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RESUME
La présente analyse documentaire donne un apercu des produits pétroliers, c'est-a-dire :
1) leur production, leur transport et les cas de déversements de pétrole au Canada;
2) leurs propriétés physiques et chimiques qui sont pertinentes a la toxicité aquatique;
3) leurs effets létaux et sublétaux sur les poissons et autre biote aquatique.

Le Canada recéle d'importantes réserves pétrolieres. Les sables bitumineux de I'Alberta
représentent une proportion considérable des réserves totales. Le Canada produit du pétrole
classique et du pétrole non classique, lequel provient en grande majorité de la récupération du
bitume des gisements de sables bitumineux. A I'heure actuelle, le volume total des produits
pétroliers exporté annuellement par pipeline est nettement supérieur au volume exporté par
voies maritime et ferroviaire. Les pipelines, les trains et les navires ont tous contribué aux
déversements accidentels d'huile de pétrole qui se produits. On a rapporté des déversements
dans l'eau douce ainsi que dans les écosystemes marins.

Les propriétés physigues et d'autres conditions environnementales (p. ex., l'altération, la
température, la présence de sédiments) influent sur le devenir et le comportement du pétrole
déversé dans l'environnement. Les propriétés chimiques varient grandement selon la classe
d'huile de pétrole. Dans toutes les huiles, les hydrocarbures aromatiques sont associés a des
effets nocifs sur le biote aquatique. Les hydrocarbures monoaromatiques (benzéne, toluene,
éthylbenzene, xyléne) sont souvent associés a la toxicité aigué. Les hydrocarbures aromatiques
polycycliques peuvent donner lieu a une toxicité aigué ou sublétale.

La documentation colligée a la suite d'études de laboratoire et d'observations faites aprés des
déversements accidentels de pétrole fait état de plusieurs classes d'effets nocifs. L'exposition
aux produits pétroliers peut provoquer plusieurs effets biologiques, dont une augmentation de la
mortalité, des anomalies du développement au début du cycle de vie, une réduction de la
capacité reproductive, des dommages génétiques, une altération de la fonction immunitaire et
de la résistance aux maladies, et des changements de comportement. De nombreuses
publications indiquent que les stades précoces de I'existence des poissons sont plus sensibles
a I'exposition au pétrole que les stades adulte.

Plusieurs recommandations sont formulées pour entreprendre des recherches éventuelles qui
combleraient les lacunes dans les connaissances actuelles sur les effets du pétrole sur le biote
aquatique. Ces études devraient remédier au manque de données sur les effets des produits
des sables bitumineux (p. ex., le bitume dilué, le pétrole brut synthétique) sur le biote aquatique.
Il est également nécessaire d'étudier le devenir, le comportement et les effets des
déversements de pétrole sur le biote aquatique dans les eaux canadiennes couvertes de glace.




ABSTRACT
This literature review gives an overview of petroleum oil:
1) Production, transport and historical spills in Canada,
2) Physical and chemical properties relevant to aquatic toxicity; and,
3) Lethal and sublethal effects on fish and other aquatic biota.

Canada has large oil reserves. A significant proportion of total reserves are associated with
Alberta’s oil sands. Both conventional and unconventional oil production occurs in Canada and
unconventional oil production is dominated by recovery of bitumen from oil sands deposits.
Currently, total annual export of petroleum oil by pipeline is substantially greater than exports by
marine and rail transportation systems. Historical spills of petroleum oil occurred from pipelines,
rail and marine transport methods. Spills have been known to occur in both freshwater and
marine ecosystems.

Physical properties and other environmental conditions (e.g. weathering, temperature, presence
of sediments, etc.) influence the fate and behaviour of spilled oil in the environment. Chemical
properties vary widely across the different classes of petroleum oil. In all oils, aromatic
hydrocarbon components are associated with harmful effects in aquatic biota. Monoaromatic
hydrocarbons, i.e., benzene, toluene, ethylbenzene and xylene, are often associated with acute
toxicity. Meanwhile, polycyclic aromatic hydrocarbons can cause both acute and sublethal
toxicity.

Several classes of harmful effects have been documented in the literature based on laboratory
studies and from observations after oil spill accidents. Exposure to petroleum oil can cause
several biological effects including increased mortality, early-life stage developmental defects,
reduced reproductive capacity, genetic damage, impaired immune function and disease
resistance, and changes in behaviour. Many publications reported that early-life stages
(embryos and larvae) of fish are more sensitive to oil exposure than adults.

Several recommendations are made for future research to address knowledge gaps on the
effects of oil on aquatic biota. Research should address the lack of information on the effects of
oil sands products (e.g., diluted bitumen, synthetic crude oil) on aquatic biota. Research is also
needed to study the fate, behaviour and effects on aquatic biota of oil spills in ice-covered
Canadian waters.

Vi



1 INTRODUCTION

1.1 OBJECTIF ET METHODOLOGIE DE L'ANALYSE DOCUMENTAIRE

La présente analyse vise a donner un apercu des effets biologiques des huiles de pétrole sur le
biote aquatique. L'information qui y est présentée concerne principalement les poissons, mais
également d'autres organismes du biote aquatique, comme les mollusques et les mammiféres
marins. Elle porte sur les pétroles bruts et les produits pétroliers dérivés des pétroles bruts,
mais elle exclut le gaz naturel et les liquides de gaz naturel de méme que les eaux industrielles
généreées par les activités d'exploration et de production. Dans le cadre de cette analyse, le
terme « pétrole » est utilisé comme terme général pour décrire une grande variété d'huiles de
pétrole.

Le présent document se divise en quatre grandes sections. La section 1 définit la portée de
I'analyse documentaire et donne une vue d'ensemble des méthodes d'extraction, de traitement
et de transport du pétrole au Canada. La section 2 présente les diverses propriétés physiques
et chimiques des huiles de pétrole. La section 3 résume le principal objectif de I'analyse
documentaire, soit l'information concernant les effets biologiques aigus et sublétaux du pétrole
sur le biote aquatique. Des recommandations de recherche figurent a la section 4, cette section
découle de discussions tenues avec les participants d'un atelier du Secrétariat canadien de
consultation scientifique (SCCS) qui portait sur la définition des exigences de recherche
relativement aux effets biologiques du pétrole sur les écosystemes aquatiques (MPO 2015).

L'analyse présente des recherches menées par suite de déversements de pétrole réels et
d'expériences en laboratoire. Des programmes de biosurveillance et des études de recherche
ont été mis en place aprés la survenance de plusieurs déversements accidentels de pétrole.
Ces études sur le terrain sont particulierement utiles et complétent les recherches menées en
laboratoire, en partie parce qu'elles permettent d'observer les effets sur les populations et les
collectivités, ce qui peut s'avérer difficile a faire en laboratoire. Le principal frein aux études sur
des déversements de pétrole réels réside souvent dans la difficulté d'établir avec certitude les
liens entre la cause et l'effet. Cela étant, I'analyse comprend de l'information tirée de I'éventail
complet des études disponibles, portant autant sur des essais contrdlés que sur des
déversements accidentels de pétrole réels.

La présente analyse documentaire résume l'information tirée de revues scientifiques et de
rapports et de sites Web de gouvernements et de l'industrie. Ces divers documents ont été
recherchés sur plusieurs moteurs de recherche, dont Web of Science, Google Scholar, Google
et la base de données « Vagues » des bibliotheques de Péches et Océans Canada.

1.2 BREVE PRESENTATION DE L'INDUSTRIE PETROLIERE AU CANADA
1.2.1 Production pétroliere

Les réserves pétroliéres du Canada sont estimées a 27,5 milliards de m?, dont 26,7 milliards de
m? sont extraits des gisements de sables bitumineux de I'Alberta et le reste, soit 0,8 milliard de
m?, provient de réserves classiques, de formations pétroliféres en mer ou de réservoirs
étanches (Ressources naturelles Canada [RNCan] 2014a). On évalue les réserves classiques
de pétrole sur la cote est a 0,2 milliard de m® et les réserves classiques et les réservoirs
étanches de I'Alberta & 0,3 milliard de m® (RNCan 2014a).

En 2014, la production canadienne de pétrole brut et de produits pétroliers s'élevait a
598 208 m? par jour (Office national de I'énergie [ONE] 2014a). On estime que I'Alberta
produit 461 594 m® par jour de liquides pétroliers, comprenant le pétrole brut, le bitume et le




condensat. La Saskatchewan produit 82 497 m? par jour, et on évalue la production au large de
la cote est & 36 584 m* par jour (ONE 2014a).

La production actuelle et future de pétrole brut provient majoritairement de trois grands
gisements de bitume : les gisements de I'Athabasca, de Cold Lake et de Peace River
(Association canadienne des producteurs pétroliers [ACPP] 2014). Ces gisements se trouvent
tous en Alberta, et seul le gisement de Cold Lake empiéte sur la Saskatchewan. La production
de pétrole brut de I'est du Canada, qui provient essentiellement de trois plateformes de forage
en mer (Hibernia, Terra Nova et White Rose), compte pour environ 6 % de la production totale
du Canada (ACPP 2014). L'exploration et I'extraction de pétrole brut dans I'Arctique canadien
suscitent un certain intérét. De fait, des activités d'explorations se sont déroulées dans
I'Arctique dans les années 1970 et 1980 (EERB 2011).

Les taux de production de pétrole au Canada estimés pour 2014 sont résumés au tableau 1. La
production moyenne de pétrole brut Iéger classique est évaluée a 152 130 m® par jour. Quant &
la production de condensat et de pentane, on I'évalue & 28 019 m? par jour. Les taux de
production du bitume valorisé et non valorisé, les deux étant produits en Alberta, s'élévent
respectivement & 150 288 m® par jour et & 193 547 m® par jour. Le bitume représente un
élément majeur de la production totale de produits pétroliers au Canada. Selon les prévisions
de production de pétrole brut, le volume total de pétrole extrait de gisements de sables
bitumineux devrait dépasser de beaucoup le volume extrait de réserves classiques

(ACPP 2014). Cela est attribuable a la hausse marquée des activités de mise en valeur des
sables bitumineux comparativement a une légére augmentation de la production a venir du
pétrole extrait de réserves classiques (ACPP 2014). On s'attend a ce que la production de
pétrole brut classique se poursuive a un rythme relativement stable dans un proche avenir, bien
que I'on risque de voir certains changements dans les méthodes d'extraction appliquées aux
bassins pétroliféres matures. A certains endroits, la fracturation hydraulique horizontale en
plusieurs étapes prolongera probablement la durée de vie de quelques-uns de ces gisements et
assurera la poursuite des activités d'extraction (ACPP 2014). De plus, grace aux techniques de
fracturation hydraulique, on a pu avoir acceés a des réservoirs étanches, dont la mise en valeur
était impossible par des méthodes d'extraction classiques (RNCan 2014b). Ces réservoirs sont
généralement associés a des unités lithologiques a grains fins (RNCan 2014b).

Tableau 1. Production pétroliére canadienne estimée pour 2014

Type de produit m?/j

Condensat/pentane 28 019
Pétrole brut lIéger classique 152 130
Bitume valorisé 150 288
Pétrole brut lourd classique 74 225
Bitume non valorisé 193 547
Total 598 208

Source : Données adaptées de 'ONE (2014a).




La majorité du pétrole brut extrait au Canada est exporté vers les marchés internationaux pour
étre raffiné. En 2013, 74 % du pétrole brut produit au Canada était exporté vers des raffineries a
I'étranger (ACPP 2014). Les raffineries canadiennes se trouvent dans le Canada atlantique, au
Québec, en Ontario, en Saskatchewan et en Alberta. En 2013, les raffineries canadiennes ont
traité 143 810 m® de pétrole brut de I'Ouest canadien par jour, 11 123 m® de pétrole brut de I'est
du Canada par jour et 102 018 m® de produits importés de I'étranger par jour (ACPP 2014). On
a déja pensé a agrandir des raffineries existantes et a en construire de nouvelles afin
d'accroitre la capacité de raffinage. Dans I'est du Canada, des pipelines éventuels
augmenteraient I'approvisionnement en pétrole brut de I'Ouest canadien et permettraient
l'agrandissement de ces raffineries (ACPP 2014).

1.2.2 Traitement du bitume dérivé des sables bitumineux aux fins de transport

Dans I'ensemble, le pétrole brut dérivé des sables bitumineux de I'Alberta est extrait par deux
méthodes différentes, qui dépendent largement de la profondeur du gisement par rapport a la
surface. Les gisements de sables bitumineux situés pres de la surface sont exploités par la
méthode d'extraction a ciel ouvert, pendant que les gisements en profondeur le sont par des
méthodes in situ, comme le drainage par gravité au moyen de vapeur (DGMV). En 2013, la
production totale de pétrole brut dérivé des sables bitumineux par des méthodes in situ se
chiffrait & 175 000 m*® par jour, pendant qu'elle s'élevait & 135 000 m® par jour par la méthode
d'extraction a ciel ouvert (ACPP 2014). Selon les prévisions, le volume de bitume extrait par des
méthodes in situ dépassera nettement la production par la méthode d'extraction a ciel ouvert
dans les années a venir (ACPP 2014).

De maniére générale, le bitume est valorisé en pétrole brut synthétique ou est dilué avec des
pétroles légers avant son transport. Compte tenu de la grande viscosité du bitume naturel, sa
dilution est nécessaire afin qu'il puisse étre acheminé dans les pipelines et étre chargé et
déchargé dans le cas d'autres modes de transport (p. ex., par wagons ferroviaires). A I'heure
actuelle, le bitume provenant de mines a ciel ouvert est essentiellement valorisé en pétrole brut
léger (c'est-a-dire en pétrole brut synthétique), tandis que le bitume extrait par des méthodes

in situ n'est habituellement pas valorisé (ACPP 2014). L'essentiel du bitume extrait in situ est
dilué avec des hydrocarbures légers ou du pétrole brut synthétique (ACPP 2014). On appelle

« synbit » le bitume mélangé avec du pétrole brut synthétique et « dilbit » le bitume mélangé
avec du condensat (ACPP 2014). Le ratio bitume/diluant varie, mais celui du synbit est
habituellement de 50 : 50 et celui du dilbit, de 70 : 30. Dans certains cas, le bitume acheminé
par rail nécessite moins de diluant puisque certains wagons ferroviaires sont équipés de
systemes de chauffage du contenu qui réduisent la viscosité du bitume (ACPP 2014). On utilise
généralement du condensat de gaz naturel, du naphte ou un mélange d'autres hydrocarbures
Iégers comme diluant. La température influe aussi sur la viscosité du bitume. C'est pourquoi,
pour assurer |'écoulement du mélange dans les pipelines, les ratios diluant/bitume sont modifiés
de saison en saison, suivant les caractéristiques de viscosité (National Research

Council [NRC 2013]).

1.2.3 Transport

En 2013, les exportations de pétrole brut du Canada s'élevaient & 413 157 m? par jour

(ACPP 2014). Le pétrole brut est essentiellement exporté par pipelines (ONE 2014b). Au cours
des cing derniéres années, le volume de pétrole brut exporté par pipelines s'est nettement
accru. L'exportation par rail a également augmenté sensiblement au cours des derniéres
années, bien que ce volume reste relativement faible comparativement aux volumes exportés
par pipelines (ONE 2014b). Le volume de pétrole brut exporté par voie maritime est également
important, dépassant les volumes d'exportation par transport ferroviaire. En 2013, on a exporté




au total plus de 130 millions de m® de pétrole brut par pipelines, plus de 10 millions de m? par
voie maritime et plus de 7 millions de m® par voie ferrée (ONE 2014b).

A I'heure actuelle, le Canada posséde un réseau de pipelines assez étendu, soit prés de

825 000 kilometres de canalisations de transport, de collecte et de distribution de gaz naturel et
de pétrole liquide (RNCan 2014c). Le diamétre des canalisations de collecte se situe entre 10 et
30 cm, celui des canalisations de distribution locale, entre 1,3 et 15 cm et celui des lignes de
transport, entre 10 et 122 cm (RNCan 2014c). Les canalisations de transport de gros diametre
s'étendent sur 105 000 kilométres, et pres de la moitié de ces canalisations qui sont en service
ont un diametre de plus de 45 cm (RNCan 2014c). On projette aussi d'ajouter des pipelines afin
d'augmenter les volumes d'exportation et d'importation de produits pétroliers. A titre d'exemple,
un volet du projet Enbridge Gateway consiste a construire des canalisations doubles, l'une étant
destinée a I'exportation de bitume dilué et autres produits pétroliers, et l'autre, a I'importation de
condensats (ACPP 2014).

La plupart du temps, les pipelines transportent plus d'un type de produit pétrolier. En tout
temps, un pipeline peut transporter plusieurs lots indépendants de produits pétroliers. Ces lots,
tels gu'ils sont appelés dans le domaine du transport par pipeline, ont un volume d'au moins

8 000 m® et comportent plusieurs catégories de pétrole (NRC 2013). Dans la plupart des cas,
afin de réduire les risques de mélange entre les lots, on répartit les produits pétroliers de
maniére a maximiser les écarts dans leurs caractéristiques physiques.

Le Canada est également doté d'un réseau ferroviaire trés étendu (ACPP 2014). Au cours des
dernieres années, le pétrole a été de plus en plus transporté par rail pour répondre aux besoins
du marché et 'acheminer vers de nouveaux marchés qui ne sont pas actuellement reliés au
réseau de canalisations de distribution (ACPP 2014). Au Canada, le réseau ferroviaire est
principalement exploité par deux grandes sociétés : le Chemin de fer Canadien Pacifique et le
Canadien National. Le transport de bitume par rail nécessite moins de diluant, puisque de
nombreux wagons porte-rails sont isolés ou chauffés afin de réduire la viscosité. Le bitume
destiné au transport ferroviaire peut aussi avoir une teneur en soufre plus élevée que le bitume
destiné au transport par pipeline. Cela est da au fait que la réglementation relative au transport
par wagons ferroviaires autorise une teneur en soufre plus élevée dans le bitume que celle
concernant le transport par pipeline (ACPP 2014).

1.2.4 Déversements associés au transport

Le pouvoir de réglementation en matiére de transport et de distribution de pétrole brut et de
produits pétroliers dans les provinces revient principalement aux gouvernements provinciaux.
Au Canada, c'est I'Office national de I'énergie (ONE) qui est chargé de la réglementation des
mouvements interprovinciaux et internationaux du pétrole. Les déversements accidentels de
pétrole brut ou de produits pétroliers associés a des pipelines, a des navires et a des véhicules
sur rail sous réglementation fédérale sont étudiés par le Bureau de la sécurité des transports du
Canada (BST). Des rapports d'enquéte complets se trouvent sur le site Web du Bureau de la
sécurité des transports.

L'ONE réglemente prés de 73 000 kilométres de pipelines interprovinciaux et internationaux
(ONE 2014c). Le volume annuel moyen des déversements accidentels d'hydrocarbures liquides
associés aux pipelines réglementés par I'ONE s'élevait & 141,1 m® entre 2011 et 2013

(ONE 2014c). Au cours de cette période, il y a eu entre deux et neuf cas de déversements par
année. En Alberta, les cas de déversements associés a des pipelines qui ne sont pas sous
réglementation fédérale sont signalés aux compétences provinciales. Les statistiques
concernant I'ampleur et la frequence des déversements dans cette province sont établies par
l'organisme Alberta Energy Regulator (AER). En 2012, les pipelines réglementés par I'AER
s'étendaient sur environ 61 576 kilométres pour les produits a plusieurs phases (dans les
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canalisations raccordées a des puits de pétrole et qui contiennent des mélanges de pétrole, de
gaz et d'eau) et sur 20 272 kilometres pour le pétrole brut (les produits traités dont le traitement
initial a éliminé le gaz et I'eau) (AER 2013). D'autres pipelines, parcourant 36 161 kilométres,
sont destinés au transport d'hydrocarbures, y compris des produits a haute pression de vapeur,
comme les liquides de gaz naturel, le butane, le propane, I'éthane, I'éthylene, certains
condensats et des produits a basse pression de vapeur, comme le mazout, I'essence, le diesel
et certains condensats (AER 2013). La majorité de ces pipelines sont de petit diameétre (d'au
plus 15 cm) et acheminent des produits sur de courtes distances, c'est-a-dire des champs
pétroliers vers les installations de traitement. Il est rare que surviennent des rejets importants,
mais les fuites légéres et les faibles rejets (moins de 100 m®) sont plus fréquents, comptant pour
96 % de la totalité des déversements. Entre 2008 et 2012, il y a eu en moyenne 238 rejets
accidentels de moins de 100 m® d'hydrocarbures liquides par année provenant de pipelines
réglementés par I'AER (AER 2013). Par contre, au cours de la méme période, les rejets
d'hydrocarbures liquides entre 100 et 1000 m® sont survenus en moyenne deux fois par année
et ceux entre 1000 et 10 000 m?, 0,2 fois par année (AER 2013).

