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RÉSUMÉ 
Le recours aux dispersants chimiques compte parmi les nombreuses mesures d’intervention en 
cas de déversement d’hydrocarbures. Depuis leur application à grande échelle dans le cadre 
des opérations d’intervention ayant suivi le déversement de pétrole dans le golfe du Mexique en 
2010,  les connaissances scientifiques sur les agents dispersants ont beaucoup avancé. Par 
conséquent, un grand nombre de travaux décrivant en détail les résultats et les constatations de 
nombreuses études et évaluations ont été produits. 
Une analyse documentaire a été effectuée pour regrouper les données et évaluer l’état des 
connaissances sur les dispersants chimiques dans un contexte canadien. Plus précisément, 
l’analyse porte sur la façon dont les dispersants interagissent avec le devenir, le comportement 
et le transport des hydrocarbures dans l’environnement, les séquences des effets des 
hydrocarbures dispersés sur le biote marin, les effets potentiels et les impacts des 
hydrocarbures dispersés sur le biote. De plus, en raison des préoccupations 
environnementales, elle tient compte des besoins particuliers en matière de surveillance et de 
modélisation de la trajectoire des déversements d’hydrocarbures pendant les opérations 
d’intervention lorsque des dispersants sont utilisés. 
Selon les conclusions de l’analyse documentaire, les dispersants chimiques modifient le 
transport, le devenir et les effets potentiels des hydrocarbures en modifiant leurs propriétés 
chimiques et physiques. Comme les agents dispersants augmentent le mouvement des 
hydrocarbures dans la colonne d’eau sous forme de petites gouttelettes de pétrole, ils peuvent 
modifier le niveau d’exposition de certaines espèces. Les dispersants peuvent par exemple 
améliorer la biodisponibilité des hydrocarbures pour certaines espèces. Cependant, d’après les 
résultats des évaluations de la toxicité en laboratoire, à des charges d’hydrocarbures inférieures 
à 100 mg/L (une valeur commune pour la plupart des scénarios de déversement 
d’hydrocarbures), les hydrocarbures dispersés chimiquement et les hydrocarbures non traités 
(sans application d’agents dispersants) semblent avoir relativement les mêmes effets sur le 
biote marin. 
L’un des compromis importants de l’utilisation d’agents dispersants est que, bien qu’ils puissent 
réduire les impacts des nappes de pétrole sur la faune à la surface de l’eau (p. ex. mammifères 
marins, oiseaux de mer) et le transport subséquent des hydrocarbures vers des côtes et des 
habitats côtiers vulnérables et riches sur le plan biologique, ils peuvent aussi accroître les 
impacts dans la colonne d’eau et les sédiments de l’environnement extracôtier. De nombreuses 
études en cours portent sur l’évaluation des impacts à long terme de l’utilisation de dispersants 
sur le biote dans le milieu marin extracôtier, afin de combler le manque de connaissances à cet 
égard. 
L’utilisation appropriée de dispersants au Canada doit tenir compte des circonstances et des 
conditions uniques de chaque scénario de déversement d’hydrocarbures, y compris la nature 
dynamique du milieu marin et le rôle des facteurs environnementaux, physiochimiques et 
écologiques. 
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INTRODUCTION 

CONTEXTE 
Le Canada possède un système de sécurité maritime solide, axé sur quatre grands piliers : la 
prévention; la préparation et l’intervention; la responsabilité et l’indemnisation; et le 
rétablissement. Au cours des dernières années, le gouvernement du Canada a consacré des 
ressources importantes à l’amélioration de certains aspects spécifiques du régime de protection 
de l’environnement et d’intervention d’urgence au Canada. 
En cas de déversement en milieu aquatique, Pêches et Océans Canada (MPO, qui comprend la 
Garde côtière canadienne) utilise des données scientifiques pour prendre des décisions qui 
facilitent la gestion efficace et durable des pêches du Canada, veiller à ce que les écosystèmes 
aquatiques soient protégés contre les répercussions négatives et éclairer l’intervention 
environnementale. 
Après un déversement d’hydrocarbures, il faut évaluer l’efficacité de tous les outils 
d’intervention disponibles, ce qui comprend le recours aux agents dispersants. Depuis certains 
incidents historiques de déversement d’hydrocarbures, comme le déversement de pétrole du 
Torrey Canyon au Royaume-Uni (1967) et le plus récent déversement de la plateforme de 
forage Deepwater Horizon (DWH) dans le golfe du Mexique (2010), d’importantes recherches 
liées à l’utilisation de dispersants ont été entreprises et nombre d’avancées scientifiques ont vu 
le jour Cette information, disponible sur diverses tribunes, n’a pas encore fait l’objet d’une 
évaluation critique portant précisément sur son applicabilité dans un contexte canadien. 
La portée de ce processus d’examen par les pairs est axée sur ce qui suit :  

