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RESUME

Le mémoire vise 1'@laboration d'une procédure permettant
l'estimation de 1'incertitude quantitative et qualitative 1iée aux
cas les plus simples de définition d'objectifs de traitement.
Cette procédure permettra d'apprécier la possibilité de sous-éva-
luer ou de surévaluer 1'effet d'un rejet sur le milieu récepteur,
de vérifier 1'ampleur du respect ou du dépassement des recommanda-
tions une fois les mécanismes correctifs mis en place ou encore,
d'orienter les programmes de suivi environnemental aprés interven-
tion. L'obtention de moyennes, variances et limites de confiance
tout au long du processus pourrait egalement permettre d'associer
une mesure de probabilité ou de risque aux bénéfices et aux coits
des diverses alternatives.

Le premier chapitre de ce mémoire traitera des théories, con-
cepts d'application et méthodes employées dans 1'@laboration des
objectifs de traitement, ainsi que des hypothéses qui leur sont
sous-jacentes. La procédure d'évaluation de 1'incertitude sera
par la suite traitée au chapitre 2. Cette derniére procédure sera
appliquée a quelques cas au troisiéme chapitre. Enfin, les impli-
cations d'une telle méthode seront revues a 1'@tape de discussion
du 4€ chapitre.
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AVANT-PROPOS

Les traces de la pollution sont désormais retrouvées presque
partout sur la planéte mettant en &vidence 1'ampleur universelle
du phénoméne. A cet égard les sociétés industrielles, pour des
raisons évidentes, possédent un risque intrinséque plus &levé sou-
vent caractérisé par 1'occurence d'événements de nature catastro-
phique. Il suffit pour se le rappeler, d'en mentionner quelques-
unes ayant eu lieu prés de nous: rejet et accumulation de plu-
sieurs polluants organiques et inorganiques dans la riviére St-
Clair en Ontario, déversement de BPC 3 Kenora en Ontario, libéra-
tion de plusieurs substances toxiques par le site d'enfouissement
de Love Canal dans 1'état de New-York, contamination de nappes
phréatiques de Ville-Mercier par des hydrocarbures ou encore pro-
duction de dioxines par les procédés de blanchiment au chlore des
usines de pates et papiers.

Des situations moins spectaculaires, mais tout aussi évoca-
trices, comme la contamination des bélugas du golf Saint-Laurent
par le Mirex, pesticide n'ayant pourtant jamais été utilisé au
Québec, nous forcent &galement 3 admettre que toutes les composan-
tes de 1'€cosystéme sont susceptibles d'Gtre affectées, méme si

elles se situent parfois loin des sources polluantes.,

En effet, 1'action polluante, bien qu'habituellement produite
de fagon sectorielle, engendre souvent des répercussions plus gé-
néralisées sur 1'ensemble de notre environnement physique, biolo-
gique ou socio-&conomique (Couillard, 1983 a). C'est probablement
cet état de fait, de méme qu'une difficulté d'appréhension liée 3§
la complexité des situations rencontrées, qui a favorisé le dé-
veloppement de la gestion publique de 1'environnement.

Parmi toutes 1les sources possibles de pollution, il semble
que celles liées aux substances toxiques fassent 1'objet d'une at-
tention particulidrement récente et généralisée. Le domaine de

1'eau n'échappe pas 3 cette tendance mais, contrairement aux para-




métres plus conventionnels (DBOg, MES, pH, etc) utilisés dans 1la
conception des ouvrages d'@puration d'eaux usées,les connaissances
sur les substances toxiques semblent davantages parcellaires. Ceci
se traduit par des évaluations environnementales qui varient quant
a leur exhaustivité et leur fiabilité. Malgre les difficultés et
faiblesses de la cognition en regard des toxiques, plusieurs méca-
nismes ont &té mis en place pour prévenir la répétition d'événe-
ments malheureux comme la pollution par des produits tel 1le DDT,
le Mirex ou les BPC. Ces mémes mécanismes seront probablement ef-
ficaces dans le cas des nouveaux produits ayant des caractéristi-
ques totalement inacceptables (ceux-ci pouvant alors &tre rejetés
au stade meéme de leur synthése). Cependant, pour ceux deji en
utilisation ou pour lesquels les caractéristiques toxiques ne sont
pas extrémes (trés toxiques ou totalement inoffensives), 1'étendue
de 1'incertitude rendra sirement difficile tout refus ou accepta-
tion catégorique. Le dilemme restera probablement toujours celui
du choix du compromis idéal entre 1'information plus compléte et
le cout (en temps, argent ou autres ressources) inhérent & son
acquisition. La recherche de ce compromis demeurera donc un élé-
ment clef de toute prise de décision et cela, peu importe 1'étape
du processus od la décision devra &tre prise (connaissance de la
toxicité, applicabilité au milieu récepteur réel, choix entre les

-

actions a entreprendre, etc.).

Malgré les progrés notables enregistrés dans le domaine des
évaluations effectuées en déficit d'information (analyse de risque
ou autres) il faudra du moins pour un certain temps, demeurer hum-
ble face & notre capacité de prévoir et de prévenir les événements
catastrophiques causés directement ou indirectement par 1'8tre hu-
main. Les techniques de mesures et les modéles de prédiction les
plus poussés ne peuvent garantir une compréhension compléte des
chaines d'@vénements conduisant & 1'occurence d'une catastrophe.
IT ne faudrait pas prendre trop rapidement pour une panacée les
améliorations technologiques récentes au risque d'améres décep-
tions comme en fait foi un document récent (CEE, 1985-86) sur la

politique préventive de la Communauté Européenne en matiére de



produits chimiques et d'environnement: aprés avoir cité les tris-
tes expériences de Sévéso (Italie) et de Bhopal (Inde) le document
titrait avec optimisme: "La sécurité nucléaire: un exemple pour la

sécurité industrielle"; <c'était @&videmment avant Tchernobyl
(URSS)...
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INTRODUCTION

Le présent travail vise 1'analyse de 1'incertitude lors de la
définition des objectifs de traitement pour des sources ponctuel-
les de substances toxiques. La détermination de 1'incertitude est
d'une grande importance tant du point de vue scientifique, pour
définir les champs de recherche ayant la pertinence maximale d'ap-
plication, que du point de vue administratif (ou gestionnaire),
pour connaitre la "force probante" associée aux informations de
base servant & la prise de décision touchant les sources polluan-
tes,

A la diversité des sources de substances toxiques et a la
complexité des effets engendrés s'attache généralement une somme
d'incertitudes d'autant plus importante que la situation est com-
plexe. Les mécanismes utilisés pour contrer ces effets (programme
de dépollution) entrainent a leur tour une complexité supplémen-
taire accompagnée d'une somme d'incertitudes correspondante. Les
incertitudes n'ont toutefois pas empéché la prise de décision ni
la conduite d'actions a tendance correctrice ou normative. La
prise de décision ne sera &clairée qu'en autant que 1'information
qui la sous-tend soit suffisante pour prévoir les retombées des
actions entreprises, mais @&galement pour estimer la probabilité
(objective ou subjective) que ces retombées se réalisent effecti-
vement.

Bien que les méthodes actuelles maximisent 1'utilisation des
données existantes, elles négligent souvent la variabilité atta-
chée aux résultats subséquents (méme si cette information est sou-
vent disponible pour les données initiales). IT s'en suit que
T'incertitude tant quantitative (intervalle de confiance sur les
données de toxicité, les mesures chimiques, les débits mesurés et
estimés, les probabilités d'occurence des événements, etc.) que
qualitative (transposition des résultats de laboratoire aux condi-




tions réelles de terrain, variabilité, intra et inter spécifiques,
etc.) demeure peu cernée. Les résultats des évaluations sur

les
substances toxiques sont alors susceptibles de contenir une forte

composante aléatoire et en conséquences les
gestionnaires également.

choix s'offrant aux




ler CHAPITRE: RECOMMANDATION DE TRAITEMENT TOUCHANT LES SUBSTANCES
TOXIQUES '

1.1 Processus de formulation des recommandations

Le besoin d'actions préventives a probablement favorisé 1'ac-
ceptation d'hypothéses permettant de porter un jugement "&clairé"
découlant d'informations toxicologiques nécessairement incomplé-
tes. En effet, malgré T1'utilisation de 1'information empirique
générée par 1'étude a posteriori des événements polluants, des
raisons eéthiques evidentes limitent les expérimentations a grande
échelle sur 1'écosystéeme naturel ce qui nous imposent 1'utilisa-
tion d'un processus prévisionnel destinég a limiter les cas fla-
grants de toxicite humaine ou environnementale. Certains diront
que ces éevaluations sont trop sévéres et limitent le développement
industriel, d'autres, au contraire, soutiendront qu'aucun risque
ne doit etre toléré lorsqu'il s'agit de santé humaine ou d'attein-
te @ notre environnement. Quoiqu'il en soit, ce n'est générale-
ment pas 1'utilité du processus prévisionnel comme tel qui est mis
en cause par les divers intervenants, mais plutot les critéres de
choix associés a chacune de ses étapes.

La figure 1 illustre ce processus de facon formelle bien
qu'enpratique, certaines é&tapes puissent étre réalisées de fagon
non consciente par les intervenants. I1 faut remarquer 1'existen-
ce d'une boucle de rétroaction concernant la caractérisation ac-
crue d'un déséquilibre réel ou potentiel, et ce, par 1'utilisation
des données générées précédemment ainsi que par la connaissance
des liens entre les divers niveaux d'organisations {(e.g. espéce,
population, écosystéme). Le sens des fléches de cette figure il-
lustre la notion d'évaluation d'une situation polluante actuelle,
alors que 1'inversion du sens des fléches traduit une notion nor-
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mative ou préventive du processus d'évaluation de 1'acceptabilite
d'une nouvelle source polluante.

Le résultat du processus est dépendant des hypothéses propres
a chacune de ses étapes: 1'acquisition des données toxicologiques
varie selon les outils employés, l1'utilisation de ces données va-

rie selon Tles concepts d'application retenus, 1'interprétation
spécifique conduisant & un jugement décisif est tributaire des
critéres décisionnels (e.g. le risque acceptable) et ainsi de sui-
te.

Avant d'élaborer sur 1les sources d'incertitude inhérente au
dit processus, ce sont des théories, concepts et méthodes que nous
mettrons en évidence tout au long de ce premier chapitre; cepen-
dant, nous nous restreindrons désormais a la dimension aquatique
des problemes d'assainissement. Des définitions générales de méme
que certaines hypothéses seront utilisées pour cerner la majorité
des fondements théoriques employés subsé@quemment dans les évalua-
tions touchant les substances toxiques affectant les divers usages
de la ressource eau.




1.2 Cadre conceptuel de la formulation des recommandations

Tel qu'illustré & la figure 1 1les substances toxiques, en
quantité suffisante, sont en mesure de créer des déséquilibres en-
vironnementaux qui produiront des symptdmes détectables ou non se-
Ton les outils et les limites détection utilisés pour les mettre
en évidence. Les symptomes détectés devront par la suite &tre
confrontés aux critéres et objectifs s'y rattachant pour enfin
permettre la détermination du risque associé au déversement des-
dites substances toxiques.

Une @étape essentielle de 1'@valuation de 1'acceptabilité
d'une substance (ou source de substances toxiques) demeure la ca-
pacité que posséde 1'évaluateur de détecter les symptomes d'un dé-
séquilibre actuel ou potentiel. Les outils ainsi que leur puis-
sance et limite de détection prennent alors une importance majeure
puisque sans symptomes réels ou potentiels il peut difficilement y
avoir quelconque évaluation.

I1 convient alors de situer succintement dans les tableaux I
et II, quelques outils toxicologiques utilisables pour l'usage vie
aduatique et santé humaine. On y remarque deux podles d'attrac-
tion, un premier permettant la détection de symptomes simples ca-
ractérisé par une facilité d'application de la méthode scientifi-
que, et le second recherchant la mise en évidence d'effets plus
globaux mais souvent 1imité par les difficultés d'utilisation de
la méthode scientifique. Comme nous le verrons plus loin chacun
de ces outils posséde ses avantages et inconvénients de méme qu'un
niveau d'incertitude intrinséque.

Nous tenterons maintenant de définir certaines notions per-
mettant de mieux saisir le fonctionnement des processus de formula
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tion des recommandations de traitement dont quelques exemples sont
présentés en annexe. Les tableaux III et IV regroupent respecti-
vement les notions touchant 1'acquisition des données de base et
1'application qu'on peut en faire ultérieurement,

1.2.1 Données de base

Les notions touchant les données de base, dont 1les défini-
tions apparaissent plus bas, sont regroupées ici en quatre catégo-
ries s'échelonnant selon les pbles d'attraction évoqués précédem-
ment. ©En effet dans le tableau IIIl les notions présentées sous la
catégorie "concept" sont beaucoup plus globales que celles de la
catégorie "définition opérationnelle". [T est bon de remarquer
dés maintenant qu'a ces différences de perspective (globale vs
restreinte) s'attachent souvent des différences quant & la facili-
té de cerner la composante d'incertitude dont il sera question au
chapitre 2.

Substances toxiques : Substances, facteurs ou combinaisons de ces
derniers dont la toxicité et la présence dans le milieu peut al-
térer la santé, le bien-étre de 1'homme et de son environnement
biotique et abiotique (Sasseville, 1978; NAS, 1975).

