosphérique homog‘éne
(vitesse du vent, stabilité de I'air)

Malgré ces simplifications évidentes, ces équa-
tions peuvent étre utilisées pour déterminer si les con-
centrations atmosphériques présentent des dangers

" potentiels pour les humains ou pour des éléments

précieux de I'écosystdme. Les taux de dépdt sec des
matidres dangereuses sur la végétation sont souvent
difficiles & estimercar ils psuvent dépendre a la fois des
conditions météorologiques et de l'activité de la plante.

Devenir dans les eaux superficielles

Le SEAM fournit des méthodes quantitatives
préliminaires pour les cours d’eau et référe les ana-
lystes préoccupés parles bassins et les estuaires & Mills
et coll. (1982). La plus simple estimation des concen-
trations dans les cours d’eau est la concentration dans
l'effluent divisée par le rapport de dilution (flux dans le
cours d'eau plus flux dans I'effluent : flux dans l'efflu-
ent). Les transferts inter-milieux (c.-a-d. & partir de l'air,
du sol, de I'eau souterraine ou des sources non ponc-
tuelles) peuvent étre aisément incorporés a cette équa-
tion (c.-a-d. masse ajoutée/débit). Le SEAM foumit

aussi une équation pour la longueur de la zone de

mélange. |l faut noter que cette approche simple
présuppose des conditions d’équilibre, un mélange
complet et I'absence d’élimination ou de dégradation. II
s’agit néanmoins. d'un modéle de base utile pour une
estimation prudente relative & des substances
dangereuses et pour une estimation du pire cas dans le
cas d’autrés substances. Si les concentrations sont
diludes jusqu'au-dessous des niveaux inquiétants et
quil n'y a pas de récepteurs importants (ou de liens

.potentiels avec des récepteurs) a l'intérieur de la zone

de mélange, alors I'évaluation de I'exposition peut ne
pas nécessiter d'outils plus détaillés. Toutsfois, la

supposition relative au mélange complet devrait étre

soigneusement examinée avant d’accepter comme
étant raisonnables ces estimations préliminaires.

Nabholz (1991) décrit deux approches quantita-
tives simples pour- estimer les expositions de maniére
prudente dans le cas des cours d'eau. La premidre
méthode fait appel & des percentiles des débits des
cours d'eau obtenus aupréds des stations de surveil-
lance du débit (c.-a-d. le cours d'eau analogue jaugé le
plus proche) pour estimer l'intervalle de mélange pour
des conditions différentes (p. ex. lé 10° percentile d’'un
débit taible, le 10° percentile d’'un débit moyen). Ces
taux de dilution sont utilisés pour calculer la gamme des
concentrations en supposant un mélange instantané et
aucune perte aprds le rejet. La seconde méthode utilise
des mesures du débit quotidien pour prévoir combien
de jours par anhée une concentration critique est
susceptible d'étre dépassée compte tenu des mémes
suppositions. '




Dans le cas d'estimations non prudentes, de
simples équations supposant une dégradation expo-
nentielle peuvent. étre utilisées pour estimer les con-
centrations en- aval de la zone de mélange et la
distance en aval sur laquelle la substance reste & un
niveau de concentration supérieur & celui qui a été
prédéterminé. La dégradation exponentielle peut
étre basée sur des taux relevés dans la documenta-
tion ou estimée empiriquement & partir de données

de surveillance. Dans ce dernier cas, il estimportant

de choisir des valeurs saisonnidres variables (ou
_ estimation du pire cas) pour le taux de dégradation.
Les concentrations & court terme peuvent 8tre
obtenues en appliquant le plus faible débit raison-

nable pour 24 heures ou le débit minimal pendant 7 .

jours sur une période de 10 ans (7Q10).
‘Devenir dans les eaux ,soutenaines

Le débit des eaux souterraines est extrémement
complexe et en essayant de résumer cet aspect du
deveniron risque de négliger des processusimportants.
Le SEAM contient une description des processus clés
et des facteurs qui influent sur eux. Les trois concepts

- clés sont les suivants : :

e Les précipitations tombent verticalement a

travers la zone insaturée jusqu'a la zone
saturée puis & peu prds horizontalement en
suivant la zone saturée. :

* Le taux dinfiltration de 'eau & travers la zone
insaturée est limité par la charge hydraulique
dans des conditions sdches et par la permé-
abilité du sol dans des conditions humides.

¢ Le taux de déplacement de I'eau a travers la
zone saturée est déterminé par le gradient
hydraulique (changement dans la charge
hydraulique), par la conductivité hydraulique
(capacité du sol de transporter 'eau) et par la
superficle de la section transversale perpen-
diculaire & la direction du courant. :

Il existe deux voies principales parlesquelles les
déchets dangereux peuvent rejoindre ce courant : 1)
lixiviation des déchets solides lorsque le contaminant
se dissout dans les précipitations qui s'infiltrent, 2)
percolation des contaminants liquides jusqu'a la
nappe phréatique par gravité. La U.S. EPA (1988b)
note que les contaminants liquides constituent
généralement 60 % & 95 % des déchets totaux sur les
lisux ol se trouvent des déchets dangereux de sorte
que la deuxidme voie est généralement plus impor-
tante. La contamination des eaux souterraines peut
aussi étre due a des contaminants gazeux et & des
transferts inter-milieux (p. ex. pluie abondante ou
lavage abondant & partir de I'ait, infiltration des eaux
superficielles contaminées dans I'eau souterraine)

mais ces voies sont beaucoup moins im portantes.
Voici certaines caractéristiques importantes de la

-contamination des eaux souterraines (U.S. EPA,

1988b) :

e Unetrdsfaible quantité de contaminant concen-
tré peut contaminer un voltime important d’eau
souterraine de 'ordre des ppm ou des ppb.’

o La solubilité de I'eau et la densité d’'un contami-
nant peuvent influer sur la forme sous laquelle
- Il est transporté (c.-a-d. sous forme de soluté,
de colloTde ou sous forme concentrée, séparée)

et donc sur son devenir ultime.

.o La di’l‘utio_r‘i‘est beaucoup plus faible dans les
eaux souterraines que dans l'air ou dans l'eau
en raison de 'absence de courant’turbulent.

e La dispersion longitudinale (6tirement) du
panache de contaminant est beaucoup ‘plus
importante que la dispersion latérale; la disper-
sion longitudinale aide & la dilition dans le cas
de déversements mais pas dans celui des
sources continues. '

. Latransformation chimique et les processus de
retardement sont difficiles & modeler, mais ils
peuvent réduire ou retarder (respectivement) le
risque que les contaminants atteignent les indi-
vidus et les écosystdmes.

o Une fois que la contamination est terminée, la
désorption des contaminants du sol dans de
I'eau souterraine propre peut retarder de beau-
coup la récupération.

Le SEAM fournit des équations de bureau pour
calculer la vitesse des précipitations qui s'infiltrent
(zone insaturée) et de I'eau souterraine (zone
saturée) a travers différents types de sols et de
roches. Dans le cas des contaminants, ces équations
de base sont modifiées pour représenter des
viscosités 6t des masses volumiques différentes, les
effets de retard sur les contaminants hydrophobes et
les différents comportements de différentes sub-
stances en ce qui concerne la migration (c.-a-d.
hydrophile ou hydrophobe; solide ou liquide; masse
volumique faible, moyenne ou élevée). On fournit un
nomographe pour estimer le temps, la distance et la
concentration pour un point situé le long de la princi-
pale direction du courant d’eau souterraine. Les
données de surveillance sont extrémement utiles
pour-estimer I'étendue spatiale de la contamination,
particulisrement celles qui sont fournies par des
puits de surveillance qui extraient une faible quantité
d'eau et n'influent donc pas sur Ié courant des eaux
souterraines. : '




" 4.3.3.3 Analyses quantitatives détaillées

Les analyses quantitatives détaillées nécessaires
pour prévoir le devenir des contaminants comporte des
‘mesures diractes ou la sélection, I'étalonnage et I'appli-

cation d’'un modadle informatisé. Les critdres de sélec-

tion du modale sont entre autres les suivants :
. capacité du moddle de tenir compte de mécan-
ismes importants de transpon de transforma-
tion et de transfert

o  ajustement dumodale & des paramatres spéci-
fiques du lieu et des substances

s données nécessaires & l'application du modale
par rapport & l'information disponible et fiable
qui existe relativement au lieu

¢ forme et contenu de I'extrant foumi par le modale
(pertinence par rapport aux besoins particuliers
de l'évaluation du risque pour les humains ou de
I'évaluation du risque écologique)

Le SEAM recommande ['utilisation du systdme
graphique de modélisation de I'exposition ou Graphical
Exposure Modeling System (GEMS), mis au point par
la U.S. EPA, division de I'évaluation de lexposition,
bureau des substances toxiques (Office of Toxic
Substances). Ce systdme qui fonctionne sur ordinateur
VAX accessible par modem, comporte les éléments
suivants :

o moddles pouvantévaluer le devenir des contami-
nants dans l'air, les eaux superficielles et le sol

o fichiers de données partinentes (sol, utilisation

du terrain et données météorologiques pour .

" tous les Etats-Unis, ainsi que pour de nombreux
- cours d'eau, lacs et réservoirs)

o manipulation des intrants par I'utilisateur et '

capacités de stockage .
e programme de traitement statistique

capacités graphiques

Le SEAM fait la liste de plusieurs documents de

la U.S EPA et d'autre documentation foumissant des

critdres de sélection des modbles. Les questions rela-
tives & la modélisation de chacun des milieux pour
chacun des fiilisux décrits dans la section 4. 3 3.2 sont
données ci-apres.

Devenir dans I’atmosphére

Comme les modbdles nont pas tous la méme
capacité d’incorporer différents processus, pour choisir

un modsdle informatisé du transport et devenir
atmosphérique, il faut prendre en considération les plus
importants processus qui interviennent sur le lieu
méme. Parmi ces processus, on compte les transferts

- inter-milleux (dissolution de gaz dans les-gouttes d'eau,

adsorption sur des particules, décantation par gravité et
précipitation) et les transformations - intra-milieux
(photolyse et oxydation). Comme les substances
dangerauses sont généralement libérées a partir du sol;
les effets du terrain sur les vents peuvent étre tras
importants.

Le SEAM foumit un résumé des divers modbles

de devenir atmosphérique. Le SEAM inclut aussi des = -

tableaux qui comparent les caractéristiques. et les
besoins en intrants des différents moddles. La U.S.
EPA a inclus-les modsles Industrial Source Complex
(ISC) ot TOXBOX dans son systdme GEMS.

Devenir dans I'eau supéfrficielle

~ Pour sélectionner des modales -permettant
d'effectuer des calculs du devenir dans les eaux super-
ficielles, il faut prendre en compte les capacités relatives
de ces moddles a simuler les transferts inter-milieux

~ (volatilisation, sédimentation, sorption) et les transfor-
* mations intra-milieux (photolyse, oxydation, hydrolyse,

biodégradation) les plus importants pour les contami-
nants et pour le lieu en question. . Les facteurs qui
régissent le taux de chacun de ces processus sont

" discutés dans le SEAM, pour aider l'analyste & se

concentrer sur les capacités critiques du modale.

Certaines des propriétés physiques et chimiques clés
qui influent sur ces processus ont été traitées dans la
section 4.3.1.

Le SEAM résume les besoins en ressources et les
sources d’information pour divers modsles du devenir
dans les eaux:souterraines. Les besoins en ressources -
pour ces moddles varient largement. lls vont du WQAM,
qui est une méthode de bureau ne nécessitant pas
d'ordinateur & FEXAMS qui doit étre installé et monté
aprés que toutes les données ont été organisées. De
plus, l'organisation des données consomme souvent

" une portion considérable du temps nécessaire a la

modélisation. Il est sage -d’examiner soigneusement
les besoins de la modélisation avant de commencer &
appliquer un moddle donné. La plupart de ces modbéles
nécessitent des estimations des taux moyens de libéra-
tion des contaminants, des coefficients de partage
chimiques, des débits, de la physiographie du plan
d’eau, de la colonne d'sau et des coefficients de dégra-
dation du lit de sédiments, des propriétés physiques et

chimiques des substances, des vitesses de sédimenta-

tion et de remise en suspension et de la granulométrie
des sédiments. Ceitains de ces paramétres peuvent
étre estimés d’'aprés I'étalonnage des données de
surveillance. La surveillance peut aussi étre nécessaire
pour caractériser les facteurs environnementaux qui




modifient les taux de divers processus (. ex, DO, pH,
température, teneur en éléments nutritifs). '

Devenir dans I'eau souterraine

La U.S. EPA (1988b) fournit un résumé des
approches de modélisation pour I'évaluation en profon-
deur des substances dangereuses. Deux de ces
modales sont inclus dans le systdme GEMS de I'EPA :
SESOIL et AT123D. Le demier est un bon exemple de
I'état actuel des conhaissances et des ressources
nécessaires pour supporter ce typs de modélisation.

AT123D peut simuler le transport et le devenir des

matidres dangereuses dans 300 situations différentes
choisies par I'utilisateur (p. ex., 8 configurations
différentes de la source, 3 dynamiques différentes
de libération des contaminants, des emplacements
différents de l'aquitard). Le modale donne la concen-
tration de contaminant & un point quelconque, & une
distance en aval et latérale spécifiée et a une profon-
deur spécifiée ou en fonction du temps & partir du
moment oll la sourcé a commencé a libérer des con-
taminants. Ce modale exige effectivement des intrants
substantiels notamment les suivants : cosfficients de
dispersion latérale, verticale et longitudinale; géométrie
'de l'aquifére, particulid rement ia configuration des aqui-
tards; propriétés du sol (densité apparente, porosité
-effective, conductivité hydraulique); type de source;
durée de la libération et force; coefficient de partage
sol-déchet dans le cours d’eau; gradients hydrauliques;
- et une constante de dégradation globale pour la sub-
stance étudiée. Certains des modales les plus récents
font appel & des simulations Monte Cario (p. ex.
- Plusieurs milliers de passage avec des intrants vari-
ables) pour évaluer les effets de variations dans les
données environnementales.

4.3.4 Analyse des voies d’exposi_tion

Pour analyser les voies d’'exposition, il faut déter-
miner quelles sontles voles d’exposition plausibles pour
chacun des récepteurs identifiés (figure 4.2). Cette

- analyse examine les voies d’exposition aveclaperspec-

tive de I'organisme plutét qu'avec la perspective du lisu
d’'entreposage des déchets dangereux. Pour chaque
élément précieux de I'écosystéme, I'exposition est-elle
susceptible de se produire par contact direct, Ingestion

d’eau, ingestion de sol ou de sédiments, ou par le-

réseau alimentaire? Les voles directes et indirectes
doivent étre considérées. Souvent, certaines voies
peuvent étre rapidement écariées par de simples
calculs. Par exemple, Fordham et Reagan (1991) ont
déterminé, d’'aprds les concentrations mesurées dans
I'eau et la ration d’eau quotidienne, que la bioconcen-
tration de la dieldrine chez l'aigle a téte blanche ‘par
ingestion d'eau était négligeable par rappott & I'apport

a partir de la nouriture. Un autre facteur que 'on ne -

doit pas négliger ici est la proportion de temps qu'un

animal passe au voisinage de la zone polluse. Ford-
ham et Reagan (1991) ont prudemment supposé que la
source de contaminant aquatique alimentait en gros les
aigles a téte blanche alors qu'en réalité seulement 10 %
de leur alimentation était basée sur le réseau alimen-

- tairé aquatique. '

_ Endernier lieu, il faudra additionner toutes les voies
différentes d’exposition pour un élément donné d’un éco-
systéme pour pouvoir effectuer des calculs de I'exposition
alongterme et & couirt terme (extrémes). Lhorizon spatial .
et temporel de ces calculs variera avec les différents
organismes.

~ 4.3.5 Quantification de I'exposition des récepteurs .

aquatiques
4.3.5.1 Techniquds qualitatives

La figure 4.5 montre les étapes & prendre en
considération dans le cas des expositions potentielles -
par les chalnes alimentaires. -Le SEAM (U.S. EPA,
1988b) foumit certaines questions auxquelies il est utile
de répondre pourchacune de ces étapes, comme celles
de ia figure 4.2. D'importantes chaines alimentaires
peuvent étre identifiéés grace au diagramme de fonc- -

~ tionnement de la figure 4.3.

- 4.3.5.2 Analyses quantitatives préliminaires '

‘La concentration des contamjinants chez les
organismes est soumise & l'influence de la concentra-

. tion'de contaminant dans le milieu environnemental, par

le taux métabolique de I'organisme, par la biodis-
ponibilité de la substance et par les caractéristiques des
processus metaboliques de l'espéce. Le transport et la
répartition subissent aussi influence de la migration
des organismes (ou de la dispersion avec un courant
advectif) parle déplacement des contaminants A travers
la chalne alimentaire (bioamplification) et par le trans-
port et la répartition résultant d’une activité humaine
commerciale ou sportive. Bien que les modales aient

~ été construits pour des contaminants et des organismes

particuliers (p. ex., Gobas, 1991), il existe peu d’appro-
ches simples généralisées. L'approche simple la plus
courante (U.S. EPA, 1991) est I'utilisation de facteurs
de bioaccumulation (FBA), basée sur la survelllance
des concentrations dans I'sau et dans les tissus ou

(moins préférable) les valeurs trouvées dans la docu-
-mentation. Ces demidres sont moins préférables en

raison de linfluence des paramatres du lieu sur les
facteurs de bioaccumulation (p. ex., la température, lo
PH et la salinité). -

Le fait de spécifier une chaine alimentaife'pour les
analyses du modale de risque écologique constitue
un compromis entre la réalité, les données et la
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compréhensmn dlsponlble Fordharh et Reagan (1991)
donnent les principes suivants :

1. VEn regroupant les espaces ayant des habi-
tudes alimentaires analogues en groupes
d’espaces clés, on obtient une représentation
de la bioaccumulation par espdce clé pour
d'autres organismes du méme groupe d'ali-
mentation.

2. En sélectionnant les organismes les plus
sensibles (ou organismes les plus susceptibles
d’accumuler des concentrations plus impor-
tantes de contaminants) comme espéces-
puits, on utilise une approche prudente pour
élaborer des critdres pour les contaminants
sujets a la bioaccumulation.

3. En utilisant une approche prudente, on peut
également protéger d’autres populations sensi-
bles.

Les modsles les plus simples de bioaccumulation

“dans les chaines alimentaires sont basés sur cing vari-

ables & chaque niveau trophique (Fordham et Reagan,
1991)

1. la concentration de contamjnants chez les
organismes prédateurs

2. Pefficacité de I'assimilation (g de con-
taminant absorbé/g de contgmina_nt ingéré)

3. la ration quotidienne totale (g aliment/g.

poids corporel/jour)
4. le taux de dépuration ou de perte (four)

5. la fraction de 'alimentation de 'organisme
constituée de chaque organisme prédateur. A
l'aide de cette méthode, on peut construire
autant de niveaux trophiques qu'il est néces-
saire, & condition de disposer de paramatres
fiables pour chaque niveau.

4.3.5.3 Analyses quantltatives detaillees

La modéllsation de la bioaccumulation dans les
chafnes aquatiques commence généralement avecdes
organismes planctoniques et benthiques ou avec des
macrophytes, généralefent a l'aide d'approches
simples. Il s’agit entre autre de I'utilisation de facteurs
de bioaccumulation, de simples modbales pharmaco-
cinétiques (Gobas et coll., 1991) ou bien 'an suppose
qu’il y a équilibre entre Ies concentrations de contami-
nants dans 'organisme (p. ex. "tissus lipidiques des
organismes benthiques) et I'environnement (p. ex. les
concentrations de contaminants dans la matidre
organique des sédiments). On peut calculer les facteurs

de bioaccumulation d’aprés la documentation (appro-
che de niveau 2) ou bien les estimer empiriquement sur
les lieux. Pourles estimations empiriques, il faut que le
contaminant soit présent dans le milieu-source en con-
centrations mesurables, ce qui est souvent vrai dans le
cas des sédiments , mais pas souvent dans le cas de
l'eau. Les facteurs de bioaccumulation peuvent varier
de manidre saisonnidre en raison de changements
dans la biodisponibilité et la physiologie des organismes
ou de fluctuation dans la chimie de I'eau (p. ex. des
changements de pH peuvent influer sur le degré de
dissociation du contaminant, des changements de
la teneur en matidres solides totales en suspension
peuvent influer sur la sorption et la biodisponibilité).

En supposant que les concentrations de contami-

“nants dans ces groupes benthiques et planctoniques

peuvent &tre estimées ou directement mesurées, la pro-
chaine étape consiste & estimer la composition de
'alimentation moyenne de chacune des espéces de
poisson & 'étude. Il s’agit de spécifier les proportions
de chaque groupe benthique et planctonique dans
l'alimentation des poissons, suivant la saison si néces-
saire. La répartition spatiale de chaque espéce de
poisson dans les zohes ou les concentrations varent
largement doit aussi étre connue, mais on ne dispose
habituellement pas de cette information.

ii existe un nombre considérab‘le.d’indicétions

. théoriques et empiriques pour prévoir la bioaccumula-

tion des contaminants chez le poisson qui s’obtient
a l'aide de modales pharmacocinétiques (Gobas .
et Mackay, 1987; Thomann, 1989). Les facteurs
physiques et chimiques mentionnés ci-haut pour le
benthos sont également importants pour le poisson et
ils doivent 8tre pris en compte dans les modales
d'exposition qui sont & la base des modales pharmo-
cacinétiques. L'approche de Gobas (sous presse) est
typique en ce qui concemne I'évaluation de la bioaccu-
mulation des contaminants hydrophobes dans les lacs.
Dans ce modéle, le changement de la concentration du
poisson en fonction du temps est représenté par 'équa-
tion suivante :

‘?p = kCyup - kCp + kyCp = kgCp - kCp - £\ Cp
[4.1]
ou:

ki  estle taux d’absomption de l'eau A travers les
branchies (L/kg/jour); ' :

k. estle taux d’élimination par les branchies
dans l'eau (1/jour); -




ko est le taux de consommation alimentaire (kg
aliment/kg poisson/jour);

ke - estle taux d'éliminatiOn (1/jour); -
ke estle taux de croiSsa{nce (fjour);

Km estle taux de dégradation métabolique du
- cotaminant, qui est de zéro pour les
contaminants persistants (1 /jOUI’)

Cwp estla concentration de contaminant
bl_ologiquement disponible dans l'eau (mg/L);

Cr estla conoentration de contaminant dans le
poisson (mg/kg poisson);

Co estla concentration moyenne de contaminant
* dans l'alimentation du poisson (mg/kg),
calculée & partir d'une moyenne pondérée en
fonction de la fraction alimentaire des
concentrations de contaminants dans les
organismes qui constituent 'alimentation.

* Arétat d’équilibre, on obtient I'équation simplifiée
- Suivante :

= (klclm + kDCD) o ‘ ' 4 2]
ou: & v kg v kg v by
Cp = BCFxCyp + BMFXC, ~  [43]

ol BCF et BMF sont respectivement le facteur de
- bioconcentration [ki/(kz+ke+ku+Ka)] et le facteur de
bioamplification [ko/(kz+ke+ku+ka)). Chacun des taux
apparaissant dans les équations 4.1 et 4.2 sont défivés

& partir d’équations empiriques qui sont valables pour -

de nombreuses espdces différentes et qui ne sont
reliées qu'a quelques intrants simples :
poisson, son taux de croissance et ses prétérences

alimentaires, la température de I'eau et le Kog (coeffi- -

cient de partage dans le mélange octanol-eau) du con-
taminant (Gobas, sous presse). Il s'ensuit que ces
relations sont généralement appllcables

Une fois que I'on a estlmé les concentratlons de
contaminant dans le poisson, le processus est répété
pour les oiseaux et les mammiféres piscivores. Bien
que les théories et les modales- ne soient pas aussi au
pomt pour ces groupes, le probléme est un peu plus

la masse du

simple en ce sens qu'il suffit de considérer la bioam-
plification et pas la bioconcentration. - Clark et coll.
(1988) donnent un exemple d'une modélisation pour
estimer les concentrations de contaminant chez les
goélands argentés. Les oeufs des oiseaux constituent
souvent le moyen le plus pratique de survelller les
contaminants pour étalonner ces moddles; on suppose
alors que l'espace sélectionnée est suffisamment abon-
dante pour que I'échantlllonnage Wait pas un impact
écologique important

4.3.6 ‘Quantification de | exposition des récepteurs
torrestres

4.3.6.1 Tectmiques qualitatives

La figure 4.5 montre les étapes & prendre en
compte dans le cas d'expositions potentielles par les
chalnes alimentaires. Le SEAM (U.S. EPA 1988b)
pose quelques questions utiles au sujet de chacune de
ces étapes, comme dans le cas de la figure 4.2. On
peut déteminer d'importantes chalnes alimentaires au
moyen du diagramme de fonctionnement de la figure
4.3. En plus de ces macro-organismes, il existe un
intérét croissant & 'égard de I'exposition & des commu-
nautés microbiennes qui sont un important élément
terrostre.

4.3.6.2 Analyées quantitatives préliminaires

Dans les systémes' terrestres, I'exposition est
exprimée sous forme de dose ou d'apport quotidien de

* contaminant. Urban et Cook (1986; U.S. EPA protocol

pesticide risk assessments) et Jones et Stokes (1991;

California Department of Transport protocol for herbicide
risk assessments) proposent des méthodes simples
pour callculer 'exposition des oiseaux et mammifares
terrestres. Urban et Cook (1986) foumissent des rela-
tions empiriques entre les taux d’ application des pesti-
cides et les concentrations qui en résultent dans les
plantes fourragdres. Ces relations peuvent étre
utilisées pour estimer directement la dose (apport
quotidien de produit chimique) chez les herbivores.
Kenaga (1980) foumit des relations entre les propriétés
chimiques (p. ex. la solubilité) et les facteurs de biocon-
centration. Ces relations peuvent étre utilisées pour

~ estimer les concentrations chez les herbivores et leurs

prédateurs a partir des concentrations estimées dans
les plantes fourragéres. Ces méthodes quantitatives
simples sont au mieux des approximations et elles
tiennent rarement compte de toutes les voies
d'exposition.

4.3.6.3 Analyées'quantltatIVes détaillées

Les moddles détailiés de l'absorption des con--
taminants par des espaces terrestres sont rares et ceux
qui existent ont généralement été adaptés aux modales




‘d'exposition des humains. Comme da,nsll,e c‘_as-deé

moddles d'absorption aquatiques, la premidre étape

consiste &.‘construire une chalne alimentaire ou un
réseau qui inclut I'espace la piiis susceptible d'étre

exposée au contaminant. Il existe plusieurs différences

importantes entre les moddles d’absorption par la
chalne allmentalre aquatique et terrastre :

e Les organismes aquatigues sont continuelle-
ment exposés & des contaminants dissous
dans la colonne d'eau; il n’y a pas d'équivalent
pour cette voie d'exposition dans le cas des
systémes terrestres.

e llya habituellement plus de voles bu de méca-
nismes d'exposition dans le cas des systdmes
terrestres

s Le comportement et la répartition spatlale des
organismes terrestres est habituellement plus
complexe qué ceux das organismes aquatiques.

En raison de ces difiérences, il est habituellement
plus difficile d’estimer 'exposition que dans le cas des
systémes aquatiques. Les voies d’exposition pour les
oiseaux et.les mammiféres sont I'ingestion d'aliments,
I'ingestion pendant la toilette et le lissage des plumes,
'ingestion par la boisson, I'absorption par la peau et
linhalation. Les trois premidres voies d’exposition sont
habituellement considérées comme étant les plus
importantes, mais les deux dernidres peuvent étre
importantes aprds un traitement de pulvérisation des
pesticides. Un modsle d’absorption doit estimer
Fabsorption & partir de la plupart ou de toutes cesvies
et exige donc:

& une estimation des concentrations dans les
aliments, 'eau,le-sol et 'air. Les concentrations
dans les aliments peuvent étre estimées par le
modale comme les aliments sont généralement
les espdces qui composent la chalhe alimen-
taire. Toutelols, ces concentrations psuvent
aussi étre mesurées directement dans des
plantes ou dans des animaux courants sutués a
la base de la chatne alimentaire

ponement peut déteminer le potentlel d’ absorptlon par
différentes voies.

On décrit ici trois exemples de modéles d’absom-
tion visant spécifiquement des écosystomes terrestres
et des modbles aquatiques. Des modales aquatiques
ou humains pourraient toujours 8tre modifiés en fonc-
tion des écosystdmes termestres. Tasca et coll. (1989;
document cité et examiné par Pastorok et -Sampson,
1990) proposent un moddle de chalne alimentaire
congu pour évaluer les risques dus & des émissions
atmosphériques, mais qui pourrait étre adapté en fonc-
tion de I'exposition par d’autres. émissions ou sources.
Les auteursfoumissent certaines valeurs standard pour
les paramatres, particulidrement pour les taux
métaboliques. Menzie et coll. (1992) ont comparé la
modélisation, les épreuves biologiques et les méthodes
appliquées sur le terrain en ce qui conceme les condi-
tions d'évaluation et les risques menagant pour un lieu
Superfund contaminé par des pesticldes Ce document
devrait étre lu par tous ceux qui entreprennent I'évalu-
ation du risque &cologique d'un écosystdme terrestre.
En fin de compte, les moddies ne devraient étre utilisés
que comme méthodes de dépistage pour évaluer
Pexposition potentielle; les méthodes applicables surie

terrain sont essentielles pour évaluer avec exactitude

l'exposition. Pastorok et Sampson (1990) indiquent

que la U.S. EPA et actuellement au point un modale

d'évaluation de 'exposition des écosystdmesterrestres

(TEEAM pour Terrestrial Ecosystem Exposure Assess-

ment Model, qui porte plus particulisrement sur

. absorption des pesticides par les oiseaux. Dansla U.S.

e les paramétrés métaboliques (p. ex. les taux ‘

d’ingestion, les taux d'évacuation, les taux
d’'absorption et de dépuration des contaminants)

e le comportement (p. ex. habitudes ou

préférences alimentaires, déplacement/migra-
- tion/dispersion, comportement d’évitement
potentiel)

Les paramatres métaboliques régissent le devenir
_ du contaminant dans l'organisme et le transfert des
contaminants d'un niveau trophique a l'autre. Le com-

EPA (1991), plus particulidrement dans I'annexe C, on
trouvera une bonne discussion des incertitudes,
carences et difficultés dans le cas de l'estimation de
'exposition dans les systdmes temestres. Les- diffi-
cultés et carences étaient liées aux différences entre les
moddles d’absorption par les systdmes aquatiques et
terrestres susmentionnés. Le consensus auquel en
sont venus les participants & la discussion était que les
modbdles d’exposition existant n’étaient pas encore
adéquats pour étre utilisés de manidre générale, mais
qu'il était nécessaire de continuer & mettre au point de
tels modsles pour Févaluation des risques.

4.3.7 Anélyse de Pincertitude

Le document U.S. EPA (1988b) foumit une bonne
taxonomie de l'incertitude pour les évaluations des

- expositions. Les sources d'lncertltude sont entre autres
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les suivantes:
1. Incertitude relative aux intrants

o variation spatiale dans les paramatres (p. ex.,
conductivité hydraulique dans les sols) - ‘

- o manque de données sur les paramatres clés.




2. Incértitude structurale relative au modale

o simplification des modales (p. ex. sols
homoganes) o

e .moyenne des conductivitds hydrauliques a
travers différents types de sols (ceci cause des
erreurs, il est préférable de modéliser des
couches séparées) o

° sup‘posltibhs fe'latives ala dispersion (p. ve'x".
protondeur des aquiféres)

¢ modbles numéﬁques ou analytiques

e exclusion ou simplificatidn des proce'ssus de
dégradation

o sélection d'intervalles temps appropriés
e forme de la source de contaminant

‘e supposition que le systdme est & I'état
d’équilibre

o dimension appropriée (1-3D)
3. Incertitude relative au scénario

e en combinant des suppositions prudentes pour

de nombreux éléments on risque d’obtenir des ‘

projections trop prudentes

'« onne dispose habituellement pas d'estimations
quantitatives de l'incertitude pour des scénarios
de libération ’ o

Il e)fiste plusieurs approches prr régler ces

sources d'incertitude. Voici trois méthodes courantes :-

analyses de la sensibilité, simulation Monte Carlo et
utilisation de données de surveillance pour I'étalonnage
de modales. Les analyses de sensibilits qualitatives et

quantitatives sont trds importantes puisqu’elles foumis-

sent & la personne qui fait la modélisation une bonne
compréhension de la sensibilité mathématique de son
modale. Avec les analyses Monte Cario, il est possible

de spécifier quels sont les parametres Intrants incer- -

tains sous forme de distribution plutét que sous forme
de valeurs fixes et d’évaluer les effets de I'incertitude
des variables intrants. Toutefois, cette incertitude peut
6tre substantielle. Une étude Monte Carlo a permis de
constater qu'en I'absence de contraintes sur. la

répartition des parametres intrants (p. ex. absence de

données), les estimations de la vitesse d’'un soluté
varialent de plus de quatre ordres de grandeur (Mercer

et coll., 1985). Certaines données sont requises pour

spécifier la distribution des paramatres intrants; autre-
ment, Fincertitude des extiants est purement fonction
des suppositions faites au sujet de lincertitude des

distributions des paramatres intrants. Dans les
analyses Monte Carlo, il faut faire attéhtion de tenir
compte de la cormrélation entre des paramatres; si I'on
suppose que toutes les répartitions des paramatres
sont indépendantes, on surestimera le degré d'incerti-
tude. Fordham et Reagan (1991) fournissent un excellent
exemple de I'application des analyses Monte Carlo &
une évaluation du risque écologique dans un lisu oli se
trouvent des déchets dangereux..