• toutes les sources de pollution par les hydrocarbures (p. ex. en mer, navire, etc.); 

• utilisation dans un milieu marin (eau salée); 

• conditions environnementales au Canada (c.-à-d. écosystèmes aquatiques des climats 
tempéré et froid); 

• formulation de dispersant non spécifique; 

• mélange d’hydrocarbures dispersés (plutôt que le dispersant lui-même); 

• voies d’exposition et effets nocifs (plutôt que les mécanismes précis de toxicité ou d’effets); 

• considérations générales relatives aux répercussions, applicables aux groupes d’espèces 
(population/communauté – plutôt qu’aux espèces individuelles); 

• recommandations générales pour la surveillance (plutôt que des mesures précises et 
détaillées). 

OBJECTIFS 
Le présent document vise à résumer l’état actuel des connaissances sur les dispersants 
chimiques afin d’appuyer les discussions dans le cadre de la réunion d’examen scientifique par 
les pairs du Secrétariat canadien de consultation scientifique sur l’état des connaissances sur 
les dispersants chimiques pour les déversements d’hydrocarbures en mer au Canada, qui s’est 
tenue du 1er au 12 mars 2021.  
Le but de la réunion était de regrouper les renseignements et d’évaluer de façon critique l’état 
actuel des connaissances sur les dispersants dans un contexte canadien. Les questions 
abordées lors de cette réunion nationale étaient les suivantes : 
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1. Comment l’application de dispersants modifie-t-elle le mouvement des hydrocarbures et 
l’exposition des récepteurs sensibles (p. ex. espèces aquatiques, habitats et autres zones 
côtières ou marines sensibles)? 

2. Quelles sont les différences en matière d’exposition et d’effets entre les hydrocarbures non 
traités et les hydrocarbures dispersés et leurs impacts potentiels à court et à long terme sur 
les récepteurs sensibles? 

3. Quelles sont les principales considérations ou recommandations pour la surveillance de 
l’environnement après utilisation d’un dispersant? 

4. Quels sont les besoins scientifiques prioritaires pour soutenir le régime de réglementation et 
la prise de décisions concernant l’utilisation de dispersants au Canada? 

Les résultats de ce processus devraient être utilisés pour :  

• éclairer efficacement les décisions critiques et urgentes en matière d’intervention en cas de 
déversement (comme la détermination des avantages environnementaux nets); 

• fournir des conseils scientifiques fondés sur le consensus pour éclairer et soutenir la 
communication des décisions d’intervention en cas de déversement; 

• appuyer et éclairer l’élaboration de règlements, de politiques, de normes et de directives sur 
l’utilisation de dispersants; 

• soutenir diverses autres initiatives du gouvernement du Canada liées à l’intervention en cas 
de déversement. 

CONTEXTE 
Les dispersants sont un mélange de surfactants dans le solvant qui améliore la dispersion 
naturelle des hydrocarbures (EMSA, 2010). Ils facilitent le transfert des hydrocarbures de la 
surface de la mer à la colonne d’eau sous forme de petites gouttelettes qui sont diluées – ce qui 
facilite le processus de dégradation microbienne (Lee et al., 2015). Bien que les dispersants 
n’éliminent pas les hydrocarbures du milieu marin, ils en changent les propriétés chimiques et 
physiques, ce qui modifie leur transport, leur devenir et leurs effets potentiels (NRC, 2005). Par 
exemple, l’amélioration potentielle de la biodégradation microbienne peut réduire ou éliminer 
des composants du pétrole qui sont très préoccupants pour l’environnement. 
L’utilisation de dispersants peut réduire efficacement la quantité d’hydrocarbures présente à la 
surface de l’eau et le risque pour les espèces de surface et sous la surface, y compris les 
oiseaux de mer, les mammifères marins et les tortues. La dispersion des hydrocarbures en mer 
à partir de la surface de l’eau aide à réduire la probabilité de transport du pétrole vers des eaux 
côtières, des marais riverains, des estuaires et des environnements de plage plus productifs 
(Lee et al., 2015). D’un point de vue écotoxicologique, la dispersion et la dilution rapides du 
pétrole transporté dans la colonne d’eau par des procédés naturels, à la suite de l’application de 
dispersants, réduiront probablement les concentrations de pétrole à des niveaux inférieurs aux 
seuils de toxicité (Lee et al., 2015). 
Les dispersants représentent l’une des nombreuses options d’intervention en cas de 
déversement d’hydrocarbures, qui incluent l’atténuation naturelle (rétablissement naturel 
surveillé – option d’intervention reconnue en cas de déversement d’hydrocarbures), le 
nettoyage des rives, la récupération physique/mécanique et le brûlage sur place (USGAO, 
2012). Les dispersants peuvent constituer une méthode efficace pour atténuer les 
déversements d’hydrocarbures, comme cela a été montré dans le cadre de nombreux essais et 
lors de déversements réels. Par exemple, des dispersants ont été utilisés à grande échelle (au 
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moyen d’avions, de bateaux, de procédés en eaux profondes et de méthodes d’injection sous la 
surface) en milieu marin à la suite de l’explosion de DWH dans le golfe du Mexique en 2010, le 
plus important déversement de pétrole de l’histoire des États-Unis (BP, 2010; Congrès des 
États-Unis, 2011; Lee et al., 2015). Diverses études et recherches menées après l’incident de 
DWH relativement aux dispersants chimiques sont examinées dans la présente analyse. 