Les déversements de pétroliers et d'autres navires en eaux canadiennes sont signalés a la
Garde cotiére canadienne, qui les consigne dans la base de données du Systéme de rapports
d'incident de pollution marine (SRIPM). Un rapport récemment commandé par

Transports Canada résume la fréquence des déversements selon leur ampleur entre 2003 et
2012, a partir de données tirées de cette base de données (WSP 2014). Aucun gros
déversement d'hydrocarbures liquides (plus de 1000 m®) n'a été enregistré au cours de cette
période. En moyenne, selon le rapport, les déversements de moindre ampleur (entre 10

et 100 m®) sont survenus 2,5 fois par année (carburant : 1,9 déversement/année; chargement
de produits pétroliers raffinés : 0,6 déversement/année; pétrole brut : 0 déversement/année).
Des déversements entre 100 et 1000 m® se sont produits 0,7 fois par année (carburant :

0,6 déversement/année; chargement de produits pétroliers raffinés : 0,1 déversement/année;
pétrole brut : 0 déversement/année). Le plus important déversement de pétrole d'un navire en
eaux canadiennes est survenu le 4 février 1970 au large des cotes de la Nouvelle-Ecosse. Le
pétrolier Arrow a déversé 200 000 m* de mazout de type Bunker C (Vandermeulen et Singh,
1994). Par comparaison, sur la céte ouest du Canada, les plus gros déversements étaient
beaucoup plus petits. Les deux plus gros déversements mettaient en cause la barge pétroliére
Nestucca, en 1988, ot 87,4 m® de mazout de type Bunker C ont été rejetés dans
I'environnement (ministere de I'Environnement de la Colombie-Britannique 2014a) et le
traversier M/V Queen of the North, en 2006, qui a rejeté 225 m* de carburant diesel et de
petites quantités d'autres hydrocarbures liquides (ministére de I'Environnement de la Colombie-
Britannique 2014b).

Les accidents ferroviaires sur les chemins de fer sous réglementation fédérale, particulierement
les cas ou des huiles de pétrole se sont déversées, font I'objet d'une enquéte menée par le
Bureau de la sécurité des transports du Canada. La plupart des hydrocarbures liquides
déversés accidentellement étaient du carburant, comme le diesel et I'essence, dont le volume
s'élevait, dans bien des cas, & moins de 20 m*. Un déversement de mazout lourd s'est produit le
3 ao(it 2005 lorsqu'un train a déraillé prés de Lake Wabamun, en Alberta. Un volume de 700 m?
de mazout de type Bunker C s'est déverse, dont une partie s'est retrouvée dans le lac d'eau
douce (Bureau de la sécurité des transports [BST] 2005). Par suite de cet incident, des
recherches sur I'évolution et les effets du déversement sur le biote aquatique ont été
entreprises (Debruyn et al. 2007). Selon les rapports du BST, seuls quelques accidents
ferroviaires récents ont causé des déversements de pétrole brut. Ainsi, environ 6 000 m? de
pétrole brut s'est déversé lors d'un accident ferroviaire survenu en juillet 2013 a Lac-Mégantic,
au Québec (BST 2014). On évalue & 100 m® la quantité de pétrole brut qui s'est retrouvée dans
le lac Mégantic et dans la riviere Chaudiere (BST 2014).




2 PROPRIETES PHYSIQUES ET CHIMIQUES DU PETROLE

La présente section examine quelques-uns des principaux aspects des propriétés chimiques et
physiques des huiles de pétrole. Il existe de nombreux types d'huiles de pétrole, dont les
propriétés chimiques varient grandement. Le pétrole brut, par exemple, peut se composer de
mélanges complexes de milliers de constituants. La proportion relative de ces constituants
détermine les caractéristiques physiques du pétrole ainsi que son devenir et son comportement
en cas de déversement dans l'environnement. L'analyse détaillée de la composition chimique
du pétrole dépasse toutefois la portée du présent rapport. Nous avons plutdt choisi de nous
attarder sur les caractéristiques physiques et chimiques du pétrole qui ont des incidences
potentielles sur I'écologie. Autrement dit, nous porterons notre attention sur les aspects
physiques pouvant régir le comportement du produit déversé dans I'eau et déterminer, au final,
I'exposition du biote. Il est important de tenir compte de la composition chimique des produits.
C'est pourquoi la présente section, ainsi que la section 3 (effets aigus et sublétaux), attirent
l'attention sur leurs composants toxiques. Finalement, il importe de reconnaitre que les
propriétés physiques et chimiques peuvent changer rapidement immédiatement aprés un
déversement dans I'environnement. Dans certains cas, cette altération du pétrole peut modifier
la toxicité du produit déversé.

De nombreuses ressources présentent de l'information sur les propriétés physiques et
chimiques du pétrole. Par exemple, Environnement Canada tient une base de données sur les
propriétés des hydrocarbures, qui traite de plusieurs centaines d'huiles de pétrole et qui est
accessible au public en ligne. L'industrie pétroliére et gaziere du Canada fournit aussi des
données sur des propriétés physiques et chimiques choisies en ligne (Crude monitor).

Parmi les propriétés physiques les plus souvent mentionnées, on retrouve les suivantes : la
densité API (American Petroleum Institute), la densité, la teneur en soufre, la teneur en eau, le
point d'éclair, le point d'écoulement, la viscosité, les tensions superficielle et interfaciale,
I'adhérence, I'équation de prédiction de I'évaporation, la formation d'émulsions et la distribution
des points d'ébullition simulés (Wang et al. 2003). La composition chimique des pétroles peut
étre présentée par groupes d'hydrocarbures, composés organiques volatils, distribution des n-
alcanes, distribution des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) alkylés homologues
et autres HAP prioritaires listés par I'Environmental Protection Agency des Etats-Unis (USEPA)
(Wang et al. 2003).

2.1 PROPRIETES PHYSIQUES

La densité est une caractéristique physique importante du pétrole qui est utilisée généralement
pour catégoriser les différents types de pétrole brut : Iéger, moyen, lourd et extra-lourd.
L'American Petroleum Institute (API) a adopté I'échelle des densités API pour classifier les
pétroles selon leur masse. La densité API, exprimée en degrés, représente la densité par
rapport a I'eau. Dans I'eau douce, les pétroles ayant une densité API inférieure a 10° coulent,
tandis que ceux ayant une valeur supérieure a 10° flottent. Par contre, dans I'eau de mer, les
pétroles d'une densité API inférieure a 6° coulent et ceux dont cette valeur est supérieure a 6°
flottent. La plupart des pétroles ont une densité API de plus de 10° (tableau 2). Quant au bitume
naturel de I'Ouest canadien, sa densité varie de 7° a 13° (NRC 2013). On le mélange toutefois
le plus souvent avec un diluant avant son transport par pipeline ou rail. Les condensats de gaz
naturel utilisés fréquemment comme diluants et ayant une densité entre 42° et 55° sont
considérablement moins denses que les autres produits pétroliers bruts (Crosby et al. 2013). Le
dilbit transporté par pipeline de I'Alberta, comme les mélanges Cold Lake et Western Canadian,
a une densité APl moyenne sur 5 ans de 18° ou 19° (Crude Quality Inc. 2014).
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La densité d'une substance déversée dans I'eau est importante afin de déterminer sa flottabilité.
Bien que la densité des produits a base d'hydrocarbures pétroliers déversés détermine leur
devenir et leur comportement initiaux, il importe de tenir compte d'autres facteurs, comme
I'énergie de mélange, la présence de sédiments et les processus d'altération. La plupart des
pétroles déversés flotteront a la surface de I'eau. Toutefois, ils peuvent s'enfoncer dans la
colonne d'eau dans des circonstances particulieres. Par exemple, leur mélange et leur
adhérence a des matiéres plus lourdes, comme les sédiments, peuvent les entrainer plus
profondément dans la colonne d'eau (Michel 2011). lls peuvent se mélanger avec des
sédiments s'ils se trouvent a proximité du rivage et si lI'action des vagues crée une agrégation
des hydrocarbures et des sédiments. Les agrégats ainsi formés peuvent avoir une densité
équivalente a celle de I'eau ou couler au fond. L'évaporation du pétrole et le processus
d'altération en cours peuvent également augmenter sa densité. L'évaporation de ses
constituants plus légers peut contribuer a augmenter sa densité et faire ainsi couler certains
pétroles lourds (Michel 2011).

Le pétrole dans I'eau peut également se fractionner en gouttelettes ou en fractions dissoutes.
La viscosité est un paramétre important qui permet d'estimer la vitesse de dispersion et la
résistance a la dispersion en gouttelettes. Les tensions superficielles et interfaciales sont des
mesures importantes pour déterminer la taille des gouttelettes (gouvernement du

Canada 2013). Dans le cas d'un déversement en mer, les vagues, agissant comme énergie de
mélange, peuvent rompre les films de pétrole a la surface et distribuer les gouttelettes de
pétrole dans la colonne d'eau. La formation de gouttelettes peut aussi étre favorisée par
I'application d'agents dispersants chimiques. La solubilité du pétrole détermine la tendance de
ses constituants & se dissoudre dans I'eau. Etant donné que la fraction dissoute du pétrole peut
traverser les membranes biologiques par diffusion (p. ex., branchies), la solubilité est sans
doute le facteur le plus important pour déterminer la toxicité pour le biote aquatique.

On en connait trés peu sur le devenir et le comportement du bitume dilué dans I'eau. De
récents travaux ont été menés par le gouvernement du Canada (2013) dans le but d'évaluer les
propriétés et le comportement de deux mélanges de bitume dilué (Access Western et

Cold Lake) produits dans I'Ouest canadien dans une situation de déversement. Parmi les
expériences réalisées, on comptait des essais en laboratoire dans de petits récipients

(2,2 litres) et des essais dans de grands bassins extérieurs a vagues . De fagon similaire a
d'autres pétroles bruts classiques, le bitume dilué flottait sur I'eau de mer méme apres
I'évaporation, I'exposition a la lumiére et le mélange, quand il était soumis a des températures
d'essai entre 0 et 15 °C (gouvernement du Canada 2013). Lorsqu'on a introduit des sédiments
fins dans de petits récipients en les mélangeant énergiquement, le mélange de bitume dilué a
coulé ou s'est dispersé sous forme de boules de goudron, dans les fractions hautement
évaporées. Par comparaison, lors d'expériences menées dans les bassins extérieurs a vagues,
I'ajout de sédiments fins dans des conditions de grosses vagues et en présence de courants n'a
pas provoqué une dispersion efficace du bitume dilué (gouvernement du Canada 2013). Des
cas documentés de déversements accidentels permettent aussi d'obtenir de I'information
particuliere sur le devenir et le comportement potentiels du bitume dilué déversé. Prenons, a
titre d'exemple, le déversement accidentel de bitume dilué dans la riviere Kalamazoo, en 2010.
En juillet 2010, un bris de pipeline a causé le déversement de bitume dilué dans un tributaire de
la riviere Kalamazoo, au Michigan (Etats-Unis) (Crosby et al. 2013). L'USEPA a indiqué que 10
a 20 % du produit déversé avait coulé au fond de la riviere (US EPA 2013). L'examen
d'échantillons prélevés dans les sédiments de la riviere a révélé la présence d'agrégats
d'hydrocarbures et de sédiments (Lee et al. 2012).

Le devenir et le comportement d'autres produits pétroliers lourds ont fait I'objet d'études variées.
En 2005, un déraillement de train a causé le rejet de mazout lourd et d'huile servant au




traitement des poteaux dans le lac Wabamun, en Alberta (BST 2005). Des recherches menées
par suite du déversement ont démontré qu'un large pourcentage des hydrocarbures avait coulé
au fond principalement en raison de I'agrégation des hydrocarbures et des sédiments
(Hollebone et al. 2011). Un autre produit, I'Orimulsion, est un pétrole brut extra-lourd (émulsion
de 70 % de bitume et de 30 % d'eau) qu'on stabilise avec une petite quantité d'un détergent
exclusif (< 0,5 %) (Svecevicius et al. 2003). Le bitume utilisé pour produire I'Orimulsion provient
généralement de sources vénézuéliennes. Le bitume dans I'Orimulsion a une densité API

entre 7,8 et 9,3 (Tavel et Johnson 1999). L'Orimulsion a donc une densité dite « moyenne »
comparativement a I'eau douce et a I'eau salée. Dans des expériences en mésocosme,

Stout (1999) a démontré que I'Orimulsion coule habituellement sous forme de particules dans
I'eau douce et peut couler ou flotter dans I'eau salée, selon I'énergie de mélange appliquée.

La température influe aussi sur la flottabilité des produits pétroliers classiques et non classiques
dans l'eau. Short (2013) a comparé les densités calculées du bitume dilué et de I'eau en
fonction de la température et de la salinité. D'aprés ces estimations, |'auteur avance que
certains bitumes dilués peuvent couler dans I'eau saumétre et dans I'eau douce a de basses
températures. D'autres expériences réalisées par le gouvernement du Canada (2013) ont
montré que l'altération sévére du bitume dilué dans de petits récipients donne lieu a des
densités supérieures a celles de I'eau douce a des températures moindre ou égales a 15 °C.

La persistance est une autre caractéristique importante du pétrole qu'on doit examiner dans
toute situation de déversement dans I'environnement. Plusieurs caractéristiques du pétrole,
comme la viscosité, I'adhésivité et le pouvoir d'évaporation, peuvent influer sur la durée de vie
dans l'environnement avant la dégradation (Owens et al. 2008). Le NRC (2003) catégorise la
persistance du pétrole en fonction de sa durée de vie dans I'environnement aprés un
déversement. Selon la classification généralisée du NRC, I'essence et les distillats légers,
comme le diesel, persistent pendant des jours; les pétroles bruts, pendant des mois; et les
distillats lourds, comme le mazout lourd, pendant des années. Plusieurs facteurs
environnementaux, dont la température, influent sur le taux d'élimination physique ou
d'altération naturelle du pétrole (se reporter a la section 2.3). Certaines conditions du substrat
semblent prolonger la persistance de certains pétroles. Par exemple, des résidus de pétrole
échoués sur des plages de sédiments grossiers peuvent parfois persister pendant des
décennies, puisque des facteurs tels que I'adhérence entre les sédiments et les hydrocarbures
et la profondeur de pénétration de ces derniers peuvent limiter I'influence des processus
d'altération (Owens et al. 2008). D'autres définitions de la persistance sont utilisées par divers
organismes et organisations pour encadrer les exigences d'intervention aprés un déversement.
Dans ce contexte, les Etats-Unis adoptent une approche visant & définir la persistance des
pétroles en fonction de leur température de distillation et de leur gravité spécifique (US OiIl
Pollution Prevention Regulation 2014).




Tableau 2. Propriétés physiques de différentes catégories de produits pétroliers en ordre croissant de densité

Propriétés physiques

Bitume dilué®

Pétrole Pétrole Mazout Mazout
s s a . a Mélange . . P
Propriété Unités Essence Diesel brut léger® |erta g Mélange Cold | intermeédiaire® lourd?
ourd Access
Lake
Western

. s mPa's a N 50a 1000 a 10 000
Viscosité 15 °C 0,5 2 5a50 50 000 347 285 15 000 250 000
Densité N g/mol 0,72 0,84 0,78 a 0,88 \0’88 0,9253 0,9249 0,94 2 0,99 0,96 a 1,04

al5 C a 1,00

Densité API © 65 35 30a50 10a 30 20,9 21,0 10a 20 5a15
Point d'éclair °C -35 45 -30a 30 -30a60 <-5 <-5 80 a 100 > 100
Point o N N N N N

v C - -35a-1 -40 a 30 -40 a 30 <-25 <-25 -10a10 5a20
d'écoulement
Tension mN/m 27 27 10 & 30 154 30 24,2 27,7 25 4 30 25235
interfaciale al5"C

Sources :

a : Plage de valeurs pour la catégorie de produits pétroliers précisée. Adaptée de Fingas 2011a.

b : Valeurs pour deux mélanges (non altérés) provenant du gouvernement du Canada 2013. Les valeurs présentées dans le tableau ne reflétent pas la plage
des valeurs possibles pour le bitume dilué (la plage de valeurs peut étre due a des écarts entre les sources, a un traitement qui différe d'une entreprise &
l'autre ou a des différences entre les mélanges saisonniers, c'est-a-dire qu'il peut y avoir un écart entre les valeurs du mélange hivernal et celles du mélange

estival).




2.2 PROPRIETES CHIMIQUES

Les huiles de pétrole sont composées en majeure partie d'hydrocarbures, qui peuvent
constituer jusqu'a 97 % de certains produits et compter pour aussi peu que 50 % dans le pétrole
lourd et le bitume (Speight 1999). Parmi leurs autres constituants chimiques, on retrouve des
éléments comme le soufre, I'azote et I'oxygéne, ainsi que certains métaux, dont le nickel, le
vanadium et le chrome. De maniére générale, les hydrocarbures sont classifiés selon leur
structure. On peut les regrouper en saturés, aromatiques, résines et asphaltenes. Les
hydrocarbures saturés contiennent le nombre maximal d'atomes d'hydrogéne autour de chaque
atome de carbone et sont constitués essentiellement d'alcanes. Les composés saturés a chaine
droite comprenant plus de 18 atomes de carbone sont souvent appelés des « cires ». Les
oléfines sont des hydrocarbures insaturés qui contiennent un nombre moindre d'atomes
d'hydrogeéne et qui n'existent en quantité appréciable que dans les produits raffinés. Les
aromatiques contiennent au moins un anneau benzénique et sont typiquement associés a la
toxicité pour les organismes aquatiques. Cette classe englobe les hydrocarbures mono-
aromatigues, comme le benzéne, le toluéne, I'éthylbenzéne et le xyléne (collectivement appelés
BTEX) et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) (NRC 2003). Les HAP
représentent entre O et 60 % de la composition du pétrole (Fingas 2011a). D'une fagon
générale, les hydrocarbures aromatiques de faible poids moléculaire sont présents en plus
grande quantité dans le pétrole comparativement a ceux de poids moléculaire plus élevé. Les
HAP a un, deux ou trois anneaux comptent pour jusqu'a 90 % de la totalité des hydrocarbures
aromatiques dans le pétrole, pendant que les HAP a quatre, cing ou six anneaux y sont
présents a des concentrations plus faibles (NRC 2003). De plus, les HAP dans le pétrole
appartiennent principalement au groupe alkylé, tandis que les congénéres non alkylés sont
présents a de faibles concentrations (NRC 2003). Les résines et les asphalténes sont des
composés polaires. Les résines sont moins grosses que les asphalténes et sont largement
responsables des qualités adhésives du pétrole (Fingas 2011a). Les asphalténes sont
constitués de molécules de grandes dimensions et contribuent, dans une large mesure, a la
viscosité et a la densité élevées du pétrole.

La composition chimique générale des pétroles bruts et des produits pétroliers raffinés dérivés
du pétrole brut varie en fonction des méthodes de distillation, de craquage et de mélange
employées. Le tableau 3 présente de fagcon sommaire la composition des divers groupes
d'hydrocarbures et des métaux a I'état de traces totaux se trouvant dans des produits raffinés
choisis (essence, diesel, mazout intermédiaire et mazout lourd) et dans les pétroles bruts (Iéger
et lourd classiques). De maniere générale, la teneur en saturés et aromatiques de faible poids
moléculaire (BTEX et HAP a deux anneaux) est plus élevée dans les distillats Iégers et moyens
(essence et diesel) et les pétroles bruts |égers que dans le pétrole brut lourd, le mazout
intermédiaire et le mazout lourd. A l'inverse, le pétrole brut lourd contient des pourcentages
d'HAP plus élevés que le pétrole brut Iéger. Les produits pétroliers plus légers se caractérisent
par leur faible proportion de cires, de résines et d'asphaltenes comparativement aux pétroles
bruts plus lourds et aux autres produits pétroliers. Des métaux a I'état de traces se trouvent
aussi dans les produits pétroliers, et la composition relative des métaux varie selon le type de
pétrole. La concentration totale en métaux est généralement plus élevée dans les produits
pétroliers lourds que dans les distillats 1égers et le pétrole brut léger. Parmi les métaux a I'état
de traces, on compte l'aluminium, le cuivre, le nickel et le vanadium (Meyer et al. 2007). La
teneur en mercure est plus élevée dans le pétrole brut Iéger que dans le pétrole brut lourd
(Meyer et al. 2007).

