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LEXIQUE

Il est d’usage de placer le lexique 4 la fin d’un ouvrage. Ce qui était prévu. Finalement
il est placé en téte car il doit s’imposer a I’esprit des lecteurs que I’évaluation écotoxicologique
- vaste domaine confus - doit devenir rigoureuse et que cela ne peut pas se faire avec des
concepts ‘‘a géométrie variable”’, c’est-a-dire entendus selon la fantaisie de chacun. Il en est
malheureusement ainsi, notamment en écologie malgré les efforts antérieurs du rapporteur
(Bouché, 1990), et du fait du caractére hautement pluridisciplinaire et multi-institutionnel de

I’écotoxicologie.

La liste ci-dessous des concepts indispensables (cf. 11) renvoie en gras aux pages ou ils

sont définis.

Adduits, 4.4.5, 4.4.6

Alarme, 1.5,3.3.4,43.2 5.1

Aliment, 4.6.3

Anheuristique, 3.4.2, 4.7.6

Appréciation, 2.1, 3.3.5

Assimilation, 4.5.4, 4.7.3

Biais, 1.2

Biais chimio-disciplinaire, 1.5, 1.6, 1.7
Biais de labo-primauté, 1.5, 1.6, 1.7,3.3.4
Bioaccumulation, 4.4.6,4.7.2, 4.7.4
Bioconcentration, 1.5, 435 (cf
bioteneurs)

Biodisponibilité, 3.3.3, 4.5.2, 4.5.4
Biodiversité, 442 5.1

Bioindication, 1.5, 3.4.2,4.3.1,4.3.5
Biomagnification, 1.5, 4.7.4

Biomarqueur, 4.3.1

Bioteneur 4.3.4, 4.4.6, 4.7.3

Cancer, cancérigéne, 3.3.2,4.4.6

Cause, 4.5.2,4.6.2

CEPE, 2.1,33.7,342,343

Chaines (niveaux) trophiques, 1.5

Chimie, 1.4

Chronique, voir temps

Cinéses, 2.4, 3.2.3

Classification, 3.2.2

Cognition, 2.1, 3.1

Comparabilité, 4.2, 4.6.2, 4.7.6
Comparaison, comparaison typologique,
3.2.2

Compartiment, compartimentalisation, 2.2,
24,323,453

Complexe d’hypothéses, 3.3.6, 4.5.2, 4.5.3
Composants, 3.2.3,4.2,4.7.5
Compréhension, 4.5.2

Concept, I, 1.1

Conséquences d’effets, 2.3, 4.7.6, 5.1
Constat, 4.5.4, 5.1

Critéres environnementaux, 2.1

Déchets, 3.3.2

Demande, 4.3.5

Diluant, 4.6.2

DSE, 3.3.5

Diagnose, 4.1
DICs,23,3.1,3.35,4.1,42

Dose, 4.5.3

Ecologie, 1.4,2.2,44.2

Ecologisme, 1.5, 3.3.1

Economie (de I'info. écotox.), 4.3.5
Ecotoxicologie, I, 1.4, 2.2

Effets, 452,453,462

Effet direct, 2.3

Eléments de connaissance, 3.1, 3.3.6, 3.4.1
Emanation, 4.5.4

Enongats, 3.1, 3.3.5,3.3.6

Estimation, 2.1,2.3,2.4,3.3.1,3.3.5
Eusysteme, 3.2.1, 342 4.1, 42, 44.6,
4175

Eusystémique, 3.2.3

Evaluation environnementale, 3.3.1, 4.5.2
Evaluer, évaluation, 2.1,3.3.1, 3.3.5
Expérimentation (dispositif, expérience),
41,453

Extraction (extractabilité), 4.5.3
Extrapolations, 4.2

Heuristique, 3.4.2, 4.7.3

Hypotheses, 2.3, 3.1,3.3.6, 4.1, 4.2
Instances, 3.2.2

Intégrologie, 1.5,3.3.5, 3.4.2
Interpolation, 3.2.4

Interprétations, 3.1, 3.3.5, 4.2, 4.4.2
Mésocosme, 4.5.1,4.5.3,4.54



Milieu, 2.4, 3.3.3,4.5.2

Modéle, modélisation, 2.3, 3.2.1, 3.4.1,
42 46,476

Niveaux trophiques, voir chaine
Non-humain, 1.2

Option, 3.1, 3.3.5,3.3.6

Postulat, 3.1, 4.1

PRAGCs, 3.1, 3.2.1

Problémes d’environnement, 3.3.1
Prognose, prédiction, 2.3,3.3.2, 4.1, 5.1
Propositions, 3.1,3.3.5,3.3.6
Proto-écologie, 1.1
Publication/séquestration, 3.1
Quasi-individus, 1.1, 3.4.1

Rapport, 4.7.2

Référendaires, 3.1,3.4.1,4.2,43.5,4.6.1
Réfutable, 4.2, 5.2

Régulations, 4.7.3

Reproductibilité, 4.6.2

Seuil letal, 4.5.4, 4.5.5

Shéma Conceptuel Global, 3.1, 335
341,342

Spécialiste, spécialisation, 1.6

Spéciation chimique, 4.5.2

Substance, 2.2, 2.4,3.3.2,4.5.2
Substances ionisantes, 3.3.2

Surveillance (monitoring), 1.5, 4.5.1, 4.5.4
Systéme de bioindication, 4.3.2

Systéme, 2.2, 3.1

Taxinomie, 3.2.2

Temps, 4.6.2, 4.6.3, 5.2

Teneur, 4.3.4,4.5.2

Test, 3.3.1,4.5.5,4.63

Toxicologie, 1, 2.2

Toxique, 2.2

Transposabilité, 4.2

Transposition, 4.3.5

Utilisateurs (de connaissances), 3.3.7
341,342,343
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AVERTISSEMENT

Tenter de dégager une synthése logique pour rendre cohérente et efficace I’évaluation
écotoxicologique c’est 1°) contribuer a une demande sociale : évaluer tous nos risques, vis-a-
vis de toutes les substances, dans tous nos milieux et 2°) effectuer une ‘‘mission impossible’’
ou pour le moins trés présomptueuse. Un auteur ‘‘prétend’’ dominer I’extraordinaire diversité
des organismes dans la variété des milieux ou ils vivent et agissent, face a la pléthore des
substances potentiellement nocives et a la logorhée des publications ultra-spécialisées de la
communauté technique, scientifique, voire commerciale, ayant trait au domaine.

L’auteur a toute fois tenter I’exercice car accumuler les recherches en éco-toxicologie,
méme avec les meilleures intentions, ne peut se substituer a une démarche cohérente exigeant
simultanément une maitrise de moyens toxicologiques, biophysicochimiques = substances
nocives) donc biologique (organismes subissant la substance et agissant en écosysteme) et

écologiques (science strictement exacte des organismes dans leurs écosystémes, intoxiqués ou
non).

Il reste donc, avec tous les risques des biais personnels, d’esquisser ici une démarche
rigoureuse dont ’homogénéité ne pouvait étre assurée initialement que par une personne.

Pour cela il faut maitriser les mémes concepts désignés de fagon univoque. Le rapport
débute donc par un lexique d’introduction aux termes peu a peu définis dans celui-ci.

Il s’efforce ensuite de centrer sur I’évaluation écotoxicologique en s’écartant, si
possible, de la préoccupation de faire-valoir le préexistant ; la demande sociale ne doit pas se
confondre avec les usages des technoscientifiques. Ce n’est que lorsque nous aurons une

demande logique en évaluation écotoxicologique que nous pourrons situer les contributions
des chercheurs. Il ne faut pas faire I’inverse.

Aprés cette phase ‘‘individuelle’” de rédaction il est indispensable de passer a une
critique collective de ce document.

Ce rapport est donc un essai soumis a critique. Il a été achevé hativement avant un long
voyage a |’étranger, et diffusé sans attendre. Il est impératif de le soumettre a la critique et
différer n’apportera plus grand chose. Ici le mieux devient I’ennemi du bien sur le fond comme
sur la forme (la derniére relecture n’a pas été possible ). Certains paragraphes sont des
demandes d’informations (cf. 4.4.7. Biosondes), beaucoup sont contestables. Vos critiques

circonstanciées par rapport a son objectif - répondre a une demande sociale - seront les bien
venues.




I. Introduction.

L’objectif de ce travail est, dans les limites intellectuelles de I’auteur, de dégager une
méthode logique et rigoureuse fondée sur des concepts précis et définis relatifs a I’évaluation
écotoxicologique. Cela passe par I’évaluation, opération humaine interfagant, les techno-
sciences et la société, et I’écotoxicologie qui devrait elle-méme se fonder sur I’écologie -
science exacte- et la toxicologie nécessitant des définitions physicochimiques précises d’agents
toxiques causaux et une méthode biologique de constat des effets de ces agents sur les
organismes.

Ce vaste domaine offre une image désordonnée et souvent contrastée ou d’excellentes
études et contributions ponctuelles sont noyées dans un ensemble flou, par manque d’un cadre
permettant de les inscrire. Ceci ne serait qu’accessoire si la conséquence de ce désordre n’était
pas la perte -démontrée- de plus de 95% des connaissances et en outre les choix malheureux
(non démontré) de certains thémes de recherche gaspillant ainsi de rares moyens attribués a ce
domaine de recherche.

Ce travail vise donc a proposer un cadre conceptuel permettant des échanges efficaces
d’abord entre les spécialistes concernés et ultérieurement entre ces spécialistes et les
utilisateurs de connaissances. Cette démarche doit optimiser les échanges fondés sur une
méthode logique explicite, donc critiquable. Pour aborder ce cadrage je vais d’abord décrire de
fagon générale cet ensemble sous trois angles d’attaque : conceptuels, concret et “rigoureux”.
Pénible, cette rigueur -ou discipline- est indispensable.

1.1 Introduction : avertissement conceptuel.

Pour établir le cadre conceptuel nécessaire j’ai opté pour une démarche logique en
technoscience mais souvent rejetée dans les relations humaines et dans la proto-écologie (=
I’“écologie” actuelle & de trés rares exceptions pres).

Cette démarche se fonde sur I’exposé explicite de relations entre concepts et de leurs
liens au réel d’une part, et d’autre part sur une définition précise de ces concepts. La définition
retenue ici pour chaque concept est elle-méme la définition rigoureuse préexistante disponible.
Si il y a plusieurs termes pour désigner le méme concept, c’est la premiere définition
rigoureuse qui est retenue sauf si une discipline a explicitement une commission internationale
de nomenclature ayant préalablement arrété un choix officiel différent (par exemple, utiliser
mercure plutdt que vif-argent).

Par contre jamais 'argument, fréquent en politique et proto-écologie donc en
environnement, de majorité ou de consensus mou, ne sera retenu. Le progrés est par essence
initialement élitiste et minoritaire. Chaque progrés scientifique ponctuel ou amélioration
technique précise est fait par un quasi-individu (une ou quelques personnes). A cet instant le
progres ou/et I’amélioration ne sont connus que par ce quasi-individu contre la connaissance
de tous les autres. Si peu que la diffusion des connaissances ne se fasse pas ou trés mal, ou
encore qu’une erreur soit répétitivement reproduite car elle-méme fondée sur une croyance
fallacieuse répandue et généralement “acceptée”, le progrés est systématiquement ignore.

L’auteur justifiera donc explicitement ses choix, ceux-ci dussent-ils étre tres
minoritaires ou/et inusités, et n’utilisera jamais |’argument majoritaire ou consensuel mou (mou

par opposition aux commissions officielles internationales ayant travaillé de longue date sur un
sujet).

1.2 Introduction : les distorsions entre connaissances.

Le vaste domaine concerné par I’évaluation écotoxicologique est étudié, a des fins éco-
environnementales ou non, par un trés grand nombre de spécialistes qui se référent a de
multiples disciplines regroupant approximativement leur art : génie chimique, taxonomie,



cartographie, ... ou leur objet d’étude : démographie, spéciations des métaux, hydraulique,
épidémiologie, etc. Un inventaire a la Prévert n’y apportera aucune clarté car en définitive les
vraies disciplines technoscientifiques réellement appréhendées sont aussi nombreuses que les
quasi-individus acquérant des connaissances, avec ou sans, statut de chercheur.

On peut par contre constater que le domaine de I’évaluation écotoxicologique n’est pas
étudi¢ de fagon homogene et qu’en conséquence notre accés au réel, permis par ces études, se
faisant par la connaissance que nous en avons est extrémement biaisé. Cela pour une raison
simple : nous n’avons pas organisé globalement nos études en fonction de I’objectif “évaluation
écotoxicologique” mais seulement tardivement essayé a posteriori de rassembler les
connaissances préexistantes le concernant. Ces connaissances sont nulles dans de nombreux
domaines, par exemple vis-a-vis d’organismes qui n’ont jamais été¢ décrits mais qui sont
présents dans les milieux intoxiqués et pour lesquels nous n’avons donc méme pas conscience
de I'existence ou encore pour les organismes n’ayant aucun spécialiste disponible pour les
étudier et les représenter en tant que non-humain dans nos évaluations (controverses) socio-
techniques (Latour 1995). A ’opposé d’autres domaines, tel celui de la synthése chimique de
certaines familles moléculaires, sont largement pourvus en laboratoire et chercheurs, en raison
notamment de I’importance économique reconnue de ces produits.

Notre perception de réel ou sont élaborés, stockés, diffusés, appliqués d’éventuels
toxiques est donc éminemment biaisée par I’hétérogénéité de notre connaissance de ses
composants et par défaut de représentation de “non-humains” dans nos évaluations. 1l faut,

malgré cette situation qui s’apparente a une vue par un kaléidoscope, tenter d’ordonner notre
démarche.

1.3 Introduction : une rigueur anormalement variable.

La rigueur des liens logiques entre les éléments conceptualisés nécessaires dans

I’évaluation écotoxicologique est aussi extrémement variable. Cela ne se superpose pas
nécessairement a I’absence d’études et de connaissances décrites ci-dessus quoique I’on tende
a suppléer a ces carences par des croyances. Cela tient aussi aux difficultés des études qui ont
conduit a différer -souvent indéfiniment- la validation des hypothéses des modéles utilisées. Par
exemple cela est visible chez le taxonomiste décrivant d’une part avec précision une nouvelle
espéce dont le type -déposé dans un muséum- pourra toujours permettre un controle rigoureux
de ce travalil et effectuant d’autre part I'interprétation intuitive de la position phylogénétique de
ce nouveau taxon par rapport a une évolution qu’il imagine sans chercher a la controler.
Plus macroscopiquement, dans le domaine de I’évaluation écotoxicologique I'inexistence de
I’écologie, en tant que science exacte et globale, cohabite avec une connaissance précise de
certaines lois physicochimiques fondées sur des conventions (tel le systeme métrique) chaque
jour plus rigoureuses.

Cela a conduit dans ce rapport a tenter une correction de cette situation en dégageant,
en restaurant, voire en établissant solidement les bases nécessaires la ou elles sont noyées dans
le flou, I’approximatif et les croyances communément admises. On admet, par contre, comme
acquis par chaque lecteur les concepts solides bien enseignés comme la notion d’élément
chimique, de nomenclature biologique binominale ou de syst¢éme métrique. En clair il s’agit
d’essayer de corriger les distorsions décrites dans cette introduction.

1.4 Des priorités, bases et moyens technoscientifiques hétérogénes.

Nous avons évoqué ci-dessus les difficultés conceptuelles (= absence d’un vocabulaire
rigoureux), ’hétérogénéité de niveau des connaissances selon les objets étudiés et ’existence
d’un laxisme communément admis ¢a et [a.

Alors que la demande sociale pour une évaluation environnementale fiable permettant
de corriger, ou mieux de prévenir, les problémes d’environnement se fait pressante les
technosciences tardent a mettre en place des évaluations rigoureuses. Actuellement I’essentiel



des travaux a but réellement écotoxicologique est inutilisable en raison de carences
fondamentales. Ce rapport ne peut prétendre redresser une situation aussi biaisée mais peut au
moins tenter d’en corriger les conséquences, en contribuant a une prise de conscience de cette
absolue nécessité.

La dispersion des connaissances et I’absence de rigueur tiennent fondamentalement aux
pratiques disciplinaires quasi-individuelles interdisant d’aborder I'objet méme de
I’écotoxicologie : I’effet nocif de substances dans les systémes écologiques ou Phomme
s’inscrit.

Il faut au moins prendre conscience des forces en présence :

1) Une science exacte solide, une industrie active, des équipes logiquement constituées : la
chimie. Du fondamental au génie chimique, cette discipline maitrise I’essentiel de ses concepts,
les a diffusé dans notre culture -chacun sait ce qu’est un atome et une molécule- et contribue a
I’écotoxicologie avec des apports précis (produits purs, produits techniques, identification de
molécules diverses), avec des chercheurs qui a plein temps se consacrent a la sélection
(screening) des usages de nouvelles molécules a des fins thérapeutiques ou autres, et
finalement avec la préparation de dossiers d’homologation de nouvelles molécules susceptibles
d’un usage commercialisable. Ces techniciens et scientifiques sont spécialisés exclusivement
dans cette activité : le développement de I'industrie chimique depuis les fondements de la
discipline chimie jusqu’aux relations sociales d’homologation-commercialisation, dont une

nécessaire maitrise des aspects toxicologiques, ne serait-ce que pour des raisons d’hygiéne et
sécurité en milieu industriel.

Le volet “chimie” de la toxicologie est donc solide.

2) Le volet “biologie” de la toxicologie se présente sous un jour tres différent. La biologie n’a
pas pour objet, ni pour débouché principal I’étude des effets des substances chimiques sur les
organismes. Elle porte sur des dizaines de millions d’espéces souvent mal définies ou a
découvrir. La toxicologie n’est abordée que de fagon rare et accessoire et devient
exceptionnellement le sujet d’étude central du biologiste... elle est au mieux un aspect de ses
é¢tudes et le probléme toxicologique, ainsi a la marge, n’est conceptuellement et
opérationnellement que secondaire. Les organismes “subissent” les toxiques... les biologistes
aussi.

Prendre en compte le considérable déséquilibre entre la contribution de la chimie et celle de la
biologie dans les études toxicologiques est essentiel. En raison de leur rareté les apports
rationnels de biologistes, méme exceptionnels, pésent au niveau de la contribution a la
connaissance dans le couple biologie-chimie fondant la toxicologie autant qu’une contribution
massive de la chimie. Un fragile travail de biologiste devra étre pris en compte au méme titre
qu’une démonstration solide et répétée du volet chimique.

3) Quant a I’écologie dans sa contribution a I’écotoxicologie elle est scientifiquement et
techniquement nulle. Cette science n’étant encore ni sérieusement enseignée, ni
opérationnellement pratiquée ne joue pas le role qu’elle devrait dans I’écotoxicologie. Cette
carence est en partie masquée et aggravée par la proto-écologie et est malheureusement
presque totale. Raison de plus pour attribuer une attention particuliere aux rares contributions
qu’elle pourrait effectuer, celles-ci étant de ce fait stratégiques.

Notons en passant que ’action d’une substance sur les organismes dans leur milieu - condition
de I’écotoxicologie - non seulement devrait faire appel a4 une gestion intégrée des
connaissances de la science globale de ces relations organismes-milieux (= écologie) mais par
celle-ci devrait tenir compte de acquis de disciplines telles la pédologie ou I’hydrologie... dont

la contribution a I’écotoxicologie est modeste, voire cryptique, particulierement en
écotoxicologie des sols.



L’abondance de certains travaux et les priorités compréhensibles assignées par
Iindustrie chimique aux études nous ont souvent conduit a perdre de vue I’écotoxicologie -
sans éco- (Abdul Rida, 1994) et a opter pour des approches si biaisées qu’elles ne traitent plus
d’écotoxicologie malgré I'étiquette, voire méme s’opposent a I’évaluation écotoxicologique
par la création de pseudo-priorités, pseudo-recherches et pseudo-résultats.

Pour essayer de prendre, un tant soit peu, une distance avec cette distorsion

spectaculaire de I’écotoxicologie...le rapport va essayer de fonder sa logique sur I’évaluation
écotoxicologique elle-méme.

1.5 Une perception biaisée des milieux.

Outre le biais spectaculaire entre chimie >> biologie >> écologie ~ 0, décrit ci-dessus, il
y a un biais pragmatique résultant du fait que I’écotoxicologie a elle méme portée sur des
milieux pergus et étudiés de fagon tres différente.

Trés tot, la dénonciation écologiste témoigne d’un impact écotoxicologique : Rachel
Carlson (1962) dénonce le “printemps silencieux” résultant de 1’hécatombe des oiseaux, elle
méme résultant notamment de I’empoisonnement du plus populaire d’entre-eux - le merle
américain (Turdus americanus)- empoisonné par I'ingestion de vers de terre agonisant apreés
’emploi de pesticides qu’ils avaient assimilés. Cette alarme souligne un des fondements de
I’écologisme : la perception humaine. Les oiseaux ne sont pas forcément essentiels (1,5 kg
biomasse/hectare) mais ils touchent nos sens... permettant de démontrer une hécatombe cachée
(celle des vers de terre ~ 1100 kg biomasse/hectare) et les effets d’une famille d’actes humains
: Pusage de pesticides.

Cette prise de conscience a conduit a I’amorce de I’écotoxicologie (Ramade, 1977)
marquée par la nécessité de mieux évaluer nos actes mettant en oeuvre des produits nocifs... et
par une perception “naive” des écosystémes. La partie pergue s’appuie sur une chaine
alimentaire a la fois bien réelle et trés insuffisamment décrite pour situer I’ampleur des
problémes a partir d’évaluations effectives en raison de moyens financiers et conceptuels
initialement trés faibles.

On assiste alors a I’élaboration d’une amorce de connaissance qui a la fois porte le sujet
et est trés souvent obscurcit par des approches trompeuses en raison des carences
conceptuelles en honneur ... jusqu’a ce jour. Les chaines et les niveaux trophiques fondés sur
des approximations grossieres seront adoptés sans regard trop critique a la fois en raison de
leur pouvoir évocateur et de leur facilité didactique, mais ceci au détriment de la rigueur
scientifique et des besoins d’une écologie rigoureuse. Devant I’absence de moyens, certains
milieux, et particuliérement le milieu aquatique seront privilégiés, car ils se prétent plus
facilement que les sols a des études et transpositions au laboratoire. Des théorisations (cf.
biomagnification) en émergent sans que les approximations tolérables en milieu aquatique
qu’elles incluent soient décrites. Elles sont exportées sans aucune précaution en milieu
terrestre, dont le sol.

Par exemple, la surveillance (“monitoring”) des milieux est fondée sur l’analyse
chimique des biotopes (= partie non vivante des écosystemes) ; celle-ci est parfois critiquée
pour certaines faiblesses techniques d’observation mais sans souligner sa non-signification dans
les sols (Ramade, 1992). Utilisable dans une certaine mesure en écotoxicologie aquatique, ou
I’eau a toujours une densité peu différente de 1 et des propriétés physicochimiques contenues
dans une fourchette souvent étroite, cette analyse devient radicalement trompeuse dans les sols
(densité — 0,1 a 6 de composants et structure physico-chimique, extraordinairement diversifié).
Il s’en suit une exportation de concepts (en raison de conditions particuliéres ou leurs
insuffisances conceptuelles ne se révélent pas) tolérables depuis les milieux aquatiques vers des
subécosystémes ou ils sont littéralement insensés (sols).



2.2 L’écotoxicologie

L’écotoxicologie : « c'est la branche de la toxicologie qui étudie les effets écologiques
des substances toxiques ou polluantes » (Truhaut, 1975). La toxicologie étant « la discipline
qui étudie les substances toxiques ou poisons, ¢ 'est-a-dire les substances qui provoquent des
altérations ou des perturbations des fonctions de 1'organisme conduisant a des effets nocifs
dont le plus grave, a l’évidence, est la mort de 1’organisme en question » (Truhaut, 1976).
L’écotoxicologie revient donc a étudier les effets écologiques des substances toxiques dans les
systémes écologiques. Ceci parait clair, mais seulement si I’on défini “substance toxique” et
“effets écologiques”. Substance est pris dans le sens trés large de « matiére dont quelque chose
est formé » (Larousse, 1980), ce qui laisse une large gamme d’application. Toxique se dit pour
une substance nocive pour les organismes vivants (Larousse, 1980).