Cancérogénécite : Propriété d'une substance toxique d'engendrer ou
de favoriser le développement d'un cancer (Anonyme, 1982) souvent
caractérisé par une longue période de latence (NAS, 1975).

Mutagénécité : Propriété d'une substance toxique de provoquer une
mutation (Anonyme, 1982).

Tératogénécité : Propriété d'une substance toxique de provoquer

des anomalies de développement (Anonyme, 1982).




TABLEAU III - CLASSEMENT DES NOTIONS PERTINENTES AUX DONNEES DE

BASE

CLASSE

Concept

Catégorie d'étude

Définition générale

Définition
opérationnelle

NOTIONS

Toxicite
Cancérogénécité
Mutagénécité
Tératogénécite

Etude écosystémique
Etude épidémiologique
Etude in vitro
Biotest

Toxicité aquatique aigué

Toxicité aquatique chronique

Toxicité aigué envers les mammiféres
Toxicité chronique envers les mammiféres
Bioconcentration

Bioaccumulation

Biomagnification

Clgg . MATC

DLgg . NOEL

CEsp . NOAEL

% V/V . LOAEL
Unité toxique . Facteur de

bioconcentration




Etude écosystémique : Caractéristique d'une &tude qui, par opposi-
tion aux tests effectu@s sur une seule espéce, tente de représen-
ter davantage Tla réalité écologique en étudiant les effets des

substances toxiques sur les interactions entre les diverses espé-
ces d'un écosystéme (NRC, 1981).

Etudes épidémiologiques : Caractéristique d'une &tude qui tente de
mettre en évidence les facteurs causant la présence réelle de ma-
ladies dans les populations humaines (Howard et al., 1982; GLwWQB,
1983; GLWQB, 1986).

Etudes in vitro : Caractéristique d'une &tude qui, par opposition
a celles employant des animaux entiers, utilise des cellules ou
organes maintenus artificiellement en vie & 1'extérieur du corps
du donneur ou encore des organismes entiers ne faisant pas partie

du régne animal, les bactéries par exemple (NAS, 1977 a; GLWQB,
1983).

Biotest : Expérience durant laquelle on tente de dé&finir la sensi-

bilité T1étale ou sous-l1étale d'un organisme soumis a4 un stimulus
donné (Brown, 1973; Stephan, 1977).

Toxicité aquatique aigué : propriété d'une substance toxique d'en-
gendrer un stimulus suffisamment sévére pour induire rapidement
(généralement en moins de 96 h.) un symptome biologique (e.g. mor-
talité ou immobilisation dans la majorité des tests & court terme)
chez une espéce aquatique (NAS, 1975; AIBS, 1978: Southworth et
al., 1982; Laliberté et al., 1986).

Toxicité aquatique chronique : propriété d'une substance toxique
d'induire un symptdme biologique 1&tal ou sous-1étal, lorsqu'un
stimulus moins sévére, mais de durée plus longue (généralement su-

érieure a 14 jours mais s'étendant, si ossible, sur un cycle
p




de vie de 1'animal) est appliquée a une espéce aquatique (NAS,
1975; AIBS, 1978; Southworth, G.R, et al. 1982; Laliberte et al.,
1986).

Toxicite aigué envers les mammiféres : propriété d'une substance
toxique d'engendrer un stimulus suffisamment sévére pour induire
rapidement un symptdome biologique (généralement mais non exclusi-
vement la 1étalité) lors d'une seule et forte administration de la
substance a une espéce de mammifére (NAS, 1975; AIBS, 1978; South-
worth et al., 1982; Laliberté et al., 1986).

Toxicité sous-chronique pour 1les mammiféres : propriété d'une
substance toxique d'induire wun symptdome biologique, 1&tal ou
sous-létal, lorsqu'un stimulus d'une durée variant entre quelques
Jours et six mois (période ne dépassant généralement pas 1/8 de la
vie normale de 1'animal; environ 90 jours chez le rat) est admi-
nistré a une espéce de mammifére (NAS, 1975; NAS, 1977 a; GLWQB,
1983).

Toxicité chronique envers les mammiféres : propriété d'une subs-
tance toxique d'induire un symptdme biologique, 18tal ou sous-
1Tétal, lorsqu'un stimulus moins sévére mais de durée plus longue

(généralement équivalente d& la durée de vie normale de 1'animal)
est administré a une espéce de mammifére (NAS, 1975; AIBS, 1978;
Southworth et al., 1982; Laliberté et al., 1986).

Bioconcentration : Processus par lequel 1'accroissement de la con-
centration d'une substance & 1'inté@rieur d'un organisme vivant est
uniquement le résultat d'un partitionnement direct entre 1'orga-

nisme (via la peau, les branchies, etc...) et le milieu qui 1'en-
toure, en T'occurence 1'eau (Brungs et Mount, 1978; Macek et al.,
1979; Neely, 1980; Southworth et al., 1982).




Bioaccumulation : Processus par lequel 1'accroissement de la con-
centraiton d'une substance & 1'intérieur d'un organisme vivant est
le résultat combiné de la bioconcentration et de 1'ingestion de
nourriture contaminée (NAS. 1975; Brungs et Mount, 1978; Macek et
al., 1979; Neely, 1980).

Biomagnification : Processus par lequel on assiste a 1'augmenta-
tion progressive de la concentration d'une substance dans les or-
ganismes vivants a mesure que l'on augmente le niveau trophique
des dits organismes (NAS, 1975; Brungs et Mount, 1978; Macek et
al., 1979; Neely, 1980; Southworth et al., 1982; Conwell et
Miller, 1984).

CL spo(concentration 1étale cinquante) : mode de représentation des
résultats d'un bioessais dans lequel est calculée la concentration
(exprimée en poids/volume de milieu ambiant ou en volume/volume du
milieu ambiant) devant tuer 50% des individus exposés & la subs-
tance toxique pendant une période de temps donné (Verschueren,
1983; Laliberté et al., 1986).

DL so(Dose 1étale cinquante) : Mode de représentation des résul-
tats d'un bioessais dans lequel est calculéde la dose (exprimée en
poids/poids de 1'animal) devant tuer 50% des individus auxquels la
dose a &té administrée pendant wune période de temps donné
(Verschueren, 1983; NAS, 1977 a; Laliberté et al., 1986).

CE 50 (Concentration effective cinquante)l : Mode de représenta-
tion des résultats d'un biocessais dans lequel est calculée la con-

' La méme définition s‘applique & DEgg en interchangeant le mot
concentration par le mot dose ainsi qu'en utilisant les unités
appropriees.




centration (exprimée en poids par volume de milieu ambiant ou en
volume par volume de milieu ambiant) effective provoquant un effet
spécifique chez 50% des individus exposés & la substance pendant
une période de temps donné.

*V/V (Pourcentage volume sur volume) : Représente le nombre de
parties d'un effluent liquide qu'il faut mélanger avec un nombre
de parties d'eau de dilution pour obtenir une réponse donnée
(e.g. CLgg) dans un bioessais.

U.T. (Unité toxique) : Mode de représentation des résultats d'un
bioessais dont le résultat de ClLgg est exprimé en pourcentage vo-
Tume sur volume. Une (1) unité toxique est &gale a:

CLgg (% V/V)

MATC (Maximum allowable toxicant concentration)2-3 : Représente
Ta concentration la plus élevée d'une substance n'entrainant pas
d'effet néfaste sur la survie, la croissance ou la reproduction
d'une espéce aquatique. Cette concentration est obtenue idéale-
ment en effectuant une étude de toxicité chronique sur un cycle de
vie entiére de 1'organisme aquatique (EPA, 1978; AIBS, 1978).

NOEL (No Observe Effect Level)2-3 : Représente la dose de la subs-
tance & laquelle i1 n'y a pas d'augmentation significative (sta-
tistique ou biologique) dans la fréquence ou la sévérité des ef-

fets entre la population exposée et un groupe contrdle approprié
(EPA, 1980).




NOAEL (No Observed Adverse Effect Level)2-3 . Représente la dose
de la substance a laquelle il n'y a pas d'augmentation significa-
tive (statistique ou biologique) dans la fréquence ou la sévérité
des effets néfastes entre la population exposée et un groupe con-
trole approprié (EPA, 1980).

LOAEL (Low Observed Adverse Effect Level)2 : Représente la dose la
plus faible de la substance, provenant d'une &tude ou d'un groupe
d'études, qui peut produire une augmentation significative (sta-
tistique ou biologique) dans la fréquence ou la sévérité des ef-
fets néfastes entre la population exposée et un groupe controle
approprié (EPA, 1980).

Facteur de bioconcentration : Quotient décrivant le pouvoir d'un
organisme a bioconcentrer une substance présente dans son environ-
nement. Ce nombre est obtenu en divisant la quantité de substance
dans 1'organisme par celle qui se trouve dans son environnement,
1'eau par exemple (AIBS, 1978; EPA, 1978).

2 Pour éviter toute confusion lors de la traduction, les abrévia-
tions anglaises ont &té conservées.

En théorie, aucune valeur rigoureusement exacte ne peut Tui etre
associée, les résultats du test permettent seulement de la situ-
er entre deux limites, & savoir une concentration ol il y a eu
effet et une od il n'y en a pas eu (EPA, 1978).




1.2.2 Concepts d'application

IT convient de distinguer ici deux notions liées 3 1'utilisa-
tion des données de base. La premiére touche la détermination des

critéres qui, lorsqu'ils sont respectés, devraient permettre de
protéger les divers usages de T'eau, & savoir la récréation, 1la
vie aquatique (y compris la contamination de la chaine alimentai-
re) et T'approvisionnement en eau, qu'il soit privé, municipal,
industriel ou agricole (Gouin et Sinotte, 1985). La seconde no-
tion est davantage reliée & 1'application au milieu récepteur pro-
prement dit des données de base et des objectifs qui en décou-

lTent. Le tableau IV regroupe les notions pertinentes & la déter-
mination des objectifs de méme qu'd leur application. I1 faut de
plus noter que les notions se retrouvant dans les classes opéra-
tionnelles, bien que d'interprétation plus simple, ne sont pas
pour autant épargnées par la subjectivité ou 1'incertitude.

a) Détermination des objectifs

Les divers outils évoqués & la section précédente per-
mettent aux scientifiques d'étudier la toxicité de méme
que les effets des substances toxiques; cependant, au-de-
Ta de 1'intéreét scientifique se démarque nettement le be-
soin d'application des résultats d la prévention d'événe-
ments polluants. C'est ce besoin qui force tous les
groupes chargés de protéger 1la ressource eau a établir
des critéres permettant d'en sauvegarder ou récupérer les
divers usages.

Leur but ultime, dans 1'@tablissement des critéres,
est généralement 1la protection de tous les organismes
vivants (ou la trés grande majorité d'entre eux) et ce,
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TABLEAU IV - CLASSEMENT DES NOTIONS PERTINENTES A L'APPLICATION
DES DONNEES DE BASE

CLASSE

Détermination des objectifs

Concept

Définition générale et
opérationnelle

Application des objectifs

Définition générale

Définition opérationnelle

NOTIONS

Critéres
Cbjectifs
Normes

Facteur d'application

Facteur d'incertitude

Estimateur de potentiel cancérogéne
Marge de sécurité

Bruit de fond
Devenir de la substance toxique

Facteur de dilution
ZLone physique de mélange
Zone de mélange tolérée

Débit critique




dans la majorité des situations (MOE, 1978, 1984; Environment-
Canada, 1979; EPA, 1980). IT est, dés lors, entendu que ce
sont les données de toxicité chroniques qui seront les infor-
mations privilégiées pour définir les critéres devant protéger
les usages de 1'eau. I1 se peut également que des critéres de
toxicité aigué soient appropriés lors d'@vénements intermit-
tents (e.g. empoisonnements, déversements spontanés de pro-
duits chimiques, etc.), pour eviter les pertes nettes d'habi-
tats fauniques ou pour restreindre davantage les pointes de

concentrations enregistrées par les effluents trés variables.

Avec un but avoué de protection intégrale des usages
de T'eau et face aux renforcissements causés par les catastro-
phes Tliées aux substances toxiques, il n'est pas surprenant
que plusieurs fagons administratives de définir des concentra-
tions sécuritaires aient été développées. De maniére généra-
le, elles suivent les étapes suivantes (Dourson et Stara,
1983):

1- compilation de toutes les donrées disponibles (voir
les paramétres décrits a la section précédente); et utilisation
des courbes dose-réponse définissant les concentrations sans
effets (NOEL) pour chacun des tests ou expériences.

2- évaluation de ces données pour dé&terminer un seuil?
"sécuritaire" (ou un risque® donné dans le cas des substances
cancérogénes).

4

Pour Tles substances non cancérogénes la notion de seuil est
utilisable, c'est-a-dire qu'on assume qu'une "réserve physio-
logique existe dans T'organisme et qu'elle doit &tre épuisée
avant 1'occurence d'effets déléteéres. Pour ces substances,
il existe donc un niveau sous lequel aucun effet néfaste ne
sera observé (EPA, 1980; Michigan, 1984).




Sur le plan juridico-administratif et technique, la
premiére &tape s'avére une opération gestionnaire normale
ne nécessitant qu'un minimum de jugement subjectif (cf.
section 1.2.1), par contre la seconde comporte des diffi-
cultés inhérentes @ la définition opérationnelle du terme
“sécuritaire” (ou "risque acceptable" dans le cas des
substances cancérogénes). Cette difficulté issue du dé-
ficit d'information dans la détermination des seuils dits
“sécuritaires", a favorisé 1l'utilisation généralisée
d'une forme quelconque de coefficients de sécurité. Les
objectifs seront donc trés souvent produits en associant
aux données lesdits coefficients. Selon les données de
base utilisées, ces coefficients de sécurité pourront va-
rier, Un test de courte durée é&tant moins précis, son
cqéfficient de sécurité sera rehaussé en conséquence.