TYPES DE DISPERSANTS ET MODE D’ACTION 
En général, un dispersant chimique comporte trois composants : surfactants, solvants et additifs 
(USGAO, 2012). Les surfactants servent d’agents actifs dans la formulation. Les molécules de 
surfactants ont un groupe de tête hydrophile (affinité pour l’eau) et un groupe de queue 
oléophile (affinité pour les hydrocarbures) (IPIECA, 2001) (figure 1). Les molécules s’orientent 
vers l’interface pétrole-eau de sorte que le groupe de queue se trouve dans le pétrole et le 
groupe de tête dans l’eau, réduisant ainsi la tension de surface, ce qui fait que, lorsque l’on 
ajoute l’énergie des vagues, de petites gouttelettes se détachent de la nappe, restent en 
suspension et se propagent sous la surface (ITOPF, 2014). En conséquence de ce processus, 
la formation de ces petites gouttelettes (micelles stabilisées) diminue l’adhérence et la 
probabilité de nouvelle coalescence des gouttelettes d’hydrocarbures, ce qui peut avoir des 
répercussions pour l’intervention, car les hydrocarbures sont dispersés dans la colonne d’eau et 
moins susceptibles d’adhérer aux caractéristiques biotiques et abiotiques du milieu marin (Zhao 
et al., 2016a). 
Les surfactants utilisés dans les formulations de dispersants peuvent être non ioniques (p. ex. 
oléate de sorbitan et dérivés polyéthoxylés) ou anioniques (p. ex. dioctylsulfosuccinate de 
sodium) et leurs propriétés physicochimiques peuvent différer (National Academies of Sciences, 
Engineering, and Medicine [NASEM], 2020). Les surfactants non ioniques sont moins solubles 
dans l’eau et généralement moins toxiques que les surfactants anioniques (Porter, 1991; Myers, 
2006). La toxicité comparative des surfactants non ioniques et anioniques pour les espèces 
aquatiques a été examinée dans plusieurs évaluations (p. ex. Rouse et al., 1994; Tözüm 
Calgan et Atay Güneyman, 1994; Mustapha et Bawa-Allah, 2020). 
Dans les formulations de dispersants, le solvant réduit la viscosité des dispersants à des fins 
d’application (p. ex. pulvérisation) et peut aider les molécules de surfactants et les additifs à 
pénétrer dans la nappe de pétrole (ITOPF, 2014). Les solvants dans les formulations 
commerciales actuelles sont en grande partie à base d’hydrocarbures ou de glycol (p. ex. 
distillats légers hydrotraités ou dérivés du glycol) (NASEM, 2020). Les additifs dans une 
formulation de dispersant peuvent servir à améliorer la solubilité des surfactants ou à accroître 
la stabilité de la formulation (USGAO, 2012). 
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Figure 1 : Mode d’action des dispersants (tiré de NRC, 2005). 