La caractérisation chimique du pétrole prévoit souvent le recours a des analytes cibles, comme
les hydrocarbures saturés (dont les n-alcanes comportant de 8 a 40 atomes de carbone),
certains HAP alkylés homologues comportant de 1 a 4 atomes de carbone et des HAP
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apparentés jugés prioritaires par 'USEPA. La composition varie grandement selon les types de
pétroles et au sein de chacun de ces types, bien que la distribution des hydrocarbures présente
une certaine consistance.

Les distillats légers et moyens se composent respectivement de 3 a 12 atomes de carbone et
de 6 a 26 atomes de carbone. Les alcanes normaux (n-alcanes) se trouvent en concentrations
plus élevées dans les distillats Iégers et moyens que dans les pétroles bruts (Wang et

Fingas 2003). Dans l'essence, le BTEX est un constituant majeur des hydrocarbures
aromatiques (tableau 3). La distribution des HAP alkylés dans les produits comme I'essence et
le diesel est dominée par la série du naphtaléne (HAP) (Wang et Fingas 2003).

La proportion relative d'HAP totaux est plus élevée dans le pétrole brut (Iéger) classique que
dans les distillats Iégers et moyens. Dans les pétroles bruts, la série du naphtalene (HAP) se
trouve en plus forte concentration que les autres analytes d'HAP cibles (Wang et al. 1999). Les
profils de distribution types des composés d'HAP alkylés dans le pétrole lourd classique se
déclinent comme suit : Cyp- < C;- < C,- » C3- > Cy4- (Yang et al. 2011). Dans le pétrole brut lourd
et les mazouts (intermédiaire et lourd), la distribution des HAP présente des proportions plus
élevées de la série du naphtaléne et du phénanthrene (Wang et al. 2003). Les hydrocarbures
aromatiques a deux ou trois anneaux sont les constituants des pétroles bruts classiques et des
mazouts qui prédominent (Wang et al. 2003). Comparativement aux pétroles bruts, les mazouts
lourds ont des concentrations moindres de BTEX et des concentrations accrues d'alcanes de
poids moléculaire élevé et d'HAP alkylés (Wang et al. 2003).

La concentration d'HAP totaux dans les produits des sables bitumineux, le bitume dilué et le
pétrole brut synthétique (bitume valorisé€) est bien inférieure a celle des autres pétroles bruts, et
la série du naphtaléne compte pour une proportion relative inférieure (Yang et al. 2011). Quand
on les compare aux pétroles bruts classiques, les produits des sables bitumineux se composent
de quantités proportionnellement plus élevées d'HAP alkylés a trois, quatre ou cinq anneaux
(Yang et al. 2011). La distribution au sein des familles d'HAP différe par rapport a celle des
pétroles bruts; elle présente le profil croissant suivant : Cy- < C;- < C,- < C3- < Cy4- (Yang et al.
2011; Gouvernement du Canada 2013). De plus, une caractéristique importante du profil
d'hydrocarbures des produits des sables bitumineux est la représentation marquée des
mélanges complexes indéterminés (Yang et al. 2011). De maniére générale, ces derniers sont
plus nombreux dans les pétroles altérés et biodégradés (Melbye et al. 2009).

Les hydrocarbures aromatiques de faible poids moléculaire sont trés toxiques pour les
organismes aquatiques. Il s'agit notamment de mono-aromatiques et d'HAP a deux anneaux.
Ces constituants sont habituellement trés solubles et présentent donc une toxicité aigué. De
faible poids moléculaire, ils sont également tres volatiles et persistent dans I'environnement, le
plus souvent pendant quelques heures ou jours apres un déversement. Par comparaison, les
constituants de poids moléculaire plus élevé, comme les HAP a au moins trois anneaux
benzéniques, sont moins solubles, mais ils sont également moins volatiles et restent plus
longtemps dans I'environnement. De nombreuses études associent les HAP a trois, quatre ou
cing anneaux a des effets chroniques sur les poissons, particulierement a leurs premiers stades
de vie (Carls et al. 1999; Hodson et al. 2007; Adams et al. 2014; Bornstein et al. 2014). Dans le
cas du mazout lourd, une étude de fractionnement chimique axée sur les effets a démontré que
les fractions contenant des HAP alkylés et des HAP a trois, quatre ou cing anneaux étaient les
plus toxiques pour les embryons de la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Bornstein et

al. 2014). Par ailleurs, les fractions contenant des cires et des alcanes a longue chaine
présentaient une toxicité plus faible (Bornstein et al. 2014).

Les HAP alkylés sont généralement moins abondants que leurs contreparties non substituées
dans les produits pétroliers et peuvent étre plus toxiques. Les HAP substitués, y compris les
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dérivés alkylés et hydroxylés, sont plus abondants et peuvent persister plus longtemps dans
I'environnement que les HAP non substitués (Barron et Holder 2003). La substitution des
alkylés augmente le poids moléculaire et la lipophilie et réduit la volatilité et le caractére
hydrophile. De plus, certains HAP alkylés (p. ex., 7-isopropyle-1-méthylphénanthréne; rétene),
peuvent étre jusqu'a dix fois plus toxiques que leur congénére non substitué (Turcotte et

al. 2011). Bien qu'on les regroupe en vue de simplifier les situations complexes sur le plan
environnemental, de nombreux HAP pris individuellement présentent une toxicité variable pour
les organismes.
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Tableau 3. Propriétés chimiques de différentes catégories de produits pétroliers en ordre croissant de densité

Propriétés chimiques

coupe | Sl | umes | esmencet | ot | b | SR\ M | e
Saturés Total % en poids 50 a 60 65 a 95 55a90 25a80 25435 20a30
Oléfines Total % en poids 5-10 0alo0

Total % en poids 25a40 5a25 10a35 15a40 40 a 60 30a50
Composés aromatiques BTEX % en poids 15a25 05a20 | 0,1a25 0,01a2,0 0,05a1,0 0,00a1,0
HAP % en poids 0a5 10a35 15a40 30a50 30a50
Total % en poids 0az 1a15 5a40 15a25 10a 30
Composés polaires Résines % en poids 0az2 0aio 2a25 10a15 10a20
Asphaltenes | % en poids 0aio 0az20 5-10 5a20
Métaux Total ppm 0,02 0,1a0,5 0az2 0as 05a20 2a4

Sources :

a : Plage de valeurs pour la catégorie de produits pétroliers précisée. Adaptée de Fingas 2011a.
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2.3 FACTEURS ENVIRONNEMENTAUX QUI INFLUENT SUR LES PROPRIETES
CHIMIQUES ET PHYSIQUES

Plusieurs facteurs peuvent influer sur le devenir et le comportement des huiles de pétrole apres
leur déversement dans le milieu aquatique. Ces changements dans le devenir et le
comportement sont d'importants facteurs a considérer quand vient le temps d'évaluer
I'exposition potentielle du biote aquatique et la toxicité pour celui-ci.

2.3.1 Altération

Aprés leur déversement dans I'environnement, les produits pétroliers subissent une altération.
Parmi les modes d'altération possible, on compte la diffusion, I'évaporation, la biodégradation,
I'émulsification, I'oxydation, la dissolution dans I'eau et la sédimentation. Le taux d'altération
dépend de facteurs environnementaux comme la température, les conditions d'éclairement et
I'énergie éolienne de mélange. La biodégradation par les bactéries contribue également a la
dégradation des hydrocarbures. Les conditions environnementales telles que la température et
les niveaux d'oxygéne ainsi que le nombre d'anneaux benzéniques dans les molécules des
HAP peuvent influer sur les taux de biodégradation (Wang et al. 1998). Immédiatement apres
un déversement se déroule un processus d'altération important, a savoir I'évaporation. Au cours
des premiers jours, on peut assister a une baisse du volume des pétroles bruts Iégers allant
jusqu'a 75 % et du volume des pétroles bruts moyens de prés de 40 %. En revanche, au cours
de cette période, le volume des pétroles lourds ne diminue que d'environ 5 % (Fingas 1999).

Au cours de l'altération, la composition chimique des huiles de pétrole varie considérablement.
Les n-alcanes de faible poids moléculaire s'épuisent tandis que la proportion de n-alcanes de
fort poids moléculaire augmente (Wang et al. 2005). Pour ce qui est des aromatiques, le groupe
BTEX et les Cs-benzenes s'épuisent et disparaissent ultimement (Wang et al. 2005). Les
naphtalenes a deux anneaux (HAP) voient leur quantité diminuer considérablement par rapport
aux autres HAP alkylés (Wang et Fingas 2003). Il s'ensuit que la composition en hydrocarbures
du pétrole altéré présente une concentration plus élevée d'hydrocarbures aromatiques de fort
poids moléculaire comparativement au pétrole non altéré. Les autres constituants de fort poids
moléculaire, y compris les HAP a plus de trois anneaux, les cires, les résines et les
asphaltenes, résistent mieux a l'altération et persistent plus longtemps dans I'environnement
(NRC 2003). Le processus d'altération entraine également une augmentation de la viscosité et
de la densité du mélange résiduel, ce qui peut favoriser des changements de distribution dans
la colonne d'eau (Wang et al. 2005).

2.3.2 Salinité

La salinité peut influer sur la solubilité des constituants du pétrole. La solubilité des alcanes et
des hydrocarbures aromatiques dans I'eau diminue avec I'accroissement de la salinité (Xie et al.
1997). Pour le biote, 'augmentation de la solubilité dans I'eau douce par rapport a lI'eau salée
correspond a une biodisponibilité accrue des constituants toxiques potentiels du pétrole. Des
expériences menées en laboratoire sur des poissons euryhalins (c.-a-d. des poissons capables
de s'adapter a des salinités trés variées) ont démontré qu'une réduction de la salinité (passant
de I'eau de mer a I'eau douce) occasionnait une augmentation de la solubilité des HAP et de
leur absorption par les poissons (Ramachandran et al. 2006). La solubilité accrue en eau douce
s'est avérée plus prononcée pour les HAP a deux ou trois anneaux homologues de faible poids
moléculaire que pour les HAP a quatre anneaux de poids moléculaire plus élevé, comme le
pyréne (Ramachandran et al. 2006). Cette caractéristique pourrait avoir des incidences
marquées sur la détermination de la biodisponibilité des constituants du pétrole dans I'eau de
mer, l'eau d'estuaire et I'eau douce. De plus, lorsque des déversements surviennent dans des
écosystemes marins, la dérive des hydrocarbures dans des milieux cétiers et estuariens
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pourrait les rendre progressivement plus biodisponibles pour les organismes puisque ces eaux
sont normalement moins salines.

2.3.3 Milieux en eau froide

Des conditions particuliéres, comme les températures froides et la présence saisonniére ou
permanente de glace de mer, peuvent influer sur les modes d'altération du pétrole déversé et
I'exposition potentielle des organismes aquatiques aux constituants du pétrole. Au début des
années 1980, on a déversé une petite quantité de pétrole brut moyen a des fins expérimentales
prés des cotes de la pointe nord de I'lle de Baffin, dans I'Arctique canadien (Sergy et Blackall
1987). Une forte proportion du pétrole s'est retrouvée sur les cdtes pour subir, au cours des
deux années suivantes, une altération dominée par des processus physiques (Sergy et

Blackall 1987). Vingt ans plus tard, des chercheurs sont retournés sur les lieux pour étudier le
devenir & long terme d'un déversement dans I'Arctique et ont noté un changement dans le
niveau de dégradation du pétrole depuis son déversement initial (Prince et al. 2002). lls ont
observé une altération relativement faible du pétrole échoué dans certains échantillons, tandis
gue d'autres présentaient une baisse des hydrocarbures totaux allant jusqu'a 87 %. Prince et al.
(2002) en ont conclu que la biodégradation représentait un facteur important dans le devenir du
pétrole déversé et ont émis I'hypothése que la biodégradation limitée observée a certains
endroits était due a I'absence de nutriments nécessaires a la croissance bactérienne.

Le devenir et le comportement du pétrole a la surface de I'eau de mer peuvent également
dépendre des conditions environnementales aux latitudes nord. En Norvége, une série de
déversements expérimentaux d'hydrocarbures a révélé que l'altération du pétrole a la surface
de la mer pouvait dépendre de la présence de glace et de ses effets sur la réduction de
I'énergie des vagues (Brandvik et Faksness 2009). Brandvik et Faksness (2009) ont démontré
gue les pertes évaporatives totales et I'émulsification de type huileux du pétrole brut Iéger
étaient considérablement plus importantes en eaux libres que dans des conditions a forte
couverture glacielle (couverture de 90 %).

2.4 INTERVENTION EN CAS DE DEVERSEMENTS EN MER
2.4.1 Agents dispersants chimiques

Les intervenants disposent de plusieurs stratégies d'intervention en cas de déversement en
mer. Parmi celles-ci, on retrouve les agents dispersants chimiques, qu'on utilise pour faciliter la
dispersion du pétrole dans la colonne d'eau. La présente section examine succinctement leurs
diverses propriétés. La documentation spécialisée donne de plus amples renseignements sur
ces propriétés (NRC 2005; Fingas 2011b). Les aspects liés a l'efficacité des agents dispersants
ne sont pas abordés dans le présent rapport.

On se sert d'agents dispersants pour remettre en état les lieux aprés un déversement dans le
but de prévenir ou de limiter les conséquences néfastes du pétrole brut sur les écosystemes
aguatiques. Bien gu'ils ne réduisent pas la quantité de pétrole qui est rejetée dans
I'environnement, ils influent directement sur le devenir, le transport et les incidences potentielles
du pétrole déversé en modifiant ses propriétés physiques (NRC 2005). lls se composent
généralement de surfactifs anioniques et non ioniques, qui dispersent les nappes de pétrole en
favorisant la formation de petites micelles composées d'hydrocarbures et de surfactifs (George-
Ares et Clark 2000). Ces gouttelettes d'hydrocarbures stabilisées se dispersent dans la colonne
d'eau, réduisant ainsi la quantité de pétrole flottant sous forme de nappes. Les autorités ont
recours aux agents dispersants non seulement pour limiter les risques de mazoutage des
rivages, mais également pour favoriser la biodégradation et réduire les risques que le biote
fréquentant les eaux de surface entre en contact avec le pétrole. Des études ont également
démontré que l'application d'agents dispersants chimiques améliore la répartition des HAP dans
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la colonne d'eau comparativement a leur dispersion physique a elle seule, ce qui augmente
potentiellement leur biodisponibilité et leur exposition a des espéeces pélagiques (Lee et al.
2008).

Les formulations des agents dispersants chimiques ont changé au fil des ans. Des essais en
laboratoire montrent que les formulations des agents dispersants utilisées dans les

années 2000 présentent une toxicité aigué moindre pour les poissons que celles dont on se
servait au cours des années 1970 (Fingas 2011b). La toxicité potentielle des formulations
utilisées aujourd'hui et leurs effets sur la biodisponibilité du pétrole font I'objet de la section 3.6
du présent rapport.

De fagon générale, les agents dispersants chimiques contiennent un fort pourcentage d'au
moins un surfactif anionique non chargé ou chargé de solubilité différente (Hemmer et al. 2011).
Les surfactifs sont des molécules amphiphiles qui présentent & la fois des propriétés
hydrophiles et hydrophobes qui occasionnent une réduction de la tension entre I'eau et le
pétrole. Il en résulte la formation de petites micelles composées d'hydrocarbures et de surfactifs
de moins de 100 um (Hemmer et al. 2011). Comparativement a la dispersion physique a elle
seule, la distribution granulométrique des gouttelettes de pétrole est habituellement plus faible
lorsqu'elles sont dispersées chimiguement (Li et al. 2008). Cela a pour effet d'augmenter le
rapport entre la surface de contact et le volume des gouttelettes pour favoriser les processus de
dégradation physique et biologique. La plupart des agents dispersants contiennent aussi, dans
leur formulation, un solvant, tel que le distillat de pétrole, afin d'accroitre la dissolution des
surfactifs (Hemmer et al. 2011).

2.4.2 Destruction par combustion sur place

Dans certaines conditions, on peut employer la méthode de destruction par combustion sur
place pour éliminer le pétrole flottant a la surface de la mer. Des recherches ont été menées
pour déterminer si la combustion modifie la composition chimique de la fraction hydrosoluble du
pétrole. Dans le cadre d'une expérience en laboratoire, des nappes de pétrole brut en surface
ont été créées dans de petits mésocosmes (Faksness et al. 2012). Dans des traitements
manipulés, les nappes de pétrole de surface ont été brilées pendant que des traitements de
référence ont été laissés intacts. L'expérience a montré que la composition chimique de la
fraction hydrosoluble avant et aprés le brilage restait essentiellement inchangée. Des essais de
toxicité aigué menés sur des copépodes n'ont révélé aucune différence entre les traitements
(Faksness et al. 2012).

3 TOXICITE DES CONTAMINANTS DANS LE PETROLE

3.1 NOTIONS DE TOXICITE

La toxicité peut étre définie comme I'ensemble des effets négatifs sur les organismes causés
par leur exposition a une substance ou un produit chimique. Ces effets négatifs peuvent étre
Iétaux ou sublétaux. La notion de biodisponibilité d'une substance doit également étre prise en
compte pour déterminer sa toxicité pour les organismes. Un effet toxique peut se présenter
lorsque des substances biodisponibles sont absorbées par I'organisme et qu'elles interagissent
avec des lieux d'action pour causer des dommages. Les caractéristiques chimiques et
physiques d'une substance dans I'environnement déterminent sa disponibilité pour les
organismes. Les niveaux et la durée d'exposition de ces organismes a cette substance sont des
facteurs déterminants importants de la toxicité. Une exposition peut étre aigué (pour une courte
période) ou chronique (pour une période prolongée). La période d'exposition prise en compte
pour les expositions aigués et chroniques dépend de la durée de vie des espéces a I'étude. Les
périodes d'exposition types utilisées pour mesurer la toxicité aigué en laboratoire sur les
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poissons et les crustacés sont de 24, 48 et 96 heures. On utilise communément 'essai de
détermination de la concentration létale 50 (CL50) pour vérifier la toxicité aigué. Cet essai
détermine la concentration a laquelle I'exposition & une substance entraine la mort de la moitié
de la population a I'étude dans des conditions de laboratoire normalisées.

Les paramétres de toxicité sublétale représentent également des mesures importantes de la
toxicité. A titre d'exemple, on peut mesurer les effets sublétaux suivants : des lésions externes
et internes, des troubles de croissance aux premiers stades de vie et une activité moléculaire
anormale ou des changements de comportement durant l'alimentation ou la reproduction. Dans
certains cas, les effets toxiques peuvent mener a la mort d'un individu, mais, le plus souvent,
les effets sublétaux occasionnent des changements dans les populations sans entrainer
directement la mort des individus. Des effets peuvent se présenter aprés un certain temps; un
organisme peut, par exemple, subir une exposition aigué a une substance et commencer a
afficher des effets mesurables aprés un certain temps. L'exposition a long terme peut entrainer
des effets qu'on ne peut observer que plus tard dans la vie ou dans les générations
subséquentes.

De plus, en combinaison avec les données sur la toxicité, la bioaccumulation peut étre utilisée
dans des évaluations de risques liés aux substances. Une bioaccumulation peut survenir
lorsque des espéces subissent une exposition a long terme et qu'elles éliminent la substance
plus lentement gqu'elles ne l'absorbent. Par conséquent, les substances peuvent s'accumuler
dans l'organisme pendant une certaine période et causer parfois des dommages. Les
concentrations de la substance préoccupante dans les tissus sont également prises en compte
dans I'évaluation de la bioaccumulation.