Les principales notions touchant la définition des ob-
jectifs seront abordées dans la suite de cette sous-sec-
tion. Il est ici utile de souligner que la terminologie
dans le domaine est assez récente et que les définitions

Pour les produits reconnus ou suspectés cancérogénes, seule
la notion de risque acceptable peut &tre envisagée puisqu'on
présume €tre en présence d'un phénoméne sans seuil c'est-a-
dire que méme a dose extrémement faible, il y a augmentation
de 1'incidence de la réponse toxique (tumeur). Selon cette
hypothése, il est donc impossible de définir un seuil sécu-
ritaire et 1'objectif est alors défini en associant & chaque
concentration de 1'agent cancérogéne un accroissement de
risque correspondant (EPA, 1980; Who, 1984; Michigan, 1984).




de certains termes (e.g. critéres, objectifs, standards)
possédent des distinctions assez subtiles dépendant des
auteurs consultés (EPA, 1980; Johnson, 1983; BC, 1984;
CCMRE, 1986).

Critére : Données scientifiques exprimant 1la relation
entre 1'exposition d'une cible @ une substance pollu-
ante et 1'ampleur (ou le risque selon le cas) de 1'ef-
fet indésirable résultant de 1'exposition. Ces don-
nées seront evaluées pour en venir a la définition
d'objectif pour certains usages de 1'eau (adapté de
Johnson, 1983; CCMRE, 1986).

Objectif ©6 : Limite numérique ou narrative devant &tre
rencontrée en un temps donné pour le maintien et le
support d'un usage de l1'eau. Il peut, selon le cas,
contenir un niveau de protection de base, évitant
1'exposition & un risque inacceptable et un niveau de
protection intégrale, évitant tout effet indésirable a
la cible (adapté de Johnson, 1983; CCMRE, 1986).

Norme : Objectif (ou limite pour 1'atteindre) ayant pour
but de limiter 1'exposition des cibles et qui a force
de 1oi & un palier quelconque de gouvernement (adapté
de Johnson, 1983; CCMRE, 1986).

Facteur d'application : Facteur d'ajustement que 1'on ap-
plique a un résultat de toxicité aigqué pour estimer la

6. Pour les fins de ce travail considérons les objectifs comme
étant les concentrations résultant du processus d'évaluation
spécifique des rejets ponctuels d'une usine polluante.




concentration sans effet d'un test de toxicitd chroni-
que n'ayant pu 8tre réalisé. On le définit par le ra-
tio entre la concentration d'une substance toxique
n‘entrainant pas d'effet néfaste 3 long terme (e.g.
MATC ou NOAEL) et celle causant une toxicite aigus
(CLgg 96 h. ou DLgg) pour une espéce soumise 3 un pol-
Tuant donné (Eaton, 1973; EPA, 1978; AIBS, 1978).

Facteur d'incertitude (ou de sécurité) : Facteur employé
pour s'assurer de la protection efficace d'un usage
contre les incertitudes inhérentes au processus d'ex-
trapolation des seuils sécuritaires. La valeur de ces
facteurs varie selon 1'exhaustivité des données de ba-
se disponibles. (Adapté de NAS, 1977 b; EPA, 1980;
Dourson et Stara, 1983; Michigan, 1984),

Estimateur de potentiel cancérigéne : Constante, spécifi-
que & chacune des substances cancérigénes, correspon-
dant & la limite supérieure de confiance (a 95%) asso-
cié au risque de contracter un cas de cancer supplé-
mentaire, lorsqu'on est exposé durant toute sa vie a
une concentration faible d'une substance cancérigéne
(EPA, 1980).

Marge de sécurité : Portion de facteur ne pouvant @tre
expliquée par des sources précises d'incertitude et
qui a ce titre entraine un degré de sécurité accru
(Dourson et Stara, 1983).




b) Application des objectifs

Aprés 1'établissement des objectifs devant préserver
les usages, il faut s'interroger sur les conditions né-
cessaires et suffisantes pour entrainer effectivement
dans le milieu récepteur les interactions néfastes appreé-
hendées. Cette application doit &tre entreprise autant
dans le cas d'évaluation a priori d'une nouvelle source
polluante, que dans 1'évaluation a posteriori d'une sour-
ce existante pour laquelle des recommandations de traite-
ment pourraient etre formulées. 111 s'agit donc de mettre
en évidence 1'étendue et 1'ampleur de 1'atteinte aux usa-
ges & l'aide de 1'objectif de la substance toxique con-
cernée. Pour ce faire, i1 faut connaitre plusieurs ca-
ractéristiques du milieu récepteur et du polluant, nous
en décrirons succintement quelques unes.

Bruit de fond : Concentration amont ou ambiante, naturel-
le ou anthropogénique, d'une substance toxique dont il
faut tenir compte dans 1'é@valuation de 1'impact néga-
tif d'un rejet sur le milieu récepteur.

Devenir de la substance toxique : Tout changement de na-
ture physique, chimique ou biologique de la substance
susceptible d'accroitre ou de réduire 1'exposition des
divers usages.

Facteur de dilution (ratio de dilution) : Quotient indi-
quant la proportion que représente le débit d'un ef-
fluent dans un mélange avec de 1'eau du milieu récep-
teur.



Zone physique de mélange : Espace ou volume d'eau requis
par une substance toxique pour atteindre par dilution
Ta concentration retrouvée en amont du point de rejet
ponctuel.

Zone de mélange tolérée (zone a usage limité) : Espace ou
volume d'eau dans lequel est permis le dépassement des
objectifs et ol il y a donc limitation des usages
(I.J.C. 1981; BC, 1984; Gouin, 1984; Power, 1982).

Débit critique : Débit wutilisé dans la définition des
zones de mélange et des facteurs de dilution, caracté-
risé par une fréquence de retour et une période (ou
durée). En assainissement de 1'eau c'est généralement
un débit minimum critique qui est utilisé.




1.3 Méthodes de formulation des recommandations

Certains auteurs signalent 1'utilisation nord-américaine an-
nuelle de 60 000 substances différentes dont plusieurs ne sont pas
méme caractérisées pour les données toxicologiques les plus élé-
mentaires. Les nouveaux produits (environ 20 000 annuellement),
sont sujets a des exigences plus fermes pour atteindre le stade de
la mise en marché; cependant, la situation est loin d'®tre aussi
claire pour les substances d&ja en circulation. Le besoin crois-
sant de connaissances associ@ aux contraintes économiques pousse
tout naturellement les organisations a la définition des toxiques
présentant les potentiels de risque les plus &levés (Mount, 1977;
Bush, 1978; Howard et al., 1978; Neely, 1979; Pearson et Glennon,
1979). Dans ce but de prévention, plusieurs méthodes ont &té pro-
posées et utilisées pour &valuer la toxicité des produits chimi-
ques. La trés grande majorité d'entre elles ont favorisé 1'uti-
lisation des données provenant des bioessais conduits en labora-
toire suivant des protocoles simples par opposition i 1'acquisi-
tion de données "in situ" pourtant plus réaliste. Les connaissan-
ces et 1'information nécessaires aux diverses étapes du processus
sont devenues facilement accessibles grace a la constitution speé-
cifique de banques de données informatisées (e.g. ISHOW, CESARS,
OHM-TADS, AQUIRE, CETIS, etc...). De plus 1la présence primordiale
des données provenant d'outils a caractére réductionniste (voir
Tableau I) nous fait constater que les techniques d'extrapolation
d'objectifs seront encore utilisées dans 1'avenir pour pallier au
manque de données ayant un réalisme &cologique supérieur.

Le tableau V présente quelques caractéristiques de 1'utili-
sation des données de base et 1'application de ces derniéres dans
Ta production de recommandations de traitement pour les rejets de
substances toxiques. Pour l'usage vie aquatique, il en ressort
que dans la majorité des méthodes, on tente d'utiliser tous les
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résultats de bioessais disponibles, on peut dans certains cas fa-
voriser 1'utilisation prépondérante d'espéces résidentes ou d'es-
peces sensibles pour rendre 1'objectif plus spécifique a un milieu
récepteur donné.

L'application des données pour extrapoler des objectifs est
plus variable; elle va de la simple utilisation d'un facteur d'ap-
plication, en passant par 1'ajout d'un facteur d'incertitude pour
protéger les espéces non testées, jusqu'a la détermination statis-
tique de chacun de ces deux facteurs selon la quantité de données
disponibles, Pour ce qui est de 1'application des objectifs au
milieu récepteur, ce n'est généralement pas la méthode qui diffeé-
re, mais plutot les valeurs associées aux paramétres soumis au ju-
gement subjectif du gestionnaire comme: la dimension des zones de
mélange tolérées, le débit critique, etc...

Une bréve description d'une des méthodes pour 1'usage vie
aquatique suivra, cependant la procédure compléte proposée par
1'Etat de 1'0hio (1986) peut &tre consultée en annexe 1.

- Extrapolation des critéres de toxicité aigué ou chronique

Cette méthode est basée sur 1'extrapolation des données de
toxicité déterminant un critére suffisant pour protéger 95% (5e
rang centile) des espéces du milieu récepteur. Cette facon de
procéder est comparable & celle proposée par Stephan et al.
(1985). Les équations présentées ci-dessous sont utilisées indif-
féremment pour la toxicité aigué ou chronique; seules Tles données
de toxicité seront interchangées.

A

Critére = ¢

Od

e = base des logarithmes népérien (2.71828...)




SZ = 2((1n GMAV)2) - ((22(1n GMAV))2/T)
2(P) - ((XZ&/P))2/T)

—
I

(X(1n GMAV) - S(D_GP)))/T

>
n

S(vV0.05) + L

GMAV = Valeur de toxicité moyenne par genre (aigué ou
chronique)

P = Proportion cumulée (R/[N + 1]) des GMAV ordonnées par
ordre croissant auxquelles un numéro (R) a été assi-
gné.

T

"

Nombre de GMAV utiliseés

Lorsque les données de toxicité chronique ne sont pas dispo-
nibles, la valeur du critére de toxicité aigué, calculée a 1'aide
de la formule précédente, est divisée par un facteur d'application
(ou encore facteur de sécurité) de 45 (cf. annexe 1). Cette va-
leur correspond au 80e rang centile des ratios aigus/chroniques
disponibles et classée par ordre croissant. C'est donc dire que
dans ce cas, le critére de toxicité chronique devrait étre suffi-

samment sécuritaire pour 95% des espéces du milieu dans 80% des
cas.




Pour 1'usage sant@ humaine la concordance apparait meilleure,
on observe cependant la possibilité d'utiliser les données mi-
nimales obtenues grace a un seul test de toxicité aigué (DLgg chez
le rat) pour 1'8tat du Michigan. Les facteurs d'incertitude peu-
vent également &tre fixes ou varier lorsque 1'on tente de les dé-
finir statistiquement a partir des données existantes. Quant a
1'application de ces objectifs, i1 s'appliquent en génédral au site
de la prise d'eau.

Voyons un exemple simple oU 1'unique valeur disponible est la
DLgg pour le rat.

- Extrapolation d'un critére de santé humaine pour une subs-
tance non cancérogéne

Critére santé humaine = QMT

(mg/1) 2,0 + (.0065 X FBC)
0u
QMT = quantité maximale du toxique n'ayant aucun effet chez

1'humain Tlorsqu'ingéré quotidiennement sur une base
chronique (mg/j).

2,0 = quantité d'eau standard consommée journaliérement
(1/j) selon 1'EPA (1980)

0,0065 = quantité standard de chair d'organismes aquatiques
consommée journalierement (kg/Jd) aux Etats-Unis
selon 1'EPA (1980)

FBC = facteur de bioconcentration dans les organismes aqua-

tiques (1/kg) selon EPA (1980)



La quantité maximale de toxique (QMT) est estimée en utili-
sant des données disponibles dans la littérature et des fac-
teurs de sécurité appropriés.

Par exemple pour une DLgg pour le rat, voie de pénétration

orale:
QMT = DLgg(mg/kg) x ,0001 x Wh
100
od
100 = facteur d'incertitude
,0001 = facteur de correction chronique/aigué
Wh = poids moyen de 1'humain = 70 kg

Des détails supplémentaires peuvent &tre tirés de 1'annexe 1
quant aux autres méthodes d'extrapolation utilisables selon les
données disponibles.




2¢ CHAPITRE: PROCEDURE D'EVALUATION DE L'INCERTITUDE INHERENTE K LA
METHODE DE FORMULATION DES RECOMMANDATIONS DE TRAITEMENT
POUR DES SOURCES PONCTUELLES

Nous avons vu au chapitre précédent que plusieurs administra-
tions ont une méthode bien &tablie pour définir des objectifs de
qualité et des recommandations de traitement en regard des subs-
tances toxiques. Cependant, aucune d'entre elles ne semble incor-
porer dans le processus de gestion la notion d'incertitude qui
permettrait de connaitre les forces et les faiblesses de 1'infor-
mation utilisée dans la formulation des objectifs. L'allocation
supplémentaire de ressources pour favoriser 1'acquisition de 1'in-
formation complémentaire, 1'implication d'autres intervenants, ou
1'orientation des futures stratégies et politiques nécessite une
connaissance tant globale que spécifique de 1'incertitude lide i
un processus donné.