Des améliorations ont été apportées aux formulations de dispersants depuis qu’elles ont été 
utilisées pour la première fois dans les années 1960. La première génération de dispersants 
était semblable aux dégraissants et aux agents de nettoyage industriels (ITOPF, 2014) et 
contenait de fortes concentrations de composés aromatiques qui étaient très toxiques dans le 
milieu aquatique (Lessard et DeMarco, 2000; NASEM, 2020). L’utilisation de dispersants de 
première génération (dégraissants et nettoyants industriels) dans le cadre du déversement du 
Torrey Canyon au Royaume-Uni en 1967 a causé d’importants dommages écologiques et 
amplifié les préoccupations scientifiques concernant la contamination de la mer (Wells, 2017). 
Les dispersants de première génération ne sont plus utilisés (ITOPF, 2014). 
Des progrès ont été réalisés pour élaborer des formulations de dispersants ayant une efficacité 
accrue et une toxicité réduite dans le milieu marin, ce qui comprend la mise au point de 
formulations de deuxième (type I) et de troisième génération (types II et III) (tableau 1). Les 
dispersants modernes sont habituellement formulés à partir de produits chimiques utilisés 
comme additifs alimentaires ou cosmétiques et ils présentent une toxicité aiguë semblable à 
celle des shampooings et des agents de nettoyage courants, y compris ceux servant à nettoyer 
les oiseaux de mer mazoutés (Hemmer et al., 2011; DeLorenzo et al., 2018; Word et al., 2015; 
USFWS, 2003; NRC 1989; 2005). L’efficacité du dispersant est habituellement définie en 
fonction de la quantité d’hydrocarbures que le dispersant envoie dans la colonne d’eau par 
rapport à la quantité qui reste à la surface (Chen et al., 2012). 

Tableau 1 : Résumé comparatif de l’évolution des dispersants (IPIECA, 2001; EMSA, 2010; ITOPF, 
2014). 

Type de 
dispersant  

Calendrier 
approximatif 

Principales différences 

Première 
génération 

Années 1960 • Semblable aux dégraissants et aux nettoyants industriels 
• Forte teneur en composés aromatiques dans la formulation 
• Forte toxicité pour les organismes aquatiques 
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Type de 
dispersant  

Calendrier 
approximatif 

Principales différences 

Deuxième 
génération 

Type I 

Années 1970 • Solvant hydrocarboné (faible teneur, ou teneur nulle en 
composés aromatiques) 

• Concentration de surfactants de 10 à 25 % du poids 
• Application sans dilution (forme brute) 
• Ratio d’application entre 1:1 et 1:3 

(dispersant/hydrocarbures) 
• Toxicité plus faible que les dispersants de première 

génération 
• Plus efficace que les dispersants de première génération 
• Moins toxique que les dispersants de première génération 

Troisième 
génération 

Type II 

Années 1970 • Concentré 
• Concentration de surfactants dans le solvant entre 25 et 

65 % (poids) 
• Dilué avec de l’eau de mer, qui sert de solvant 

supplémentaire, et mélangé à l’aide de l’énergie des vagues 
• Ratio d’application de 2:1 à 1:5 (mélange de dispersant et 

d’eau de mer/hydrocarbures) 
• Conçu pour être pulvérisé à partir d’un navire 
• La dilution de l’eau de mer diminue l’efficacité 
• Plus efficace que les dispersants de première génération 
• Moins toxique que les dispersants de première génération 

Troisième 
génération 

Type III 

Années 1980 et 
1990 

• Concentré 
• Concentration de surfactants dans le solvant entre 25 et 

65 % (poids) 
• Application sans dilution (forme brute) 
• Ratio d’application entre 1:5 et 1:50 

(dispersant/hydrocarbures) 
• Convient à la fois pour l’application à partir d’un navire et 

pour l’épandage aérien 
• Formulation la plus couramment appliquée  
• Plus efficace que les dispersants de première et de deuxième 

génération 
• Moins toxique que les dispersants de première et de 

deuxième génération 

TYPES D’HYDROCARBURES ET UTILISATION DE DISPERSANTS  
Le type d’hydrocarbures et sa composition chimique ont une incidence sur la viabilité de 
l’utilisation de dispersants comme option d’intervention (NASEM, 2020). En cas de déversement 
et afin de déterminer l’efficacité des agents dispersants, les propriétés des hydrocarbures à 
prendre en considération sont la densité (souvent exprimée comme la densité de l’American 
Petroleum Institute (API) ou ﾟ API), la volatilité, la viscosité et le point d’écoulement (ITOPF, 
2018). La densité API est un nombre utilisé pour indiquer la densité relative (DR) des 
hydrocarbures par rapport à l’eau et est calculée ainsi : API = (141,5/DR - 131,5). En général, 
l’eau de mer a une densité relative d’environ 1,03; par conséquent, les hydrocarbures ayant une 
densité API inférieure à 10 couleront probablement et ceux ayant une densité API supérieure à 
10 flotteront (USCG, 2003). Les hydrocarbures couramment transportés peuvent être classés 
en quatre groupes standard ayant des caractéristiques variables (ITOPF, 2018). 
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Tableau 2 : Résumé comparatif des types d’hydrocarbures et de leur dispersibilité (USCG, 2003; NOAA, 
2013; Dillon, 2017a). 