Des substances étudiées dans les évaluations écotoxicologiques pouvant n’avoir aucun effet
nocif il vaut mieux reformuler I’objet de I’écotoxicologie comme étant : I’étude de la nocivité
biologique de substances dans les systémes écologiques.

Il reste alors & préciser “systemes écologiques”. Il faut rappeler ici ce qu’est I’écologie
« science globale des relations des organismes avec leur monde extérieur environnant dans
lequel nous incluons, au sens large toutes les conditions d’existence » (traduction Bouché,
1980, de Haeckel, 1866). Cette définition est donnée dans sa langue initiale et précisément
discutée dans Bouché, 1990. Retenons ici pour notre propos qu’il s’agit d’une science. Elle
n’est ni un mouvement philosophico-politique, ni une technique environnementale. Cette
science a un objet global portant sur les organismes et leurs milieux, incluant les actions
humaines et I'effet des substances toxiques ; ces milieux sont définis par toutes ses
caractéristiques bio/physico/chimiques. L’écologie ne peut donc étre réduite a une discipline
biologique, ou chimique, ou physique. Ce qui lui est propre c’est d’organiser I’apport des
diverses spécialités dans ce contexte global des systémes de relations entre les organismes et
leurs milieux.

Les “effets écologiques” des substances seront donc leurs effets sur les organismes dans
les écosystémes et les conséquences, y compris non biologiques, de ces effets biologiques. Par
exemple la mortalité élevée d’une population de vers de terre anéciques entraine I’obturation
de leurs galeries verticales dans les sols impliquant le quasi-arrét de la percolation des eaux
d’orages induisant un ruissellement dévastateur des pluies violentes. Les “effets écologiques”
ne peuvent en aucun cas étre réduits aux effets biologiques.

Reste la notion de systeéme, que nous allons traiter a part (§ 3.1) car elle joue un role
clé dans ce rapport. Nous dirons ici, en attendant une définition plus formelle, qu’il s’agit d’une
somme de composants, vivants ou abiotiques, ayant des échanges entre eux, en conformité
avec la définition de I’écologie. Ceci impose le fait que les systémes écologiques sont autant
vivants (organismes) qu’abiotiques dans leurs composants et qu’ils sont usuellement des
systemes spontanés plus ou moins modulés par I’homme.

Ceci nous conduit a considérer une substance comme susceptible d’avoir un effet sur certains
organismes et non pas sur d’autres et que cette nocivité se transmet par cingse entre
compartiments, vivants ou non, dont certains, biologiques, subissent cette nocivité.

Une évaluation écotoxicologique d’une substance doit donc porter sur les nocivités biologiques

de celles-ci dans les systémes écologiques. Ce qui suppose d’étre opérationnellement capable
d’estimer ces nocivités vis-a-vis de systémes connus !

2.3 Les critéres de I’écotoxicologie.

Nous pouvons essayer de dégager ici les criteres d’une recherche précise et
opérationnelle a but écotoxicologique.
1) Elle n’est, par son caractére circonscrit, ponctuel, spécialisé et temporaire, qu’une
contribution a I’évaluation des effets (nocifs) des substances dans les écosystémes ou ces
substances sont, ou seront, présentes. Il s’agit d’une contribution s’inscrivant dans la tres



grande diversité des substances, des modalités de leurs actions nocives sur les organismes, du
grand nombre d’organismes concerné dans la variété infinie des écosystemes et des
conséquences fonctionnelles sur les variables physiques, biologiques et chimiques de ces
systémes.
2) En conséquence tout élément de connaissance acquis par ces recherches concrétes devrait
étre effectivement intégré dans un cadre conceptuel permettant de distinguer : les apports
factuels depuis les écosystémes étudiés (= DICs) et les interprétations (= hypothéses)
construites depuis ces faits pour produire des estimations écotoxicologiques. Cela implique la
mise en oeuvre effective des moyens d’intégration de chaque apport particulier dans un cadre
d’intégration (cf. 3.4).
3) L’évaluation écotoxicologique portera sur les effets des substances (en pratique de certaines
substances) 1°) directement sur les organismes (en pratique certains organismes), composant
d’écosystéemes (en pratique de certains écosystémes) et 2°) sur les conséquences biotiques et
abiotiques (les autres composants écosystémiques) des effets directs observables sur les
organismes. Concrétement ces évaluations porteront sur 3°) des changements d’état (niveau,
fréquence, composition, ...) des compartiments écosystémiques (dont les organismes) et 4°) sur
les changements de cinéses échangeant entre ces compartiments (quantités en fonction du
temps). La compartimentalisation relevant de notre aptitude a identifier et connecter les
composants écosystémiques étudiés, dont la (ou les) substances étudiée(s).
4) Toute étude effectuée hors du cadre des écosystémes se fera en écotoxicologie
nécessairement en référence a ceux-ci :

4a) Par analyse décrivant un matériel qui en est issu.

4b) Par modélisation (= représentation) de la partie pergue de I'effet des substances
dans les écosystémes, afin de valider (soumettre a réfutation) ces représentations en fonction
des systémes réels.

4c) Par prognose (prédiction) des effets prévisibles de substance ultérieurement
applicable dans des écosystémes ; cette prognose étant réfutable dans ces systémes.

4-nota) Toute étude qui ne se rattache pas explicitement a des écosystemes identifi€s
et a des variables de ceux-ci (4a) a leur représentation « réfutable » immédiatement (4b) ou
dans un futur concret (4c) n’est pas écotoxicologique.

2.4 Milieu, organisme et substance.

Ce paragraphe vise a poser la problématique écotoxicologique afin de préparer a une
approche rationnelle (cf 3.1, 3.2) conduisant a réévaluer des pratiques courantes (cf. 3.3) puis
finalement a assurer la mise & disposition des connaissances sous forme d’estimations (cf. 3.4)
permettant effectivement une évaluation écotoxicologique (chap. IV).

Une substance toxique agissant sur un (ou n) organisme(s) dans un (ou n) milieu(x),
I’estimation doit établir cette action par rapport aux organismes en fonction des milieux. Nous
noterons ici au singulier substance, milieu, et organisme sachant qu’il peut y avoir dans cette
conceptualisation des combinaisons de plusieurs substances agissant dans différents milieux sur
des organismes variés.

Cette convention étant posée, il s’agit dans un premier temps d’établir une relation
eusystémique milieu/organisme ou 1’organisme subit (exploite) son milieu et agit sur celui-ci
par le moyen d’échanges. Ces échanges entre les compartiments milieu/organisme sont
formalisés sous le nom de cinéses (tel le transfert du plomb du milieu dans et/vers un groupe de
plantes assimilant ce plomb) ou tel I'action de vers de terre agissant par un travail sur les
propriétés physiques des sols. Le milieu par rapport a I'organisme contient la substance

considérée ; cette derniére par cinése pouvant étre assimilée ou excrétée par I’organisme (Fig 1
A).

Cela suppose toutefois en écotoxicologie que la substance soit dispersée dans le milieu
de fagon homogeéne (Fig. 1 B).



Imaginons une _situation simpliste ou la substance n’est pas dispersée de fagon
homogeéne. Cela crée un eusystéme a trois compartiments et six cinéses (Fig. 1 C).

Cette situation préfigure, “modélise”, un cas ultra-simpliste de milieu terrestre ou dans
I"atmosphére la substance est initialement un aérosol, dans I’eau des océans, riviéres, ou une
substance lipophile en liquides aqueux (+ émulsionnée) et dans le sol une substance liée
initialement a 'une des multiples fractions du sol, tel un déchet apporté.

En fait, c’est-a-dire en écotoxicologie vraie, les mélanges milieu/substance sont infiniment plus
compliqué et en fait inconnus !

L’écotoxicologie étant liée aux faits se doit donc de prendre en charge cette complexité
... non pas & partir d’'un “modéle” (= une représentation) extraordinairement compliqué mais
toujours insatisfaisant car insuffisant vis-d-vis du réel, mais tout simplement en gérant les
acquis du réel .. c’est-d-dire des compartiments (milieux, substances, organismes)
effectivement étudiés (ici le pluriel est gérable : Bouché, 1996).

Figure 1 : Schématisation
Hh — : des échanges entre

milieu —— organisme A organismeget milieu (Fig.A)

ou la substance diffusée de

fagon homogeéne (Fig. B)

ou partiellement

inhomogeéne (Fig. 1 C)

La réalité est beaucoup plus

complexe.
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III. Démarches nécessaires en écotoxicologie.

Tenter de situer nos diverses contributions de spécialistes et nos divers points de vue
dans le cadre unique de I’évaluation écotoxicologique suppose de replacer ces contributions
par rapport aux systémes écologiques (incluant parfois des systémes artificiels concrets, telle
une usine) ou les substances étudiées peuvent avoir des effets nocifs, ce qui oblige & une
maitrise effective du concept de systéme. Ce que nous verrons au paragraphe 3.2. C’est aussi
replacer ces démarches par rapport & nos préoccupations humaines d’usage des substances et
de salubrité des hommes dans leurs écosystémes ; ce que nous verrons ensuite (cf. 3.3). On
réalisera alors que nos contributions individuelles de spécialistes n’ont de sens que si elles sont
effectivement disponibles a 'intérieur d’une présentation des connaissances intégrées dans un
corpus explicite ; nous en verrons la faisabilité au paragraphe 3.4. Toutefois, rendre
effectivement opérationnelle I’évaluation écotoxicologique oblige d’abord a reconnaitre et
ordonner les éléments de connaissance décrits ci-dessous.

3.1 Les éléments de connaissance

Les connaissances des technosciences sont fondées sur trois types d’éléments de
connaissances : les DICs, les relations et termes permettant ’opération d’énoncer les
estimations et leurs modalités d’acquisition par énongats. Les DICs sont des données acquises
directement (c’est-a-dire sans aucune interprétation) depuis le réel observé : une couleur, un
état, un poids, une vitesse, une qualification spécifique, une mesure simple telle 22,2 ; bleu ;
millimétre ; Eisenia andrei ; prairie litre/heure ; 35 ;. Elles sont reliées entre elles par des liens
leur donnant un sens 22,2 millimétres ou Eisenia andrei (de) 425 milligrammes, observés dans
un lieu ayant telle longitude, telle latitude, & telle date, par telle méthode et par X pour le
compte de Y. Ainsi chaque DIC n’a de sens qu’a condition d’étre reliées a d’autres DICs. Ces
DICs reliées se rattachent nécessairement a cinq référendaires : I'espace, le temps, la
composition, I'obtenteur et le protocole (d’analyse). Ces cinq référendaires constituent le
Schéma Conceptuel Global. Les DICs excluent toute préinterprétation de leur valeur et
écartent de ce fait, individuellement toute hypothése. Par exemple, une DIC n’est pas une
moyenne ; ce serait admettre que I’ensemble de valeurs ayant servi au calcul n’est pas
hypothétique or on admet qu’un tel ensemble est acceptable ou non, (jugement hypothétique).
Ici le mot hypotheése a un sens opérationnel trés fort, et nullement péjoratif, celui de toute
opération intellectuelle que nous faisons vis-a-vis du réel dans les technosciences. Il n’y a pas
de vérité en science, ni de certitude en technique ; les hypothéses sont le complément des DICs
dans toute interprétation.

Aujourd’hui la gestion de toute DIC provenant de toute discipline, de tout chercheur,
donc de toute contribution directe ou indirecte a I’écologie ( dont I’écotoxicologie) peut-étre
entierement intégrée, c’est-a-dire ordonnée, conservée et instantanément accessible par voie
électronique. Seule ’absence d’intégrologie, notamment la carence d’une analyse sémantique
des données techno-scientifiques interdit présentement une gestion des éléments de
connaissance en Bases de Données Relationnelles.

Les énongats sont des « petites phrases », de construction tres simple qui énoncent les
deux types de pratiques des techniques et sciences : les hypothéses et les postulats.

Les hypothéses sont relatives a deux démarches. D’une part les options
réductionnistes que I’on fait pour toute interprétation (on étudie ceci et pas cela, avec tel choix
technique, tel échantillon, et finalement telle sélection de DICs comme source de perception du
réel). D’autre part les hypotheses relatives aux propositions : on admet que tel échantillon de

DICs est représentatif, que sa moyenne a un sens, que la matrice de DICs utilisées a conduit a
une synthese.
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Les postulats sont des régles, définitions, normes acceptées ou proposées, tels ceux
des Systémes Métrique International ou les seuils réglementaires définissant le concept d’eau
potable. Le jeux des hypothéses et postulats permet des interprétations produisant des Données
Secondaires Elaborées (moyennes, écart type, barycentre d’un nuage de ponts d’un
hyperespace, etc. ...), elles-mémes décrites par des énongats aboutissant a des estimations (ou
résultats) d’étude. Cet enchainement d’énongats (= hypothéses techno-scientifiques) fait donc
appel a des conventions sociales (loi, normes, ...) tel le systéme métrique, les normes légales,
I'ordre de la nomenclature biologique, présenté sous forme de postulats... L’ensemble des
hypothéses et des postulats s’exprime sous forme d’énongats dont la gestion devient,
également par intégrologie, totalement rationnelle, c’est-i-dire ordonnée, conservée et
instantanément accessible par voie électronique.

Les énongats peuvent prendre une forme littéraire ou/et la forme symbolique des
formules mathématiques de fagon qu’ils permettent d’enchainer les DICs (qui sont des données
qualitatives, quantitatives et flou) aux éventuels traitements mathématiques. Tout argument
écotoxicologique peut étre ainsi relié au réel concerné et a ses hypothéses et postulats. Il est
dés lors possible de juger de la qualité, toujours relative, des estimations obtenues par I’'un ou
Pautre des deux PRACS (Processus Répétitifs d’Accroissement des Connaissances
Eusystémique et comparaison typologique cf. 3.2.).

. Hormis les élucubrations, croyances a priori, et assertions sans aucune source, - qui ne
relevent pas des techno-sciences et donc de I’estimation écotoxicologique - toutes les
connaissances sont fondées sur des faits (DICs) observés sur le réel (subdivisé en réels
particuliers dans la pratique des études) et sur la cognition ou processus de formalisation de la
connaissance, décrivant notamment les interprétations.

Cela peut étre présenté par I’écriture classique de publications et rapports, aujourd’hui
quasi inutilisables (cf. ), ou formalisé par énongats (cf. 3.4). Cette cognition exposant pour
chaque raisonnement les options, propositions et conventions mises en oeuvre ne peut aboutir
a une vérité mais seulement a des estimations qui, nous l’avons briévement vu, sont
aujourd’hui, par intégrologie, totalement explicites et donc critiquables et amendables. C’est
pourquoi la Connaissance ne part pas de « rien » mais au moins des premiers “faits” (= DICs)
et premieres hypothéses (options et propositions). Par un jeu d’approximation successives
cette connaissance Répétitivement s’accroit dans un Processus rétroactif. Les interprétations
technoscientifiques combinant toujours les éléments de connaissances analytiques les plus
élémentaires observés -que sont les DICs- pour les assembler en combinaisons synthétiques
créent donc des objets résultant d’une synthése d’éléments de niveau “inférieur” (= plus
analytique) vers une synthése “supérieure” réunissant certaines propriétés communes aux
objets “inférieurs”. La démarche analytico-synthétique vise a créer des hiérarchies a partir
d’objets élémentaires initiaux et cela selon les deux PRACs.

3.2 Systémique : comparaison typologique et eusystémiques.
3.2.1 Vous avez dit systéme ?

Des mots-concepts comme hiérarchie, systéme modele, constituent des outils
indispensables en écotoxicologie mais ne sont malheureusement pas opérationnels. Non
enseignés, non discutés sérieusement (= de fagon exhaustive) ceux-ci sont « utilisés » a chaque
fois avec un sens flou et variable. Ce laxisme lexical est une carence grave car nous avons
absolument besoin des concepts : systéme, hiérarchie, modeles, ... pour organiser I’évaluation
environnementale. Ou bien on effectue des évocations stériles en utilisant arbitrairement ces
maux (mots) ou bien on accepte la rigueur scientifique.

Tout est systéme. Systéme de pensée, systéme informatique, systéme politique,
systeme hiérarchique, systema naturae de Linné, ... Est systéme toute considération organisée
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ayant au moins deux éléments. Un élément pris isolément n’est pas un systéme ; c’est
I’exception !

Ce constat étant fait il y a opérationnellement un réel probléme pour décrire les deux grands
types d’assemblages d’éléments effectués en technosciences, - ou en perception du réel -. Ces
assemblages sont a la fois triviaux et trés répandus ; ils sont familiers, confus et indistincts
quoique de nature totalement différente. Toutefois, ¢a et 1a, sous un certain angle, et de fagon
donc partielle, ils sont distingués. On les a ainsi considérés sous I’angle hiérarchique en
écologie - de fagon trés littéraire (Allen et Starr, 1982). On les a regardés par la nature de liens
entre objets (héritage et connexion) en informatique (O.M.T. : Rumbaugh et al., 1991). On les
a considérés comme démarche générale de la cognition : I’interprétation scientifique (Bouché,
1990) échangeable par moyens intégrologiques (Tarer, 1996).

En écotoxicologie opérationnelle, comme dans toute approche techno-scientifique qui
ne soit pas trop étroitement spécialisée il y a, de fagon distincte, interactive et synergique deux
Processus Répétitifs d’Accroissement des Connaissances (= PRACs) : I'eusystémique et la
comparaison typologique.

Considérons maintenant la réalité des évaluations écotoxicologiques : elles portent sur
des ensembles formés d’éléments nombreux et constitués au moins d’organismes, de leur
milieu et des substances potentiellement circulant (agissant) dans le milieu et les organismes
considérés : il s’agit donc de systémes. Toutefois il ne s’agit pas de n’importe quel type de
systeme (tel un systéme de pensée, un systéme politique,...) mais d’un systéme ayant
concréetement des composants de nature matérielle décrits par les sciences physiques,
chimiques et biologiques : cette catégorie de systéme est un eusystéme. Ces eusystémes
peuvent étre spontanés, tels les écosystémes ou artificiels, telle une usine. On conservera
toujours dans ce rapport le mot eusystéme pour désigner I’objet de I’étude écotoxicologique
mais jamais sa représentation, dusse-t-elle étre matérielle : les représentations des eusystémes
sont des modéles. Ceux-ci seront décrits et discutés au paragraphe 4.2. Il est essentiel de
distinguer ces deux faces de nos études : les objets concrets ou les toxiques agissent
essentiellement (= eusystéme) et les modéles représentant notre perception de ces eusystémes.
Confondre ces deux entités c’est nous interdire toute démarche techno-scientifique sérieuse
fondée sur une réfutation (on dit moins correctement valider) de notre perception critiquable
du réel qu’est un eusystéme (décomposable en sous-eusystémes).

Par ailleurs, ces représentations portent sur des objets (pris isolément, c’est-a-dire
observés sans connexion avec leur eusystéme) ou sur des eusystémes qui peuvent étre décrits
en terme de hiérarchie. Ce domaine est étroitement dépendant du fait que ’on observe des
classifications d’objets (telle une classification biologique) ou une hiérarchie interfagant des
sous-systémes a des systémes ou sur-systémes.

3.2.2 Comparaison typologique.

La combinaison des DICs et énongats conduit a des ensembles plus ou moins
complexes d’objets. Le mot objet étant pris au sens le plus large du terme (objet commun,
classe d’objet, y compris objets résultant d’interprétations, de regroupements, ... donc
d’hypotheses). Toutefois en techno-sciences tout objet doit étre identifiable, c’est-a-dire
suffisamment décrit pour étre reconnu comme identique & lui-méme ou a un objet-type que
I’on considere comme référence (les différences, si elles existent, étant négligées a I'intérieur
d’une méme classe d’objets “identiques”.)

Le PRAC de comparaison typologique ne nécessite pour assurer ses interprétations (=
synthese de données analytiques) qu’une exigence : les objets doivent étre identifiables.

Une comparaison typologique porte sur un ensemble d’objets initiaux identifiables, ou
instances, et compare les caractéres (ou valeurs) des attributs (ou caractéristiques) décrivant
ces instances. Chaque instance est identifiée (ou décrite) par les valeurs de chaque
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3) Le public réagit a partir d’'une perception anthropocentrique : la disparition de I’agrément
procuré par les oiseaux et leur chant. Il amorce un mouvement politique (au sens noble de
police de la société) : I’écologisme.

4) Ainsi un “probléme d’environnement” est soulevé. Il implique normalement une
évaluation environnementale et une réponse politique.

L’évaluation devrait faire I’objet d’'une démarche associant une perception suffisante
des eusysteémes soumis aux pesticides pour en estimer les effets eusystémiques puis une
appréciation sociale de ces effets. Dans ce cas quel est le poids du chant des oiseaux face aux
ravageurs détruisant le revenu des agriculteurs ? Et si I’eusystéme était réellement (ce n’est pas
le cas) pris en compte quelles sont les conséquences, par exemple sur les inondations et
I’érosion des sols de la mort des vers de terre ? Etc.

La problématique de I’évaluation environnementale est donc normalement double :
une estimation environicienne et une appréciation sociale pour aboutir & une décision
(politique).

Environnement égal donc environique (technique d’estimation) + écologisme (appréciation
politique).

Trente cinq ans s’étant écoulés on peut aussi, depuis ce cas particulier, décrire la
réponse (la “solution”) au probléme environnemental posé :

1) L’évaluation, obligeant a une connaissance des eusystémes (intégration des connaissances
vis-a-vis de ceux-ci) n’a pas été effectuée ...

2) Devant 'urgence (= pression écologiste) la réponse fut ... politique : les organochlorés
furent, pour I’essentiel, interdits,

3) Ceci a ouvert un marché pour une nouvelle génération des pesticides (les carbamates
notamment) beaucoup plus écotoxiques vis-a-vis des lombriciens que les premiers !

4) Incapable de concevoir une approche écotoxicologique, la seule approche de tests
toxicologiques de laboratoire, trompeusement qualifiés d’écotoxicologiques (Anonyme, 1991)
a été retenue.

5) Faute d’avoir poser les exigences techniques minimales de la toxicologie et de
I’écotoxicologie pour de tels tests (cf 6.2.) et sous I’effet des distorsions des connaissances
(cf. 1.2, et 1.7. notamment) un test non reproductible a été seul diffusé et “retenu” (OCDE,
Union Européenne, ISO).

6) Le développement de nouvelles normes et tests se poursuit sans prise en compte
d’exigences techniques minimales (cf 5.2.).

7) Le test n’étant pas réfutable vis-a-vis des eusystémes ou les pesticides sont appliqués, nous
n’avons toujours aucun moyen d’amorcer une évaluation des pesticides dans ceux-ci.

8) Les conséquences de ces effets non estimés ne sont pas plus prévisibles qu'en 1962, les
eusystémes sur lesquels agissent les pesticides n’étant pas décrits malgré la multitude des
observations et mesures qui y sont effectuées.

9) La quasi totalité des moyens parcimonieusement dévolus a I’écotoxicologie (du cas décrit)
sont ainsi gaspillés et sont contre productifs (= production de fausses informations).

Les “problémes d’environnement” consacrant notre inaptitude a évaluer nos actes sur notre
milieu se sont multipliés affectant notre milieu et notre santé. L’environnement (écologisme +
administration mais pas environique) fonctionne comme problématique sociale. Nous avons
fait d’autres lois qui s’appuient, faute d’études écoenvironnementales sur des croyances et non
sur des connaissances technoscientifiques. (Par exemple la notion trompeuse de chaine
trophique, apparente dés “silent spring” dans la relation lombriciens/oiseaux ne s’applique pas
a la relation pesticide/lombriciens !).

10) Des commissions se sont réunies et nous avons produit des directives européennes dont
I'écotoxicologie est totalement absente mais qui sont par contre “utilisée” pour tromper
(involontairement) I’opinion publique (Anonyme, 1991)
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11) Ces directives sont jugées “sérieuses” mais d’application difficile (Robinet, 1996) et en fait
n’ont permis aucune homologation. Méme sans aucune évaluation écotoxicologique leur
applicabilité est mise en cause et la “déréglementation” se profile.

12) Nous sommes 35 ans aprés la publication de Silent Spring ; [I’évaluation
écotoxicologique, initialement absente, n’est toujours pas mise en oeuvre.