3.2 METHODOLOGIE DES ETUDES DE TOXICITE DU PETROLE
3.2.1 Etudes en laboratoire

Plusieurs modeles d'étude en laboratoire sont possibles selon les objectifs de recherche visés.
Dans bien des cas, on cherche a caractériser la toxicité des produits pétroliers relativement a
d'autres produits en se servant d'un ensemble d'organismes aquatiques normalisé. Dans ce
cas, des approches normalisées, comme celles qui sont définies par le Chemical Response to
Oil Spills: Ecological Research Forum (CROSERF) (Singer et al. 2000), sont souvent utilisées
pour déterminer les concentrations Iétales. D'autres objectifs de recherche tentent d'approfondir
la compréhension du large éventail des effets chroniques, de désigner les especes et les stades
biologiques vulnérables et d'acquérir une compréhension des mécanismes de I'action toxique.
Dans I'ensemble, les études en laboratoire ont permis aux chercheurs d'avoir une meilleure
maitrise des variables environnementales comparativement aux expériences sur le terrain.

Afin de régler les questions de normalisation dans la caractérisation de la toxicité du pétrole, le
CROSEREF a établi des protocoles expérimentaux et analytiques permettant de comparer des
laboratoires et de résoudre certains problemes de méthodologie associés a la nature complexe
du pétrole brut en tant que substance toxique dans une solution aqueuse (Singer et al. 2000).
L'une des principales sources d'incohérence entre les études a été attribuée a I'utilisation
fréquente des taux de charge nominaux des pétroles et des agents dispersants au lieu d'utiliser
des mesures réelles pour les substances dissoutes (p. ex., Adams et al. 1999). Ces normes ont
été principalement établies pour améliorer les protocoles d'évaluation de la toxicité relative du
pétrole dispersé par rapport a celle du pétrole non dispersé. Puisque les agents dispersants
modifient la quantité de pétrole qui se dissout dans I'eau, certains chercheurs soutiennent qu'il
est essentiel d'utiliser les mesures réelles pour déterminer la concentration d'hydrocarbures
(NRC 2005). Les méthodes et les protocoles d'essai de toxicité définis par le CROSERF sont
parus dans diverses publications scientifiques et techniques (p. ex., Singer et al. 2000; Aurand
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et Coelho 2005). Certains auteurs ont adapté des protocoles existants du CROSERF en
fonction de leurs sujets de recherche et de I'applicabilité des résultats. Par exemple, on a
recommandé d'intégrer la chimie analytique d'une série d'HAP, y compris les alkylés
homologues, plutdt que de limiter les analyses aux hydrocarbures pétroliers totaux et aux
composeés organiques volatils (COV) (Barron et Ka'aihue 2003). Cette recommandation
s'appuie sur la preuve faite que les HAP déterminent la toxicité. Certains auteurs soutiennent
méme que les concentrations d'hydrocarbures dans les tissus doivent étre analysées pour bien
mesurer la bioaccumulation et établir une meilleure corrélation entre I'exposition et les effets
observés (Barron et Ka'aihue 2003). Finalement, des chercheurs ont également mesuré les
parameétres de toxicité sublétale en plus de la mortalité, ce qui a grandement aidé a la
compréhension des effets et des mécanismes de la toxicité du pétrole pour les espéces
aquatiques.

Des études en laboratoire sur la toxicité du pétrole se sont avérées complémentaires aux
recherches menées sur le terrain. Deux grandes installations de mésocosme ont été congues
aux Etats-Unis pour étudier les aspects liés aux déversements marins de pétrole en milieux
pélagique et prés du littoral (Reilly 1999). Aprés avoir examiné ces installations, Reilly (1999) a
recommandé de combiner ces types de mésocosmes avec un programme de recherches en
laboratoire dans le but d'améliorer la précision expérimentale. Il s'est parfois avéré que les
expériences en laboratoire pouvaient prédire et modéliser avec succes les effets observés dans
des cas réels de déversements de pétrole dans I'environnement (Carls et al. 2002).

3.2.2 Etudes sur le terrain

Dans I'ensemble, bien qu'il soit plus difficile de bien maitriser les variables environnementales
lors d'études sur le terrain, celles-ci permettent de se pencher sur des questions qu'il pourrait
autrement étre impossible d'examiner dans la plupart des expériences en laboratoire (p. ex.,
communautés d'espéces). Les expériences sur le terrain sont aussi plus colteuses, et il est
parfois difficile d'obtenir les approbations réglementaires des diverses parties prenantes. Pour
étudier la toxicité du pétrole sur le terrain, on a, par exemple, réalisé des travaux sur des
mésocosmes (Siron et al. 1993; Powers et al. 2013), des expériences de déversements
contrblés dans I'environnement (Prince et al. 2002) et des recherches ponctuelles par suite de
déversements accidentels. La plupart des travaux de recherche sur le terrain associés a des
déversements accidentels sont entrepris par suite d'accidents importants (p. ex., pétrolier
Exxon-Valdez, plateforme Deepwater Horizon). La conduite d'études ponctuelles sur des
déversements de faible ampleur pourrait également améliorer notre compréhension des effets
sur les milieux aquatiques.

De nombreuses études sur les impacts de déversements de pétrole importants sur le biote ont
été documentées. L'Amérigue du Nord a vu au moins deux déversements de pétrole de grande
ampleur : le déversement de I'Exxon-Valdez, en Alaska, en 1989, et le déversement de la
plateforme Deepwater Horizon, dans le golfe du Mexique, en 2010. L'évolution et les effets de
ces déversements ont fait I'objet de plusieurs études effectuées par des organismes
gouvernementaux et le milieu universitaire. La National Oceanic and Atmospheric
Administration (NOAA) a publié une bibliographie des publications de recherche sur l'accident
de la plateforme Deepwater Horizon (NOAA 2014a). Ces études sur le terrain ont I'avantage
d'étre généralement trés réalistes sur le plan environnemental, mais elles présentent des
lacunes liées au manque de données sur les conditions préalables au déversement. Des études
de référence ont été utiles pour distinguer les influences de la variabilité environnementale des
impacts des déversements de pétrole.
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3.3 VOIES D'EXPOSITION

La diffusion des hydrocarbures dissous a travers les membranes constitue une voie d'exposition
majeure pour le biote aquatique. La biodisponibilité des hydrocarbures dissous est
généralement plus élevée que celle des hydrocarbures fixés a des particules (NRC 2003). Des
expériences menées sur des moules bleues (Mytilus edulis) ont montré que I'accumulation
d'HAP dans les tissus était associée plutdt aux concentrations des phases dissoutes qu'aux
concentrations des phases particulaires (Pruell et al. 1986). De maniere générale, les
constituants solubles du pétrole traversent les branchies, la peau et les autres membranes des
organismes par diffusion. Chez les poissons, les branchies sont des membranes qui jouent un
réle important dans la diffusion puisqu'elles participent activement a I'échange gazeux et
présentent une aire de contact relativement importante (NRC 2003).

Les relations entre le biote et les hydrocarbures fixés aux sédiments et aux particules en
suspension constituent également des voies d'exposition majeures (p. ex., par contact ou
ingestion). Les HAP hydrophobes peuvent se fixer a des particules suspendues et a des
sédiments marins par adsorption. On sait que les HAP fixés aux sédiments sont disponibles a la
biocénose benthique, particuliérement les invertébrés (CCME 1999), mais également aux
poissons benthiques et aux ceufs de poisson déposés. La biocénose benthique peut absorber
les HAP fixés aux sédiments du fait de leur régime alimentaire ou par contact direct. On a
également montré que les HAP se bioaccumulent dans certains invertébrés benthiques, bien
gue certaines espéces puissent métaboliser les HAP (Meador et al. 1995). Dans des
expériences en laboratoire, Meador et al. (1995) ont démontré que I'accumulation
d'hydrocarbures de fort poids moléculaire (HAP a trois anneaux) dans les polychétes était
attribuable a la consommation directe de sédiments fixés a des HAP, pendant que
I'accumulation d'HAP de faible poids moléculaire (HAP a deux ou trois anneaux) dans les
polychétes et les amphipodes était causée par la diffusion des HAP par I'eau interstitielle des
sédiments.

De plus, les mollusques bivalves filtreurs peuvent étre exposés aux constituants du pétrole du
fait de leur régime alimentaire, soit en consommant les particules fixées aux hydrocarbures ou
des gouttelettes de pétrole suspendues. Une fois déversé dans l'eau, le pétrole peut se
fractionner sous une forme dissoute et sous forme de gouttelettes de pétrole. Certaines de ces
gouttelettes sont assez petites pour étre ingérées par les mollusques bivalves filtreurs. Par
exemple, d'aprés les travaux de Payne et Driskell (2003), les moules filtreuses et les huitres
sont particulierement vulnérables a cette voie d'exposition. Aprés un déversement de pétrole au
large des cotes de I'Oregon, aux Etats-Unis, ces organismes présentaient, pour la plupart, une
concentration élevée d'hydrocarbures de moyen poids moléculaire dans leurs tissus qui
correspondait a la composition chimique des gouttelettes de pétrole. Il semble donc que les
gouttelettes de pétrole ou les hydrocarbures fixés aux sédiments soient consommeés
directement. Par ailleurs, les tissus des crabes dormeurs (Metacarcinus magister) étaient
essentiellement contaminés par des hydrocarbures de faible poids moléculaire, selon un profil
chimigque semblable & celui de la fraction du pétrole dissoute (Payne et Driskell 2003).

La disponibilité environnementale du pétrole dans I'eau dépend de facteurs tels que
I'nydrophobicité des constituants du pétrole, la température, la salinité, I'énergie de mélange, la
présence de particules inorganiques, I'utilisation d'agents dispersants et le degré d'altération. La
propension d'un produit chimique a repousser I'eau, qu'on appelle I'« hydrophobicité », influe
sur son interaction avec les compartiments environnementaux (p. ex., I'eau, les sédiments et les
particules suspendues). Un parametre de mesure relative de I'hydrophobicité est le coefficient
de partage octanol-eau (K,). La valeur de K, exprime le rapport d'équilibre entre la
concentration d'un produit chimique dans le n-octane et sa concentration dans I'eau. Les
produits chimiques a faibles valeurs de K (p. €x., < 5) risquent plus de se trouver sous forme
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dissoute dans la colonne d'eau et d'étre disponibles au biote par leur transfert dans les
membranes (Erickson et al. 2008). A l'inverse, les produits chimiques a valeurs de K plus
élevées ont plus d'affinité avec les matieres organiques telles que les particules suspendues et
les sédiments.

Le poids moléculaire des molécules d'hydrocarbures est un autre facteur important pour
déterminer la diffusion entre les compartiments environnementaux et le biote. Dans I'ensemble,
la solubilité des HAP décroit & mesure que s'accroit leur poids moléculaire, et les HAP de poids
moléculaire plus fort ont tendance a se fixer plus solidement aux particules et aux sédiments
(Conseil canadien des ministres de I'environnement [CCME] 1999). Les composés de poids
moléculaire plus faible, comme les hydrocarbures mono-aromatiques et le naphtaléne, sont trés
solubles et traversent facilement les membranes par diffusion (French-McCay 2004). Toutefois,
ces composés plus légers sont également trés volatils et n'‘ont pas tendance a persister dans
I'environnement pendant plus de quelques heures ou jours. Les HAP & au moins trois anneaux
sont, par contre, plus hydrophobes et donc moins solubles que les hydrocarbures de faible
poids moléculaire (French-McCay 2004). Toutefois, en raison de leur persistance accrue apres
un déversement, ces HAP peuvent étre d'importantes causes de toxicité.

3.4 TOXICITE LETALE DES HUILES DE PETROLE

L'exposition aux hydrocarbures peut avoir diverses conséquences, allant des effets sublétaux a
la mort. Des espéces aquatiques peuvent mourir par suite d'une courte exposition aprés un
déversement de pétrole dans I'environnement. Des études en laboratoire portant sur plusieurs
especes ont été entreprises en vue de mieux caractériser la plage de concentrations des
constituants des hydrocarbures qui peuvent provoquer la mort. La présente section examine
brievement les observations sur le terrain de la mortalité survenant apres des déversements,
les concentrations d'hydrocarbures qui peuvent causer la mort et le mécanisme d'action le plus
souvent associé a la mortalité (c.-a-d. la narcose).

3.4.1 Invertébrés

Plusieurs études montrent que le zooplancton est vulnérable a I'exposition aux hydrocarbures.
Une étude sur du zooplancton cotier et océanique exposé a la fraction aqueuse du mazout tend
a indiquer que la mortalité dépend du temps d'exposition plutdét que des niveaux d'exposition
(Lee et Nicol 1977). Il se peut aussi que certaines espéces de copépode sentent la présence de
pétrole dans I'eau et que, dans certains cas, elles évitent les endroits ou il se trouve (Abbriano
et al. 2011). L'exposition de Calanus finmarchicus, une espéce commune de copépode marin et
une proie importante de la baleine a fanons, a du pétrole brut a donné lieu a des valeurs de
CL50 (96 h) relativement faibles, entre 0,7 et 1,0 mg d'hydrocarbures totaux (THC) par litre
(Hansen et al. 2012).

Le mysis du golfe (Americamysis bahia) est couramment utilisé dans les essais de toxicité aux
Etats-Unis. Dans des larves du mysis exposées a du pétrole dispersé physiquement, on a
mesuré des valeurs de CL50 (96 h) situées entre 0,15 et 83,1 mg d'hydrocarbures pétroliers
totaux par litre (tel qu'examiné par I' NRC 2005). Par ailleurs, la sensibilité d'autres espéces de
crustacés au pétrole brut n'a pas été étudiée de facon approfondie. Par exemple, quelques
publications présentent des valeurs de CL50 pour le homard américain (Homarus americanus),
une espece commerciale importante dans le Canada atlantique. Les valeurs de CL50 (96 h)
indiquées pour les premiers stades de vie (larves de premier, troisiéme et quatriéme stade) du
homard américain se situaient entre 0,86 et 4,9 mg d'hydrocarbures pétroliers totaux par litre
(Wells et Sprague 1976).

Certains invertébrés benthigues, tels que les mollusques bivalves, sont particulierement
sensibles au pétrole brut, puisqu'ils ont une mobilité généralement limitée et ne peuvent éviter
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les eaux contaminées. La plupart de ces mollusques sont aussi des organismes filtreurs qui
peuvent consommer des gouttelettes de pétrole et des particules fixées aux hydrocarbures qui
deviennent en suspension dans la colonne d'eau. Les valeurs de CL50 (96 h) indiquées pour
les premiers stades de vie des mollusques se situent entre 1,14 et 1,83 mg d'hydrocarbures
pétroliers totaux par litre (NRC 2005).

3.4.2 Poissons

Les données disponibles a ce jour indiquent que les stades embryonnaires et larvaires des
poissons sont plus sensibles a la toxicité du pétrole que les adultes (NRC 2005). Il se peut que
la petite taille, la capacité métabolique moins développée et les différences dans la perméabilité
des cellules des organismes aux premiers stades de vie aient un réle a jouer dans leur
sensibilité accrue (Georges-Ares et Clark 2000). De maniére générale, les premiers stades de
vie ont aussi une mobilité limitée et sont incapables d'éviter activement les eaux ou surviennent
des déversements. De plus, certaines especes de poisson de fond sont pélagiques aux
premiers stades de vie et peuvent étre exposées a du pétrole si celui-ci est présent prés de la
surface ou dans la colonne d'eau.

On a observé qu'une large plage de concentrations d'hydrocarbures pouvait causer la mort
chez les poissons. Cet écart entre les valeurs indiquées peut étre attribuable a des sensibilités
propres aux especes, mais également a d'autres facteurs, comme les différences entre les
méthodes expérimentales, les capacités d'analyse et les types de produits pétroliers analysés. Il
a été démontré que de tres faibles concentrations d'HAP aqueux (de I'ordre de parties par
milliard) entrainent la mortalité des premiers stades de vie du poisson. Par exemple, une faible
concentration d'HAP totaux (0,7 a 7,6 parties par milliard) a causé la mort de harengs du
Pacifigue (Clupea pallasi) lorsque leurs ceufs ont étaient exposés a du pétrole brut Alaska North
Slope altéré (Carls et al. 1999). Des comparaisons directes de la sensibilité des espéces aux
HAP sont difficiles a faire et devraient étre interprétées avec précaution, puisque les toxicités
dépendent largement de la composition chimique du pétrole analysé. Certaines études ont tenté
de comparer la toxicité |étale du pétrole chez plusieurs espéces en adoptant des méthodes
identiques. Lors d'une étude comparant la sensibilité des adultes et des juvéniles de neuf
espéces de poissons de I'Alaska exposés a des dilutions statiques de fractions hydrosolubles
du pétrole brut Cook Inlet et du mazout n° 2, les valeurs de CL50 (96 h) se situaient entre 0,15
et une valeur supérieure a 12 mg d'hydrocarbures aromatiques totaux par litre (Rice et al.
1979). Le National Research Council (NRC 2005) a examiné des publications mentionnant des
valeurs de CL50 chez les poissons exposés a du pétrole dispersé physiquement. Ces valeurs
de CL50 (essais de 24 h a 96 h) pour des larves de poisson exposées aux fractions aqueuses
du pétrole se situaient entre 0,045 et 40,20 mg d'hydrocarbures pétroliers totaux par litre

(NRC 2005).

Les déversements de pétrole dans I'environnement peuvent entrainer une mortalité élevée des
poissons. Le taux de mortalité des poissons peut dépendre d'un certain nombre de facteurs,
mais I'étendue et le volume du milieu récepteur semblent jouer un grand role dans la
détermination de I'exposition. On a notamment signalé une mortalité élevée des poissons aprés
des déversements de pétrole dans de petites rivieres d'eau douce. Par exemple, lors d'un bris
de pipeline survenu en 1979, prés de 1500 m? de pétrole brut se sont retrouvés dans le
ruisseau Asher, au Missouri. Il s'en est suivi la mort de prés de 42 000 poissons sur un trongon
de 8 kilometres (Crunkilton et Duchrow 1990). Plus récemment, en 2000, un bris de pipeline a
causé une mortalité importante des poissons de la riviere Pine, en Colombie-Britannique.
Environ 476 m® de pétrole brut ont été rejetés dans cette riviére, entrainant la mort de 15 000
a 250 000 poissons (Goldberg 2011).
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3.4.3 Tortues de mer

L'exposition aux hydrocarbures peut aussi causer la mort de reptiles. L'inhalation de vapeurs
toxiques peut constituer une voie d'exposition majeure pour les tortues de mer lorsqu'elles
remontent a la surface pour respirer (NOAA 2010). De plus, étant donné que les tortues de mer
nidifient sur le rivage, les femelles, les ceufs et les nouveau-nés peuvent étre exposes par
contact avec des sédiments contaminés (NOAA 2010). Il semble également que les tortues de
mer peuvent ingérer incidemment des hydrocarbures et qu'il leur est impossible d'éviter le
pétrole déversé (Lutcavage et al. 1995). Dans le golfe du Mexigue, on a enregistré une hausse
de la mortalité des tortues de mer pendant et aprés l'accident de la plateforme

Deepwater Horizon, en 2010 (NOAA 2013). La cause de la mortalité est a I'étude, mais il se
peut que I'exposition au pétrole y ait contribué.

3.4.4 Mammiféeres marins

Aprés un déversement de pétrole, les mammiféres marins peuvent étre victimes d'effets
toxiques aigus, dont ceux qui découlent d'un contact direct avec les hydrocarbures. Ce contact
direct peut causer des salissures sur les mammiferes marins a fourrure, comme les loutres et
les phoques, qui occasionnent un choc thermique, puisque le mazoutage de la fourrure peut
accroitre la conductivité thermique et dégrader ainsi la capacité de thermorégulation (Kooyman
et al. 1977). Le déversement de pétrole de I'Exxon-Valdez a nui tout particulierement aux
loutres de mer (Enhydra lutris). On a estimé a plusieurs centaines le nombre d'individus de la
population du golfe du Prince William qui sont morts (Garshelis et Johnson 2013). La mortalité
de nombreuses loutres de mer fortement ou modérément mazoutées dans les jours suivant le
déversement a été associée a I'nypothermie, découlant probablement d'une perte d'isolation
occasionnée par le mazoutage de leur fourrure (Lipscomb et al. 1994). Lors d'une expérience
portant sur un autre mammifére marin a fourrure, le phoque annelé (Phoca hispida), on a
observé qu'une courte exposition (24 heures) au pétrole brut n'avait pas causé de mortalité une
fois l'individu libéré dans des eaux non contaminées (Geraci et Smith 1976). On a toutefois noté
gue I'exposition a court terme avait eu des effets sublétaux tels que des affections oculaires
transitoires, des Iésions rénales et de possibles Iégions hépatiques (Geraci et Smith 1976).