Les données de surveillance sont d’une valeur
inestimable pour réduire I'incertitude par 'intermédiaire
de I'étalonnage des modsdles. Les biais dans I'extrant
du modsle peuvent aussi 8tre coriigés avec les
données de surveillance. Toutefois, les données de
surveillance sont plus utiles pour réduire Iincertitude
dansle cas de la modélisation dans I'air et dans les eaux
superficielles que dans le cas des moddles dans les
eaux souterraines. En effet, il en est ainsi & cause du
retard dans le déplacement dans I'eau souterraine.
Les prévisions du modale dans I'eau souterraine en ce
qui concerne des changements futurs dans la qualité
des eaux peuvent étre corrects, mais le panache de -
contaminant peut ne pas avoir atteint le point ol .sont
prélevés les échantillons. '~

4.4 Conclusions

L'utilisation de méthodes successivement plus
perfectionnées (p. ex. méthodes qualitatives, méthodes
quantitatives préliminaires, modales quantitatifs
détaillés) permet de se concentrer sur les procassus
critiques et de réduire ainsi lincertitude relative &
lévaluation de Pexposition globale (et les dépenses qui
y sont rattachées). Les décisions relatives au niveau
de détall des évaluations de I'exposition devraient tre
faites de concert avec des décisions analogiies au sujet
de I'évaluation des récepteurs et de I'évaluation du
danger. Le degré de précision de différents éléments
d'une évaluation du risque écologique devrait étre plus
oumoins le méme. ll estinutile de disposer d’'un modale
quantitatif trds détaillé pour les expositions si les rela- _

tions dose-réponse utilisées pour 'évaluation du danger

présentent une grande iricertitude. On n'insistera
jamais assez sur Il'importance des données de surveil-

" lance pour ancrer les projections du modale d’'exposi-

tion dans la réalité. Finalement, la modélisation de
l'exposition est une science en pleine évolution; il est
trés important que les analystes se gardent au courant
des progréds (c.-A-d. nouveaux ‘outils, essals sur le .
torrain effectués pour appliquer les méthodes exis-
tantes, critiques et comparaisons des modales) pour
selectionner I'approche la plus appropriée aux contami-
nants et aux eux considérés. -

Il'y a un besoin pressant en ¢e qui conceme les
essais de validation des modales d'exposition simples
sur les lieux ol se trouvent des déchets dangereux par

- des études de cas. Les travaux effectuds par Menzie et




coll. (1992) constituent un excellent exemple de
lapprentissage acquis au cours de ce type d'exercice.

5.0 (_:ARACTERISATION DES RECEPTEURS
5.1 Définition et apercu

Le terme récepteur désigne dans la présente
section un élément d’un écosystdme qui est ou peut étre
sujet & des effets néfastes d’'un polluant ou d'autres
agents stressants émanant d'un lieu contaminé. Les
récepteurs peuvent étre des éléments 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.

Il est essentiel d’élaborer 18t dans le processus
d’évaluation du risque écologique des objectifs spéci-
fiques bien articulés (section 3.0). i devrait exister un

lien clair entre les objectifs de P'évaluation du risque
écologique et I’ approche utilisée pour la caractérisation -

des récepteurs. Parexemple, pour élaborer des objec-
tifs d’assalnissement spécifiques d'un lieu contaminé,

la caractérisation des récepteurs devrait se concentrer
non seulement sur l'identification des récepteurs sensi-
bles ou vulnérables, mais aussi sur la quantification des

conditions courantes de sorte gue les études de suivi-

puissent déterminer si oui ou non l'intervention choisie
a donné les résultats escomptés.

La caractérisation des récepteurs se fait générale-
ment suivant une approche par niveaux comme cela a
été proposé dans la section 2.0. D’abord, un dépistage
préliminaire alde & détemminer quels sont les éléments
de 'écosystdme les plus susceptibles d'étre touchés
par les agents stressants qu'on croit présents dans le
lieu contaminé. Lors de cette phase Initale, il y a des
interactions continuelles entre 'information préliminaire
racuseillie sur I'exposition et l'identification des habitats

et espdces qui sont des récepteurs potentiels. Ce -

niveau de dépistage aide & sélectionner une série de
départ pour étabiir les points finaux de I'évaluation et
des mesures que ce soit pour la caractérisation des
récepteurs (section 5.2) ou pour évaluation du danger
(section 6.3). Dans le cas des niveaux suivants, on fait
surtout porter les efforts sur le raffinement de la liste
des points finaux sélectionnés, la collecte d'information
applicable par l'intermédiaire des données recueillies

sur le terrain, la modélisation du risque ou des travaux _

en laboratoire.

Des interactions considérables sont nécessaires
ehtre la caractéiisation des récepteurs et I'évaluation
du danger et les chercheurs doivent insister sur cette
interdépendance. La revue des sections 5.0 et 6.0
révdlera que ces deux parties présentent la méme
organisatlon structurale de base, mais qu'elles présen-

tent une utilisation différente de données. Comme on
Ia indiqué précédemment, il est important que l'infor-
mation générée par ces deux éléments de I'évaluation
du risque écologique soit complémentaire. La carac-
térisation des récepteurs influe largement sur la sélec-

tion des techniques d'évaluation du danger

Le principal objectif de la présente section est de
résumer le processus de caractérisation des récep-
teurs.. En terme de réglementation, la stratégie
privlléglée serait d’appliquer toujours une série.
unifoime de techniques standard rgoureuses & la
caractérisation des récepteurs, quel que soit I'endroit.
Malheureusement, en raison de la variabilité naturelle
des systdmes environnementaux, cela n'est pas possi-

ble. L'approche proposée ici (section 8.0) est a la fois

exhaustive et flexible. En fin de compte, l'approche
proposée pour la caractérisation des récepteurs
dépend toutefois d’un jugement éclairé pour faire face
& la complexité écologique spécifique du lieu.

Dans la préparation du cadre de travail, la docu-

‘mentation suivante a été examinée : Bamnthouse et coll.

(1986); Burmaster et coll. (1991); Bums et coll. (1990); -
Eschenroeder et coll. (1980); Norton et coll. (1988);
O'Neill et coll. (1986); Onishi et coll. (1982); Parkhurst
et coll. (1990); Pastorok et Sampson (1990); Ramm
(1988); Rodier (1987); Suter et coll. (1986); Suter
(1986); U.S. EPA OTS (1984); U.S. EPA (1991); U.S.
DOI (1987); Urban et Cook (1986). Aucun de ces
auteurs ne présente une approche méthodique,
systématique pour identifier ou caractériser des récep-
teurs. Dans la plupart des cas, les auteurs indiquent
qu'il est nécessaire d’obtenir de l'information sur les
récepteurs au niveau de la population pour évaluer le
risque écologique, mais rares sont ceux qui indiquent
spécifiquement comment les populations doivent étre
sélectiorinées ou quels sont les paramatres de popula-
tion qui sont importants. Habituellement, les auteurs
indiquent seulement que la caractérisation des récep-
teurs doit &tre faite etils laissent entendre qu'un groupe
quelconque d'experts fournira les données néces-

. saires. Les éléments clés de la caractérisation des
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récepteurs sont donnés & la figure 5.1.
5.2 Caractérisation qualitative |

Le principal objet du dépistage initial est de
simplifier la tache de caractérisation des récepteurs en
limitant les habitats et les espdces considérés & ceux
qui sont les plus susceptibles d'étre touchés par des
agents stressants présents dans le lieu contaminé. Les
habitats récepteurs potentiels (aquatiques, terrestres)
et les éléments de I'écosystdme (individus; populations,
communautés) sont déterminés gréce a un processus
qui consiste & considérer les chevauchements spatiaux
et temporels entre des agents stressants du lieu con-
taminé et des éléments des écosystdmes adjacents et
voisins. Le dépistage initial est habituellementbasé sur

~
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- CARACTERISATION DES HECEPTEURS

o NIVEAU ORGANIISATIOMNEL '

- Sélectionner le ou les. niveaux d'organisation appropriés

| + POINTS FINAUX

- Sélectionner les point finaux de 'évaluation et des mesures
’ - Tenir compte de I'échelle spatiale et temporelle

- Pertinence des récepteurs

'« CARACTERISATION DE L'HABITAT

- Attributs physiques et chlmlques

- Sensibilité

organisme, population, communauté, écosystéme,
région

spécifique du lieu

tenir compte de Ia migration, de la distribution des
récepteurs

s‘assurer que les récepteurs sont pertinents pour
évaluer d'autres mesures d'assainissement

reliés & I'évaluation de I'exposition
tenir compte de Ila vulnérabilité de I'habitat dans la
caractérisation

Figure 5.1 ﬁtapeszpour évaluer les éléments clés de la caractérisation des récepteurs.




une étude des données et de linformation disponibles,
une visite de reconnaissance du terrain et une
évaluation qualitative des éffets potentiels. Le
dépistage peut &tre effectué a I'aide d’une combinaison
d'un jugement de la part d'experts complété par des
outils informatiques comme les systémes d'information
géographique (SIG) ol I'on a entré les données perti-
- nentes pour la zone a I'étude. Pendant le dépistage, on

devrait tenté de cataloguer tous les récepteurs poten-

tiellement importants ou sensibles qui se trouvent a
l'intérieur ou & proximité du lieu contaminé. Les objec-
tifs de I'évaluation du risque écologique n'incluent
genéralement pas la génération de donnhées détaillées
sur les habitats, les espaces et les communautés. Pour
recueillir cette information, si nécessaire, on peut
procéder par niveaux ou faire des extrapolation a pattir
de systdmes analogues.

Normalement, on fait porter plus particulidrement
la caractérisation des récepteurs sur les populations
indigénes de ressources vivantes comme lgs animaux
et les plantes. Il est aussi important, maigré tout, de
déterminer quels sont les processus haturels de I'éco-
systdme naturel (p: ex. production, décomposition) qui
peuvent étre touchés par des agents stressants et de
tenir compte des espaces migratoires. Les processus
haturels de I'écosystdme sont importants parce que des
changements de la structure ou des fonctions de I'éco-
systame peuvent a leur tour influer de maniére néfaste
surla capacité des écosystémes a prodUIre de's produits
précieux pour les humains (p. ex. poisson, fibres) ou &
réaliser des fonctions vitales (p. ex. protection contre les
inondations et I'érosion). Les espdces 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 ol des oiseaux nichent le lohg d’'une vole de
migration, les lieux de frai des poissons) qui les rendent
vulnérables au niveau de la population. On ne peut
généralement pas attribuer la charge en contaminants
des oiseaux migratoires & une source particulidre a
moins que cette source ne soit marquée de manidre
unique. Les juvéniles des espdces migratoires qui sont
produits prds du lieu contaminé sont plus comparables
& une population indigéne et leurs concentrations tissu-
laires sont plus susceptibles de résulter de sources
locales. Les contaminants peuvent toutefois étre
passés & la progéniture & partir des femelles par les
oeufs et ce type de facteur de confusion devrait étre
. considéré.

" ces hypothases alde & choisir des points finaux pour

l'analyse de I'évaluation du risque écologique.

Il y a beaucoup de confusion dans la documen-
tation au sujet de la manidre de choisir les points
finaux. Pour aider & clarifier ce sujet, Suter (1990a)
a proposé une distinction entre deux types - les points
finaux d’'évaluation (qui ont une pertinence écolo-
gique, pour la société, et législative ou réglementaire)
ot les points finaux de meésure (qui sont des substituts

correspondants, ou prédictifs en ce qui concemne les

points finaux d’évaluation) (section 6.3, tableau 6.1).
Dans .la terminologie canadienne des évaluations
d’'impact, les points finaux d’évaluation sont couram-
ment désignés par «éléments précieux de I'éco-
systdme» (Beanlands and Duinker, 1983)." Chaque
fois que des points finaux sont sélectionnés, on a
tendance a compenser certains de ceux qui sont
importants par ceux qui sont pratiques.

5.3 Evaluation quantitative

Une fois qu'une série de points finaux de mesure
ont été sélectionnés, alors un programme devrait étre
mis sur pied pour réunir les données et Finformation

‘nécessaires A l'évaluation du risque écologique. Ce

programme-devrait déterminer quelles sont les données
minimales nécessaires et il devrait y avoir une justifica-

* tion clairé pour les paramatres de mesure proposés. Le

Une fois que les écosystémes, les populations et

les processus vulnérables ont été déterminés, ils
peuvent étre présentéds sous forme d’hypothdses
d'impact structurées (Bemnard et coll., 1890). L'un des

objectifs de ces hypothases est d’lllustrer clairementles

liens entre les agents stressants du lieu contaminé et
les changements dans les récepteurs. L'élaboration de
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programme d'échantillonnage sur le terrain devralt étre
congu de manidre A produire des données de qualité et
de précision suffisantes pouf étre approprié compte
tenu du type d’analyse et d'interprétation des données
visé. Avant de commencer les travaux sur le terrain, il
faudrait mettre au point un programme d’assurance et
de contrdle de la qualité pour guider le préldvement et
lanalyse des échantilions.

Pour atteindre les objectifs de I'évaluation du
risque écologique, il pelt se révéler nécessaire dans
certains cas de compléter le programme de travail sur
le terrain par une modélisation informatique. Ce besoin
devrait étre défini avant les travaux sur le terrain car des
données et de linformation pourraient devoir étre
recueillies sur le terrain pour permettre la modélisation.

Dans les trois sections suivantes, on traite des
paramatres potentiels qui pourraient étre utiles pour
caractériser les récepteurs dépendant 1) des objectifs -
de I'évaluation du risque écologique, 2) du niveau choisi

" d’analyse, 3) des conditions spécifiques du lisu. On ne

fera pas de tentatives pour faire la distinction entre des
paramdtres qui s’appliquent & des habitats terrestres ou
aquatiques. Les méthodes de mesure standard ne
seront pas décrites ici. Dans les sections suivantes on
insistera plutét sur I'obtention d’une liste des
paramatres potentiellement utiles qui peuvent 8tre
valables pour la caractérisation des récepteurs.




5.3.1 Caractéristiques de I’habitat

La collecte d'information sur r'habitat répond a
deux objectifs principaux. Le premier. est d’aider a
décrire les niches des espaces pour les populations
concemées. Le deuxidme est de produire des-données
de base en matidre d'environnement sur les attributs
structuraux, physiques et chimiques qui peuvent influer
sur les réponses biotiques aux agents stressants. Ce
demnier est largement couvert danhs I'évaluation de
I'exposition (section 4.0). N '

Les caractéristiques structurales et physiques
sont entre autres les suivantes . : proximité
géographique de chacun des habitats par rapport au
lisu contaminé; topographie locale et configuration tridi-
mensionnelle de I'habitat menacé; caractéristiques du
bassin hydrographique comme la couverture de
surface, les sols et la géologie; hydrologie des eaux
supetficielles et souterraines; données météorolo-
giques et climatiques, particulidremerit Finformation sur
les conditions qui peuvent influer sur la population des
espéces résidentes (p. ex., précipitations importantes,
sécheresse). :

De plus, s'il y a eu des modifications physiques de
I'habitat, celles-ci devraient &tre notées avec des détails
concemant la disponibilité et I'emplacement des lieux
de référence appropriés. Les lieux de références
idéaux sont ceux qui présentent un habitat analogue
situé en amont du lieu ol se trouvent des déchets
dangeraux ou sur des tributaires en amont qui ne sont

pas touchés par les contaminants a Pétude. I peut

s'agir demplacements ol1 l'exposition est refativement

élevée (p. ex. des terres humides qui retiennent des.
contaminants pendant de longues périodes), des lieux -

ol se trouvent des stades de vie particulidrement
sensibles (p. ex. des lisux de frai ou d'élevage, des
zones ol nichent des oiseaux) ou des habitats d’impor-
tance écologique locale ou régionale (p. ex. des refuges
pour les oiseaux aquatiques).

5.3.2 Populations et espaces

La portée de la plupart des évaluations du fisque

écologique est limitée & une ou a plusieurs espaces et

occasionnellement & des populations particulidres. II
ne fait pas de doute que de nombreuses raisons
motivent cette fagon de procéder, mais elles semblent
8tre reliées & la simplicité et & la commodité, & des
questions économiques et au' manqué de donnédes
caractérisant 'habitat et les espdces résidentes.

, Comme dans le cas des écosystdmes et des

communautes, la caractérisation des espaces réceptri-
ces peut se faire & la fois d’aprds des mesures struc-
turales et fonctionnelles. Ces mesuras sont toutefois
assez différentes de celles qui ont été proposées pour

les niveaux supérieurs de I'organisation écologique.
Comme on l'a souligné plus tét, le choix final des
attributs & mesurer devrait 8tre fait par des experts
familiers. avec le lieu contaminé car un grand nombre
de facteurs spécifiques du lieu peuvent influer sur le
processus de sélection. On tentera dans les pages qui
suivent de décrire la plupart des options qui existent
pour recueillir des données ou dé l'information.

Attdbuts structuraux

La forme dinformation la plus simple et la plus
accessible est peut-étre une liste des espadces qui se
trouvent & l'intérieur ou & proximité du lieu contaminé.
Ces données s’obtiennent & partir d’enquétes
taxonomiques qui donnent de I'ihformation sur la

- présence ou I'absence des espdces. Le fait de dresser

une telle liste constitue la premidre étape classique de
routine dans le cas de la plupart des travaux de recher-
ches biologiques. Bien que cette information soit en
effet intéressante et utile, pour les besoins d'une évalu-
ation du fisque écologique, il peut se révéler inutile
d'effectuer un inventaire complet de toute les espaces

_présentes. Au lieu de cela, il peut étre plus intéressant

de se concentrer sur l'identification des espaces qui
sont :

e potentiellement sensibles aux agents stres-
sants du lieu contaminé C

‘o reconnues par le gouveméme'nt fé,déral ou
provincial comme étant menacées ou en danger

¢ des oiseaux ou des poissons migratoires dont

une proportion importante de la population est

. concentrée au voisinage du lisu pendant
certaines périodes

o dominantes a lintérieur des communautés
biologiques ou qui fonctionnent comme une
- espace clé a l'intérieur des écosystdmes avoisi-
hants - » :

e reconnues comme étant de bons indicateurs ou
de bons substituts

° Treconnues comme présentant une valeur
esthétique ou qui sont jugées précieuses par la
population locale

° reconnues comme étant importantes au point
~ de vue des loisirs ou au point de vue commer-
cial o

Lors de ces travaux, il est important de détemminer
sl des espaces migratoires utilisent cette zone, peut-
8tre & d'autres moments que ceux ol les recherches

initiales sont effectuées.



Parmi les descripteurs structuraux correspondant

& ce niveau d'organisation biologique, on compte entre
autres. les suivants : densité de population globale,
masse des individus, nombre et répartition des popula-
tions au sein de la communauté et structure des classes
d’age. Un grand nombre de ces mesures sont utiles
pour l'évaluation du danger (section 6.0) lors de l'esti-
mation du pourcentage de la population qui risque d'étre

exposée et perturbée par des agents stressants.

présents dans le lieu contaminé.

Il est relativement faclle de déterminer si une

espéce qui apparatt sur la liste des espdces menacées -

ou en danger d'extinction est présente dans le lieu, mais
it est de loin plus complexe de détefiiner Iesquelles
parmi les nombreuses espaces présentes sont poten-
. tiellement sensibles aux agents stressants; cette
demidre question sera traitée dans la section 6.0. Des
espaces rares peuvent étre & I'extrémité de leur gamme
naturelle, elles peuvent migrer & travers une zone &

certaines périodes seulement ou elles peuvent décliner -

pour des raisons naturelles ou anthropiques. Cette
demidre cause est probablement la plus importante car
- des impacts supplémentaires dus aux déchets
dangereux peuvent faire de ces espaces des espaces

menacées. Lorsqu’on choisit une liste d’espdces pour

les inclure dans une étude de caractérisation des récep-
teurs, il est préférable de risquer de faire une erreur de

type !l (traiter une espdce comme étant sensible alors -

qu'elle ne I'est. pas) que de négllger une espéce
vraiment sensible.

Alors qu'il est particulidrement utile de déterminer
les espaces dominantes ou clés présentes dans le lieu
contamiinéd ou dans son. voisinage, cette information
n’est en général pas disponible dans le cas de la plupart
des écosystémes. Néanmoins, ces espaces joueront
probablement un réle démesuré dans la détermination
des réponses de I'écosystdme et elles peuvent expli-
quer. une réponsse non linéaire du systéme aux stress
appliques. :

Po’ujr tjoUtes les espaces sélectionnées comme
points finaux d’évaluation ou de mesure, il estimportant
de disposer des données relatives a leurs antécédents
de vie, c’est-a-dire qu'il faut foumir des données comme
la proportion de femelles arrivées & maturité, le taux de
fécondité par femelle arrivée & maturité et la probabilite
cumulative de survie & partir de I'age de la maturité pour
ce qui est de la reproduction jusqu'a chaque éage futur.
Cette information permettra de modéliser les réponses
- de la population & des agents stressants présents sur
le lieu contaminé (Emlen, 1989).

En ce qui conceme I'évaluation de I'exposition
(section 4.0), les échantillons de tissus prélevés chez le
biote du lieu et & des points de références peuvent
permettre d'indiquer quelles sont les concentrations de
fond et les concentrations existantes de produits
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chimiques stressants et aider & identifier les récepteurs.
lls peuvent aussi étre trds utiles pour valider (ou
invalider) les prévisions des modales d’'exposition de
niveau 2 (Menzue et coll., 1992). Dans le cas d’espdces
menacées ou en danger d’extmction il peut toutefois ne
pas étre possible de prélever des échantillons de tissus
sans catiser un impact environnemental indu. Dansle -
cas des espsces migratoires, le préldvement d'échan-
tillons de tissus de Jeunes élevés prds du lieu permettra
de réduife au minimum (sans hécessairement éliminer)
la confusion avec les facteurs de contamination prove-
nant d’autres parties de la gamme des espaces.

- De nombreuses caractéristiques fonctionnelles
des espéces et des populations peuvent étre mesurées
dans le cadre de la caractérisation des récepteurs et
dans le cadre de I'évaluation du danger. Le facteur le
plus important qui régit le choix de ces options consiste
a s'assurer que chacun des paramatres.de sélection est
essentiel & I'évaluation du risque écologique et qu'il est
clairement justifié.

Voici certaines des mesures fonctionnelles exis-
tantes pour les espaces et les populations : besains
alimentaires et taux d’ingestion, potentiel de bioaccu-
mulation et taux de croissance intrinsdque. Puis, il y a
toute une série d'observations relatives & des facteurs
comme le taux de capacité comportementale, le type
d’activité et les besoins relatifs & I'habitat. Finalement,

"au-dessus du niveau de ces attributs fonctionnels, on

trouve les questions clés relatives & la variabllité
naturelle dans le temps et dans 'espace. Par exemple,
les besoins relatifs aux types d'activité et & I'habitat
varient-ils de manidre saisonniadre ou en fonction des
différentes phases du cycle de vie 7 .

5.3.3 Ecosystemes et communautés

o

Si des écosystemes ou des communautés ont été
choisis comme points finaux -d’évaluation, alors la
premidre étape consiste & les caractériser pour obtenir
de linformation précise sur leur emplacement et leur

type spécifique. La séquence exacte des mesures

visant & décrire le récepteur variera selon que I'éco-
systdme est une forét, une prairie, une terre humide, un
lit d'inondation;, un agroécosystdme, un cours d’'eau, un
étang, un lac et ainsi de suite. Quel que soit le type

d'écosystdme considéré, il faudra foumir trois types
d’information et de données.:

1. attributs structuraux de l'éoosystéme ou de la
communauté

2. pr‘opriétés' fonctionnelles




3. répercussions au niveau local, régional ou
provincial ' :

Attributs structuraux
Les principales caractéristiques structurales qui
. pauvent se révéler utiles pour décrire le récepteur d'un
écosystdme sont les suivantes : biodiversité, biomasse
(par niveau trophique), groupes fonctionnels, stades
successifs présents et liens trophiques. Aucun de ces
. paramatres ne se mesure facllement, de sorte qu'avant

d'en choisir un pour le quantifier, il devrait y avoir un
programme bien congu pour guider la collecte et I'ana-:

‘lyse des données, appuyé par un besoin distinct de

-donnédes. _ :

Attributs fonctionnels

Parmi les attributs fonctionnels clés des éco-
systdmes qui peuvent étre pertinents & I'évaluation du
risque écologique, on compte entre autres les suivants :
mesures de la production primaire, respiration, décom-
position, cycle des éléments nutritifs et résilience.
Encore une fois, certains de ces paramatres sont ditfi-

ciles & mesurer de sorte qu'un programme bien congu.

“devrait étre en place pour guider la collecte et I'analyse

des données et les données obtenues doivent &tre
justifiées par un besoin bien clair. Toutsfois, comme les
fonctions de I'écosystdme, notamment le cycle des
éléments nutritifs, peuvent étre menacées avant les
populations (Schaeffer, 1991), Il est important de
mesurer les fonctions de I'écosystdme avec toute
I'attention qui leur est due. o

Les données qui décrivent la fréquence avec
laquelle-on retrouve un type particulier d'écosystéme. a
la fois localement et régionalement aide & foumnir une

mesure quantitative de son unicité. A cet égard, il faut
aussi considérer I'état d'un écosystdme particulier a

proximité du lieu par rapport & d’autres exemples locaux

ou régionaux du méme type d’écosystdéme (Suter,
1990).

5.4 Discussion et _conél'usions

Comme le notent Parkhurst et coll. (1990), méme
le protocole le plus exhaustif d'évaluation du risque
écologique aura peu de valeur si des procédures
complexes ou des besoins de données exhaustifs

Pempéchent d'étre mis en application. De plus, la com- .

plexité de la plupart des écosystdmes constitue un gros
obstacle a la création d'une méthode simple mais
-exhaustive pour caractériser les réceptsurs, qu'il
s'agisse d’écosystdmes ou d'espéces individuelles.
L'approche par niveaux décrite dans la section 2.0
s'applique a la fois & l'envergure et a la profondeur de

la caractérisation des récepteurs : une gamme
d'espdces ou de communautés plus large peut étre
examinée, uhe zone plus importante peut étre étudide
et une évaluation quantitative plus exacte des points
finaux de mesure est obtenus. .

Un cadre de travail préliminaire qui seft d'outil
décisionnel aux experts chargés de la caractérisation
des récepteurs est donné a la figure 5.1. Ainsl, tous les
paramétres indiqués ci-haut peuvent 8tre mesurés avec
un certain degré de succds a l'aide des méthodes
courantes. De plus, certaines des méthodes (enquétes
taxonomiques) sont utilisées de manidre routinidre
dans toute '’Amérique du Nord.

Iy a un certain nombre de questions clés relatives

. & la caractérisation des récepteurs qui doivent étre

soigneusement considérées dans la conception d'un
programme de collecte de l'information et des

‘données. Par ordre hiérarchique, il s’agit des questions

suivantes :
Niy jsationnel
Quel est le niveau approprié de I'échelle & laquelle

il faut travaiiler : organisme, population, commu-
nauté, écosystdme, région, planadte ?

Points finaux

De quelle manidre I'échelle (6tendue spatiale et
résolution, horizon temporel et périodique) choisie
pourI'évaluation du risque écologique influe-t-elle
sur la sélection des points finaux?

De quelle manidre la séquence des agents stres-

_ sants choisis pour I'évaluation du risque écolo-
gique influe-t-elle sur la sélection des points
finaux 7 '

Des points finaux spécifiques sont-ils peitinents
aux évaluations du risque écologique congues -
‘pour évaluer d’autres mesures d’assainisse-
ment ? '

De quél]e ‘manidre la résiliénce de l'écosystame
peut-elle étre mesurée et exprimée ? (oupeut-elle

létre ?) _
: ' dans le (relie la
caractérisation .des récepteurs a P'évaluation du -

- danger)

,_De__, quelle manigre la répartitio_n des organismes
individuels et leurs réponses a I'agent stressant
peuvent-elles étre quantifiées ?




Toutes les réponses peuvent-eiles 'étfe" quanti-
fiées ? _
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Eagtgum_enximnnemenlaux (relie la caractérisation des
- récepteurs & I'évaluation de I'exposition)

Quels $ont les attributs physiques ét chimiques de
Fenvironnement qui influent sur l'exposition du
biote aux agents stressants ?

Quel rdle joue linteraction entre les agents stres-

sants chimiques et non chimiques (p. ex. fragmen-
tation de Ihabltat) dans les populations, les
communautés et les écosystdmes ? Les effets
cumulatifs doivent-ils étre pris en considération
dans I'évaluation du risque écologique ?

'

Quelles sont les relations écologiques qui existent
entre le lieu et les habitats adjacents ?

Quel est le degré acceptable d’incertitude dans
la-composition et le fonctionnement d’une com-
munauté en ce qui concerne I'évaluation du
risque écologique ? Autrement dit, dans quelle
mesure doit-on étre certain de I'information con-

cemant les réponses comportementales, les

cycles de vie, la répartition-spatiale de la popu-
lation et ainsi de suité ? Ce degré d'incertitude
est-il acceptable ?

6.0 EVALUATION DU DANGER

6.1 Définition de I’évalua,ti_on.dd danger -

L'évaluation du danger décrit la rela,tio'n qui

existe entre le contaminant ou les contaminants en

question et les points finaux écologiques les plus
importants. Pendant la dernidre décennie, I'évalu-
ation du.danger environnemental a été I'approche
que 'on a surtout utilisée pour évaluer des effets sur
des organismes non humains (Suter, 1990b).
D’aprds Suter, I'évaluation du danger est basée sur-
tout sur les résultats de discussions tenues lors du
premier atelier de Peliston (Pellston One) et sur la
nofme de the Association of Standard Testing and
Materials (ASTM) pour I'évaluation du danger (E
1023-84). Dans le contexte de I'évaluation du risque

écologique, I'évaluation du danger se fait par la

mesure de la toxicité d’une substance pour une ou
plusieurs espdces, d’aprés des essals de toxicité.
Toutefois, dans la présente section, on déctit aussi
un certain nombre d’autres approches (c.-a-d. appli-
cables & différents niveaux dorganisatlon biolo-
gique) qui’ peuvent 8tre utilisées. -

6.2 Approches pour I'évaluation du danger .

L’identification du danger est la premi&re étape de
I'évaluation du danger et elle fait suite & la phase de
planification de I'évaluation du risque écologique
(section 3.0). L'identification du danger consiste a

" évaluer qualitativement la relation entre un agent stres-

sant et des effets biologiques néfastes. Les éléments

~écologiques touchés ou potentieliement touchés par le

lieu contaminé sont déterminés lofs de la caractérisa-

.tion des récepteurs. Cette information sert & choisir

la mellleure méthode pour I'évaluation du danger.

L'objectif-est.de relier le contaminant (ou le mélange de

contaminants) a la réponse biologique. i faut revoir
toutes les données existantes sur le lieu en ayant cet
objectif en t8te. Les études de la documentation, les
publications scientifiques et des sources utiles d'infor-
mation sur la toxicité de contaminants spécifiques
aident & guider les recherches sur lidentification des

“mécanismes probables de la toxicité. Linformation

documentaire est utile pourles évaluétions qualitatives.
Les données de I'évaluation du danger recueillies pour
un lisu contaminé spécifique sont utiles dans le cas
d'évaluations semi-quantitatives et quantitatives.

Une fois que 'objet de I'évaluation du danger a été
détemniné, la prochaine étape consiste & élaborer un
plan d’échantillonnage et d’essai pour évaluer la toxicite
des contaminants du lieu pour les populations et les
communautés de plantes et d’animaux potentiellement -
exposées. Le temps, I'argent et le personnel sont

toujours limités de sorte qu'il est important de concen-

trer les essals sur 'évaluation du danger dans les lieux
ot sur les échantillons qui requidrent le plus d’attention.

Il n'est pas raisonnable de présumer qu'une seule
procédure d'évaluation du danger rigide s’appliquera
également & une variété de lieux contaminés.
Evidemment, pour que le plan d’'évaluation du danger
soit réussi, il faut I'adapter au prograinmé d'essai en se
basant sur des données existantes, la caractérisation
des récepteurs et I'évaluation de I'exposition. Une liste .
des éléments de évaluation du danger est foumle ala
figure 6.1.

A chaque niveau, la décision & prendre est celle
de continuer et de savoir comment procéder en se
basant sur les données recusillies jusqu'a ce point. Par
exemple, dans le cas d’un lieu contaminé ol le lixiviat
est drainé dans un petit cours d’eau abritant des
salmonidés, le premier niveau peut consister & recuelillit
I lixiviat et & tester sa toxicité aigud chez une espace

de salmonidé. Siles essais & court terme montrent que

le poisson survit, mais présente des réponses com-
portementales au stress (p. ex. nage erratique,
déséquilibre) {e niveau suivant peut consister a faire un
test qui vise les réponses comportementales comme
étant des points finaux de mesure potentiellement plus

. sensibles. par ailleurs, si I'on signale des effets graves

au premier niveau, il n'est peut étre pas nécessaire de




poursuivre plus loin les essais pour documenter le
probldme qui touche le lieu contaminé.

On peut aussi concevoir des évaluations par
niveaux pour I'évaluation du danger de manidre & se
concentrer sur des préoccupations techniques ou
publiques. Par exemple le premier niveau d'évaluation
peut comprendre uhe enquéte sur les populations de
poissons sujettes & la péche spoitive pour évaluer la
santé de ces populations dans un cours d’eau poten-
tiellement touché situé pras d'un. lieu contaminé et la
comparer & la situation dans une zone de rétérence. Si
'enquéte détermine qu'il N’y a pas de différence dans
labondance du poisson, mais que le poisson en aval du
lisu contaminé présente une biomasse réduite, le
deuxidme niveau peut consister & étudier la disponibilité
de la nourriture pour le poisson. Des essais de toxicité
effectués en présence de concentrations correspon-
dant & celle du lixiviat sur le terrain peuvent aussi étre
réalisés.

spécifiques du lieu et elles dépendront de linformation
disponible et des préoccupations clés.