Groupe Densité 
API  

Exemples Caractéristiques 
(USCG, 2003; NOAA, 2013) 

Dispersion 
possible sur le 

plan 
opérationnel?1 

1 >45 Hydrocarbures 
très légers 

 
Essence, 
naphte, 

kérosène 

• Très volatile et inflammable; 
• Taux élevés d’évaporation et de 

dispersion; 
• Propagation rapide;  
• Légère émulsification. 

Peu probable 

2 35–45 Hydrocarbures 
légers 

 
Diesel, brut 
extra léger 
d’Arabie 

• Volatilité modérée, perte de 
volume pouvant atteindre 40 % 
en raison de l’évaporation; 

• Viscosité faible ou moyenne;  
• Potentiel d’émulsion. 

Possible 

3 17,5–35 Bruts moyens 
 

Alaska North 
Slope, brut léger 

d’Arabie, brut 
moyen d’Arabie 

• Volatilité modérée, perte de 
volume pouvant atteindre 40 % 
en raison de l’évaporation; 

• Viscosité moyenne;  
• Généralement, formation 

immédiate d’émulsions stables, 
ou après une certaine 
évaporation. 

Possible 

4 <17,5 Bruts lourds 
 

Medicine Hat 
Heavy, Nile 

Blend, Boscan, 
Pilon, Bunker C 

• Faible volatilité; 
• Viscosité moyenne ou élevée; 
• Évaporation minimale ou nulle; 
• Altération très lente;  
• Formation immédiate d’émulsions 

stables. 

Peu probable 

Les hydrocarbures du groupe 1 ne se prêtent pas bien à l’utilisation de dispersants, car ils 
s’évaporent facilement et ne sont pas persistants, ce qui réduit le besoin de recourir à un 

 

1Chaque scénario de déversement est unique. Dans le cadre d’opérations d’intervention en cas 
de déversement d’hydrocarbures, pour déterminer si l’on peut procéder à l’application de 
dispersants (c.-à-d. pour déterminer si la dispersion est possible sur le plan opérationnel), il faut 
tenir compte de nombreux facteurs qui sont évalués dans le cadre d’une analyse des avantages 
environnementaux nets (AAEN). La suggestion relative à la dispersibilité proposée ci-dessus 
sert d’hypothèse générale fondée uniquement sur le type d’hydrocarbures et certaines 
caractéristiques. Les propriétés physiques des hydrocarbures peuvent limiter leur dispersibilité 
(p. ex. viscosité, épaisseur de la nappe), mais celle-ci peut aussi être influencée par d’autres 
facteurs (p. ex. état de la mer, température) ainsi que par le scénario de déversement même 
(Mukherjee et al., 2011). 
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dispersant en premier lieu. De plus, ils sont susceptibles de former des films superficiels trop 
minces pour pouvoir être dispersés. Les hydrocarbures du groupe 2, y compris les 
hydrocarbures légers, peuvent se prêter au recours aux agents dispersants, si ceux-ci sont 
utilisés avant qu’une altération et une émulsification d’envergure puissent se produire. Les 
hydrocarbures du groupe 3 peuvent être traités par l’entremise d’agents dispersants, selon leurs 
propriétés physiques et chimiques, dans le court laps de temps précédant les effets de 
l’altération et de l’émulsification sur la dispersibilité. Les hydrocarbures du groupe 4 sont peu 
susceptibles d’être traités à l’aide de dispersants, car leurs propriétés physicochimiques 
peuvent dépasser la portée efficace des dispersants (p. ex. certains hydrocarbures peuvent 
couler et former immédiatement des émulsions stables, ce qui réduit la viabilité de l’utilisation 
des dispersants). Malgré les hypothèses générales sur la dispersibilité, en fonction du type 
d’hydrocarbures et de ses caractéristiques, diverses études ont évalué l’efficacité des 
dispersants sur les hydrocarbures visqueux et altérés (voir Martinelli et Cormack, 1979; Lewis et 
al., 1995; Strøm-Kristiansen et al., 1997; Daling et Strom, 1999; Lessard et DeMarco, 2000). De 
plus, les hydrocarbures visqueux ont affiché des degrés de dispersibilité dans des conditions en 
mer simulées (Trudel et al., 2011). Il est plus difficile de disperser les hydrocarbures plus épais 
et visqueux (API plus faible) que les hydrocarbures dont la viscosité est faible (API plus élevée) 
(Dillon, 2017a). 