Les mammiféres marins sont également sensibles aux nappes de pétrole en surface, puisqu'ils
doivent remonter a la surface pour respirer, la ou ils peuvent étre exposés par inhalation a des
composeés volatils. Des chercheurs ont déterminé qu'a peu prés 302 phoques communs (Phoca
vitulina) du golfe du Prince William, en Alaska, étaient morts immédiatement aprés l'accident de
I'Exxon-Valdez, en raison principalement de l'inhalation de vapeurs toxiques ayant causé des
Iésions cérébrales, du stress et une désorientation (Peterson 2001). L'autopsie de loutres de
mer semble indiquer que l'inhalation de vapeurs pouvait avoir mené a des cas d'emphyseme
pulmonaire interstitiel et contribué ainsi a la mort d'individus qui n‘avaient pas été fortement
mazoutés (Lipscomb et al. 1994). Les cétacés du golfe du Prince William pourraient aussi avoir
subi cette exposition aigué aux vapeurs toxiques. Un examen visuel de la région touchée par le
déversement de pétrole de I'Exxon-Valdez, réalisé dans les heures suivant l'accident, n'a révélé
aucun cétacé mort (Harvey et Dahlheim 1994). Des 80 marsouins de Dall (Phocoenoides dalli)
apercus sur une période d'observation de 72 heures, un seul semblait présenter des difficultés,
sa respiration étant laborieuse et sa partie dorsale recouverte de pétrole (Harvey et

Dahlheim 1994).

On a enregistré un nombre élevé de cétacés morts dans le nord du golfe du Mexique sur une
période s'étalant entre quelques mois avant le déversement de pétrole de la plateforme
Deepwater Horizon et décembre 2014 (NOAA 2014b). La National Oceanic and Atmospheric
Administration des Etats-Unis (NOAA) a déclaré qu'il s'agissait d'un « épisode de mortalités
inhabituel », conformément & la Marine Mammal Protection Act des Etats-Unis (NOAA 2014b).
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Les causes possibles de mortalité sont a I'étude et n'ont pas encore été déterminées

(NOAA 2014b). La NOAA (2014b) fait état du nombre d'animaux échoués, incluant ceux qui
sont morts et ceux qui ont survécu, mais qui ont été incapables de retourner dans leur habitat
naturel ou qui ont eu besoin de soins médicaux. Le nombre de cétacés échoués s'éléeve a 114
avant I'accident de la plateforme Deepwater Horizon (du 1* février 2010 au 29 avril 2010),
121 au cours de phase d'intervention initiale (du 30 avril 2010 au 2 novembre 2010) et 1 060
apres la phase d'intervention initiale (du 3 novembre 2010 au 14 décembre 2014)

(NOAA 2014b). La plupart des animaux morts étaient des dauphins a gros nez (Tursiops
truncatus), dans toutes les classes d'age. Il a également été mentionné que la mortalité
printaniére des dauphins prématurés, nouveau-nés et morts nés était plus élevée qu'a la
normale en 2011 (NOAA 2014b).

Il se peut aussi qu'on ne puisse pas observer d'individus morts immédiatement aprées les
déversements de pétrole, mais que les effets toxiques ménent ultimement & la mort. Dans les
années suivant le déversement de pétrole de I'Exxon-Valdez, on a étudié la possibilité de
mortalité retardée des épaulards (Orcinus orca) fréquentant les eaux du golfe du Prince William,
en Alaska. L'analyse des données de recensement annuel a long terme de ces épaulards entre
1984 et 2005 a révélé que 33 % et 41 % des individus de deux groupes distincts sont morts
dans les 18 mois qui ont suivi le déversement (Matkin et al. 2008). On y précise que ce taux de
mortalité est plus élevé que la moyenne annuelle de 2,5 % observée typiquement dans les
autres groupes. Matkin et al. (2008) soutiennent que certains de ces épaulards étaient peut-étre
morts peu apres le déversement et que les autres individus ont probablement succombé a une
exposition par inhalation des vapeurs et a la consommation de proies contaminées. Matkin et
al. (2008) n'ont pas pu récupérer les carcasses et effectuer les autopsies pour déterminer la
cause exacte de la mort. Dans une autre étude, toutefois, des évaluations de santé ont été
réalisées sur des dauphins a gros nez capturés dans des eaux mazoutées et non mazoutées du
golfe du Mexique apres le déversement de pétrole de la plateforme Deepwater Horizon
(Schwacke et al. 2014). Cette étude a donné de rares données sur les pathologies de cétacés
vivants exposés au pétrole. Schwacke et al. (2014) ont découvert que les dauphins ayant
séjourné dans des eaux mazoutées risquaient de présenter des signes de stress toxique, dont
I'nypoadrénocorticisme et la maladie pulmonaire caractérisée par le syndrome interstitiel
alvéolaire, des masses pulmonaires et la condensation pulmonaire. Les auteurs soutiennent
gue les symptémes observés correspondaient a ceux qui sont liés a une exposition aux
hydrocarbures et que des dauphins en mauvais état pouvaient mourir.

3.45 Meécanisme d'action : narcose

La narcose est le mode d'action qui méne généralement & la toxicité aigué liee a I'exposition au
pétrole. Aprés un déversement de pétrole, les composés d'hydrocarbures de faible poids
moléculaire entrainent le plus souvent une mortalité observée dans les premieres heures
jusgu'a quelques jours. Parmi ces composés, on retrouve les alcanes, les mono-aromatiques
(benzéne, toluéne, éthylbenzene, xylénes ou BTEX) et les HAP (naphtalénes a deux anneaux).

La narcose est un terme général qui fait intervenir de nombreuses réactions biochimiques
possibles dans I'organisme. Chez les organismes aquatiques, la narcose est réversible et
s'apparente a une anesthésie excessive. Elle est occasionnée par la répartition de produits
chimiques hydrophobes dans les membranes cellulaires et les tissus nerveux qui entraine un
dérangement général des fonctions du systéme nerveux central (Barron et al. 2004). De plus,
les contaminants organiques narcotiques, tels que les constituants individuels du pétrole,
semblent étre toxiques de facon additive (NRC 2005). Cette caractéristique utile a été exploitée
dans des modeéles prévisionnels, comme les modéles des valeurs lipidiques cibles, qui ont été
élaborés dans le but d'estimer les impacts toxicologiques du pétrole sur le biote aquatique
(French-McCay 2004; Di Toro et al. 2007). La toxicité attribuable a la narcose est directement
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liée & la fraction d'hydrocarbures liposolubles et, par conséquent, a sa capacité de se
bioconcentrer dans le biote. Les valeurs publiées de K, pour les constituants individuels du
pétrole sont utilisées dans ces modéles pour prédire leur solubilité. Dans les modéles des
valeurs lipidiques cibles, la mortalité par narcose est ensuite déterminée lorsque la somme des
constituants individuels du pétrole atteint les concentrations seuils en lipide cible en fonction
des especes (NRC 2005). De maniére générale, une augmentation du log K, est associée a
une augmentation de la toxicité, bien que le pétrole devienne moins soluble dans I'eau et donc
moins biodisponible (Di Toro et al. 2007). Or, cette approche, consistant a déterminer la toxicité
en fonction de I'hydrophobie, pourrait s'avérer une simplification exagérée de la fagon d'évaluer
la toxicité aigué. Il est prouvé qu'il n'y a pas toujours de corrélation entre le log Ko & lui seul et
la toxicité et qu'il existe de multiples voies toxiques, laissant entendre que ces modéles sous-
estiment la toxicité du pétrole (Scott et Hodson 2008).

Bien que la narcose survienne le plus souvent dans les heures qui suivent le déversement, il est
possible aussi que I'exposition au pétrole cause une mortalité retardée. L'exposition a de I'eau
ou a des sédiments contaminés peut avoir, sur les individus, des effets sublétaux pouvant
mener a une probabilité de survie et de reproduction limitée et a une réponse retardée dans le
recrutement de la population. Pour étudier la possibilité d'effets retardés, Heintz et al. (2000)
des ceufs de saumon rose (Oncorhynchus gorbuscha) ont été incubés dans des sédiments
contenant une faible concentration de pétrole lourd (de I'ordre de quelques parties par milliards)
pendant prés de 8 mois jusqu'a I'éclosion de l'alevin. Aprés l'exposition, les poissons ont été
élevés en captivité, étiquetés et relachés au stade de juvénile en méme temps qu'un groupe de
contréle non exposé. Deux ans plus tard, lorsque les poissons adultes sont revenus frayer dans
leur cours d'eau natal, le taux de survie des poissons exposés a été estimé a 15 % de moins
gue celui des poissons du groupe de contrdle. Cette expérience a démontré que la mortalité
retardée peut compter pour une large part de la mortalité totale survenue aprés une exposition
au pétrole (Heintz et al. 2000).

3.5 TOXICITE SUBLETALE DES HUILES DE PETROLE
3.5.1 Embryotoxicité et développement au cours des premiers stades de vie

Les premiers stades de vie (embryons et larves) des poissons sont particulierement sensibles &
une exposition au pétrole. Plusieurs facteurs peuvent expliquer ce fait, dont la faible mobilité
des embryons et des larves par rapport a celle des adultes et leur incapacité conséquente a
éviter les zones contaminées. Chez certaines espéces, les ceufs sont déposés sur les
sédiments, ou ils se développent partiellement. Les embryons peuvent présenter une réponse
toxigue si les sédiments ont été préalablement contaminés ou si la contamination survient apres
que les adultes ont déposé leurs ceufs. Les ceufs de certaines espéces de poisson flottent a la
surface ou pres de celle-ci. Irie et al. (2011) ont constaté que la réponse toxique s'exprimait
difféeremment selon que les ceufs flottaient ou coulaient. On a avancé que ces ceufs avaient été
exposés a des fractions de pétrole brut différentes selon leur profondeur dans la colonne d'eau.
Les ceufs flottant a la surface ou pres de celle-ci avaient été exposés a une quantité accrue de
fractions non hydrosolubles pendant que les ceufs qui coulent avaient été exposés a une
guantité accrue de fractions hydrosolubles (Irie et al. 2011). Certaines recherches ont aussi
montré que les embryons et les larves de poisson sont plus sensibles a une exposition aux HAP
gue les juvéniles et les adultes en raison de la bioaccumulation accrue dans les premiers
stades de vie qui est peut étre causée par un métabolisme plus lent et une teneur en lipides
plus élevée (Petersen et Kristensen 1998). Il est également démontré que la vulnérabilité a la
toxicité du pétrole varie considérablement selon les premiers stades de vie. Une série
d'expériences a examiné la toxicité du pétrole dispersé chimiqguement dans les gametes, les
embryons et les embryons nageants du hareng de I'Atlantique (Clupea harengus) (Mcintosh et

24



al. 2010). Cette étude indique que la vulnérabilité a I'exposition était maximale immédiatement
apres la fécondation et qu'elle diminuait avec I'dge des embryons. Par ailleurs, la vulnérabilité a
I'exposition au pétrole augmentait de nouveau lorsque les embryons étaient éclos et nageaient
librement (Mclintosh et al. 2010).

Apres un déversement de pétrole dans I'environnement, les effets nocifs sur les premiers
stades de vie des poissons peuvent avoir des incidences sur toute la population. Par exemple,
plusieurs auteurs ont associé le déclin de la population de harengs du Pacifique dans le golfe
du Prince William, en Alaska, aux effets nocifs sur les embryons provoqués par le déversement
de pétrole de I'Exxon-Valdez, en 1989. Les dommages considérables subis par les embryons
pourraient avoir été causeés par le chevauchement dans le temps de la fraie du hareng et du
déversement de pétrole (Carls et al. 2002). On estime qu'entre 25 % et 32 % des embryons du
hareng du Pacifique pourraient avoir subi des dommages dus a I'exposition au pétrole (Carls et
al. 2002). Bien qu'il n'existe pas de lien direct clairement établi entre le déversement de pétrole
et le déclin de la population qui s'est produit en méme temps, certains auteurs ont conclu que le
recrutement compromis en 1989 avait contribué aux déclins de population observés dans les
années suivant le déversement de I'Exxon-Valdez (Carls et al. 2002; Thorne et al. 2008).
Prenons un autre exemple, soit celui, plus récent, du déversement de la plateforme

Deepwater Horizon dans le golfe du Mexique, en 2010. Cet événement s'est produit en méme
temps et dans le méme secteur que la fraie de plusieurs gros poissons prédateurs pélagigues
(Rooker et al. 2013). Des expériences en laboratoire menées sur les premiers stades de vie du
thon rouge de I'Atlantique (Thunnus thynnus), de l'albacore (Thunnus albacares) et de la sériole
(Seriola dumerili) ont montré que les poissons subissaient des effets nocifs lorsqu'on les
exposait a des concentrations d'hydrocarbures recueillis sur le terrain similaires a celles
trouvées dans I'environnement (Incardona et al. 2014). Elles révelent que I'exposition au pétrole
a des effets nocifs sur la fonction et le développement cardiaques, ce qui suggére que les
populations sauvages pourraient étre touchées (Incardona et al. 2014).

Effets individuels — malformations

Les malformations sont les effets les plus couramment observés sur les poissons aux premiers
stades de vie exposés au pétrole. En 1989, aprés le déversement de I'Exxon-Valdez, une
analyse de larves de hareng du Pacifique prélevées sur le terrain a montré qu'une proportion
élevée de larves présentaient des défauts squelettiques, y compris une structure de méachoire
réduite ou anormale ou des capsules otiques anormales, comparativement aux poissons
témoins provenant d'eaux non polluées (Hose et al. 1996). Des expériences en laboratoire ont
également établi des relations entre I'exposition aux hydrocarbures et des malformations
observées dans les embryons et les larves de poissons (Billiard et al. 1999; Brinkworth et al.
2003; Colavecchia et al. 2006; Boudreau et al. 2009; Incardona et al. 2014). On constate
systématiquement, dans plusieurs études, l'apparition d'un ensemble de symptdmes associés a
ce qu'on appelle la « maladie du sac bleu ». Ces symptémes s'apparentent souvent a des
troubles de croissance, a savoir une croissance réduite, une accumulation de fluide dans la
vésicule vitelline (cedemes), des cedémes péricardiques, des malformations de la colonne
vertébrale, des hémorragies et la mort (Billiard et al. 1999; Brinkworth et al. 2003; Colavecchia
et al. 2006; Boudreau et al. 2009). Lors d'une étude récente, des embryons de poissons
prédateurs pélagiques (thons et sérioles) ont développé des cedémes péricardiques, des
nageoires déformées, des courbures de l'axe du corps et une croissance réduite des yeux
lorsqu'on les exposait a de faibles concentrations d'HAP totaux, entre 3,4 et 13,8 ug/l
(Incardona et al. 2014).
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Effets individuels —troubles cardiaques

La cardiotoxicité et les malformations au cours des premiers stades de vie semblent étre
observées couramment avec plusieurs types de pétroles et de nombreuses espéces de
poissons marins et de poissons d'eau douce, laissant entendre que les mécanismes sous-
jacents perdurent d'une espéce a l'autre. Wu et al. (2012) ont exposé des embryons de truite
arc-en-ciel a quatre pétroles bruts altérés de catégories allant de Iéger & moyen. Leurs résultats
ont indiqué que les caractéristiques s'apparentant a la maladie du sac bleu observées étaient
similaires d'un type de pétrole a l'autre lorsqu'on basait la comparaison sur les concentrations
d'HAP dissous dans I'eau (Wu et al. 2012). Incardona et al. (2013) ont montré qu'il y avait des
différences largement indiscernables dans la cardiotoxicité, les malformations morphologiques
et les formes d'induction des cytochromes P450 lorsqu'on exposait des poissons zébres (Danio
rerio) a du pétrole brut Alaska North Slope (ANSCO) comparativement au pétrole brut déversée
par la plateforme Deepwater Horizon. L'exposition aux sables bitumineux naturels avait des
effets similaires sur les réactions cardiotoxiques et les troubles de croissance chez les
embryons et les larves de meunier noir (Catostomus commersoni) et de téte-de-boule
(Pimephales promelas) (Colavecchia et al. 2004; Colavecchia et al. 2006).

Mode d'action : toxicité attribuable aux récepteurs d'aryl-hydrocarbone

Bon nombre de réactions toxiques documentées lors des premiers stades de vie du poisson ont
été associées a la fixation de constituants du pétrole aux récepteurs d'aryl-hydrocarbone (Ah).
On ne comprend pas tout a fait le mécanisme toxique de liaison chimique au récepteur d'aryl-
hydrocarbone, mais on sait qu'il fait intervenir I'induction des protéines CYP1A. La fixation de
certains HAP aux récepteurs d'aryl a été associée a l'aptitude de différents groupes
d'invertébrés et de vertébrés a métaboliser et a éliminer les HAP. Les poissons métabolisent
facilement les HAP non chlorés par la monooxygénase du cytochrome P4501A (CYP1A) durant
le métabolisme de phase 1 (Galgani et Payne 1991). En quelques mots, les HAP se fixent au
récepteur Ah pour former des complexes récepteurs-ligands qui interagissent subséquemment
avec les éléments de réponse et activent la transcription de génes en aval, comme le

géne cypla (Denison et Nagy 2003). Cela provoque une accélération de la synthése des
protéines CYP1A qui métabolisent les HAP et transforme les composés parents en des
composés plus solubles et rapidement éliminés.

La toxicité attribuable a la fixation des HAP aux récepteurs Ah peut résulter de plusieurs
mécanismes. La toxicité peut étre provoquée par une batterie de génes qui s'expriment apres la
fixation des HAP aux récepteurs Ah (Denison et Nagy 2003). Chez le poisson zébre, par
exemple, des centaines de génes prennent part a la croissance des tissus et des organes dans
les stades embryonnaires et larvaires (Haffter et al. 1996). La fixation des HAP aux

récepteurs Ah peut entrainer une expression continue ou inappropriée de certains de ces génes
et avoir des effets nocifs sur les poissons, particulierement durant les stades de
développement. Une toxicité peut également se présenter en raison d'un stress oxydatif qui
survient lors de la production de dérivés réactifs de I'oxygéne issus du métabolisme des HAP
par les enzymes CYP1A. La monooxygénation des ligands de récepteurs Ah par les

protéines CYP1A peut découpler la chaine respiratoire des protéines CYP1A et mener a une
réduction de I'oxygéne et une libération d'oxygéne (O,) et d'hydrogene (H,O,) (Schlezinger et
al. 1999). Il a été établi que la production de ces dérivés réactifs de I'oxygéne contribue aux
dommages oxydatifs dans les organismes (Di Giulio et Meyer 2008). Une toxicité peut
également étre due a des métabolites réactifs produits par le métabolisme des HAP. De
maniére générale, le métabolisme des composés organiques a lieu dans le foie et génére des
métabolites réactifs qui peuvent endommager les macromolécules, comme les acides
nucléiques (ADN et ARN) et les protéines (Stegeman et Lech 1991). La transformation
métabolique plus poussée des métabolites réactifs, par les enzymes de conjugaison de la
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phase Il, peut aussi entrainer des réactions biochimiques menant & des dommages cellulaires
(Stegeman et Lech 1991). Il peut se produire des dommages cellulaires et génétiques qui ont
été associés a des effets sur le développement au cours des premiers stades de vie, comme
les malformations embryonnaires (Colavecchia et al. 2007; Clark et al. 2010).

Plusieurs études ont aussi révélé que les HAP alkylés a trois, quatre ou cing anneaux, en
particulier, sont toxiques pour les premiers stades de vie du poisson (Carls et al. 1999; Barron
et al. 2004; Wu et al. 2012). Carls et al. (1999) ont démontré que ces HAP substitués peuvent
étre toxiques méme a de tres faibles concentrations (de I'ordre de parties par milliard). Les
auteurs ajoutent que la toxicité du pétrole brut pour les premiers stades de vie du poisson
dépend vraisemblablement de la proportion d'HAP alkylés dans la composition du pétrole brut.
Les HAP alkylés sont la forme dominante d'HAP dans le pétrole et, par le processus
d'altération, deviennent plus nombreux que les HAP non substitués (Wang et al. 2003). Les
formes alkylées sont parfois plus toxiques que les contreparties non substituées, ce qui laisse
croire que des mécanismes précis ou autres facteurs, comme l'affinité de fixation aux
récepteurs, pourraient étre associés a leur toxicité accrue (Turcotte et al. 2011). Des études ont
démontré l'existence de corrélations entre les anomalies embryonnaires et les concentrations
d'HAP a trois, quatre ou cing anneaux (Wu et al. 2012). De plus, il ressort de certaines études
ou I'on examinait I'exposition a un seul composé plutdt qu'aux mélanges complexes types des
pétroles bruts, que les phénanthrénes alkylés, comme le réténe, aggrave les symptébmes de la
maladie du sac bleu chez les embryons de poisson exposés (Scott et al. 2011; Turcotte et al.
2011; Fallahtafti et al. 2012).