6.3 Points finaux de I'évaluation du danger

6.3.1 Définitions des points finaux d'évaluation et
les mesures

La U.S. EPA fait une distinction tras importante et
utile entre les points finaux d’évaluation et les points
finaux de mesure (Suter, 1989).

Les points finaux d’évaluation sont des expressions
formelles des valeurs de Penvironnement actuel qui
doivent étre protégées. Les évaluations écolo-
giques... portent sur la description d'effets existants
dans un lieu ol se trouvent des déchets dangereux
sur I'environnement. Ainsi, les points finaux
d'évaluation sont des caractéristiques environne-

- mentales qui, si elles sont touchées de maniare
importante, montrent que des mesures d'assainis-
sement devraient étre prises.

Un point final de mesure est une expression quan- -

titative. d’un effet observé ou mesuré du danger;
il s'agit d'une caractéristique environnementale
mesurable qui est reliée & la caractéristique de
valeur choisie comme point final d’évaluation.

Quand les points finaux d'évaluation et de mesure
sont les mémes, l'analyse de la relation entre 'agent
stressant et la réponse est simple. Comme certains
points finaux d'évaluation potentiels ne sont ni obser-
vables, ni mesurables et parce que les évaluations sont
souvent limitées & l'utilisation de données standard, les

. Les décisions concernant l'ordre suivant
lequel la détermination du danger se fera seront
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~ points finaux de mesure remplacent souvent les points
finaux d’évaluation. Dans ce cas, la relation quantita-
tive entre les deux doit 8tre établie et des extrapolations
sont utilisées pour prévoir des changements dans le
point final d'évaluation (les méthodes d’extrapolation
sont décrites dans la section 6.6). Dans certains cas,
la relation quantitative entre le point final d’évaluation et

~ le pont final de mesure n'est pas connue et des concly-
sions qualitatives doivent étre faites pendant la carac-
térisation du risque (section 7.0).

Selon Suter (1989), dans un grand hombre de
programmes de surveillance, il y a des points finaux de
mesure, mais malheureusement, les points finaux
d'évaluation ne sont pas clairement définis, ce qui fait
gaspiller dutemps et des efforts. Ce probldme peut étre
évité lors de la planification d’'une évaluation du risque
écologique. Essentiellement, les points finaux d'évalu-
ation décrivent les effets qui donnent lieu & uns prise de

~ declsion (p. ex. réduction de populations importantes

comme des poissons ou modifications inacceptables de
la structure de la communauté). Lors de la planification,
il faut répondre & la question de savoir pourquoi une
‘mesure donnée est prise. Sil'évaluation du danger doit
étre une partie utile de I'évaluation du risquse, alors les
points finaux d'évaluation et de mesure devraient étre
choisis de manidre & 8tre utiles pour les prévisions et
pertinents en ce qui concemne la sélection des mesures
d’assainissement. Suter (1989) traite des critdres
nécessaires pour obtenir de bons points finaux d'évalu-
ation et de mesure, comme on le voit au tableau 6.1.

Il est important de faire une distinction entre les
points finaux d'évaluation et les points finaux de mesure
et d'expliquer clairement leur applicabilité & un lieu
contaminé donné. Dans les sections 6.3.2 et 6.3.3, on
discute des points finaux d'évaluation et de mesure en
ce qui concerne leur applicabilité a I'évaluation du
danger, mals ce concept s’applique également bien &
la caractérisation des récepteurs (section 5.0). -
D’autres détails sur les méthodes d'évaluation du
danger sont données dans la section 6.4.

6.3.2 Utilisation des points finaux d’évaluation

Les points finaux d’évaluation sont générale-
ment au niveau de la population et parfois au niveau
de la communauté ou de I'écosystdme (figure 6.1).
Les réponses aux niveatix inférieurs de 'organisation
biologique sont généralement considérées comme
ayant moins d'importance sociale ou biologique.
L'extinction locale est un exemple de point final
d’évaluation & I'échelle de la population d’'une grande
importance. Suter (1989) recommands d'utiliser des
points finaux au niveau de la population pour les lieux

‘contaminés quand
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Tableau 6.1, Critéres de Suter pour une bonne évaluation et une bonne mesure des
‘ ‘points finaux de ’évaluation du danger (Suter 1989).

‘ Critéres pour les points finaux d’évaluation _ '
o pertinence sociale ,
° pertinence biologique :
. définition opérationnelle sans équivoque
. mesurable ou prévisible -
. sensible au danger : :
. logiquement pertinent en ce qui conceme la décision
Critéres pour les points finaux de mesure
. comrespond 2 un point final d’évaluation ou permet de le prévoir
. - facile 2 mesurer :
. approprié pour I'échelle du lien .
. ~ approprié pour les voies d’exposition . '
. dynamique temporelle appropriée
. faible variabilité naturelle
° _ diagnostic ‘
. largement applicable
° standard
¢ série de données existantes
° des individus d’une espdce de valeur se _Des points finaux & I'échelle de 'écosystame sont
trouvent sur le lieu dans des communautés rarement utilisés dans I'évaluation du risque écolo-
exposées : gique, principalement parce qu'ils sont difficiles
, prévoir ou a définir. Les paramatres du cycle de
* on croit que la mort ou des dommages Infligés. F'énergie ou des éléments nutritifs sont sensibles a des
a ces individus auront des effets importants sur ~ Perturbations chimiques, mais peu de généralisations
la population dans son ensemble _ peuvent étre faites en ce qui concerne leur application
_ a la détection des effets du stress sur le terrain
Des changements dans une communauté biolo- ~ (Sheehan, 1987). D'apras Suter (1989), la seule pro-
gique situse dans un lieu contaminé ou a. proximité  Priété de Fécosystame qui est généralement utile pour
peuvent avoir une grande importarice et &tre' utilisés I'évaluation du lieu contaminé est le potentiel productif. -

comme points finaux d'évaluation. Par exemple, des Toutefois les Pays-Bas (Denneman et van Gestel,
changements dans le type de communauté, comme 1990) utilisent I'expression «danger sérieux pour les
F'état trophique d'un lac qui risque, & son tour, dinfluer  6cosystdmes du sol» comme point final d'évaluation et
sur des pécheries récréatives, peuvent faire l'objet de ' Qébatten.t'des points finaux de mesure possibles. ‘Selon
définitions opérationnelles claires (Suter, 1989), Les  I'écosystdme particulier qui est considérs, on déter-
Points finaux d'évaluation au niveau de la communaut§  Minera s'il existe des points finaux de mesure pratiques
sont applicables & des évaluations du risque écologique au niveau de I'écosystame. ' '
pour les lieux contaminés oll une communauté de :
valeur existe ou regoit des rejets provenant du fieu  6.3.3 Utilisation des points finaux de mesure
contaminé (p. ex. un lixiviat), particulidrement quand la o _

_partie touchée de Ia‘communauté représente une Les points finaux de mesure sont généralement
portion importante de I'ensemble de la communauts. choisis & I'échelle de Findividu ou de la population et
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parfois & I'échelle de la communauté ou de I'éco-
systeme. Les essais ou tests de toxicité sont largement
 utilisés pour I'évaluation du danger et les points finaux

valeur sociale des points finaux a I'échelle de la com-

~ munauté et de la population fait généraleriient I'objet de

de mesure sont habituellement des résumés statis- -

tiques des réponses des or‘ganiSmes testés (p. ex.,
CLsp, CEso, CSEQ). Les essais de toxicité sont traités de
de manidre plus approfondie dans la section 6.5. On
recommande f'utilisation d’une batterie de tests (c.-a-d.
au moins trols essais de toxicité) et il faut choisir des

tests blen adaptés au lieu. D’autres mesures individu-

elless comme le comportement, la croissance, les
bio-indicateurs et la fécondité peuvent aussi servir de
points finaux de mesure. Les données ralatives a la
montalité, & la reproduction et & la croissance peuvent
étre mises en relation avec les points finaux d'évalu-
ation au niveau de la population a I’ alde de moddles de
population (section 7.0).

Les points finaux standard de population-(abon-
dance, biomasse, etc.) sont largement utilisés pour les
études écologiques et ils jouent un réle dans I'évalu-
ation du risque écologique.  D’'aprds Suter (1989),
I'échelle de réponse de la population est typiquement
appropriée pour de vastes lieux oll se trouvent des
déchets ou pour des populations présentant de faibles
écarts. Les effets reliés au lieu contaminé seront

masqués par des mesures effectuées au niveau de la -

populatlon en raison du mouvement des individus au
sein de la population.

Les mesures a I'échelle de la communaltité ont été

standardisées au cours des années de manidre &

inclure des points finaux comme la richesse et la diver- .

sité des espadces et I'uniformité ou la dominance.
. D’apras Suter (1989), le probldme réside dans la mise
en relation de ces mesures avec les points finaux
d'évaluation. Habituellemeént, I'évaluation de la com-
munauté devient une évaluation a 'échelle de la popu-
lation parce que des changements dans la diversité des
espaces et dans les indices de la communauté sorit

Tégis par la présence ou I'absence de populations..

Toutefois, les points finaux & I'échelle.de la commu-
nauté sont utiles dans le cas des lieux ou des modifica-
tions de la population sont frappantes. Les indices de
la qualité de la communauté peuvent étre utiles pour
Pévaluation qualltative mais il est prétérable de faire
une récherche sur le terrain avec une évaluation statis-

tique. En outre, 'évaluation des communautés etpopu- .

lations microbiennes ne deviait pas étre négligée. Les
points finaux de mesure comme l'activité des enzymes

et la consommation d'oxygéne ou la respiration sont -

intégratives et foumissent donc de linformation au
niveau de la communauté et parfois au niveau de la
population.

Les points finaux de mesure relatifs & I'éco-
systdme comme le cycle des éléments nutritifs et de
I'énergie sont liés au point final d'évaluation de 'éco-

plus d'attention. De plus, I'échelle dés effets sur I'éco-
systdme est en général trop importante pour un lisu
contaminé, ce qui fait qu'il est difficile de replacer les
mesures dans leur contexte,.,

6.4 Eléments de I'évaluation du danger

Il existe une quantité impressionnante d'informa-
tion sur I'évaluation du danger. L’évaluation de Iimpact
des lieux contaminés se fait habituellement d’apras des
essais de toxicité complétés dans certains cas par des
mesures in situ au niveau de la communauté. On
reconnatt largement les essais de toxicité comme étant
un outil d’évaluation, mais il est important d'établir la
signification écologique des effets sublétaux et de
valider sur le terrain les méthodes d’essai de la toxicité.
La présente section décrit divers éléments de I'évaju-
ation du danger et leur signification et la section 6.5
résume les méthodes d’évaluation du danger effective-
ment utilisées. Pour organiser cette section, les
méthodes d’évaluation du danger ont été classées en
niveaux d'organisation biologique (figure 6.1), ana-
logues & ceux qui ont été décrits pour la caractérisation
des récepteurs. Evidemment, ces deux éléments

doivent étre compatibles

Les niveaux d’organisation peuvent étre catégo-
risés en mesures relatives & des individus, des popula-
tions et des communautés. A lintérieur 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 6.1, les

changements neuroendocriniens sont les plus réver-

sibles et ils ont le plus faible potentiel diaghostique de

‘toutes les mesures effectudes a I'échelle individuelle; la

croissance ou la survie sont moins réversibles et donc
plus significatives. Les éléments de Pévaluation du
danger décrits dans la figure 6.1 expliquent I'organisa-

tion de la section 6.0.

6.4.1 Réponses physiologiques

La mesure des changements des réponses phy-
siologiques d'organismes individuels constitue un
élément important de toute évaluation du danger.
Certaines réponses biochimiques peuvent offrir de
linformation directe sur des changements induits par
des contaminants comme l'induction de la métal-
lothionéine ou des protéines ressemblant & la métal-
lothionéine ou sur des changements dans les enzymes
du sang résultant d'expositions spécifiques a des con-
taminants. D’autres réponses fournissent de linforma-
tion indirecte déciivant uih état physiologique ou des ‘

- réponses non spécifiques & des produits chimiques

systdme qu 'est le potentlel de productlon Toutefoas la -
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étrangers comme des changements dans la charge
d'énergie en adénylate. Des changements indi,re‘cts_




dans 'nématologie, comme une diminution de I"h‘_éma-
tocrite, du leucocrite et du volume corpusculéife moyen
et des augmentations de la concentration du taux
d’hémoglobine, ont aussi été utilisés pour caractériser
les etfets des contaminants. Pour que des réponses
physiologiques constituent des mesures utiles de I'effet
biologique dans des études de la pollution, elles doivent
respecter la plupart des critéres suivants (Widdows,
1985) : - :

o elles doivent étre sensibles au stress et a la
pollution de environnement et présenter un large

spectre de réponses allant des effets optimaux &

des conditions létales

o elles devraientrefléter une relation quantitative ou
’ autrement prévisible avec le produit toxique .

o elles doivent présenter un temps de réponse
relativement court, de I'ordre des heures ou des
semaines, de fagon que Iimpact du produit
toxique puisse étre décelé lors des.premiers
stades de I'étude

o elles devraient représenter des réponses non
spécifiques (générales) & la somme des stimuli
environnementaux, fournissant ainsi des mesures

de l'impact global de changements environne-

~mentaux et complétant les réponses plus spéci-
fiques du contaminant au niveau cellulaire

¢ elles devraient &tre mesurables avec la précision
- et avec un rapport «signal-bruit» élevé de sorte
que leffet de la pollution puisse 8&tre décelé
au-dessus du «bruit» dd 4 la variabilité générale

o elles devraient présenter une pertinence écolo-
gique et on doit pouvoir établir une relation entre
ces réponses et des effets néfastes ou domma-
geables pour la population.

. La plus grande faiblesse potentielle dans I'applica-
tion.de techniques physiologiques & la surveillance des
effets biologiques est peut-8tre leur variabilité (Bayne,
1985). La variabilité peut étre attribuable & une gammede
sources comme les variations saisonniéres, I'état repro-
ductif et les conditions d’essais. La variabilité d’'un individu
& l'autre n'a pas été bien étudiée. -

, On trouve des exemples de points finaux phy-
siologiques potentiels dans le tableau 6.2. Les bio-indi-
cateurs (indicateurs de I'exposition & I'échelle
biochimique ou cellulaire) comprennent les charges
corporelles, des indicatéurs des dommages touchant
ADN, protéines de stress, changements histologiques
et indicateurs biochimiques de I'état reproductif ou
bioénergétique. La plupart de ces mesures montrent
qu'ily a eu exposition, mais elles ne mettent pas néces-
sairement en. évidence les effets de cette exposition.

" intégrateurs individuels.
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Bien que les réponses cellulaires et biochimiques sont
al niveau le plus faible des effets que I'on peut mesurer,
ces effets sont également les plus réversibles et les
moins susceptibles de s'exercer & I'dchelle de la com-
munauté. Les bio-indicateurs sont plus' utiles pour
examiner les mécanismes de la toxicité par opposition
aux indicateurs de la toxicité.

6.4.2 intégrateurs individuels

L'organisation biologique & I'échelle de I'orga-

- nisme est un compromis raisonnable de la sensibilité et

de linterprétation écologique par rapport au niveau
biochimique ou cellulaire et aux niveaux de la popula- -
tion et de la communauté (figure 6.1). La survie est
'une des préoccupations principales dans le cadre de
I'évaluation du danger, en partie parce qu'elle se
mesure facilement; la survie chronique est aussi impor-
tante, mais il existe peu de méthodes pour évaluer des
effets chroniques. Les effets sublétaux & I'échelle de
Findividu sont généralement d’origine biochimique et ils
se tradulsent par des effets histologiques, morpholo-
giques ou éthologiques. Sheehan (1984) donne une
caractérisation utile des réponses biologiques &
I'échelle de I'ndividu : :

* toxicité aigud causant la mortalité

o dommage chronique s'accumulant et entrathant
la mort

¢ penturbation sublétale de divers aspects de la
physiologie et de la morphologie

¢ effets comportementaux sublétaux

Ces paramatres sont généralement paralldles a
ceux qui sont représentés dans le tableau 6.2 pour les
N'importe lequel de ces
paramatres peut influer sur le succaés de la population,
ce qui peut aussi avoir des effets & I'é6chelle de la
communauté et'de I'écosystdme. Un choix soigneux de
méthodes: spécifiques d’évaluation du danger pour les
appliquer a un lisu contaminé pemettra de maximiser
la valeur de I'évaluation. Etant donné la diversité des
conditions environnementales et des questions préoc- ‘
cupantes en ce qui conceme le lieu contaminé, on ne
peut concevoir une méthode unique qui soitla meilleure
pour'évaluation du danger (Baker, 1989). Les sections
suivantes décrivent limportance de chaque intégrateur
individuel. :

Survie

La mortalité & I'échelle individuelle peut étre
décrite comme étant directe (aigud) ou retardée
(chronique). Dans le domaine de la toxicologie, le
terme survie a une connotation de létalité aigué pour un




Tableau 62. Exemples de points finauk poteiitiels pour 1’évaluation du danger (Power et coll., 1991)

_ : Exemples spécifiques (odt
Niveau de réponse Description Paramitres ils sont applicables)
— |
Physiologique Impact sir le métabolisme Activités des enzymes Induction des oxydases 3
primaire Respiration fonction mixte
' Photosynthese
Activité des enzymes
Excrétion '
Principales réponses Métabolisme Charge en énergie
métaboliques Hématologie adénylique
- Pigmentation Hématocrite, leucocrite,
Osmorégulation hémoglobine
Ionorégulation
Changements hormonaux Changement en oestradiol,
testostérone’
Intégrateurs individuels Survie CLs, DLy, CSEO
Croissance Alimentation/nutrition
Possibilité de croissance : : _
Efficacité nette de la Changement touchant le
croissance foie et la rate
Masse du corps, des
organes . Changements de la.
vitesse/stade de _maturation sexuelle
développement
Reproduction - Maturation sexuelle
’ Viabilité des
gametes/fertilité .
Dévéloppernent des larves
Taille de la . " | CSEO
- progéniture/fécondité
Fréquence de la
reproduction
Cothportement Capacité sensorielle Réponse ventilatoife/toux
Rytlime des activités Enfouissement
Activité motrice
Apprentissage/motivation
) Evitement/attraction
Comportement relatif  la
reproduction
Histopathologie Croissances anormales Néoplasmes/tumeurs,
: Changements indices sur les tissus
histologiques importants soiatiqiies
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Tableau 62. (suite).

Dynamique Comportement

Intégrateurs de population

 Intégrateurs de communauté

Recolonisation/migration
Agression/prédation
Accouplement

Survie des classes ddge
Extinction

Succes de la reproduction
Densité/abondance
Biomasse

Capacité productive

Diversité

Indices de pollution’
Richesse des espaces
Succession

Cycle des éléments
nutritifs

Flux d'énergie
Activité enzymatique
Consommation Communauté microbienne
d’oxygene/respiration Communauté microbienne

essal de toxicité & court terme. - L'expression essai de
toxicité désigne généralement les types d'essais de
laboratoire au cours desquels un ou plusieurs orga-
nismes sont exposés a un échantillon (de sol, de sédi-
ment, d'eau) pendant une période définie et avec un
point final biologique (p. ex. la survie). |l est largement
reconnu que des substrats qui ne présentent pas une
toxicité aigué peuvent exercer une toxicité chronique.
Linformation la plus utile sur les impacts dans le lieu
seraient les données relevées sur le terrain concernant
la survie des individus habitant pendant longtemps dans
un habitat contaminé. Toutefois, & moins de marquer
des individus d’une population, il est difficile de mesurer
les taux de survie individuels; ainsi, on a généralement
convenu de mesurer le taux de survie en laboratoire
dans des expériences & court terme. Les méthodes
d’essai de la toxicité sont décrites daris la section 6.5.1.

Crojssance

La croissance est un élément fondamental de la
bonne forme et donc un important indice 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 transfor- ,
ment I'énergie alimentaire en tissus ou en faisant’
diverger I'énergie de la croissance au métabolisme du

contaminant. On comprend Mmieux les effets sur ia
croissance (et la reproduction) en considérant le bilan
énergétique d’un animal (Widdows, 1985). L'énergie
alimentaire consommée est utilisée pour la respiration
et la production de tissus ou de gamates. Il y a aussi
certaines pertes par les faces et par I'excrétion.
Lorsqu'on estime la production d’aprés la différence
entre I'énergie absorbée et la dépense d'énergie par la

. respiration et l'excrétion, le résultat est appelé possi-

bilite de croissance (Warren et David, 1967; cité dans
Widdows, 1985). La possibilité de croissance peut aller
de valeurs positives lorsque de 'énergie est disponible
pour la croissance et la production de gamates, & des
valeurs négatives, lorsque I'organisme utilise ses

réserves corporelles pour ie métabolisme d'entretien.

Un autre indice peut étre calculé d’aprds les
éléments physiologiques de I'allocation énergétique
pour foumir d'autre information sur V'efficacité avec
laquelle un animal fonctionne. L'énergie disponible
pour la croissance, en tant que proportion de I'énergie
absorbée & partir des aliments représents [ efficacité
hette de croissance et il s'agit d'une mesure avec
laquelle les aliments sont transformés en tissus
corporels. Une réduction de.cette valeur est indicative
d’un état de stress, car une proportion plus importante
de I'énergie absorbée a partir des aliments est utilisée
pour entretenir la subsistance de 'animal, ce qui fait




qu'une prop‘ortidn plus faible est disponible pour la
‘croissance.

On a mis au pomt des méthodes pour mesurer

dans les systdmes aquatiques, la possibilité de crois-
sance et I'efficacité nette de croissance. La possmmté
de croissance donne une image instantanée des effets
sublétaux qui, s’ils sont prolongés pendant une période
donnée, entraineraient la mort. La valeur de I'effi-
cacité nette de croissance foumit une intégration & long
terme des processus physiologiques. La croissance
est considérée comme une bonne mesure intégrative
de la réponse d’un individu & la présence de contami-
nants et elle a été largement utilisée. On a conciu que
les expositions analogues et les relations exposition-
réponse mises au point en laboratoire n'étaient pas
différentes de celles qui étaient trouvées sur le terrain.
Les conséquences de la réduction de la croissance sont
entre autres les suivantes : fécondité réduite, matura-
tion plus lente et capacité réduite de compétitionner
avec d'autres individus; ces conséquences se font

sentir & I'échelle de la population et de la communauté.

Le point final de la croissance est trds facilement
mesuré dans les systdmes aquatiques, mais il 0'est pas
approprié dans le cas de systémes qui s’étendent au-
dela de la zone étudiée (p. ex. oiseaux, mammiféres).
Dans le cas des systdmes aquatiques, la croissance

peut &tre mesurée soit dans des expériences de labo-

ratoire $oit dans des expériences sur le terrain. Les
recherches initiales devraient &tre concentrées sur les
travaux de laboratoire puisque ces demiers indiqueront
le risque d'effets sur la croissance sur le terrain. Des
essais de toxicité avec points finaux de croissance sont
décrits dans la section 6.5.3.

Beproduction

Les contaminants peuvent influer sur les proces-
sus reproductifs de plusieurs fagons, notamment en
altérant la disponibilité de I'énergie, par une perturba-
tion métabolique des facteurs qui régissent la reproduc-
tion, par des effets surle comportement de reproduction

- ot par des changements dans la performance de repro-

duction. La distribution de I'énergie peut étre touchée
par uné baisse de la quantité d’énergie disponible pour
la reproduction si les aliments sont limités ou si I'utilisa-
tion métabolique des réserves d’énergie sert a répondre
aux charges de contaminants. Dans le cas des
poissons, des expériences toxicologiques sur la repro-
duction des espdces & courte durée de vie ont été
décrites comme étant les plus productives en ce qui
concerne l'obtention de résultats utiles (Sprague,
1976). Ce paramatre a une importance écologique car
il influe directement sur le recrutement et la subsistance
d’une population. Chez les oiseaux, des phénoménes
comme l'amincissement des coquilles d’oeufs ont été
reliés & I'exposition & des contaminants. Les contami-
nants peuvent aussi influer sur le développement de
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'embryon dans les oeufs des oiseaux. Une méthode
d'évaluation potentielle sur le terrain pourrait comporter
le préldvement d'oeuts en vue d’'une analyse en labora-
toire.

Chez les invertébrés, on rencontre des perturba-
tions analogues du processus de reproduction, mais
moins de travaux ont été faits sur la réponse physiolo-
gique ou biochimigue. La plupart des travaux dans ce
domaine sont orientés vers les essais de toxicité, les
points finaux étant des mesures des processus repro- -
ductifs ou du succds de la reproduction. |l s’agit entre
autres de retard dans la maturation sexuelle, des
retards dans la libération de la progéniture; dans le
développement des oeufs, d'effets sur le nombre de
petits, sur la fréquence de reproduction et sur l'inhibition
complate de la reproduction. Les répercussions de ces
effets sur la reproduction se.voient & 'échelle de la
population et de la communauté qui intdgrent tous les
processus traités ici. Des essais de toxicité avec des
points finaux de reproduction. sont décrits dans la
section 6.5.1.

Comportement

Il est clair que des organismes peuvernt répondre
et répondent effectivement aux contaminants par des
modifications de leur comportement. |l est essentiel de
connaltre le comportement de base (p. ex. locomotion,
et orientation) pour déterminer des processus comme
la capture des proies, I'alimentation, le mouvement
d'évitement des prédateurs, la migration, la parade et
laccouplement. L'intégration de ces comportements
déterminera en partie le succés de chaque individu et
de la population. Parmi les réponses comportemen-
tales aux contaminants; on compte une large gamme
de comportement comme Févitement, I'inhibition de
ralimentation, des mouvements aléatoires accrus et
d’autres comportements.

La réponse comportementale est une intégration
des réponses physiologiques & un stimulus chimique.
Par exemple la chimioréception chezle poisson jouerait
un rdle médiateur dans la reproduction migratoire et
lappariement, lapprentissage, I'alimentation, la recon- -
naissance des parents et I'évitement des prédateurs
(Hara, 1982). Les contaminants qui influent sur la fonc-
tion normale des systdmes neurosensoriels peuvent
avoir des effets sur ia maniére dont les organismes se
déplacent & travers leur environnement et répondent &
la gamme normale d'indices qui les guide vers la hour-
riture, leur abri et les autres nécessités en ce qui con-
ceme la croissance de la population. Divers points
finaux comportementaux ont été traités, notamment la
sélection spatiale, la réponse & la nourriture et la
capacité ‘d’alimentation, les réponses prédateurs-
proies, les comportements agressifs, de démonstration,
de reproduction, la réponse a I'alimentation, la ventila-




tion et la toux ainsi que la préférence ou l’évitement a
'égard de divers stimuli; -

Les effets histopathologiques comme des lésions,
des néoplasmes et des tumeurs apparaissant chez des
populations d'individus qui sont exposées a des con-
taminants sur le terrain peuvent étre utilisés pour docu-
menter les effets des contaminants. La présence ou
I'absence de ces effets ont été reliées a exposition a
des contaminants. On a associé des augmentations du

“nombre de néoplasmes et de lésions au séjour d’orga-
nismes dans des zones contaminées, toutefois, on
dispose de peu d’information sur la signification écolo-
gique de ces croissances. Chez le poisson, on a
avancé que la présence de telles tumeurs pourrait étre
‘utilisée comme sentinelle des préoccupations environ-
nementales. En ce qui concerne I'évaluation des lieux
contaminés, les données histopathologiques pourraient
étre recuelllies pendant des études effectuées sur le
- terrain, mais cette information ne doit pas étre con-
sidérée comme essentielle sauf dans les cas ol I'on
soupgonne la cancérogénicité du contamina'n,t.

6.4.3 Dynamique de la population, de la commu-
nauté et de I'écosystéme

L-'éva',lu’ation, du dangera I'échelle de la population
ou plus haut exige une évaluation 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 probldmes spéci-
fiques que présente le lieu contaminé. Les mesures
portant sur la population et la communauté font souvent
partie d’'une évaluation par niveaux (section 2.0).

Les cha_ﬁgaments au nivead de chaque orga-
nisme qui sont dus & la présence de contaminants.

paramatres en tant qu'indicateurs sensibles de Iimpact.
La présence ou 'absence de certaines espéces dans
des habitats touchés par la contamination d'un lieu
peuvent étre utilisées pour tirer des conclusions asso-
ciées au lieu, particulidrement lorsqu'on dispose de
données historiques sur 'abondance des espéces. Le
terme bio-indicateur désigne des organismes. qui
peuvent, par leur présence ou leur absence, étre des
indicateurs d’'éco-régions environnementalss, de pollu-
tion ou de dégradation environnementale (espéces
sentinelles). Le concept du bio-indicateur vise égale-
ment & inclure l'utilisation d’organismes en tant que
moniteurs ou d’'accumulateurs de substances toxiques
comme des métaux lourds ou des composés
organiques. La réglementation ou la surveillance des

-effets de la pollution basée sur la présence ou I'absence

d’'un organisme indicateur n’est plus considérée comme
étant une solution viable par de nombreux chercheurs.
La détermination de 'absence d’'une espdce ne foumit
pas d'indication sur I'éventualité de la présence

" antérieure d’'une espéce, le temps qu'il a fallu pour

- las essais de toxicité.

qu’elle disparaisse (ou les conditions associées & son
eradication) ni sur les coQts des tentatives d'assainis- .
sement pour faire revenir | espéce

Les populatlons changent de taille en raison d'une
combinaison de naissances, de morts, d'immigréation ou
d’émigration. Les contaminants peuvent influer sur les
populations en touchant I'un ou F'autre de ces quatre
processus. Les effets les plus évidents sont les dimi-
nutions de la taille d’'une population sous l'effet de la
mortalité (p. ex. & la suite d’'une exposition & des con-
centrations létales de produits toxiques, d'une baisse
du taux de natalité, d’une diminution de I'approvisionne-
ment en aliments). L'évaluation de la population peut
servir & vérifier sur le terrain les données foumies par
Il est important de reconnaltre
qu'un appoit graduel continuel de contaminant peut
donner lieu & des changements lents et gradusls de la
santé de la population. Les indications reliant des
baisses de population & la toxicité d’un polluant dans le

. cas d’un lleu contaminé peuvent ne pas étre évidentes

(p. ex. croissance, reproduction) finissent par causer

des changements dans les caractéristiques globales
des populations. Ces changements ne sont pas en
général facilement réversibles & court terme et si
des dommages sont notables au niveau de la commu-
nauté, alors Ia probabilité du besoin d’assainissement du
lisu augmente. De plus, les effets des contaminants a
I'échelle de la population sont considérés comme étant
préoccupants pour la société en raison de la valeur
- donnée aux organisations biologiques a I'échelle de la
population (p. ex. pédches commerciales, espaces
alimentaires, extinction locale).

Certains chercheurs ont déterminé que les indi-
cateurs de population sont plus sensibles que les
mesures effectuées a I'échelle de Findividu et que la
croissance de la population peut intégrer les autres
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en raison de la grande période de temps au cours de
laquelle les changements néfastes sont intervenus
(Sheehan, 1984). Pour faire la distinction entre des
changements dus -au polluant et des changements

.naturels ou des changements liés & des facteurs
- anthropigues non liés au contaminant, il faut disposer

de trds nombreuses données correspondant a la
situation de base.

La dynamlque de la population par exemple, le

-recrutement, la survie des classes d’age et le succés de

la reproduction, peut servir & caractériser la santé de la
population; toutefois, il est aussi difficile de déterminer
la cause et I'effet dans de nombreux cas. Ce degré
d'effort ne devrait étre fourni que si d’autres tests
indiquent que la préoccupation est justifiée et I'évalu-

 ation doit &tre soigneusement congue pour écarter toute



autre influence non reliée. Par exemple, la taille des
populations peut fluctuer pour des raisons totalement
étrangdres aux produits toxiques (p. ex. saison, com-
pétition, approvisionnement en alimeits).

~ Lesinteractions de la population, sous linfluence
des contaminanits, agira sur la dynamique des commu-
nautés exposées. Les communautés fluctuent en ce qui
conceme la composition en espadces et 'abondance
relative de chaque espace et ces fluctuations sont
touchées par des processus encore mal compris. Mis
& part tous ces changements, toutefois, il existe une
certaine gamme de possibilités qui aident & définir une

certaine communauté (U.S. EPA, 1989d). Enl'absence

d'une perturbation majeure, on peut s'attendre a ce
qu'une communauté donnée varie a I'intérieur de
certaines limites.