CONSIDÉRATIONS ENVIRONNEMENTALES RELATIVES À L’UTILISATION DE 
DISPERSANTS  
L’altération des hydrocarbures, principalement sous forme d’évaporation et d’émulsification, 
peut avoir des répercussions négatives sur la dispersion des hydrocarbures à mesure que le 
temps passe après un déversement. Certains hydrocarbures sont sujets à former des 
émulsions (c.-à-d. un mélange pétrole-eau), qui peuvent être difficiles à séparer et à disperser 
au moyen d’agents dispersants. Comme les hydrocarbures s’altèrent au fil du temps et 
deviennent plus visqueux, on considère que les dispersants sont plus efficaces pour les 
hydrocarbures qui ont été à la surface de l’eau pendant de courtes périodes et qui sont moins 
visqueux – ce qui souligne la nécessité de prendre des décisions rapides (API, 2012). 
Les dispersants ne devraient pas être utilisés en eau peu profonde, généralement définie 
comme étant à moins de 10 m (ARPEL, 2007), puisque le panache de pétrole dispersé peut 
entrer en contact avec des espèces sensibles se trouvant près du littoral et toucher des 
caractéristiques de la colonne d’eau et du fond marin, exposant potentiellement les organismes 
à de fortes concentrations de pétrole dispersé (EMSA, 2010). Étant donné que le pétrole 
contenu dans un panache chimiquement dispersé pénètre dans la colonne d’eau, la profondeur 
de l’eau est un facteur dont il faut tenir compte dans les analyses relatives à l’application de 
dispersants et les AAEN (NASEM, 2020). 
La profondeur de l’eau et le taux d’échange d’eau permettent aux hydrocarbures dispersés de 
se mélanger et de se diluer dans la colonne d’eau, ce qui entraîne la formation de fines 
gouttelettes d’hydrocarbures et leur dissolution. On pensait qu’il était nécessaire d’avoir de 
l’énergie sous forme de vagues déferlantes ou de crêtes pour faciliter la séparation des petites 
gouttelettes d’hydrocarbures et leur transport dans la colonne d’eau (EMSA, 2010; Huber et al., 
2014). Cependant, on a observé sur le terrain que les dispersants étaient efficaces à des taux 
de dissipation d’énergie plus faibles (Huber et al., 2014). Les mers agitées et les vents forts 
contribuent à une dispersion plus rapide; toutefois, il y a une limite maximale, car le niveau de 
« pure » énergie requise pour le mélange dans des conditions de haute mer (p. ex. conditions 
de tempête) dispersera les hydrocarbures naturellement sans l’ajout de dispersants (NASEM, 
2020). En vertu des lignes directrices opérationnelles, l’épandage de dispersants est 
généralement jugé inefficace à des vitesses de vent supérieures à 25 à 30 nœuds, puisque les 



 

8 

hydrocarbures seraient submergés la plupart du temps (EMSA, 2010). Les forts vents peuvent 
également augmenter la dérive, ce qui rend difficile l’application exacte de dispersants sur la 
nappe de pétrole. Ils peuvent aussi limiter l’approbation des opérations aériennes en raison de 
préoccupations relatives à la sécurité. 
La plupart des dispersants disponibles sur le marché sont spécialement conçus pour être 
utilisés dans des conditions marines dont la salinité est d’environ 30 à 35 parties par millier 
(ITOPF, 2014). Bien que les dispersants puissent être formulés pour être utilisés dans les eaux 
moins salées, les recommandations concernant leur utilisation dans les systèmes d’eau douce 
sont limitées en raison de préoccupations environnementales (p. ex. les eaux intérieures 
touchées par des déversements d’hydrocarbures peuvent être peu profondes ou avoir des 
prises d’eau potable, une circulation réduite ou une charge sédimentaire élevée [Lehtinen et 
Vesala, 1984; Payne et al., 1985; Blondina et al., 1999; George-Ares et al., 2001]). Il existe des 
dispersants commerciaux pour l’eau douce ou de faible salinité, mais ils n’ont pas été étudiés 
aussi en profondeur que les formulations de dispersants en milieu marin (SL Ross, 2010). 