2.1 Sources d'incertitudes dans le processus de recommandations

Le probléme gestionnaire en regard de 1'incertitude dans le
processus de formulation des objectifs peut se résumer par quel-

ques questions majeures:

1) La précision sur les recommandations est-elle suffisante?

2) L'incertitude globale liée a la procédure engendrant les
recommandations est-elle importante?

3) L'incertitude spécifique de chacune des &tapes de 1la
procédure est-elle importante?

4) Pour améliorer 1la décision, o0 doit-on consentir les
efforts prioritaires?



IT est & noter que ces questions pourraient tout aussi bien
étre formulées dans 1'ordre inverse et que le point central demeu-
re 118 a la détermination des sources et de 1'ampleur de 1'incerti-
tude. Chacune des &tapes du processus sera maintenant analysée
pour définir les sources d'incertitude et leurs causes présumées.
De plus nous tenterons, dans la mesure du possible, d'en quantifier
1'étendue. Selon le type de données utilisées, les sources d'in-
certitude seront variables. Les tableaux VI, VII et VIII en font
une bréve représentation schématique.

2.1.1 Les données de base

Les données de base sont les fondements primaires du processus
de recommandations puisque sans ces derniéres le reste du processus
de choix ne peut s'@laborer (Couillard,1983b; 1984). Bien que
T'estimation de 1'exposition des cibles ou de 1'utilisation future
d'une substance toxique permettent d'en présumer le potentiel de
pollution, la détermination de ce dernier ne peut &tre faite qu'a
partir des propriétés toxicologiques de la substance. En effet,
toute substance chimique si commune soit-elle, peut entrainer des
effets toxiques si elle se trouve en concentration suffisante et de
plus, seules des études sur la toxicologie de la substance sont en
mesure de mettre en lumiére les conditions permettant aux caracté-
ristiques toxiques de s'exprimer ou non.

Dans le tableau VI, les trois principales sources d'incertitu-
de liées a 1'obtention des données de base sont confrontées 3 di-

vers outils pouvant les générer. 111 appert que tous les outils ré-
pertoriés sont sujets a incertitude pour les deux usages illus-
trés. Les sources spécifiques d'incertitude et 1'ampleur de ces
derniéres seront cependant varjables comme nous le verrons par la
suite. Pour une meilleure compréhension de ce tableau, nous allons

définir les différentes formes d'incertitudes qu'on y retrouve.
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L'incertitude de standardisation est celle lige
@ la non réalisation du test de toxicité en conformité avec les
conditions spécifiées dans la description de sa méthode standardi-
sée. Cette standardisation est nécessaire pour s'assurer de la
fiabilitée et de la reproductibilitd des résultats, de méme que
pour rendre comparables et interprétables (e.g. formulation d'ob-
jectifs de qualité&) les données produites par des chercheurs dif-
férents. 11 suffit de mentionner les effets de la charge de pois-
sons par litre d'eau et ceux de la diéte réduisant généralement la
toxicité ainsi que ceux 1iés & 1'état de santé des individus sur
les résultats de toxicité aquatique pour se convaincre de 1'utili-
té de la standardisation. Des contraintes similaires pourraient
etre citées dans le cas des tests de toxicité avec les mammifé-
res. L'@tendue de 1'incertitude engendrée par le non-respect des
conditions standard peut 3 1'occasion etre trés importante et méme
compromettre l'utilisation ultérieure des données. Cependant, 1la
relative facilité a se conformer aux tests standard en reduit
1'importance pratique, du moins en regard des tests de labora-
toire.

La contrepartie des régles strictes associées &
toute standardisation est éevidemment une perte de flexibilitée et
une certaine forme de réductionnisme quant a T'interprétation;
c'est précisément ce que reprochent les tenants des approches de
monitorage aux tenants des tests plus simples et plus facilement
controlables (Brown, 1973). Le réalisme écologique ou épidémiolo-
gique des @&tudes de monitorage se prétant mal aux processus de
standardisation, chacune des situations étant presque unique dans
le temps et dans 1'espace, 1'incertitude de standardisation, au
sens ou nous 1'entendons, ne sera donc pas retenue pour ce genre
d'@tudes 1liées aux usages de la vie aquatique et de la santé
humaine. "




Une seconde source d'incertitude est celle tou-
chant T1'invariabilité de la quantité du polluant . Les résultats
des &tudes de toxicité é&tant presqu'exclusivement destinés 3 d&fi-
nir les conditions nécessaires et suffisantes d 1'expression des
caractéristiques toxicologiques d'une substance potentiellement
toxique, il va de soi que la concentration ou la dose de cette
derniére doit &tre quantifiée de la maniére la plus exacte possi-
ble. Ainsi, toute disparition ou ajout non contrdlé de 1la
substance étudiée entrainera des sous-évaluations (ou des sur-éva-
luations) de sa toxicité. Les procédures des méthodes standardi-
sees recommandent d'utiliser des tests a renouvellement continue
d'eau et de polluant pour les produits dont le devenir pourrait
etre affecté pendant la durée du test. Les tests statiques ou 3
renouvellement périodique sont gé&néralement conseillés pour les
paramétres conservatifs en raison des efforts logistiques moindres
et de leur reproductibilité relativement bonne. Malgré la logique
évidente de ces recommandations, la seule fagon de s'assurer de la
quantité de polluant atteignant réellement la cible &tudiée serait
de mesurer en continue la concentration ou la dose du polluant.
En pratique, cette mesure devrait représenter le plus fidalement
possible la variabilité statistique de la quantité du toxique &tu-
dié. Les standards ne doivent pas 8tre suivis aveuglément et des
modifications doivent 8tre entreprises pour s'assurer de la cons-
tance de la dose du toxique. Ainsi, méme pour des paramétres ano-
dins pour 1'environnement comme le fer ou les chlorures, cette
constance peut €tre difficile & maintenir (Kentuky, 1985). 11 en
va de méme dans les test avec des animaux ol les concentrations de
toxiques dans 1'eau de boisson ou la diéte peuvent parfois &tre
difficiles a maintenir (NAS, 1977 b).

Cette incertitude peut @tre cernée grace a la dé-
termination des concentrations nominales, mesurées ou effectives,
en autant qu'elles comprennent une estimation de la tendance cen-




trale (moyenne, médiane, etc.) et une mesure de dispersion (inter-
valle de confiance, coefficient de variation, etc.) qui soient re-
présentatives, IT est & noter que, selon Stephan (1977), cette
variabilité devrait théoriquement @tre considérée dans la défini-
tion des limites de confiance associées au calcul statistique des
résultats des tests (e.g. CLsg) puisqu'elle y ajoute de 1'incerti-
tude.

Dans le cas des &tudes de monitorage le fait de
travailler sur le terrain avec des paramétres qui se veulent inté-
grateurs de la totalité des phénoménes entrainant des effets sur
les cibles &tudiées, rend caduque ou presque la détermination de
1'invariabilité des toxiques puisque la variabilité est une carac-
téristique majeure du milieu ambiant ol sont réellement exposeées
les cibles a protéger. Ce n'est qu'aprés coup que les résultats
de ces études peuvent 8tre rattachés a des concentrations de toxi-
ques si on a pris soin de mesurer tous les paramétres pouvant in-
fluencer les effets décelés. Ici encore, les &tudes de monitorage
seront épargnées par 1'incertitude touchant 1'invariabilité de la
quantité du polluant puisque le réalisme &cologique ou épidémiolo-
gique 1'impose. Cependant, le corollaire de cette augmentation de
représentativité est sans aucun doute la difficulté de la mise en
évidence d'une cause quantifiée expliquant les conséquences détec-
tées.

La derniére étape générant une source d'incerti-
tude liée a 1'obtention des données de base est celle attachée 3
la précision statistique du résultat . La description des résul-
tats est la derniére étape du processus de -génése des données et
cet aboutissement doit représenter le plus fidélement possible
1'expérience réalisée. Une mesure de la tendance centrale, de
méme qu'une estimation de la dispersion des données autour de cet-
te derniére est essentielle a 1'interprétation adéquate des résul-




tats. A cet égard, plusieurs modéles d'estimation statistiques,
paramétriques (e.g. probit, 1logit, etc.) ou non paramétriques
(e.g. moyenne mobile) existent pour déterminer la valeur des Clgg,
CEs0, DLsg, etc. et des différences parfois importantes peuvent
ressortir de données identiques (Stephan, 1977). Le nombre d'in-
dividus testé&s par concentration entraine une variation de 1'er-
reur standard et de 1'intervalle de confiance (Jensen, 1972), 1le
nombre de concentrations utilisées dans un test semble également
avoir des influences similaires (Schiitz et Fuchs, 1982). 11 est
également bon de signaler que pour &tre en mesure de détecter des
effets ayant une probabilité d'occurrence faible, mais dont 1'is-
sue peut tout de méme etre importante, le nombre d'individus doit
etre augmenté significativement (Brown, 1973). De plus, Schiitz et
Fuchs (1982) rappellent qu'une différence non significative pour-
rait, dans certains cas, fort bien le devenir si le nombre de su-
jets etait augmenté.

Pour ce qui est du monitorage, la précision sta-
tistique des résultats doit &galement &tre définie peu importe le
type de mesure rapportée.

2.1.2 Application

L'utilisation pratique des données est généralement
1'objectif wultime du processus de production de 1'information
toxicologique dans son ensemble. C'est aussi dans 1'interpréta-
tion des données que 1'on est le plus susceptible de faire face
aux nombreuses sources d'incertitude puisque c'est dans cette par-
tie du processus que se profile la complexité du monde réel. Nous
aborderons successivement 1'extrapolation des objectifs et 1'ap-
plication de ces derniers aux recommandations de traitement pour

les rejets ponctuels en regard de leurs sources d'incertitudes.




6

a) détermination des objectifs

Les sources potentielles d'incertitude liées & 1la
détermination des objectifs de qualité sont nombreuses;
tel que décrit précédemment, la vocation préventive des
objectifs entraine souvent la nécessité d'extrapoler 3
partir de données incomplétes 1les concentrations ou
doses devant préserver des usages ayant une dynamique
spécifique assez complexe. D&s lors, il n'est pas sur-
prenant de constater que ces incertitudes ont une forte
connotation biologique et écologique (pris au sens lar-
ge). Le tableau VII 1illustre les diverses sources
d'incertitude qui peuvent @tre rencontrées Tlors de
1'extrapolation des objectifs. I1 est a remarquer que
le nombre® de sources individuelles d'incertitude est
évidemment 1i& & la nature simple ou globale des outils
employés pour produire les données de base. L'ampleur
de ces incertitudes individuelles est &galement varia-
ble selon que 1'outil utilisé refléte plus ou moins
lT'usage a préserver.

La premiére source répertoriée concerne 1'incerti-
tude reliée aux tests a court terme . Pour des raisons
monétaires et logistiques, il arrive que les objectifs
devant préserver des usages soient extrapolés 3 partir
de données reposant exclusivement sur des tests & court
terme (comme par exemple le test Clgg 96 heures).

I1 faut cependant se garder de conclure hativement que le nom-

bre de ces sources est nécessairement équivalent & la somme des
incertitudes 1iée a 1'extrapolation et a 1'application des ob-
jectifs,
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Ces données sont trés &levées (donc peu sécuritaires)
parce que 1'exposition de 1'organisme testd n'est pas
suffisamment longue (dans le milieu naturel 1'exposi-
tion peut couvrir la durée totale de la vie des orga-
nismes vivants). On sait &galement que pour se rappro-
cher des conditions réelles d'exposition des organismes
cibles et pour atteindre 1'objectif de protection de
ces derniers, des concentrations sans effets (MATC,
NOEL) doivent @tre tirées des données de base. L'uti-
lTisation des facteurs d'application (cf. section 1.2.2,
a) permet d'ajuster les données de base obtenues grace
a des tests de toxicité aigué pour en estimer les ré&-
sultats si des tests de toxicité chronique avaient été
employés. La valeur obtenue devrait permettre d'éviter
tout effet jugé néfaste pour 1'organisme testéd s'il
était soumis & une trés longue exposition. Le facteur
d'application peut provenir d'un test effectué avec la
substance sur une espéce différente ou encore sur le
méme espéce mais dans un milieu différent (e.g. une eau
ayant une dureté différente). Cette wutilisation de
facteur d'application implique que le ratio chronique/
aigué d'une substance soit similaire peu importe 1la
sensibilité de 1'espéce dont il provient (Eaton,
1973). Si plusieurs ratio sont disponibles, 1'étendue
maximum de ces données pourrait également &tre utilisée
pour définir le ratio sécuritaire comme le suggére le
suggeére Eaton (1973). Cependant, d'autres techniques
seront décrites ultérieurement pour @valuer le seuil de
toxicitée chronique lorsque plusieurs données sont dis-
ponibles, comme c'est effectivement le cas quand plu-
sieurs ratios chronique/aigué existent.