13) Apres le désastre de la mise sur le marché d’autres produits sans évaluations systémiques
suffisantes la présentation de nouvelles variétés végétales biomanipulées sont présentées
comme devant avoir le méme type d’évaluation que les pesticides ! « Le risque - souvent
évoqué - de voir se développer des souches résistantes en cultivant des plantes transgéniques
produisant un produit insecticide, exige que I'on fasse un bilan écologique global, comparant
I'impact de cet insecticide lorsqu'il est synthétisé par la plante, et son impact lorsqu'il est
apporté par voie traditionnelle sur les cultures. » (F. d’Aubert, 1996).

14) L’absence d’évaluation est donc ignorée (niée) et sert de référence pour son extension a
d’autres non-évaluations.

3.3.2 Réductionnisme et substances toxiques.

Nous avons déja (§ 2.3) posé le but de I’évaluation écotoxicologique : estimer les effets
nocifs de substances dans les écosystémes. Il faut préciser ici la diversité des substances en
cause. Elles peuvent exceptionnellement étre une substance chimique relativement pure et bien
définie ; il s’agit d’un cas particulier car en pratique cela ne constitue qu’une petite fraction des
tonnages de substances & évaluer. Plus fréquemment elles sont des produits techniques aux
composants relativement bien identifiés tels les produits phytosanitaires homologués dans leur
forme commercialisée ; il s’agit encore ici d’un faible tonnage portant sur des substances
chimiques, des virus, des organismes sélectionnés, biomanipulés ou non. Elles sont surtout, de
fagon massiquement majoritaire, des déchets industriels, ménagers ou agricoles et des produits
commercialisés comme des engrais, amendements, matériaux plastiques, etc. Enfin ces
substances prennent des formes physiques variées, gazeuses, liquides ou solides et sont
introduites “dans I’environnement” (= nos écosystémes).

Remarquons que ces substances peuvent avoir des effets nocifs par des mécanismes
chimiques (poisons), des effets physiques (substances ionisantes, charges inertes stériles) ou
des mécanismes biologiques (virus, organismes manipulés, ...), ces mécanismes n’étant pas
exclusifs les uns des autres et pouvant se combiner (effets synergiques, cumulés ou
antagonistes) dans les substances massiquement dominantes : les déchets.

Notons que si les substances ionisantes non spontanées sont normalement inventoriées
et font ’objet d’une attention particuliére, elles se placent, au plan de la prévention, sur le
méme plan par exemple que les cancérigénes (Choquet et Vinit, 1982). A I'opposé les
cancérigenes non ionisants ne font pratiquement I’objet d’aucune évaluation écotoxicologique
malgré la croissance de la morbidité par cancer dans nos populations humaines (Schwartz,
1996).

Il serait donc logique dans une évaluation, et sauf cas d’une prognose sur objet précis
(§ 5.2.), d’effectuer une évaluation écotoxicologique sans poser a priori I’origine de I’agent
causal d’une éventuelle toxicité.

3.3.3 Réductionnisme relatif aux milieux.

L’évaluation écotoxicologique, portant notamment sur les effets nocifs des substances
dans les écosystemes (§ 2.3), n’a théoriquement et pratiquement aucune raison de privilégier
tel milieu plus que tel autre. On devrait méme partir de la nature de notre relation avec - ceux-
ci.

Ceci est important car toute relation écotoxicologique implique une cinese de I’agent
nocif depuis le milieu vers l'organisme et toute évaluation implique D’estimation des
conséquences sur le milieu de I’effet nocif observé sur les organismes dans ce milieu.
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représentativité a la fois pour des raisons de colit et d’absence de critéres de représentativité.

Ce biais réductionniste, qui n’est pas nécessairement négatif doit étre assumé quant a ses
conséquences (cf. 5.1).

3.3.5 Faits et interprétations.

L’écotoxicologie se fonde sur des faits, observés en tant qu’atome de connaissance,
constituant des apports simplement factuels sans interprétations (cf. 2.3) ; ce sont les DICs
(Données Initiales Contrdlées) directement observées dans les écosystemes et relatives a des
caractéristiques portant sur les organismes et leur milieu et les substances supposées nocives.

Ces atomes de connaissance ne sont pas interprétés et ne contiennent individuellement
pas d’hypotheéses (cf. 3.1). Ils sont reliés au réel par des relations décrites dans le Schéma
Conceptuel Global de sorte que chaque DIC, ainsi adressée, est devenue accessible par
intégrologie (cf. 3.4).

Mais nous acquerons et interprétons ces DICs pour produire d’autres données, a I’aide
d’hypothéses explicites ou, en I’état actuel de non description opérationnelle, implicite.

Pour ces interprétations nous faisons une premiére famille d’hypothéses les options ou
nous choisissons d’étudier telle problématique, puis dans celle-ci tel domaine, avec telle
approche et telle technique nous conduisant & considérer des ensembles de DICs, soit acquises
a cette occasion, soit préalablement enregistrées et accessibles par exemple dans une base de
données relatitionnelle. Les options limitent le pergu des eusystémes que nous considérons ici a
des séries de DICs, en excluant toute autre information objective. C’est I’effet réductionniste
décrit aux § 3.3.2,3.3.3 et 3.3 4.

Nous sommes alors amenés & effectuer des propositions. Celles-ci tendent a combler
les vides entre séries de DICs et entre DICs d’une méme série. On considérera que I’ensemble
des mesures effectuées est suffisamment représentatif pour que sa moyenne ait un sens, pour
que la fonction mathématique ajustée soit signification, etc. Pour cela on organise le données
en tableaux de données (propositions tablatoires) puis I’on interpréte chaque ensemble et enfin
des ensembles d’ensembles au prix de propositions inférentielles. Celles-ci conduisent a la
production de données résultant de ces hypothéses - les Données Secondaires Elaborées ou
DSE - et des DICs. On peut méme, s’affranchissant totalement de toute référence initiale
construire des dispositifs intellectuels (ou matériels) avec des choix hypothétiques représentant
ces idées : ce sont les modéles conceptuels (cf 4.2) permettant d’effectuer certaines options et
d’ordonner ultérieurement des propositions dans le but de réfuter (‘‘valider’”) ces modeles. Les
modeles matériels peuvent conduire a des dispositifs artificiels produisant leurs propres
données (les Données Expérimentales de Potentialités ou DEPs) confrontés ultérieurement aux
systemes réels (eusystemes) qu’ils sont censés mimer.

Ainsi les résultats écotoxicologiques présentables sous forme d’estimations aupres des
utilisateurs de connaissance sont soit :

1°) des DICs : parcelles de connaissance nombreuses et objectives (= liées a ’objet
d’étude) mais ininterprétées,

2°) des DSEs et DPEs résultant d’hypothéses souvent trés nombreuses et de certaines
données objectives (DICs) mais devant étre en permanence réfutables vis-a-vis des eusystémes
qu’ils sont sensés décrire : ces résultats interprétés toujours hypothétiques sont donc relatifs et
doivent donc pouvoir étre jugés afin de permettre une appréciation de leur valeur, de leurs
degrés d’incertitude dans toute évaluation. Ceci implique une description Exhaustive de la
connaissance sous forme de CEPE (§ 2.1, 3 4).

3.3.6 Réfutabilité et complexe d’hypothéses.
Comme toute démarche scientifique, I’écotoxicologie s’appuie sur des fait, ou liés a des

DICs au domaine biophysicochimique, et sur des hypothéses (options et propositions) (cf.
3.1).



Cette démarche se fait par rapport aux eusystémes (§ 2.1), aux caractéristiques classées
(§ 3.2.2) ou situées dans un modéle a compartiments (§ 3.2.3) qui peut étre interpolé (§ 3.2 4).
Mais ces démarches sont trés nombreuses et trés généralement incomplétes car
individuellement personne ne peut mener une telle étude ; il faut intégrer les éléments de
connaissance acquis par chacun (cf. 3.1 et 3.4).

Au cours de ces constructions intellectuelles il y a introduction massive d’hypothéses,
du fait méme de I’inévitable réduction (§ 3.2.2, § 3.3.4), dans toute interpolation (§ 3.3.5).

Ces hypothéses sont implicites et trés nombreuses, ¢’est-a-dire constituent en fait un
complexe d’hypothéses (complexe = qui a beaucoup d’éléments constitutifs, ceux-ci n’étant
pas tous connus) qui se constitue entre deux niveaux de perception/représentation. Par
exemple, celui qui sépare le modéle et I’eusystéme qui par une série parfois trés importante
d’hypotheses tendant & représenter cet eusystéme. De méme le choix d’indicateurs est une
sélection entrainant un complexe d’hypothéses supposant que ces indicateurs soient pertinents
pour représenter le modéle qu’ils tendent a indiquer (fig. 2).

Systémes imaginés Systemes bio/physico/chimiques
(vue de I’esprit) concrets : écosystémes, usines, villes,...

EUSYSTEME

imagination réfutation représentation

modele anheuristique modele d’eusystéme

heuristique
A
supputation réfutation choix de
composants
indicateurs

indicateur anheuristique indicateur heuristique

Figure 2 : Démarches anheuristiques (a gauche) et heuristiques (a droite)
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Précisons ici le sens du mot milieu. Il s’agit de ce qui est extérieur a I’objet central de
Iétude : ici les organismes pris en compte. Il s’agit donc dans les écosystémes de toutes les
caractéristiques abiotiques et biotiques hors des organismes pris en compte dans I’étude. Ceci
inclue donc les substances toxiques, hors organismes étudiés, leurs diversités (§ 3.3.2) et leurs
interactions (dont leur ‘‘biodisponibilité”’, cf. 4.5.2) avec les autres composants du milieu.

Les études ‘‘écotoxicologiques’ portent en pratique, comme nous l’avons vu, tres
souvent sur des ‘‘milieux’’ qui ne sont que des modeéles (représentation) de milieux. C’est le
cas des tests toxicologiques (§ 4.3.1) dit “‘écotoxicologiques’” (§ 3.3.1) ou le milieu est une
création artificielle souvent sans rapport démontré avec aucun milieu et ou la substance toxique
agit éventuellement sur les organismes.

Les études écotoxicologiques proprement dites portent, avec un succes relatif, sur les
milieux aquatiques en raison d’une perception biaisée des milieux (§ 1.5) compréhensible, mais
finalement préjudiciable si on n’y prend pas garde. D’une fagon générale, on peut concevoir
que les milieux hydriques soient favorisés : ils représentent les 7/10e de la surface du globe et
Ieau reste tres présente dans le systéme hydrique et la porosité des terres émergées.

Il n’en reste pas moins que I’homme, ses activités et ses contaminations sont
essentiellement liés a la partie terrestre émergée et que les contaminants se fixent et
s’accumulent dans la phase solide des terres émergées ou des sédiments ou ils sont peu étudiés.
La quasi absence d’études in situ dans les milieux triphasiques (solide, liquide, gazeux) que
constitue les sols, réceptacle naturel des contaminants et supports et bases de notre production
alimentaire illustre un effet trés négatif du réductionnisme simplificateur dominant.

Un tel systéme ‘‘sol’”” traduit en outre une grande diversité structurelle qui ne se
compare en aucun cas a la relative homogénéité de I’hydrosphére et de I’atmosphere brassées
par les mouvements fluides permanents entrainant une relative homogénéisation des propriétés
de ces milieux. Prendre en charge la diversité des milieux solides est donc une nécessité comme
facteurs de variabilité des modalités d’interaction substances toxiques/organismes. Ceci n’est
pas encore mis en place mais est aujourd’hui necessaire et praticable (cf. 3.4).

3.3.4 Le réductionnisme relatif aux organismes.

L’évaluation écotoxicologique est une démarche essentiellement anthropocentrique
dans sa motivation (§ 2.1) mais ou ’homme n’est qu’un acteur dans son milieu : I’écosystéme
ou il vit (§ 2.3). Elle fut d’abord toxicologique et orientée vers des organismes ‘‘représentant
’homme’ dans des tests visant a se protéger des substances toxiques ; ce sont surtout les
classiques souris et rats blancs de laboratoire ou d’autres mammiféres.

La nécessité de prendre en compte ’environnement a conduit non pas a prendre en
compte les biocénoses des écosystémes (biocénoses = somme des organismes d’un lieu donné)
car il eut fallu étre capable de les étudier mais d’abord des organismes considérés comme
importants. On ne sait vraiment sur quels critéres si ce n’est les opinions nécessairement
anthropocentriques et probablement sectorielles d’experts. Une liste floue de groupes
d’organismes a ainsi été dressée, sans véritable limite et dépend essentiellement de la
disponibilité pour raisons extra-écotoxicologique des chercheurs prenant en charge ces études.

Pour une sélection rationnelle il eut fallu posséder des connaissances écologiques qui
font défaut, c’est-a-dire a la fois énoncer les critéres pertinents tels que I'importance comme
maillon alimentaire ou/et comme fonction biologique écosystémique ou/et comme
compartiment sensible permettant de servir d’alarme (= sentinelle, cf. 4.3.2), etc.

Reconnaissons toutefois qu’ici la diversité des biologistes a été une garantie relative a la
limitation du réductionnisme méme si des biais importants existent probablement en terme de
sur - ou sous - représentativité relative (mais a partir de quels critéres ?).

Le réductionnisme résulte par contre clairement comme pour les milieux et les
substances de la labo-primauté a I’intérieur des groupes. La recherche d’organismes faciles a
élever, a multiplier et a manipuler au laboratoire a primé sur des considérations de
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3.3.7 Evaluation écotoxicologique et régulations sociales.

Les estimations (cf. 3.3.5) ont donc une valeur relative, exclusivement ou partiellement
hypothétique, et ne permettent aucune certitude. Ceci est d’autant plus vrai que chaque
spécialiste n’est expert que dans un domaine chaque jour plus étroit en raison méme de
I’accroissement des connaissances.

Ceci rend chaque jour plus illusoire la validité opérationnelle de comités ( “‘panels’”)
d’experts, ceux-ci, méme en grand nombre, sont incapables de représenter les composants des
écosystémes, de leurs interactions et des effets des substances sur I’ensemble des organismes
de ceux-ci. Les discours généraux ne peuvent cacher leur superficialité et les études
approfondies ne peuvent masquer leur étroitesse.

I est donc essentiel que les utilisateurs de connaissances puissent accéder, en tant que
de leurs besoins, aux sources ayant conduit aux résultats (estimations) écotoxicologiques qui
leur sont présentés. Il faut, si ils en sentent le besoin, qu’ils puissent juger des hypothéses, des
DICs et des degrés de validation des interprétations présentées pour effectuer leurs
appréciations dans le couple estimations + appréciations = évaluations (cf. 2.1).

Cela concerne différentes familles d’utilisateurs :

1°) Les spécialistes coopérant a un travail commun ou simplement voulant situer leurs
propres activités par rapport au contexte ou elles s’inscrivent. Actuellement ils font
généralement confiance en leurs collégues mais ne peuvent sur cette croyance fonder une
analyse critique des interprétations et faits évoqués.

2°) Les décideurs qui sont conduit a transformer les incertitudes des estimations en
décision oui/non (faire ou ne pas faire.. lautorisation, l’acte technique, I’étude
complémentaire, ...).

3°) Le public : I’**honnéte homme’’ doit étre a8 méme de juger de la pertinence des
décisions qui sont prises, souvent en son nom (démocratie représentative) avec ses moyens
(impdts collectés) et qui le concernent (ses aliments, sa santé, son milieu,...)

Tout cela implique une organisation des étapes de Iinterprétation, y compris les
déductions écotoxicologiques (cf. 4.3.3) permettant une régulation sociale de I’emploi des
substances a travers des directives européennes, des lois nationales, des normes opérationelles
des seuils réglementaires, etc... dont la pertinence doit étre appréciable par I’accés a la
Connaissance Exhaustive, Pertinente et Explicite (CEPE).

3.4 L’intégrologie : 1a mise a disposition des connaissances.
3.4.1 Mise a disposition des connaissances et leurres.

Nous venons de voir que I’évaluation écotoxicologique devrait étre produite et mise a
disposition d’utilisateurs : spécialistes, décideurs, public auquel il faudrait ajouter des
populations particuliéres tels les enseignants et enseignés.

Nous n’avons pas réellement pris conscience de la marginalisation croissante du
spécialiste compétent, ni du fait que compétence et étroitesse de vue sont corrélées. La figure 3
présente un fait simple : le volume de connaissance gérable (= assimilable et compréhensible)
par un cerveau est limité plus nous approfondissons, plus nous restreignons |’observation. La
figure 3 présente un autre fait : ’accroissement exponentiel des connaissances (90% des
chercheurs de I’histoire humaine seraient vivants et leur efficacité est multipliée par la machine)
entraine le fait que ’expert compétent I’est dans un domaine chaque jour plus étroit... et qu’il
ne sait situer dans un monde complexe.

Nous avons cru pouvoir y échapper par ’accroissement des publications... mais celles-
ci ne sont pratiquement plus lues (Callon et al., 1993, Latour, 1995, etc.).

Nous essayons de faire des ‘‘synthéses’ (sic) qui tentent de compiler les acquis de
domaines tres importants. Mais I’expérience montre que celles-ci sont dérisoires par rapport a
I’état réel de la masse de connaissances détaillées, polyglottes et largement non *‘publiées’ qui
existe (Texier et al., 1996).
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Nous avons aussi cultivé illusion d’un super modéle qui ‘‘intégrerait’ les acquis de
chacun (Jolivet et Pavé, 1993) mais cela suppose que quelque part existe un Homo super-
sapiens capable de concevoir un modéle ou s’inscrivent ses connaissances (cf. 3.4.2).

Nous nous sommes beaucoup payé de mots en parlant de recherches intégrées, multi-,
pluri-, trans-, inter-, disciplinaires mais aucun cadre cohérent n’accueille les acquis des
recherches quasi-individuelles (cf. 1.1) effectivement concrétes. Certes nous souhaitons ces
cadres synthétiques mais ils se dérobent.

Ces leurres servent encore de masques a I’état pulvérisé de nos travaux. Or la nature
des eusystémes, et particulierement des écosystémes, ou les substances éventuellement
toxiques agissent, exige une gestion intégrée de la connaissance. Celle-ci n’existe pas encore au
niveau institutionnel mais est devenue possible en tournant le dos aux tentations de renvois a
une intégration ultérieure des acquis (= post-intégration des rapports, comités d’évaluation et
autres compilations ‘‘synthétiques’’) et aux super modeles qu’aucun Homo super-sapiens ne
peut concevoir.

Cette démarche, en fait minimaliste, ne fait appel qu’a la demande ordinaire de
chercheurs ordinaires qui simplement décrivent leurs éléments de connaissance (cf. 3.1), les
DICs qu’ils observent, les relations de ces DICs au réel via les cinq référendaires du Schéma
Conceptuel Global, les termes qu’ils utilisent, le tout défini et interprété par un réseau
d’énongats.

~ Au niveau des producteurs de connaissance nous travaillons a minima.

3.4.2 L’intégrologie : une approche pragmatique, modeste et minimaliste.

En définitive I’intégrologie est d’une simplicité hallucinante et quasi naive. Les DICs
décrivent sans interprétation les caractéristiques observées. Les termes définissent les
caractéristiques des DICs ou tout concept issu d’une interprétation plus complexe via des
énongats enchainés. Les énongats décrivent les interprétations et toute convention, telle une
définition, norme ou reglement. Enfin, stupéfiant : les relations relient ! Elles relient d’une part
les DICs au réel via les cinq référendaires et d’autre part les DICs a leur caractéristique
(terme), Ces DICs sont utilisées dans tous types d’interprétation traduite sous forme
d’énongats lesquels traitent aussi des postulats (normes, convention, définition).

Remarque 1 : ces concepts sont parfaitement utilisables a I’échelle de tout chercheur,
technicien ou scientifique ; le chercheur cherchant ne fait que cela... méme si un praticien lui a
soufllé le postulat (évidence), le raisonnement ou la série de DICs a observer.

Remarque 2 : 'intégrologie ne suppose pas ‘‘quelque part’” un Homo super sapiens ; un
superman qui ferait-ce-que-I’-on-ne-sait-pas-faire : la synthese géniale. Elle ne nécessite et ne
traite au contraire que d’une connaissance intime des DICs acquis, des fermes utilisés (dans les
spécialités) et des interprétations validables (réfutables ; reproductibles) énoncées. Elle est
strictement heuristique.

Remarque 3 : minimaliste, I’intégrologie exclue les pensées grandiloquentes, les babillages et
autres affichages masquant le vide opérationnel des pseudo-programmes avec pseudo-
évaluation. Elle ne peut étre anheuristique.

En permettant une préintégration, dans un Schéma Conceptuel Global ou s’inscrivent
les éléments de connaissance par opposition aux synthéses qui par post-intégration
agglutinent des é/éments de connaissances en fonction d’un objectif fini, I'intégrologie permet
un exposé exhaustif de toute connaissance effective. Toutes les DICs, toutes les relations au
réel, tous les postulats et raisonnements sont exposables selon une terminologie explicite. Les
énonces étant faits rendent explicite chaque terme et chaque interprétation, avec les hypothéses
qui les constituent. Cela permet a I'utilisateur (autre chercheur, expert, décideur, praticien,
honnéte homme s’informant, etc.) de suivre selon son schéma de pensée I’enchainement de ses

besoins d’information et en n’exploitant que le domaine précis, pertinent a ses besoins, &
chaque instant de la lecture des connaissances.




24

La Connaissance Exhaustive Pertinente et Explicite (CEPE) ne peut prendre en
compte les idées générales sans liens au réel, les évocations sans démarches, les leurres
occultants et les domaines ou la croyance se substitue a la réfutabilité (cf. chapitre III). Cette
limite de I'intégrologie permet de reconnaitre immédiatement les domaines heuristiques de
ceux anheuristiques.

Les domaines heuristiques (permettant de trouver, Littré ; ayant trait a la recherche,
Larousse)sont seuls pris en compte par la CEPE et I’anheuristique en raison de I’absence de
lien au réel ou a la réfutabilité/reproductibilité (possibilité de contre-épreuve, selon Claude
Bernard) ne peut étre pris en charge. Par exemple un modéle heuristique matériel, conceptuel
ou mathématique précis, fondé et ajusté sur des données est totalement gérable par la CEPE...
a I'opposition d’un modéle anheuristique, tel les cycles imaginaires de 1’azote ou les schémas
d’écosystémes des livres qui, en images d’Epinal, décrivent nos idées sans soucis de réfutabilité
des composants (souvent non observables) constituant ces modéles. De la méme fagon les
(bio)indicateurs heuristiques sont des composants eusystémiques reflétant assez, par rapport a
un modéle heuristique connu et validable I’ensemble de cet eusystéme pour faire une économie
d’observation en permettant a partir de ces composants (bio)indicateurs d’en déduire un état
de I’eusystéme, d’ailleurs vérifiable. Ceci s’oppose aux (bio)indicateurs anheuristiques, souvent
évoqués pour décrire des eusystémes inconnus alors que, n’apportant que leur propre
information, ces indicateurs ne servent que de support & un discours ‘invérifiable’” en raison
de la non connexité des composants utilisés avec un eusystéme décrit.

L’intégrologie, minimaliste, ne s’appuie que sur un nombre de concepts fondateurs
réduits (trois : DICs, termes et relations et un opérateur : énongat) permettant la gestion
transdisciplinaire, transinstitutionnelle et dans un futur proche translinguistique de la CEPE(cf.
5.1.). Procédant par pré-intégration simple elle permet la gestion en temps réel des acquis
reliés au réel, en respectant les démarches analytiques des spécialistes, quoiqu’elle aide a
structurer la gestion de la connaissance, et laisse libre cours a toute requéte contribuant a toute
synthese faite par un quelconque spécialiste, décideur ou membre du public. Elle ne peut
prendre en compte le domaine anheuristique - domaine qui présentement sert de masque pour
occulter les conséquences facheuses de I’absence d’intégrologie.