Avantages des agents dispersants 
Pour choisir une mesure d’intervention, on prend en compte et évalue les avantages, les limites, 
les exigences opérationnelles et les répercussions négatives potentielles de chaque option 
d’intervention par rapport aux circonstances du déversement (Dillon, 2017a)2. Avant l’utilisation 
d’un dispersant, une AAEN est menée pour évaluer les compromis associés à son application 
et établir un équilibre (Turner et al., 2010). Ce processus exige une compréhension approfondie 
des impacts relatifs des hydrocarbures déversés à court et à long terme, ainsi que des 
capacités, des limites et des conséquences probables des différentes options d’intervention, y 
compris les impacts potentiels que les agents dispersants peuvent avoir sur l’environnement 
dans lequel ils sont introduits. Pour obtenir de plus amples renseignements sur le processus de 
l’AAEN, veuillez consulter le document du MPO (2014). Malgré les avantages opérationnels des 
dispersants, il est nécessaire d’effectuer une AAEN pour évaluer les options d’intervention et 
leurs résultats probables pour les personnes et l’environnement, par rapport à l’absence 
d’intervention (Dillon, 2016). 
Selon le scénario de déversement, et sous réserve d’une AAEN, les dispersants peuvent offrir 
des avantages par rapport aux autres options d’intervention, y compris la récupération 
physique/mécanique, le brûlage sur place et l’atténuation naturelle. 
L’éventail des conditions environnementales dans lesquelles les dispersants peuvent être 
appliqués est plus grand que celui des opérations de récupération mécanique ou de brûlage sur 
place, en ce qui a trait à la vitesse du vent, la hauteur des vagues et l’épaisseur de la nappe 
d'hydrocarbures. Les dispersants sont la seule option efficace pour les déversements en mer 
lorsque les nappes sont très minces (< 0,1 mm) (SpillPrevention.org, 2014a). Les dispersants 
peuvent aussi constituer une option d’intervention viable pour les déversements plus importants 
qui sont loin des côtes et loin des réserves d’équipement de récupération et de confinement. En 
effet, les agents dispersants, qui sont généralement considérés comme étant les plus efficaces 

 
2 Il est important de comprendre les propriétés physiques et chimiques du pétrole ou des 
hydrocarbures déversés, le degré d’altération et le calendrier de déploiement éventuel afin de 
mener un examen initial de la pertinence et de la viabilité du dispersant chimique comme option 
d’intervention. Les propriétés des hydrocarbures à prendre en considération sont la densité 
(souvent exprimée par la densité API), le degré d’altération, la viscosité, le point d’écoulement 
et l’épaisseur de la nappe (ce qui est important pour l’application en surface). 
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pour les hydrocarbures qui sont dans l’eau depuis moins de 72 à 96 heures, peuvent être 
appliqués rapidement à partir d’aéronefs, qui peuvent se déplacer beaucoup plus vite que les 
navires vers les lieux de déversement et entre ceux-ci. Une arrivée plus rapide à l’emplacement 
du déversement permet de commencer une intervention efficace avant que les nappes aient la 
possibilité de se propager, de se déplacer ou de se séparer en plus petites nappes de surface. 
L’efficacité des agents dispersants augmente lorsque l’énergie requise pour le mélange, sous 
forme de vagues, augmente, puisque plus cette énergie est grande, plus les gouttelettes 
d’hydrocarbures dispersées qui en résultent sont petites. Il importe de souligner que le « taux 
de rencontre », soit la zone traitée au fil du temps, est beaucoup plus grand par application 
aérienne que celui qui peut être obtenu à partir d’un navire de surface. L’injection sous-marine 
de dispersants peut également être utilisée pour traiter les rejets d’hydrocarbures provenant 
d’une source ponctuelle (p. ex. une éruption de puits) avant qu’ils n’atteignent la surface et 
forment une nappe étendue (SpillPrevention.org, 2014a). L’injection sous-marine de dispersants 
(ISMD) a un taux de rencontre maximal, car on applique les dispersants directement au point de 
rejet des hydrocarbures (NASEM, 2020). Les autres avantages associés à l’ISMD sont les 
suivants : 

• réduit le besoin d’opérations de récupération en surface, de brûlage sur place et de 
dispersion en surface, diminuant ainsi le risque d’exposition et d’accidents pendant ces 
opérations; 

• réduit le potentiel de composés organiques volatils (COV) à la surface (Gros et al., 2017); 

• réduit la possibilité que les hydrocarbures atteignent le littoral (French McCay et al., 2018); 

• un grand volume d’eau est disponible pour la dilution; 

• grande efficacité – traitement d’hydrocarbures récemment déversés et non émulsifiés dans 
de fortes conditions turbulentes (Brandvik et al., 2016; 2019); 

• injection à un endroit gérable, avec contrôle et précision; 

• peut avoir lieu dans la plupart des conditions météorologiques, menant à des opérations 
24 heures sur 24, 7 jours sur 7 (IOGP-IPIECA, 2015). 