D'autre part, le gestionnaire peut &tre confronta a
une absence de données de base chroniques ou sous-chro-
niques, il doit alors utiliser un facteur d'application
arbitraire puisqu'aucun ratio chronique/aigugé ne permet
de définir un facteur d'application pour la substance
étudiée. Une facon de rendre plus ratione] le choix de
ce facteur arbitraire est de tenter de le définir en
faisant une &tude empirique de tous les ratio chroni-
ques/aigue disponibles. En effet, en utilisant des
techniques associées aux statistiques d'ordre, i1 est
possible de d&finir une valeur (le facteur d'applica-
tion) ayant wune probabilité empirique de dépassement
donnée (Michigan, 1982; 1984). Ainsi un peu a la ma-
niére dont on &tabli 1a fréquence au dépassement d'un
certain débit on peut aprés 1'eétablissement de 1la droi-
te des ratios classés, définir un facteur d'application
devant @€tre sécuritaire pour la majorité des polluants
généralement rencontrés.

La dé&finition du facteur d'application comme tel
peut donc engendrer de 1'incertitude quantifiable du
fait que les données de base dont i1 provient possédent
généralement leur propre intervalle de confiance. De
la méme facgon, la valeur correspondant a une certaine
quantité sur la droite des ratio classés pourrait atre
accompagnée de son intervalle de confiance, ce qui per-
mettrait d'@valuer 1'@tendue de T'incertitude qui s'y
rattache,

Les données de base provenant des tests de toxicitea
chroniques ne sont pas entachées de cette source d'in-
certitude puisqu'aucune extrapolation 3 long terme n'a-
besoin d'Etre effectuée dans leur cas., I1 en est de




méme pour les données provenant du monitorage puisque
les organismes cibles "intégrent" généralement 1'effet
du polluant depuis longtemps.

Une seconde source d'incertitude rencontrée est cel-
le 1Tiée a la sensibilité interspécifique . Le but de
T'extrapolation des objectifs est de protéger convena-
blement les cibles potentiellement affectées. Dans le
cas de la protection de la vie aquatique, ceci implique
de sauvegarder la majorité des espéces, peu importe le
niveau trophique ol elles se trouvent. Ainsi, il se-
rait peu judicieux de tout faire pour présefver une es-
péce appréciée de poisson si on ne protége pas égale-
ment les organismes dont elle se nourrie. A cet &gard,
une estimation de la sensibilité entre toutes les espé-
ces est nécessaire pour tenter de protéger les espéces
tes plus sensibles méme si ces derniéres n'ont pas été
testées.

Dans Te cas de la protection de la santé humaine, la
cible unique a protéger est 1'Btre humain et les don-
nées servant & 1'extrapolation proviennent le plus sou-
vent des tests avec des animaux de laboratoire. I1
s'agit donc dans ce cas d'estimer 1'écart de sensibili-
té entre un animal comme le rat par exemple, et 1'hom-
me.

Pour arriver & cette fin, 1'emploi d'un facteur de
sécurité est trés fréquent. Toutefois, 1la facon de
procéder pour le définir varie quelque peu selon 1'usa-
ge. Il existe souvent dans les diverses banques toxi-
cologiques, des données de toxicité aquatique, aiguée

ou chronique couvrant plusieurs espéces ayant des sen-
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sibilités différentes face a la substance étudieée.
L'EPA (1980; 1983; 1985) et 1'Etat du Michigan (1982;
1984; 1985) ont mis au point des méthodes permettant de
maximiser 1'utilisation des données disponibles pour
extrapoler (interpoler a 1'occasion) des objectifs de
qualité devant protéger 95% des espéces aquatiques. 11
s'agit une fois de plus de classer les données disponi-
bles par ordre croissant, de choisir une distribution
devant théoriquement représenter 1la population de don-
nées et d'extrapoler la valeur correspondant & un quan-
tile, le 951€Me dans ce cas-ci (Erichson et Stephan,
1987). La valeur de 1'objectif de qualité pourrait en
principe @tre accompagnée d'une mesure d'estimation de
dispersion pour en souspeser la plage de variation.
Dans le cas de la santé humaine, 1'intégration de 1'in-
certitude est obtenue plus simplement en utilisant de
facon générale un facteur d'incertitude de 10 par le-
quel est divisée la donnée de base provenant des études
sur les animaux (Dourson et Stara, 1983). IT serait
également possible de définir statistiquement la valeur
de ce facteur d'incertitude. 11 semble que les compi-
lations de Dourson et Stara (1983) permettent d'appuyer
intuitivement 1'utilisation du facteur de 10 communé-
ment utiliseé.

Le monitorage de terrain n'est pas sujet a cette
source d'incertitude lorsque 1'@tude permet d'évaluer
1'état des organismes ou des populations les plus sen-
sibles. Dans le cas des &tres humains étudiés directe-
ment par des €tudes épidémiologiques, cette incertitude
interspécifique n'existe pas non plus.




La troisiéme forme d'incertitude est ljde 3 la re
présentativité des valeurs standardisées utilisées. En
effet i1 existe souvent dans le processus d'extrapola-
tion des objectifs, des valeurs qualifiées de standard
décrivant en terme numérique certaines hypothéses. Par
exemple, 1'utilisation d'un pourcentage moyen des lipi-
des contenus dans diverses espéces de poissons influen-
cera la valeur des objectifs pour des substances 1lipo-
solubles. De meéme, 1'utilisation de valeurs standards
concernant la consommation Journaligre d‘eaq par 1'8tre
humain (2 Tlitres par exemple) pourrait ne pas etre re-
présentative dans toutes les situations,

Des mesures de tendance centrale et de dispersion
devraient donc &tre Systématiquement assocides 3 T'uti-
lisation des valeurs standardisées pour en apprécier
1'étalement. De plus, les groupes a risque supplemen-
taire devraient &tre inclus dans ce type d'analyse pour
permettre au gestionnaire de mieux appréhender Je ris-
que accru que ces groupes subissent par rapport aux po-
pulations moyennes,

Une fois de plus, Je monitorage de terrain n‘est pas
sujet 3@ ce biais puisqu'en théorie i devrait intégrer
cette incertitude grace 3 1'exposition réelle des ci-
bles.

L'incertitude de sensibilite intraspécifique doit
€galement &tre comptée parmi les sources d'incertitude
Tiées au processus d'extrapolation des objectifs de
qualite. IT s'agit dans ce cas de déterminer quelle
est la variabilité de 1a sensibilité des membres d'une

population de méme espece par rapport 3 la sensibilite




des membres de 1'échantillon d'ol proviennent les don-
nées servant au calcul de 1'objectif. Certains auteurs
prétendent que les populations d'animaux de laboratoire
sont hypersensibles & cause de la sélection de souches
particuliéres; d'autres prétendent que le fait de pou -
voir les élever en laboratoire confirme le fait de leur
résistance extraordinaire. Quoiqu'il en soit tous
s'entendent généralement pour dire que le fait d'utili-
ser un nombre restreint d'individus lors des tests di-
minue la probabilité statistique de déceler un effet
quelconque, effet qui pourrait bien se manifester dans
la réalité. '

Cette incertitude n'est pas fréquemment intégrée a
l'extrapolation des objectifs de qualité de 1'eau; ce-
pendant dans ce domaine 1'utilisation fréquente des
données de base provenant de plusieurs espéces aquati-
ques permet probablement de corriger en partie cette
lacune. Ceci sous-entend que la variabilité interspé-
cifique serait de beaucoup supérieure i la variabilité
intraspécifique de 1'espéce la plus sensible testée, ce
qui reste a démontrer,

Pour ce qui est de la sant@ humaine, le nombre res-
treint des animaux et des espéces de laboratoire et
1'importance primordiale de 1'espéce & protéger ont
tous deux favorisé& 1'utilisation d'un facteur d'incer-
titude intraspécifique de dix (10). Dourson et Stara
(1983) ont tenté de démontrer de fagcon indirecte 1la
Justesse empirique d'un tel facteur en &tudiant la va-
riabilité intraspécifique des espéces de laboratoire
testées.




ITs T'ont comparé@ par la suite avec les affirmations
d'autres auteurs. Au moins une é&tude laisse 3 penser
que le facteur de variabilité intraspécifique chez
1'humain pourrait varier entre 18 et 30 fois, en in-
cluant la différence enfant/adulte, pour le fluor et
les nitrates., Ces auteurs recommandent donc des inves-
tigations plus poussées pour restreindre 1'ampleur de
cette source d'incertitude. Une recommandation supplé-
mentaire pourrait €tre formulée quant a 1'utilisation
de données spécifiques a chacun des polluants pour deé-
finir un tel facteur. Cependant, le manque de données
semble favoriser une méthode ol 1'on spécffie de fagon
statistique un facteur devant &tre suffisamment sécuri-
taire pour la majorité des polluants rencontrés (e.g.
quantile 95). Dés lors, cette valeur et son intervalle
de confiance pourrait 8tre définie.

Les &tudes de monitorage devraient en théorie inté-
grer les différences intraspécifiques; cependant, i1
faut remarquer que la puissance de la méthode et donc
sa "limite de détection" est, entre autres, fonction du
nombre d'individus é&tudiés dans la population cible.
Ceci constitue souvent une limite pratique a la prise
en compte de 1'incertitude intraspécifique dans ce gen-
re d'étude.

Une derniére source d'incertitude, 1iée 3 1'exhaus-
tivite de 1'interprétation des résultats produits par
les méthodes employées, doit &tre reconnue; on remarque
dans le tableau VII que toutes les méthodes réperto-
riées y sont assujetties. Meéme les méthodes plus inteée-
gratrices comme le monitorage n'y échappent pas; en ef-

fet, la complexité des systémes vivants rend souvent




difficile 1'interprétation définitive des symptomes dé-
tectés dans une population animale ou humaine, Excep-
tion faite des évidences majeures, comme des mortalités
massives, le gestionnaire est toujours en droit de se
demander Tla signification ultime d'un phénoméne plus
subtil comme,par exemple, 1la baisse de 1a quantite
d'ATP dans le muscle d'un poisson soumis a un polluant
donné. Le gestionnaire doit-il interpréter la non dé-
tection de symptome comme une absence d'effet de 1a
source polluante? L'étendue de 1'incertitude est cer-

tainement fonction du réalisme écologique et biologique
des outils employés; cependant, 1'@tablissement de 1Ja
certitude absolue est probablement impossible (ou alors
logistiquement irréalisable) peu importe les efforts
consentis, Le jugement d'experts demeure essentiel a
1'extrapolation finale d'un objectif, D'une part,
lorsque 1'on détermine un seuil sécuritaire a partir de
biotests ou de monitorage, il faut se demander si le
maillon le plus faible de la chaine est bel et bien
protégé, et d'autre part, quelle modification (augmen-
tation ou diminution d'un symptome quelconque) peut-on
accepter pour ne pas hypothéquer 3 long terme 1'usage 3
protéger.

C'est & 1'intérieur de cette source d'incertitude
que T'on pourrait intégrer plusieurs composantes non
quantifiables des sources d'incertitude définies aupa-
ravant dans le processus d'extrapolation des objectifs,

b) Application des objectifs

L'application des objectifs, derniére étape du pro--
ceéssus de recommandation, fait également 1'objet de




plusieurs sources d'incertitude. On est ici confronté
d une réalité floue c'est-a-dire 3 une variété de pro-
cessus environnementaux non statiques. Plusieurs sour-
ces d'incertitude sont ainsi liées a la variabiliteé

spacio-temporelle des composantes du milieu récepteur
Ou encore tributaires de la complexité et la multipli-

cité des agressions pouvant affecter 1'un ou 1'autre

des usages a protéger.

Tel qu'illustré dans le tableau VIII, 1a premiére
zone d'incertitude rencontrée est celle liée 3 la va-
riabilité de la source produisant la substance toxi-
que. Les activités humaines générant des substances
toxiques possédent généralement une variabilité qui
lTeur est propre; en effet, qu'il s'agisse de sources
ponctuelles, dont i1 est ici 1'objet ou de sources dif-
fuses, les rejets de toxiques ne sont presque jamais
sans fluctuation. Cette variation de la source produc-
trice de substances toxiques peut & 1'occasion rendre
difficile la détermination de 1'exposition réelle des
organismes que 1l'on tente de protéger, Cette source
d'incertitude peut cependant &tre connue & condition de
consentir les efforts nécessaires pour bien définir les
caractéristiques déterministes (e.g. augmentation de
l'eau de refroidissement en &t&) ou stochastiques
(e.g. type de loi représentant bien les données) asso-
ciés au rejet de la substance &tudiée. Avec de tels
renseignements, i1 est alors possible de définir 1la
probabilité d'occurrence d'une concentration donnée, 1a
durée des épisodes critiques de méme que leurs inter-
valles de confiance. Ces caractéristiques permettent
de cerner 1'incertitude 1liée a 1'émission de la
substance toxique.
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Une fois encore, les é&tudes de monitorage, puis-
qu'elles doivent refléter 1'intégration globale des ef-
fets de Ta source polluante, sont exemptés de cette in-
certitude, malgré que la connaissance de cette derniére
est souvent essentielle 3 la généralisation des résul-

tats obtenus pour d'autres situations similaires.

L'incertitude 1iée 3 la variabilité du milieu récep-
teur est surement une des plus facilement quantifiable
en regard des caractéristiques physiques du moins. En
effet, les réseaux de mesures hydrologiques sont bien
établis depuis nombre d'années et des éxtrapo]ations
sont souvent possibles pour les régions moins bien des-
servies. Les estimations des débits critiques pour des
périodes de récurrence données peuvent alors etre dé-
finis et sont souvent accompagnées de leur intervalle
de confiance. Le choix de ces débits critiques devrait
étre fait en fonction des usages 3 préserver et des ca-
ractéristiques toxicologiques de la substance toxique
(toxicite aiguée, chronique, bioaccumulation, cancéro-
génécite, etc.).