3.4.3 La mise a disposition des connaissances pour I’ utilisateur.

En rétablissant la simple communication des connaissances effectives dans leur réalité
(DICs) et leurs interprétations hypothétiques et conventionnelles (énongats) I'intégrologie
permet aux utilisateurs de s’adresser directement a ce qu’ils recherchent dans la complexité de
la connaissance relative aux divers écosystémes, aux substances variées et a la biodiversité
concernée en ¢cotoxicologie. Il n’y aura que la connaissance (pas la méconnaissance) et que ce
qui est utile a I’estimatique techno-scientifique (= heuristique) mais tout type d’utilisateur,
quelque soit sa langue, aura acceés direct aux connaissances factuelles (DICs) et & toute
interprétation (énongats) ou conventions (énongats sur codes, réglements, normes, etc.). Toute
explicitation de tout élément de la CEPE devient accessible quelque soit la spécialité,
Pinstitution et la démarche suivie. Ces accés étant créés de fagon translinguistique pourront
étre secondairement régulés, pour différentes raisons de confidentialité, mais le lien entre réel,
cognition de ce réel et utilisation des connaissances est aujourd’hui restaurable (cf 3.4.3.).
L’intégrologie est inévitable en évaluation écotoxicologique tant I’expert compétent est
isolément ou en comité, beaucoup trop limité pour avoir une quelconque expertise.
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IV. Les évaluations écotoxicologiques opérationnelles.

4.1 Diagnose et prognose.

L’évaluation écotoxicologique doit étre effectuée 1°) dans les écosystémes, incluant les
eusystemes artificiels, et 2°) en relation avec les substances potentiellement nocives sur certains
organismes. Cette démarche implique des estimations explicitées (= dont on comprend les
DICs, hypotheses et postulats).

L’évaluation est a priori “illimitée”, tant il y a une diversité de substances,
d’écosystemes et d’organismes en cause. Nous verrons au § 4.2 que cette diversité n’est pas
une geéne mais une propriété qu’il faut gérer et utiliser.

Les diagnoses visent a établir un bilan “total” des effets des substances dans les milieux
ou elles agissent. Elles peuvent étre effectuées sur un eusystéme ou sur plusieurs. Dans ce
dernier cas on peut comparer ces eusystémes, soit en fonction de leurs caractéristiques
différentielles (substances ou milieux différents), soit en considérant que I'on est parti de
conditions initiales identiques a la suite d’une manipulation différentielle (témoin, apports +
importants de substances a I’état initial dans un dispositif expérimental greffé sur un
écosystéme). La diagnose est un diagnostic sous forme d’estimations, souvent probabilistes,
de différences entre le témoin, n’ayant subi que les contraintes naturelles et les traités ayant
incorporé la substance évaluée. Les estimations portent sur divers critéres eux-mémes estimés
via des interprétations de diverses caractéristiques observées sur les éléments constitutifs de
I’échantillon observé. La diagnose est donc d’un constat plus ou moins élaboré de la différence
entre un milieu n’ayant pas (ou peu) la substance et un milieu ayant cette substance, a des
niveaux éventuellement variés, ce constat portant sur des effets directs ou/et écosystémiques.

La prognose est d’une toute autre nature : elle est une totale hypothése dans le
temps, sur un éventuel futur événement. On prédit que telle substance entrainera tel effet dans
telles conditions. Il faut attendre la réalisation des conditions prédites pour voir si les effets
prédits ont effectivement eu lieu. Il faut donc, normalement, subir I’effet du temps pour valider
les prédictions, donc la valeur des pronostics. 1l s’agit fondamentalement du risque
opérationnel de la prognose. Des efforts ont donc été faits pour réduire ce risque.

4.2 L’évaluation et les modéles.

Toute estimation utilisée en évaluation s’appuie 1°) sur des faits (= des DICs) observés
dans les systemes réels et 2°) sur des hypothéses reliant ces faits dans des interprétations.
L’organisation de ces hypothéses et ensemble de faits se fait selon des modéles qui sont des
représentations des idées que I’on se fait sur une réalité. Cette représentation (= ce modele qui
peut étre un modele de modeles), est utilisée pour extrapoler des résultats hors du domaine
initial d’observation :

1°) dans I’espace : les DICs sont observées en certains points de ’espace et on les
“‘généralise”’,

2°) dans le temps : les DICs initiales observées a une date ou une série de dates
s’appliquent entre ces dates (interpolation) ou en dehors de cette (ces) date(s) (extrapolation),

3°) dans la_composition : les résultats obtenus sur les composants eusystémiques
étudiés (substances, organismes, autres composants) peuvent étre extrapolés a d’autres
composants plus ou moins semblables.

Ces trois types d’extrapolation posent des hypothéses dont le degré de validité doit €tre
réfutable (= pouvant étre démontré comme faux) vis-a-vis des systémes réels (= eusystemes).
Les modeles sont les représentations que I’on se fait du réel (cf. 3.2.1) et doivent pouvoir étre
éventuellement faux vis-a-vis de celui-ci. /ls ne sont jamais vrais, toute estimation étant
relative ils ne peuvent prétendre a cette qualité mais ils peuvent avoir été souvent éprouvés et
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s’étre réguliérement avérés comme une bonne prédiction de ce que I'on observe dans les
systemes réels et étre, en conséquence, relativement fiable.

Tous les modéles sont nécessairement au départ conceptuels, c’est-a-dire sont des
exposés de I’organisation des faits et hypothéses mis en oeuvre pour représenter une partie de
ce que I’on imagine du réel. On peut s’aider de schémas pour les illustrer et les situer aussi par
rapport aux trois référendaires (espace, temps, composition) décrits ci-dessus. Ces modeles
conceptuels n’ont de sens que s’ils se rapportent effectivement au réel (= sont donc réfutables)
et non a des élucubrations invalidables avec lesquelles ils sont souvent confondus, méme sous
une présentation ‘‘scientifique’’.

Les modéles peuvent en outre étre matériels : on réalise a 'aide de composants
bio/physico/chimiques (plus ou moins bien définis) des assemblages simulant I’organisation et
les composants des systémes réels : ce sont en écotoxicologie des dispositifs ‘‘de laboratoire”’,
notamment des tests toxicologiques en microcosmes congus pour simuler les systemes réels.

Les modéles peuvent en outre étre mathématiques c’est-a-dire constitués d’une
représentation des données relatives aux faits et de fonctions reliant ces ensembles de faits a
’ensemble des hypothéses visant a décrire un réel.

Dans tous les cas les estimations issues des modéles conceptuels ou/et matériels ou/et
mathématiques doivent étre réfutables et le degré de validité, c’est-a-dire I’adéquation entre
leur prédiction et la réalité observée dans les eusystémes concernés, mesure la qualité
opérationnelle de ces modéles.

Les modéles non réfutables (= non validables), c’est-a-dire prédisant des résultats non
observables dans le réel, n’ont aucune valeur technoscientifique et ne sont que des leurres.
Attention : ils sont fréquemment présents et contre-productifs.

Ceci nous a conduit a opposer les modéles heuristiques, (= utiles dans la recherche ;
permettant de trouver) ayant une valeur opérationnelle de représentation réfutable de la
connaissance, aux modéles anheuristiques constituant des constructions de [Iesprit
représentant des éléments non validables sur le réel (cf 3.4.2). Les modeles anheuristiques,
résultant de constructions intellectuelles parfois sophistiquées ont souvent I’apparence d’un
modele heuristique ; ce sont des discours sur des objets relatifs aux sciences exactes, souvent
bardés d’équations mathématiques voire de dispositifs expérimentaux, de tests, etc. mais ne
sont en pratique que des hypothéses non réfutables sur le réel. Ces constructions intellectuelles
sont alors un leurre souvent pris au sérieux.

En outre, les modéles exigeant pour leur utilisation concréte un nombre élevé de
valeurs en pratique indisponibles ne sont en conséquence que des constructions de I’esprit en
pratique irréfutables. Pour étre utiles et réfutables les modéles doivent étre transposables dans
I’espace ou/et le temps ou/et la composition. Plus cette transposabilité est effectuée a moindre
colit (économique) plus le modele heuristique considéré est opérationnel, donc utile.

Cette transposabilité exige une certaine reproductibilité des modeles dont les
composants doivent se reproduire a I’identique donc étre comparable a I’exception des valeurs
relatives a leurs extrapolations (par exemple méme composants, méme position spatiale mais a
des dates différentes). A colt élevé, il est possible de faire varier simultanément plusieurs
valeurs d’extrapolation avec toutefois un risque croissant d’obtenir un résultat faux.

Les conditions de réfutabilité et donc de transposabilité, sont indispensables et
celle d’économie en pratique incontournable. Toute la pratique des estimations
(écotoxicologiques) se fonde sur des modéles auxquels ces trois conditions doivent étre

appliquées. Elles conduisent a écarter les modéles dispendieux et anheuristiques n’ayant
pas ces qualités.

4.3 La bioindication.
4.3.1 Indicateurs et bioindicateurs : signification.
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Une littérature importante et trés confuse a trait aux indicateurs et bioindicateurs,
chacun y allant de sa définition ne reflétant généralement que sa pratique sectorielle.

La bioindication a fait I’objet d’une étude de synthése, commandée par le ministére de
I’environnement et qui montre cette diversité conceptuelle et I'effort de son auteur pour
dégager un consensus (Blandin, 1986). Ce qui n’a absolument pas empéché des usages
totalement différents qui sont d’ailleurs eux-mémes dépassés par le concept de systéme de
bio-indication. Le concept désigne tout simplement ce que les mots et racines indiquent : «
Un indicateur biologique (ou bio-indicateur) est un organisme ou un ensemble d’organismes
qui - par référence a des variables bio-chimiques, cytologiques, physiologiques, éthologiques
ou écologiques permet - de fagon pratique et sire, de caractériser 1'état d’un écosystéme ou
d'un écocomplexe et de mettre en évidence aussi précocement que possible leurs
modifications, naturelles ou provoquées» (Blandin, 1986). Cette définition a pour nous
I'inconvénient d’exclure, probablement par excés de précision, les changements physiques,
pondéraux ou chimiques, telles les bioconcentrations d’éléments traces dans I’organisme en
question.

Pour cela la formulation de LEBRUN (1981) est plus pertinente : « Par définition, un
bio-indicateur est tout parametre biologique, qualitatif ou quantitatif (mesuré au niveau d'un
individu, d’une population, d’'une guilde, d'une communauté), susceptible d’indiquer des
conditions de vie particuliéres qui correspondent soit a un état donné, soit a une variation
naturelle, soit a une perturbation du milieu ».

Mais la définition la plus synthétique est celle de EJSACKERS (1983) que I'on peut
treés simplement reformuler par : les bio-indicateurs sont des organismes qui par leurs variables
d’état, leurs activités (physiologiques) ou leur présence-absence contribuent a caractériser un
€cosysteme, supposé perturbé ou non.

En conséquence :

1) un bioindicateur est un ...indicateur biologique,

2) et une caractéristique biologique qui indique,

3) mais indique quoi ? Il caractérise I’état d’un écosystéme (Eijsackers, Blandin) ou d’un
écocomplexe (Blandin) ou n’est que susceptible d’indiquer des caractéres de vie (Lebrun) ou il
contribue a caractériser un écosystéme (Eijsachers).

Un indicateur n’est en définitive qu’un moyen d’information, donc une connaissance
élémentaire ou interprétée, issue d’un systeme réel. Ce n’est qu’une information ou un groupe
d’informations objectivement lié & un eusystéme et que I’on considére comme caractérisant ou
étant susceptible de caractériser ce systeme.

Ajoutons a ces définitions une variante plus réente : celle de biomarqueur. Citons « De
ce point de vue, deux approches complémentaires peuvent étre envisagées : 1°) la mesure de
parameéires moléculaires, biochimiques, cellulaires ou physiologiques regroupés sous le terme
de ‘‘biomarqueurs’’ ; 2°) la recherhce de certaines espéces indicatrices, par leur
présence/absence et/ou leur abondance, de la qualité du milieu et la caractérisation
mathématique de la structure des communautés renfermant ces ‘‘bioindicateurs’’.(Lagadic et
Caquet, 1996). Par rapport aux définitions sus-indiquées clairement les biomarqueurs sont des
bio-indicateurs. Ajoutons qu’ils ne résulte pas d’un marquage coloré ou isotopique et ne sont
en €cotoxicologie que certains indicateurs observés sur les organismes. Cet usage ne semble
rien apporter de spécifique.

Une remarque s’impose : un élément constitutif d’un systéme, ici un bioindicateur, peut
étre effectivement considéré comme suffisamment lié¢ & I’ensemble des autres composants du
systéme pour, par ses propres caractéristiques, refléter largement ce systéme. Encore faut-il, au
plan scientifique et technique, prouver ces relations systémiques, c’est-a-dire connaitre cet
eusysteme et démontrer préalablement a l’assertion que tel composant eusystémique est
“‘caractéristique’’ ou susceptible de caractériser, dans des limites établies, le systéme en cause.
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Nous touchons 1a a la condition opérationnelle du concept de (bio)indicateur :
pour qu’un indicateur, formé de une ou plusieurs caractéristiques combinées, décrive un
eusystéme il faut connaitre, donc représenter par modéle, ce systéme et savoir en conséquence
qu’elle est la signification de ces caractéristiques (= attributs) décrites par des DICs.

Ceci étant établi préalablement, il est possible par une hypothése d’extrapolation de
considérer que les valeurs de ces mémes caractéristiques, observées sur des eusystémes a
priori homologues, suffiront & percevoir I’état des ces eusystémes sans avoir a nouveau a les
étudier.

Ceci est donc une économie : I’étude de quelque(s) caractéristique(s) refléte(nt) notre
perception (modele) d’un eusystéme dans sa complication.

Ceci est aussi une double hypothése & réfuter : les prédictions modélisées issues de
I’extrapolation de(s) caractéristique(s) observée(s) au systéme doivent étre contrdlées sur un
échantillon de celui-ci. Plus ce controle aura été exercé plus la prédictibilité issue d’un
(bio)indicateur sera fiable et plus son domaine de fiabilité (= applicabilité) sera connu.

Cela conduit & distinguer, voire a opposer les indicateurs heuristiques (= utiles dans
la recherche ; permettant de trouver), c’est-a-dire relier a des modéles heuristiques -
décrivant la place de ces indicateurs dans leur représentation des eusystemes - des indicateurs
anheuristiques qui a Iinverse ne sont que des supputations, voire élucubrations, invérifiables
car sans possibilités de controle des propriétés qui leur sont attribuées.

La construction scientifique et technique ds indicateurs implique donc une connaissance
gérée par modeéle criticable de fagon accessible, et transdiscplinaire ds eusystémes r »éels a
partir desquels certaines caractéristiques indicatrices semblent a priori pertinente pour €tre des
indications d’autres eusystémes (cf fig. 2).

4.3.2 Indicateurs et bioindications : usages

Une bio-indication n’est donc elle méme qu’une information élémentaire (une DIC)
ou interprétée (un ensemble de DICs et d’énongats) fondée sur I’observation des organismes.
Cela ne nous apprend pas grand-chose si ce n’est le vide opérationnel du concept et ce qui doit
s’y substituer si I'on veut rendre effective une (bio-) indication : une gestion des €léments
d’évaluation écotoxicologiques des connaissances apportées (par les organismes) sur les
eusystémes réels que nous devons évaluer (fig. 2).

En fait I'usage des indicateurs en général fait appel a des faits (des DICs) auxquels on
attribue moyennant des hypothéses d’interprétation une signification. Un (bio) indicateur
implique donc normalement un modele d’interprétation (cf. 4.3.1). Mais trés généralement ces
modeles sont implicites ou affirmés (sans preuves démontrées) et ne se prétent donc pas a
réfutation (modéles et indicateurs anheuristiques). La notion d’indicateur est donc trés souvent
évoquée pour masquer une carence. Ce n’est toutefois pas toujours le cas, tel le concept de
sentinelle (alarme) se référant souvent & un systéme fonctionnel explicite (cf£4.3.2).

Constatons essentiellement qu’il faut clairement distinguer 1°) la_bioindication
observée, c’est un fait tel la présence ou I’absence d’un organisme. Il s’agit d’une information
objective et criticable scientifiquement et 2°) le ““‘discours sur le bioindicateur’’, ¢’est-a-dire ce
que Pon déduit, souvent aux prix d’hypothéses lourdes de la présence et absence du
bioindicateur.

On congoit des lors que I'indicateur biologique utilisé entre dans un ‘‘systeme de
bioindication’” (Bioindicator systems, van Straalen et Krivolutsky, 1996) ou plus précisément
dans une procédure d’évaluation par bioindicateurs (cf. 4.7.6).

Il faut ici faire trés attention. Deux attitudes existent en fonction des finalités des
propositions relatives aux bioindicateurs :

1°) Nombres d'indicateurs sont issus des approches circonscrites des spécialistes qui,
maitrisant bien l'acquisition de certaines caractéristiques des eusystémes, les proposent en




supposant qu’elles décrivent d'autres caractéristiques, voire une propriété générale des
eusystémes. C'est, par exemple, le spécialiste d'un groupe biologique (ex : les plantes) qui
considére que I'étude de ce groupe (ex : la végétation) permet la mise en évidence de certains
traits généraux ou spécifiques des milieux. L'objectif est de rendre service mais d'abord de
valoriser des travaux sectoriels : il y a offre d'indicateurs.

2°) A linverse, a la suite d'une demande d'utilisateurs (décideurs ou public) on
s'efforce de réunir l'information et de la condenser en un (ou quelques) indicateur(s), résumant
l'information pergue. Cette pratique, chére aux économistes (indices des prix, CAC 40, ...) aide
a la décision en condensant une information complexe et a été étendue a I'évaluation
environnementale notamment pour les comptes du patrimoine (Webert, 1987). Dans ce
dernier cas, elle vise & établir, 4 coté des comptabilités monétaires (cf. 6.2.2), une comptabilité

environnementale aussi complémentaire que possible ; il y a agrégation pour répondre a une
demande.

4.3.3 Les objectifs et qualité de la bioindication.

La bioindication est donc potentiellement un concept trés puissant qui recouvre une

importante partie de I’objet de I’évaluation environnementale, et notamment ici de I’évaluation
écotoxicologique.
En écotoxicologie - ou I’on cherche a évaluer 'effet des substances sur les organismes (et non
sur les écosystemes) dans les écosystémes - la bio-indication est strictement synonyme, si elle
est opérationnelle avec certains effets directs des substances dans les écosystémes. Ceci n’est
évidemment vrai que si la bioindication est heuristique, c¢’est-a-dire si I’on sait pourquoi on
observe I’effet des substances sur les organismes et comment valider (réfuter) ces observations
par rapport aux eusystemes.

La bioindication (= effets directs) ne recouvre toutefois qu’une partie de I’évaluation
environnementale qui porte aussi sur les conséquences eusystémiques des effets des
substances. Ces conséquences sont soit biocénotiques et peuvent, au moins théoriquement, étre
décelées par bioindication mais sont aussi physicochimiques et ne peuvent s’évaluer
directement par_bioindication. Donc, si la bioindication considérée, est opérationnelle
(=heuristique), et contribue a I’évaluation écotoxicologique, elle n’en est qu’une partie.

On parle en conséquence de systéme de bioindication, ou systéme bioindicateur pour
souligner que ce qui est pris en compte n’a pas trait a une seule espéce traitée isolément mais a
trait a un ensemble cohérent d’items contribuant de fagon significative a I'information (van
Straleen et Krivolutsky, 1996) -définition intéressante (ne pas prendre isolément ce qui est
tautologique avec toute évaluation) mais peu opérationnelle (I’information pourquoi et par
rapport & quoi ?). En fait cela implique que les diverses informations acquises depuis les
organismes s’inscrivent de fagon réfutable dans un modéle heuristique (fig. 2, cf 4.2).

4.3.4. Bioindication et évaluation écotoxicologiques.
Les indications apportées par les organismes dans 1’évaluation écotoxicologique

doivent en définitive étre situées en fonction de trois critéres résumés figure 4.

1°) Le type d’observation (de caractéristiques de DICs) effectué sur les
organismes (= bioindication stricto sensu). Cette typologie sera détaillée aux paragraphes 4.4.

2°) Les modalités d’observations (décidées en fonction de modes de réfutations
et de pratiques socio-économiques décrites au paragraphe 3.3.6 et 3.3.7) décrites au
paragraphe 4.5 (écotoxicologiques) et 4.6 (toxicologiques).

3°) Les types d’interprétations effectuées pour répondre a des objectifs
d’estimation (résultats recherchés) différents seront enfin décrits au paragraphe 4.7.
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Ces trois critéres ne sont pas indépendants mais permettent de situer les différentes
études écotoxicologiques et d’apprécier leurs apports aux estimations écotoxicologiques en
jugeant des quatre conditions recherchées, décrites au paragraphe 4.2.

Les types d’observations (ou de bioindicateurs) sont ce que les organismes peuvent
nous indiquer directement ou indirectement en écotoxicologie. Il s’agit d’abord de
I’observation d’organismes qui par leur présence témoignent de leur vie (survie), les individus
d’une population témoignent d’un niveau, éventuellement comparable & un autre, en terme de
nombre d’individus ou de biomasse, I’absence pouvant témoigner d’un effet mortifere
(I’absence peut avoir d’autres causes qu’écotoxicologiques). Il s’agit donc d’une bioindication
populationnelle (cf. 4.4.2), la population (monosphérique et locale par définition) étant, dans
un contexte écosystémique, spontanée, manipulée ou artificielle (tel un test toxicologique).

Un ensemble de population peut étre pris en compte, pour considérer une fraction de
biocénose en général, a partir des aptitudes taxonomiques des observateurs tels les taxocénoses
de végétaux supérieurs, des lombriciens, des macrophytes aquatiques, des Collemboles, de
cyanobactéries, de insectes Scarabeidae, etc. Des indices biotiques utilisant la diversité des
niveaux de population observée en ont été déduits.

Dans certains cas, en se fondant sur des classements écobiologiques comme celui des
niveaux des peuplements fondés sur les biomasses lombriciennes, il est possible d’en déduire,
via des modeles fonctionnels adéquats, les conséquences écosystémiques (cf. 4.5.3) résultant
des changements de niveaux de composant de taxocénoses (modéle REAL : role agronomique
et écologique des lombriciens) puis de mettre & disposition des décideurs ces estimations et
leur mode d’élaboration par Distributeur de Connaissances Explicites (ROLUMBRIC
d’ECORDRE).

On peut également s’intéresser aux variations morphologiques des individus observés,
tels la longueur ou poids moyen, ou les écomorphores des collemboles (cf. 4.4.3).

De méme les substances peuvent induire des modifications physiologiques touchant par
exemple & la respiration, la motricité, la croissance, la fertilité, certaines physio-modifications
sont décrites paragraphe 4.4.4.

Les substances induisent également des modifications de compositions biochimiques,
souvent considérées comme révélatrices de dysfonctionnement. Des changements d’état
biochimiques, observés directement ou indirectement sont présentés au paragraphe 4.4.5.

On peut aussi s’intéresser a la bioconcentration, souvent mal comprise et confondue
avec la bioaccumulation, et que nous dénommerons ici préférentiellement bioteneur. Elle
présente I’avantage d’un lien direct entre substance et organisme et constitue une information
directe trés importante développée au paragraphe 4.4.6.

Enfin certains processsus biochimiques - d’origine biologiques - sont incorporés dans
des dispositifs physiques abiotiques permettant I’obtention de signaux mesurant la présence de
certaines substances ou des modifications de la réaction biochimique considérée : ce sont des
biosondes brievement présentées au paragraphe 4.4.7.

4.3.5 Conditions d’une bioindication opérationnelle.

Il nous faut dés lors organiser la connaissance issue des organismes pour |’évaluation
écotoxicologique en respectant des propriétés logiques évidentes qui sont souvent perdues de
vue.

1) Il faut satisfaire a une demande d’information devenant un objectif d’estimation.

2) Il faut que la bioindication retenue pour un objectif précisé soit adéquate a I’objectif
- c’est-a-dire sensible (=indicatrice) et spécifique a celui-ci.

3) Il faut que la bio-indication retenue pour un objectif précisé soit économique, c’est-
a-dire moins chére que toute autre méthode d’estimation fiable permettant de satisfaire au
méme objectif Ce point est trés souvent perdu de vue lors de bioindications offertes
(proposées) a partir de point de vue monodisciplinaire (cf 4.3.2).
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4) 1l faut que la bioindication retenue soit transposable, c’est-a-dire applicable dans un
grand nombre de situations eusystémiques et non dans certaines situations exceptionnelles.
Cette transposition devrait pouvoir se faire selon les trois référendaires, le temps, I'espace et la
compositions des eusystémes. Elle devrait donc opérationnellement s’appuyer sur des mod¢les
explicités (cf. 4.2) et justifiant le sens du bioindicateur heuristique (cf. 4.3.1).