La toxicité des HAP alkylés peut également étre attribuable aux récepteurs Ah et étre associée
a la formation de métabolites réactifs par les enzymes CYP1A (Hodson et al. 2007).
L'importance de ces métabolites sur la toxicité pour les larves de poisson a été démontrée par
des expériences ou I'on a bloqué leur formation a l'aide d'inhibiteurs de CYP1A. Lors d'une
expérience ol I'on a exposé des larves de truite arc-en-ciel & du réténe en méme temps qu'a un
inhibiteur de CYP1A, le blocage du métabolisme du réténe et, par conséquent, la formation de
métabolites prévenaient aussi la toxicité (Hodson et al. 2007). Par comparaison, lorsqu'on a
exposé des larves de truite a du réténe uniguement, I'analyse des tissus a révélé la présence
de métabolites de réténe, mais non de rétene parent, ce qui laisse encore croire que la toxicité
était principalement associée aux métabolites de réténe ou a la transformation métabolique
(Hodson et al. 2007). Il est possible que la toxicité due aux métabolites survienne quand ceux-ci
sont métabolisés davantage par les enzymes CYP1A pour former des sous-produits réactifs. Le
réle du métabolisme dans la toxicité des HAP alkylés a été démontré pour un HAP alkylé
hydroxylé, soit le 1-méthylphénanthréne, aux premiers stades de vie du medaka (Oryzias
latipes) (Fallahtafti et al. 2012). On a constaté que la transformation métabolique par les
enzymes CYP1A peut former un anneau réactif et des dérivés hydroxylés en chaine et que la
toxicité était vraisemblablement associée a la transformation métabolique plus poussée des
dérivés et a la formation de para-quinones (Fallahtafti et al. 2012). A ce jour, seuls quelques
métabolites particuliers des HAP alkylés ont été identifiés et se sont avérés toxiques pour les
poissons, entrainant la mort ou des symptémes de la maladie du sac bleu aux premiers stades
de vie (Hodson et al. 2007; Turcotte et al. 2011; Fallahtafti et al. 2012). On sait qu'un autre
mécanisme de la toxicité des HAP alkylés survient dans les tissus cardiaques des premiers
stades de vie du poisson. Dans ce cas, la toxicité des HAP alkylés est attribuable aux
récepteurs Ah, mais également aux enzymes CYP1A de maniere indépendante. On a étudié ce
mécanisme en exposant des stades embryonnaires et larvaires du poisson zebre a du réténe
(Scott et al. 2011). Lors de cette étude, une approche de suppression de l'expression des
génes reposant sur les morpholino-oligonucléotides a montré que la toxicité cardiovasculaire
mettait en cause la fixation au récepteur Ah 2, un récepteur d'aryl-hydrocarbone isoforme, sans
nécessiter I'activation des enzymes CYP1A. L'exposition des embryons du poisson zébre au
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réténe a notamment influé sur la quantité de gelée cardiaque déposée dans l'oreillette du coeur.
La gelée cardiaque semble jouer un grand rble dans le maintien de I'élasticité du coeur en
croissance du poisson. Scott et al. (2011) ont proposé un autre mode d'action possible de la
toxicité : la fixation du rétene au récepteur Ah 2 pourrait causer une perturbation de I'expression
génique qui se produit durant la sécrétion de la gelée cardiaque dans l'oreillette du coeur.

Mode d'action : cardiotoxicité

Un autre mode d'action lié & la cardiotoxicité chez le poisson est associé a la perturbation de la
conduction cardiaque et a l'activation du récepteur d'aryl-hydrocarbone dans les tissus
cardiaques. Les HAP a trois anneaux (p. ex., les fluorénes, les dibenzothiophénes et le
phénanthréne), en particulier, peuvent étre directement toxiques pour le cceur en croissance
des embryons de poisson (Incardona et al. 2004; Brette et al. 2014). Le mécanisme sous-
jacent entrainant cette perturbation dans la conduction cardiaque était lié au blocage des
canaux ioniques potassium et calcium dans les cardiomyocytes (Brette et al. 2014). Le
fonctionnement normal du couplage entre I'excitation électrique et la contraction dans les tissus
cardiaques a été perturbé, ce qui a mené a une durée accrue des potentiels d'action, un
indicateur prédictif d'arythmie cardiaque létale (Brette et al. 2014). Qui plus est, on a découvert
gue cette perturbation de la conduction cardiaque et du battement cardiaque précédait des
malformations morphologiques du cceur et d'autres tissus de I'organisme, telles que des
cedémes du péricarde et de la membrane vitelline, des malformations cranofaciales, des
courbures dans l'axe du corps ou des malformations des nageoires (Incardona et al. 2004;
Incardona et al. 2014). Il se peut aussi que ces effets sublétaux ménent a une croissance
réduite des juvéniles et a une baisse de leur taux de survie.

Toxicité favorisée par la lumiére

Le rayonnement solaire peut aussi favoriser la toxicité des hydrocarbures. Dans certaines
circonstances, ce mécanisme de toxicité peut s'avérer non négligeable; des études en
laboratoire ont en effet démontré que la toxicité du pétrole brut pour le poisson peut étre
multipliée par 1,5 a 1000 lors d'expaosition a un éclairage en spectre continu comparativement a
un éclairage fluorescent (Pelletier et al. 1997; Calfee et al. 1999; Barron et al. 2003). On peut
examiner deux types de toxicité favorisée par la lumiére : la photooxydation et la phototoxicité.
La photooxydation peut s'inscrire dans le processus d'altération et survient lorsque le
rayonnement solaire donne lieu a la formation de composés oxydés solubles qui contribuent a
la toxicité du pétrole altéré. La phototoxicité, quant a elle, ne fait pas intervenir d'oxydation, mais
se produit dans I'organisme apreés l'absorption d'HAP (Lee 2003).

La photooxydation du pétrole peut donner lieu a plusieurs composés potentiellement toxiques,
comme les hydroperoxydes, les phénols, les acides carboxyliques et les cétones (Lee 2003). La
phototoxicité consiste en la formation de radicaux libres lorsque la lumiére du soleil réagit avec
des HAP. Certains HAP et HAP alkylés peuvent absorber de I'énergie des rayons ultraviolets et
exciter des molécules qui peuvent produire ensuite des dérivés réactifs de I'oxygéne ou
entrainer une modification chimique des HAP (Arfsten et al. 1996). On a avancé que les
organismes aquatiques aux stades embryonnaires et larvaires pourraient étre particulierement a
risque étant donné que bon nombre d'entre eux sont translucides pour les rayons ultraviolets et
occupent la zone photique de la colonne d'eau (Barron et Ka’aihue 2001).

3.5.2 Effets de perturbation endocrinienne sur le mécanisme physiologique de la
reproduction

Effets a I'échelle des individus et de la population

Tout porte a croire que certains HAP peuvent avoir des propriétés perturbant le systeme
endocrinien qui nuisent aux processus régulés par les hormones, comme les mécanismes
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physiologiques de la reproduction. Or, les effets de perturbation endocrinienne associés aux
hydrocarbures a I'échelle d'une population aprés un déversement d'hydrocarbures restent mal
compris. lls pourraient dépendre du pourcentage de la population qui a été exposé. Lors d'une
étude menée aprés le déversement de pétrole de I'Exxon-Valdez, on a mesuré une certaine
guantité de plasma estradiol chez des dolly varden (Salvelinus malma) péchés dans les régions
touchées par une contamination par les hydrocarbures (Sol et al. 2000). Durant I'année ou s'est
produit I'accident, environ 20 % de la population des Dolly Varden affichait une baisse du
niveau de 17(3-estradiol par rapport a une baisse d'environ 10 % l'année suivante (Sol et

al. 2000). On a avancé que cela aurait pu avoir des impacts négatifs sur la capacité
reproductive de la population.

D'apreés plusieurs études, I'exposition aux HAP de faible poids moléculaire peut perturber le
systeme reproducteur du poisson, comme causer une maturation sexuelle retardée ou une
diminution du développement gonadique (Nicolas 1999). A titre d'exemple, I'exposition de la
morue franche (Gadus morua) a de faibles concentrations de fractions aqueuses du pétrole brut
(moyenne des concentrations d'hydrocarbures totaux entre 15 et 49 parties par milliard)
pendant une période entre 38 et 92 jours a perturbé le développement gonadique et retardé la
spermatogénése chez le poisson male (Khan 2012). Selon l'auteur, I'exposition chronique aux
HAP durant l'induction du développement gonadique a probablement perturbé la libération des
hormones sexuelles (Khan 2012). A la lumiére de ces résultats, la durée d'exposition pourrait
étre un facteur important causant la perturbation du systéme endocrinien des poissons. Lors
d'une exposition de courte durée (3 jours) de poissons arc-en-ciel (Melanotaenia fluviatilis) a du
pétrole brut, on a observé trés peu d'effets sur les concentrations de plasma estradiol ou de
testostérone, les indices gonadosomatiques ou I'organisation histopathologique des tissus
gonadiques (Pollino et Holdway 2002).

Effets sur les tissus : stéroides sexuels

Les perturbateurs endocriniens peuvent influer sur la concentration des hormones sexuelles
dans le plasma. On a notamment observé que l'un des effets des HAP sur les hormones dans
le plasma était la baisse des concentrations de 173-estradiol (Nicolas 1999). L'estradiol régule
la synthése de vitellogénine, qui est une protéine nécessaire a la maturation des ovocytes et a
I'incorporation du vitellus (autrement dit, la vitellogénese) (Goksgyr 2006). C'est pourquoi le
plasma estradiol et le plasma vitellogénine sont tous deux mesurés fréquemment dans les
études sur la perturbation endocrinienne des poissons. Il a été démontré que des HAP comme
le phénanthréne, le chryséne et le naphthaléne causent une baisse des concentrations de
plasma 17B-estradiol chez les poissons (Monteiro et al. 2000; Tintos et al. 2007). On a
également trouvé des concentrations réduites de plasma estradiol chez les poissons péchés
dans des secteurs ou les sédiments contenaient des hydrocarbures aromatiques (Johnson et al.
1988). Lors d'une étude menée dans la baie Puget, dans I'Etat de Washington, des carlottins
anglais (Parophrys vetulus) péchés dans des eaux contaminées présentaient des niveaux de
plasma estradiol moindres et une fréquence accrue de développement inhibé des ovaires
comparativement aux poissons témoins (Johnson et al. 1988). Selon cette étude, la diminution
des niveaux d'hormones sexuelles résultant de I'exposition aux HAP pourrait, dans certains cas,
limiter le taux de succeés de la fraie des poissons.

Les hydrocarbures peuvent également perturber le systeme endocrinien des invertébrés
aguatiques. Les mollusques bivalves filtreurs ont notamment fait I'objet d'études en raison de
leur tendance a bioaccumuler les composés organiques. L'exposition a des concentrations
sublétales de pétrole brut par filtration a donné lieu a une augmentation des niveaux d'estradiol
dans les tissus non gonatiques (branchies et manteau) de la moule, Mytilus edulis (Lavado et
al. 2006). Lors de cette expérience, on a aussi observé une augmentation de la sulfatation de
I'estradiol dans les glandes digestives lorsque les individus étaient exposés a du pétrole,
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réduisant potentiellement I'affinité de I'estradiol pour les récepteurs oestrogéniques (Lavado et
al. 2006). Dans le cadre d'une autre étude, des myes males et femelles nourries avec des
algues contaminées au pyrene présentaient une gamétogenése retardée (Frouin et al. 2007).
Ici, Frouin et al. (2007) ont émis I'hypothese que le retard dans la maturation sexuelle pourrait
avoir été causé par l'altération de la synthése des stéroides (p. ex., interférence possible dans
la transformation de la testostérone en estrogéne), bien que cela n'ait pas été mesuré dans le
cadre de leur étude.

De plus, d'autres composés, comme les surfactifs, peuvent causer une perturbation
endocrinienne chez les poissons. Dans le contexte de la production pétroliere en mer, des
surfactifs, comme les alkylphénols éthoxylés utilisés pour pomper et forer les boues, peuvent se
transformer en produits comme les alkylphénols, les nonylphénols et les octylphénols, dont
I'effet perturbateur du systéme endocrinien est connu (Meier et al. 2001). On sait que ces
alkylphénols altérent le systéme endocrinien des poissons (Martin-Skilton et al. 2006). Lors
d'expériences en laboratoire, des flétans noirs (Scophthalmus maximus) exposés a des
alkylphénols ont présenté des activités enzymatiques associées a la synthése et au
métabolisme des stéroides altérées ainsi que des changements dans les concentrations de
testostérone et d'estradiol dans le plasma (Martin-Skilton et al. 2006). Par contre, les résultats
de cette expérience indiquent que les effets mesurables sur la morue franche étaient moindres,
ce qui laisse entendre que les réponses a ces composés varient selon les espéeces. De fagon
similaire, plusieurs agents dispersants chimiques employés dans des stratégies d'intervention
en cas de déversement de pétrole contiennent aussi le composé parent, soit I'éthoxylate de
nonylphénol. Une étude portant sur I'activité endocrinienne de huit agents dispersants a montré
une faible hausse de lI'agonisme du récepteur oestrogénique pour quelques agents, mais le
Corexit 9500, qui ne contient aucun éthoxylate de nonylphénol, ne présentait aucune propriété
perturbatrice du systéme endocrinien (Judson et al. 2010).

Mode d'action des perturbations hormonales — échelle moléculaire

Certains éléments démontrent que les hydrocarbures peuvent agir comme imitateurs
endocriniens et se fixer aux récepteurs oestrogéniques (Tollefsen et al. 2006). Cela peut
entrainer l'activation (agonisme hormonal) ou l'inhibition (antagonisme hormonal) de ces
récepteurs ainsi qu'une perturbation de la régulation des génes participant a la reproduction et a
la différenciation sexuelle (Goksgyr 2006). Dans le cas des hydrocarbures, on sait que la
médiation par les récepteurs d'aryl-hydrocarbone entre en jeu dans la fixation aux récepteurs
stéroidiens (Navas et Segner 2000). Des expériences in vitro sur des cellules du foie de la truite
arc-en-ciel ont montré que les HAP inducteurs de la CYP1A modulaient la synthése de la
vitellogénine régulée par I'estradiol (Navas et Segner 2000). Par contre, les HAP qui n'induisent
pas le systeme enzymatique CYP1A, comme l'anthracéne, n'ont pas donné lieu a une activité
anti-estrogénique dans les cellules du foie (Navas et Segner 2000). Cela indique qu'une
transformation métabolique des HAP pourrait étre nécessaire pour produire une réponse anti-
estrogénique (Nicolas 1999). Il se peut que certains métabolites des HAP concurrencent
I'estradiol pour les récepteurs oestrogéniques et menent éventuellement a l'inhibition de la
synthése de la vitellogénine (Navas et Segner 2000). Un autre mode d'action possible des
perturbations endocriniennes chez les poissons implique l'interférence avec le transport des
hormones naturelles dans le plasma (Goksgyr 2006). On sait que les HAP se fixent aux
protéines de liaison des stéroides sexuels (Tollefsen et al. 2006; Tollefsen et al. 2011). Ces
protéines participent a la circulation des stéroides dans le plasma, et leur fixation aux HAP peut
nuire aux processus régulés par les hormones. Dans le cadre d'une étude portant sur
I'exposition de la morue franche, une exposition de poissons femelles a de faibles
concentrations d'un mélange de pétrole brut a causé une régulation positive de la capacité
totale de fixation des protéines de liaison de stéroides sexuels pour l'estradiol (Tollefsen et al.
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2011). Selon Tollefsen et al. (2011), cette augmentation de la capacité de fixation peut mener a
une baisse globale de I'estradiol libre et biodisponible dans le plasma et a une perturbation des
processus régulés par les hormones.

3.5.3 Altération physiologique

Les hydrocarbures pétroliers peuvent également avoir des effets sur les poissons en perturbant
le fonctionnement normal des branchies. La truite arc-en-ciel exposée a une émulsion de
pétrole et d'eau présentait une osmorégulation altérée dans des conditions hypo-osmotiques et
hyper-osmotiques (Engelhardt et al. 1981). Selon certaines expériences, la perturbation de
l'osmorégulation est directement attribuable aux effets sur les branchies et non aux effets
systémiques (Engelhardt et al. 1981). Ces constatations correspondent aux résultats d'autres
études faisant état des effets du pétrole brut sur les branchies des poissons. Parmi les
changements morphologiques des branchies observés par suite d'une exposition au pétrole
brut, on compte : le gonflement des cellules épithéliales, la desquamation de I'épithélium,
I'hyperplasie, I'anévrisme, la prolifération de mucocytes et les fusions lamellaires (Negreiros et
al. 2011). On s'attend a ce que ces altérations structurales des branchies nuisent a la régulation
des ions et au fonctionnement normal d'autres fonctions physiologiques, comme |'échange
gazeux (Negreiros et al. 2011). Cela pourrait provoquer de I'hypoxémie et une baisse de la
capacité de survie dans des milieux pauvres en oxygene.

Les hydrocarbures pétroliers peuvent également nuire au processus métabolique et a la
croissance des poissons. Des expériences menées au moyen de mésocosmes, ou l'eau et les
sédiments étaient pollués par du pétrole, ont montré une réduction de la croissance des
poissons plats pendant des mois apreés I'exposition (Claireaux et al. 2004). On a observé une
baisse des niveaux d'ATP et d'ADP cellulaires chez les poissons, laquelle a été associée a des
changements dans la structure de I'épithélium des branchies et a une contractilité réduite du
muscle cardiaque. D'aprés d'autres études, I'exposition au pétrole perturbe davantage les taux
métaboliques actifs que les taux métaboliques basaux, entrainant une nette réduction du profil
métabolique (Davoodi et Claireaux 2007).

On sait également que le pétrole influe sur la capacité de nage des poissons. Des études
indiquent que les hydrocarbures pétroliers peuvent avoir des effets sublétaux sur la fonction et
la morphologie du caeur (Incardona et al. 2014; Brette et al. 2014). Le mode d'action de la
cardiotoxicité chez les poissons a fait I'objet d'une discussion a la section 3.5.1. Ces effets sur
la fonction et la morphologie du coeur peuvent nuire au taux de survie des poissons qui nagent
rapidement si cette capacité d'atteindre les vitesses nécessaires a leurs activités d'alimentation
et a I'évitement des prédateurs est compromise.

Il est également prouvé que d'autres aspects de la capacité de nage des poissons exposés au
pétrole peuvent étre altérés, potentiellement en raison d'une réduction du bilan énergétique ou
de problémes respiratoires. On a observé que de faibles concentrations de fractions aqueuses
de pétrole limitaient la capacité de nage du hareng du Pacifique et sa capacité de récupération
apres des efforts de pointe (Kennedy et Farrell 2006). Les effets observés s'aggravaient avec
'augmentation des concentrations de pétrole et de la durée d'exposition. Dans une étude
similaire, des saumons coho (Oncorhynchus kisutch) exposés a la fraction aqueuse du pétrole
présentaient une capacité de nage réduite méme a de faibles concentrations de pétrole
(Thomas et Rice 1987). On peut considérer ces impacts observés sur les habiletés de nage
comme une mesure globale de la condition physique des animaux aquatiques puisqu'elles
influent directement sur la quéte de nourriture et I'évitement des prédateurs (Webb 1986).
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3.5.4 Génotoxicité
Effets a I'échelle des individus et de la population

L'exposition aux hydrocarbures peut endommager le matériel génétique (génotoxicité). Des
dommages génétiques peuvent survenir si les niveaux d'exposition aux produits chimiques
génotoxiques dépassent le taux de réparation. De maniére générale, la présence de
génotoxines peut avoir les impacts suivants sur les organismes : la perte de gametes, une
diminution du succeés reproducteur, un développement anormal, le cancer, des mutations qui
entrainent la mort des embryons et des changements dans la diversité génétique (Wirgler et
Kramers 1992). Pour ce qui est de la santé humaine, TUSEPA (1999) a dressé une liste des
HAP cancérogénes : le benzo[a]pyréne, le benzo[a]anthracéne, le chryséne, le
benzo[b]fluoranthene, le benzo[k]fluoranthene, le dibenzo[a,h]anthracéne et l'indeno[1,2,3-
cd]pyréne. Dans le cas du biote aquatique, une exposition a long terme a ces HAP et aux HAP
alkylés peut également poser des risques et causer de la génotoxicité. Par exemple, le
benzo[a]pyréne a été reconnu comme un HAP occasionnant des dommages génétiques chez
les poissons (Metcalfe 1988).