Les contaminants'introduits dans I'environnement
peuvent influer beaucoup sur une communaute
exposée lorsqu’ils créent de nouvelles limites. Par
exemple, I'abondance de certaines espaces peut
diminuer, ce qui entrainerait la dominance d'autres
espaces. Un tel changément modifiera la dynamique
d'une communauté et aura potentiellement des effets &
I'échelle de I'écosystdme. li faut dans ce cas les com-
pétences ds professionnels pour interpréter la compo-

généralement pas & un niveau qui lui permet de jouer
un réle important dans I'évaluation du danger (section
6.3.3). La santé de I'écosystéme n’est ni facilement
définissable ni mesurable. Rapport (1989) déctit les

- exigences principales pour un écosystdme en bonne

vie des écosystdmes (Rapport, 1990).
_capacité de déterminer la stabilité ou la dégradation est

sénté comme étant intégrité et la durabilité du systéme,
mais Il décrit la santé de I'écosystdme comme étant un
«concept des arcanes» étant donné la longue durée de
De plus la°

rendue plus complexe par la dynamique naturelle incon-
nue des processus qui touchent Pécosystéme. '

Toutefois, si 'on choisit une définition moins

- académique de la santé de I'écosystdme comme celle

sition et I'abondance des espdces dans les

communautés. Une telle interprétation peut étre
facilitée par des comparaisons des données relatives
au lieu contaminé & des données relatives a un lieu de
rétérence

Les évaluations & I'échelle de la communauté
peuvent se faire dans le cadre de recherches sur le
terrain (mesures directes) ou & I'aide de substituts
[p. ex. modélisation de la communauté; microcosmes
(section 6.5.2)]. On a insisté beaucoup sur les change-
ments intervenus a I'échelle de la communauté dans le
cadre de I'évaluation &cologique. Le sens des change-

ments & I'échelle de la communauté est difficile &

renverser et ils ne s’expriment.qu’apras une période de
temps considérable; ces changements n'aident pas
beaucolp a retracer les causes et les effets. En tant
qu'outil d’évaluation du danger dans le cas des lieux
contaminés, I'évaluation au niveau de la communauté
est la plus utile suivant 'approche du haut vers le bas
ou dans le cadre d’un programme de véiification sur le
terrain de prévisions faites d’aprds des essais de
toxicité. .

, L’-écosys_téme est habituellement un niveau
d’organisation biologique que la société souhaite
. préserver, mais les capacités de I'écosystdme ne sont

-méthodes pratiques pour évaluer le danger.

_ qui est utilisée aux Pays-Bas (Deineman et.van Gestel,

1990), alors les points finaux de mesure de I'éco-
systéme deviennent plus pratiques. Avec cette appro-
che, un «sérieux danger pour les écosystémes du sol»
peut 8tre. mesuré par des indicateurs individuels et
comrmunautaires et ils n’ont plus par la suite qu'a étre
extrapolés au niveau de I écosystéme.

Bruns et coll. (1992) ont utilisé une approche avec .
systdmes multimédia pour cing . critdres d'évaluation
afin d'examiner la santé de I'écosystdme dans des
systdmes aquatiques et terrestres. Analogues au
systéme utilisé aux Pays-Bas, ces cing points finaux de
mesure devaient étre extrapolés & I'échelle de I'éco-
systanmie, mais ils se sont révélés utiles.

6.5 Méthodes d’évaluation du danger.

Dans le cadre de I'évaluation du danger décrite
dans la section 6.4, on trouve un cértain nombre de
La
présente section ne se veut pas exhaustive, mais elle
vise & résumer les méthodes disponibles. Les docu-
ments donnés en référence qui ont été compilés par des
organismes pour I'évaluation du danger [p. ex. Eco-
logical Assessment of Hazardous Waste Sites: A Field
and Laboratory Reference (U.S. EPA, 1989a)] sont des
sources de méthodes utiles pour I'évaluation du danger:.

Le niveau biologique d'organisation dans I'évalu-
ation du danger est habituellement le niveau de l'indi-
vidu (p. ex., mesures physiologiques, survie,
croissance) ou celui de la population (p. ex. taille de la
population, dynamique de la population, succés de la
reproduction). |l est difficile d’étudier les niveaux
supérieurs dorganisation (p. ex. le niveau de I'éco-
systdme). |l est possible de faire des évaluations au
niveau de la communauté, mais il est ditficile d'établir
une relation entre des changements au niveau de la
communauté et des effets du lieu contaminé. C'est
pourquoi, la majorité des données d’évaluation du
danger s’'appliquent & des espaces uniques. Si cette
espdce n'est pas représentative des espéces que 'on
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cherche & protéger sur le lieu contaminé, les résultats

de I'évaluation du risque peuvent ne pas étre valides.

L'évaluation du danger porte généralement sur
des effets directs sur les récepteurs. Les.chercheurs
devraient reconnattre que dans.certains cas les études
- effectuées sur le temrain déterminent qu'une espéce
donnée est celle qui est touchée, mais que des expé-
riences de laboratoire effectuées avec cette espéce ou
avec une espace analogue ne comoborent pas les
études effectuées sur le terrain. Dans ce cas, les

- contaminants peuvent avoir des effets indirects sur-

. l'espéce en question. Par exemple, le produit chimique
peut avoir un effet sur la proie des organismes, ce qui
réduirait la taille de la population, méme si le produit
chimique n’est pas directement toxique pour I'espéce
étudide. ’ . R

6.5.1 Essais de toxicité

. Contexte

Des méthodes d'évaluation du risque aquatique,
principalement avec point final de mortalité sont
utilisées au moins depuls les années 1970 (Parkhurst
- et coll.,, 1990). On s'est préoccupé surtout des

systémes aquatiques d’eau douce et il existe une
importante base de données sur l'information toxicolo-
" gique. Les données surI'évaluation du danger terrestre
ne sont pas aussi abondantes, mais au cours des
~ demidres années on a davantage mis I'accent sur les
- essals de toxicité dans le sol. Des exemples d’'applica-

tion de données de toxicité & I'évaluation du danger sont

données dans la figure 6.2. Le plus souvent, des
-échantillons de sol, de sédiment ou d’eau sont prélevés
dans le lieu contaminé (suivant la conception de I'étude)
et ils sont soumis en laboratoire & des essais de toxicité
avec des méthodes et des protocoles standard. Des
essais de toxicité peuvent aussi étre effectués dans des
laboratoires mobiles ou in situ, avec des espaces qui
habitent sur les lieux. ’

Dans les essais de toxicité, on fait une distinction
entre les effets ou les expositions aigués, sublétale et
chronique; il y a beaucoup de controverse en ce qui
conceme la définition de chacun de ces termes. Pour
les besoins du présent projet on appliquera les défini-
tions suivantes :

Les essais de toxicité aigus sont congus pour

évaluer la toxicité relative d'un produit chimique ou d’un
échantillon a I'exposition & court terme. Les effets se
manitestent rapidement et ils ont tendance a étre
graves. Le point final qui est couramment mesuré est
la mortalité. Les essais sont habituellement effectuds
pendant une courte période prédéterminée (p.ex.24 h

. tiquement importants.
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et 96 h) de mani&re & pouvoir déterminer des mesures
comme la Clso (concentration létale pour 50 % de la
population testée) ou la CEso (concentration effective,
la concentration qui suscite une réponse spécifique
chez 50 % de la population) puisse étre déterminée
(Rand et Petrocalli, 1985).

Dans les milieux aquatiques et terrestres, au cours
dutemps, les organismes sont rarement exposés & des
concentrations élevées: présentant une toxicité aigus.
Au-dela du point de rejet, Ia dilution et la dispersion ont
tendance & faire diminuer la concentration d’un produit
toxique & des niveaux 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
l'organisme. Les essais de toxicité effectués avec des
concentrations sublétales peuvent étre plus importants
au point de vue écologique que des &tudes de létalité -
aigué car ils se rapprochent davantage des régimes
d'exposition qu'une proportion plus importante de la
biomasse rencontrera dans I'environnement récepteur.

Essals de toxiclté chroni

Les essais do toxicité chronique foumnissent une

mesure plus sensible de la toxicité que des essais de
 toxicité aigud. Le fait qu’'un échantillon ne produise pas

une réponse aigué n’implique pas nécessairement qu'il
n'est pas toxique. Pour déterminer les-effets de I'expo-
sition & long terme & des concentrations sublétales d'un
échantillon, des essais de toxicité chronique sont effec-
tués. Les essais de toxicité chronique portent générale-
ment sur le cycle entier de reproduction d’un organisme.
D'aprés les données de toxicité chronique de composés
chimiques (p. ex. les produits chimiques pouvant étre
préoccupants), 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 seuilde
produit chimique qui produit des effets délétares statis-
La CMAT est la moyenne
géométrique de la concentration sans effet (CSE) a
Pextrémité inférieure et la plus faible concentration

_ayant un effet (PFCE) & I'extrémité supérieure (Rand et

Petrocelli, 1985).

Les tests de toxicité aigud sont probablement plus
appropriés dans le cas d’une évaluation initiale, pour
déterminer I'étendue et le niveau de gravité sur le lieu.
Les tests de toxicité aigus sont généralement rapides,
simples et relativement peu colteux, mais ils ne sont
pas considérés comme étant aussi sensibles que
les tests de toxicité chronique. If faut donc user de
prudence pour interpréter les données fournies par les
tests de toxicité aigud car I'absence de mortalité ,
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EVALUA‘ITIONI DU DANGEH

) POINTS FINAUX
- Points finaux d'évaluation par rapport aux points finaux de mesure.

- Faire la relation entre les points finaux et les récepteurs préoccupants

- Faire correspondre les points finaux et les probiémes

« ESPECES AQUATIQUES
- Essais de toxicité aigué-

- Essais de toxicité chronique ou sublétale

- Essais de dilution de la toxicité

- Essais multiples ou sur des espéces multiples.

- Evaluation des espéces indigénes par des essais de toxicnté

- Evaluation de I'identification de la toxicité

- Bio-indicateurs

- Expériences sur le mésocosme

- Etudes sur le terrain (population ou communauté)

° ESPECES TERRESTRES
- Données des essais de toxicit§ aigué pour les réoepteurs oules -
espaces substituts

- PFCEO ou CSEO pour les récepteurs ou les espéces substituts

- Sensibilité des espéces

- Etudes sur le terrain (population ou communautés)

définir les pomts finaux appropnés pour IERI:‘
faire las extrapolations appropriées

chosir les points finaux qui correspondent aux effets

prévus et a Ia voie prévue d'exposition

confirmer et quantifier la toxicité
extrapoler jusqu'a la concentration sans effet
extrapoler jusqu'a la concentration sans effet

extrapoler & divers taxons ou groupe fonctionnels

extrapoler aux.espéces indigénes

identifier les produits: chimiques ou les types de
substances qui contribuent & la toxicité

examiner cause ou effet

extrapoler au niveau de la communauté

vérifier qu'il y a des effets et établir des points de
référence pour l'ordre de grandeur:des effets

confirmer et quantifier: Ia toxicité

.extrapoler jusqu'a la concentration sans effet

extrapoler a d'autres taxons -
vérifier qu'il y a des effets

Figure 6.2 Exemples d’utllisation des données d’évaluation du danger.




r’indique pas nécessairement qu'il ne se produirait pas
d'effets chroniques ou sublétaux. '

Critdres d'évaluat les essals de toxicits

Les critdres d’évaluation pour la sélection des
essais de toxicité devraient 8tre entre autres les
suivants :

o sensibilité: I'essai est-il sensible & une large
gamme de produits toxiques et répond-il & une
dose ?

o applicabilité : 'organisme testé est-il présent

dans I'écosystdme du lisu contaminé, a-t-il 6té

- déjautilisé avant et les résultats peuvent-ils étre
extrapolés au point final d’évaluation ?

o reproductibilité : les résultats des essais de
toxicité sont-iis reproductibles ?

* commodité : d'un point de vue logique, ést-il
pratique d’effectuer I'essai de toxicité ?

° disponibilite’: dispose-t-on de protocoles

d’'essai et de normes de contréle et d’assurance-

~de la qualité ? Si non, cela compromettra-t-il
l'utilité des données ?

_ En réponse au besoin de techniques d'évaluation
du danger dans le cas des lieux contaminés, un proto-
cole de bio-évaluation des déchets dangersux a été mis
au point par le Corvaliis Environmental Research Labo-

ratory (Porcella, 1983). Greene et coll. (1989) se sont

basés sur cette publication et ils ont foumni des descrip-
tions détalliées des méthodes d'essais pour les lieux
contaminés. Des exemples de 'application de ces
essals de toxicité sont foumnis dans Miller et coll. (1985),

Thomas et coll. (1986) et Athey et coll. (1989). Le -

tableau 6.3 présente des exemples d'essais de toxicité
- pour les sols, les sédimeiits et I'eau. '

. )

Les recherches toxicologique traditionnelles sont
beaucoup basées sur dés essais portant sur une seule
espéce parce qu'il foumissent de Finformation utile sur
les relations dose-réponse. Toutefois, il est extrame-
ment difficile d'extrapoler des essais & I'échelle de la

population & partir d’effets sur des individus et les essais -

de toxicité portant sur une seule espace ne permettent.
pas nécessairement de protéger les écosystdmes.
Aucun des essais de toxicité ne peut 8tre utilisé seul
pour déceler des effets sur I'écosystdme a cause des
lisux cibles qui sont variables, des facteurs qui influent
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sur la sensibilité et des différences dans les temps de
réponses des divers éléments de I'écosystdme.

De nombreux chercheurs ont souligné I'impor-
tance d'utiliser des essais de toxicité multiples pour
évaluer des polluants (p. ex. LeBlanc, 1984; Burton
et coll., 1989; Greene et coli., 1989). Une batterie
d’essais de toxicité ou série d’essais de toxicité est
privilégiée en raison du fait que la sensibilité des
espaces aux produits toxiques varie entre différents
niveaux d'organisation, modes d'action, processus
métaboliques etc. En général, les essais de toxicité
sont choisis pour 8&tre utilisés dans une batterie
d’essais afin d’offrir une gamme de taxons, de points
finaux, de voies d’'exposition et de temps. Les essais
de toxicité indiqués dans le tableau 6.3 peuvent étre
utilisés sous forme de diverses combinaisons en tant
que batterie d’essais pour I'évaluation du danger lié
aux lieux contaminés.

Greene et coll. (1989) et Stevens et coll. (1989)
décrivent des techniques d’analyse des données appli-
cables aux données foumies par les essais de toxicité
et les utilisations des résultats de ces essais. On ne
saurait trop insister sur limportance d’effectuer une
analyse et une interprétation correctes qui devront étre
guidées séparément pour assurer I'uniformité a
I'échelle nationale. Dans le cadre de travail du PNALC,
les produits finaux des essais de toxicité dans le cadre
de I'évaluation du danger sont les résultats de chacun
des essais de toxicitd. Ces donhées peuvent &tre
utilisées directement dans la caractérisation du risque
ou elles peuvent étre extrapolées (section 6.6) pour étre
appliquées & P'organisme considéré. L'application de
facteurs de sécurité et le risque sont traités dans la
section 7.0 (caractérisation du risque).

Les données de toxicité relatives a des 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 pour des produits
chimiques uniques, peu de données s'appliquent & des
mélanges chimiques. Lorsque des organismes sont
exposés & au moins deux produits chimiques a la fois,
les effets peuvent étre directement cumulatifs, syner- -
giques (plus d’un additif) ou antagonistes (moins que
cumulatifs) selon les produits toxiques présents, les
organismes testés et le milieu ol est réalisé l'essai. Les
essals de toxicité dans le cas des lisux contaminés
comportent l'évaluation des substrats (eau, sol, sédi-
ments) qui contiennent un certain nombre de contami-
nants et l'identification des produits chimiques
préoccupants n’est pas toujours possible.
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Tableau 6.3. Essais de toxicité qui pourraient peut-étre servir & ’évaluation du danger sur les leux contaminés.

Type d’échantillon

* Organisme Durée de Pessai Point final mesuré ‘Remarques " Références
. Microtox Photobacterium €lutriat de.sédiment 1 5/15/30.min réduction de la utilisé pour caractériser les Beckman, Inc. (1982)
5 phosphoreum élutriat de sol . bioluminescence: lieux od se trouvent des Microtox System Operating
lixiviat de -déchets-dangereux Manual
sol/sédiment/eau (sensibilité variable)
i Algue Selenastrum élutriat de sédiment 96 h statique inhibition de la mesure la toxicité de Porcella (1983)
: capricomutum. . élutriat de sol ! croissance solutions de-déchets US EPA (1989)
; : eau dangereux. APHA (1989)
: fournit une indication des ASTM (1988)
effets sublétaux ou
chroniques
largement utilisé
Lentille d’ean Lemna élutriat 96 h statique inhibition de la. mesure la toxicité:des APHA (1989)
: lean croissance solutions de déchets:
dangereux
fournit une indication des
-effets sublétaux ou
chroniques
largement utilisé
Graine de laitue** sédiment* - 120 h statique germination estime la toxicité aigué de Thomas: et Cline (1985)
' Lactuca sativa sol ' - déchets dangereux solides Modification de la technique de
: : Neubauer pour évaluer la
élutriat de-sédiment * 120 h statique élongation des racines estime la toxicité .aigué de toxicité des. produits chimiques
élutriat de sol : : déchets-dangereux aqueux dangereux dans les sols
: et des élutriats de déchets ’
dangereux Porcella (1983)
plus sensible que 'éssai de Ratsch (1983)
germination des graines o
Bié Triticum aestivum sédiments - 120 h statique. €longation des racines estime 1a toxicité aigué de Thomas et Cline (1985)
sol : déchets. dangereux solides Modification de la technique de
Neubauer pour évaluer la
toxicité des produits chimiques
dangereux dans les sols
Radis ) Raphanus sativa sédiment " 120 h statique élongation des racines estime la toxicité aigué de Thomas:et Cline (1985)
. . " sol - déchets:dangereux solides - | Modification dela technigue de
: : Neubauer:pour-évaluer la

toxicité: des: produits chimiques:
dangereux dans les sols

* peut étre utilisé pour tester des échantillons aqueux avec 100 % de sol- artificiel et.2 l'mde d’échantillons aqueux plutét qu’avec de I'ean désionisée pour hydrater les échantillons
*#es ;graines de laitue sont généralement plus sensibles que d’autres graines
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Tableau 6.3. (suite). -

Organisme

Type d’échantillon

Durée de Pessai

Point final mesuré.

Remarques:

Rétérences

Abeilles Apis.spp.

utilisé dais les programmes
réglementaires autres que.

- ‘les recherches sur les lieux -
.ol se trouvent des déchets

dangereux
peu (s'il en est) de

‘validations sur le terrain,

toutefois, méthodes
méritant d*étre considérées:
peut étre utile pour évaluer
des effets écologiques des
lieux od se trouvent des
déchets dangereux

Thomas et coll. (1983)
Bromenshenk (1985)

‘Tradescantia

essai de mutagénicité des.
poils staminaux: et
formation.de micronucléi

requiert standardisation oun

évaluation

lorsque les especes
résidentes sont utilisées
comme indicateurs
biologiques in situ, peut
fournir une occasion

" d’intégration des tests

effectués sur le terrain et
en laboraioire

Grant et Zura (1982)
Lower et coll. (1983)

.| Ma et Harris 1985)

Lower et coll, (1988)

" Essai sur le blé virescent hexaploide

pour déceler des effets
cytogéniques

nécessite standardisation ou"

évaluation

utilisé en laboratoire pour
évaluer la clastogénicité
tésultant de 1I'exposition 3
des mélanges & un ou
plusieurs: produits
chimiques.

| Redei et Sandhu (1988)

* Lower et coll.. (1988)




¥9

Tableau 6.3. (suite).

reproduction

et dans les décharges

- indicateut toxicité
-chronique

Organisme " . Type d’échantillon Durée de P’essai Point final mesuré ‘Remarques Références
Essais de formation de sciérotes: —_ — essai de.réponse des Thomas.et coll. (1983)
= : champignons:du sol . ' .
requiert standardisation ou
, évaluation - -
' utilisation limitée dans les
évaluations du lien pour: .
déterminer la formation en
i réponse 3 des méthodes
chimiques complexes
| Trefle rouge Trifollium pratense | sédiment 120 h statique élongation des racines estimation de la toxicité Thomas et Cline (1985)
o : . sol - aigué des déchets Modification de la technique: de
5 : ‘dangereiix solides Neubauer pour évaluer la toxicité |
; des: produits. chimiques
dangereux ‘dans les sols
Concombre Cucunis sativa © sédiment 120 h statique élongation des racines estimation de la toxicité Thomas et Cline (1985)
| sol aigué des déchets Modification de la technique:de
- dangereix solides Neubauer pour évaluer la toxicité
; des produits: chimiques:
: dangereux ‘dans les sols
Hyalella azteca . eau/élutriat miortalité estimation: de la ‘toxicité ASTM (1991)
s . sédiment | 10.j statique . aigué des déchets :
| dangereux solides:
Chironomus tentans sédiment mortalité. mesure de la toxicité aigué | ASTM (1991)
- croissance des: déchets dangereux.
solides
Daphnia pulex et Daphnia. magna | élutriat de sédiments | 48 h statique mortalité - mesure de la toxicité aigué' | Peltier et Weber (1985)
' . ’ . élutriat du sol I : de solutions de déchets '
edu dangereux
Ceriodaphnia dubia ean mortalité: évalue la toxicité de 1'ean Mount et Norberg (1984)
1 | -renouvellement baisse de la: "douce dans les. US EPA (1989)
environnements récepteurs Env. Canada (1990)




Tableau 6.3. (suite).

cancérogénes

Organisme Type d’échantillon Durée de I’essai Point final mesuré Remarques Références
Nématode: Panagrellus ean 96 h statique mortalité estimation de la toxicité Samoiloff (1983).
redivivus . extraits s/s croissance - aigué de solution de
: maturation déchets dangereux
Ver de terre Eisenia foetida sédiment* 14 mortalité estime la toxicité aigié de: Edwards (1984)
: : : sol déchets dangereux solides Goats et Edwards (1983)
' Téte-de-boule Pimephales eau 48 h statique mortalité ,* estime la toxicité aigug de | Peltier et Weber (1985)
promelas - solutions de déchets. . ASTM (1989)
dangereux .
7 j statique- -
i renouvellement pour-tester la toxicité _ ’
| eau mortalité sublétale-des effluents . US EPA (1989)
‘croissance d’ean douce et des eaux
superficielles
assez largement utilisé
Truite arc-en-ciel Oncorhyncus ean 9 h mortalité évaluation de la toxicité BC MOE (1982)
’ mykiss aigué-des produits OME (1989)
. chimiques-dans I'eau-douce | Eav. Canada (1980, 1990).
ou des effluents: et lixiviats ASTM (1989)
: : : ' APHA (1989)
eau 732 mortalité et croissance essai sur Iefficacité-de la ’
des embryons et des- conversion du sac vitellin
alevins des alevins mesure des
effets 1&taux et sublétanx
sur des alevins de truite *Hodson et Blunt (1981, 1986)
arc-en-ciel . .
‘pas de protocole encore au
point ’
Essai d’aberrations chromosomiques - —_ —_ —_ examine les cellules Brusik (1980)
divers mammiferes sauvages mitotiques arrétées A la EPA (1985)

- métaphase pour y Baker ¢t coll. (1982)
rechercher des altérations McBee et coll. (1987) Thompson
ou des perturbations dans et coll. (1988) '
les chromosomes ) ’

* bonne corrélation avec la
présence d’agents
mutagénes et étroitement
1ié 3 1a présence de
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Tableau 6.3. (suite).

Durée de Pessa

réglementaires autres que
les recherches sur lieux
contenant déchets

. dangereux

peu (8’il en est) de
validations sur le terrain,
toutefois, méthode méritant
d’étre considérée :
peut étre utilisée pour

évaluer effets. écologiques

liés A des lieux contenant
des déchets dangereux

Organisme Type d’échantillon Point final mesuré Remarques Références
Oiseaux et petits mammifres. — — 'seuls quelques essaisont | ASTM (1988)
) été réalisés sur des " Butler (1987)
échantillons de déchets ' Cholakis-et coll. (1981)
dangereux, mais bon McCann et coll. (1981)
potentiel - i Schafer et Bowles (1985).
- porte sur les effets des
produits- chimiques sir les
oiseaux et les petits-
mammiferes modélisés
Essais-de toxicité aigu-chez les —_ - méthodes pouvant Etre ASTM (1988)
oiseaux adaptées & .des-évaluations
de la toxicité des déchets
dangereux présents sur les
lieux
| Essais de toxicité aigug chez les —_ - méthodes pouvant étre ASTM (1985)
| -amphibiens’ ' adaptées a.des évaluations
1 de la toxicité des déchets
dangereux présents sur les
lieux
Criquets Acheta deomesticus | — — utilisé dans les programmes | Walton (1980)
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Tableau 6.3. (suite).

Organisme Type d’échantillon Duirée de Pessai Point final mesuré Remarques: Références
Sauterelles —_ — utilisé dans les programmes | Thomas et coll. (1983)
réglementaires autres que :
les recherches sur lieux
contenant déchets
dangereux

peu (s'il en est) de
validations sur le temain,
toutefois, méthode méritant
d’ ére.considérée

peut étre utilisée pour
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Des différences subtiles dans la qualité de 'eau
peuvent influer sur le comportement, l'activité et la
biodisponibilité des produits chimiques. Les facteurs
_modificateurs sont définis comme étant des caractéris-
tiques d’'un organisme ou de I'eau environnante qui
influe sur la toxicité et qui sont habituellement divisées
en deux groupes descriptifs, ceux qui sont biotiques
(intrinsdques) et ceux qui sont abiotiques (extrinséque).
Les facteurs modificateurs peuvent agir soit de maniare
a accroftre soit de manisdre & réduire la concentration

d’un produit chimique devant produire une réponse

biologique; cet impact peut varier de beaucoup d'une
classe de produits chimiques & 'autre et d’'un organisme
exposé a I'autre. Une réponse biologique est décelable
lorsque le produit chimique atteint une concentration
suffisante au lieu visé pour perturber la performance
mesurable de I'organisme ‘Les concentratlons seuils
et les facteurs modificateurs modifient la v:tesse a
laquelle les produits chimiques atteignent le lieu visé en
changeant la disponibilité du produit chimique pour
'organisme ou la vitesse de transport inteme & laquelle
le produnt chimique atteint Ie lieu visé. Le lieu visé peut
varier selon la concentration du produit chimique qui
touche l'organisme. .

Des facteurs modificateurs abiotiques et biotiques
influent sur la toxicité en modifiant la concentration
extemne du produit toxique nécessaire pour obtenir la
concentration interne seuijl au lieu visé, de ce produit
-chimique & cette dose et pourl'organisme. Lesfacteurs
influant sur l'activité chimique peuvent interagir soit-a
l'intérieur, soit & I'extérieur de'organisme. Les facteurs
intemes sont habituellement biotiques et changent la
mani&re dont les organismes réagissent avec.un produit
chimique au niveau métabolique. En augmentant le
. laux 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 extemes sont habitueliement abiotiques et

influent sur la disponibilité du produit chimique pour ce
qui est de son absorption. Les produits chimiques,
particuliorement les métaux, répondent & certains
facteurs métaboliques en changeant leur état spéci-
fique et certaines espaces chimiques peuvent atteindre
plus rapidement les lieux visés que d’autres en traver-
- sant des membranes plus rapidement ou par absorption
préférentielle suivant des mécanismes actlfs

Parmi les exemples de facteurs modificateurs
biotiques, on comple I'espace, le stade de vie, I'état
nutritionnel, la taille corporelle, I'alimentation et I'accli-
matation. Les facteurs modificateurs abiotiques com-
prennent la température, la dureté de I'eau, 'alcalinité,
la teneur en acide humique, en oxygéne dissous, en

agents chélatants, en solides en suspension, en-acides

aminés et la présence de matidre organique. L'évalu-

I
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ation du danger devrait prendre en compte les facteurs
abiotiques et biotiques et reconnatltre leur contribution
potentielle & lincertitude. Lorsque c’est possible, il
faudrait réduire au minimum I'effet des facteurs modifi-
cateurs en utilisant des témoins, des matidres d'essai
ot des organismes d'essai-appropriés.

6.5.2 Microcosnjes

Les microcosmes permetient de manipuler les
conditions expérimentales et d’observer des effets chez
des systémes aquatiques au niveau de la population.
Ces systémes permmettent d’'étudier les effets de pertur-
bations chimiques sur des écosystdmes aquatiques et
terrestres. Gréace a l'incorporation de la répétition dans
le plan expérimental, les microscomes fournissent des
données qui psuvent étre analysées de maniere statis-
tique pour déterminer des changements significatifs
dans la structure ou le fonctionnement écologiques
(Sheehan, 1989). Le microscome et les mésocosmes
ont surtout été mis en application dans le cadre de
programmes réglementaires comme TOSCA (Toxic
Substances Control Act) dans lequel on évalue de
nouveaux produits chimiques (Cairns, 1979). Ces$
études sont devenues la base des essais visant a
vérifier le respect des rdglements dans le cas de
produits chimiques comme les pesticides et les herbi-
cides. Elles permettent d'effectuer des recherches a un
niveau d’organisation biologique qu'il n’est habituelle-
ment pas possible d’obtenir dans le cas des essais de
toxicité.

Les microcosmes ne pesuvent pas toujours étre
utilisés pour I'évaluation du danger dans les lieux con-
taminés pour plusieurs raisons. Premidrement, pour
préparer les traitements, il faut diluer I'effiuent prove-
nant du lieu contaminé et non pas doper des échantil-
lons avec un seul produit chimique. De plus,
I'évaluation du danger sur un lieu contaminé est
habituellement rétrospectif, de sorte qu’il serait
préférable d'effectuer une véritable évaluation de la
communauté.

6.5.3 Méthodes d'évaluation sur le terrain

L'importance des évaluations sur le temain est
décrite dans la section 5.0 et la contribution d’'une bonne
étude sur le terrain & I'évaluation du danger est la
détermination du probldme et de son étendue. L'utili-
sation de méthodes d’évaluation sur le terrain dépend
en partie de I’approche choisie pour I'évaluation du
vers le bas, I'évaluation sur le terrain au niveau de la
communauté peut étre 'une des premidres étapes.
Dans le cas d’'une approche par niveaux du bas vers le
haut, le travail au niveau de la communauté peut étre
Fune des demidres étapes dans I'évaluation du risque
écologique, tout comme la validation sur le terrain des




données _etAIes extrapolations découlant des essals de '

toxicité. n

On ne saurait trop insister sut 'importarice de se
rendre surle lieu contaminé et de recueillir des données
surleterrain. Les essais de toxicité servent uniquement
a modéliser la situation sur le terrain et ils ne sont pas
vraiment représentatifs de la dynamique des popula-
tions et des communautés. Toutsfois, le niveau d'effort
requis pour obtenir des données utiles sur le terrain
signifie habituellement que les chercheurs essalent
d’abord d’autres méthodes plus simples d'évaluation du
danger (approche du bas vers le haut). :

‘Les données d'évaluation sur le-terrain peuvent
‘8tre tras variables et refiéter 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. ' :

Normalement, les cher'cheurs'se préoccupent de’

la probabilité (a) de déclarer qu'un effet est important
alors qu'il ne I'est pas (= erreur de type I). Il s'agit d’'une
inquiétude justifiée pour la pratique scientifique de
routine car cela permet de concentrer I'attention et les

_ressources sur des phénomeénes. susceptibles d’atre

réels et d'éliminer les phénomenes dont Pexistence est
équivoque ou douteuse. Toutefois, les chercheurs
environnementaux doivent aussi considérer. (8), ou la

probabilité qu'un effet puisse &tre décelé. Les colits. et

les conséquences des erreurs de type Ii ou le fait de ne
pas déceler un effet qui existe, peuvent étre beaucoup
plus grands que.les colts et les conséquences des
erreurs de types | (Peterman, 1990). Pour cette raison

les études d'impact et les évaluations du danger

devraient comporter une analyse par puissance
(puissance = 1 - B) et vérifier que les tailles des échanti-
lons sont adéquates pour déceler des effets considérés
comme étant biologiquement importants. - On trouvera
de bonnes discussions sur l'analyse par puissance
dans Green (1984, 1989), Alidredge (1987) et Peterman
(1990).. Il i’y 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 présentent une puissance
étonnamment peu. élevée (Barnthoiise et coll., 1986;
Suter et coll., 1987).

Tout'efois,' les avantages dé prélever des données
sur le terrain pour I'évaluation du danger sont entre
autres les suivants (Kapustka et coll., 1989):

* les effets du lieu contaminé sur les espéces
indigénes sont mesurés
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o des mesures directes sont effectuées (il n'est

pas nécessaire de faire des extrapolations a
partir des données de toxicité)

° les résultats peuvent étre interprétés

o les rééultats sont plus facilement compris par
" les décideurs ét par le grand public

e linformation peut étre utilisée pour la caractéri-
sation des récepteurs

Pour les besoins du présent document, on n’a pas
foumi de résumé des méthodes d’évaluation sur le
terrain. !l existe de nombreux manuels qui décrivent les
techniques d'étude sur le terrain, plus particulidrement
en-ce qui concerne I'évaluation des risques (p. ex.

Kapustka et coll., 1989) ou pour la surveillance ou .

I'évaluation écologique (p. ex. Plafkin et coll., 1989).

- Encore une fois, 'évaluation du risque écologique est
basée sur le jugement d'experts comme les chercheurs

et les écologistes.

Il est essential que les méthodes choisies pour
étre utilisées sur le terrain (points finaux de
mesure) correspondent aux points finaux d'évalu-
ation qui ont été fixés lors de la planification de
I'évaluation du risque écologique ou qui ont 6t
déterminés au cours des recherches. Lorsqu’on
recueille des données sur le terrain, on est souvent
tenté de recueillir trop d'information ou de I'informa-
tion inutile; il faut donc exercer une certaine disci-
pline lors de la conception des programmes.sur le
terrain pour les lieux contaminés.

6.5.4 QSAR .

Les modéles QSAR (Quantitative Structure
Activity Relationship) sont des équations mathéma-
tiques obtenues pour estimer la toxicité ou toute autre
propriété d’un produit chimique qui solt reliée a sa
structure. Chaque sous-structure d’une molécule
contribue a sa toxicité de manidre spécifique ‘et
I'équation QSAR décrit cette contribution. Des
modales de ce type se sont révélés tras utiles pour
estimer la cancérogénicité, la mutagénicité et la

- toxicité pour des rats, des souris, des daphnés et le

téte-de-boule. Les équations QSAR sont générale-
ment 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 en fait la toxicité du lieu contaminé plutét
que d’'essayer de la prévoir. On peut faire appel aux
QSAR dans le cas d'un lieu ol des organismes sont
exposés a un produit chimique au sujet duquel on
connatt peu de chose.