Ces quatre qualités : objectif, adéquate, économique et transposable doivent étre elles-
mémes appréciées en fonction des objectifs. Par ailleurs elles ne sont pas indépendantes : un
bioindicateur transposable et adéquat a un objectif précis est important si il n’a aucun
compétiteur pour cet objectif ; il peut-étre néanmoins sans intérét car relativement couteux.
Perdre de vue le point économique est classique. Par exemple il a été montré que I'usage
rationnel des échantillons de peuplement de certains microarthropodes (acariens) était
d’excellents bio-indicateurs de Pacidité des sols en oubliant que le pH-métre est infiniment
moins colteux pour mesurer celle-ci. De méme Platynothrus peltifer bio-indique bien la
pollution forestiere des coniféres, observée par la déperdition des aiguilles..., mais il suffit
d’observer directement cette bio-indication sur les aiguilles, ce de fagon beaucoup plus
économique que via I’échantillonage et le dépouillement de ces animaux, etc. (van Straleen,
sous presse, Dublin).

Deux d’entre-elles dépendent de I'objectif : I’objectivation (énoncé explicite de
'objectif) et I’adéquation a cet objectif explicité. L’objectivation ne dépend pas
intrinséquement de la bioindication mais de la demande ; elle est la premiere condition a
satisfaire pour opérer une bio-indication. Trop de textes se référant a la bio-indication se
rapportent a des objectifs flous permettant d’éluder ensuite une appréciation critique de
I’adéquation.

Toutes les bioindications proposées ne sauraient donc toutes étre retenues. Il faut les
apprécier en fonction des quatre qualités sus-indiquées.

4.4 Types d’observations biologiques.
4.4.1 Origine des faits observés.

Rappelons brievement que les faits observés en écotoxicologie peuvent étre des DICs
issues de vrais systémes manipulés ou non (§ 3.3.5) ou étre issus de modéles (DSEs, DEPs) au
nombre desquels les tests et microcosmes (§ 3.3.5, 4.2). Nous ne nous intéresserons ici qu’aux
types de données acquises, sans tenir compte de leur nature objective (liée aux vrais systemes)
ou artificielle (liée a des modéles matériels), ces deux origines étant reprises et détaillées
respectivement aux paragraphes 4.5 et 4.6.

Il s’agit ici, reprenant la bréve présentation de la typologie générale des bioindications
faites au paragraphe 4.3.3, d’énoncer essentiellement par des exemples la typologie des
caractéristiques observées sur les organismes et en précisant si nécessaire les concepts y
afférants.

Cette typologie est fondée sur la nature des caractéristiques observées et non pas sur
les interprétations que nous en inférons. Par exemple la mesure de la croissance individuelle
n’informe qu’indirectement sur un éventuel effet toxique et moyennant hypothése sur une
modification du métabolisme énergétique. Par exemple, les dosages de métalloprotéines,
notamment métallothionéines, ne dosent pas les métaux lourds, mais s’y réferent, etc.

4.4.2 Bioindications populationnelles et écobiologiques.

Cette bioindication fait appel a I’existence d’organismes identifiés dans un milieu. Ceci
implique de disposer d’un spécialiste apte a effectuer cette identification et d’observer ce
milieu artificiel ou naturel. Ceci conduit a une présentation de résultat en terme d’absence (0)
et de présence (1 a n) individus d’un taxon (ou d’un stade ontogénétique d’un taxon) et si des
moyens en temps (codt) sont disponibles en un dénombrement de ce taxon précisant la valeur



(1 a n). Notons que ’expression en dénombrement peut, et parfois doit, s’accompagner de
biomasses.

On peut en fonction du nombre de taxon pris en compte conduire dans un méme milieu
I’observation de plusieurs taxons simultanément. Pour des raisons de spécialisation ces relevés
plurispécifiques sont liés a des taxocénoses (on parle de x-cénoses ;, exemple : phytocénose) :
Exemple : macrophytes des milieux dulgaquicoles ; relevé de végétation des plantes vasculaires
des milieux terrestres émergés ; dénombrement de Acariens Mesostigmata Uropodidae | relevé
de lichens,...

L’absence de spécialistes, la rareté des moyens ou simplement I’économie des
opérations peuvent conduire a adopter une classification non plus taxonomique mais
écobiologique (Bouché, 1990). Il s’agit d’individus qui ne sont pas nécessairement identifiés au
niveau de I’espéce mais en fonction :

- d’un type écologique ; ¢’est-a-dire d’une référence au milieu tels les Phanerophytes,
Chamaephytes, Cryptophytes... chez les végétaux (Raunkiaer, 1905) ou tels les oligochetes
dulgaquicoles a soies... (Rosso, 1995),

- d’une catégorie écologique (Bouché, 1971) ; c’est-a-dire d’une référence a des
caracteres biologiques, souvent morphologiques mais aussi physiologique (type de stylet chez
les Nématodes, catégorie des anéciques chez les lombriciens),

- d’un groupe fonctionnel (Winograsky, 1945) ; ¢’est-a-dire d’un groupe sélectionné en
fonction de son aptitude fonctionnelle a se développer dans des conditions sélectives (cas des
micro-organismes anaérobis fixateurs d’azote).

Ces classements écobiologiques ‘s’affranchissent’” partiellement de la taxonomie.

En pratique aucune biocénose n’est étudiée exhaustivement mais il est possible,
moyennant une coordination opérationnelle précise et une intégration des connaissances (cf.
3.4), de cumuler les taxocénoses observées dans un milieu donné au méme ‘‘instant’’ et ainsi
d’améliorer la matrice des informations observées. Celle-ci pourra ultérieurement étre
interprétée de différentes fagons monospécifiques, écobiologiques et plurispécifiques (§ 4.5.1,
4.6.1)

Ce type d’étude vise a étudier dans les eusystémes la vie (survie) d’individus
appartenant a diverses taxocénoses.

Ceci peut se faire par la vie/mortalité d’un seul individu servant d’indicateur de risques
dans un eusystéme artificiel. C’est le cas d’une truitelle introduite dans un dispositif inclus dans
un systeme de distribution d’eau potable qui déclanche une alarme lorsqu’elle ne peut plus,
pour faiblesse physiologique, remonter le courant d’eau ou elle est placée.

Ceci peut se faire de fagon qualitative par la présence ou I’absence d’especes animales
ou végétales considérées espéces par espéces ou par ensemble d’espéces.

Ceci peut enfin se faire par la quantification des niveaux de peuplement des organismes
considérés que ceux-ci appartiennent a un taxon (= les lichens) ou a une classe écobiologiques
(cf. les champignons de moisissure blanche).

Ces diverses observations peuvent évidemment se faire en tant que surveillance d’un
eusysteme normal (cas du réseau d’eau), par manipulation (par exemple, essais en carrés latins
au champ d’une substance) ou par un mésocosme (introduction dans un enclos d’une
population connue de lombriciens, avec addition d’une dilution connue d’une substance connue
dans un champ.

L’interprétation des faits observés (cf. 4.7.1) dépend du lien entre la bioindication et la
cause supposée de cette bioindication. Elle touche aussi au souci de préserver la biodiversite.

4.4.3 Bioindications morphologiques.
Il s’agit de caractéristiques d’état individuelles observables morphologiquement et
susceptibles de porter une information. Ces variations peuvent porter sur un caractére corporel
tel la taille ou la masse individuelle, ou plus complexe tel un rapport morphométrique, une
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écomorphore de Collembole, une anomalie morphologique (monstruosité par exemple). Ceci
peut s’observer a toute échelle de I’individu entier & la cellule, comme I’étude de la fréquence
de micronoyaux.

Une masse considérable d’observations peuvent ainsi étre acquises...sans préjuger ici de
leurs interprétations (cf. : 4.7).

Dans les trois types de modalités d’observations (surveillance, manipulation
expérimentale ou mésocosme en tests ou microcosmes) des différences individuelles ou
populationnelles peuvent étre notées sur les caractéristiques morphologiques des organismes.
Celles-ci peuvent étre morphométrique (hauteur, poids,...), pigmentaire (chlorose d’une
plante,...), tératogene (fréquence de monstruosités,...), etc. Les écomophores décrits sur les
collemboles pourraient étre de bonnes candidates & la bio-indication morphologique de
phénomenes écotoxicologiques dans les eusystémes.

4.4.4 Bioindications physiologiques.

Il s’agit ici essentiellement de bioindication portant sur le fonctionnement effectif des
organismes. Ainsi le rythme des battements cardiaques, le taux respiratoire, I’aptitude a resister
a un courant d’une truitelle dans un truitimétre (cf. 4.4.2), la flaccidité d’un lombricien (Texier,
1993), indique des changements physiologiques qui peuvent étre imputés & des troubles liés a
une intoxication.

Les organismes observés dans les eusystémes peuvent présenter des caractéristiques
physiologiques différentes en fonction des modifications induites potentiellement par les
substances nocives, apportées par manipulation.

On utilise aussi a cet égard des indicateurs globaux comme ceux relatifs a la respiration
du sol mesurées directement in situ et reflétant des changements physiologiques de I’ensemble
des organismes (racines, animaux, microorganismes) présents dans le sol.

4.4.5 Bioindications biochimiques.

Les dosages biochimiques peuvent aporter une bioindication que 'on peut relier a
certains mécanismes.

De nombreux systémes moléculaires constitutifs des organismes sont susceptibles de
dosages et un certain nombre d’entre-eux ont été proposés a des fins écotoxicologiques.
« Deux types d’enzymes sont classiquement utilisées en tant que biomarqueurs d’exposition :
les enzymes de bio-transformation, en particulier les monooxygénases a cytochrome P450, et
les acétylcholinestérases. De nombreux exemples d'utilisation in situ de ces enzymes existent
chez les mammiféres, les oiseaux, les poissons, les mollusques et les végétaux supérieurs
(terrestres et aquatiques). Les enzymes de la peroxydation lipidique et du stress oxydant
(peroxydases) constituent une autre classe d’enzymes de détoxication. » (Lagadic et Caquet,
1996).

Notons que certains d’entre-eux constituent des dosages de bioteneurs telle la mesure
des adduits des organismes (cf 4.4.6).

4.4.6 Bioteneurs (ou bioconcentrations).

Il est possible d’effectuer I’analyse chimique des organismes pour évaluer leur
composition chimique en certains éléments ou composés chimiques précis ou encore en
familles de composés chimiques. Ceci peut porter sur des substances chimiques constitutives
normales de I’organisme mais dont le taux, ou le rapport a un autre composant est révélateur
d’un changement d’état susceptible d’une interprétation (cf. 4.7.1).

Dans cette catégorie de bio-indications, la mesure d’éléments ou composants chimiques
considérés comme susceptibles d’un effet toxique est particuliérement intéressante. En effet, la
mesure de la concentration des organismes ( bioconcentration) est une variable d’état
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pouvant étre un moyen direct de relier des substances suspectes a I’état des organismes y
compris dans les eusystémes (cf. 4.5.6).

La terminologie en ce domaine est particulierement connotée, le terme de
bioconcentration étant parfois compris comme reflétant la propriété des organismes a
““concentrer’’ une substance par rapport au milieu, telle I'iode dans les algues, ce qui est une
interprétation comparant milieu et organismes dénommée bioaccumulation. La
bioconcentration n’est en fait qu’une variable d’état relative a la concentration chimique, ou
teneur, constitutive de ’organisme, une variable d’état qui ne préjuge pas des interprétations
faites depuis celle-ci notamment en terme de bioaccumulation et biomagnification (cf. 4.7.3 ).
Pour cette raison j’utilise dans ce rapport bioteneur, quoique le synonyme bioconcentration,
soit exactement de méme signification : une variable d’état propre a I’organisme analysé.

Lorsque cela est possible la bioteneur permet donc de constater un état relatif a ces
substances qui peuvent étre trés diverses.

Mais ce type d’observation a de sérieuses limites :1°) il n’est pas toujours possible de
séparer par exemple les micro-organismes, et encore moins un taxon de micro-organisme, de
son sol pour en connaitre la composition corporelle ; 2°) il est parfois difficile de se procurer
un organisme dans un milieu ou des événements mortiféres (pas forcément écotoxicologiques :
cf. sécheresse) ont éloigné ou détruit ces organismes ; 3°) les bioteneurs ne se rapportent pas
nécessairement a un organisme, mais parfois 4 un ensemble d’individus (pour avoir une
biomasse suffisante a analyser) ou & I'inverse & un organe d’un individu. Il faut dans ce dernier
cas avoir une solide justification, qui n’est pas toujours d’ordre écotoxicologique, mais par
exemple physiologique (cf. 4.7.2) pour justifier le choix d’organe. L’interprétation des
bioteneurs en sera évidemment dépendante.

Malgré ces limites il est souvent économique et adéquat (a la substance étudiée)
d’effectuer une mesure de bioteneur. Ainsi il est fréquent de mesurer dans les organismes des
substances susceptibles d’étre toxiques :

— les ““métaux lourds’” Cu, Zu, Hg, Pb, As,... sont généralement facilement dosables,

— les micropolluants organiques (PCBs, PAHs,...), les traces de pesticides, etc.
peuvent dans la mesure des contraintes d’échantillonnage et des moyens analytiques étre
quantitativement repérés (par exemple dans les lombriciens : Tarradellas),

— des moyens indirects, fondés sur ’usage d’isotopes peuvent dans certains dispositifs
permettre de mesurer des variations d’état reliés par interprétation a ces cinéses d’éléments ou
substances chimiques, liées a des mécanismes physiologiques complexes (cf. 4.7.3),

— on peut enfin quantifier des familles de substances sur des sites d’action biochimique
spécifique particulierement critiques tels les adduits établissant des liaisons covalentes sur
I’ADN source potentielle de cancer ou/et de monstruosité (Walsh et al., 1996).

Le taux des substances observées, pas nécessairement toxique, est rapporté soit a
I’organisme entier, soit parfois chez les animaux & cet organisme et a son contenu de tube
digestif (= endentére). Cette concentration globale organisme + endentére étant ‘‘légitime’’ si
I’on cherche a connaitre la composition d’organismes qui sont potentiellement consommeés par
un prédateur dans une interprétation prédateur-proie (cf. 4.7.3) mais est source d’erreur de
calcul élémentaire notamment en raison du fait qu’une bioteneur, comme toute mesure de
concentrations, est un rapport (Abdul Rida, 1992, Abdul Rida et Bouché, 1995). Nous y
reviendrons dans les interprétations (cf 4.7.3).

4.4.7 Biosondes.
Il s’agit de dispositif reliant des propriétés biomoléculaires isolées (tels les systémes

enzymatiques) & des capteurs électroniques permettant |’enregistrement de phénomenes
potentiellement écotoxicologiques (a documenter).
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4.5 Observations eusystémiques : surveillance et manipulations.
4.5.1 Surveillance, expérimentation et mésocosmes.

Les observations biologiques effectuées sur diverses caractéristiques (cf. 4.3.3 et 4.4)
se font dans des eusystémes telle une canalisation d’adduction d’eau ou tel un champ cultivé.

Dans ces systemes on peut :

1°) assurer une surveillance : on se dote d’un moyen d’observation permettant de
repérer un dysfonctionnement - susceptible d’étre d’origine toxicologique - dans ce systeme. II
s’agit donc d’un travail ‘‘de routine’” ;

2°) mettre en place un dispositif expérimental dans un systéme spontané ou
industriel (tel le traitement des déchets) permettant d’établir une connaissance sur les
interactions entre une substance et le systéme dans lequel on envisage de I'introduire. Par
exemple on peut étudier sur divers composants abiotiques ou vivants d’un champ, les effets de
I’apport d’une substance tel un pesticide ou une boue d’épuration déshydratée. Par rapport a la
surveillance il s’agit d’un acte délibéré, d’une manipulation volontaire. En général il est plus
commode de travailler sur un eusystéme relativement connu et de ne faire varier qu’une
substance a la fois. Cette méthode expérimentale appliquée dans des systémes réels permet de
tirer directement des conclusions sur ’effet de I’agent étudié sur le systéme.

En I’absence d’une définition rigoureuse les mésocosmes constituent une catégorie
assez floue (Ramade, 1992).

L’école finlandaise (Huhta, 1991) désigne sous le vocable de mésocosme un dispositif
de laboratoire parfois complexe, de taille supérieure a d’autres microcosmes inclus ainsi dans
un ‘‘mésocosme’’. Ce type de ‘‘mésocosme’” est donc d’un microcosme de grande taille
incluant des microcosme de petite taille. Cet usage, qui n’apporte rien au plan opérationnel - si
ce n’est un ordre de grandeur parmi les microcosmes - n’est pas retenu ici.

Plus intéressant est le concept de mésocosme, sensu Ramade 1992, auquel nous tentons
ici de donner une définition opérationnelle. Un mésocosme est un dispositif expérimental
constitué de plusieurs composants définis artificiellement introduits, en interaction controlée,
dans un eusystéme, généralement un écosystéme.

Le mésocosme, aux composants définis, est inclus dans ’écosystéme. Il s’agit par
exemple de bacs, bidons, piscines inclus dans et ouverts de fagon partielle (température,
aération, innoculation biologique) sur un systéme naturel et recevant divers composants (eau,
substance testée, poissons, macrophytes d’eau douce,...).Il s’agit aussi d’enclos partiels
confinant par exemple des organismes utilisés comme bio-indicateurs dans des milieux confinés
dans les enclos mais en échange avec I’écosystéme ou ils sont inclus. Les échanges
mésocosmes <> milieu dépendant évidemment du type d’interaction (de cl6ture) mis en oeuvre
et du type de “‘fluidité’’ des échanges. Ramade, 1992, présente une grande gamme de ces
dispositifs en milieux aquatiques marins ou dulgaquicoles. Ils sont également d’un usage
courant dans les sols, notamment avec 'usage des filets a mailles variables classiquement isolés
pour des systémes & composants a (organismes, matiéres organiques, mixture de minéraux)
dans les sols (Gilbert et Bocock, 1962). On parle aussi d’exclos quand le dispositif vise a
exclure une partie des organismes spontanés d’un systéme, telle des filets excluant la
macrofaune du sol.

Remarquons qu’en général une manipulation expérimentale est I’apport d’un seul acte
dans un eusystéme et qu’il est relativement facile d’établir une causalité acte — effets sur
I’eusysteme alors que le mésocosme apporte la complexité de ces composants y compris l¢
régulation intrinséque de ses interactions dans un eusystéme généralement trés complexe.
L’interprétation de la relation mésocosme <> milieu implique de bien connaitre a la fois le
systéme mésocosme et le milieu. D’une fagon générale plus le mésocosme est simple plus il
sera décrit et plus les bio-indications qu’il apportera seront éclairantes.



4.5.2 Observations du milieu : leur contamination.

En écotoxicologie, on interpréte couramment un état de la (des) population(s)
d’organismes par rapport a une (des) substance(s) dans le milieu. Cette interprétation est trés
délicate.

Dans les eusystémes les états critiques de populations peuvent résulter de causes
extrémement diverses et pas toutes d’origine écotoxicologique (effet direct de la sécheresse,
malnutrition, prédation,...). De ce point de vue on préfére nettement les manipulations
expérimentales qui apportent la substance et permettent de comparer I’effet par rapport a un
témoin sans substance.

Mais ceci n’est pas vrai en surveillance écotoxicologique ou lors de constats : il faut
caractériser depuis le milieu et I’état des populations la ou les les cause(s) d’effet(s) négatif(s)
d’origine potentiellement toxique.

Une premiére sélection, avec risque réductionniste, est effectuée en attribuant a
certaines substances les effets observés. Cette sélection est nécessairement tres restrictive en
raison de la grande diversité des causes chimiques et physiques possibles. Elle se fait souvent
sur la base d’enquéte permettant de soupgonner des causes naturelles (ex : rocher métallifere
pour les métaux lourds) ou artificielles (pesticides apportés aux champs, épandage de
déchets,...). Elle peut aussi se faire & partir d’'une demande sociale précisée (exemple : évaluer
les pollutions par métaux lourds).

Mais I’observation des substances dans le milieu implique leur analyse depuis le milieu.
Celle-ci se fait nécessairement par extraction puis dosage depuis un extrait. Cette extraction
peut se faire avec I’objectif d’obtenir la mesure de la substance totale effectivement présente
dans le milieu. La mesure de la teneur totale se heurte a des problémes techniques ; dans les
sols, principal réservoir de substances toxiques, les substances sont diversement liées a des
composants extrémement divers de ces sols: I’obtention d’une teneur réellement totale est rare
mais peut parfois étre approchée. Il est parfois quasi impossible d’extraire les substances
pourtant présentes a des niveaux écotoxicologiquement préoccupants (cas de micropolluants
organiques, tels les PCBs).

En outre toute une littérature décrit les extractions en terme de teneurs partielles
utilisées pour estimer la biodisponibilité. Les substances nocives sont présentes dans le milieu
(externe) des organismes. Cette présence dans I’eusystéme considéré peut étre regardée de
fagon statique la relation dose/effet étant considérée comme a I’équilibre ce qui est un
artifice. Cet artifice est acceptable si I’on a de bonnes raisons de penser (et surtout si ’on
prouve) que les cinéses d’entrée et sortie vis-a-vis du milieu et entre composants du milieu sont
négligeables par rapport a I’observation (exemple, le cuivre apporté il y a longtemps dans un
sol basique argileux par de la bouillie bordelaise) mais méme cette constance ne traduit pas une
constance vis-a-vis de l'organisme a un instant donné (variation de conditions
d’oxydoréduction par un labour, ou une inondation,...). Un dosage ‘‘total’” ou ‘‘partiel”’ ne
reflete donc pas forcément la disponibilité effective au bon moment : il s’agit d’'un complexe
d’hypothéses. En adoptant des observations sur des organismes ‘‘intégrants’ le temps et
’espace (= durée de vie et déplacements) de fagon ‘raisonnablement’ cohérente avec les
processus affectant dans le milieu la distribution et les états de la substance on peut accepter
I'artifice de I’équilibre. Celui-ci, souvent implicite, n’est pas toujours précisément justifié.

La biodisponibilité, est un concept initialement forgé par les agronomes pour prédire
la disponibilité d’un (oligo-) élément biogene, tel le bore, dont la carence a des effets négatifs
sur I’état de végétaux cultivés. Cette notion est née du constat que des éléments (phosphore,
cuivre,...) peuvent étre présents en quantité importante dans le milieu, en terme de
concentration globale, et cependant faire défaut au végétal cultivé qui y croit, le milieu
“‘séquestrant’’ par divers mécanismes physico-chimiques 1’élément chimique finalement
déficient dans le végétal. Evidemment en écotoxicologie, ol I’on considére les niveaux
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toxiques, parfois pour le méme élément (cuivre,...) la séquestration par le milieu est regardée
sous un angle positif car elle prévient ou limite les effets délétéres des substances.

Ce concept de biodisponibilité, idéalement pur et intéressant, est malheureusement
totalement dépendant de sa mesure. Mesurer la biodisponibilité implique un moyen de
reconnaitre la fraction d’une concentration totale séquestrée et la part biologiquement
assimilable.

Une littérature extrémement riche et abondante, par exemple discutée par Abdul Rida
(1992) au sujet de quelques métaux lourds, propose une grande diversité d’extractions :
“‘échanges’” physico-chimiques, de mise en solution partielle, etc., mettant en oeuvre en
général des mécanismes simples et reproductibles, supposés mimant les relations
organismes/milieu.

Malheureusement ces relations organismes/milieu sont extrémement variables entre
chaque position dans les milieux et chaque type d’organismes et il faut une solide naiveté pour
proposer une méthode générale de mesure de la biodisponibilité par une méthode de
fractionnement bio-physico-chimique. Dans les faits la présence temporo-spatiale de la
substance est dynamique. Son étude est particuliérement difficile mais ne peut étre éludée, sauf
si on “‘court-circuite’” cette étude en se reportant aux bioteneurs mesurant a la fois ce qui
““finalement’” a été bioassimilé, donc biodisponible au niveau d’organisme et ce qui est bio-
actif puisque inclus dans ’organisme (cf. 4.5.4).