Les données concernant les concentrations ambiantes
de substances toxiques (i.e. 1'amont de la source ponc-
tuelle étudiée) sont cependant beaucoup moins connus.
Les réseaux sont souvent récents et les mesures, lors-
qu'elles sont disponibles pour le paramétre recherché,
sont généralement peu nombreuses. De plus, dans Tles
cas de toxicité aquatique, la question de la biodispo-
nibilité et des limites de détection de la substance
déja présente dans le milieu vient compliquer 1'inte-
gration des concentrations amont avec celles émises par

Ta source polluante.




Le milieu récepteur est &galement responsable de
cette augmentation de complexité. Ses propriétés phy-
siques et les répartitions chimiques 1iées a la zone de
mélange située a 1'aval d'un rejet polluant sont en
grande partie causées par les caractéristiques morpho-
lTogiques et hydrauliques du milieu récepteur (Lavallée
et al., 1984). Les concentrations ambiantes et la zone
de mélange devraient €étre caractérisées pour déterminer
1'importance de 1'incertitude qui les entoure.

La troisieme source d'incertitude, le devenir du
polluant, apparait lorsqu'on tente d'appliquer les ob-
jectifs au milieu récepteur. L'incertitude liée au de-
venir du polluant dépend en effet de la quantification
de plusieurs phénomeénes physiques, chimiques et biolo-
giques pouvant tous agir simultanément. IT suffit de
mentionner par exemple 1'absorption, la coagulation, la
sédimentation, la volatilisation, la photolyse, 1'hy-
drolyse, la précipitation; la bioaccumulation, la dé-
gradation, pour n'en nommer que quelques-uns (Conway,
1982). En pratique, cette multitude de possibilités
peut souvent etre réduite selon que les usages a proté-
ger se situent prés ou loin de la source de la substan-
ce toxique. Plusieurs phénoménes sont de plus inopé-
rants avec certains types de polluants; d'autres de-
viennent alors prédominants. [T existe une multitude
de modéles qui permettent d'estimer 1le devenir des
substances; cependant, la validation requise & toute
forme de généralisation fait souvent défaut.

Des mesures de 1'étendue que peuvent prendre ces
phénomeénes sont requises; elles pourraient bien &tre

déterminantes dans plusieurs situations. Des estima-




tions de ces valeurs, sans oublier un apergu de leur
plage de variation sont quelquefois indispensables 3
1'amélioration des décisions touchant 1'exposition preé-
sente ou future des cibles.

Les &tudes de monitorage, tant écologique qu'épidé-
miologique, devraient intégrer tous les phénoménes 1liés
au devenir du polluant puisqu'elles tentent de mettre
en eévidence des effets d'une pollution. Les symptomes
mesurés sont donc la résultante des interactions subies
par le polluant. Dés lors, ces études ne sont pas su-
Jettes & l'incertitude liée au devenir de la substance
(cf. Tableau VIII); cependant i1 demeure que le niveau
précis causant 1'effet n'est toujours pas connu.

Les variabilités du milieu récepteur, de la source,
de méme que de la substance entrainent une autre forme
d'incertitude liée cette fois 3 la répartition tempo-
relle de la dose . On s'est inquiété récemment de 1'ef-
fet que pourrait avoir sur les organismes vivants
(aquatiques surtout) la variation de leur exposition a
une substance toxique. IT semble, en effet, que cer-
taines variations autour des seuils de toxicité chroni-
que entrainent wune toxicité accrue (EPA 1985; CCMRE
1986). Les biotests &tant presqu'exclusivement réali-
sés avec des concentrations constantes et Tles condi-
tions d'exposition réelles é&tant toujours caractérisées
par une variabilité potentielle importante, le gestion-
naire doit s'interroger sur T'ampleur d'une telle sour-
ce d'incertitude qui pourrait, & 1'occasion, mettre en
doute la valeur sécuritaire des objectifs qu'il tente
d'appliquer. IT y aurait lieu de déterminer si des
combinaisons particuliéres entre la concentration et 1e




temps d'exposition pourrait améliorer la valeur protec-
tive des objectifs.

Une fois de plus, les &tudes de monitorage sont
exemptées de cette source d'incertitude; toutefois, el-
les ne peuvent généralement pas nous renseigner sur la
Cause des effets détectés ou encore si la répartition
temporelle de la dose y est pour quelque chose.

IT existe une autre source d'incertitude suspectée
depuis longtemps, mais difficilement cernable dans les
cas hautement complexes, il s'agit de celle qui est
liée a la coexposition . En effet, i1 est possible
que d'autres substances toxiques provenant de 1'ef-
fluent €tudié ou du milieu récepteur puissent exercer
sur les organismes cibles des effets synergiques, addi-
tifs ou antagonistes. Certains polluants pourraient
également rendre les cibles plus susceptibles ad d'au-
tres types d'agression biologique (eg. virus), physi-
que, etc. Ces interactions sont particuliérement dif-
ficiles & cerner compte tenu de la multitude de combi-
naisons possibles entre les divers facteurs pouvant ac-
croitre ou décrojtre 1'effet d'un toxique. Les don-
nées, lorsque disponibles, devraient &tre intégrées 3
la procédure d'application des critéres. Certaines mé-
thodes existent pour tenter de décrire les phénoménes
Tiés aux effets additifs provenant de mélanges ou d'ef-
fluents complexes. L'antagonisme et le synergisme sem-
blent cependant moins &tudiés.

Ces incertitudes devraient &tre intégrées par les
€tudes de monitorage; elles ne sont donc pas retenues

pour ces derniéres.




La derniére zone d'incertitude concerne Jes autres
sources du polluant sous é&tude . Les organismes admi-
nistratifs sectoriels ont souvent 1'habitude de ne
s'occuper que des polluants qui touchent leur sphére de
compétence. Ainsi le gestionnaire devant évaluer les
atteintes aux usages de la ressource eau a souvent ten-
dance & restreindre son analyse aux agressions prove-
nant du milieu aquatique (domaine qu'il connait bien).
De méme celui qui lutte contre 1la pollution de 1'air
est souvent inconscient des apports provenant des au-
tres composantes du milieu. Il peut en résulter une
sous-protection si les autres sources duy toxique ne
sont pas considérés. Les apports aériens et la conta-
mination de la nourriture sont deux exemples illustrant
cette situation (Davies et Macpherson, 1986). Une ap-
proche intégrée semble hautement souhaitable pour s'as-
surer du respect des objectifs et ce, avec le maximun
d'efficaciteé.

L'étude directe des organismes et des communautés,
si elle est suffisamment sensible pour détecter tout
effets néfastes, devrait couvrir cette source d'incer-
titudes; 1les é&tudes de monitorage n'y sont alors pas
soumises.,

2.2 Evaluation de 1'incertitude associse au processus de recom-
mandation

Nous avons vu a la section précédente les diverses sources
d'incertitude pouvant &tre rencontrées lTors du cheminement con-
duisant 1'@laboration de recommandations de traitement pour des
sources ponctuelles de substances toxiques. La prise de conscien-
ce de 1'Btendue de 1'incertitude provenant de ces multiples sour-




toute estimation, qu'il s'agisse de la génése des données de
base, de la formulation d'objectifs ou encore de leur applica-
tion, posséde des incertitudes pouvant &tre décrites de manié-
re quantitative ou qualitative (cf. section 2.1). IT est
alors légitime de se demander dans quel sens peuvent nous en-
trainer ces incertitudes. Au sens statistique, il semble que
lTa vraie valeur recherchée puisse se situer n'importe ol, de
part et d'autre de son estimation centrale (e.g. moyenne, mé-
diane), c'est-a-dire entre les bornes de 1'intervalle de con-
fiance pour un niveau de confiance donné (Neely 1980). En
d'autres mots, lorsque le résultat d'une étape du processus
posséde un intervalle de confiance trés serréd, la valeur vraie
recherchée est peu variable alors que dans le cas contraire,
Cette valeur pourrait varier de fagon importante. Dans wun
processus ou 1'on recherche 1la sécurité environnementale
(Sasseville et Crowley, 1985), on peut se demander si 1'utili-
sation de la limite supérieure de 1'intervalle de confiance
d'un estimé ne pourrait pas @etre justifiée pour s'assurer
d'une plus grande probabilité d'obtenir de ladite sécurité.

Un raisonnement similaire pourrait &tre appliqué a cha-
cune des étapes du processus pour circonscrire la pire condi-
tion et par la suite formuler une recommandation de traitement
qui en tienne compte. Javitz (1982) souligne avec justesse
que les estimations de précision obtenues par 1'intervalle de
confiance ou autrement, sont souvent disponibles pour des éta-
pes spécifiques, mais rarement sur la totalité des processus.
I1 peut méme Etre démontré que pour obtenir une précision fi-
nale d'une ampleur définie (pour un niveau de confiance donné)
les @étapes conduisant & la recommandation finale doivent éga-
lement avoir une précision définie (Cazaillet, 1977; Javitz,
1982). Une certaine quantité d'information doit donc &tre

traitée pour réduire 1'incertitude au niveau souhaité (Van




ces

est donc essentielle au gestionnaire s'interrogeant sur 1la

précision attachée a ses recommandations.

2.2.1 Méthode pour établir 1'incertitude

Le ro0le premier du gestionnaire est de s'assurer que
les divers usages de 1'eau sont effectivement bien protégés.
Pour ce faire, il tente généralement de préserver la majorité
des communautés, des espéces et des individus de 1'@cosystéme
(pris au sens large). En présence de plusieurs sources d'in-
certitudes face & la connaissance des mécanismes ayant lieu
dans le milieu récepteur et aux données qu'il doit utiliser
pour en évaluer les atteintes, le doute est omniprésent.

tn effet, contrairement & bien des domaines ol une bon-
ne évaluation de la tendance centrale d'un phénoméne est suf-
fisante pour prendre une décision, les sciences de 1'environ-
nement s'intéressent davantage aux &vénements qui se dé&tachent
de la moyenne ou de la médiane des événements. Les points
éliminés des séries de données en raison de leur trop grande
distance de 1'estimation centrale pourraient fort bien 8&tre
d'une importance capitale dans la définition des conditions
environnementales critiques. I1 faut souligner 3 1'instar de
Van Gigch (1978) que leur importance ne correspond pas du tout
a la faible probabilité d'occurrence qu'ils possédent. “L'é-
vénement unique", celui qui n'aurait pas di arriver, est donc
toujours susceptible de se produire, & moins d'étre en présen-
ce d'un phénoméne parfaitement connu. Comme cette situation
est peu plausible et que, du reste, si elle ne 1'était pas,
nul n'aurait besoin de prédiction, la définition objective ou
subjective d'une probabilité d'occurrence de cet &vénement

unique est toujours recherchée. On sait, d'autre part, que
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SCHEMA REPRESENTANT LA DIMINUTION PROGRESSIVE
DE L’INCERTITUDE LORSQUE DE L'INFORMATION
SUPPLEMENTAIRE EST TRAITEE. (Maki, 1979)




Gigch, 1978). Ce phénoméne est schématisé a la figure 2; plus
grande sera 1'information, meilleures seront les chances de
réduire la plage de variation entourant les recommandations.
Ainsi imaginons que la ligne horizontale supérieure de la fi-
gure 2 représente la concentation d'une substance toxique a
T'aval d'un rejet et 1la ligne horizontale inférieure représen-
te 1'objectif de qualité. A chacune de ces droites peut @etre
associ@ un intervalle de confiance. L'é@tendue de la plage
d'incertitude (ou de 1'intervalle de confiance) de part et
d'autre de ces droites nous montre bien le risque d'avoir un
dépassement de 1'objectif de qualité dans le milieu récep-
teur. Chacune des sources d'incertitude est susceptible d'ac-
croitre 1'intervalle de confiance de ces deux droites néces-
saires @ la formulation des recommandations ou a 1'&valuation
des effets d'un rejet. On peut &galement se représenter 1'ef-
fet qu'aurait sur les décisions du gestionnaire 1'utilisation
des intervalles de confiance, supérieures ou inférieures, de
part et d'autre de chacune des estimations de 1la tendance cen-
trale.

Les incertitudes décrites pour chacune des étapes de la
méthode de formulation des objectifs (section 2.1) sont toutes
susceptibles d'accroitre 1'intervalle de confiance entourant
lTe processus d'établissement des recommandations. Leur &limi-
nation compléte, bien que souhaitable, est probablement utopi-
que; cependant, Teur estimation, méme partielle, est essen-
tielle a Ta prise de conscience de 1'&tat réel de 1'informa-
tion dont dispose le gestionnaire. Sans wune indication de
T'ampleur des incertitudes entourant sa recommandation, ce
dernier ne peut définir le risque de sous-protéger ou de sur-
protéger les usages dont il est responsable,
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Certaines sources d'incertitudes décrites dans les ta-
bleaux VI a VIII sont @&liminables en wutilisant des données
produites par des outils qui n'y sont pas assujettis. Par
exemple 1'incertitude associée aux tests a court terme peut
étre @liminée en effectuant des tests de longue durée. D'au-
tres sont quantifiables lorsque les efforts appropriés y sont
consentis comme la caractérisation statistique de la variabi-
lité d'un rejet ponctuel. Quelques-unes, surtout de nature
qualitative, sont inhérentes aux processus a caractére préven-
tif. Chacune d'entre elles peut théoriquement etre le facteur
lTimitant la réduction de 1'incertitude tant recherchée par le
gestionnaire et leur appréciation relative lui permettrait de
trouver les meilleurs moyens de réduire 1'incertitude globale
associée aux recommandations de traitement. IT est @ noter
que la nature quantitative ou qualitative de 1'incertitude n'a
rien a voir avec sa capacité de limiter la précision globale
d'une recommandation et, a cet égard, ces deux types d'incer-
titude doivent etre mis en @vidence. La prise en compte de la
portion uniquement quantitative, parce que des algorithmes
existent pour la reduire, pourrait conduire & des actions
inefficaces dans 1'€ventualité ol la limitation déterminante
proviendrait de la portion qualitative.