6.6 E;t;ap,olations des données d’évaluation du
danger

L’une des sources les plus importantes d'incerti-
tude dans le cas de I'évaluation du danger est 'extrapo-
lation des données. Cette section ne viseé pas & fournir
de l'information en profondeur sur I'extrapolation, mais
a familiariser le lecteur avec le type: d’extrapolation des
données qui sont utilisées pour Iévaluation du danger.

6.6.1 Extrapolation interspécifique .

Les essais de toxicité effectués au laboratoire

devraient étre représentatifs de 'écosystéme évalué. .

On a beaucoup discuté au Canada de I'utilisation des
espaces indigdnes par opposition & celle d’organismes
chez qui la toxicité a été standardisée, testés en labo-
ratoire. D’un cb6té, les donnédes générées a partlr
d'espéces vivantes ou d' espadces qu'on s’attend a voir
survivre a l'intéfieur du lieu contaminé, seront directe-
ment applicables au lieu et n'exigeront pas autant
d'extrapolation en ce qui concerne la prévision des
effets. D’un autre coté, le taux de succds en ce qui
concerne l'adaptation d'essais standardisés a des
espéces indigdnes n'est pas bon; les problémes de
survie des témoins et les facteurs de variabilité élevée

sensibilité analogue & celle de 'espdce testée, les
espdces non testées devraient se situer & Ifiniéﬁeur de
la'méme gamme (Mayr et coll., 1986; de plus, cette
supposition a été initialement a la base de I'élaboration
des critéres de qualité de l'eau). Des espéces
appartenant & des taxons analogues peuvent présenter
une large gamme de concentrations de réponse, mais
plus on compile de données, plus grande est la confi-
ance que l'on peut faire & la gamme ou a lintervalle.

Dans le cas des lisux contaminés, cette approche serait
appropriée, mais le degré d'effort requis pour ¢es essais

" n’est habituellement pas justifié. En pratique, le nombre

-

_ont des effets néfastes sur les travatix de laboratoire et

ils troublent l'interprétation des données.

L'option la plus viable pour le moment sembie étre
I'utilisation d’essais standardisés de toxicité, du moins

au début, et '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'espace, le
mode d'action de I'agent stressant, la période d’exposi-
tion prévue de populations naturelles, etc. Bamnthouse
et coll. (1986) ont traité de I'analyse de l'erteur
d'extrapolation et iis ont foumni des exemples pratiques
(c.-a-d. espéces de. poisson; invertébrés aquatiques)
pour montrer quie des extrapolations interspécifiques et
d’un taxon & un autre peuvent fonctionner. Toutefois,
dans U.S. EPA (1991), les facteurs d’incertitude de
I'évaluation du danger étaient les pius importants dans
le cas des comparaisons interspécifiques (p. ex. ils
étaient de I'ordre de 1000 & 10 000 dans le cas de la
toxicité aigus et de 100 & 1000 dans le cas de la toxicité
chronique). De plus, plus la similitude taxonomique

' diminue, plus lincertitude de I’extrapolation augmente- :

La méthode la plus courante pour I'extrapolation .

relativement faible d’essais de toxicité qui existent (par
rapport au nombre d'espaces existantes) est utilisé pour

' représenter un héte parmi les espaces indigénes. Par

exemple, 'essai portant sur le ver de terre représente
les invertébrés du sol, I'essai' de la truite arc-en-ciel
feprésente les poissons d’eau douce et les volailles
domestiques représentent la faune aquatique. On se fie
beaucoup a la supposition selon. laquelle les orga-
nismes testés sont sens:bles

6.6.2 Extrapolation d’un point final & un autre

Etant donné qu'il est relatlvement facile de
prélever des donndes de toxicité aigué et qu'il existe
‘peu d'essais vrais de toxicité chronique standardisés,
on a mis au point des méthodes pour extrapoler des
points finaux aigus & des points finaux chroniques. Par
exemple, on paut obtenirdes, concentrations sans effets
observés (CSEOQ) & partir d'une Clso. Premiérement,
une analyse des rapports de la toxicité aigué a
chronique ou une analyse par régression est effectuée
pour les espaces testées pour déterminer la relation qui
existe & partir de données empiriques pour des espdces
similaires. Alors la relation dérivée peut étre utilisée
pour d'autres espaces pour lesquelles on dispose
uniquement de données sur la toxicité -aigus. 1l faut
supposer que le rapport ou la relation entre la toxicité
aigué et chronique reste analogue d’'une espéce- &
lautre. Ces extrapolations ne devralent étre faites que
pour les mémes types d'essais, réalisés dans les
mémes conditions (p. ex. qualité des eaux, stades de
vie) (Parkhurst et coll., 1989).

En raison de la nature des données sur la toxicité,
les rapports de toxicité aigud & toxicité chronique
présentent souvent une variabilité élevée. Chaque fois -
que cela est possible (c.-4-d. lorsqu'il est justifié de
poursuivre les recherches jusqu’a un niveau supérieur)
des essals chroniques ou des évaluations sur le terrain

. devraient &tre réalisés sur les lieux contaminés. Les

interspécifique consiste & recuslillir des données toxi- .

cologiques pour des organismes appartenant & des

taxons analogues (p. ex. & la méme famille ou classe)

et & élaborer une gamme ou des intervalles de confi-
ance pour les concentrations ayant des effets. Sil'on

suppose que les espaces non testées présentent une

chercheurs doivent évaluer l'incertitude que I'extrapola-
tion d'un point final & un autre introduira dans I'évalu-
ation du fisque et déterminer si cette incemtude est.
acceptable pour un lisu donné '

Enplusdes -rapports de'toxicité aigud a chronique,

des essals a court terme comme les essais effectués
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aux premiers stades de vie peuvent étre utilisés pour
" prévoir des toxicités chroniques. Grace & lutilisation
des stades de vie sensibles, onh peut obtenir de bons
points finaux de la toxicité chronique en beaucoup
moins de temps et 4 un co(t bien moindre que dans le
cas des essais qui portent sur F'ensemble du cycle de
.vie (Rand et Petrocelli, 1985). Parkhurst et coll. (1989)
offrent Un regard plus optimiste pour ce qui est de
Futilisation des essais & cours terme pour prévoir la
toxicité chronique par opposition aux essais de toxicité
aigué. Bamthouse et coll. (1986) ont traité de l'analyse
de I'erreur d'extrapolation et ils ont fourni des exemples
pour montrer qu’une valeur seuil pour un cycle de vie
~ pouvait étre déterminée A partir de la valeur d’'une CLso.

6.6.3 Extrapolation du laboratoire au terrain

~ Les études sur le terrain sont utiles pour déter-
miner quelles sont les populations et communautés
touchees et peut-étre quels sont les efféts environne-
mentaux spécifiques (p. ex. probldmes de reproduction
chez une population de poisson en examinant la struc-
ture des classes d'age et la taille des individus). Toute-
fois, le lien de cause & effet doit étre établi par
expérimentation, habituellement au laboratoire quoi
que des expériences sur le terrain peuvent aussi 8tre
-réalisées. ldéalement, les chercheurs pourront établir
un lien entre la conception des expériences de labora-
toire et les données recueillies sur le terrain, ce qui
permettra de faire une extrapolation du laboratoire au
terrain.

. L'une des inquiétudes le plus souvent soulevée

vient du fait que les essais de toxicité effectués au
laboratoire avec une seule espace ne permettent pas
de mesurer des effets & 'échelle de la communauté et
de l'écosysteme. Il faut faire du mieux qu'on peut avec
les instruments qui existent et les essais de toxicité
foumissent de linformation utile pour déterminer le
potentiel de toxicité a partir d'échantilions recusillis
dans un lieu contaminé. Parkhurst et coll. (1989)
avancent que les évaluations basées sur une seule
espéce devraient 8tre adéquates pour détemminer les
probldmes aux niveaux ‘supérieurs d’organisation biolo-
gique. Aux Pays-Bas, Aldenberg et Stob (1992) ont
raffiné une méthode statistique pour estimer la protec-
tion de 95 % des espdces a partir d’un faible nombre de
données relatives & la toxicits.

Pour maximiser I'extrapolation du laboratoire au
terrain, les conditions d'essai devraient étre le plus
analogues possibles aux conditions sur le terrain. Des
facteurs modificateurs comme la dureté de l'eau, la
température et |a teneur en carbone organique (section
6.4) devraient étre pris en compte lors de la préparation
des essais de toxicité, de manidre & ce que des mesures
de contréle adéquates soient mises en application.

Malgré les meilleures intentions des chercheurs, les

réponses des organismes exposés au laboratoire

diffdrent souvent de celles des organismes qui ont été
exposés dans des conditions naturelles; 'extrapolation
du laboratoire au terrain foumit alors certaines indica-
tions sur le sens et l'ordre de ces différences. :

- - Les données relatives a la toxicité et les données
recuelllies sur le terrain devraiént 8tre comparées &
I'aide de techniques exploratoires d’analyse des
données (Parkhurst et coll., 1989). Ces analyses
préliminaires devraient montrer la relation qui existe
entre les données recueillies sur le terrain et celles qui
ont é6té obtenues en laboratoire et proposer des rela-
tions de cause & effet. Pour des mélanges complexes

- -que I'on rencontrera souvent dans les lisux contaminés, .

il peut se révéler impossible de déterminer quel est ou
quels sont les produits chimiques a I'origine de la
toxicité (Parkhurst et coll., 1989).

Si l'extrapolation du laboratoire au terrain semble
étre le principal élément d'incertitude dans une évalu-
ation, il peut se révéler utile de poursuivre plus loin les
études sur le terrain de manidre & déterminer exacte-
ment quel est le vrai danger. Par exemple, si une étude
sur le terrain montre que le nombre d’invertébrés
benthiques a diminué, mais que les essais de toxicité
montrent que le lixiviat du lieu contaminé ne préserite

- pas des concentrations toxiques sur le terrain, il faudrait
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peut-étre examiner de manidre plus approfondie 1) les
caractéristiques du substrat (qui détermine la structure
de la communauté benthique) et 2) la toxicité de I'eau
prélevée sur le terrain pour des espdces benthiques
indigénes.

6.7 Incertitude des données liées a I’évaluation
du danger

Les extrapolations traitées dans la section 6.6

- contribuent largement & lincertitude liée a I'évaluation

du danger. Des modales ont ét6 mis au point pour
lextrapolation d'un taxon & lautre, d’'un point final &
F'autre et du laboratoire au terrain avec des degrés
connus dincertitude (U.S. EPA, 1991). Toutefois, la
capacité de réduire l'incertitude peut étre limitée par les
facteurs suivants (U.S. EPA, 1991) :.

° v_ari‘ations' dans les facteurs environnementaux
physiques et chimiques (p. ex. facteurs modifi-
cateurs)

» interactions chimiques
* " interactions physico-chimiques
 stress non chimiques o

"~ e interactions bibtiqu_es



‘o effets blologiques indirects qui ne sont pas
explicitement déterminés par les essals effec-
tués en laboratoire

: L’lncertitude« des évaluations sur le terrain a
toujours été difficile & quantifier. Avec des approches

statistiques comme l'analyse par puissance (section.

6.5.3), des techniques pour surveiller lincertitude com-
mencent & étre mises au point. Toutefois, il en va
autrement pour ce qui est de savoir si le degré d’incer-
titude des études effectuées sur le terrain est accepts.
Quoi qu'il en soit, il est clair que la mesure directe de la
toxicité pour les organismes visés, combinée & une
évaluation concentrée sur le terrain, constitue pour
I'évaluateur du risque la combinaison optimale.

7.0 CARACTERISATION DU RISQUE
7.1 Apercu

7.1.1 Définition et portée

 La caractérisation du risque peut étre définie

comme étant le processus qui perinet d’'estimer
Pampleur et la probabilité des effets (p. ex. Norton et coll.,

1988; Parkhurst et coll., 1990; Pastorok et Sampson,

1990). La caracténsatlon du risque se fait grace a une
combinaison des résultats de I'évaluation de I'exposition
qui donnent une estimation de la concentration des con-
- taminants dans Penvironnement, et des résultats de
T'évaluation du danger qui donnent une estimation des
effets résultant de diverses concentrations: Si les points
finaux et les espdces ou communautés cibles sont bien
choisies, la caractérisation du risque permettra d’obtenir

une description solide de la situation écologique.
Evidemment, I'objectif premier de la caractérisation du -

trisque est de foumir une estimation de Iampleur etde la

"probabilité des effets. Les autres éléments de FERE sont -

intégrés dans la caractérisation du risque. Les caractéri-
sations du risque devraient aussi comporter un résums et
un exposé des points forts, des limites et des incertitudes
dues aux données et aux modéles sur lesquels sont
basées les conclusions.

Dans de nombreux cas, il est difficile de définir la
limite entre la caractérisation du risque et les autres
éléments de I'évaluation du risque, particulidrement dans
le cas de l'évaluation du danger. L'évaluation du danger
et les autres éléments devraient étre le plus objectif
possible et ne comporter que lés suppositions et les
calculs nécessairas pour atteindre leurs objectifs.
D’autres suppositions et calculs, particulisrement ceux qui
sont reliés & des incertitudes, devraient faire partie de la
caractérisation du risque. L'évaluation du danger devrait
foumir des énoncés (ou distributions) spécifiques des
effets mesures ou prévus : «espace X sera touchée par
une mortalité de 10 % & la concentration Y». La caractéri-

sation du fisque devrait comporter des étapes, par
exemple la division de la valeur obtenue par un facteur
de seécurité pour que diverses incertitudes soient prises
en compte. Si I'on choisit d’adopter cette division, 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 caractéri-
sation du risque différentes. Toutes les données nou-
velles relatives & des effets obtenues lors de surveillance
ou d’essais detoxicité subséquents peuvent étre aisément
appliquées a I'évaluation du danger. La caractérisation du
risque comprendra alors les suppositions les plus contro-
versées, notamment celles qui sont spécifiques de la
méthode ou de I'approche utilisée. Si ces suppositions se
révélaient fausses, ou si une autre approche ou méthode
de caractérisation du risque est utilisée, seul le processus
de caractérisation du risque doit &tre répété.

~ 7.1.2 Méthodes de classification et de

caractérisation du risque

7.1.2.1 Plan de classification utilisé dans le présent

_rapport

Pour le présent rapport on a suivi le plan de
classification utilisé par Norton et coll. (1988) (Figure
© 7.1). Les méthodes de caractérisation du risque se
divisent en méthodes qualitatives et en méthodes quan-
- titatives. . Les méthodes qualitatives caractérisent
habituellement le risque comme étant élevé, modéréou
faible et ce classement dépend souvent du jugement
d'un expent d'information en ce qui concerne I’évalu-
ation du danger.

. Les méthodes quantltatives so répartissent en
méthode des quotients et en méthode d'exposition con-
tinue-réponse. Les méthodes des quotients sont
basées sUr la concentration prévué dans I'environhe-
ment (CPE) divisée par une concentration de base .
(CB) : Quotient = CPE/CB. Les. concentrations de
base s’obtiennent & partir des évaluations du danger et
il s'agit de concentrations spécifiques pour lesquelles
on s'attend & un certain niveau d'effets. Les effets
correspondant aux concentrations de base peuvent
varier puisque ces concentrations peuvent étre basées
sur des effets aigus (p. ex. CLso ou DLsp) ou sur des
effets chroniques (p. ex. CMAT) pour une espéce ou
plus ou pour un pomt final ou plus.

Les méthodes d'exposmon con'tinue-réponse ne

._sont pas basées sur une seule concentration de base,
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mais elles font appel & 'ensemble des relations entre la

" concentration ou dose et au moins une des réponses.

Ainsi, les risques d'uné large gamme d’ampleur des
effets (p. ex. 1, 10, 25 et 50 % de réduction de la survie)
sont pris en compte Les méthodes de concentration
continue-exposition psuvent étre encore subdivisées

d'aprés le niveau auquel elles s’appliquent (Individu,
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Figure 7.1 Plan de classification pour les méthodes de caractérisation du rlsque;




popuIa'tlbn communauté/écosystdme). Les méthodes
qui s’appliquent au niveau des individus ne tiennent pas
compte des effets au-dela de ceux qui sont considérés

dans la plupart des essais biologiques et des essais de -

toxicité (réduction dans la survie, la croissance ou la
reproduction des individus appartenant en général a
une seule espdce. Certains auteurs (p. ex. Parkhurst
et coll,,
s appliquant & la population tout comme au hiveau des
individus. Toutefois, dans ce rapport la catégorie des
. méthodes applicables au niveau de la population est
réservée a des méthodes (habituellement des modbles
de population) qui prévoient des effets sur plus d'une
génération et prennent en compte des effets au niveau
de la population comme la probabilité d’extinction. De
méme les méthodes applicables & un niveau plus élevé
(communauté, écosystdme) permettent de prévoir des
offets au-dela du nivéau de la population.

Méme sila classiticatlon fournie dans la figure 7.1

semble diviser les méthodes de caractérisation du
risque eh catégories séparées, les caractéristiques
utilisées pour la classification peuvent étre plus
continues que ponctuelles. Ainsi, certaines méthodes
peuvent tre difficiles & classifier parce qu'il peuty avoir

un gradient d’'une catégorie a l'autre. Ces méthodes .

intermédiaires sont indiquées dans la section 7.2. Il faut
noter aussi que seules les méthodes d'exposition con-
tinue sont subdivisées d’aprds le niveau organisa-
tionnel pour les:besoins de I'évaluation. La plupart des
méthodes des quotients s’appliquent au niveau indi-
viduel, mais certaines s’appliquent & des niveaux
supérieurs et elles sont mentionnées dans la section
7.2.2.1. Les méthodes qualitatives peuvent aussi
s'appliquer & n'importe quel niveau.

7.1.2.2 Autres plans de classification

Le plan de classification représenté dans la figure
7.1 a été choisi parce qu'il est basé sur des considéra-
tions importantes, particulidrement sur le degré de
quantification de I’'ampleur des effets et aussi parce qu'il
comporte un gradient allant du simple au complexe. |i
y a toutefois d’autres possibilités en ce qui conceme le
choix des méthodes (Pastorok et Sampson, 1990;
section 1.4 du présent rappon) : '

o prédictive opposée a rétiospective
o empirique opposée & théorique
o haut vers le bas opposée & bas vers le haut

Les distinctions entre ces options peuvent aussi
s'appliquer & I'évaluation de l'exposition et du danger
ainsi qu'a I'évaluation du risque écologique dans son
ensemble. Ces autres plans de classification pour-
raient &tre utilisés pour subdiviser davantage certaines
des catégories de la figure 7.1. Elles signalent d'impor-

1990) considdrent ces méthodes comme
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tantes distinctions qu'il vaut la peine de souligner et
elles sont prises en compte dans les descriptions. et
dans les évaluations des méthodes (section 7.2).

7.1.3 Cadre de travail pour la description et

I'évaluation des méthodes

Le cadre de travail et les critdres utilisés pour la
description et I'évaluation des méthodes de caractéri-
sation du risque sont résumés dans le tableau 7.1 et ils
sont traités plus en détall ci-aprds. Ce cadre de travail
et I'évaluation réelle de la section 7.2 sont congus pour
fadiliter la sélection des méthodes les plus appropriées
dans le cas d’évaluations du risque spécifique.

7.1.3.1 Description des méthodes

Les descriptions portent d'abord sur les carac-
téristiques utilisées pour la classification dans les
catégories données a la figure 7.1, particulidrement sur
le degré de quantification ét le niveau auquel s’appli-
quent les différents types de méthodes. La documen-
tation pertinente, notamment des études générales et
des exemples spécifiques, est citée ou présentée sous
forme de tableaux. Le cas échéant, on donne des
exemples d’approches prédictives/rétrospectives ou
empiriques/théoriques & l'intérieur d’une catégorie:

7.1.3.2 Critdres d’évaluation

Les catégories générales des méthodes sont
évaluées en fonction des critdres indiqués dans le
tableau 7.1 puis une évaluation globale est effectuée.
Au nombre des considérations pratiques, on compte les
exigences relatives aux données, le niveau d'expertiss,
la faisabilité, la facilité d’application et le cogt et le
niveau d'effort. La disponibilité des logiciels ou des
manuels d'instruction décrivant des méthodes spéci-
fiques est notée bien que la présente étude ne visait pas
4 énumérer tous les programmes et tous les manuels.
La portée et le degré d'intégration (potentiel réalisé) de
méthodes ou de groupes de méthodes ont aussi 6té
considérés pour identifier les cas ol des méthodes
pourraient étre appliquées. Finalement, plusieurs
questions scientifiques apparentées ont été con-
sidérées; ces questions sont traitées plus en détail
ci-apras. '

Les sources et I'ampleur des incertitudes liées &
la caractérisation du risque devraient étre déterminees
et réduites si possible. Bamthouse et Suter (1986) ont
considéré trois sources d’incertitude : :

o variabilité Inhérente
¢ incertitude lide aux paramatres

e erreurs du modale




Tableau 7.1. Approche pour la dMiptioﬁ et Pévaluation des méthodes de caractérisation du risque.

Catégories/aspects génémux

Catégorieslaspec,ts spécifiques ,

D’escxiﬁtion

degré de quantification
‘niveau d’organisation
prédictive/rétrospective

Evaluation

Considérations pratiques -

Portée/intégration

Considérations scientifiques -

Evaluation globale

empirique/théorique

exigences relatives aux données
- degré d’expertise requis
faisabilité/facilité d’application
degré d’effort requis
cofit
portée - produits chimiques, écosyst®mes
* intégration - niveau d’organisation
° applicable 4 des mécanismes d’exposition et 2
des produits chimiques multiples

*  incertitude (identification, quantification)
° vérification, étalonnage, vahdxté

*  avantages V

o limites

- . La variabilité inhérente désigne la variabilité
inhérente dans les systames écologiques et dans la
mesure des paramébtres écologiques. Pami les exem-
ples de cette variabilité, on pourrait citer la variabilité du
rejet et les erreurs de mesure et d’échantillonnage. Les
erreurs de mesure et d'échantilionnage peuvent étre

. réduites si I'on fait appel 2 des mesures plus précises

et & des plans d’échantillonnage appropriés. La vari-

abilité naturelle ne peut &tre réduite, mais elle peut étre.

quantifiée d’aprds les variances ainsi que les moyennes
qui permettent de calculer la probabiiité des effets.
Lincertitude liée aux paramatres désigne l'incertitude
liée & lestimation des paramatres. Ii s’agirait par exem-

moddle sont trés difficiles & quantifier ou méme a
déceler et Il est donc difficile de les réduire parce
qu’elles sont liées & linconnu (incertitudes vraies).

Limportance relative de ces sources d'incertitude

~ peut varier selon les méthodes ou les approches

ple de l'estimation d’une concentration de base _

chronique d’apras les valeurs de CLsg et de l'estimation
de la toxicité d'un produit chimique d'apras sa structure
ou son activité. On peut réduire l'incertitude liée aux
paramétres en élaboration des méthodes d’estimation
plus précises (p. ex. par régression) ou en mesurant
directement le paramdtre en question. L'erreur du
-modale désigne des sources d'incertitude a grande
échelle et comprend les erreurs liées a I'utilisation de

quelques variables pour représenter de nombreux

phénoménes complexes a I'aide de relations fonction-
nelles inappropriées et en utilisant des limites inappro-
priées pour définir le systéme & I'é6tude. Ces emeurs de
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employées. Par exemple, la variabilité inhérente peut
étre la source la plus importante d'incertitude dans le
cas des approches rétrospectives et peut-&tre aussi
dans le cas des approches empiriques, alors que
l'incertitude liée aux paramatres peut étre plus impor-:
tante dans le cas des approches prédictives et théori-
ques. L'expression «erreur du modadle» donne & penser
qu'll s'agit d’'une source d'incertitude seulement dans le
cas des modsles théoriques alors qu'elle est tras impor-
tante pour toutes les méthodes de caractérisation du
risque. En effet, toutes les méthodes sont basées sur
une série réduite de variables, font quelques supposi- .
tions au sujet des relations fonctionnelles (ou les
laissent de c8té) et imposent des limites au systéme
étudié. ' . -

Il est aussi possible d'établir une corrélation entre
Fincertitude provenant de sources différentes. Une
mesure précise d’un paramatre quelconque réduira non
seulement la variabilité inhérente, mais elle fera aussi




augmenter la précision de tous les autres paramétres
estimés & partir de ce paramatre. Il y a habituellement
une compensation entre lincertitude liée au paramatre
et certaines erreurs du moddle. En inciuant davantage

de variables dans un modéle ou dans une caractérisa-

tion, et en étendant les lirmites d’'line étude, on accioft
la somme des contributions aux incertitudes des
paramétres. La méme considération s’applique & des
modéles 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 lamoyenne

résiduel (qui déterminera les intervalles de prévision ou
~ de confiance) peut en fait augmenter & cause de la

réduction des degrés de liberté. Méme des analyses
rétrospectives comme ANOVA dans une étude d'impact
peuvent devenir rapidement impossibles & gérer si 'on
tient compte de trop de facteurs.

La vérification, I'étalonnage et la validité sont
nécessaires pour accroftre la précision des caractéri-
sations du risque et pour augmenter le degré de

confiance dans les résultats finaux des études.

d’évaluation du risque. La véiification de caractérisa-
tion du risque prédictive par une observation sub-
séquente est importante , mais elle est rarement
effectuée (p. ex. Norton et coll., 1988; Parkhurst
et coll., 1990; Pastorok et Sampson, 1990). Des
méthodes qui sont vérifiables et qui ont 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,
particulisrement celles qui comportent une extrapola-
tion ou une estimation, devraient aussi étre basées
sur des suppositions valides ou raisonnables en ce
qui concerne: les relations ou les processus. Un
grand nombre des évaluations du risque se font
par I'intermédiaire d’un processus par hiveau pour ce
qui est de la prévision, suivi d’'une vérification/étalon-
nage, se déplagant de simple 2 complexe. Une
approche par niveau, combinée a une vérification des
_prévisions du risque par surveillance subséquente est

7.2 Description et évaluation des méthodes
7.2.1 Méthodes qualitatives

: Les méthodes qualitatives sont définies comme
étant celles qui ne permettent pas de quantifier
rampleur ou la probabilité des effets. Ces méthodes
peuvent quand méme quantifier les risques sur une
sorte d'échelle d'ordre ou de catégories. Dans de
nombrsux cas, les méthodes qualitatives dépendent du
bon jugement professionnel et elles sont utilisées
comme moyen préliminaire pour caractériser des lieux
ou des secteurs préoccupants. Ces méthodes sont

"bridvement passées en revue dans Norton et coll.

(1988). Plusieurs bureaux de la U.S. EPA ont mis au
point des méthodes qualitatives dont la liste estdonnée
dans le tableau 7.2. Le Argonne National Laboratory a

mis au point un certain nombre de méthodes qualita-
tives qui se concentrent principalement sur les impacts
énergétiques (Ballou et coll., 1981). L’exemple cana-
dien le plus frappant est la méthode utilisée par le

. CCME (1991a) pour classifier les lieux contaminés.

Ces méthodes qualitatives prennent en compte des

. facteurs comme l'exposition, le danger et les espéces

recommandée dans le présent rapport et elle -est

décrite dans les sections 2.0 et 9.0. La comparaison

des prévisions obtenues a pantir de différentes

- méthodes constitue un excellent moyen de vérifier

la caractérisation des fisques et d’estimer les incer-
titudes.

'L"’é_v'aIUation globale peﬁnet de déterminer les
points forts et les limites de chaque catégorie de
méthodes. Les méthodes choisies pour une évaluation

du risque donnée dépendra des objectifs et d'autres

facteurs comme les données disponibles ou les
donnhées qui peuvent étre recueillies. La sélection de
méthodes appropriées est une étape importante du
stade de planification et elle est traitée de manidre plus

approfondie dans la section 7.2 et dans la section 9.0. .
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et environnements sensibles. [I existe aussi d’autres
méthodes plus formelles comme 'analyse de l'arbre de
défaillance, mais elles sont rarement utilisées (Bamt-
house et aI 1986). _

Les méthodes qualitatlves ne sont pas revues en
détail dans le présent rapport car la méthode choisie
pour les lieux contaminés au Canada a déja largement
616 traitée ailleurs (p. ex. CCME, 1991a). Toutefois, la
valeur de méthodes qualitatives et du jugement profes-
sionnel comme outil de dépistage préliminaire pour
classerou comparer les lieux ou des produits chimiques
ne devrait pas étre sous-estimée.

7.2.2 Méthodes quantitatives '
7.2.2.1. Quotient
Description

. Le tableau 7.3 présente des exemples de
méthodes des quotients. La méthode d'évaluation’

- standard utilisée parle U.S. EPA Office of Pesticide
~ Programs (OPP) (Urban et Cook, 1986), qui seit & fdire -

des évaluations du fisque afin de faciliter les décisions
relatives a4 'homologation des pesticides est
probablement la plus couramment citée. Cette
méthode et d’autres méthodes différent principalement
en ce qui concerne la concentration de base (CB)
utilisée, les facteurs de sécurité ou d'application
appliqués pour obtenir cette concentration de base et
I'interprétation et la manipulation du quotient CPE/CB.
Pour toutes les méthodes, un quotient <1 indique un
risque faible ou inexistant; une valeur 2 1 indique la




Tableau 7.2. Exemples de méthodes qualitatives de caractérisation du risque.

Qrganisme/méthode

ADA

Description/remarques

CCME (1991a) Systéme national de classification

.Environnement Canada/Santé et Bien-étre social
Canada (1991) - Loi canadienne sur la protection de
Tenvironnement- Rapports '

CAN

systtme de dépistage et de notation pour les
lieux contaminés

basé sur les caractéristiques, les voies
d’exposition et les réceptéurs des contaminants
caractérisation du risque verbale (p. ex. élevé,
faible) A :
jugement d’expert/étude de la docinentation

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

| ¢ classes de produits chimiques
 ETATS-UNIS
U.S. EPA 4 *  caractérisation verbale du risque
Office of Water Regulations & Standards (U.S. ° jugement d’un expert -
EPA, 1983) ‘ * basé sur des combinaisons d’especes clés, de

produits chimiques ou d’emplacement

basé sur la proximité 4 des environnements
sensibles :
- risque = inverse de la distance par rapport &
Penvironnement sensible le plus proche
= nombre d’environnements sensibles 2

_ proximité »
exploitation de I'huile et du gaz/ressources
minidres : '

présence d'un risque. La CPE peut &tre mesurée direc-
tement, prévue au moyen d’un modale du devenir ou
méme calculée en retour pour fixer une ceriaine CPE
comme étant «sans danger» ou comme critdre
d’assainissement. Paréxemple sila CB était de 2 mg/L,

on pourrait établir un critdre d’assainissement de < 2
mg/L pour représenter 'absence de risque ou un risque -

faible. Les concentrations de base s'obtiennent & partir
de I'évaluation du danger. La méthode des quotients

permet de déceler un risque potentiel, mais pas de -

caractériser son ampleur.

Evaluation -

Les données, le coat et le degré d’expertise
requis pour la méthode des quotients dépendent du
niveau d'effort consacré a I'exposition et a I'évalu-
ation du danger, puisque la caractérisation du risque
est en fait une simple question de division d’'une

concentration par une autre. La plupart des références
citées pour les exemples du tableau 7.3 pourraient
servir de manuel de protocole pour effectuer 'ensemble
de I'évaluation du risque. Des logiciels ont aussi &té mis
au point pour plusieurs des méthodes; ces programmes -
devraient &tre considérés comme étant des pro-
grammes d’évaluation de I'exposition ou du danger puis-
que le calcul de la caractérisation du risque est

habituellement évident.

La plupart des méthodes des quotients s’appli-

-quent & un seul produit chimique ou voie d'exposition

au niveau de r'individu. Ces restrictions sont les princi-
pales limites de ces méthodes et les tentatives
d'éliminer les restrictions sont traitées en détail ci-aprés.
Autrement, les méthodes des quotients peuvent étre

_ appliquées n’importe quelle espacs, produit chimique
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ou lieu pour lesquels une CB et une CPE

peuvent 8tre
calculées. T




Tableau 7.3. Exemples de méthodes de caractérisation du risque par le quotient.

Organisme/méthode

g Portée Description Remarques
CANADA.
CCME/Recommandations. pour la qualité de aquatique, produit chimique * . CB/FS recommandés méthode des quotients de
I'eau: (CCMRE, 1987) unique.pourrait étre-appliqué A.d’autres- *  FS varient selon les propriétés du base/critdres
milieux ou écosystémes produit. chimique et les données
disponibles
ETATS-UNIS
' US.EPA
- Office:of Pesticide Programs aquatique/terrestre ’ . *  risque = CPE/CB méthode des quotients de base
; ‘Standard Evaluation procedure un seul produit chimique ou voie o FS (FA) appliqué si CB: basée sur la il existe des programmes pour PC’
i (Urban et.Cook, 1986) d’exposition i " CLy/DLg
I . portée pouvant s’étendre ‘avec méthodes . pas de FS appliqué si la CB est basée
modificatrices sur la CSEO
» ' utilisé dans le.cadre de
T’homologation: des pesticides
0\3‘ - Chemical Migration Risk Assessment (Onishi aquatique/un seul produit chimique *  CB fixée; CPE exprimée sous forme point fort : évaluation de ’exposition
et coll., 1982, '1985) peut éire adapté ‘4. d’autres: de distribution programme existant (FRANCO); peut
£cosystdmes/mélanges chimiques s *  risque = probabilité devdépasscr la &tre adapté:
CB

;plusieurs CB sont souvent utilisées

(p. ex. aigué, chronique)

Office of Water Regulation and Standards aquatique (étendu 2 la faune considérée) | »  risque = CPEICB méthode de. base:des
Natl, Water Quality Criteria (U:S. EPA, 1986) ‘un seul produit chimique *  CB s'applique au.5° percentile le plus quotients/critéres )
: ‘exposition dans [’eau; mais tient un‘peu faible des especes classées d’aprds il existe des programmes pour PC
compte de I'apport ahmenume ’ leur-sensibilité:
Waste: Load Allocations ‘ aquauque ’ ' *  exprimé-en charges (masse/jour) utile-pour les.effluents
(U.S. EPA, 1985 a, 1987c) .un seul produit chimiqie ou efﬂuent ' plutSt qu’en concentration: :
"o FS.appliqué au rejet aigu des déchets
¢ rejet chronique.basé sur un faible
débit (7Q10)
Office of Solid Wastes déchets provenant de:réservoirs de. e risque =X (CPE/CB) pour des méthode: de base: mais fait la somme
Risk-Based Variance déchets:dangereux - produits chimiques multiples des quotients -
(U.S. EPA, 1987b) aquatique; teirestre " CB sont les critdres de I'EPA pour la '
i produits. chimiques multiples qualité de 1'eau ou CMAT/FS
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Tableau 7.3.