On peut comprendre que les agronomes, afin de prévenir une future carence d’un
élément vis-a-vis d’un végétal cultivé puissent élaborer, avec un succés souvent relatif, une
méthode d’extraction type afin de chercher a corriger une carence potentielle ; on comprend
par contre trés mal I'intérét d’une telle approche en écotoxicologie ou, par analogie, elle a
souvent été proposée. En fait, le choix, toujours arbitraire, d’une méthode de mesure de la
biodisponibilité permet ensuite de justifier des études sur certains mécanismes, eux aussi trés
spécifiques, modifiant cette ‘‘biodisponibilité-référence’” dans des dispositifs artificiels. Parmi
ces mécanismes on s’intéressera par exemple a la spéciation chimique de métaux lourds ou a
des mécanismes biologiques d’assimilation, évalués a travers une ‘‘biodisponibilité-référence’’.

Toutes ces études focalisées sur des mécanismes isolés témoignent de labo-primauté
mais sont fort éloignées de la complexité des mécanismes d’échanges milieu/organisme,
particulierement dans les sols ou les déchets ou les conditions de concentration, de
température, humidité, aération, pH,... varient tous les millimétres et a tout instant. Réduire un
sol, ou un sédiment réel, a un mécanisme est utopique mais I’inverse n’est pas tout a fait vrai ;
comprendre certains mécanismes aide a interpréter les relations organismes/substances. Ne pas
confondre évaluation et compréhension.

4.5.3 Apport/export des substances par rapport au milieu.

On tente aussi d’évaluer les apports dans le systéme des substances nocives. Ceci fait
par des quantifications des apports conscients (quantité de matiére active par hectare/an d’un
pesticide ; apport d’un déchet, d’un engrais ou d’un amendement de sol sur un sol) et par des
procédés de mesure de ce qui arrive/part du systéme en se plagant si possible a la limite de
deux compartiments identifiables. L’interface air/sol avec des ‘‘trappes’’ s’interposant entre air
et sol.

Entre sol et eau I'inquiétude est grande car le sol “‘reliche’” ou séquestre I’ensemble
des contaminants selon des régulations complexes et tres diversifiées. Mesurer I’échange sol —
eau présente le double intérét de mesurer les départs du sol et les modalités de contamination
des eaux a partir des sols. Les mesures peuvent se faire dans des lysimétres, collectant les eaux
percolant depuis le sol. Mais en ce cas il est essentiel que les lysimétres soient a succior
compensée - I’écoulement de I’eau a la base de ces dispositifs devant subir une succion
comparable a celle de I’eau au méme niveau dans le profil de sol non perturbé. Les lysimétres



doivent aussi avoir une dynamique normale de I’eau donc un sol non perturbé (y compris les
galeries de vers de terre, par ou I’essentiel de I’eau s’écoule).

De tels lysimetres avec sols non perturbés et succion compensée sont tres rares et
pratiquement la validité percolations mesurées par les lysimétres est souvent trés douteuse.

On peut aussi mesurer les écoulements superficiels ou souterrains directement & partir
de collecteurs placés en surface, ou sur des drains naturels ou artificiels. Des dispositifs
expérimentaux existent de méme au niveau de petits bassins. Des systémes d’échantillonnage
automatique permettent de prélever des aliquotes d’eaux de ruissellement ou de drainage.

Une autre démarche revient & traiter des échantillons de sols en mesurant
'extractabilité, par exemple acqueuse, des substances surveillées. Ces procédés d’extractions
posent un complexe d’hypothéses (cf 3.3.6) sur les mécanismes divers et complexes dépendant
notamment des substances et des caractéristiques des sols, que ces extractions simulent la
réalité : il faut s’assurer de la réfutabilité de ces multiples hypothéses.

Une autre manipulation des eusystémes est assurée par des expérimentations par
I’apport de substance en quantité connue dans un eusystéme. Cet apport doit mimer au
maximum les modalités d’apports s’effectuant normalement. C’est relativement facile a faire
lorsque la substance est apportée de fagon intentionnelle : apport de pesticide, de compost,...
Le mode de pulvérisation, ou de brassage/mélange avec le sol doit mimer celui qui se pratique,
ou sera pratiqué si I’on veut que la relation substance/organisme dans le milieu soit celle qui
existe(ra) effectivement dans le systéme. Une description précise et critiquable de ces modes
d’apports doit accompagner toute évaluation. 1l faut particuliérement se méfier d’effectuer des
apports en mésocosmes ou le brassage de la substance est artificiel (dans un sol) et ne mime
pas ce qui aura lieu. La modification de la distribution temporo-spatiale des substances est

possible mais son incidence par rapport a la réalité, méme dans un eusystéme, doit pouvoir étre
appréciée.

4.5.4 Signification des bioteneurs.

L’observation des bioteneurs, obtenues par des analyses d’individus ou d’organes
d’individus (cf. 4.4.7) est une opération nécessairement réductrice : un choix des éléments
ou/et types moléculaires analysés est effectué, au ‘‘détriment’” de tout autre. Ce choix
réductionniste doit étre considéré avec attention dans toute évaluation écotoxicologique (cf.
4.7) car des limitations techniques, financiéres ou intellectuelles obligent a un choix, pas
nécessairement pertinent, de substances chimiques recherchées dans les organismes.

Toutefois les bioteneurs offrent une propriété trés importante : elles relient directement
les organismes aux substances étudiées et ceci indépendamment des relations systémiques :
organisme <> systéme et substance <> systéme (fig.1). Il s’agit d’un lien organisme <>
substance (cf. 2.4) évidemment précieux en écotoxicologie.

La bioteneur est une variable d’état, elle-méme résultante de deux cingses
I’assimilation (= I’entrée) de la substance considérée dans I’organisme et I’émanation (= la
sortie) de cette substance hors de I’organisme. L’état observé peut-étre interprété de
différentes maniéres, causale (cf 4.7.1), toxicocinétique (cf 4.7.2), trophoénergétique (cf
4.7.3) ou de fagon plus systémique (cf 4.7.4) mais il a la propriété d’étre observable dans les
eusystémes. Les bioteneurs sont observables dans les écosystémes, usines de traitement de
déchets et agro-écosystémes qui existent sans aucune manipulation expérimentale. Il s’agit
d’un remarquable outil de constat et de surveillance permettant de constater en fonction du
temps les changements d’incidence des polluants considérés dans les organismes. Il permet
d’établir des seuils létaux (cf. 4.5.5) eux-mémes précieux pour les hypotheéses de risque et est
le seul moyen objectif (lié a I'objet) de constater les biodisponibilités réelles en eusystémes. I




permet également de constituer une base pour les évaluations de risques de transferts via les
chaines trophiques (cf4.7.3).

Les manipulations expérimentales effectuées sur les écosystémes donnent évidemment
I’opportunité d’établir la dynamique (des changements d’état) des teneurs dans les organismes
et dans le court terme des seuils létaux apparents (cf. 4.5.5).

Avec I'aide de mésocosmes (cf. 4.5.1) des interprétations relativement validables sur les
mécanismes de contrdle systémique (systéme externe, régulation physiologique de I’organisme
considéré) permettent une explicitation, au moins partielle, des écotoxicocinéses. Par exemple
par la mise en présence de polluant considéré depuis des déchets de propriétés variées, et a des
doses variées, introduits in sifu en mésocosme avec un organisme de référence.

Les bioteneurs peuvent aussi étre utilisées dans les eusystémes industriels de traitement
des déchets en surveillance de la biodisponibilité, de la présence de toxiques inopportuns
(circulant de fagon accidentelle ou malveillante dans les déchets) et de la qualité des produits
issus du traitement. Ceci a été notamment pratiqué pour les métaux lourds dans les unités a tri
biologique d’Ordures Ménagéres (lombricompostage d’O.M.) (Bouché et Nogaret, 1996).

Les bioteneurs peuvent enfin étre mesurées dans les dispositifs artificiels des études
toxicologiques (tests, microcosmes) ce qui permet, notamment pour un type de polluant
d’approfondir certains mécanismes physiologiques ou mésocinétiques et de relier les études en
microcosmes et les tests toxicologiques aux évaluations écotoxicologiques.

4.5.5 Les seuils l1étaux : une biosurveillance multidimensionnelle.

L’étude des milieux potentiellement, ou intentionnellement par manipulation
expérimentale, pollués nous apporte couramment trois types d’indications directes sur les
organismes et substances. 1°) la présence/absence des organismes (cf. 4.4.2), 2°) la bioteneur
(cf. 4.5.4) et 3°) la contamination des milieux (cf. 4.5.2). Il s’agit de trois variables d’état que
I’on peut considérer a I’équilibre (cf 4.5.3) si 'on se place dans des écosystémes subissant
une contamination selon une modalité constante de longue durée.

Cette situation permet de dégager le concept de seuil 1étal (Abdul Rida et al., en prep)
qui permet une évaluation écotoxicologique chronique actuellement tres problématique par
la méthode encore plus hasardeuse des tests chroniques (cf 4.6.3). Ce concept nouveau n’a
pas encore été publié mais résulte de la coopération des laboratoires de zooécologie du sol
(INRA-CNRS) (M. Bouché, A M. Abdul Rida) et de (CEMAGREEF, Lyon) (Lafont et Rosso)
utilisant tous deux des matrices d’information en présence/absence plurispécifiques et des
analyses pluri-substances, soit des milieux (sols, sédiments) soit des animaux (bioteneur des
vers de terre).

On observe in situ, en situation chronique des peuplements soumis depuis plusieurs
années a des substances. On constate au niveau taxonomique une présence/absence qui ne peut
étre 1solément attribué a aucune cause certaine : en chaque cas particulier bien d’autres
facteurs, y compris celui de non-colonisation du milieu, pouvant expliquer une absence (cf.
4.4.2). Par contre la présence témoigne de la vie (= survie, adaptation) des taxons consideérés.

En considérant une matrice importante d’information et un grand nombre de substances
on constate toutefois que jamais un taxon n’est présent au dessus d’un certain seuil : c’est le
seuil 1étal.

La valeur du seuil létal en surveillance écotoxicologique est d’autant meilleure que
I’échantillon le fondant est important. En outre, il est une valeur dynamique susceptible de
révision automatique si la gestion intégrée des données étant faite (cf 3.4) une situation
nouvelle permet de relever ce seuil.

Ce seuil a comme limite de n’étre établis que sur les substances étudiées, ce qui n’est
qu’une limite dans Iutilisation des seuils mais non dans leur validité : ’absence due a d’autres

substances n’est pas prise_en compte, car c’est le seuil de présence le plus élevé qui sert
d’indication.




Il faut ici distinguer le seuil létal interne ou la valeur de la substance est mesurée sur la
bioteneur de I’organisme et le seuil létal externe qui s’appuie sur les concentrations des
substances mesurées dans le milieu.

Le seuil 1étal interne n’est pas toujours praticable car il suppose que I’on puisse faire
par un moyen direct et économique un grand nombre de mesure sur les substances concernées.
Il a pu étre établi économiquement par Abdul Rida (1992) sur un grand nombre de situations
contaminées par les métaux lourds et peut étre pratiqué pour pratiquement tous types de
polluants (métaux lourds : Heidet ef al., 1985 micropolluants organiques : Tarradellas ef al.,
génotoxiques : Walsh ez al., 1995).

Le seuil Iétal externe n’est pas toujours praticable car il suppose une possibilité
d’extraction-dosage des substances polluantes considérées (trés problématiques pour les
micropolluants et génotoxiques dans les sols et sédiments) et I'utilisation d’une méthode
d’extraction-dosage constante. Il a pu toutefois étre pratiqué dans les sédiments dulgaquicoles.
La gestion rigoureuse et intégrée de I'information permet alors d’établir des seuils létaux
externes vis-a-vis d’organismes importants tels les oligochétes dulgaquicoles.

Notons que cette méthode a permis la mise en évidence de I'éradication d’un genre
entier d’animaux sous I’effet d’un cocktail de métaux lourds (Abdul Rida et Bouché, 1995)
avec des conséquences écologiques et économiques dont on commence a peine a apprécier
I'importance.

Ajoutons a cela qu’il est possible d’établir aussi ces seuils 1étaux dans des dispositifs
expérimentaux de terrain (cf 4.5.1) ou la substance étudiée est apportée, mais nous ne sommes

plus dans une situation a I’équilibre mais d’expérimentation chronique : il s’agit de seuils létaux
apparents (cf. 4.5.4).

4.6 Dispositifs artificiels.

Nous avons considéré le types d’observations biologiques (§ 4.4) effectuées dans des
systemes réels (= eusystemes) (§ 4.5), c’est-a-dire d’abord I’information relative aux relations
toxicologiques (substance/organisme) dans le milieu des organismes (écotoxicologie).

Toutefois, a titre accessoire, des modéles matériels peuvent transposer les relations
organismes/milieux hors de leur contexte écologique, c’est-a-dire dans des conditions
artificielles dans le double but d’une simplification (au moins apparente) et d’une étude plus
analytique réduisant notamment le nombre de variables, ces variables étant en principe
controlées. Il s’agit donc, hors du domaine écotoxicologique ou/et industriel, d’une
formalisation en modeles matériels simplifiés de notre perception des eusystémes afin de
simplifier les mécanismes en cause essentiellement dans un objectif toxicologique et de mettre
en général en relation substances et organismes étudiés dans des conditions contrdlées dites
‘““de laboratoire’’. Notons que ces dispositifs ont en commun de rajouter un complexe
d’hypotheses a valider : celles reliant ces modéles matériels aux modéles de représentation,
eux-meémes reliés aux eusystémes par un complexe d’hypotheses (cf. 3.3.6).

4.6.1 Controle, tests et microcosme.

Les dispositifs artificiels visent essentiellement & construire des modéles matériels ou la
relation toxicologique substance/organisme est aussi univoque que possible, ¢’est-a-dire ou le
milieu n’interfére pas dans cette relation univoque. Ceci n’est pas souvent exprimé clairement
mais il s’agit d’établir un lien non seulement reproductible (ce qui n’écarte pas une interférence
substance <> milieu), mais aussi comparable entre substances ce qui exclut toute interférence
entre les substances testées et I’organisme considéré (cf. 4.6.2).

On parle alors souvent de test, terme que nous retiendrons ici pour ces dispositifs
expérimentaux, hors euystémes, controlant un milieu constant et ou seul la dose de substance
varie face a un organisme permettant d’enregisrer un éventuel effet toxique.
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Ces tests sont donc I’aboutissement logique et ultime d’une triple démarche
réductionniste : un choix d’un milieu unique invariant, une substance définie a doses connues et
un organisme unique (fig. 4).

Sur cette démarche rigoureuse et logique se superpose souvent un ‘‘discours”
attribuant a certains tests des propriétés additionnelles. Le choix d’organismes, voire de
milieux seraient ‘‘raisonnablement’’(sic) ‘‘représentatifs’”’ (resic) de situations réelles
généralement indéfinies. C’est en fait, une tentative irrationnelle de justification des choix
réductionnistes effectués dans la perspective des usages des résultats issus de ces tests. C’est
confondre le test toxicologique avec son interprétation en tant qu’apport écotoxicologique.
Nous laisserons clairement ces discours confus de coté pour poser distinctement le probléme
de I'usage de leurs résultats en évaluation écotoxicologique (cf. 6.1).

Constatons simplement que le test toxicologique, pour avoir un sens en écotoxicologie,
doit avoir une signification indicative vis-a-vis d’un indicateur eusystémique. Il s’agit d’un
““complexe’” d’hypothéses additionnelles entre le systéme réel par rapport a l'indicateur
eusystémique (cf. fig. 4). Ce complexe d’hypothéses pose le probléme de la signification du
test celui-ci étant un indicateur ‘‘externe’’ relatif 4 un indicateur eusystémique devant lui-méme
avoir une signification réfutable dans un modéle heuristique décrivant I’eusysteme considéré.

En fait lartifice va souvent encore plus loin : on ne teste pas en dispositif artificiel la
substance a étudiée, mais un extrait d’une fraction de cette substance selon un choix d’une (ou
n) technique(s) d’extraction physico-chimique ce qui ajoute un complexe d hypotheses
supplémentaires a réfuter : la signification de ’extrait dans un test ou la substance n’est plus
mise en oeuvre (fig. 4).

A coté des tests toxicologiques, aboutissement d’une série de sélections réductrices des
mécanismes étudiés il existe des dispositifs tentant de controler (= artificielle) I'un des trois
référendaires écologique (temps, espace, composition cf. § 3.1.). En fait, confiné au laboratoire
: Pespace n’est généralement pas évoqué directement ; on tente de rendre plus complexe la
composition en simulant dans des modéles matériels des portions d’écosystéme : ce sont des
dispositifs dénommés microcosmes ou, par exemple un organisme est mis en interférence avec
un milieu complexe, tel un sol, ce qui revient souvent a une perte de controle du dispositif au
plan de la reproductibilité, ou avec un ou plusieurs autres organismes sensés représenter une
chaine trophique (relation prédateur-proie) ce qui suppose que ce systéme prédateur-proie
fonctionne sans rétroaction sur la disponibilité de la substance.

La signification des tests et leur utilité, en évaluation écotoxicologique est décrite au
paragraphe 4.6. Celle des microcosmes est beaucoup plus problématique comme nous le
verrons au paragraphe 4.7.6.

Le troisiéme référendaire, le temps, est également une extension possible de la relation
univoque substance/organisme testé. On distingue 1°) les tests ‘‘aigus’ ou le temps
d’interaction organisme/substance est réduit au strict minimum pour que cette interaction ait
lieu en minimisant les conséquences de cet écoulement du temps sur la constance des
conditions d’interaction et 2°) les tests chroniques, ou le temps est volontairement une variable
étendue pour exprimer en fonction du temps ’effet de la substance testée sur I’'organisme.

Nous reviendrons spécifiquement sur cette variable temps ci-dessous (cf. 4.6.3.).

4.6.2 Tests, reproductibilité et comparabilité.

Le test toxicologique vise a relier une cause : la substance a un effet (décomposable
éventuellement en effets) sur un organisme. La rigueur implique de définir la cause, ici une
substance, I’organisme et les effets observés. Ces définitions permettent de reproduire les
résultats : le modéle matériel qu’est un test est ainsi lui-méme reproductible. Une méme
substance, mise en essai sur un méme type d’organisme doit reproduire les mémes effets. Cela
suppose que ’on travaille sur des organismes et une substance identiques, c’est a dire ne
différant de la référence initiale que de fagon imperceptible.



Eusystéme
(y compris substances et organismes)

ler complexe
d’hypothése
(Constat d’effets Modéle heuristique Observation indirecte
directs d’eusystéme des composants systémiques
et indirects) 2¢éme complexe (extraction)
d’hypothése

2éme complexe

d’hypothése
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Constats eusystémique (extraction)
Surveillance)

3eéme complexe

d’hypothése
(Prognose) Test direct Test indirect

extrasystémique 4éme complexe (extraction)

d’hypothese

Figure 4 : Démarches reliant les opérations d’évaluation aux eusystémes auxquels elles sont
dévolues.
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Ces points sont trés loin d’étre évidents dans tous les domaines. La substance peut étre
trés pure, produite par une technique bien maitrisée et finalement quasi-égale a elle-méme. 1l
n’en est pas de méme si la substance est issue de processus de collectes de produits diversifiés
a la variabilité constitutionnelle élevée, telles les ordures ménagéres (O.M.), les Déchets
Industriels Banals, etc.

L’organisme soumis 4 test est généralement choisi par le biologiste pour sa disponibilité
et sa relative constance. On évoque aussi sa représentativité... mais sur des critéres trés
empiriques, souvent peu fondés.

Le biologiste doit toutefois choisir ce matériel biologique en fonction de son identité...
au type de I’espéce désignée, mais aussi si possible a la souche biologique de référence... qui ne
doit pas avoir de dérive génétique en fonction du temps.

A la différence des substances, dont le test doit étre fait, méme si cette substance est
congénitalement trés variable, les organismes mis en oeuvre dans les tests sont choisis par les
spécialistes parmi quelques millions d’espéces et il est possible, dans une certaine mesure, de
maitriser I'identité relative des individus soumis aux tests. Ceci serait vrai si les biologistes
effectuant ces tests disposaient des moyens de contrdler leur matériel et notamment d’éviter les
dérives génétiques sur leur matériel biologique.

Le test ne se fait pas dans un monde virtuel constant mais dans un milieu (cf. 2.4)
souvent complexe ou les diverses caractéristiques décrivant ce milieu ne sont pas neutres. On
fixe donc usuellement les facteurs d’ambiances : température, humidité relative, éclairage,
aération,... On définit aussi le diluant, c’est-a-dire la phase solide/fluide ou la substance est
dispersée et en contact duquel I’organisme est.

L’organisme n’a pas une relation substance - organisme mais une relation substance +
milieu diluant <> organisme.

Le diluant a donc un réle essentiel.

L’écotoxicologie ayant souvent été développée par rapport a des systémes aqueux la
relative neutralité du diluent ‘“‘eau’ a conduit & n’attacher qu’une importance moyenne au
probléme du diluant. Dans les milieux ou la phase solide, souvent complexe, est importante,
telle un sol, le role du diluant est du méme ordre que celui de la substance et de I’organisme
soumis a tests. Il s’agit en fait d’'un ‘‘ménage 4 trois’’ diluant + substance + organisme (cf.
2.4).

Le diluant doit étre ‘‘neutre’” (ou aussi neutre que possible) vis-a-vis de la substance
sinon il modifie celle-ci de sorte que le test ne porte plus sur la relation recherchée substance
<> organisme mais sur une mixture (milieu + substance) <> organisme. La neutralité du
diluant est essentielle et cela d’autant plus que le temps permet une interaction croissante
substance «> diluant obhérant toute évaluation de la relation substance <> organisme.

La reproductibilité est assurée lorsque le diluant est bien défini et que I’ensemble
[diluant + substance] agit de fagon contrdlée sur I’organisme. La répétition du test avec le
méme diluant et la méme substance, ’ensemble [diluant + substance] agissant en condition
d’ambiance contrdlée sur le méme organisme permet d’aboutir au méme résultat.

Il'y a comparabilité lorsque le résultat obtenu sur une substance peut étre comparé au
résultat obtenu sur une autre substance ; par exemple on pourra dire que telle substance est
plus toxique qu’une autre vis-a-vis d’un méme organisme. Cette propriété n’est possible que si
chaque substance agit sans interférence avec le diluant dans une relation substance organisme.
Cela exige que le diluant soit neutre.

Il existe en outre une démarche qui vise a comparer les tests toxicologiques entre-eux,
notamment en s’appuyant sur des propriétés physico-chimiques relatives aux substances. On
pose alors une nouvelle série d’hypothése entre les résultats obtenus... et toute utilisation de
ceux-ci en écotoxicologie. On peut a la rigueur faire de telles pratiques lorsqu’il s’agit d’un
macrophénomeéne qui existe effectivement dans les eusystémes considérés comme le niveau de
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liposulubilité de certaines molécules. On peut aussi s’interroger sur utilité, voire la nuisance
(par pertes de moyens et ‘‘pollution’” de la littérature scientifique) sur d’autres démarches qui
sous une apparence trés technique tournent le dos a toute évaluation écotoxicologique telle
I'utilisation des structures chimiques et effets toxicologiques pour prétendre a une prévision
écotoxicologique (QSAR : quantitative structure activity relationship). La comparabilité des
tests toxicologiques avec des effets écotoxicologiques doit étre privilégié.

4.6.3 Le temps et les tests toxicologiques.

L’effet de la cause (substance) sur I’organisme est fonction du temps.

1°) Toute substance, prend un ‘‘certain temps’’ (Fernand Reynaud) pour agir. Sauf
agressivité brutale la plupart des toxiques n’expriment leurs effets nocifs qu’apres avoir pénétré
dans I’organisme, modifié le métabolisme, et finalement entrainé morbidité ou mortalité.

1a) Plus précisément encore, certaines substances ne sont toxiques qu’aprés un
certain délai d’‘‘expression’” dans le milieu. Il en est ainsi de poudres séches qui devront
s’imbiber, se micro-diffuser dans le diluant avant d’étre réellement incorporé au milieu de
Porganisme testé. Certaines substances sont méme préparées pour ‘‘masquer’ leur
toxicologie. Ainsi le Benomyl doit subir une hydrolyse spontanée lente (~ 1 semaine), aprés
incorporation en milieu humide pour devenir biologiquement actif sous sa forme hydrolysée.