Une fois obtenue cette information, établissant la pla-
ge de variation entourant sa recommandation, un choix devra
étre effectué par le gestionnaire pour définir 1'ampleur du
risque qu'il est prét a supporter’/ si ces recommandations sont

L'ampleur du risque supporté est la résultante de la situation
technique et juridico-administrative dans 1lequel oeuvre le ges-
tionnaire, un apergu de cette situation peut @tre retrouvé dans
les propos de Sasseville et Crowley (1985).




dépassées. C'est, entre autres, 1'interprétation des notions
suivantes qui lui dictera le degré de sécurité@ nécessaire et
suffisant en choisissant par exemple d'utiliser une limite su-
périeure de 1'intervalle de confiance plutdot que la meilleure
droite d'estimation de la tendance centrale ou encore en déci-
dant de générer 1'information capable de réduire 1'incertitude
au niveau requis. En d'autres mots, le risque c'est-a-dire 1la
probabilité d'occurence du danger, lui-méme fonction de la
toxicité et de 1'exposition, contrdlera Jle positionnement de
ce dernier sur 1'axe de 1'incertitude de 1la figure 2 (GLWQB,
1982; Johnson, 1983; Marsan, 1984; Sasseville et Crowley,
1985).

a) Incertitude quantitative

Pour &tre en mesure de cerner de fagon rigoureuse 1la
totalité de 1'incertitude quantitative lide au pro-
cessus, il faudrait conserver de 1a génése des don-
nées de base a 1'application des objectifs, 1'infor-
mation pertinente 3 1'&tablissement de 1'intervalle
de confiance de la recommandation finale.

La toxicité d'une substance toxique s'exprime diffée-
remment selon les variations de la dose et de la durée
de celle-ci. L'exposition &tant une fonction complexe
de ce couple, en ce sens que plusieurs combinaisons
doses~durées peuvent produire un effet donné (GLWQB,
1982), alors une estimation de 1'exposition dans des
termes les moins &quivoques possibles est essentielle 3
la définition du risque encouru. De plus, la fréquen-
ce d'occurrence (Johnson 1985; Stephan et al., 1985)
des diverses combinaisons toxiques du couple est néces-
saire pour s'assurer d'une marge de sécurité permettant
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la récupération des organismes soumis aux conditions de
stress.

IT faut, pour interpréter ce triplet doses-durées-
fréquences, que le gestionnaire puisse exprimer ses ob-
Jectifs de qualité en des termes compatibles avec ledit
triplet. Bien que plusieurs incertitudes ultimement
quantifiables soient présentes tout au long du proces-
Sus, nous présumerons que celles entourant le concept
doses-durées-fréquences sont d'une importance majeure.

b) Incertitude qualitative

Cette forme d'incertitude, souvent omise par diffi-

culte d'appréhension, est d'une importance non négli-
geable puisqu'elle permet de compléter la définition
des zones d'incertitude essentielles a 1'adéquation en-
tre les marges de sécurité et le risque anticipé. Elle
ne devrait pas etre considérée statique, mais plutdt
variable selon 1'information disponible au moment de sa
définition., Trés fréquemment, elle est liée aux hypo-
théses sur lesquelles reposent les notions utilisées
tout au long du processus de formulation des objec-
tifs. Comme le souligne Land (1985), plusieurs contro-
verses gravitent autour d'hypothéses prises erronément
pour des faits. Ainsi la diminution d'un indice de di-
versité a 1'aval d'une source polluante n'implique pas
nécessairement la dégradation du milieu récepteur.
On peut ajouter que la définition de 1'incertitude qua-
litative pourrait permettre d'éviter que des données,
générées dans un but particulier, ne soient utilisées
précipitemment & mauvaise fin ou hors du contexte de
leur production. ‘




2.2.2 VLimites de la méthode

Le fait de tenter de décrire et de quantifier 1'incer-
titude Tiée au processus de recommandations de traitement pour
les sources ponctuelles de substances toxiques possédent, com-
me nous 1'avons vu auparavant, bien des avantages;cependant,
il y a également des limites qu'il vaut la peine de mettre en
Tumiére.

Par exemple cette fagon de procéder parait mal adaptée
au mode d'action du gestionnaire qui, aprés avoir mis au grand
Jour 1'étendue de 1'incertitude auquel il fait face, pourrait
se sentir incrédible dans la défense des positions inhérentes
a l'accomplissement de son mandat. Un autre effet pervers de
cette méthode pourrait etre de focaliser 1'attention majeure
des intervenants vers la réduction des incertitudes uniquement
gquantitatives, créant ainsi un faux sentiment de sécurité chez
le gestionnaire.

L'auteur croit cependant que ces problémes peuvent &tre
largement compensés par 1'accroissement de 1'adéquation entre
un risque donné et le niveau de protection qu'il faut consen-
tir pour Tle réduire. C'est davantage le fait de négliger cet
aspect plutdt que 1'étendue de T'incertitude qui risque de
causer les atteintes les plus graves a la crédibilité d'un
gestionnaire et de son organisation face au public ou 3 tout
autre intervenant.




3¢ CHAPITRE: ETUDE DE CAS

Nous avons vu précédemment les nombreuses sources d'incertitude
susceptibles d'@tre liées au processus de formulation des recommanda-
tions, de méme que quelques avantages & les définir tant quantitative-
ment que qualitativement. Nous tenterons maintenant d'en cerner 1'im-
portance en @tudiant 1'exemple volontairement simplifié de la protec-
tion de la vie aquatique.

Considérons une situation ol les données de base concernant 1la
substance toxique sont de trés bonne qualité c'est-a-dire que le
test fut réalise selon les exigences standardisées, que la concen-
tration du polluant mesurée tout au lTong de 1'expérience est de-
meurée constante et que la distribution des résultats permet une
bonne évaluation statistique de la réponse du test. De méme, sup-
posons les incertitudes liée 3J 1'extrapolation des objectifs né-
gligeables si des résultats de tests 3 long terme effectués sur
l'espéce la plus sensible de 1'@cosystéme &taient disponibles.
Eliminons également de 1'application des objectifs les incertitu-
des ligées au devenir du polluant, & la coexposition et aux autres
sources de la substance toxique, pour ne conserver que celles
liées a la variabilité de la source et du milieu récepteur. Ceci
pourrait etre vraisemblable dans le cas d'une source ponctuelle
émettrice d'une substance unique a caractére conservatif.

Dans son &valuation de cette source ponctuelle (présente ou
future) le gestionnaire tente généralement de définir les condi-
tions critiques associées au milieu récepteur ol se retrouve
1'effluent. Pour arriver 3 une recommandation sécuritaire, il
utilise un débit d'étiage d'une durée donnée et ayant un temps de
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Ainsi, dans 1'@ventualit& ol le gestionnaire choisirait une
approche davantage sécuritaire lorsque confronté aux exemples ci-
tés précédemment, i1 pourrait formuler une recommandation de trai-
tement plus sévére de 66% par rapport a la méme recommandation ef-
fectuée selon une approche ayant moins de sireté (environ 33% de
différence entre 7Q2 et 7Q10 et 33% au minimum pour 1'utilisation
de la charge maximale plutdt que moyenne).

L'étendue des incertitudes présentée dans ces exemples n'a pas
lTa prétention d'8tre généralisable pour diverses usines et diffé-
rents cours d'eau; cependant, des études de ce type ont permis &
Biwas et Bell (1984) de recommander 1'utilisation de débits criti-
ques variables selon type d'objectif (i.e. toxicité aquatique aij-
gué, toxicité aquatique chronique, etc.) devant protéger un usage
donné. De méme, des &tudes de 1'EPA (1985) sur la variabilité des-
charges de certains pollueurs indiquent qu'une loi log-normale re-
présenterait bien la distribution de probabilité desdites charges;
les valeurs maximales seraient d'environ quatre (4) fois supérieu-
res aux moyennes mensuelles, ce qui correspond grossiérement a 1la
valeur maximale répertoriée dans notre exemple (500% équivalent a
5X).

D'autres caractéristiques influengant 1'ampleur de ces deux
sources d'incertitude auraient &galement pu @&tre intégrées aux
exemples précédents. Ainsi, 1la propagation 1latérale des eaux
usées dans un milieu non confiné é&tant représentée par une courbe
de tendance gausienne (Lavallée et al., 1984), le gestionnaire 1i-
mitant 1'@tendue de la zone de mélange tolérée en utilisant le
facteur de dilution minimum plutdt que moyen pourrait alors incor-
porer un @&lément supplémentaire de sécurité dans sa formulation
d'objectif. IT semble qu'empiriquement, le facteur de dilution
minimum soit 2.5 X plus petit que le facteur moyen. De la méme

maniére, le facteur de dilution déterminé avec le dé&bit maximum ou




moyen de la compagnie est en mesure d'augmenter le potentiel de
variabilité d'une recommandation. Un raisonnement semblable pour-
rait tenir en regard de la variabilité des mesures de la substance
déja présentes en amont de la source &tudiée.

Ceci démontre 1'importance de la quantification de toutes les
sources d'incertitude intervenant tout au long du processus, y
compris lors de la production des données de base et de 1'extrapo-
lation des objectifs. De plus, toutes les incertitudes qualitati-
ves devraient &galement &tre mises a jour, sans quoi la réduction
de 1'incertitude quantitative pourrait masquer 1'importance de
T'incertitude qualitative, le tout ayant pour résultante la dimi-
nution de la marge de sécurité d'une recommandation. Ainsi, la
méthode de Biwas et Bell (1984) permet dans plusieurs cas d'aug-
menter la charge allouée & une source polluante. Cependant, 1'ex-
trapolation d'objectifs est toujours sujette @ d'autres incertitu-
des plus ou moins quantifiables selon 1'état des connaissances;
1"exhaustivité de 1'interprétation de 1'objectif en constitue un
bel exemple (cf. section 2.1.2). IT en va de méme lorsqu'il
s'agit d'interpréter toxicologiquement 1'incertitude liée 3 la va-
riation temporelle de la dose. 11 semble, en effet, que la toxi-
cité chronique d'une substance soit accrue lorsqu'il y a variation
de la concentration autour du seuil devant éviter cette toxicite
(EPA, 1985; CCMRE, 1986). Toute réduction de la marge de sécurité
d'une recommandation devrait alors 8tre faite en pleine conscience
des incertitudes quantitatives et qualitatives entourant 1'attein-
te potentielle aux usages et selon le risque que le gestionnaire
est prét a assumer.




CHAPITRE: DISCUSSION

Tel que nous 1'avons vu précédemment, le processus de formulation
i recommandations est sujet & plusieurs sources d'incertitude selon
type de données disponibles, 1'étendu de 1'extrapolation requise de
e que lors des applications au milieu récepteur.

Nous tenterons ici, en é&tendant 1'analyse de 1'incertitude au cas
la protection de la santé humaine, de soutenir nos hypothéses de
rart d savoir que: 1) seule la définition des zones et de 1'@tendue
1'incertitude et 2) 1'intégration non sectorielle des efforts per-
.tront de réduire efficacement 1'incertitude générale entourant les
:isions issues du processus de formulation des objectifs de qualité
ir 1'épuration des eaux et méme pour 1'assainissement de 1'environ-
1ent en général.

4.1 Extension de 1'analyse de 1'incertitude au cas de la protec-
tion de la santé humaine

Le processus de formulation des recommandations devant préser-
ver la santé humaine est également sujet & plusieurs sources d'in-
certitude dont nous avons traité précédemment; ce processus semble
davantage dépendant de 1'extrapolation que celui touchant la vie
aquatique (Conway, 1982) et pour cause les expérimentations humai-
nes posent un probléme &thique considérable. Plusieurs documents
dont ceux de EPA (1980), Michigan (1982), Dourson et Stara (1983)
de méme que Michigan (1984) tentent de démontrer la rationalité
sous~jacente d& l'utilisation nécessaire des divers facteurs de sé-
curite. Cés incertitudes d'extrapolation et toutes les autres de-
vraient également €tre estimées et considérées dans la formulation
des recommandations pour cet usage. Nous simplifierons volontai-
rement notre exemple pour illustrer briévement quelques sources-
d'incertitude pouvant affecter la protection de la santé humaine.
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Prenons le cas d'une substance toxique, non cancérigéne, dont
les renseignements disponibles sont peu soumis aux incertitudes
listées dans le tableau III: réalisation conformément aux régles
de 1'art, invariabilité de la quantité du polluant, bonne préci-
sion statistique du résultat. Imaginons &galement que les données
servant & 1'extrapolation proviennent d'un test chronique, 1'in-
certitude d'un test & court terme est alors négligeable et suppo-
sons que les facteurs de sécurité interspécifiques et intraspéci-
fiques employ@s correspondent exactement a@ la variabilité de sen-
sibilité qu'on est susceptible de rencontrer dans Tla population
humaine pour Tla substance toxique étudiée. Posons également que
Ta connaissance des effets de la substance réduit énormément 1'in-
certitude Tiée a 1'exhaustivité de 1'interprétation qu'on peut po-
ser a son sujet. Laissons @galement le soin au lecteur d'imaginer
une situation od la variabilité de la source, du milieu récepteur
et de la dose serait nulle et que, de plus, le mécanisme de trai-
tement d'eau potable n'augmenterait pas ou ne diminuerait pas la
dose du toxique sous @étude.