(suite).

produits chimiques multiples présents,
mais seul le plus toxique est utilisé
devrait étre:applicable A I échelle de la
communauté, de I'écosysteéme.

plus sensibles:

; *  quotient sujet & d’autres

manipulations pour donner la note
qualitative-estimant le risque pour la
communauté/écosystéme
* OB peut &re dhoisies d’aprds les
crittres de qualité de I’ean de 'EPA
*  série complexe de FC appliquée.

Organisme/méthode. Portée Description Remarques
" Risk-Cost Analysis Model aquatique/terrestre ¢ devrait &tre basé sur un ou des certain appui empirique pour la
(US. EPA, 1984) déchets dangereux quotients:appartenant aux espicesles | méthode utilisée pour extrapoler de

Findividu d’une espace vers la
communauté

difficile & décrire et A classifier!
programme existant pour PC (et
nécessaire) )

est aussi basé sur une importante base
de données (inventaire des. habitats
aux E.-U.)

Ohio EPA (1987a,b, 1988)
Critéres biologiques

niveau de la communauté

aquatique

porte indirectement sur des produits
chimiques et des voies d’exposition
multiples:

*  basé sur des indices. du bien-étre. des

poissons, des- macroinvertébrés

" *  risque = valeur observée/valenr de

fond ou valeur servant de critere

*  risques /crittres de qualité de I’ean
basé sur des effets et non pas des
concentrations

ﬁ\éthode empirique
nécessite des données relatives aux
valeurs de fond

New York Dept. Ecology and Conservation
Niagara River Fish Flesh Cmena (N.Y. DEC,
1987)

faune piscivore
un seul produit chimique.

* risque=CPECB
¢ CPE désigne les résidus prévus ou
observés chez le poisson

" CB désigne la dose pour les

oiseaux/mammiferes

‘e divers FS appliqués a 1a CB

tire profit de I'importante série de
données existant pour la CB chez les
oiseaux et les' mammifares

Washington Dept. Ecology

Apparent Effets Thresholds (AE'I’)
(Washington DOE, 1991)

aquatique; sédiments )
produits chimiques uniques
voies d’exposition multiples?

*  risque = CPE/CB

*  CB = SAE mesurée empiriquement
avec FS souvent appliqué

*  SAE = concentration la plus élevée.
ne causant pas d’effets lors des: essais
de toxicité dans les communautés
benthiques:

méthode empirique
exige une importante série de
données pour déterminer la SAE

Oak Ridge Nat'l Laboratory
Analysis of Extrapolation error

(Suter et coll., 1986)

aquatique; peut s’adapter au milien
terrestre

un seul ‘produit chimique ou voie
d'exposition

¢ CPE, CB exprimée sous forme de
distribution

*  limites-de prévision pour le quotient

°  aucun FS appliqué 2 1a CB:

représenté dans la figure 7.2 )




La somme des quotients est I'une des méthodes

utilisée 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 et si la somme est
21 alors on présume qu'il existe un risque. La présomp-
tion sous-jacente est que les toxicités (en fait 1/CB) sont
additives. Il s’agit d’'une présomption raisonnable dans
le cas des concentrations ayant des effets létaux
comme la CLso, et elle constitue la base de I'utilisation
des unités de toxicité (qun correspondent & CPE/CLso)
(U.S. EPA, 1985a ol sont décrites les unités de
toxicité). Toutefols la méme présoription d’additivité
peut ne pas s’appliquer & des concentrations ayant des
effets sublétaux comme la CSEO ou la CMAT. La
somme des quotients pourrait aussi étre appliquée &
des voles d’exposition multiple (p. ex. absormption a pamr
de I'eau et de la nourriture), mais aucun exemple n’a été
trouvé. Dans ce cas, la CPE et la CB seraient calculées
pour chaque voie.

La somme des valeurs devrait faife partie de la
caractérisation du risque plutét que de I'évaluation du
danger ou de I'exposition (p. ex. il faudra faire la somme
des quotients plutét que de calculer une CB pour un
mélange spécifique). Si un mélange existant ou prévu
de produits chimlques est utilisé pour I'évaluation du
danger et qu'une CB est calculée pour ce mélange,
alors cette CB s’applique uniquement & ce mélange
spécifique et elle ne peut étre utilisée pour produire des
critdres d’assainissement. De plus, la composition de

n'importe quel mélange peut varier selon le milieu et

avec le temps. Toutefols, si 'évaluation du danger est

limitée au calcul de la CB pour des produits chimiques
individuels, alors, ces CB individuelles pauvent servir &
la caractérisation du risque de n'importe quel mélange
existant ou visé. Les effluents qui ont une composition
raisonnablement constante constituent une exception
importante si I'exposition était largement limitée & des
contaminants contenus dans I'eau. Dans ce cas, la
caractérisation du danger et du risque pourrait se faire
en tenant compte de I'effluent dans son ensemible et
des critdres d'assainissement pourraient étre basés sur
la foxicité globale de I'effluent ou sur des effets mesures

o . mise au point de bases de données empiriques
mettant en relation des effets & des niveaux
supérieurs et les concentrations de contamii- -
nant (p. ex. les méthodes avec seuil d’appari-
tion des effets ou SAE)

Ces approches ne font habituellement pas partie
de la caractérisation du risque en soi, mais elles
s'intdgrent davantage a la caractérisation des récep-
teurs ou & 'évajuation du danger. Toutefois, la suppo-
sition selon laquelle la protection des espaces sensibles
protdge également d’autres espdces et empéche les
effets & des niveaux supérieurs devrait étre notée
lorsqu'il est question des suppositions et des incerti-
tudes dans les rapports d'évaluation du risque. Certains
européens font appel & une approche plus quantitative
et plus probabiliste (p. ex. Wagher et Lokke, 1991). Les
concentrations de base sont obtenues (mesurées ou
estimées) pour certaines espaces représentant la com-
munauté. On présume que cet échantillon de CB suit
une certaine distribution, habituellement log-normale et
des limites de tolérance statistiques sont calculées.
Ainsi, la limite inférieure de tolérance a 95 % protagerait
95 % des espdces dans la communauté. L'avantage
de cette méthode, par rapport au simple choix de la CB

- pour l'espdce la plus sensible, réside dans le fait que

dans le cours d'eau (c.-a-d. que le critare ou I'objectif -

pourrait étre une CSEO dans I'effluent plus élevée que
la concentration mihimum qu'on s’attend & mesurer
dans le cours d’eau).

Deux approches différentes ont été utilisées en ce
qui concerne les effets & des niveaux supérieurs (c.-a-d.
au-dessus du niveau individusl) :

o utilisation d’espadces sensibles, en ‘supposant
que la protection de ces esp&ces protdgera
aussi le reste de la communauté
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les limites de tolérance sont moins variables et plus
précises que des extrémes comme les minimums et que
les limites de tolérance sont quantitatives et proba-
bilistes. -

La méthode utilisée par I'Ohio EPA pour évaluer
la qualité de l'eau supefficielle est probablement la
méthode des quotients la plus perfectionnée qui existe
pour des effets & des niveaux supérieurs (communauté,
écosystdme) (Ohio EPA, 1987a,b, 1988). Cette
méthode est empirique et basée sur des études de
communautés de poisson et de macroinvertébrés.
L'Etat a 616 divisé en écorégions et A lintérieur de
chacune de ces &corégions, on a échantillonné trois
types d’habitats basés sur la taille et le courant d'sau :
endroits de péche & gué, endroits oli seé trouvaient des
bateaux et eaux d’amont. Trois indices ont été utilisés :

- Indice d'intégrité biotique du poisson ou Index
of Integrity for fish (IBl; Karr, 1981)

¢ Indice de bien-étre du poisson ou Index of Well-
Being for fish (Iwb)

o Indice de la commuhauté des invertébrés ou
Invertebrate Community Index (ICl)

Chacun de ces indices tient compte de plusieurs

"mesures comme 'abondance totale et la biomasse,

'abondance des taxons sensibles et tolérants, le
nombre de taxons (richesse et diversité). |I faut
noter que commie la méthode de I'Ohjo EPA combine
plusieurs mesures pour calculer les trois indices, on




peut dire qu'elle est partiellement  qualitative. Les
valeurs de l'indice sont comparées aux valelirs critares.
Les critdres pour les habitats d’eau tidde se situent aux
25° percentiles par rapport aux lieux de référence situds
dans la méme écorégion; les critdres pour les habitats
d'eau tidde exceptionnels sont les 75° percentiles.
Dans la caractérisation du'risque, le risque serait
exprimé sous forme de quotient : valeurs obser-
vées/critdres (ou critdresivaleurs observées si des
valeurs faibles pour le indices montrent qu'll y a eu
impact). Cette méthode est rétrospective étant donné

‘que les valeurs des indices seraient presque impos-

sibles & prévoir par exemple pour les appliquer &
l'assainissement ou & d'autres scénarios. La valeur de
la méthode réside surtout dans les évaluations rétro-
spectives, dans la fixation d'objectifs ou de critdres
d’assainissement et dans la mesure du progras effectué
dans 'atteinte de ces objectits ou critdres.

Les méthodes des quotients les plus simples ne
font aucune affiration au sujet de l'incertitude ou de la
probabilité. Un effet se produira (quotient > 1) ou il ne
Se produira pas (quotient < 1). Sila concentration de
base est une CSEO ou CMAT, elle peut méme ne pas
correspondre & un effet d’une ampleur donnée. Toute-
fois, il est possible de faire des caractérisations du
risque par la méthode des quotients, qui est plus quan-

. titative et plus probabiliste, en spécifiant I'effet sous
forme d’'un centile specifique (p. ex. CE10 ou CLyo), et
en formulant une prévision ou des limites de tolérance
pour la CB ou une CPE ou pour les deux (figure 7.2).
Par exemple, la méthode d’analyse de I'erreur
d'extrapolation décrite par Suter et coll. (1986) prend en
compte lincertitude reliée & la fois & la CB et & la CPE
pour estimer la probabilité que la CPE > CB (la formule
utilisée pour estimer la probabilits est donnée & la p. 55
de leur document). Cette méthode correspond & la

- figure 7.2 (partie c), bien que lincertitude au sujet de la

CB désigne seulement I'erreur d’extrapolation des

effets aigus aux effets chroniques ou l'erreur d'extrapo-
lation interspécifique.

La méthode des quotients permet habituellement
de tenir compte de lincertitude en établissant des
catégories qualitatives pour les quotients ou en appli-
quant des facteurs de sécurité a la CB ou, moins
fréquemment & la CPE. Dansle présent rapport, on fait
une distinction entre les facteurs d'application (extrapo-
lation; section 6.6) qui sont utilisés pour transformer des
effets aigus (ou létaux) en concentrations ayant des'
effets chroniques ou sublétaux, et les facteurs de sécu-
rité qui sont utilisés pour donner une marge de sécurité
non spécifiée. On considére des facteurs d'application
. dans le cadre de I'évaluation du danger puisqu'ils ont
habituellement une certaine base empirique (p. ex.

Bamthouse et coll., 1986). Les facteurs de sécurité font

partie de la caractérisation du risque carils remplacent
des énoncés probabilistes. ' '

La méthode des quotients décrite dans Bamt-

house et Suter (1986) et dans U.S. EPA (1987b) utilise
des catégories qualitatives pour jes quotients :

e <0,1 = aucun risque
e 0,1-<10 =risque possible

e >10 = risque élevé

Dans le cas de la procédure standard utilisée par
la U.S. EPA OPP (Urban et Cook, 1986), un certain
nombre de facteurs de sécurité différents sont
appliqués a la CB. Par exemple, un facteur de sécurits
de 2 est appliqué pour les organismes aquatiques parce
qu'ils sont considérés moins aptes a lim iter leur exposi-
tion par la migration ou par un autre comportement et
des facteurs de sécurité de 10 et 20 sont employés pour
les espéces terrestres ot aquatiques en danger d’extinc-
tion, respectivement. Le Canada (CCREM, 1987)
utilise aussi des facteurs de sécurité pour établir des
recommandations pour la qualité de I'eau comme le font
de nombreux autres organismes. Suter (1986) a
avancé qu'il serait préférable d'tablir des catégories
pour des quotients plutét que d'appliquer des facteurs
de sécurité & des concentrations de base. Les
catégories peuvent (et elles le sont souvent) &tre
basées sur les mémes considérations et valeurs
numériques que les facteurs de sécurits; le point &
retenir est que tout type d'ajustement de cette sorte
devrait 8tre clairement énoncé lors de la caractérisation
du risque plutét que d'atre potentiellement masqué

~ dans 'évaluation du danger.
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Les suppositions A la base des méthodes des
quotients susmentionnées ont rarement ét& vérifides,
en partie parce que des suppositions plus vérifiables ou
mieux étayées ont délibérément été intégrées a I'évalu-
ation du danger.

Il existe certainement des occasions de vérifica-
tion avec les importantes séries de données fournies
par de nombreuses études et ces vérifications devraient
étre faites (Pastorok et Sampson, 1 990). Les méthodes
des quotients ou des formes dérivées sont utilisées
depuis plusieurs années pour I'évaluation du risque et
pour I'élaboration de critéres et de nombreuses évalu-

- ations du risque sont rétrospectives. Ainsi, dans de

nombreux cas, il est possible de comparer le risque
prévu avec le risque réel ou observé. On soupgonne
que de nombreuses études de cette nature sont déja en
cours ou en sont au stade de la planification et qu'slles
devraient apparattre dans la documentation en nombre
croissant. Selon certalnes indications, les critdres de
qualité de I'eau ou les limites de charge des effluents
obtenus a partir d’essais de toxicité effectués avec des
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espéces uniques permettent de protéger les commu-
nautés de macroinvertébrés vivant dans les cours d’eau
(p. ex. Eagleson et coll., 1990). Selon la manidre dont
sont calculés les critdres ou les limites de charge, ceci
pourraitindiquer que les facteurs de sécurité utilisés ont
‘éte adéquats ou que la protection d'une ou de quelques
espéces permet également de protéger toute la com-
munauté. Les études rétrospectives des lieux o se
trouvent des produits chimiques mutltiples offrent une
- excellente occasion de vérifier I'approche qui consiste
a faire la somme des quotients susmentionnée, et de
I'étendre aux concentrations chroniques ou aux con-
centrations ayant des effets sublétaux. Les produits
chimiques inquiétants peuvent étre identifiés, les con-
centrations environnementales mesurées et des CB
calculées dans chaque cas; les quotients ainsi obtenus
peuvent &tre additionnés. Le risque exprimé par la
somme peut alors 8tre comparé aux effets mesurés du
mélange, indiqués soit par la surveillance, soit par des
essais de toxicité réalisés avec de I'eau, des sédiments
ou du sol du lieu. - :

La nature semi-quantitative et non probabiliste de
-la.plupart des méthodes des quotients ne pose pas de
probloemes sérieux pour ce qui est de la vérification des
grandes séries de données (c.-a-d. que les méthodes
etles suppositions qu’'elies comportent sont vérifiables).
Si I'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 & des fins de comparaison. La force de telles
comparaisons ne vient pas de la précision des réponses
individuelles, mais de la généralité fournie par I'nclu-
sion de nombreux cas. Ce type de comparaison peut
méme étre. effoctué lorsque les réponses prévues et
observées représentent différents points finaux ou dif-
térents niveaux d'organisation; par exemple lorsque
des prévisions basées sur des essals de toxicité
réalisés avec une seule espdce sont comparées aux
réponses deé communautés de macroinvertébrés
abésge(;\)/ées dans le cours d'eau par Eagleson et coll.

Malheureusement, les méthodes et suppositions
.des méthodes des quotients sont potentisllement non
vérifiables dans les cas compoitant une étude ou peu
d'études. Considérons par exemple le cas d'un risque
prévu calculé pour un lieu ol se trouve une espace en
danger ou rare, qui dolt faire 'objet d'un suivi et étre
veérifié par des études de survelllance parce que cette

espace suscite des inquiétudes. |l peut y avoir peu de-

lieux ou pas d'autre lieu ol Fon peut vérifier les prévi-
sions du risque pour cette espdce. Dans ces circon:
stances, il est pratiquement impossible de tester la
prévision du risque sous forme de quotient. Pour illus-
trer cette situation, supposons que le quotient CPE/CB
est de 0,1, soit pas de risque ou risque falble. 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 échous;
particulidrement en ce qui conceme la sous-estimation
du risque (prévision de I'absence d'effet alors qu'un
effet a 6t6 observé). Toutefois, si la CB a été équiva-
lente &-une CE4p, un chercheur peut conclure que la

méthode a réussi car une réduction du taux de crois-

sance de 40 % n'a pas été observée (si la réduction
observée de 15 % différe de manidre 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, mais probable-

ment faible) & la prévision ou aux limites de tolérance

pour Lampleur de l'effet prévu. Autrement dit, I'effet -

observé devrait &tre indiqué comme étant 1515 %, et
lFeffet prévu comme p. ex. 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 'effet prévu. En se basant sur le
chevauchement des limites de confiance et des limites
de prévision indiquées ci-haut, un chercheur conduerait
que la prévision a é6té soit réussie soit trop imprécis

pour constituer un essal significatif. '

Evaluation globale

' Les principaux avantages des méthodes des quo-
tients sont leur simplicité, leur facilité d’application et
leur faible cot. Les données sur les dangers reguises

(habituellement la CLso ou la CMAT) sont plus faciles
a se procurer ou plus faciles & calculer que les autres

types de données. La caractérisation du risque réelest -

triviale et produit un chiffre unique (quotient) qui peut

facilement étre utilisé pour établir un ordre de priorité en .

ce qui conceme les contaminants ou les espaces qui
suscitent des inquiétudes. Il est aussi simple d'établir

des critdres d’assainissement, a I'aide des concentra- ;

tions de base, peut-8tre ajustées par un facteur de
sécurité. Les méthodes et les suppositions apparen-
tées pourraient facilement &tre vérifiées & I'aide de

séries de données importantes comparant les effets .

prévus et les effets observés. Bien que la plupart des
méthodes des quotients existantes rie s'appliquent pas
au cas de la présence de produits chimiques multiples
ou des effets & des niveaux supérieurs, il n'y a pas de
raison que I'on ne puisse pas élaborer ou raffiner des
méthodes pour rethédier a cette situation.

'La principale limite des méthodes des quotients
réside dans le fait que les risques prévus sont semi-
quantitatifs et non probabilistes. L’ampleur des effets
n'est pas spécifiée souvent; la distribution des proba-
bilités du quotient est rarement spécifide; la distribution
des probabilités des différentes intensités des effets

- n'est, par définition, jamais spécifiée. Il en résulte que
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les prévisions des méthodes des quotients pour des
lieux spécifiques ne sont pratiquement pas vérifiables,

méme s'il existe un suivi. Les méthodes des quotients °




sont aussi limitées par la grande utilisation des facteurs

de sécurité pour exprimer l'incertitude. Cesfacteurs de

- séourité sont souvent arbitraires, ils peuvent varier

- d’'une méthode & I'autre etils sont parfois masqués dans

I'évaluation du danger, ce qui réduit la validité et l'utilité
de cette évaluation,

7.2.2.2 Méthodes d’exposition continue-réponse
Description

Les méthodes d'exposition continue-réponse sont
basées sur la relation entre 'exposition (concentration
ou dose) et sur la réponse (effet) et ses limites de
prévision apparentées (figure 7.3; exemples donnés
dans le tableau 7.4). Ces relations sont dérivées de
données de toxicité recusillies lors de I'évaluation du
danger. Les méthodes utilisées pour calculer les limites
de prévision devraient représenter la variance ou
lincertitude de la variable indépendante (exposition)
ainsi que de la variable dépendante (réponse) (Bamt-
house et ¢oll., 1986). La relation indiquée dans la figure
7.3 a), si elle est appliquée & une seule espéce,
représenterait une caractérisation du risque au niveau

des modales, inconvénient évident pour la caractérisa-
tion du risque. Les modaleés non linéaires offrent une

- . solution de rechange & la supposition traditionnelle

individuel. Maigré les avantages de ce type de carac-

térisation du risque, traités dans la sectlon 7.2.21
(méthodes des quotients) et sous

on n'a pas trouvé un seul exemple de l'utilisation de
cette méthode. Dans la pltipart des cas, les relations

exposition-réponse au niveau individuel pour un certain .

nombre d’espaces ou de points finaux servent d’intrants
pour les modbles prévoyant des effets ou des risques &
des niveaux supérieurs.

. Les moddles de population linéaires déterministes
sont les méthodes les plus courantes utilisées pour
prévoir des effets au niveau de la population. Ces
modsles ont traditionnellement été utilisés pour la
gestion des poissons, de la faune, de la forésterie et des
espéces nuisibles (Getz et Haight, 1989; Emlen, 1989
pour analyses). Ces modsles sont habituellement
spécifiques de I'age, du stade ou de la taille, et permet-
tent de déterminer 'abondance des différentes classes
d’age ou de taille ou las différents stades onto-

- selon laquelle les relations entre les naissances ou les

morts et les .nombres sont lindaires (c.-a-d. taux de
naissance ou de mortalité constants). Ainsi, ces
modales non linéaires peuvent représenter des proces-
sus dépendants de la densité. '

Bamthouse et coll. (1986 1987) toumlssent un
bon exemple de I'application de modbles de population
A la caractérisation du risque. lis ont utilisé un modéle
de pécheries avec comme produit le potentiel de repro-
duction d'une femelle d'un an. Le potentiel de repro-
duction est le produit de la reproduction auquel on
s'attend pour toute une durée de vie prévue de la
génération suivante (c.-a-d. temelles d'un an). Sile
potentiel de reproduction est de 1 en moyenne, alors
chaque femelle. se remplacera et I'abondance restera
constante. Si le potentiel de reproduction est< 1, alors
la population baissera; si le potentiel de reproduction
est> 1, alors la population augmentera. Cette méthode
particulidre Indique la valeur d’exprimer des effets a
I'aide d’une seule mesure intégrative comme le poten-
tiel de reproduction. Parmi les autres mesures
possibles' des effets, on compte la pseudoextinction

(probabilité de tomber sous une densité spécifiée) et
densite temporelle moyenne (Emien, 1989).

Les modbles portant sur la communauté ét I éco-
systdme considérent des processus d'un ordre

" supérieur comme la compétition, la prédation etletrans-

fert d'énergie a travers la chaine alimentaire. Le
modsle d’écosystéme le mieux connu est le. Standard
Water Column Model (SWACOM) déciit par O’'Neill- et
coll. (1986). Ce modale s'applique & la zone pélagique
des lacs dimictiques de la zone tempérée septen-
trionale et comprend dix populations de phytoplancton,

cinq de zooplancton, trois populations planctivores et

- une population supérieure camivore. Ces populations

génétiques séparément. Une approche par latenue de -

registres est habituellement suivie, les taux de nais-
sance, de mortalité et dé croissance étant appliqués a
'abondance des classes d’age, des stades de vie ou
des tallles pour prévoir les abondances au prochain
intervalle de temps (figure 7.4). Lintervalle le plus
courant est d'un an & cause du cycle annuel saisonnier
des processus saisonniers comme la naissance, mais
lintervalle peut &tre plus court pour les organismes plus
petits présentant des cycles de vie plus courts. Les
modifications par rapport aux modéles de population de
base comprennent les modsles stochastiques et les
moddles non lindaires. Les modbéles stochastiques
tiennent compte de la variabilité dans les paramatres
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représentent des espdces hypothétiques, bien que
leurs caractéristiques puissent étre appariées avec
celies d’espaces réelles pour lesquelles on dispose de
données toxicologiques. Les populations de phyto-
plancton sont. régies principalement par des facteurs
abiotiques comme les éléments nutritits, lalumidre et la
température et I'énergie qu'elles produisent est trans-
férée par broutage et prédation & des niveaux
trophiques supérieurs: Les auteurs présentent leurs
résultats sous forme des probabilités d’'une diminution
de quatre ordres de grandeur de la biomasse des
algues et une diminution de 25 % de la biomasse des.
poissons sportifs (figure 7.3, partie b), mais d'autres
mesures ou ordres de grandeur des effets peuvent étre
facllement générés. .

Des études faites par Nonbn et coll. (1988) et par
Parkhurst. et coll. (1990) ne donnaient pas d’exemples
de méthodes empiriques d’exposition continue-réponse
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Tableau 7.4. Exemples de méthodw de caractérisation du risque d’aprés les méthodes. d’exposition continue-réponse.

Portée

Description/remarques

”‘ Organisme/méthode

POPULATION

- Oak Rldgc National Laboratory
" (Barnthouse et coll., 1986)

aquatique - poissons
un seul produit chimique/voie

linéaire
donne le potentiel de reproduction des femelles

CERCLA Damage Assessment
(U.S. DOI, 1987)

déversements de pétrole, déchets
dangereux

d’exposition * 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 e déterministe, linéaire

rétrospectif (évaluafion des dommages), mais aussi prévoit les
effets 4 long terme

modélise la population 2 la base, mais peut aussi prévoir
effets des algues sur le zooplancton

pas d’estimation de I'incertitude

Oak Ridge National Laboratory
modele: SWACOM
(O’Neill et coll., 1986)

aquatique (lac)
un seul produit chimique/une seule
voie d’exposition

effets de transfert a travers les niveaux trophiques
simulations fournissent des analyses de I'incertitude liée 2
P’écosysteme
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Figure 7.3 Caractérisation du risque d’aprés des méthodes d’exposition continue-reponse. La distribution des
concentrations prévues dans Venvironnement (CPE) a été superposée sur les courbes de reponse
(Barnthouse et coll., 1986). .
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Figure 7.4 Modélé déterministe linéaire d’une population, 'spéciﬁqu.e de P’ige ou du stade. S, représente le taux de survie
et R, le taux de reproduction pour la classe d’ige i. L’organisme hypothétique représenté ne se reproduit pas
. avant d’avoir atteint deux ans et la reproduction se fait & la fin de ’intervalle de temps ¢ & £ + 1.

. basés sur-des réponses au niveau de la population ou
& des niveaux supérieurs. Ces modaies prévoiraient
des réponses & des niveaux supérieurs & partir d’expo-
sitions & des contaminants (concentration ou dose),

- peut-gtre en relation avec d’autres facteurs de prévision

comme les concentrations d’éléments nutritifs. fl existe

un certain nombre de moddles de régression qui
permettent d'établir une corrélation entre la richesse en
espaces de poisson dans les lacs et le pH (p. ex. Rahel,

1986; Matuzek et Beggs, 1988). Certaines des

méthodes des quotients existantes comme celle qui est
utilisee par 'Ohio EPA (1988), pourraient 8tre tendues
pour donner des méthodes d’exposition continue-
réponse. Si I'on dispose des concentrations de con-
taminants pour des cours d'eau situés dans une
écorégion, les indices de bien-8tre pour les commu-
nautés de poisson et de macroinvertébrés pourraient

étre calculés par régression a partir des concentrations
de contaminants. Toutefois, la plupart des lieux con-
taminés contiendraient des produits chimiques muilti-
ples et les effets de produits chimiques individuels
seraient difficlles & estimer. »

Evaluation
Les méthodes d'exposition continue-réponse

nécessitent toutes des données sur I'exposition
continue-réponse qui sont plus difficiles & obtenir que

des CLsp ou des CMAT. Barmthouse et coll. (1986,

1987) foumnissent une méthode pour estimer des
paramatres de fonctions continues a partir d’estima-




tions.ponctuelles. Les modales de population exigent.

des:données toxicologiques sur la croissancs, la repro-
duction et la survie plutét que juste un point final. Ces
modales exigent aussi des données surla démographie
de l'espdce modélisée en I'absence de contaminants;
de telles données sont plus faciles 2 obtenir sile modsle

est déja utilisé pour la gestion du poisson ou de la faune. .

Les moddles au niveau de la communauté et de I'éco-

systdme peuvent étre trds exigeants en ce qui concemnse.

les données nécessaires et ils exigent souvent des
données qui ne sont pas normalement fournies dans la
documentation toxicologique. Par exemple, le modale
SWACOM nécessite idéalement des données sur les
effets des contaminants sur les processus ou taux
énergétiques et physiologiques, mais ces données ne
sont pas souvent disponibles. En pratique, de nom-
breuses suppositions sur la forme et la nature des
relations exposition-réponse doivent étre faites pour
appliquer le modale.

L'utilisation de modales & I'échelle de la population
ou a un plus haut niveau nécessite une expertise con-
sidérable et des efforts au-dela de ¢e qui est requispour
les évaluations du danger et de 'exposition. L'effort et
les coOts peuvent étre réduits si un modéle existant peut
8tre utilisé ou adapté. 1l existe des modéles de popula-
tion qui peuvent 8tre Installés sur des ordinateurs
personnels (p. ex. les moddles de la série RAMAS

décrits dans I'annexe D de la U.S. EPA, 1991). Les.

organismes provinciaux responsables du poisson et de

la faune ainsi que les services d'électricité peuvent

aussi disposer de moddles. Le colt des méthodes
. d'exposition continue-réponse sera toujours plus élevé
que celui des méthodes des quotients appliquées aux
mémes données, bien que les colts additionnels pour
des méthodes au niveau individuel puissent étre rela-
tivement insignifiants. Dans le cas des évaluations
comportant une surveiillance extensive sur le terrain,
des tests de toxicité et particulisrement, des analyses
chimiques, les colts additionnels associés a des
modbdles de population ou & des modséles de niveaux
supérieurs peuvent encore représenter un faible pour-
centage du total. Dans ces cas, les modéles peuvent
en fait réduire les coQts globaux s'ils sont utilisés pour
restreindre la portée d’autres travaux ou essais sur le
tefrain aux sources d’incertitude les plus importantes..

Pontée/Intégration

On n'a pas mis au point des méthodes d'exposi-
tion continue-réponse, et plus spécifiquement les
modales de population, de communauté et d'éco-
systdmes prévoyant les effets de produits chimiques ou
de voies d'exposition multiples. Les probabilités de
survie pour Pexposition & plusieurs produits chimiques
ou voies d'exposition peuvent facilement étre com-
binées par multiplication en une survie globale. Toute-
fois, il peut se révéler considérablement plus difficile de
combiner des effets sur.la reproduction ou sur la crois-

sance carces effets sont rarement exprimés sous forme
de probabilités binomiales. On soupgonne quelélabo-
ration des moddles comportant plusieurs produits
chimiques ou plusieuts voies d'exposition est possible
en théorie, mais qu'en pratique, elle peut étre tech-
niquement difficile et nécessiterait I'élaboration, puis la
vérification d’un certain hombre de suppositions surla
manidre dont pourraient étre combinées des relations:
exposition-réponse. Les modéles de population
peuvent intégrer des effets sur plusieurs points finaux
différents comme la survie, la croissance et la reproduc-
tion et des méthodes a des niveaux supérieurs peuvent
intégrer des effets sur différentes espéces. -

Théoriquement, des méthodes d'exposition con-
tinue-réponse peuvent étre appliquées a toute espdce,
tout écosystdme ou tout produit chimique. En pratique,
le nombre d’espdces ou de produits chimiques pour
lesquels il existe des données surI'exposition continue-
réponse limitera la portée des méthodes ou accroitra -
lincertitude si les extrapolations interspécifiques ou
d’'un produit chimique & un autre sont utilisées. Lutili-
sation de modales de population peut &tre d'autant plus
restreinte par 'absence de modales appropriés pourles
espéces de poissons ‘et la faune non commerciale.
L'utilisation de moddles de communauté et d'éco-
systdme a 616 limitée aux systdmes aquatiques. La
portée spatiale de ces moddles est habituellement
vaste, mais des moddles spécifiques de certains lieux
ont été mis au point (annexe D dans U.S. EPA, 1991).
Les modales de la série RAMAS peuvent traiter spéci-
figuement des effets de I'échelle spatiale et des distri-
butions spatiales différentes (c.-4-d. de nombreuses

~ petites populations isolées comparativement & peu de

~ populations importantes).

Les moddles permettent
aussi d'étudier des périodes plus longues que les
méthodes des quotients. .~ '

Q 5 Ia ll - r[. e )

Les méthodes d'exposition continue-réponse au
niveau individuel foumissent des mesures de l'incerti-
tude sous la forme de limites de prévision sur les
relations d'exposition-réponse (figure 7.3). Ces inter-

" valles de prévision péuvent étre basés sur l'incertitude
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au sujet des concentrations environnementales aussi
bien que sur des effets. Comme on I'a vu dans l'évalu-
ation des méthodes des quotients, linclusion d'inter-
valles de prévision rend plus facile la comparaison avec
des effets observés & des sites spécifiques. Toutefois,
les intervalles de prévision ne s’appliquent qu'a une
gamme limitée d'incertitudes, habituellement celles qui
sont lises & 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'incerti-
tude, particulidsrement les etfets & des niveaux

-§upérieurs, évidemment. .