Un minimum de temps est donc requis pour que la substance se mette ‘‘a I’équilibre”’
avec son milieu de dilution et pour que I'organisme testé ‘‘réponde” a Peffet de cette
substance.

1b) L’action de la substance sur I’organisme ne peut étre réduite a celle d’une
morbidité ou mortalité observable dans le court terme en test aigu ; elle peut entrainer des
effets déléteres a long terme, par exemple en affectant la reproduction de I’organisme. Certains
tests, dits tests chroniques, visent a établir ces effets sur une durée plus grande (par exemple,
Khalil et al, 1996).

2°) Mais le temps a une autre conséquence : les organismes testés ont un catabolisme
obligeant normalement a permettre leur anabolisme par I’apport de nourriture. Si 1°) le test est
court et si 2°) les besoins métaboliques sont limités, alors I’alimentation est inutile : il n’y a que
Iinterférence entre un diluant (neutre ?), une substance et I’organisme.

Si le test est long, les besoins métaboliques de ’organisme obligent a introduire un
aliment : il y a donc deux interférences additionnelles : celle de I’aliment/substance et
celle de Paliment/diluant.

Les aliments sont toujours organiques et ne peuvent étre considérés comme ‘neutres’’
a la différence de certains diluants (eau, silice, verre,...) ; ils forment des ‘‘complexes’ qui par
définition sont indéfinissables. Cela peut conduire a des résultats reproductibles mais
assurément pas comparables (cf. 4.6.2). Les aliments peuvent enfin eux-mémes interagir dans
le ““diluant”. Celui-ci, 2 moins d’étre axénique ce qui est colteux, donc rare, entraine la
croissance d’une microflore qui agit sur I’organisme testé... Nous sommes de plus en plus loin
de la relation univoque dose de substance/effet sur I’organisme.

4.7 Evaluations multidimensionnelles : systemes de bioindications, carences
opérationnelles et solutions.

4.7.1 Lien cause/effet et signification des rapports.

Les évaluations (€éco)toxicologiques portent souvent sur une relation unique, ou une
série de relations univoques établissant un lien direct entre une ‘‘cause’’ (= la substance
potentiellement toxique) et un (ou n) effet(s) sur un (ou n) organisme(s). Le raisonnement est
réduit a une corrélation entre I’(es) effet(s) observé(s) et la cause constatée ou introduite
intentionnellement en écosystémes (cf 4.5.1) ou en dispositifs artificiels (cf. 4.6.1). Cette
méthode d’évaluation, en pratique trés dominante, implique 1°) qu’il y a bien un lien causal
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(cause/effet), c’est a dire ’absence d’une interférence incontrdlée (cause — interférence —
effet) ; 2°) que le mécanisme a une valeur explicative suffisante par rapport au systéme
considéré. Usuellement une simple relation causale, quoique nécessaire, est trés insuffisante
pour une évaluation.

En toxicologie, comme en écotoxicologie, il s’agit d’un lien entre une substance
potentiellement toxique et un (ou n) effet(s) biologique(s) mais ce constat n’‘explique’” pas le
mécanisme de(s) I’effet(s) constaté(s).

4.7.2 Les rapports.

L’expression de presque tous les résultats se fait en terme de rapport : la proportion de
cadmium par rapport a la masse totale d’un organe, d’un organisme, d’un volume d’eau, d’une
prise de sol.

Ce point ‘‘technique est rarement discutté et généralement occulté par I'usage. Quoi de
plus “‘naturel’” que d’exprimer une bioteneur d’un organisme par rapport a son poids ? Oui
mais un zoologiste I’exprime usuellement - et sans le préciser - par rapport au poids vif et un
botaniste par rapport au poids sec. La méme concentration de cadmium devient ainsi dans un
ver de terre de 6 microgramme par gramme en poids vif devient 40 microgrammes par rapport
au poids sec. Une modeste erreur de 666%, tout a fait usuelle dans les publications
scientifiques.

La perte de vue de cette situation est trés fréquente lorsque I’on met en oeuvre des
rapports de rapports par exemple dans le concept de bioaccumulation. Ainsi la concentration
(= rapport) de sol (masse séche) de sol est-elle considérée comme celle (= rapport) d’un ver de
terre : 2 microgrammes de Cd observés dans le sol sec sont ‘‘rapportés’(i.e. rapport de
rapports) aux 6 microgrammes ci-dessus et il y a ‘‘bioaccumulation’” d’un facteur 3 (6/2) ou
plus attentivement a la masse séche et la bioaccumulation (sic) est de 40/2 = 20 fois.

Mais le sol est-il réellement mesurable en terme de masse. Tres justement, Silanpaa
1972, recommande de ne plus rapporter les éléments traces (et ceci s’applique évidemment a
tout contaminant) en masse mais en volume : les plantes échangent en effet au niveau racinaire
par rapport au volume de sol exploré par leurs racines (il en est de méme pour les animaux qui
vivent dans un espace ayant un volume). A juste titre aussi les masses seéches de 1 litre de sol
peuvent peser de 0,1 a 3 Kg de masse séche.

Ne discutons pas trop les problémes annexes d’expression des ‘‘résultats’” en terme de
rapport. Il est usuel d’exprimer une concentration d’un animal par rapport au poids du foie (si
I’étude compare des foies), par rapport a I’individu entier avec la masse des os (en masse vive
convertible en masse seche) mais que faire de I’exosquelette d’un insecte... ou de la coquille
d’une huitre.

La diversité des rapports ne serait rien si elle était explicitée, c’est-a-dire reliée a sa
procédure d’acquisition par intégrologie (cf 3.4). Il n’en est présentement rien.

Plus grave, on établit des rapports de rapport : la bioaccumulation des lombriciens par
rapport au sol rapport de bioteneur du lombricien/rapport de la concentration du sol. Ceci est
usuel et des “‘travaux’’ trés importants véhiculent des compilations sur de tels non-sens.

Ne parlons pas de biomagnification ou des chaines alimentaires supposées connues
servent de base au calcul des accumulations dans celles-ci (cf. 4.7.4).

Ces démarches ne peuvent étre totalement rejetées car elles peuvent témoigner d’un
mouvement de contaminants dans certains transferts écosystémiques, mais une méthodologie
explicite devra €tre instauré si I’on s’en servir en écotoxicologie.

4.7.3 Régulations (éco) toxicologiques.
L’¢évaluation écotoxicologique peut dépasser la simple description de relations causales
(cf 4.7.1) par une interprétation des régulations des concentrations des substances agissant sur
les organismes. Il y a deux régulations : la régulation mésocinétique ou rétention/libération de
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la substance depuis le milieu (= externe a I’organisme considéré) et la régulation physiologique
effectuée par I’organisme par I’assimilation/inassimilation et la bioaccumulation/émanation hors
de Porganisme. La régulation physiologique dépend du controle, plus ou moins efficace, de
I’organisme sur sa bioteneur. Elle agit sur ’assimilation (= entrée) dans I’organisme ou/et sur
I’émanation (= sortie) de I’organisme, la bioteneur en étant la résultante.

La régulation mésocinétique est I’ensemble des réactions biophysicochimiques du
milieu qui séquestrent ou rendent ‘‘biodisponibles’ la substance vis-a-vis de I’organisme
considéré.

Les régulations mésocinétiques sont trés nombreuses et constituent un domaine
extrémement diversifié dont I’interprétation est souvent extrémement connotée par la discipline
sectorielle qui Ieffectue, souvent hors du contexte écotoxicologique. Nous avons déja évoqué
ce probleme des observations dans le milieu et spécifiquement celui de la supposée
biodisponibilité (§ 4.5.2).

Les régulations physiologiques sont I'objet d’études spécifiques trés nombreuses
variant a l'infini en fonction des substances concernées, des organismes étudiés et des
conditions écophysiologiques. Pratiquement toutes sont trés spécialisées et ne sont pas
inscrites dans un modéle heuristique (cf 4.2) et explicitables (cf. 3.4). Les mécanismes
spécialisés décrits aident parfois & comprendre les conditions écotoxicologiques crées, mais
souvent au prix d’hypothéses implicites importantes. Cette compréhension, méme
problématique, est toutefois importante si I’on veut modifier nos pratiques par exemple avec
I’objectif réel d’une évaluation minimisant les conséquences négatives écotoxicologiques dans
le cadre du développement durable.

Toutefois dans les écosystémes vrais, et spécialement dans les sols et sédiments (= la
porosphére), I'extréme diversité des conditions mésologiques et la variété des organismes
rendent peu pertinentes la plupart des études ponctuelles. Mieux vaut observer directement
dans les organismes les bioteneurs résultant 1°) des régulations mésocinétiques de
“‘biodisponibilité’’, 2°) des régulations d’assimilation dans I’organisme, 3°) des régulations du
stockage dans I’organisme (organes d’accumulation par exemple) et 4°) des régulations des
émanations gazeuses, liquides (excrétats) ou solides (tissus et cadavres produits).
L’observation de la bioteneur illustre en fait le résultat de ‘‘I’équilibre dynamique’’ de ces
différents mécanismes. La bioteneur présente I’avantage d’étre directement observable dans les

eusystemes agricoles, halieutiques ou industriels et de constituer une information réellement
eusystémique.

4.7.4 Evaluations tropho-énergétiques.

Fortement influencé par le concept de chaine trophique et de pyramide des divers
consommateurs biologiques d’organismes (Elton, 1927) un autre type d’évaluation, hors les
relations causales (cf 4.7.1), est en usage. Cette évaluation est focalisée sur les transferts de
contaminants via des chaines trophiques. Il s’agit d’une approche de biologistes reconstituant
ou imaginant des séquences uniquement relatives a des relations ‘‘prédateur-proie’’ incluant
celle de I’herbe/herbivore comme premier niveau de cette pyramide trophique (cf. 4.7.3).

Ce modele, issu d’une approche sectorielle de zoologiste travaillant sur un groupe
écosystémiquement mineur - les vertébrés - et ne tenant pas compte des relations réelles de ce
groupe avec leur milieu, constitue encore aujourd’hui une image d’Epinal : celle de la chaine
trophique. Dans cette chaine, par exemple, I’herbe est mangée (assimilée) par un herbivore : le
lapin... qui & son tour est mangé (assimilé) par un carnivore, le renard. Ceci est totalement faux
(ou exact entre 1 et 3% du réel !) mais constitue la base du ‘‘raisonnement’. La ‘‘chaine
trophique’” parfaitement marginale par rapport aux études sur le réel est malheureusement la
base ‘‘réaliste’” (sic) de tout raisonnement écologique (re-sic) !



En fait la production des molécules synthétisées par les plantes et rendues disponibles
par celles-ci dans leur milieu... est 1°) soit immédiatement décomposée, 2°) soit disponible
comme tissus morts, pétales, exsudats, feuilles, broussailles, branches... mortes, 3°) soit pour
une fraction assez minime, prélevée par quelques herbivores et 3 bis) partiellement utilisée par
ceux-ci et largement pour les décompositions de leurs fecés une fraction infime parvenant aux
carnivores.

Il est fréquent de voir évoquée la bioaccumulation entre le milieu (ou I’aliment) et un
organisme. Il s’agit d’un rapport entre la supposée concentration de la source unique d’un
contaminant et la bioteneur d’un organisme. Cela impliquerait que le probléme du rapport de
deux rapports ainsi évoqué soit correctement traité (cf. 4.7.2) et de plus que la relation
‘“‘amont”’ (= source) — aval (organisme) soit univoque. La littérature ‘‘écotoxicologique’ est
tres riche en de telles ‘‘bioaccumulations’ ; ont-elles en général, ou exceptionnellement, un
sens.

La biomagnification est une expression d’une succession de bioaccumulations se
produisant danns une chaine trophique ou le contaminant suit le parcours A >B - C > D —
etc. Cela multiplie les problémes évoqués pour les rapports (cf. 4.7.2), les bioaccumulations

(ci-dessus) et suppose que le organismes n’assimilent que depuis un compartiment. Hypothése
stupéfiante !

4.7.5 Evaluations eusystémiques.

Normalement toute évaluation écotoxicologique devrait se faire par rapport au systeme
réel (= eusystémique) dans lequel une substance, éventuellement nocive, agirait sur les
organismes, puis au travers de cette action sur toute composante de I’eusystéme considéré. En
pratique toute la procédure usuelle est inverse et tourne le dos a cette démarche.

L’évaluation écotoxicologique implique en effet une connaissance de I’eusystéme ou la
substance agit. La gestion des éléments de connaissance n’étant présentement pas assurée, la
connaissance technoscientifiquement critiquable des écosystémes n’existe pas pour
indisponibilité (voire ignorance) des éléments de connaissance relatifs a leurs éléments
constitutifs. Il en est de méme des systémes artificiels, telles les unités de traitement de déchets,
mais leur complexité étant moindre il serait beaucoup plus facile d’en décrire les composants et
de mettre en place un évaluation eusystémique a leur niveau. Notons aussi que ces eusystemes
artificiels, s’inscrivent nécessairement dans des écosystémes plus généraux, dont le plus général
d’entre-eux : I’écosphére.

Considérons donc le cas le plus ‘‘simple’’, les eusystémes artificiels de traitement de
déchets et parmi ceux-ci, ceux relatifs au traitement des déchets (fig. 5). L’évaluation va porter
sur 3 objets : 1°) les produits d’entrée (a traiter) issus de tout eusystéme (S), 2°) les modalités
de traitement (T) utilisant et produisant et 3°) les sorties, produits valorisés (V), déchets
ultimes (U).

L’évaluation doit se faire dans le systéme lui-méme. Par exemple le traitement des
ordures ménageres par lombricompostage se fait en modules verticaux (L — 4,50 m, = 0,85 m,
H = 4,50 m) les lombricubateurs qui, dans certains modules peuvent révéler une mortalité
générale des lombriciens y travaillant. Plus finement il est possible de doser la biodisponibilité
dans les lombriciens vivants (cas tout a fait normal et général) des ‘‘métaux’’ lourds (Pb, Cu,
Hg, As, Ni,...), des micropolluants organiques (PCBs, PAHs,...), des cancérogenes (dosage
d’adduits,...). Ces évaluations dans les ‘‘lombricubateurs’ permettent une action en amont, car
le traitement des déchets s’inscrit dans une pratique sociale ou certains peuvent se débarrasser
de déchets ‘‘encombrants’ (ceci ne s’arréte pas aux toxiques !). Ces évaluations permettent
aussi une action en aval les ‘lots’ contaminés ou toxiques pouvant étre retirés du marché des
produits (lombricompost, lombriciens, autres produits recyclés).



Cadre global d’évaluation des activités (déchets)
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Ainsi I’observation dans I’eusystéme artificiel permet d’agir en amont, par un travail
d’enquéte (et de police) relatif aux causes observées dans les procédées et en aval par la non
mise sur le marché de produits inadéquats a I'usage écosystémique prévu. Elle permet aussi de
faire reconnaitre la nécessité d’observer dans le systéme réel les éventuelles toxicités pour agir,
y compris sur le mode de traitement, qui peut parfois détoxifier certaines fractions.

Malheureusement évaluer dans les écosystémes, malgré I’adresse pressante faite a la

communauté scientifique il y a 35 ans par Rachel Carlson (1962) reste inaccessible. Les raisons
en sont connues (cf. chap. I).

4.7.6 Evaluation multidimensionnelle et systéme de bioindication.

Une évaluation écotoxicologique réellement opérationnelle devrait s’appuyer sur toute
la connaissance disponible sur les effets des diverses substances sur les divers organismes et
dans les divers écosystémes ou elles agissent. Ceci est devenu possible par intégrologie, mais
n’est pas pratiqué présentement (cf. 3.4). Cette connaissance ne peut étre acquise au niveau de
chaque quasi-individu, de chaque groupe de travail, de chaque organisme ou nation. Il faut
adresser ces connaissances en acceptant la diversité des interprétations qu’elle permet.

Ainsi les organismes nous indiquent (bio-indicateurs) des effets de substance ou de
risque d’effet de substance (alarme, cf. 3.3.4) et des conséquences écosystémiques dans ce qui
peut étre appelé des systémes de bio-indication (Van Stralen et Krivolutsky, 1996). D’une
fagon plus concréete encore nous devons mettre en place un systéme d’évaluation
écotoxicologique ou les relations causales doses/effets biologiques et doses/conséquences
écosystémiques via les organismes sont décrites depuis les eusystémes ou elles sont observées.
Ces systemes d’évaluation doivent inclure aussi les systémes de biosurveillance et d’alarme de
risques inopinés et de prognose par tests de risques évalués en rattachant explicitement les
observations faites en tests reproductibles et comparables a des connaissances préalables en
eusystemes.

De tels systemes ne doivent pas que se focaliser sur les effets mais clairement permettre
d’établir les conséquences : transfert de polluant dans les chaines trophiques, modification du
fonctionnement des écosystémes comme le quasi-arrét de la percolation des sols apreés
éradication des lombriciens entrainant a son tour des érosions et inondations par accroissement
du ruissellement et des stress hydriques pour les cultures par défaut de recherche des profils du
sol.

Il est possible pour cela de s’appuyer sur la comparabilité relative des milieux, des
substances ou/et des organismes rendus possibles par la comparaison typologique (cf. 3.2.1)
notamment par des analyses multidimensionnelles, type AFC, fournissant les métriques de
classifications taxinomiques critiquables. Il est indispensable d’inscrire les acquis ‘explicatifs”’
dans une eusystémique décrite par des modeéles plus ou moins valides mais réfutables, donc
perfectibles par rapport aux réalités (cf 3.2.2).

Il est enfin possible d’interpoler les connaissances des actions eusystémiques des
toxiques sur les bases d’éléments classés par comparaison typologique (cf. 3.3.3).

L’agrégat des diverses recherches conduites, sur une base aussi diverse ne peut a priori
répondre a tout. Mais en le rendant explicite, et réutilisable de fagon répétitive, sans bornage
disciplinaire, linguistique ou/et institutionnel et grace a la CEPE de I’écotoxicologie, il devient
possible de voir les méconnaissances les plus criantes et d’orienter les études pour les combler.

De la méme fagon il devient facile de voir la multitude des ‘“études’’ anheuristiques, des
leurres conceptuels et de tests - diversions (cf 4.6.4) qui obhérent I’évaluation
écotoxicologique et discréditent les activités de recherche.



V. La procédure d’évaluation écotoxicologique.

5.1 Procédure et options.

L’évaluation écotoxicologique vise d’abord a satisfaire une demande sociale
d’évaluation des risques résultant de la manipulation, de la création, de la dispersion des
substances a effets délétéres par mécanismes chimiques, voire physiques, ces effets nocifs
s’exergant au détriment des organismes de notre environnement dont nous-mémes.

Elle ne porte ni sur nos pratiques réglementaires, ni prioritairement sur I’étude des
mécanismes en cause mais sur les effets directs sur les organismes et sur les conséquences
eusystémiques de ces effets. Inversement, elle peut induire des études sur les mécanismes en
cause et sur les réglements souhaitables pour tenter de minimiser ces effets mais études et
réglements résultent de I’évaluation, pas ’inverse.

Cette demande se fait fondamentalement dans un but :

- 1°) de diagnose (constat) : constater ces effets délétéres en eusystémes (direct et
conséquence) pour s’assurer de leur réalité,

- 2°) de surveillance : constater ces effets délétéres en eusystémes avant désastre (rble de
sentinelle, d’alarme,...) afin de réagir a leur occurrence,

- 3°) de prognose (prévention) : prévoir a partir des diagnoses le risque qui pourrait étre pris
dans de futures applications d’une substance en eusystemes.

Mais cette demande implique secondairement des buts :

- 4°) explicatifs : comprendre les mécanismes reliant les substances aux effets délétéres (directs
et conséquences) observés en eusystémes pour expliquer les constats, choisir les alarmes et
valider les prognoses,

- 5°) curatifs : connaissant ces effets (cf 1), ayant conscience des risques (cf. 1 et 3) et les
mécanismes (cf 4) il faut minimiser les conséquences néfastes de I'usage des substances, y
compris par leur substitution ou non-usage,

- 6°) réglementaires : la demande sociale s’exprime aussi par la voie (démocratique) étatique
entrainant D'existence de réglements (au sens large : lois, directives, arrétés, interdits,
subventions, normes) qui peuvent ignorer toutes évaluations environnementales, aller a
’encontre de celles-ci ou s’y référer.

Partant de la demande sociale (et non du point de vue des chercheurs) I’évaluation

écotoxicologique porte donc :
- 1°) d’abord sur la diagnose en eusystéme des risques. Il s’y rattache secondairement 2°) le
souhait de surveillance et de prognose vis-a-vis de ces mémes eusystémes puis 3°) celui de
compréhension pour trouver des modes d’action curatifs qui peuvent éventuellement 4°) avoir
des rapports avec des régulations sociales.

La procédure d’évaluation écotoxicologique doit donc partir de I’évaluation des effets
déléteres directs et conséquences (cf. 4.7.6) des substances dans les eusystémes (cf. 3.2.1).

1°) Elle pourrait presque s’y réduire et ne pose en principe qu’un complexe
d’hypothese celui reliant les eusystéemes (avec ces effets) a notre représentation de ceux-ci en
modeles. Ceux-ci devant pouvoir étre validés dans le plus grand nombre de situations
concretes doivent étre heuristiques (cf. 3.4.2) ce qui implique une gestion intégrée des
€léments de connaissance (cf. 4.7.5) en raison de la diversité des eusystémes, des substances et
des organismes en cause.

Toutefois cette représentation en modeles heuristiques se fait par des observations
factuelles matérialisées par des données initialement observées ou DICs reliées aux eusystémes
(dont substances et organismes) et aux interprétations exprimées éventuellement sous forme
d’énongats avec une terminologie éventuellement explicitée (cf. 2.1). Ces observations ne
portent pas sur tout I’eusysteme mais seulement sur ce qui est possible : il y a des options
réductionnistes faites vis-a-vis de celui-ci. La vacuité ainsi créée par cette famille d’hypothéses
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réductrices entre le réel et I’observé sera comblée, avec risques, au cours des interprétations
par une autre famille d’hypothéses les propositions qui interpolent et extrapolent les DICs
pour donner une cohérence et transposabilité au(x) modéle(s) décrivant I’écotoxicologie dans
les eusystemes.

A cette démarche fondamentale de I’évaluation écotoxicologique n’est associée
qu’un seul complexe d’hypothéses (options et propositions) qui devrait y étre explicité.

1°) En fait trés souvent s’y ajoute un deuxiéme complexe d’hypothéses liées aux
observations indirectes sur les eusystémes : plutdt que d’observer la substance agissant sur
I’organisme on effectue des études de conséquences supposées induites par la substance, soit
dans le milieu (extractions sélectives, études dites de biodiversité, cf. 4.4.2) soit dans
I’organisme (mécanismes biochimiques induits par la substance, cf. 4.4.5). Il s’agit du
complexe d’hypothése d’observations indirectes que I’on retrouvera également dans les étapes
subséquentes de I’évaluation écotoxicologique (fig. 4.).

2°) L’évaluation écotoxicologique ne peut en pratique pas porter sur I’ensemble des
éléments pergus, a travers un modéle heuristique des eusystémes. Ceux-ci sont trop nombreux
et cette approche, qui peut étre effectuée vis-a-vis d’un nombre limité d’eusystemes est trop
coidteuse. Pour des raisons d’économie (d’efficacité des moyens d’étude écotoxicologique) il
faut sur la base de la connaissance (= les modéles heuristiques) sélectionner des composants
systémiques particuliérement pertinents qui, moyennant un nouveau complexe d’hypothéses,
permettraient d’obtenir une indication sur I'état des eusystémes : les bioindicateurs ainsi
justifiés de fagon validable étant en I’occurrence particuliérement pertinents, puisqu’ils peuvent
refléter directement le lien organisme/substance notamment a travers le lien des bioteneurs et
de la présence/absence (cf. 4.4.6).

De tels bioindicateurs peuvent étre directement mis en place dans un eusystéme, telle la
truitelle dans un flux d’eau qui détecte en temps réel une éventuelle pollution a laquelle elle est
sensible. Ils peuvent I’étre dans des dispositifs expérimentaux, ou dans des écosystémes en
général comme reflet probable (a travers deux complexes d’hypothéses) de probléme
écosystémique. Ils permettent donc une surveillance et contribuent aux constats.