Les sources d'incertitude restantes sont donc dans 1'ordre
celles touchant la représentativité des valeurs standardisées uti-
lisées, la coexposition et enfin celles touchant les autres sour-
ces non aquatiques du polluant.

Un bref calcul exploratoire dans le cas de la premiére source
permet d'entrevoir 1'étendue que pourrait prendre 1'incertitude
autour d'une recommandation du gestionnaire. Si T1'objectif est
calculé en utilisant Ta quantité d'eau journalidre standard recom-
mandée par 1'ICRP (1977) c'est-a-dire deux (2) litres par jour
pour un homme standard de 70 kg ou encore celle recommandée par
Truhaut (1979) ou Commins (1981) de 3 litres, d&ja on est en pré-
sence d'une hausse de 50% de la consommation journaligre. Pour

une dose journaliére admissible (en mg/kg) identique, 1'utilisa-




tion d'une consommation de trois (3) litres d'eau réduirait de 33%
1'allocation de la substance émise par la source polluante pour
éviter le dépassement de 1'objectif. Le méme calcul pour un en-
fant consommant un (1) litre d'eau mais pesant environ dix (10)
kilogrammes (Tardiff, 1977), entrainerait une réduction d'environ
85% de la recommandation touchant la source émettrice. Ces varia-
tions importantes exacerbent le besoin de définir la fonction de
densité de probabilité pour chacune des valeurs standard utilisées
dans le processus. Dans les régions oi le climat est chaud, 1'EPA
(1976) rapporte des valeurs ocillant entre 0.5 et 6 litres par
jour. Commins (1981) rapporte les résultats d'une étude effectuée
au Royaume-Uni faisant mention qu'environ 1% de la population con-
somment au moins 2.6 litres de breuvage a base d'eau, excluant
celle servant & la cuisson des aliments. Ce genre d'étude permet
de fournir au gestionnaire les informations nécessaires a 1'éva-
luation du risque qu'il devra tot ou tard réaliser.

Poursuivons notre exemple pour les deux autres sources d'in-
certitude, c'est-a-dire la coexposition et la présence d'autres
sources non aquatiques du polluant. Dans le premier des cas, le
gestionnaire doit retenir le fait que d'autres substances toxi-
ques, é&manant ou non de la source ponctuelle qu'il investigue,
puisse interagir avec la substance pour lequel il tente fixer un
objectif. La possibilité d'action synergique, antagoniste ou ad-
ditive entre divers polluants ne peut etre &cartée du revers de la
main. Lorsque de multiples polluants peuvent atteindre une cible
donnée, une approche logique pourrait &tre de présumer qu'ils au-
ront conjointement un effet simplement additif; des exemples de
synergie sont cependant assez fréquents dans le milieu du travail
(Plaa et al, 1986) i1 serait alors plus sécuritaire de présumer
qu'un phénoméne semblable est en mesure de se produire dans 1'en-
vironnement en général, Ce type d'interactions est par contre




complexe a &tudier lorsque le nombre et la nature des toxiques in-
teragissant potentiellement est mal connu.

La derniére incertitude concerne les sources non aquatiques de
la substance toxique faisant 1'objet d'une recommandation. Les
toxiques de 1'environnement sont rarement confins & un &cosystéme
particulier (i.e. aquatique, terrestre ou aérien) et on les re-
trouve souvent, 3 des concentrations différentes il est vrai,dans
toutes Tes composantes de 1'environnement. L'incapacité de recon-
naitre ce phénoméne peut entrainer des dépassements des seuils sé-
curitaires pour la santé humaine. En effet, la formulation et
1'application adéquate des objectifs par chacune des administra-
tions sectorielles (eau, air, sol, nourriture, etc.) prise isolé-
ment pourraient tout de méme permettre le dépassement combiné de
la dose journaliére admissible. La définition de 1'exposition 3
la substance toxique par toutes les sources potentiellement conta-
minées est essentielle a la définition du risque de dépassement
global de 1'objectif. Elle permet de plus d'orienter rationnelle-
ment les actions réduisant le risque vers les composantes priori-
tairement responsables de la production de ce dernier. Certains
auteurs suggérent de réduire 1'exposition humaine par les métaux
en améliorant prioritairement la qualité de 1'eau plutot que 1la
pollution de 1'air, (Commins, 1981); d'autres suggérent qu'en re-
gard des substances organiques le risque associé & la consommation
d'eau contaminée est trés faible comparativement a 1'apport rela-
tif de la nourriture (Ames, 1985; Davies et Macpherson, 1986).

IT va de soi que cet exemple pourrait &tre complexifié a vo-
lonté, il faut se rappeler alors que toute 1'information, quanti-
tative et qualitative, reliée aux sources d'incertitudes devrait
eétre colligée pour cerner la variabilité inhérente 3 1'analyse du
risque et par la suite en favoriser une gestion adéquate.




On constate également en @&tudiant les tableaux VI & VIII que
méme certains outils plus intégrateurs y sont sujet. I1 faut ce-
pendant replacer cette constatation dans sa juste perspective; en
effet bien que les &tudes de monitorage soient gé&néralement plus
“réalistes" de par leurs protocoles expérimentaux, elles sont gé-
néralement handicapées par la difficulté d'application de la mé-
thode scientifique classique (Van Gigch, 1978). De plus, cette
difficulté réduit fréquemment la puissance des dites méthodes. 11
arrive souvent que le protocole expérimental d'une méthode ne soit
pas suffisemment sensible pour détecter le niveau de risque qu'on
croit justifié de prévenir, Friberg et Kjellstrdm (1981) 1'ont
mis en @vidence en démontrant qu'une @&tude épidémiologique suf-
fisamment sensible pour détecter un risque accru de cancer d'un
(1) cas supplémentaire de cancer pour cent mille (100,000) per-
sonnes, nécessiterait 1'8tude d'environ quarante mille (40,000)
personnes dont la moitiée comme groupe témoin. De la méme maniére
Stephan et al. (1985) prétendent qu'une étude de terrain trés bijen
effectuée peut difficilement détecter des varitions inférieures 3
vingt (20) pourcent dans le milieu aquatique.

Ce manque de sensibilité, les contraintes logistiques, de méme
que le caractére de constatation a posteriori des etudes de moni-
torage en réduit 1'utilité dans un contexte de prévention et de

réduction des effets néfastes engendrés par les sources ponc-
tuelles de substances toxiques. Cependant, ces études peuvent
souvent compléter, et valider dans une certaine mesure, les re-
commandations produites grdce aux processus de formulation basés
sur des extrapolations de données. Une attitude favorisant T'uti-
Tisation judicieuse de chacune de ces méthodes est donc tout 3
fait souhaitable.



4.2 Besoin d'information

Le gestionnaire, conseient des incertitudes pouvant entourer
le processus de recommandations, se doit de connaitre 1'ampleur
que ces derniéres peuvent prendre de méme que les zones spécifi-
ques d'od elles originent. En effet, selon 1'étendye du danger
pesant sur les usages dont il a la protection, il pourra tenter de
préciser les zones oi une recherche prioritaire d'information est
essentielle 3 la prise de décision. Méme 1'incertitude non quan-
tifiée doit &tre systématiquement rapportée, la prise de décision
étant parfois obligatoirement basée sur des informations plus sub-
Jectives (Sasseville et Crowley, 1985). Des &tudes de sensibiliteé
conduites systématiquement pour toutes les &tapes du processus de
formulation des recommandations permettraient de mettre en éviden-
ce les sources majeures d'incertitudes quantifiables. Ces &tudes
conduites en paralléle 3 Ja définition, méme subjective, de ]'é-
tendue des incertitudes qualitatives pourraient permettre la mise
en évidence de 1a quantité d'information requise tout au long de
la procédure de recommandations. La réduction de 1'incertitude
globale & un niveay Jugé acceptable, pourrait varier selon 1'anm-
pleur du danger rencontréa.

IT faut de plus mettre en garde les intervenants contre 1la
tentation de se limiter aux incertitudes facilement quantifiables
car cela pourrait perpétuer une vision &troite et sectorielle duy
probléme 1i& aux substances toxiques.

4.3 Besoin d'intégration

Tel qu'illustré tout ay lTong de ce travail on remarque que la
multiplicité des incertitudes s'attachant 3 la formulation de re-
commandations touchant une seule substance toxique peut rendre le




processus assez complexe. Nonobstant cet &tat de fait, la réalité
environnementale est elle-méme beaucoup plus complexe et le pro-
bléme 1ié a 1'étude d'un seul toxique peut Etre rendu immensément
plus compliqué en pratique. Les figures 3 et 4 décrivent cet ac-
croissement de complexité selon que 1'approche est limitée a
1'épuration de 1'eau uniquement ou que 1'approche est é&tendue a
1'assainissement de 1'environnement pris dans son ensemble. Le
champ d'action de 1'approche la plus simple, orientée uniquement
vers les usages de 1'eau, peut @tre é&largi pour couvrir les im-
pacts sur les autres ressources (air, sol, etc.) qu'impliquent les
actions correctrices liées a 1'épuration des eaux usées. Cette
approche plus globale face & 1'assainissement de notre milieu de
vie pourrait, dans 1'éventualité ol 1'on voudrait 1'optimiser en
fonction de tous les points de contrdle, requérir une quantité
phénoménale d'information. Le choix des technologies basé sur des
dimensions environnementales et technologiques (Couillard et al.
1985) pour chacune de ces approches, d'épuration et d'assainisse-
ment, pourrait etre rendu plus complexe encore dans 1'hypothése ol
1'on incluerait les dimensions sociales et collectives a 1'analyse
technologique.

L'adéquation entre cette complexité et les actions entreprises
pour protéger l'environnement nécessite donc un effort d'intégra-
tion important dans les administrations environnementales. Ulti-
mement cet effort Hevrait etre @étendu aux autres administrations
en général (Environnement Canada, 1986). I1 faut admettre toute-
fois qu'une progression dans cette direction implique des diffi-
cultés majeures liées a toute recherche d'un consensus. Ces limi-
tes devraient 8tre gardées en mémoire pour éviter de retomber ra-
pidement dans la vision sectorielle de laquelle découle souvent
une approche & rationalité 1limitée, au sens de Sasseville et
Crowley (1985).
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4.4 Recherche du compromis

La recherche du compromis idéal s'applique 3 tous les niveaux
du processus de gestion. Les prises de décision quant a elles
nécessitent d'effectuer des choix. L'utilisation d'une méthodolo-
gie bas€e sur la connaissance du niveau d'incertitude au plan opé-
rationnel pourrait permettre de ré&duire le fossé entre 1'urgence
des actions correctrices a entreprendre dans un sous-systéme donné
(aquatique, par exemple) et la pertinence requise a plus long ter-
me par une optique environnementale globale (eau, air, sol) ou
socio-&conomique. Ces objectifs seraient respectivement atteigna-
bles par la définition des champs de recherche portant un poten-
tiel de solutions & trés court terme et par la mise en lumiére des
efforts a consentir pour cerner le degré de complexité nécessaire
et suffisant a la prise de décision.

Comme le soulignent Hochman et Zilberman (1978), on ne saurait
trop insister sur 1'importance de bien doser le bénéfice & court
terme et a long terme des actions suggérées aux décideurs politi-
ques, ces derniers devant généralement rendre des comptes sur
lTeurs agissements a tous les quatre (4) ans.

IT est & espérer que la définition et la prise en compte de la
totalité des incertitudes, liées aux diverses démarches entrepri-
ses pour controler les effets des substances toxiques, améliorera
l1'efficacité et 1'efficience des décisions gestionnaires.




CONCLUSION

Le présent ouvrage s'est attardé & mettre en é&vidence 1'impor-
tance que peut revétir la présence d'incertitudes dans le contrdle des
substances toxiques. Aprés avoir décrit 1les sources potentielles
d'incertitude en regard de la production des données de base, de 1'ex-
trapolation des objectifs et de leur application ultérieure, nous nous
sommes attachés & estimer 1'ampleur possible de cette incertitude pour
des cas délibérément simplifié.

Malgré la complexité accrue du milieu réel il est 3 espérer que la
définition du niveau d'incertitude, 1ié& & certaines étapes particulié-
res du processus, favorisera 1'€mergence des zones d'intéreét priori-
taire pour 1'acquisition de connaissances supplémentaires. Elle pour-
rait egalement orienter les choix stratégiques et politiques visant la
réduction générale de 1'incertitude, en augmentant par exemple 1la
cohésion entre 1les divers intervenants en matiére d'environnement.
Ainsi, selon le degré de complexité et d'importance du probléme ren-
contré, la définition de ces zones d'incertitude pourrait &tre limitée
au niveau simple de 1'@puration d'une ou plusieurs sources ponctuel-
les, etre étendue au niveau de 1'assainissement plus intégré de 1'en-
vironnement (eau, air, sol), ou enfin, &tre généralisée au plan
socio-économique.
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