L'approche la plus courante pour analyserl incer-
titude dans les modbdles de populations et de niveaux
supérieurs consiste en de muttiples simulations suivies
par des analyses de sensibilité (O'Neill et coll., 1986).
La simulation Monte Carlo consiste a faire des pas-
sages répétés du modsdle -avec des valeurs des
paramatres choisies au hasard & partir des distributions
de probabilité. Ces simulations indiquent l'incertitude

au sujet des prévisions du modale ou produit, mais elles .

nindiquent pas les principales sources d'incertitude.
Les principales sources d'incertitude sont détefminées
‘par l'analyse de la sensibilité qui détermine quels

paramatres ont le plus grand effet dans la détemmination

de la mesure produite (O'Neill et coll., 1986; U.S. EPA,
1991 pour les descriptions de certaines méthodes
spécifiques). L'analyse de la sensibilité est trés impor-
tante dans ['utilisation des moddles pour les évalu-
ations du risque parce qu'autrement les modbéles ne
feront qu'ajouter & lincertitude (ét quantifier les effets
habituellement dépresseurs de cette incertitude
suppiémentaire). |l devrait aussiy avoir un certain suivi
de l'analyse de sensibilité, par une évaluation supplé-
mentaire du danger et de I'exposition et par un raffine-
ment plus poussé du modale pour se concentrer surles
principales sources d'incertitude et les réduire.

Les intrants utilisés pour les paramatres dans les
modales peuvent souvent &tre vérifiés ou étalonnés par

des mesures directes. Les processus particuliers inclus
dans le modsle, comme le transtert d’énergie d’'un
niveau trophique & un autre, devraient aussi &tre vérifi-
ables par mesure directe, ou étre validés d’aprés son
analogie avec des processus similaires notés dans la
documentation. Les extrants ou mesures produites,
particulidrement celles qui sont reliées & des effets &
plus long terme, comme la probabilité de pseudoextinc-
tion, peuvent se. révéler plus difficiles & vérifier.

D’autres sources d'erreur, particulidrement l'erreur due

au moddle, peuvent étre évitées en utilisant des simu-
lations et des analyses de sensibilité pour limiter le
modgle seulement aux paramdtres les plus importants
et pour explorer les effets de I'expansion ou de la
restriction des limites du modéle. En général, le
meilleur moyen d’assurer la validité des résultats fournis
. par le moddle est d'utiliser des modales qui ont été
appliqués antérieurement et qui sont crédibles aux yeux
de la communauté scientifique et d’étalonner les

modales au moyen d'un processus itératif de simula-

tion, analyse de la sensibilité et mesure dlrecte

Bien que les modales de populations et les
modaéles de niveaux supérieurs permettent de
représenter certains effets au-dela du niveau individuel,
ils ne permettent pas de tenir compte de tous ces effets
etils peuvent faire I'objet de critiques en ce qui conceme
Fexclusion d'effets importants. Certaines études ont
avancé que les effets dépendant de la densité sur la

(p. ex. Bamthouse et coll., 1986; Norton et coll., 1988;
Parkhurst et coll., 1990; Pastorok et Sampson, 1990).
Il existe des modales qui incluent les effets dépendant
de la densité et il existe des indications selon lesquelles
ces effets existent bien (Getz et Haight, 1989). Toute-
fols, dans la plupart des cas, Fexclusion des processus
qui dépendent de la densité est prudente (c.-a-d. qu'elle
fait surestimer le risque). Les processus qui dépendent
de la densité ont tendance & se déplacer successive-
ment dans les classes d’'dge ou de taille vers une
abondance ou biomasse fixe. Par exemple, la dis-
ponibilité de la nourriture dans un cours d’eau peut
limiter le nombre de teritoires disponibles et par con-
séquent 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 i1a survie des stades plus jeunes, la densité de
population peut rester relativement stable. Les juvé-

"niles survivant jouiraient d’'une meilleurs croissance et

d’une meilleure survie parce qu’ils auraient une
meilleure chance d’assurer leur territoire et de se pro-
curer de la nourriture. Ce type de croissance et de
morntalité compensatoires serait spécialement important
chez les espaces migratoires dont un seul stade de vie
serait exposé aux contaminants. 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 montalité due a I'exploitation
jusqu'a un certain point. En fait, I'exploitation fera dans
certains cas augmenter la biomasse ou la production.
Méme la montalité qui est indépendante de la densité et
qui dépend de changements climatiques ou de rejet

- peut compldtement prendre la priorité sur les effets

toxiques. Ainsi, linclusion des effets dépendant de la
densité peut réduire les estimations du risque. Ily aura
des exceptions dans le cas d’'une dépendance inverse
de la densité; par exemple, lorsque de faibles densités -
donnent lieu & une probabilité accrue de ne pas permet-
tre 'accouplement. Si les processus dépendant de la
densité doivent étre inclus dans les modales, I'objectif
devrait 8tre d'identifier les concentrations critiques de
contaminants et les effets au-dela desquels la compen-
sation n est plus efficace.

‘ Elammmn.alaba!a

mortalité, la croissance et la reproduction peuvent étre

les plus importants effets exclus des modaies existants
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Les méthodes d'exposition continue-réponse au
niveau individuel offrent plusieurs avantages par
rapport aux méthodes des quotients avec un faible coat
additionnel. Il est difficile de comprendre pourquoi ces
méthodes ne sont pas utilisées plus fréquemment. Le
principal avantage est la quantification d’'une gamme
d’ampleur des effets et de leur incertitude. 1l en résuite
que la prévision de ces mesures continues est plus
faclle & véiifier dans un lieu spécifique que les prévi-
sions des méthodes des quotients. Le principal incon-
vénient des méthodes d’exposition continue-réponse a
I'échelle individuelle est que les relations dose-réponse
sont moins susceptibles d'étre disponibles que des



estimations ponctuelles comme la ClLso ou la CMAT..
Ces exigences relatives aux données constituent aussi
un inconvénient des méthodes & réponse continue de
plus haut niveau.

Par déflnmon les modéles de population et des
niveaux supérieurs tentent d'estimer ampleur et les
incertitudes des effets & des niveaux supérieurs. Il
s'ensuit que ces modales sefont utiles quand :

o ces effets & des niv’eadx supérieurs existent et
sont importants :

o dautres incertitudes sont identifiées et (éduites
arla suite . :

Des modbles ont permis de détemminer des effets
qui n'auraient pas pu 8tre prévus par des méthodes
individuelles. Par. exemple, le modsle SWACOM a
indiqué que la biomasse des algues pouvait augmenter,
ma&me si des contaminants influaient de manidre néga-
tive sur des algues individuelles, & cause des effets plus

o absence de moddles appropriés pour de nom-
breuses esp&ces non commerciales et pour la
plupart des écosystémes

o incertitude accrue reliée & des paramétres
additionnels

o difficulté pour ce qui est de la vérification des
prévlsions a Iong terme - .

7.3 Pratiques act_uell_ement utilisées et méthodes
de pointe

Le tableau 7.5 donne un résumé des méthodes
actuellement utilisées par les organismes des Etats
américains et ceux de 'Administration fédérale ameéri-

. caine. Ce tableau provient des annexes E et F du

importants sur les brouteurs et de la perturbation de la -

composition de la communauté des algues (O'Neill et
coll., 1983, 1986). Le moddle a aussi indigué que des
effets pourraient varier selon le moment de I'exposition
(printemps par rapport & automne). Bamthouse et coll.
(1987, 1990) ont utilisé leur modale des populations de
poisson pour estimer et comparer diverses sources
dlincertitude. La source d'incertitude la plus grande
était lide a Festimation des effets toxiques & long terme
& partir des effets & court terme ou QSAR. Finalement,
les moddles SWACOM et les moddles de populations
de -poisson ont indiqué que les risques aux niveaux

supérieurs étaient plus grands que les risques au

niveau individuel.

~ Les modales péuvent auséi étre utiles pour étudier
- d'autres scénarios. Les colts importants sont reliés &

Iélaboration et & I'étalonnage initiaux. Ainsi, une fois,

' que cela est ait, I'exploration d’autres options en faisant
varier les paramaties ou processus pertinents est rela-
tivement peu coQteuse. Pami les autres scénarios, on
peut compter les. différentes stratégies d'assainisse-
ment ou les procédés de production ou de traitement,
ou encore les niveaux variables d'autres agents stres-
sants comme la pression due & la péche. Les modbles
peuvent aussi é&tre utilisés comme outil de recherche
pour définir I'ampleur de «probldmes» potentiels

comme les éffets liés a la densité au moyen de simula-

tions multiples et d’analyses de la sensibilité.

Les modales ont aussi leurs inconvénients en ce
qui a trait a la caracténsatlon du risque, notamment

¢ besoins accrus de données, de niveau de com-
pétence et de colts

document U.S. EPA (1991). L'enquéte a montré que la
plupart des organismes utilisent des méthodes qualita-
tives et les méthodes des quotients et qu'ils se basent
beaucoup sur le jugement des professionnels. La
quantification de P'incertitude est rare. En fait, le con-
sensus au sein du personnel de I'organisme d’ Etat était
que 'EPA ne devrait pas faire allusion a I'analyse quan-
titative de fincertitude ni & 1a signification statistique du
risque final dans les recommandations produites pour
I'évaluation du risque. Ce consensus s'oppose com-
pldtement aux recommandations des analystes (p. ex.
Norton et coll., 1988; Parkhurst et coll., 1990; Pastorok
et Sampson, 1991), qui défendalent le besoin
d'accroftre le niveau de. quantlﬁcation dans la caractéri-
sation du risque. La question de savoir quand ou méme
si la complexité accrue et les colts de la quantmcation
de fincertitude et I'utilisation de modales & des niveaux
supérieurs sont justifiés est probablement la prlnclpale
question & résoudre dans la caractérisation du risque.
L'enquéte réalisée parla U.S. EPA (1991) et les autres
études citdes convenaient que les méthodes qualita-
tives et les méthodes des quotients 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
espdces. Les méthodes et les moddles d’exposition.
continue-réponse peuvent étre utilisés pour une carac-
térisation du risque plus raffinée et pour explorer des
effets & des niveaux supérieurs.

Deux facteurs, non reliés & la valeur scientifique
des méthodes qualitatives et des méthodes des quo-
tients par rapport & des méthodes plus quantitatives
contribuent probablement a Putilisation répandue des
méthodes plus quantitatives :

« de nombretx organismes font appel & des
~ évaluations du risque pour établir des critares
ou faciliter des décisions réglementaires
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Tableau 7.5. Méthodes de caractérisation du risque employées par des organismes d’Etats et des organismes fédéraux américains
(annexes E et F dans U.S. EPA, 1991).

‘Organisme/Ktat

Méthedes employées

ETATS
Michigan Dept. Natural Resources

New Jersey Dept. Environmental Protection

Ohio Environmental Protection Agency

Washington Dept. Ecology

Wisconsin Dept. Natural Resources

cnteres de qualité de 1’eau; comparés aux concenuamns existantes
valeur chronique aquatique

concentration sans danger-pour le cycle de vie terrestre

but : protéger 95 % des especes contre 80 % des. produits chimiques

' méthodes en cours. d’élaboratmn

a envisagé :

° analyse de I’erreur d’extrapolauon (quotient)

. quotient de toxicité (méthode des quotients de base)

*  ¢évaluation du risque pour le vison et le canard malard (quouem)

biocritéres numériques (tableau 7. 3)
comparer des effets observés avec des prévisions faites 2 parur de la méthode des
quotients de base

‘méthodes c']ualitauves‘pour établir les priorités

estimations qualitatives du risque dérivé des modeles (€limination des produﬁs dragués)
SAE (quotient; tableau 7.3) ' '

vise particuliérement Ia faune aquatique; programmes sur les ponssons dans les eaux
supetficielles

basé sur des critéres de qualité de T’eau de I'Etat (quotient) :

a modélisé I'absorption des. contaminants chez les oiseaux (évaluation de l’exposmon) '
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Tableau 7.5, (suite).

Organisme/Etat

Méthodes employées

ORGANISMES FEDERAUX
Food & Drug Administration (FDA)

Natl. Marine Fisheries Service (NMFS)
Année

Fish and Wildlife Service (FWS)

Natl. Ocean & Atmospheric Administration
(NOAA)

Forest Service

Dept. Energy

méthode des quotients de base
CB divisé par FS

on insiste sur les agents stressants physiques plutst que chimiques

vtilisation importante des modéles existants plamﬁés, mais a aussi utilisé des méthodes
qualitatives

la méthode qualitative a survécu A des appels devant les tribunaux

approche :baséeAsu-r des effets; souvent rétrospective |
quotient ou qualitative : n
explore des modeles démographiques

évaluation rétrospectives. du stress/sur le terrain
niveau individuel

intérét pour les biomarqueurs pour 1’évaluation de Texposition

quotient/qualitatif

étude principalement rétrospective (sédimentis)

quotient; FS utilisés

doit protéger toute la communauté et 1I'écosystéme des foréts; envxsage 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

CB = concentration de base.
FS = facteur de sécurité,




¢ la plupart des toxicologues ne sont pas famil-
iers avec des modbles de population et d’éco-
systéme

Les caractérisations du risque dichotomiques
(effet/pas d'effet) sont pius simples & appliquer dans un
cadre réglementaire ou dans I'établissement de cfitdres

_que ne le sont des valeurs continues. - Plus générale-

ment, de simples caractérisations du risque sont plus

faciles & comprendre et & expliquer & 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. Toute-
fois, le U.S. EPA Scientific Advisory Board a recom-
mandé que l'expression et la communication des
risques devraient étre faites séparément de la caractéri-
sation du risque elié-méme (U.S. EPA, 1991, annexe
G). Ainsi, les risques peuvent quand méme 8tre quan-

tifiés dans la principale partie d'un rapport d'évaluation

du risque, méme s'ils sont simplifiés dans les conclu-
sions et les résumés. : :

- Ce n'est que récemment que des modales &colo-
giques ont falit leur apparition dans le domaine de la
toxicologie. C'est peut-8tre surtout parce que les toxi-
cologues ne connaissent pas encore bien les modales
qu'ils sont encore réticents 2 les utiliser. Le National
Marine Fisheries Service, qui. utilise beaucoup des
modales de population & d'autres fins a ét6 I'un des
rares organismes du tableau 7.5 & exprimer le souhait
d'utiliser ces modales pour la caractérisation du risque.
Les moddles de population ont largement été utilisées
dans les évaluations réalisées pour des centrales élec-
triques et il n'est pas surprenant que les chercheurs du
Oak Ridge National Laboratoty, particulidrement Bamt-

house et ses collaborateurs, aient adaptés ces modales

pour les utiliser dans Pévaluation des effets dans les
techniques des combustibles synthétiques.

Parmi les autres probldmes et carences
caractérisation du risque, on compte :

e méthodes des quot_i_ents pour des effets a des
 niveaux supérieurs :

. pfodults chimiques et voies d'exposition muiti-
"~ ples .

o effets liés & la densité

. manque de modsles et de méthodes

pour des
ecosystdmes terrestres )

* besoin de modales et de méthodes plus empiri-
-~ ques o

dela

a3

s vérification et comparaison de méthodes exis-
~ tantes : ‘ :

.Ces questions ont été relevées dans des études
antérieures ol elles étaient formulées sous forme de

‘recommandations pour des recherches futures (Norton

et coll., 1988; Parkhurst et coll., 1990; Pastorok et
Sampson, 1990) et elles ont été discutées dans la
description et I'évaluation des méthodes. Tous ces
probldmes sauf le demier: sont des lacunes actuelles.
Certaines de ces lacunes font déja I'objet de tentatives
de résolution au fur et & mesure que les évaluations du
risque deviennent plus communes, bien qu'il puisse y
avoir un délai de plusieurs années avant que de nou-
velles méthodes ou des perfectionnements ne soient:
publiés. Dans la saction 7.2, on donne certaines.autres
suggestions sur la manidre dont on pourrait combler ces
lacunes; aucune de ces lacunes ne semble présenter
de probléme insurmontable. Finalement, il n'y a pas
d'excuse pour ne pas réglerla question de la vérification
et de la comparaison des méthodes parce que les
données sont actuellement disponibles sous la forme
d'évaluations du risque passées. De plus, certaines
vérifications et comparaisons peuvent &tre effectuées
avec n'importe quelle évaluation individuelle. ‘

8.0. MISE EN OEUVRE D'UNE ERE PAR NIVEAUX
DANS LE CADRE DU PNALC

On recommande et on décrit & la section 2.0 une
approche par niveaux permettant d’évaluer le risque
écologique. Cette approche comprend trois niveaux de
complexité et de portée croissantes. A chaque niveau,
l'évaluation du risque -écologique se termine par une
estimation du risque dans les conditions existantes ou
des options d’assainissement et, au besoin, par les
objectifs de 'TERE au niveau suivant. On donne ci-aprds
les méthodes recommandées pour chaque niveau
dERE; ces méthodes ont été établies a partir des
objectifs fixés & chaque niveau (section 2.4) et des
études des constituants de 'ERE foumies aux sections
4.047.0. La saction 8.0, qui servira de guide et qui

~ contient des méthodes, s’adresse aux scientifiques de

environnement qui entreprennent des évaluations du
risque écologique dans le cadre du PNALC. Toute
personne entreprenant une ERE doit bien connaftre les
méthodes proposées et devra aussi faire preuve de
beaucoup de jugement sur le site méme de I'évaluation.
De plus, les chercheurs doivent tenir compte des con-
sidérations générales suivantes avant de mettre en
oeuvre des méthodes spécifiques:

e Lesméthodes les plus appropriées varient d’un
site & l'autre, et toutes les méthodes ont leurs
‘avantages et leurs limitations.

o Tous les éléments d’'une évaluation du risque
doivent é&tre congus en tenant compte des



objectifs de I'étude et doivent &tre intégrés le
plus possible pour ce qui est du. degré de com-
plexite. et de quantification et du niveau des

effets (individu, population, communauté, éco- -

systéme):

o La caractérisation du risque dépend de la
qualité de la caractérisation des récepteurs, de
'évaluation du danger et de I'évaluation de
l'exposition; c’est pourquoi lamélioration de la
qualité et de la quantité de données relatives &
ces éléments constitue normalement la
meilleure fagon d’améliorer la caracténsation
du risque. :

‘e Danslamesuredu possible iI faut utiliser plus
d’'une méthode pour faire une estimation ou
une prévision, et il faut comparer les prévi-
sions obtenues avec différentes méthodes et
avec les observations faites au cours d’essais
de toxicité ou de contrbles in situ effectués

, ultérleurement ‘

8.1, ‘Evaluations du risque ecologique de
niveau 1

Les ERE de niveau 1 sont basées principalement
~ sur des données tirées de publications ou d’études
précédentes ou préliminaires portant sur le site con-
taminé en question. L’objectif ici est de déterminer si

les réoepteurs exposésont subi ou risquent de subirdes

effets nocifs. Si une évaluation plus détaillée du risque

8.1.1. Evaluation de I'exposition

Les év'alua,tions de l'e_xpositi‘on de niveau 1

“devraient permettre d'identifier les contaminants

d'intérét prioritaire, les milieux d’exposition et les voies
d’exposltlon et d'identifier les principales incertitudes et
les principaux manques de renseignements. Les
méthodes qualitatives et les méthodes quantitatives
simples devraient convenir pour les évaluations de
niveau 1. L'exécution d’'un contrdle initial en vue de

déterminer la présence de tout contaminant préoccu-
‘pant et la sélection préliminaire des produits chimiques

. visés de la manidre décrite & la section 4.3.1 con-

stitueraient un élément clé de I'évaluation de I'exposi-

~ tion. Pour évaluer le rejet, le transport et le devenir des

écologique est nécessaire, il faut établir un objectif pour »

les évaluations de niveau 2. Dans une ERE de niveau
. 1,lerisque peut étre caractérisé qualitativement, c.-a-d.
«élevé» «intermédiaire» ou «faible», au lisu de quanti-
tativement. Les exigences en matiére de données, les
méthodes recommandéés et les résultats prévus pour
chaque élément d’une évaluation de niveau 1 sont
résumés au tableau 8.1.

La U.S. EPA (1988b) précise les attributs des sites
pour lesquels une simple analyse qualitatlve oonvient~
parmi ces attnbuts on compte:

° des nomes ou cntéres envuronnamentaux dis-’

‘ ponlbles
e un faible nombre de produits chimiques .
e un faible nombre de voies d'exposition

e~ des processus de rejet et de transpon relative-
"~ ment simples

¢ unbesoin limité de détails et de précisions dans

les résultats d'évaluation .
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contaminants, on utiliserait I'arbre décisionnel de la
figure 4.3 qui permettrait d'identifier les voies possibles
d'exposition. De méme, le risque d’exposition par la
chalne alimentaire serait identifié a I'aide de la figure -
4.5. |l faudrait procéder & certaines analyses quantita-
tives préliminaires du rejet (section 4.3.2.2), du trans-
port et du devenir (section 4.3.3.2) des contaminants et
de leur absorption par le biote (sections 4.3.5.2 et
4.3.6.2), pour étayer une caractérisation préliminaire du
risque a laide de la méthode des quotients (section

 8.1.4); ces analyses permettraient de rétrécir la plage

des contaminants d'intérét prioritaire aux fins de
l'assainissement ou d’'une évaluation ultérieure du
risque. Apras une évaluation de l'exposition de niveau
1, les chercheurs devraient étre en mesure d'élaborer,
pour les principales voies d’exposition, un modgle con-
ceptuel qui servirait de base a I'établissement d'un
modale quantitatif pour les évaluations de niveau 2 ou
de niveau 3 (si 'on procdde & de telles évaluations).

De toute évidence, la qualité et la quantité de don-
nées decontrdle disponibles influent également surle type
de méthode qui psut &tre appliqué. Afin d’établirla portée
de I'évaluation, il convient normalement, au début d'une
évaluation de lexposition (ERE de niveau 1), d'appliquer .
des méthodes simples & toutes les voies d'exposition
pertinentes, pour isoler les voies devant faire I'objet des
analyses les plus approfondies. Le Systdme national de
classification des lieux contaminés du CCME est un
exemple d'une méthode simple essentiellement qualita-
tive. 1l comprend des méthodes de notation pour les
caractéristiques des' contaminants (catégorie 1 de la
méthode) et les voies d'exposition (catégorie 2: L eaux
souterraines, eaux superficielles, contact diract). Dans ce
document, il est considéré comme une méthode qualita-
tive, parce que les concentrations réelles ne sont pas
calculées a l'aide de raprésentations mathématiques de
processus biophysiques.

8.;I.2. Caractérisation des récepteurs

La caractérisation initiale des rébepteurs (niveau
1) devrait permettre d'identifier les espéces ou les




Tableau 8.1. Résumé des exigences relatives aux données et aux éléments d’une evaluation du nsque écologique
de niveau 1. '

EVALUATION DE L’EXPOSITION
- méthodes qualitatives, quantitatives préliminaires
- basée en grande partie sur un examen des publications, sur les doinées exlstames

e _S_élection des produits chimigues visés .
- sélectionner les produits chimiques visés en se fondant sur I'examen/I’évaliation des propriétés

* Rejet, transport et devenir des contaminants

- suivre le diagramme a la figure 4.3

- fourtiir des estimés quantitatifs préliminaires, si possible
* Analyse des voies d’exposition

- repérer les voies d’exposition les plus importantes

. * Exposition en milieu aquatique ou terrestre
- identifier les voies d° exposition/chaines uophlques les plus importantes a3
- fournir des’ estimés préliminaires de I'exposition ou des concentrations tissulaires en utilisant les facteurs de bioconcentration et de
bicamplification

¢ Analyse de V'incertitude
=-au besoin, identifier les manques-de renseignements, les principales incertitudes pour I'évaluation de Iexposition de niveau 2

* Produit - estimé. quantitatif ﬁrélimimire de.I'exposition par la(les) voie(s) principale(s)

CARACTERISATION DES RECEPTEURS
- méthodes préliminaires, qualitatives
. basée en grande partie sur la docimentation existante et une visite du site

o Identifier les récepteurs :
- identifier les habitats, les communautés et les €cosystdmes en procédant 2 une revue des données ét 2 une reconnaissance des fichiers
- utiliser des hypothéses d’impact structurées

* Sélectionner les points finaux
- sélectionner les points finaux d’évaluation (é1éments précieux de I’ &osystéme) et les points. finaux de mesure. en tenqnt compte plus
particuliérement des: niveanx pour les individus et pour les populations
- utiliser les criteres a la section 5.5.1
- s’assurer que I"on met 'accent sur-les récepteu:s d'mtéret prioritaire

* Mettre en rapport avec I'évaluation de I"expasition ‘
- évaluer les chevauchements spatialtemporel possibles des récepteurs et des contaminants préoccupants

* Produit - informations de base sur les antécédents des espéces ident_iﬁées comme récepteurs possibles

EVALUATION DU DANGER - ' '
- informat.ions obtenues en grande partie dans les publications

* Identification dis danger '
- exarhiner les données existantes relatives an site (ch:mxe et effets)
- examiner la toxicité des contaminants préoccupants identifiés dans l‘évaluauon de l'exposmon

" Points finaux o -
- sélectionner les points finaux de mesure et d’ évaluation - o :
= chaisir les espaces pour lesque]les on peut fam'lement se procurer des données sur la toxicité (extrapoler A I'élément précieux de
I’écosystéme) : :
- mettre I'accent sur les points finaux aigos (par exemple, mortalité); obtenir simaltanément des informations sur la toxicité.
chronique/sublétale’
- lorsque des données existent, examiner les informations sur les populations/communautés

* Produit - CLy, DL, concentrations de base pour certains produits chimiques ét certaines données

95




Tableau 8.1. (suite).

. CARACTERISATION DU RISQUE
- méthodes qualitatives et méthodes des quotients

- caractériser le risque en le qualifiant «éleévé», «intermédiaife» ou «faxble» '

- les estimés de I'incertitude sont limités aux facteurs de sécurité

- identifier les p'incipales incertitudes, les manques de renseignements

. taxons (éléments précieux de I'écosystame) les plus
susceptibles d’étre alfectés par les concentrations de -

contaminants qui, soupgonne-t-on, se trouvent sur le

site. Pour ce faire, on passe en revue les Informations:

sur le site qui sont disponibles, on procdde a des visites
de reconnaissance et on consulte les experts locaux.
Bien qu'il-y ait lieu de considérer divers niveaux
d’organisation (individu, population, communauté, éco-
systéme), on se penche normalement au.niveau 1 sur
les espdces individuelles (populations indigénes). La
liste des récepteurs préoccupants servira a déterminer
sur quels organismes il faudrait se pencher au cours de
'évaluation du danger. Les informations sur les
antécédents devraient servir a identifier les stades et les
périodes sensibles, relativement au site contaminé.
Les étapes de la caractérisation des réeepteurs de

* niveau 1 sont résumées au tableau 8 1

8.1.3. Evaluation du danger

Le but principal de I'évaluation du danger de
niveau 1 est d'obtenir des informations sur la toxicité
dans les publications portant sur le(s) contaminant(s)
préoccupant(s). Les espéces utilisées dans les essais
de toxicité devraient étre reliées le plus étroitement

possible & I'élément précieux de I'écosystéme, mais.

une correspondance éxacte est rarement possible. Au
cours de cette étape initiale de I'évaluation du danger,
touts information sur la toxicité est utile, plus particu-
lidrement si elle porte sur le site contaminé d’intérét.
Les données sur la mortalité sont trds abondantes et
foumissent des points finaux trds précis qui sont utilisés
pour la caractérisation du risque.

8.1.4. Caractérisation du risque

Les méthodes qualitatives et celles des quotients
conviendraient pouir les évaluations de niveau 1. Parmi
les méthodes qualitatives appropriées, on compte le
Systéme national de classification des lieux contaminés

.du CCME (1991a) ou tout systdme de notation basé sur

l'avis d’experts, qui pourrait étre élaboré par Envlronne-
ment Canada

Les méthodes des quotients pourraient étre

employdes chaque fois que les informations sont
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suffisantes pour estlmer une ooncentratlon prévue dans
ies milisux les plus importants, et une concentration de
base (BC) pour les espdces locales ou celles qui y sont
étroltement apparentéeés. Les catégories qualitatives
de risque associées aux méthodes des quotients, pro-

posées par Bamthouse et Suter (1986) et la U.S. EPA

(1987b), et qui sont données & la section 7.2.2.1, con-

viendraient pour la caractérisation du risque de niveau

1. Il conviendrait aussi de prévoir des facteurs de

'sécurité dans la caractérisation du fisque de niveau 1,

méme si 'on recommande que lincertitude associée a

. l'utilisation de ces facteurs soit appliquée 2 I'établisse--

ment des catégories de risque plutdt que directement
aux quotients (Suter, 1986; :Section 7.2.21).

'Les méthodes des quotients seraient également
utiles dans les applications spécifiques que voici:

o détermination des contaminants d’intérét
prioritaire lorsque le site est trés .contaminé par
de nombreux produits chimiques: (¢.-a-d. nhom-
breux quotients > 1)

. estimation du risque relatif que représentent
des voies d’exposition différentes ou des. -
milieux différents.

8.2. Evaluations du risque écologique de niveau 2

Les ERE de niveau 2 comprennent des objectifs
doubles: foumir une estimation quantitative du risque
et, si des mesures d’assainissement sont nécessaires,
élaborer des objectifs d’assainissement préliminaires
spécifiques au site. Les évaluations sont basées sur
des données spécifiques au site. Les exigences rela-
tives aux données, les méthodes proposées et les

résultats prévus pour chaque élément d’une ERE de

niveau 2 sont résumés au tableau 8.2.
8._2_.1. Evaluation de I'exposition

Les évaluations de I'exposition de niveau 2

" devraient permettre d'obtenir des estimations quantita-

tives de I'exposition. (dose ou concentration) pour les
réceptelrs importants, par une ou plusieurs voies

» d’exposition importantes. De préférence, il taudrait




Tableau 82. Résumé des exigences relatives aux données et aux éléments d*une évaluation du risque écologique
de niveau 2

EVALUATION DE L'EXPOSITION
- méthodes quantitatives o
- basée sur des modeles simples, sur la mesure difecte (données de contrle)

¢ Sélection des produits chimiques visés
- examineg la sélection de niveaun 1 an besoin

* Rejet, transport et devenir des contaminants ‘
- fournir des estimations quantitatives i paitir de mesures directes, de calculs manuels ou de simples modeles

* Analyse des voies d’exposition )
- identifier les voies d’exposition les plus importantes 3 partir d’estimations quantitatives de 1’exposition
* Exposition en milien aquatique ou terrestre

- élaborer des mod2les siniples pour Ja chaine alimentaire
- estimer I'exposition par les voies d’exposition les plus importantes

* Analyse de I'incertimde . :
- fournir; si possible, des estimations de I'incertitude (limites de confidsice ou de tolérance) pour 1I'exposition

- vérifier/étalonner les estimations initiales A I’aide de données de contréle

* Produit - estimations quantititives des concentrations prévues dans l‘ehvironnemeﬁt. avec estimation de I'incertitude

CARACTERISATION DES RECEPTEURS
- méthodes quantitatives, obtention de données in situ et coringissances des experts locaux

¢ Considéfer les exigences relatives aux donnéés
- identifier les informations nécessaires 3 partir de "ERE de niveau 1
- conception du programme in_sity i

¢ Caractériser 1"habitat
. = décrire les niches correspondant aux éléments précieux de I'écosysteéme

- données de base:sur les atiributs physiques/chimiques susceptibles d'inflier sur les réponses des réceptéurs

° Caractériser les récepteurs - espéces et populations " . )
- auributs structuraux des éléments précicux de T'écosystéme [densité-de population, biomasse, distribution, structire &ige-classe, état (p.
ex. récepteurs menacés), expositions antérienres] i
- attributs fonctionnels des éléments précieux de I’écosyst2me (bescins en aliments, vitesses d’ingestion, potenti¢] de bio-accumaulation,
modes d’activité) :
- considérer les effets & I"échelle dé la commmunauté et de T écosystéme

* Caractériser les récepteurs - communauté et &cosyst2mes )
- attributs stracturaux (biodiversité, biomasse, stades de: succession des guildes, chaine alimentaire)
- attributs fonctionnels (production primaire, respiration, décomposition, cycles des €léments Butritifs, résistance)
- importance & Iéchelle locale, régionale

* Prodiit - dobnées détaillées sur les expokitions' antérieures, interactions avec la chaine alimentaire

EVALUATION DU DANGER
- normalement, il faut obtenir des données

* Identification du danger
- confirmer ou modifier la liste des contaminants préoccupants ' :
- examiner les données sur la toxicité compilées au cours de I’évaluation de niveau 1

* Paints finanx
- sélectionner les poiiits finaux de mesure et d’évaludtion
- établir un liep éntre I’évaluation de I'exposition (c.-3-d. distribution des contaminants) et 'échantillonnage en vite d’évaluer le danger
- effectier des essais de toxicité, utiliser des substituts an besoin
- 8e concentrer sur les éudes i sifi poctant sur les populations et les commupautés
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Tableau 8.2. (suite).