3°) Mais comme nous I’avons vu il faut aussi effectuer des prognoses. C’est-a-dire des
prévisions de risques avant que ceux-ci n’aient effectivement lieu. C’est une prévision sur le
risque que I’on va prendre en adoptant telle ou telle technique : par exemple épandage d’un
déchet ayant la qualité d’amendement pour un sol (tel un compost d’ordures ménageres) ou
Iutilisation d’un pesticide permettant |’éradication d’un ravageur de culture.

Comme cette application n’a pas eu lieu, et surtout comme cette prognose est
souhaitable trés en ‘‘amont’’ dans les chaines de décision, il faut nécessairement faire cette
évaluation avant application (choix de la destinée du déchet, homologation du pesticide). Cela
exige d’effectuer 1’étude, c’est-a-dire d’obtenir des informations, hors de [’eusystéme
d’application. Ces études extrasystémiques se font par le moyen de tests qui doivent étre non
seulement reproductibles mais comparables (cf 4.2) car il faut pouvoir valider les pesticides
par rapport a des situations (milieu, substances, organismes) préalablement choisies comme
indicatrice d’eusysteme réel. Les organismes sont notamment nécessairement choisis parmi les
bioindicateurs eusystémiques et peuvent ainsi étre validés a travers un nouveau complexe
d’hypothése, en fait trop important directement, reliant Iartifice du test de laboratoire a une
situation réelle (cf. 5.2). Ce point, en raison de son importance, sera repris au plan procédural
au paragraphe 5.2 qui aborde aussi succinctement le probléme des significations indirectes
(nécessitant un 4éme complexe d’hypothéses !) des tests.

En définitive, derriere une grande diversité de concepts et pratiques plus ou moins
pertinents,, I’évaluation écotoxicologique porte sur des estimations des conséquences de
I’application de substances dans les eusystémes. La tendance est de perdre de vue cette
évidence ou plus exactement de la court-circuiter pour ne considérer qu’un aspect particulier -
telle la réponse d’un test mettant en évidence P'augmentation de metallothionéine dans les




tissus d’un organisme - sans situer celui-ci dans I’ensemble de la démarche finalement unique :
évaluer l'effet des substances dans les eusystémes. Pour pouvoir situer chaque étude
écotoxicologique dans son contexte et en évaluer la pertinence il faut disposer d’un cadre
conceptuel ou celui-ci s’inscrit et d’un énoncé des options qu’implique chaque étude.
Rappelons que les options sont des choix “réductionnistes” en ce sens que I’on décide de
porter I’étude sur ceci et non pas sur les autres objets étudiables. On peut théoriquement et
parfois pratiquement, discuter, ou évaluer le risque de chaque option mais en Iabsence de
véritable évaluation de risques au moins reconnaitre que plus il y a d’options accumulées, plus
il y a de risques d’invalidation des résultats. En clair plus on regarde Deffet direct d’une
substance sur son lieu d’application plus cette observation est pertinente a I’objet d’étude, et
plus Peffet est déduit d’une longue procédure introduisant des options plus chaque
interprétation, corrigeant les effets réductionnistes des options par des propositions

(hypothéses supportant que ces options sont en définitive “assez” pertinentes) toujours
relativement risquées.

5.2 Prognoses et tests.

La prognose doit aboutir & un pronostic réfutable, c’est-a-dire de plus en plus valable,
sur le risque pris entre son résultat et ce qui se produira effectivement dans les eusystémes ou
I'usage projeté d’une substance aura lieu. Il s’appuiera sur une relative identité des composants
- milieu, substance, organisme.

La figure 5.2 montre a I’évidence que le choix de I’organisme devra étre aussi identique
que possible avec un bioindicateur lui méme réfutable comme compartiment essentiel d’un
modele décrivant le(s) eusystéme(s) concerné(s). Ceci se faisant déja au prix d’une lourde série
d’hypothéses.

La substance devra également étre aussi identique que possible avec celle qui pourra
étre utilisée, donc validée par la méme chaine d’hypothéses dans les eusystémes : il faudra donc
éviter des préparations particuliéres des substrats testés dans les tests (séchage, extractions
spécifiques) si ce n’est au prix d’un autre impressionnant complexe d’hypotheses (cf. 5.2). Par
exemple pour les tests de pesticides il faut utiliser les produits techniques tels que
commercialisés ; il faut en faire de méme avec toutes substances dont les déchets.

Cette précaution étant prise il n’en reste pas moins que la substance testée n’a pas
encore été utilisée, tel I’épandage d’un déchet ou d’un nouveau pesticide et que le seul intérét
d’un test (d’une prognose) et de tendre a prévenir un risque potentiel.

Cela ne peut se faire que par un constat d’évidence ou plus généralement par
comparaison. Le constat d’évidence est le cas d’un produit extrémement toxique : il est alors
écarté. Mais dans I’écrasante majorité des cas le produit n’est pas toxique du tout dans un test
aigu, malheureusement le seul praticable car les tests chroniques sont sans signification pour
un pronostic comme nous allons le voir.

Il faut en effet en cas de faible toxicité, voire de non toxicité, effectuer un pronostic de
comparaison. Celui-ci doit se faire dans deux directions 1°) comparaison (d’un grand nombre)
d’effets 2°) comparaison des substances validées.

1°) Comparer avec un grand nombre d’effets, c’est s’assurer que le réductionnisme
d’un test n’occulte pas un risque important. Aucune certitude ne peut étre acquise mais
I’expérience basée sur les échecs antérieurs peut guider sur le nombre et la nature des tests a
conduire. Notons que le nombre d’effets peut étre accru a l'intérieur d’'un méme test par
I’augmentation de la taille de la série de variables observées sur I’organisme. Par exemple
dans un test lombricien on peut n’observer que la mortalité, mais il serait possible d’accroitre
les variables parfois a faible colt en observant sur les survivants des caractéristiques
physiologiques (telle 1’électrophysiologie générale) et des bioteneurs en contaminants
(micropolluants, génotoxiques,...). Le nombre d’effets peut également étre accru en multipliant




53

les tests par une riche batterie de tests. C’est finalement le produit variable x tests qui
informe.

2°) La comparaison avec des substances validées constitue le seul lien possible entre
un pronostic et une connaissance antérieure sur les eusystémes. Ceci est une nécessité car un
produit est rarement sans aucun risque absolu de toxicité, des traces de contaminants sont
usuellement présentes. Sont-ils des oligo-éléments, des substances sans effets nocifs ou au
contraire un risque majeur aprés leur usage en eusystéme (écosystéme). Le seul moyen est de
comparer avec des substances déja employées dans des eusystémes comparables et ayant des
propriétés et usages voisins. Pour cela il faut qu’un effet observé dans un test sur une
substance soit comparable dans le méme test avec une autre substance, I’'une étant déja connue
(‘“‘validée’’) dans I’eusystéme et ’autre étant soumise a pronostic. En fait il est préférable,
chaque substance nouvelle étant par nature différente de celles déja ‘‘validées’ de travailler,
pour un effet, sur une série de substances.

Cela implique que les substances testées n’interférent qu’avec I’organisme dans les
tests. Il faut impérativement pour qu'un test ait un sens que le diluant soit
physicochimiquement neutre.

Ceci exclut les tests chroniques dont les aliments et (aprés ingestion-défécation) leur
dégradats interferent avec les substances testées. En conséquence les tests utilisables en
prognose ne peuvent qu’étre aigus.

Est-ce dommageable ?

On peut comprendre du point de vue de recherche explicative (cf. 5.1) que des études (qui ne
sont pas des tests) soient chroniques afin de mettre en évidence dans des dispositifs
expérimentaux des mécanismes mais cela ne peut étre regardé comme outil de prognose.

Par ailleurs les conditions trés artificielles des tests chroniques conduisent a des
conditions trés lointaines de celles prévalant dans les eusystémes. Pour les effets chroniques en
général, et hors prognose, il est préférable de commencer par observer dans des conditions
chroniques réelles voire, en fonction du temps, ‘‘a I’équilibre’’.

5.3 Démarche holofuge et interprétation intégrée réfutable.

La procédure d’évaluation écotoxicologique doit nécessairement se faire par rapport
aux, et a partir des écosystemes ou les substances effectuent leur nocivité relative (cf. 5.1).
Mais cette procédure peut suivre un itinéraire long qui peut traverser 4 _complexes
d’hypotheses. C’est apres ce 4éme complexe que lde nombreuses études sont effectuées.

Nous avons ici le type méme de la démarche holofuge indispensable (holo = global,
fuge — qui s’écoute). Nous partons du global : I’eusystéeme et par des hypothéses réductrices
nous tendons a I’étude de mécanismes parfois extrémement précis mais par cette démarche
nous tournons le dos a I’évaluation écotoxicologique elle-méme. Celle-ci doit, dans toute la
mesure du possible se faire avec un minimum d’hypothéses et donc étre le plus prés possible de
son objet. Or nous avons deux objets :

1°) L’eusysteme lui méme observable directement de fagon modélisée, ou de fagon
beaucoup plus ponctuelle par un bioindicateur (exemple, la bioteneur en cadmium de Eisenia
andprei lors du traitement d’ordures ménagéres par lombricompostage).

2°) Le pronostic qui doit se fonder vis-a-vis des eusysteémes sur la comparabilité de
tests avec des substances observées par ailleurs dans ceux-ci. Ceci se fait a travers au minimum
3, voire 4 si I’on utilise des extractions, complexes d’hypotheses !

Cela implique d’inscrire toutes les étapes des recherches et d’énoncer clairement les
hypothéses effectuées pour connaitre la validité de ces comparaisons. Ceci devient possible par
intégrologie (cf 3.4.) mais ne se pratique pas encore. Ceci est pourtant indispensable si I’on
veut restituer les apports des nombreuses disciplines spécialisées qui, ne pouvant se situer par
rapport a une procédure d’évaluation écotoxicologique jamais énoncée, ont effectué des
études parfois trés pointues, mais dont I’apport doit étre restitué.



Pour cela il faut, ce qui est devenu opérationnellement possible, intégrer (pas en
paroles, en faits) les acquis de chacun dans un corpus commun accessible. Ce sont soit les faits
observés dans les eusystémes (= DICs), soit observés via des tests (DEPs) ou soit interprétés a
partir d’une cascade d’hypothéses énoncées sous forme d’énongats (DSEs).

Cette intégration est inévitable en écotoxicologie et n’ayant pas été disponible
rend inopérant P’essentiel des connaissances actuellement acquises. Méme si un grand
déséquilibre existe entre les acquis toxicologiques de laboratoire et ceux réellement
écotoxicologiques, toute cette information ne devrait pas étre perdue comme actuellement. Il
n’y a que 3% des publications scientifiques qui sont citées... dans les domaines les mieux
structurés se prétant a des estimations (Latour, 1995). On s’oppose ainsi @ une estimation en
écotoxicologie !

Cette intégration est facile mais est a I’opposé de nos pratiques usuelles improprement
orientées sur les approches pointues ou des modéles anheuristiques et sans réel soucis de
rendre public les acquis qui se perdent, dans le meilleur cas, dans des publications et rapports
fossilisés en bibliothéques.

Aujourd’hui il est possible de décrire chaque observation (chaque mesure) effectuée
par rapport a tout objet, toute substance, tout lieu, toute date, toute technique et tout
observateur grace a un Schéma Conceptuel Global unique trés simple.

Aujourd’hui il devient possible de décrire toutes les interprétations que les uns et les
autres jugent optimales, de fagon dynamique c’est-a-dire en permanence correctibles.

Le tout peut devenir instantanément accessible par réseau et hypermédia.

Le probléme est d’accepter que nous ne sommes, chacun a notre place, que de
modestes contributeurs dans une procédure d’évaluation complexe et globale que nous devons
développer si ’on veut permettre a I’homme d’effectuer les évaluations écotoxicologiques dont
il a besoin. Il s’agit d’adresser la connaissance pour la rendre accessible et par la répondre a la
demande sociale énoncée en 5.1. Ceci est aujourd’hui possible.

S.4 L’évaluation des sols et déchets : une refondation de I’écotoxicologie.

Comme présenté en introduction (cf. 1.5) I’évaluation écotoxicologique souffre de biais
considérables.

1°) Le biais chimio-disciplinaire résultant de la prééminence des analyses chimiques et
surtout du poids de I'industrie chimique qui a pu, par son omniprésence dans les instances peri-
réglementaires, imposer des approches réductionnistes, voire anti-environnementales, faisant
prime dans les soi-disant méthodes d’évaluation.

2°) Le biais de labo-primauté ou le réductionnisme analytique, renforcé par le
réductionnisme  chimique précédent, écarte usuellement radicalement [I’évaluation
écotoxicologique de son objet : les substances nocives dans leur systéme d’interaction multi-
organismes et en un milieu complexe.

3°) Enfin la_carence d’intégrologie ne permet méme pas de situer et utiliser chaque
étude dans sa contribution a I’évaluation écotoxicologique.

L’étude des déchets et des sols contaminés ou sains, constitue une opportunité
considérable : 1°) on ne peut ‘‘réduire’’ la substance a étudier a une molécule simple ou méme
a un complexe de molécules nocives ; il faut accepter de traiter la substance dans son entier,

2°) il ne s’agit pas de nécessairement démontrer I’innocuité d’une molécule pour

la commercialiser mais, hors des pressions de I'industrie chimique, d’évaluer pour la société le
risque réel.

3°) il a été possible en jouant sur le double biais chimio-disciplinaire et de labo-
primauté en faveur de la communauté industrielle et techno-scientifique de différer depuis 35
ans toute évaluation écotoxicologique des pesticides (R. Carlson, 1962) qui n’est toujours pas
envisagée (Anonyme, 1991) mais il n’y a pas d’industrie commercialisant les déchets :
seulement leur collecte et leur ““élimination’’ (sic).



L’obligation de les prendre en charge sérieusement constitue une chance pour peu qu’il
ne soit plus possible de poursuivre la mise en décharge sans évaluations et que la dispersion
des déchets, ou des produits issus de leurs traitements, oblige a une évaluation sérieuse qui ne
peut plus étre différée.

Celle-ci oblige a prendre en compte sérieusement les écosystémes ou, pour I’ensemble,
les déchets seront finalement dispersés. A moins de différer sine die I’application des directives
européennes, ou de prendre un risque bien plus grave quantitativement que celui de la vache
folle, il va falloir prendre en charge la complexité effective des milieux et celle des substances
en cause. Cela est possible si quelques moyens existent et si la communauté scientifique
n’élude pas sa responsabilité en la matiére en acceptant de contribuer a un systéme
d’information d’ensemble.

A la différence des nouvelles molécules, 1°) les déchets n’ont pas a étre d’abord
homologués, mais rellement évalués ; 2°) cette évaluation ne vise pas a la promotion de ces
produits mais a leur diminution : une compréhension systémique permet d’en réduire
I'importance ; 3°) si de toute fagon les déchets doivent étre traités il s’agit d’en réduire les
conséquences souvent négatives et nullement de promouvoir les nouveaux produits.

Il est légitime de s’appuyer sur les acquis antérieurs liés a la production de produit ‘‘de
rente’’ mais s’assujétir & I’approche qui tend a minimiser, voire occulter, les aspects relatifs a la
valorisation de néo-produits est une grave erreur : nous voulons réduire les déchets et a défaut
en minimiser les conséquences négatives. C’est 'inverse de la démarche de promotion d’un

produit, ne pas I’oublier tout le poids de cette derniére démarche occulte une approche logique
de I’évaluation écotoxicologique.



VI. Conclusion

6.1 La méthode d’évaluation.

L’évaluation écotoxicologique répond a une demande sociale visant & minimiser les
risques résultant de I’'usage de substances présentant des risques directs ou indirects pour
’homme.

Elle donne en conséquence priorité a cette évaluation effectuée par rapport aux
pratiques humaines dans le milieu ot 'homme exerce ces pratiques : I’écosphére planétaire
constituée d’écosystémes locaux incorporant des systémes matériels réels. Les substances
potentiellement dangereuses y sont manipulables, crées, détruites, gérées et disséminées. Le
probléme ici est d’évaluer les risques dans ces systémes.

Nombre de substances dangereuses suivent nos usages, y sont associées et sont
finalement rejetées sous forme de déchets. Certaines sont identifiées dés leur origine comme
dangereuses mais la plupart, a effets toxiques subtils ou indirects ne sont pas identifiées comme
telles. Ceci est amplifié par I’absence totale d’évaluation écosystémique des pratiques humaines
dont celles ayant trait aux produits potentiellement toxiques.

L’évaluation écotoxicologique se doit de tendre a prendre réellement en compte ces
risques liés a I'usage de substances potentiellement délétéres pour nous-mémes ou/et pour des

organismes constituant notre milieu en tant que composants actifs des écosystémes ou nous
vivons.

Ce rapport, se limite strictement & et part de cette évaluation. Plagant I’évaluation en
systemes réels au centre de sa problématique, il s’efforce de ne pas tenir compte
prioritairement des préférences et routines du monde techno-scientifique, des effets des
distorsions introduites par les attributions des moyens financiers et humains dans les travaux
antérieurs et des pratiques administratives ou réglementaires qui y sont liés.

En d’autre terme il ne cherche pas a justifier une pratique de recherche ou de
réglementation antérieure mais de dégager dans les limites de I'autocritique de I'auteur une
démarche rigoureuse rendue difficile par la confusion conceptuelle et la dispersion
opérationnelle des pratiques relatives au domaine écotoxicologique.

Le rapporteur a certes une vision bornée de spécialiste et a donc probablement orienté
de fagon involontairement tendancieuse ce rapport mais il s’est efforcé, malgré cette limitation
évidente, de rétablir une démarche logique depuis la demande sociale vers des apports techno-
scientifiques trés spécialisés ayant contribué au domaine concerné.

I a donc tenté de situer ses contributions par rapport a cette demande sociale, ¢’est-a-
dire a une évaluation de la distance, en terme de nombre d’hypothéses, entre les études
proposées (voire effectuées) et cette réponse souhaitée.

D’autre pourront juger ce rapport complexe tant la thématique est riche : il n’est que
compliqué pour I’essentiel c’est-a-dire gérable avec les moyens modernes (intégrologie +
informatique avancées).

Cela a conduit, par analogie avec les ‘‘couches de logiciels’” (et analogie opérationnelle
1) a introduire le concept de complexe d’hypotheéses. La réfutation d’un modéle, d’un
bioindicateur, d’un test, d’une extraction pour test se fait par rapport a un niveau supérieur, au
prix d’hypotheses nombreuses propres a chaque ‘‘complexe’” : vérifier qu’un modéle
heuristique décrivant un véritable systeme est représentatif de celui-ci suppose de nombreuses
hypothéses, contrélées par de nombreuses opérations, remises en cause en fonction de I’espace
et du temps. Il en est ainsi du complexe reliant I'indicateur a son modele heuristique, etc. Cette
structure décrit la situation réelle de nos activités cognitives par rapport aux systemes réels,
eux-mémes tres divers. Elle permet de situer nos activités, d’en voir la portée et les limites.
Elle permet aussi de voir les dysfonctionnement et ce qui n’est que pseudo-évaluation



57

écotoxicologique. On ne peut prétendre répondre a la demande sociale et accepter, voire
organiser, son contraire.

Globalement la primauté qui a été donnée - sous la double conjoncture des industriels
de la chimie faisant primer I’homologation sur I’évaluation environnementale et des chercheurs
spécialisés favorisant généralement des recherches pointues sans égards & leur signification
dans les systemes réels - au test de laboratoire, voire 2 manipulation en microcosmes sans
comparabilité possible a été dommageable au développement de I’écotoxicologie.

On peut conclure de fagon claire qu’il faudrait au contraire favoriser les études
apportant les informations les plus utiles en écotoxicologie, c’est-a-dire celles qui dépendent de
la chaine d’hypothéses la plus réduite possible vis-a-vis des eusystémes que I’on évalue.

On peut aussi constater qu’aucun chercheur, aucune équipe ou aucune institution ne
peuvent prétendre collecter I'information objective (les DICs), I’expertise, les démarches et
I’optimisation permanente des interprétations vis-a-vis de I’ensemble des contaminants
possibles et des eusystémes ou ils sont manipulés et dispersés. Les approches individuelles,
méme fédérées, ne peuvent étre que dérisoires face a ’amplitude du probléme a gérer face a la
demande sociale correspondante.

Nous devons donc absolument assurer la relation entre toutes les contributions
individuelles - ce qui était impossible par la voie traditionnelle des publications (sic) et
recherches documentaires, ces publications ne recevant qu’une infime partie des travaux et
étant inexploitées a 90% (Callon ef al., 1993). Cela est devenu possible par 'intégration de
tous les éléments de connaissances en réseau de serveurs hypermédias (Bouché, 1996).

6.2 Recommandations.

1) Ne pas perdre de vue que I’évaluation écotoxicologique répond a) a une demande
sociale, b)d’évaluation des effets, et conséquences d’effets, des substances nocives la ou elles
existent.

2) En conséquence de 1) I’évaluation écotoxicologique doit se faire par rapport aux
eusystémes ou les substances nocives sont appliquées ou présentes : véritables agro-
écosystemes ou les pesticides sont appliqués, véritables terrains recevant des déchets,
authentiques installations ou les toxiques sont manipulés, etc.

3) En conséquence du point 2) les techniques d’évaluation doivent étre réfutables vis-a-
vis des eusystémes, c’est-a-dire quelque soit leurs hypothéses en situation d’étre rendues
fausses partiellement ou totalement pour pouvoir les amender ou les abandonner.

4) En conséquence de 3) il faut construire des démarches réfutables, et en conséquence
de 1), appliquer dans des conditions économiques acceptables.

5) En conséquence de 4) il faut d’abord élaborer et accepter une demande logique,
explicitée, et heuristique (= permettant de trouver, et ici d’évaluer) par rapport a laquelle les
divers problémes et propositions techniques pourront étre évalués : c’est I’évaluation de
I’évaluation. L’objet du rapport a été de dégager cette démarche de référence.

6) Cette démarche part des eusystémes incluant des organismes et des substances
nocives présentes dans ceux-ci en raison 1 et 2 et constate que plus on s’écarte de ces
eusystemes, au prix de nombreuses hypothéses, souvent admises en ‘‘paquet’ (= complexe
d’hypotheses), plus I’évaluation s’écarte de son objet et plus elle est colteuse en risque
d’erreurs (= hypothéses invalides) et en colt (hypothéses a produire et a valider). II faut donc
minimiser la distance entre étude a but écotoxicologique et eusystéme a évaluer.

7) En conséquence de 6 on donnera préférence aux études permettant I’évaluation de
modéles heuristiques représentant les eusystémes (constats d’effet dans ce systeme,
conséquences eusystémiques de ces effets).

8) En conséquence de 6) et & condition d’une perception suffisante des eusystémes si
possible modélisés selon le N°7, il est possible de choisir une bioindication validable sur un
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eusystéme. On évitera les bioindicateurs, biomarqueurs,... proposés sans justification
eusystémique claire, explicite et critiquable.

9) On devra réserver I'usage des tests toxicologiques a la seule pratique de la prognose.

10) On devra réaliser des tests toxicologiques par comparaison entre substances déja
objet de diagnoses (selon point 7).

11) La comparabilité exige un diluant neutre et exclut les aliments.

12) En conséquence de 11 il faut éviter de confondre I'intérét des études chroniques
avec Dirritabilité des tests toxicologiques chroniques ces derniers n’étant pas comparables ne
peuvent servir en évaluation écotoxicologique.

13) Dans toute la mesure du possible les tests toxicologiques utilisables en prognoses
écotoxicologiques doivent porter sur les substances a évaluer. Les extractions sélectives,
toujours arbitraires par rapport aux eusystémes et souvent aux substances sont donc a éviter, le
coit de leur validation étant prohibitif.

14) Hormis I’intérét de I'industrie chimique pour ses débouchés, I’homologation n’est
pas une fin en soi, ni les tests toxicologiques non valables, ces démarches étant étrangéres a
I’évaluation écotoxicologique.

15) En conséquence de 12 et 14 il faudra, pour sélectionner les tests & des fins
d’évaluation écotoxicologique prendre garde aux tests congus pour justifier des homologations
ou des études de mécanismes sans préoccupation d’évaluation environnementale. La
normalisation d’un test ne valide en aucun cas sa signification écotoxicologique.
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