Les effets génotoxiques de I'exposition environnementale des individus et des populations aux
HAP ne sont pas parfaitement compris. Comme I'ont fait remarquer Diekmann et al. (2004),
certains chercheurs ont indiqué que les conséquences sur les populations pourraient étre
minimes compte tenu des mécanismes en jeu, comme la sélection et le bilan de reproduction
positif. Toutefois, des études menées apres le déversement de pétrole de I'Exxon-Valdez ont
montré que les premiers stades de vie du hareng du Pacifique avaient subi des dommages
génétiques (Hose et al. 1996; Hose et Brown 1998; Carls et al. 1999). On a également observé
gue des larves du hareng dont les ceufs avaient été exposés a du pétrole brut présentaient des
risques élevés de dommages génétiques, ce qui, selon les auteurs, pouvait avoir contribué a
une baisse du taux de survie.

A I'échelle de la population, il est également possible que les agents génotoxiques entrainent
une réponse qui se manifeste dans des générations subséquentes chez les poissons. White et
al. (1999) ont étudié les tétes-de-boule et constaté que I'exposition des parents a de faibles
concentrations de benzo[a]pyréne réduisait le taux de survie de la génération suivante. Les
auteurs n'avaient toutefois pas mesuré les effets génotoxiques, et la réponse mesurée chez le
poisson n'a pu étre reliée directement aux dommages génétiques. Dans une autre étude, les
effets génotoxiques et les aspects liés a la reproduction ont été étudiés sur le poisson zébre
(Diekmann et al. 2004). Des poissons adultes ont été exposés a un agent génotoxique de
référence, soit le 1-oxyde de 4-nitroquinoléine, et ses impacts ont été mesurés tout au long du
cycle de vie. Les auteurs ont constaté que les dommages génétiques chez les adultes menaient
a une baisse de la production d'ceufs, qui, selon eux, pouvait entrainer un déclin ou la
disparition d'une population dans certaines conditions environnementales (Diekmann et al.
2004).

Effets aI'échelle des tissus — néoplasie

Les dommages génétiques peuvent aussi se traduire en néoplasies, autrement dit, en tumeurs.
Certaines formes de néoplasie peuvent évoluer vers un cancer. Chez les poissons, la néoplasie
du foie a été utilisée comme indicateur de santé dans le cadre de certaines études de
surveillance (Rafferty et al. 2009). Plusieurs études sur le terrain ont montré, de maniére
générale, que les poissons habitant des secteurs ou des sédiments sont contaminés présentent
un risque accru de tumeurs du foie et de la peau comparativement aux poissons habitant dans
les écosystemes servant de référence (Reichert et al. 1998; Myers et al. 2003).
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Les résultats de quelques études observationnelles sur le terrain ont révélé I'existence d'une
relation entre I'exposition a long terme des poissons a des sédiments contaminés en HAP et la
néoplasie. La plupart de ces études montrent une association positive entre les concentrations
d'HAP dans les sédiments et la prévalence de tumeurs au foie. On a, par exemple, étudié la
barbotte brune (Ictalurus nebulosus) dans les affluents des Grands Lacs (Baumann et al.,
1991), le carlottin anglais dans la baie Puget, dans I'Etat de Washington, (Reichert et al. 1998)
et le choquemort (Fundulus heteroclitus) dans la riviere Elizabeth, en Virginie (Vogelbein et
Unger 2006). Les espéces de poissons benthiques risquent plus d'étre touchées par un contact
fréquent avec des sédiments contaminés que les espéces pélagiques. Par contre, d'autres
études ne montrent aucune relation significative entre les HAP et la néoplasie du foie chez les
poissons (p. ex., Pinkney et al. 2011). D'autres facteurs peuvent contribuer a la formation de
tumeurs chez les poissons (Pinkney et al. 2011). Par exemple, on a établi que certains virus
causent des types particuliers de tumeurs (Getchell et al.1998). De plus, les secteurs ou I'on
observe un taux élevé de néoplasie chez le poisson sont souvent trés urbanisés et
industrialisés, et la présence d'autres agents de stress peut favoriser cette affection. Il existe
guelques études en laboratoire portant sur les liens entre les HAP et la néoplasie chez le
poisson (Vogelbein et Unger 2006). Dans l'une de ces études, Metcalfe et al. (1988) ont montré
que l'injection d'extraits de sédiments contaminés aux HAP dans la truite arc-en-ciel peut
induire des carcinomes hépatocellulaires.

Dans le cadre d'analyses des causes et des effets, on a utilisé des biomarqueurs, comme les
métabolites d'HAP dans la bile et la formation de produits d'addition de I'ADN. Les produits
d'addition de I'ADN peuvent se former lorsque I'ADN se fixe de fagon covalente aux métabolites
des HAP réactifs (Mufioz et Albores 2011). Certaines études ont révélé une relation entre ces
biomarqueurs d'exposition aux HAP et les concentrations d'HAP dans les sédiments et la
fréquence de néoplasie du foie (Reichert et al. 1998). Cependant, certaines études indiquent
gu'il n'existe aucune relation entre ces biomarqueurs et la néoplasie chez les poissons
(Pinkney 2011).

Effets sur I'ADN et les chromosomes

Les agents génotoxiques peuvent endommager I'ADN ou entrainer des altérations
chromosomiques. Des essais biologiques ont permis d'étudier les dommages génétiques par
suite d'un déversement de pétrole. Pour ce faire, on effectue souvent des tests de micronoyaux,
qui consistent a détecter les malformations dans un noyau cellulaire causées par des
dommages au centromére ou des défauts dans la cytocinése. lls servent d'indice d'altération
chromosomique (Barsiene et al. 2006). Des dommages génétiques se manifestent également
par une capacité réduite des cellules a se diviser correctement. Parmi les critéres, on compte
une réduction du taux de formation de mitoses et une augmentation des aberrations mitotiques.
Un test couramment effectué sur les larves et les embryons de poisson a croissance rapide
dans le but d'obtenir une quantité suffisante de cellules mitotiques aux fins d'analyse est le test
d'aberration de I'anaphase, ou I'on mesure la division anormale des chromosomes (Hose et
Brown 1998). Une autre approche employée pour détecter la génotoxicité consiste a mesurer
les cassures de I'ADN simple brin dans des épreuves par élution alcaline (Kohn 1991).

Un exemple de dommages génétiques résultant de I'exposition au pétrole est illustré dans une
étude réalisée par Barsiene et al. (2006). Celle-ci consistait a effectuer des tests de
micronoyaux pour étudier le potentiel de génotoxicité du pétrole brut. Les auteurs de I'étude ont
exposé des flétans noirs et des morues franches a 0,5 partie par million de pétrole brut dispersé
physiqguement pendant trois semaines et observé que les deux espéces de poisson
présentaient une hausse considérable de la quantité de micronoyaux dans les érythrocytes et
une augmentation d'autres anomalies des noyaux.
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Les dommages a I'ADN et l'altération chromosomigue ont également servi d'indicateurs dans
des évaluations de la génotoxicité sur le terrain aprés des déversements accidentels de pétrole
dans I'environnement. Aprés l'accident de I'Exxon-Valdez, en 1989, des expériences ont montré
gue I'exposition du hareng du Pacifique aprés éclosion a du pétrole brut avait causé des
dommages génétiques ainsi que d'autres effets sublétaux, tels que des malformations (Hose et
al. 1996). Des chercheurs ont prélevé des larves nouvellement écloses ainsi que des ceufs
incubés de secteurs touchés par le déversement et ont observé que les taux d'aberration de
I'anaphase dans les larves étaient beaucoup plus élevés que dans les individus prélevés de
secteurs témoins (Hose et Brown, 1998). Dans un autre exemple, on a réalisé une expérience
pour évaluer les effets génotoxiques a court terme (4 mois apres le déversement) et & long
terme (entre 7 et 10 ans apres le déversement) liés au déversement du pétrolier Haven,

en 1991, au large des cbtes de I'ltalie. Bolognesi et al. (2006) ont eu recours a des indicateurs
de dommage a I'ADN (épreuves par élution alcaline de I'ADN) et d'altération chromosomique
(test de micronoyau) pour quantifier la génotoxicité potentielle pour les mollusques bivalves et
les poissons a proximité de I'épave immergée de I'Haven, a 85 metres de profondeur. Aucun
dommage a I'ADN n'a été détecté dans le biote aquatique au cours des diverses phases du
programme de surveillance, bien qu'on ait détecté une altération chromosomique chez les
mollusques bivalves et 'une des especes de poissons étudiés (Mullus barbatus) plusieurs
années apres l'accident (Bolognesi et al. 2006). Les auteurs soutiennent que plusieurs années
apres l'incident, une présence résiduelle de composés génotoxiques continuait d'endommager
le biote vivant pres de I'épave.

Mode d'action des dommages a I'ADN — échelle biochimique

Des mécanismes qui endommagent I'ADN ont été associés a la capacité de certains
organismes a métaboliser les HAP. Le métabolisme des HAP a déja été abordé dans le
contexte des effets sublétaux des HAP sur les premiers stades de vie des poissons (se reporter
a la section 3.5.1). Il accroit la solubilité des métabolites et facilite I'élimination. Or, il est aussi
possible que des métabolites génotoxiques se forment durant le métabolisme des HAP. Le
métabolisme de phase 1 des HAP qui fait intervenir I'enzyme du cytochrome P450 peut
produire des métabolites hydroxylés capables d'endommager I'ADN en formant des produits
d'addition ou en induisant un stress oxydatif menant a des mutations (Mufoz et Albores 2011).
Les adduits de I'ADN se forment quand certains métabolites d'HAP réactifs, notamment les
métabolites du benzo[a]pyréne, se fixent de fagon covalente a 'ADN (Mufioz et Albores 2011).
On utilise parfois une mesure de la formation des produits d’adduits de I'ADN comme
biomarqueur de la génotoxicité pour le biote aquatique exposé aux HAP (Harvey et al. 1999;
Holth et al. 2009; Jung et al. 2011). Dans certains cas, il peut se produire du stress oxydatif
lorsque des métabolites d'HAP entrent dans des cycles redox et produisent des dérivés réactifs
de l'oxygéne pouvant se convertir en radicaux libres et réagir avec I'ADN (Mufioz et Albores
2011). De maniere générale, la génotoxicité peut s’exprimer dans un organisme lorsqu'une
substance s'y trouve a des concentrations auxquelles les dommages a I'ADN se produisent plus
rapidement que les réparations de I'ADN dans les cellules.

On a mesuré la formation d’adduits de I'ADN dans le biote aquatique lors d'études d'exposition
a des HAP. En laboratoire, Holth et al. (2009) ont exposé des morues franches a des mélanges
d'HAP et d'alkylphénols dont les concentrations simulent de maniere réaliste I'eau produite
rejetée a proximité de plateformes de forage en mer (Holth et al. 2009). Ils ont constaté que les
poissons devaient subir une exposition chronique de plus de 16 semaines pour que des
concentrations assez élevées d’adduits de I'ADN soient induites dans le foie. Par contre, des
expositions intermittentes n'ont pas induit d’adduits de I'ADN chez la morue. Dans une autre
étude, on a mesuré la formation d’adduits de 'ADN dans des spécimens aprés un déversement
accidentel de pétrole (Harvey et al. 1999). Apres le déversement de pétrole du Sea Empress,
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en 1996, a Milford Haven, au pays de Galles (Royaume-Uni), des chercheurs ont prélevé des
invertébrés marins (éponges et moules bleues) et des poissons téléostéens (Lipophrys pholis,
Pleuronectes platessa et Limanda limanda) dans des secteurs contaminés et témoins. Dans les
échantillons prélevés de secteurs contaminés, on a décelé des adduits de I'ADN dans les
espéces de poissons.

3.5.5 Effets sur le systéme immunitaire et la résistance a la maladie

On sait que toutes les espéces d'invertébrés, de poissons, d'oiseaux et de mammiferes
présentent des réactions immunotoxigues a une exposition au pétrole et aux HAP. Les effets
immunotoxiques liés au pétrole sont généralement associés aux HAP et ses composants, la
plupart des études se sont penchées sur les composés suivants : le 7,12-
diméthylbenzo[a]anthracene, le benzo[a]pyréne et le 3-méthylcholanthréne (Reynaud et
Deschaux 2006). Parmi les réactions immunotoxiques a I'exposition au pétrole et aux HAP
communes chez toutes les especes, on compte : I'immunosuppression, l'inflammation, I'anémie
hémolytique, une baisse des leucocytes et des phagocytes, et une altération de la phagocytose
(Reynaud et Deschaux 2006; Barron 2012).

Bien que I'on sache généralement que les HAP peuvent causer des réactions immunotoxiques
chez le poisson, celles-ci ne sont pas habituellement surveillées ni évaluées apres un
déversement de pétrole. Aprés l'accident de I'Exxon-Valdez, en 1989, le hareng du Pacifique a
fait I'objet de nombreuses recherches compte tenu de son importance dans le réseau trophique.
L'examen de harengs adultes péchés au cours de cette année a révélé un taux accru de
dommages au foie dans les secteurs touchés par le déversement comparativement aux
harengs des secteurs témoins (Marty et al. 1999). Certains auteurs ont avancé que ces
dommages au foie pouvaient avoir été dus a une vulnérabilité accrue aux infections virales des
poissons exposés au pétrole brut (Marty et al. 1999; Carls et al. 2002).

Plusieurs types de réponses immunitaires aux HAP sont possibles. Chez le poisson, des
réponses immunitaires particuliéres aux HAP concernent les réponses a médiation cellulaire et
humorale. Les lymphocytes T représentent le principal type de cellule concerné par les
réponses a médiation cellulaire chez ces organismes (Reynaud et Deschaux 2006).
L'exposition de poissons aux HAP a occasionné une hausse ou une baisse de la production de
lymphocytes T (Reynaud et Deschaux 2006). On ne comprend pas, a I'heure actuelle, pourquoi
il se produit des réponses contradictoires. Divers facteurs pourraient étre en cause, dont la
concentration des doses, les composés utilisés dans les essais et la réponse du systeme
immunitaire selon les espéces.

Les poissons peuvent aussi présenter d'autres réponses immunotoxiques non apparentées aux
hydrocarbures. On a observé des Iésions externes aux branchies, a la peau et aux nageoires
de poissons dans des milieux non contaminés par les hydrocarbures. Certains auteurs
indiquent que ces affections peuvent étre liées a des infections opportunistes causées par
l'immunosuppression résultant d'une exposition aux HAP (Seeley et Weeks-Perkins 1991;
McNeill et al. 2012). On a souvent associé cette immunosuppression a une baisse de l'activité
des macrophages du poisson, c'est-a-dire dans la phagocytose et la chimiotaxie (Reynaud et
Deschaux 2006). On a également constaté des cas d'immunosuppression dans des bassins de
résidus des sables pétroliferes. Par exemple, des truites arc-en-ciel relachées dans de tels
bassins pendant 21 jours ont subi entre autres une érosion des nageoires (McNeill et al. 2012).
Selon les auteurs, cette affection indiquerait une infection opportuniste et pourrait avoir été
causée par les HAP, les acides naphténiques ou les valeurs de PH.

L'immunotoxicité causée par une exposition aux HAP a aussi été étudiée chez les invertébrés
benthiques. La phagocytose est le mécanisme prédominant de I'immunité chez les mollusques
bivalves. Dans certaines études, on a constaté que la phagocytose tend a diminuer lorsque les
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mollusques bivalves sont exposés aux HAP (Grundy et al. 1996a; Grundy et al. 1996b; Frouin
et al. 2007). Certains ont émis I'hnypothese que les HAP sont directement toxiques pour les
lysosomes (Grundy et al. 1996b). Chez les mollusques bivalves, on a montré que différentes
voies d'exposition entrainent l'immunotoxicité. Des expériences ou I'on a exposé des
mollusques bivalves a des HAP par l'intermédiaire de phytoplancton contaminé, de sédiments
mazoutés et de fins résidus de la combustion de carburant ont révélé une baisse de l'activité et
de l'efficacité de la phagocytose (Frouin et al. 2007).

Quelques études ont également démontré que l'exposition des poissons aux HAP peut mener a
une résistance moindre aux pathogénes. Lors d'une expérience en laboratoire, on a administré
des doses sublétales d'HAP a des saumons quinnats juvéniles (Oncorhynchus tshawytscha).
On a constaté que les poissons exposés présentaient une vulnérabilité accrue a une exposition
subséquente a des bactéries marines pathogenes, Vibrio anguillarum (Arkoosh et Casillas
1998). Par contre, dans le cadre d'une autre expérience, des saumons quinnats juvéniles ayant
recu de la nourriture contaminée par un mélange d'HAP pendant 28 jours ne présentaient
aucun changement de vulnérabilité & une autre bactérie pathogéne, Listonella anguillarum,
comparativement au poisson témoin (Palm et al. 2003). Il se peut que la vulnérabilité aux
pathogénes dépende de facteurs tels que la voie d'exposition ou un pathogene en particulier.

Le mécanisme qui sous-tend les effets de I'immunotoxicité associés aux HAP n'est pas bien
compris chez les poissons. Dans une analyse menée par Reynaud et Deschaux (2006), on
explique que les résultats d'études réalisées sur des modéles concernant les mammiféres et les
poissons laissent croire que les réponses immunotoxiques sont associées a différents
mécanismes, dont |'activation métabolique des HAP par le cytochrome P450, la fixation au
récepteur d'aryl-hydrocarbone et la mobilisation du calcium intracellulaire.

3.5.6 Effets sur le comportement

Il existe peu d'information laissant croire que certaines espéces de poissons modifient leur
comportement pour éviter les secteurs pollués par le pétrole. Quelques études ont montré que
les saumons cohos adultes et juvéniles évitent les hydrocarbures aromatiques monocycliques
grace a leur systeme olfactif (Maynard et Weber 1981; Weber et al. 1981). Dans des
expériences en laboratoire, Rice (1973) a constaté que les alevins de saumon rose évitaient le
pétrole brut de la baie Prudhoe au-dessus d'une concentration seuil de 1,6 mg/l dans l'eau de
mer. Il se peut que ces changements de comportement dus a la présence de pétrole soient
dommageables pour les populations de saumons parce qu'elle perturbe le déplacement des
poissons et leur migration saisonniére.

Certaines études avancent que I'exposition aux HAP peut entrainer des troubles
comportementaux. On a montré que I'exposition du poisson a des HAP véhiculés par l'eau et a
des HAP fixés aux sédiments entraine une léthargie (Gongalves et al. 2008) et des
changements dans d'autres traits de comportement, comme le niveau d'anxiété (Vignet et

al. 2014a). Dans une étude récente, Vignet et al. (2014b) ont donné de la nourriture contaminée
avec des mélanges de pétrole (mazout lourd ou pétrole brut Iéger) entre le cinquieme jour aprés
la fertilisation et les stades d'adultes reproducteurs (dgés de 6 mois). lls ont ensuite effectué
des essais quantitatifs sur le comportement des larves et des poissons adultes, qui ont montré
gue l'exposition alimentaire au pétrole entrainait une augmentation de la mobilité, une réduction
des comportements exploratoires et des signes d'anxiété accrue. Le mode d'action n'est pas
encore connu, mais Vignet et al. (2014b) estiment gu'il peut en exister quelgues-uns, dont une
perturbation des systemes dopaminergique et sérotonergique et un dérangement du
développement du systeme nerveux.