~ EVALUATION DU DANGER (suite)
« Produit

- CLy, DL, rélations. exposition continue-réponse obtenues A partir d’essais sif la toxicité
- doninées analysées statistiquement, sur les populations et/ou les communautés:

- estimations de l'incertitude

CARACTERISATION DU RISQUE

- méthodes des quotients et de I'exposition continue-réponse (individus, populations)
- quotient; concentration prévue dans I’environnement/concentration de base pour les points finaatix les plus sensibles; avec estimation

de V'incertitude

- réponse 2 une exposition continue A 1'échelle de I'individii; probabilité de plusicurs ampleurs des effejs (p. ex. diminution de 5, 10, 25

% des taux de survie, de croissance oii de reproduction)

- modeles de population: combiner les estimations des effets sur les taux de survie, de croissance et de reproduction pour obtenir le
potentiel moyen de reproduction (+/- les limites de tolérance), la probabilité d’extinction ou de pseudo-extinction ou une autre estimation

appropriée des effets/risques

- pour toutes les méthodes, explorer les effets/risques associés aux options d*assﬁinissemént
- établir les objectifs d’assainissenient ou les objectifs de 1'évaluation de niveau 3, selon les besoins

indiquer une certaine estimation de lincertitude pour
ces estimations de I'exposition. Les méthodes
classées comme analyses quantitatives préliminaires
ou détaillées, a la section 4.0, comptent pami celles qui
conviennent pour estimer le rejet, le transport et le
devenir des contaminants et I'exposition & ces contami-
nants par les principales voies d'exposition. La mesure
directe des concentrations de contaminants dans des
milieux importants ferait aussi partie des évaluations de
'exposition de niveau 2. Fondamentalement, les évalu-
ations de I'exposition de niveau 2 devraient permettre

d’obtenir des estimations quantitatives préliminaires

pour les diverses étapes dans I'arbre décisionnel de la
figure 4.3.

Les méthodes de niveau 2 effectuent des
calculs manuels a laide d’équations relativement
simples ou bien des calculs & l'aide de modales
simples. 'L'incertitude serait -6tablie & partir des
limites de confiance ou de tolérance applicables aux
concentrations de contaminants réellement
mesurées (p. ex. dans I'eau ou dans les alifents) ou
& partir de simulations utilisant des distributions con-
nues ou estimées pour les paramdétres utilisées
comme données d’entrée. Le degré de quantifica-
tion et de complexité devrait correspondre a celui des
autres éléments, plus spécialement I'évaluation du

-danger et la caractérisation du risque, méme si des

limites (coQt, logistique) imposeraient aussi des con-
trainte’s sur les données qui pourraient étre obtenues.
L’évaluation de I'exposition devrait étre relativement
compléte pour ce qui est de la quantification de
I'exposition pour tous les produits chimiques d'intérét
prioritaire et toutes les voies d'exposition.
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8.2.2. Caractérisation des récepteurs

La caractérisation des récepteurs de niveau 2
comporte I'obtention de données in situ sur les récep-
teurs préoccupants. Lorsque les points finaux de
mesure ont é6té étabilis, il faut élaborer un programme
approprié d’échantillonnage in situ. L'évaluation quan-
titative peut comprendre les mesures décrites a la
section 5.3 et énumérées au tableau 8.2. Les évalu-
ations de niveau 2 devraient se concentrer sur les
espbces et les communautés qui, selon lévaluation de
niveau 1, constituent des éléments précieux de I'éco-
systome. Les informations obtenues lors de la carac-
térisation dés recepteurs de niveau 1 servent a rendre
plus précise I'évaluation du danger et peuvent aussi étre
utilisées pour déterminer les étapes dans I'évaluation
de Pexposition. '

8.2.3. Evaluation du danger

Les évaluations de niveau 2 devraient permettre -
d’'estimer quantitativement la toxicité des échantillons
prélevés in situ sur le site contaminé. On doit, si
possible, effectuer les essais de toxicité avec les
récepteurs préoccupants, mais on peut procéder par
extrapolation pour estimer la toxicité. Le point final
de la toxicité est normalement la mortalité, mais des

.points finaux chroniques et sublétaux qui sont reliés

aux récepteurs sont héanmoins tras utiles (sections
6.4.2 ot 6.5.1). Lorsque I'aspect important porte sur
I'évaluation du niveau dans la population ou dans la
communauté, la mesure directe est inestimable
(sections 6.4.3 et 6.5.3). ‘




Dans la plupart des cas, il faut extrapoler les
données obtenues lors de I'évaluation du danger (p. ex.
d'une espdce a Fautre, d'un point final & l'autre, du
laboratoire au terrain). Cette extrapolation est un
élément important d’'une évaluation du danger de

niveau 2, car c'est elle qui, blen souvent, contribue le

" plus & lincertitude (section 6.7).
824 Caractérisation du risque

Les méthodes appropriées de caractérisation du
risque pour I'évaluation de niveau 2 comprendraient les

saires dans les cas ol la contamination est limitée & de
petites zones. Il se peut que les petites zones con-

. taminées ne contiennent.que quelques individus, plus

méthodes des quotients et les méthodes de I'exposition

continue-réponse & I'échelle des individus ou des popu-

lations. Les estimations du risque obtenues avec les

- méthodes des quotients devraient étre plus quantita-
tives que celles utilisées dans I'évaluation de niveau 1.
L'utilisation de facteurs de sécurité est & déconssiller, &
moins que ces. facteurs ne soient étayés empiri-
quement. |l faut foumir des limites de confiance ou de
tolérance pour les concentrations prévues dans 'envi-
ronnement, les concentrations de base ou les deux
(figure 7.2). La comparabilité des caractérisations du
risque serait améliorée si la concentration de base se
rapportait & une ampleur des effets normalisée (p. ex.
CL1o, CE20 ou un autre quantile plutét que la concen-
tration sans effet observé, la concentration maximale
acceptable de toxiques ou la concentration minimale
produisant un effet). Il faut noter que si les réponses
aux quantiles sont déterminées régulidrement, il est
relativement simple de passer au niveau de complexité
suivant: les relations exposition continue-réponse.

Les méthodes des quotients et de I'exposition
continue-réponse & I'échelle des individus convien-
draient parfaitement pour lés applications spécifiques
que voici: '

s établissement de critdres dassalnissement

o caractérisation du risque dans le cas de petits
sites ou lorsque la contamination est limitée &
quelques. zones : _

La plupart des critdres et des objectifs/recomman-

dations actuellement en vigueur au Canada sont

caiculés a l'aide d’'une méthode de type quotients et
sont fixés & une ceftaine concentration de base divisée
par un facteur de sécurité. Ainsi, on peut établir les
recommandations ou les critéres, y compris les critdres
d'assainissement, de fagon uniforme. Toutefols, il y
auraitlieu d'évaluer les critdres d’assainissement spéci-
fiques au site qui ont été établis par les méthodes des
quotients, en procédant & des contréles ultérieurs ou en
les comparant avec des critdres établis & I'aide d’'autres
méthodes, comme les modales de population.

Il se peut que des estimations des effets ou des
risques & 'échelle des populations ne soient pas néces-

spécialement des individus des espaces plus grosses,
ou, dans les cas extrémes, que la zone contaminée soit
plus petits que le domaine vital d’'un oiseau ou d'un
mammifére donné. Dans ces pétites zones, ce sont les
apports et les pertes par migration, plutét que les taux
de survie ou de reproduction, qui déterminent le nombre
d’'organismes; les modsles de population traditionnels
ne s'appliquent pas dans ces cas. ‘

-llfaut utiliser les modales de population lorsque le
site contaminé est suffisamment grand pour que le
nombre d’'organismes soit surtout déterminé par les
taux de survie et de reproduction dans le site plutét que
par les apports et les pertes par migration. De plus, il
peut 8tre difficile, & de telles échelles spatiales, de
mesurer in situ le nombre d’organismes ou le taux de
reproduction. Les modsles de population sont recom-
mandés précisément dans les cas suivants: '

¢ grands sites et études régionales

o sites oli il n’est pas recommandé de procéder
in situaéchantillonnage d'espaces en danger,
rares ou menacées ou a I'exécution d’essais de
toxicité _ : '

o établissement de priorités lorsqu'on prévoit
I'exécution in situ de contrdles, d’essais de
toxicité et d’analyses chimiques d’envergure a
titre de suivi ou dans le cadre d'une étude
rétrospéctive

e eoxamen de solu_tion's de rechange, plus
spécialement d’autres méthodes d’assainisse-
ment coOteuses :

¢ vérification ou évaluation de méthodes de quo-
tient/critares '

Ces applications comprennent les cas ou les
effets a 'échelle des populations sontimportants et pour
lesquels les colts des modales sont faibles par rapport
aux colts des autres parties de I'évaluation du risque
écologique, des autres solutions d'assainissement et
des programmes de contréle. La disponibilité des rela-
tions exposition-réponse pour les taux de survie, de
croissance et de reproduction, ainsi que la disponibilité
de modales convenables (et de programmes informa-
tiques pour ces modaies) sont les éléments primaires
qui limitent les modales de population.

8.3. Evaluation du risque écologique de niveau 3

Les évaluations du risque écologique de niveau 3
s'appliquent aux questions plus complexes comme les
effets et les risques chez les communautés ou les
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Tableau 8.3. Résumé des éxigenices relatives aux donnés et aux éléments d’une évaluation du risque €écologique
de niveau 3. .

EVALUATION DE L’EXPOSITION
- méthodes quantitatives détaillécs
- basée-en grande partic sur des données de contrle et sur des modéles mfonnauques détaillés
- les modeles doivent permettre de prévonr Vexposition afin de déterminer les soluuons de rechange €n matiére d assainissement ainsi
que les conditions existantes :
- les modelés doivent étre intégrés A ceux servant a 1’évaluation du danger et 4 la caractérisation du risque
= voies d’exposition-et produits chimiques multiples

o Sélection des produits chimigiies visés
- Téviser 4 partir de I"évaluation de.niveau 2, au besoin
- considérer les groupes de produits chimiques susceptibles de se componer de la méms fac;on

¢ Rejet, transport et devenir des contaminants
~ modales détaillés combinés a des mhesiires obteénues difectement (données de contréie) p. ex. GEMS EXAMS
- examiiner le transport & grande dlsmnce, la persistance 3 long terme

. Analysc de_s voies .d’exposition
- intégrer les expositions par plusieurs voies

« Exposition aquatique ou terrestre i ’
- modeles détaillés de la chaine alimentaire, m:égrés aux modeles du transport et du devenir
- estimation quantitative de I’exposition par différentés voies

. Analyse de V'incertitude
- - fournit des estimations de I'incertitude liée A r exposmon
- simulations de Monte Carlo, analyse de la sensibilité et étalonnage A I’ axdz de donnéw de contrble

+ Produit - modeles quantitatifs perfectionnés du devenir incorporant. les voies les plus nnpommes pour les substances chlmlqncs '
individuelles et les mélanges de substances .

CARACTERISATION DES nEcmmms

- rarement nécessaire; la caracténsauon des léoepteurs de niveau 2 suffit normalement

+ Erde déaillée
- analyses approfondies de la structure:de la communauté
- améliorer 'exactitude et 1a précision des informations qunntmnvw obtenues an niveau 2
- mesures in situ des fonctions de I écosysteme .
- ‘évaluer la séqiience des successions aprés. l assainissement.

+ Produit - spécifique aux émudes :éallsécs

EVALUATION DU DANGER -
- inforfhations obtenues au cours d’études in situ

* Points finaux
" - sélectionner les points finaux de mesure et d'évaluauon €n tenant compte plus particuli¢rement des nivedux

dans la communauté et dans I’écosystéme

- utiliser des méthodes perfectionnées d'évaluation du danger {p. ex. mécocosmes, mncmcosmes, QSAR
(rapports quanutaufs constitution activité), expérience in situ, croissance (essais de reproducuon avec des espéces mdlgenes. évaluation
de I’écosystéme)] -

- établir, au besoin, des relations d’extrapolation pour réduire I'incertitude

- évaliier, il y a liei, les mélanges et 1és voies d’exposition multiples

- €labaorer des relations exposition-réponse bien documentées

o Produits - relations exposition-réponse pour la survie, la croissance et la mproducuon de tous les éléments précleux de I' écosystéme

- relations exposition/réponse pour la population, la commuinaiité et/ou 1'écosyst2me
= apalyse de I'incertitude - ‘




Tableau 8.3. (suite).

'CARACTERISATION DU RISQUE B

- modeles d’écosystéme; dans de rares cas, méthodes des quotients (section 7.3.2.2)

- réponses quantitatives écosystéme-niveau

- donner la probabilité de plusieurs ampleurs d’effet & I échelle de I’écosystéme

- utiliser des simulations de Monte Carlo pour estimer I'incertitude, la sensibilité

- examiner les effetsirisques associés aux options d’assainissement B

- indiquer les principales sources d’incentitide dans les prévisions, et prévoir un programme de contrSle pour vérifier et évaluer

ces prévisions

écosystdmes et les effets des mélanges de produits
chimiques ou d’une exposition par des voies multiples.
Des modales informatiques sont nécessaires pour tous
les é6léments. Les évaluations de niveau 3 sont
normalement des évaluations & grande échelle et

des écosystdmes complets. Les exigences relatives
aux données, les méthodes recommandées et le

produit prévu pour chaque élément d’une évaluation de
niveau 3 sont résumés au tableau 8.3.

8.3.1. Evaluation de I'exposition

Les évaluations de I'expoé[ti_on de niveau 3

. seraient quantitatives et féraient appel & des modales

informatiques perfectionnds. Les méthodes appro-
priées sont les analyses quantitatives détaillées
décrites & la section 4.0. Comme les évaluations du
risque de niveau 3 se font a une grande échelle spatiale,

les évaluations de I'exposition devraient tenit compte de

plusieurs voies d'exposition et mécanismes de rejet
différents. Il faut faire appel & des méthodes d’analyse
quantitative plus complexes dans les cas sulvants:

o sites renfermant de nombreux contaminants

e absence de normes ou de critdres environne-
mentaux o o

» .voies d'exposition multiples

o procédés complexes de rejet et de transport
des contaminants ' =~

e besoin de résultats analytiques tras détaillés et
trds précis

Les moddles servant & Pévaluation de I'exposition-

de niveau 3 pourraient étre des modgles.existants dis-
ponibles aupras de divers organismes ou chercheurs et

‘portent sur des sites renfermant des communautés ou

étude. Les modbsles devraient &tre intégrés & des

modales pour d'autres éléments (p. ex. caractérisation
du risque) et serviraient & prévoir les conditions d’expo-
sition pour diverses options d’assainissement, ainsi
qu'a caractériser les expositions existantes. L'estima--

tion de lincertitude par simulation de Monte Carlo,
analyse de la sensibilité et étalonnage a I'aide de
données de contrdle (section 4.3.7) constituerait une
partie importante d'une évaluation de I'exposition de
niveau 3. Les principales limitations & I'évaluation de
l'exposition de niveau 3 sont probablement la dis-
ponibilité des données (p. ex. pour les paramatres
d’entrée) et de modales convenables (plus spéciale-
ment pour les écosystémes terrestres) (section 8.4).

8.3.2. Caractérisation des récepteurs

On procédera assez rarement, prévoit-on, & une
caractérisation des récepteurs de niveau 3, car une
caractérisation de niveau 2 suffit normalement. Ce

~ niveau, qui est tras détalillé, servirait dans des cas trds

spécifiques avec des espaces (p. ex. des espaces en '

danger) ou des communautés tras précieuses. La
caractérisation de niveau 3 serait réservée pour
certaines des études pius quantitatives et des études
portant sur des communautés et des écosystémes, qui _
exigent de nombreuses données (section 5.3.3).

8.3.3, Evaluation du danger

L'évaluation du danger de niveau 3 pérmeurait '

 aux chercheurs d'examiner des cas spécifiques liés aux

effets biologiques nocifs sur le site contamiing. A ce
niveau, les points finaux de mesure seraient tras
semblables aux points finaux d'évaluation (section 6.3).
On trouvera au tableau 8.3 une liste des outils, décrits
a la section 6.0, pouvant étre utilisés pour I'évaluation
du danger de niveau 3. |l faut, pour I'évaluation de

- niveau 3, un protocole expérimental peffectionné com-

décrits & la section 4.0; ils poutraient aussi étre des -

versions modifiées de ces modales ou des modsles
élaborés précisément en vue d'étre utilisés sur le site &
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prenant des’ hypoth&sesbien précises et vérifiables.
On examine normalement les niveaux élevés d’organi-
sation biologique pour étudier des points que les essais
de toxicité ne considarent pas. B



8.3.4. Caractérisation du risque

La méthode la plus appropriée de caractérisation
du risque ferait appel & des modsles a I'échelle de
I'écosystéme basés sur dés relations exposition con-
tinue-réponse. Toutefois, il y a deux cas spécifiques
pour-lesquels les méthodes des quotients pourraient
convenir, si ¢ce n'est que par défaut:

[ 4
de produits chimiques multiples, par sommation
des quotients

estimation du risque et élaboration de critéres
d’assainissement pour les communautés aqua-
tiques

Comme nous l'avens indiqué a la section 7.2.2.2,

estimation du risque découlant de la présehce :

_sites de grande superficie (bassins. hydro:
. graphiques, écorégions)

sites renfermant des habitats critiques, avec des
communautés ou des-écosystdmes uniques

_ vérification ou évaluation des méthodes des
quptignts/des gmére_s '

L'absence de données sur le transfert d’énergie et

les effets aux divers niveaux trophiques et I'absence de

nous n'avons.pas tenté d’élaborer des modéles d'éco-
- systéme simulant les cas o il y a présence de contami- -

nants multiples; d'ailleurs, une telle opération serait
difficile. Tant que de tels modales n’auront pas été
élaborés, la sommation des quotients constituera la
seule fagon disponible d'estimation du risque. La som-

mation des quotients peut convenir lorsqu’il s'agit

d'évaluer les risques pour des espaces individuelles,
mais elle ne convient pas & plus grande échelle & moins
que les quotients ne soient basés sur les effets
observés A I'échelle de I'écosystéme. |l existe des
méthodes des quotients & grande é&chelle applicables
aux communautés aquatiques, comme celles utilisées
par POkio EPA (1987a, b, 1988; mentionnées dans

section 7.2.2.1). De fagon plus générale, il existe de .

nombreuses publications sur les impacts-sur les com-
munautés de macro-irivertébrés benthiques (Klemm et

coll., 1990). On peut estimer les risques pour les com-

munautés aquatiques et élaborer des critéres
d’assainissement pour les sites contaminés; a la condi-
tion qu'il existe des données pour des sites de
référence. Toutefois, les méthodes comme celles
employées par Ohio EPA ne peuvent &tre utilisées
pour prévoir les effets qu'auront les autres solutions
d’assainissement et ne rendent pas compte du transfert
des effets d'un niveau (p. ex. macro-invertébrés) au
_ niveau suivant (p. ex. poissons insectivoms) ou a des
niveaux plus élevés. :

Comme nous l’avons indiqué a. la section 2.4.3,
les évaluations de niveau 3 et les moddles d’éco-
systdme seront utilisés trds souvent dans le cas des
sités contaminés. Leés modbdles serviraient peut-étre
plus & ofienter les opérations de contrble et & examiner
les autres solutions d’assainissement qu'a estimer les
effets ou les risques existants. Tout comme avec les

modales disponibles, particulisrement pour les
systémes terrestres, constitueraient les limitations
primaires des modales d’écosystame.

8.4. Besoins en maiiére de recherche et de.

développement

Parmi leés principaux besoins en matidre de
recherche et de développement dans le domaine des
évaluations du risque écologique réalisées dans lo
cadre du PNALC, on compte: :

'élaboration de simplés méthodes quant'it_aﬁves
empiriques, particulidrement celles basées sur
*des évaluations rétrospectives antérieures

lévaluation des facteurs de sécurité utilisés
dans les méthodes des quotients, et la mise au
point de solutions de rechange pour ces
facteurs de sécurité

l'élaboration.de moddles permettant d'évaluer
le risque d'une exposition & des produits
chimiques multiples

- Pélaboration de modales pour les esp&ces/éco- '
systdmes terrestres et non commerciaux

Ces besoins ont aussi été établis par d’autres
auteurs (section 7.3.1). D’autres points, comme les
effets dépendant de la densité et I'exposition par
des voies multiples, sont probablement moins
importants.. Les effets dépendant de la densité
peuvent certainement exister, mais, s’lls.sontinclus
dans la caractérisation du risque, ils diminuent
normalement les estimations du risque. Les per-
sonnes chargées de la réglementation hésitent

_ peut-étre A accepter ces estimations moindres du

moddles de population, il y a des cas ol les colts .

associés aux modales sont faibles en comparaison des
autres coats.
recommandés dans les cas suivants:

Les moddles d'écosystdme seraient - "
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risque, & moins que ces effets n'aient été démon-
trés de fagon concluante au cours d’études in situ.
Les voles d’'exposition multiples ne sont probable-
ment importantes que pour un nombre limité de
composés, car, comme dans la plupart des cas, une
voie prédomine (LaKind et Rifkin, 1990). '




9.0. PRESENTATION D’UNE EVALUATION DU
RISQUE ECOLOGIQUE

La plupart de la documentation sur I'évaluation du
risque écologique néglige de parer d'une étape impor-
tante, soit la présentation des résultats des recherches.
Le document qui résulte d’une évaluation du risque
montre de quelle maniére I'évaluation du risque a été
réalisée et quelles en sont les conclusions. En norma-
lisant les documents d'évaluation du risque et en
s'assurant qu'ils sont assemblés & un endroit central,
on s'assurera que le PNALC constitus une bibliothaque
d'exemples utiles. Aux Etats-Unis, on prépare des
documents appelés records of decision qui documen-
tent le processus de PERE; on recommande d’appliquer
cette approche dans le cadre du PNALC.

On reconnalt que chaqie évaluation du risque est
unique, mais de nombreuses caractéristiques sont
standard et devraient étre incluses dans la documenta-
tion. Evidement, il y a deés sections comme la table des
matidres, la liste des figures, la liste des tableaux, les
remerciements, les références citées et les annexes qui
doivent étre incluses dans tous les rapports. Selon les
lecteurs, on recommande qu'un glossaire soit préparé
pour le document car la terminologie de Févaluation du
risque n'est pas encore d’'usage courant dans un grand
nombre de milieux scientifiques.

Etant donné que linformation sur I'évaluation du
fisque doit souvent &tre communiquée 4 des décideurs
n‘ayant pas une formation technique et au grand public,
un sommaire principal devrait étre inclus pour résumer
I'étude et ses conclusions a Vintention du lecteur
profane. Le sommaire devrait comporter les éléments
suivants : contexte du lieu étudié, justification et objec-
tifs pour I'évaluation du risque, description du niveau
.auquel 'ERE a été réalisés, description des &léments
de I'évaluation du risque, brave description des
méthodes et description des conclusions clés de
I'étude. Le sommaire doit étre rédigé dans des termes
non techniques et doit contenir des définitions de
chaque terme spécifique. L’auteur du sommaire doit
garder & I'esprit que le lecteur devra pouvoir compren-
dre l'approche et les résultats de I'évaluation du risque
indépendamment du reste du document.

L'introduction du document devrait domponer les
éléments suivants :

* description des événements ayant conduit a la
décision d'effectuer une évaluation du risque et
le niveau de 'ERE jusqu’a ce point. Les justifi-
cations, notamment les déclencheurs de

- lévaluation du risque écologique décrits dans
la section 2.0 devraient &tre expliqués en détail

enoncé clair des objectifs de la recherche
(section 3.1) .

section décrivant I'approche globale utilisée
. pour I'évaluation du risque ( les figures et les
diagrammes sont utiles)

description et historique du lieu

section qui décrit I'organisation du rapport

Lintroduction donne le ton au reste du document
et on recommande aux auteurs de préparer cette
section avant le début de I'évaluation du risque. Si les
lecteurs ne connaissent pas bien I'évaluation du risque,
on peut inclure un bref résumé des aspects théoriques
de la théorie de I'évaluation du risque.

Le corps de I'évaluation du risque comporte cing
sections principales : caractérisation du lieu et identifi-
cation du probldme, évaluation de Vexposition, carac-
térisation des récepteurs, évaluation du danger,
caractérisation du risque. Dans chacune de ces
sections, il devrait y avoiries éléments suivants :

e Introduction présentant I'élément particulier de
Pévaluation du risque

méthodes spécifiques utilisées [ou citation des
méthodes (p. ex. modales ou protocoles pour
essais de toxicité)] .

suppositions

conclusions, avec.accent sur la présentation de
linformation sous forme de figures et de
tableaux (détails dans les annexes)

prendre en considération Fincertitude, in,dique‘r
notamment les sources principales d’incertitude

conclusions, en mettant en particulier Faccent sur -
Iinformation qui sera nécessaire pour les autres
éléments de Pévaluation du risque (p. ex. les résul-
tats d'une caractérisation des récepteurs seraient
nécessaires pour I'élément d'évaluation du risque)

Le corps de Pévaluation du risque devrait étre
suffisamment détaillé pour qu'un habitué de I'évaluation
du risque puisse juger si les travaux sont conformes aux
objectifs et sont effectués de manidre. adéquate. Il est
plus important de faire des efforts pour 'évaluation du
risque ellse-méme que de produire un rapport détaillé
mais qui devienne la seule documentation de I'évalu-

ation du risque réalisée.
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Selon 'ERE et son niveau, Il peut se révéler
approprié d'inclure une section sur I'assainissement.
Idealement, chaque niveau de 'ERE est effectud avec
comme point final Fassainissement et les décisions con-
cernant des options d’assainissement devraient étre
expliquées,



~ La conclusion globale de I'évaluation du risque
devrait &tre brdve et utiliser l'information foeurie dans
les-conclusions de chacun des éléments du corps du
rapport. Les conclusions devraient étre intégratives et
réunir tous les aspects de I'évaluation. La chose la plus
importante & garder a lesprit lorsqu'on prépare des
conclusions est de résumer les résultats dans le
contexte des objectifs de I'étude.
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Glossaire

bio-indicateurs - Indicateurs biochimiques ou cellu-

~ laires de 'exposition (p. ex. charges cormporelles,
indicateurs de dommages de 'ADN, activité des
enZymes et indicateurs biochimiques de I'état
reproductif ou bioénergétique).

caractérisation du risque - Evaluation de la probabilité
que des effets écologiques adverses puissent se
produire & la suite de I'exposition & un agent
stressant, notamment une évaluation des con-
séquences de ces effets.

caractérisation du lieu - Evaluation des données et de
linformation disponibles concemant le lieu (p. ex.
utilisation du lieu, géologie, hydrologie, données
disponibles sur la chimie et la toxicits, etc.)

CMAT (concentration maximale acceptable d’'un
produit toxique) - La concentration maximale &
laquelie un agent stressant peut 8tre présent et ne
pas étre toxique pour 'organisme testé. La CMAT
est normalement calculée comme étant la
moyenne géométrique de la plus faible concentra-
tion & laquelle un effet néfaste a &té. observé
(PFCEO) et la concentration la plus élevée sans

A effet néfaste (CSEO).

concentration effective médiane (CEso) - Concentra-
tiond'un agent stressant dans l'eau dont on estime
qu’elle produit une certaine réponse biologique,
autre que la mortalité, chez 50 pour cent des

. organismes testés pendant un intervalle de temps
spécifique (p. ex. une CEsp-48 h pour les daph-
nies). , .

concentration de base - Concentrations. spécifiques
auxquelles on s’attend & un certain niveau d'effet
(p. ex. Clas, CMAT). Ces concentrations sont
deérivées de I'évaluation du danger.

CSEO (concentration sans effet observé) - Quantité ou
concentration d’un agent stressant qui n'a aucun effet
héfaste. : '

~éléments précieux de I'écosystdme - Chacun des
attributs ou éléments environnementaux résultant
de valeurs ou de considérations dues 2 la sociéts.

essais par niveaux - Méthode d’essai suivant laquelle
tous les essais ne sont pas faits de manidre
synoptique ou méme simultanée. Des essais sont
effectués initialement pour déterminer les
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secteurs a étudier en détail, qui peuvent (ou hon)
comporter une étape plus approfondie.

évaluation de I'exposition - Processus consistant a
estimer la dose regue par un organisme, une -
population ou un écosystdme. Il peut étre pros-
-pectif, auquel cas des estimations des concentra-
tions du produit chimique et les formes sous
lesquelles il se trouve sont combindes avec des
estimations du comportement de I'organisme pour
prevoir la dose. |l peut aussi étre rétrospectif,
auquel cas la dose est estimée & partir des
charges corporelles du produit chimique ou des
changements dans Forganisme, causés par le
produit chimique (bio-indicateurs).

.évaluation du danger - Processus global qui consiste
a évaluer le type et I'ordre de grandeur des efféts
néfastes causés par un agent stressant.

évaluation du risque - Série de méthodes scientifiques
formelles pour estimer les probabilités et les
ordres de grandeur d'effets indésirables résultant -
'de la libération de produits chimiques, d’autres
actions humaines ou de catastrophes naturelles.
évaluation du risque écologique - 1) Processus con-
' sistant & attribuer deés ordres de grandeur et de
probabilité & des effets adverses des activités .
humaines (ou de catastrophes naturelles) (Bamnt-
house et Suter, 1986). 2) Une série forfelle de
méthodes sclentifiques polir estimer les pro-
babilités et les ordres de grandeurs d’effets non
désirés sur des plantes, des animaux et des éco-
systémes, résultant d’'événements qui se sont pro-
duits dans I'environnement, notammient la
libération de polluants, une modification physique
de I'environnement et des désastres naturels’
(Fava et coll., 1987). 3) Une sous-catégorie de
F'évaluation de Iimpact écologique qui a) prévoit
la probabilité que des effets nuisibles se produi-
sent dans un écosystéme ou dans toute partie d’'un
écosystdme 2 la suite d’'une perturbation, b) met
en relation I'ordre de grandeur de limpact et la
perturbation (Norton et coll., 1988). 4) L'évalu-
ation du risque écologique est le processus qui
évalue la probabilité que des effets écologiques
nuisibles puissent se produire ou se produisent &



la suite de I'exposition & un ou plusieurs agents
stressants. Cette définition reconnatt qu'un risque
n'existe pas & moins que a) l'agent stressant ait la
capacité de causer des effets nuisibles, b) qu'il
coincide ou reste en contact avec le constituant
écologique suffisamment longtemps et & une
intensité suffisante pour produire le ou les effets
nuisibles décelés (U.S. EPA, 1992a).

exposition - Processus par lequel un produit chimique
est acheminé jusqu'a un organisme auquel il est
administré sous forme de dose (quantité d'un
produit chimique soit dans I'organisme entier, soit
dans un tissu cible). L'exposition est un résultat
de la concentration et de la forme d'un produit
chimique dans I'environnement, couplée avec Ia
présence de l'organisine.

facteur d’application - Valeur numérique sans unité
calculée comme étant le seuil de concentration
d’un produit chimique ayant des effets chroniques,
divisée par son seull de concentration ayant des
effets aigus. Un FA est généralement calculé en
divisant les limites [concentration sans effet
observé (CSEO) ét la plus faible concentration

- PFCEO (plus faible concentration ayant un effet

ayant des effets.observés (PFCEQ)] de la concen- -

tration maximale acceptable de produit toxique
(CMAT) par la Clso. Le FA est habituellement
présenté sous forme d'intervalle et il est multiplié
par la concentration létale médiane d'un produit
‘chimique déterminée lors d’'un essai & court terme
de toxicité (aigud) pour estimer une concentration
sans effet dans le cas d’'une exposition chronique.

facteurs modificateurs - Toute caractéristique d'un
organisme ou du milieu environnant qui influe sur
la toxicits.

mésocosme - Modale physique et biologique com-
posite d’'un écosystéme, intermédiaire entre un
microcosme et un macrocosme, avec un niveau
d’organisation le plus similaire possible & celui du
monde naturel. )

microcosme - Simulation en laboratoire d’'une portion
d’un écosystdme (p. ex. une communauté micro-
bienne dans un bécher).
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observe) Laplusfaible quantité ou concentration
d’'un agent stressant pour lequel on a observé un
effet biologique.

point final de mesure - Un effet d’'un élément écolo-
gique qui peut étre mesuré et décrit d’une manisére
quantitative.

point final d’évaluation - La caractéristuque d'un
systdme écologique qui est le point central de
I'évaluation du risque.

QSAR (Quantitative Structure Activity Relation-
ship) - Méthode pour estimer des propriétés phy-
siques et toxicologiques d'un produit chimique
d’aprés sa structure chimique ses groupes fonc-

' chimiques connus.

récepteur - Entité (p. ex. organisme, population, com-
munauts, écosystdme) qui peut subir des effets
néfastes a la suite d’un contact ou d’une exposi-
tion & une substance préoccupante.

risque - Probabilité d'un effet indésirable prescrit
comme des blessures, une maladie ou la mort,
résultant d'actions humaines ou d’une catastro-
phe naturelle.

simulations Monte Carlo - Technique de modélisation
interactive ol les valeurs des: paramatres sont
obtenues de manidfie aléatoire a partir de distribu-
tions de probabilité définies et le processus est

© répété jusqu'a cé qu'une distnbutlon stable des
solutions soit obtenuse.

voie d’exposition - Moyens par lesquels des orga-
nismes sont exposés a4 des contaminants. Ces
voles comprendraient Pabsorption des contami-
nants a partir de solution, Iingestion' d’ali-
ments/proies contaminés, Iinhalation de
particules contaminées, etc. Plus généralement,
les.voies d’exposition comportent 'exposition par
lintermédiaire de 'eau, du sol, des sédiments, des
aliments et des autres milieux. :
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Pastorok et Sampson (1990)
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Meéthode 2 I'échelle de:la population de FORNL

Bamthouse et coll. (1990)

Sources d'incertitude dans la méthode de YORNL

Burmaster et-coll. (1991)

- Bonne tenative pour une approche intégrée.

CCME, National Classification... (1991)

Systéme national de classification pour les lieux contaminés

CCME, Report on...(1991)

CCME, Interim Canadian.. (1991)
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U.S, EPA, Data Quality.. (1987)

27-mai 1992

Objectifs de qualité des données pour RUFS
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Survol des méthodes et des.problémes

Méthodes exhaustives .
Description d'au moins une méthode ou approche
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