Des études menées sur des mammiféres marins ont donné différents résultats quant a la
capacité des espéces a détecter et a éviter les eaux contaminées par le pétrole (Engelhardt
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1983). Chez les cétaceés, des relevés aériens au large des cdtes du Canada atlantique ont été
effectués entre 1979 et 1982 dans le but de contréler la présence d'individus & proximité de
petites nappes de pétrole (Sorensen et al. 1984). On a observé quelques individus nageant
prés de nappes de pétrole de surface, mais rarement dans celles-ci (Sorensen et al. 1984). La
possibilité que des cétacés évitent des déversements de pétrole a également fait I'objet
d'études par suite de I'accident de la plateforme Deepwater Horizon, en 2010, dans le golfe du
Mexique. Ackleh et al. (2012) ont analysé des enregistrements acoustiques de cachalots
(Physeter macrocephalus) avant et aprés le déversement et avancent qu'ils pourraient chercher
a éviter les eaux contaminées. Selon les auteurs, cet évitement pourrait aussi avoir été causé
par une augmentation des activités humaines dans le secteur au moment de l'accident. Par
comparaison, des releves aériens effectués apres le déversement du pétrolier Mega Borg,

en 1990, dans le golfe du Mexique, indiquent que les dauphins a gros nez ne cherchaient pas
tous a éviter le pétrole en surface (Smultea et Wiirsig 1995). Les dauphins nageaient parfois
dans du pétrole en surface a reflet irisé ou sous forme de nappes, mais évitaient le pétrole sous
forme de mousse (Smultea et Wirsig 1995). Dans une autre étude, on a vu des épaulards
traversant du pétrole en surface dans les 24 heures suivant I'accident de I'Exxon-Valdez,

en 1989, dans le golfe du Prince William, en Alaska (Matkin et al. 2008).

Certains travaux expérimentaux ont aussi étudié la capacité des cétacés a éviter les eaux
contaminées par les hydrocarbures. Dans des conditions expérimentales, les dauphins a gros
nez en captivité se sont montrés capables a divers degrés de détecter du pétrole flottant a la
surface (Geraci et al. 1983). Dans ce cadre, les dauphins pouvaient détecter certains pétroles
bruts, mais avaient plus de difficulté & détecter des produits raffinés comme I'essence et le
diesel (Geraci et al. 1983). Smith et al. (1983) ont également observé que les dauphins a gros
nez en captivité dans une petite enceinte évitaient initialement les nappes de pétrole, mais
entraient en contact ultimement avec elles.

3.6 TOXICITE DES AGENTS DISPERSANTS CHIMIQUES ET DU PETROLE
DISPERSE CHIMIQUEMENT

3.6.1 Toxicité des agents dispersants chimiques

La toxicité des agents dispersants chimiques a considérablement changé au fil des ans. Les
premieres formulations étaient nettement plus toxiques. Par exemple, les valeurs de CL50

(96 h) pour les agents dispersants utilisés dans les années 1970 allaient de 5 & 50 mg/l pour la
truite arc-en-ciel, tandis que les valeurs moyennes de CL50 (96 h) pour les agents dispersants
en vente dans les années 2000 se situaient entre 200 et 500 mg/l (Fingas 2011b). Lors d'une
étude récente, la toxicité aigué de huit agents dispersants chimiques, y compris le

Corexit 9500A, soit le principal agent utilisé durant l'intervention aprés l'accident de la
plateforme Deepwater Horizon, en 2010, a été étudiée avec des espéces de mysis
(Americamysis bahia) et la capucette (Menidia beryllina) (Hemmer et al. 2011). On a constaté
que les huit agents dispersants étaient moins toxiques que le pétrole dispersé chimiquement
utilisé aux fins de comparaison. Les valeurs de CL50 pour les deux espéces (48 h pour A. bahia
et 96 h pour M. beryllina) allaient de 2,9 a plus de 5 600 pl/l, pour les agents dispersants
chimiques uniguement, tandis que, pour les mélanges d'hydrocarbures dispersés, les valeurs
de CL50 se situaient entre 0,4 et 13 mg d'hydrocarbures pétroliers totaux par litre (Hemmer et
al. 2011). La toxicité des agents dispersants pour le biote aquatique et de I'utilisation d'agents
dispersants chimiques n'est pas traitée dans le présent rapport (se reporter plutét aux quelques
études qui abordent ce propos, Fingas 2011b; NRC 2005; Chapman et al. 2007).
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3.6.2 Toxicité du pétrole dispersé chimiquement

Un nombre considérable de recherches ont été menées dans le but de savoir si I'application
d'agents dispersants chimiques est plus dommageable pour le biote aquatique que le pétrole
non traité. L'utilisation d'agents dispersants chimiques, combinée a 'application d'énergie
meécanique, favorise la création de micelles composées de pétrole et de surfactifs de moins de
100 um (NRC 2005). Le mouvement des gouttelettes de pétrole dans la colonne d'eau, a partir
de la surface, a pour effet d'augmenter initialement les concentrations d'HAP sous la surface
(Fingas 2011b). Des études en laboratoire montrent aussi que pour un chargement de pétrole
égal, les agents dispersants chimiques peuvent temporairement augmenter I'exposition des
organismes pélagiques aux constituants du pétrole comparativement aux traitements ou le
pétrole est dispersé physiquement (Wolfe et al. 2001; Ramachandran et al. 2004; Couillard et
al. 2005; Adams et al. 2014). Dans le cadre d'une expérience en laboratoire, des truites arc-en-
ciel ont été exposées a du pétrole dispersé chimiquement (fraction aqueuse améliorée
chimiquement) et a du pétrole dispersé physiquement uniquement (fraction aqueuse)
(Ramachandran et al. 2004). On a remarqué que I'exposition au pétrole variait selon les
traitements et que l'exposition aux hydrocarbures, mesurée par l'induction du CYP1A,
augmente lorsqu'est appliqué un traitement de la fraction aqueuse chimiqguement améliorée.

Le National Research Council (NRC 2005) a constaté que de nombreuses publications arrivant
a la conclusion que le pétrole dispersé chimiguement augmentait le risque de toxicité ne
présentaient pas de mesures réelles des constituants du pétrole dans I'eau, mais qu'elles
déduisaient les concentrations en se basant sur le chargement (concentration nominale) ou sur
la dilution d'une solution de réserve mesurée. Or, d'aprés certaines études, les protocoles
expérimentaux et le modéle d'étude peuvent influer sur les résultats et les interprétations
relativement a la toxicité du pétrole dispersé physiquement comparativement au pétrole
dispersé chimiquement (Singer et al. 1998). Plusieurs auteurs ont formulé des
recommandations visant a régler les problémes liés aux essais et a l'interprétation des résultats
(se reporter a la section 3.2.1).

3.7 TOXICITE DES PRODUITS DES SABLES BITUMINEUX

Trop peu de recherches ont été menées pour évaluer les effets potentiels du bitume dilué et du
pétrole brut synthétique (bitume valorisé) sur les organismes aquatiques. Des travaux sont
toutefois en cours pour surveiller le milieu & proximité d'activités d'exploitation des sables
bitumineux. En 2012, les gouvernements du Canada et de I'Alberta ont mis en ceuvre un plan
de recherche et de contrbles environnementaux visant la région des sables bitumineux qui a été
congu pour améliorer les activités de surveillance existantes. Dans le cadre de ce programme,
la surveillance de la santé du biote aquatique (poissons et invertébrés) se poursuit en amont et
en aval des exploitations de sables bitumineux et également dans les régions ou sont
aménagées des mines. Des expériences en laboratoire ont aussi été conduites sur des
poissons pour vérifier la toxicité de la neige fondue prélevée a des emplacements situés a
proximité d'installations d'exploitation et de valorisation des sables bitumineux et
d'emplacements de référence a I'écart de toute influence des activités miniéres. Le résumé des
activités et les données qui s'y rapportent figurent sur un portail Web accessible au public.

Comme ce I'est pour les autres types de pétrole, les principaux constituants préoccupants des
produits des sables bitumineux sont les HAP et plus particulierement les HAP alkylés
(Colavecchia et al. 2004). Plusieurs études ont examiné la toxicité des dépots naturels de
sables bitumineux sur les poissons (Tetreault et al. 2003; Colavecchia et al. 2004; Colavecchia
et al. 2006; Colavecchia et al. 2007). Dans la région des sables bitumineux de I'Athabasca, ces
dépdbts naturels de bitume se trouvent exposeés sur la berge des riviéres, ou les processus
d'érosion naturels permettent le lessivage de ces composeés. En laboratoire, on a démontré que
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ces dépobts naturels de sables bitumineux sont toxiques pour les premiers stades de vie du
poisson (Colavecchia et al. 2004; Colavecchia et al. 2006). Dans ces expériences, des ceufs et
des embryons de téte-de-boule et de meunier noir ont été exposés a des sédiments de sables
bitumineux. Comparés aux individus témoins, les ceufs et les embryons présentaient un taux de
mortalité éleve, un taux réduit d'éclosion, un retard dans I'éclosion, un développement
embryonnaire anormal, des malformations dans les larves et des larves de taille réduite
(Colavecchia et al. 2004; Colavecchia et al. 2006). On a observé, chez les larves, des
déformations reliées a I'exposition, comme une hausse du taux de malformations de la colonne,
d'cedémes (péricardiques, sous-épidermiques et vitellins) et d'hémorragies (Colavecchia et al.
2004; Colavecchia et al. 2006). Les auteurs ont noté que ces réponses toxicologiques étaient
similaires a celles qui ont été décrites précédemment pour les autres pétroles bruts altérés.

Des études portant sur des poissons sauvages dans la région des sables bitumineux montrent
gu'une exposition au bitume naturel avait entrainé des réponses biochimiques et hormonales
sublétales (Tétreault et al. 2003). Des espéces communes du bassin versant de I'Athabasca,
comme le chabot visqueux (Cottus cognatus) et le mulet perlé (Margariscus margarita),
présentaient une baisse de la production de stéroides et une augmentation de l'activité de
I'enzyme EROD comparativement aux poissons habitant des secteurs témoins (Tétreault et al.
2003). Chez les premiers stades de vie du poisson, on croit que ces réponses biologiques
peuvent étre associées aux malformations observées dans les embryons et les larves aprés
une exposition a des eaux contaminées par les produits des sables bitumineux (Colavecchia et
al. 2007).

4 RECOMMANDATIONS DE RECHERCHE

Des recommandations de recherche ont été formulées en réponse aux lacunes établies par
rapport aux connaissances existantes des effets biologiques du pétrole sur les organismes
aquatiques. Cette section a été rédigée par suite de discussions tenues avec les participants
d'un atelier du Secrétariat canadien de consultation scientifique (SCCS) qui portait sur la
détermination des exigences de recherche relativement aux effets biologiques du pétrole sur les
écosystéemes aquatiques (MPO 2015).

Recommandations de recherche sur la toxicité du pétrole

1. Etudes toxicologiques sur les produits découlant des sables bitumineux, comme le bitume
naturel, le bitume dilué, le pétrole brut synthétique et le bitume mélangé avec du pétrole
brut synthétique.

a. Déterminer des études appropriées des especes aux fins de mise a I'essai normalisée

b. Réaliser des essais de toxicité létale et sublétale, essais aux premiers stades
biologiques

c. Comparer la toxicité du bitume dilué, du bitume synthétique et du pétrole synthétique
avec les autres produits pour déterminer s'ils sont particulierement toxiques, puis
déterminer les mécanismes des effets

d. Etablir un produit de référence du bitume dilué pour les essais de toxicité normalisés
en utilisant une suite standard d'analyses chimiques et de séquences des effets

2. Evaluation sur le devenir et le comportement du bitume dilué a la suite d'un déversement
dans des environnements aquatiques

a. Déterminer les zones et les habitats qui présentent un risque accru relativement aux
incidents de déversement de pétrole, et le devenir du pétrole dans ces systemes
b. Améliorer la capacité de modélisation
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c. Etablir des méthodes de nettoyage qui conviennent aux caractéristiques uniques de
I'écosysteme
d. Etudier I'écotoxicologie des produits classiques et non classiques du pétrole brut sur
les eaux canadiennes couvertes de glace
3. Evaluation des conséquences potentielles sur les organismes aquatiques a la suite d'un
déversement de condensat

a. Valider les modeles actuels de toxicité aigué ou élaborer de nouveaux modeles le cas
échéant
b. Déterminer le potentiel d'exposition - le devenir et le comportement dans
I'environnement aquatique
4. Amélioration de la pertinence écologique des études sur la toxicité du pétrole et du gaz

a. Etablir la cause a effet des études sur le terrain
b. Valider les études en laboratoire a l'aide des méthodes sur le terrain
c. Déterminer les caractéristiques vulnérables du cycle biologique et faire le lien avec les
caractéristiques du devenir du pétrole
d. Etendre la recherche des effets individuels & la population, & la communauté et aux
écosystemes
e. Développer la capacité d'évaluer les effets biologiques pendant et aprés les
déversements, particulierement en ce gqui concerne les délais de rétablissement
5. Démonstration des mécanismes de toxicité chronique a I'appui des modeéles prévisionnels
améliorés
Déterminer les caractéristiques des réponses a l'exposition
Déterminer les biomarqueurs unigues de l'exposition au bitume
Mener des études pharmacocinétiques
Déterminer les profils chimiques uniques des produits pétroliers, y compris les
marqueurs géochimiques
e. Déterminer le r6le des gouttelettes de pétrole (hydrocarbures résiduels) dans
I'estimation de la toxicité
f.  Etablir limportance relative de la phototoxicité aprés un déversement réel de pétrole
6. Evaluation des effets biologiques du bitume dispersé chimiquement

7. Effets potentiels des métaux dans le bitume a I'égard des organismes benthiques en cas de
précipitation

apow
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7 GLOSSAIRE

Agents de dispersion : mélanges de surfactants, de solvants et d'autres additifs ajoutés dans
les nappes de pétrole pour réduire la tension interfaciale du mélange pétrole-eau
favorisant ainsi la formation de gouttelettes de pétrole grace a I'énergie du vent et des
vagues. Les gouttelettes se dispersent plus rapidement dans la colonne d'eau et
peuvent étre biodégradées par les microorganismes.

Bioaccumulation : il s'agit de la tendance des substances a s'accumuler dans le corps des
organismes exposeés avec le temps ou I'age.

Biodisponible : dans une forme pouvant étre assimilée par un organisme vivant,
habituellement en lien avec la forme physique ou chimique d'une substance.

Bioessai : la mesure d'une substance en fonction de sa réaction produite sur un tissu vivant ou
un organisme.

Biomarqgueur : réponse sous-cellulaire, biochimique et moléculaire a certains changements
environnementaux, p. ex., l'activité éthoxyrésorufine-o-dééthylase (voir EROD).

Bitume : pétrole lourd et visqueux extrait de gisements de sables bitumineux devant étre traité
afin de le convertir en pétrole brut pour qu'il soit transformé par des raffineries dans le
but de produire de l'essence et d'autres produits pétroliers. Le traitement peut
nécessiter la valorisation du produit (voir Valorisation).

BTEX (benzene, toluéne, éthylbenzéne, xyléne) : un groupe de composés organiques volatils
comportant des propriétés physiques et chimiques semblables, et habituellement
toxiques pour les organismes.

CL50 : concentration Iétale moyenne; la concentration d'une substance qui tue 50 % d'une
population normale d'organismes dans une période donnée, habituellement en peu de
temps, p. ex., bioessai de 96 heures.

Coefficient de partage octanol-eau (log K,e) : distribution d'une substance donnée entre
l'octanol et I'eau, en équilibre. Sert habituellement d'indicateur de la tendance d'une
substance a se déplacer de I'eau a un lipide, par conséquent sa tendance a se
déplacer d'un environnement agueux a des membranes biologiques.

Condensat : un mélange de pentanes et d'autres hydrocarbures. Le condensat sert parfois de
diluant gu'on mélange au bitume pour diminuer sa densité et sa viscosité globales aux
fins de transport.

Embryotoxicité : toxicité survenant pendant le développement de I'embryon.

Enzymes CYP1A : famille multigénique des enzymes du cytochrome P450 responsables de la
transformation des xénobiotiques et des substrats endogenes. Font partie du systeme
d'enzyme responsable de la transformation des produits organiques non polaires a des
produits polaires hydrosolubles.

EROD (éthoxyrésorufine-o-déséthylase) : mesure catalytique de l'induction du
cytochrome P450 couramment utilisée comme biomarqueur de I'exposition des
poissons aux contaminants.

Exposition aigué : exposition & court terme pouvant durer de quelques heures a quelques
jours. La durée de I'exposition est directement proportionnelle a la durée de vie de
l'organisme.
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Exposition chronique : exposition a long terme qui dure habituellement des semaines, des
mois, voire des années. La durée de I'exposition est directement proportionnelle a la
durée de vie de I'organisme.

Exposition : se rapporte en toxicologie a la quantité présente d'une substance dans
I'environnement immeédiat d'un organisme.

HAP (hydrocarbure aromatique polycyclique) : hydrocarbures contenant plus d'un anneau
benzénique, p. ex., I'anthracene, le benzo[a]pyrene.

Huile de pétrole : liquides composés d'un mélange d'hydrocarbures et d'autres composés qui
comportent du pétrole brut non raffiné naturellement présent, des produits pétroliers
raffinés et dérivés du pétrole brut ainsi que des produits pétroliers mélangés.

Hydrocarbures HMW (hydrocarbures de poids moléculaire élevé) : classification des
hydrocarbures en fonction du poids d'une molécule. Cela comprend les hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) dotés de quatre anneaux benzéniques, ou plus, et de
gquelques alcanes, résines et asphalténes. Voir également hydrocarbures LMW.

Hydrocarbures LMW (hydrocarbures de faible poids moléculaire) : classification des
hydrocarbures en fonction du poids d'une molécule. Cela comprend les hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) avec deux ou trois anneaux benzéniques, les
monoaromatiques (voir BTEX) et certains alcanes. Voir également hydrocarbures
HMW.

Hydrocarbures : tout composé organique se composant uniquement d'hydrogene et de
carbone.

Métabolite : tout produit d'un métabolisme.

Parameétre : processus biologique utilisé pour qualifier une réponse a la suite d'une exposition a
une substance toxique. Les mesures sont choisies par le chercheur responsable de
l'essai.

Persistance : en toxicologie, la tendance d'une substance a demeurer essentiellement pareille
avec le temps dans un environnement ou un organisme.

Perturbation endocrinienne : interférence avec la production, I'action ou I'élimination des
hormones naturelles responsables du maintien de I'homéostasie et de la régulation des
processus physiologiques.

Pétrole brut classique : un mélange de pentanes et d'hydrocarbures plus lourds extraits d'un
puits pour réservoir souterrain. Il est liquide dans les conditions de mesure de son
volume. Le pétrole brut classique n'inclut pas le gaz brut, le condensat ou le bitume.

Pétrole brut synthétique : un mélange de pétrole dérivé de la valorisation du bitume (voir
Valorisation).

Produits pétroliers raffinés : produits finaux du processus de raffinerie (p. ex., essence,
diesel).

Sables bitumineux : représente le mélange du sable et des autres matériaux rocheux
contenus dans le bitume. Au Canada, les dép6ts naturels de sable bitumineux se
trouvent principalement en Alberta.

Solubilité : capacité d'une substance a se dissoudre dans un liquide.

Toxicité aigué : exposition simple & une toxine produisant des symptdomes peu de temps apres
I'exposition. Habituellement, sa manifestation est accompagnée de mortalité.
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Toxicité chronique : effets a long terme potentiels issus d'une exposition a une petite quantité
de toxine au fil du temps. Ne comprend habituellement pas la mortalité, mais les
dommages sur la santé et les autres effets pouvant causer la mort.

Toxicité sublétale : modifications dans les processus physiologiques, de croissance, de
reproduction, de comportement, de développement et des autres parametres non
létaux résultant d'une exposition a une toxine. Nécessite habituellement une exposition
a long terme.

Toxicité : dommage causé a un organisme vivant par son exposition a un produit chimique.
Voir également Toxicité aigué et Toxicité sublétale.

Valorisation : processus qui sert a convertir le bitume ou le pétrole brut lourd en un produit de
densité et viscosité inférieures. Certains bitumes sont valorisés en pétrole brut
synthétique avant le transport, alors que certains ne sont pas valorisés, mais plutdt
mélangés avec des diluants plus légers pour diminuer I'ensemble de la densité et de la
viscosité aux fins de transport.
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