De plus, même si les températures froides peuvent nuire à la faisabilité de certaines options 
d’intervention sur le plan opérationnel, les évaluations indiquent que les températures plus 
froides ne réduisent pas la dispersibilité de nombreux hydrocarbures ni l’activité du dispersant. 
(Brown et Goodman, 1996, Owens et Belore, 2004, Sørstrøm et al., 2010; Faksness et al., 
2017). Par conséquent, les dispersants chimiques sont une option d’intervention efficace en cas 
de déversement d’hydrocarbures dans des conditions d’eau froide. 

Problèmes liés aux agents dispersants 
Malgré les avantages énumérés ci-dessus, les agents dispersants ont des limites et ne 
devraient être utilisés que lorsque cela est approprié, en fonction d’une AAEN. 
Dans certains scénarios de déversement, il peut ne pas être nécessaire d’ajouter des 
dispersants compte tenu du devenir et du comportement des hydrocarbures déversés et/ou des 
conditions environnementales (p. ex. les hydrocarbures s’évaporent ou se dispersent 
naturellement, les conditions ne le permettent pas). 
Comme il a été mentionné pour toutes les options d’intervention en cas de déversement, la 
période optimale pour l’application de dispersants dépend de l’altération des hydrocarbures, de 
l’épaisseur de la nappe et de l’émulsification. L’utilisation optimale des agents dispersants 
concerne le pétrole brut léger qui vient d’être rejeté (voir le tableau 2). Les dispersants sont 
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généralement moins efficaces pour le pétrole brut lourd et les hydrocarbures altérés ayant une 
viscosité plus élevée ou ceux qui sont sujets à former des émulsions (Walker et al., 2003; 
ASTM International, 2013). 
Les effets potentiels des agents dispersants et des hydrocarbures dispersés dans la colonne 
d’eau sur l’écosystème marin constituent une préoccupation courante. L’utilisation de 
dispersants dans les zones côtières littorales, y compris les terres humides ou les marais salés, 
est limitée par la présence d’eaux peu profondes et une énergie des vagues limitée (Lee et al., 
2015). De plus, l’efficacité des dispersants est réduite dans les milieux d’eau saumâtre ou d’eau 
douce, car les formulations disponibles sur le marché dans la majorité des réserves existantes 
sont fabriquées pour les milieux d’eau salée seulement (ITOPF, 2014). 
Il faut établir un équilibre entre les effets environnementaux potentiels du déplacement des 
hydrocarbures de la surface vers la colonne d’eau en vue d’une dilution rapide (qui peut 
modifier les mécanismes d’exposition des organismes aquatiques) et les conséquences de ne 
pas traiter les hydrocarbures (cet équilibre est au cœur de l’AAEN). Un examen des effets 
écotoxicologiques potentiels et des impacts des hydrocarbures dispersés sur les espèces 
aquatiques marines est fourni dans les sections subséquentes du présent rapport. 

CADRE DE RÉGLEMENTATION RELATIF À L’UTILISATION DE DISPERSANTS AU 
CANADA 
Au Canada, les dispersants sont reconnus depuis les années 1960 comme une mesure efficace 
de lutte contre les déversements d’hydrocarbures. La Direction des urgences 
environnementales d’Environnement Canada a été établie en 1972 et a adopté les « Règles 
d'emploi et d'admissibilité des dispersants pour traiter les nappes de pétrole » en 1973 
(Environnement Canada, 1973). 
En vertu de la Loi sur les opérations pétrolières au Canada (la Loi), le Règlement établissant 
une liste des agents de traitement a été adopté en 2016. Le terme « agent de traitement » (AT) 
s’applique à divers produits, notamment aux agents dispersants. Le rejet d’AT ou de toute 
substance nocive dans les eaux canadiennes est interdit par un certain nombre de lois 
environnementales fédérales, y compris la Loi de 1994 sur la convention concernant les 
oiseaux migrateurs, la Loi sur les pêches et les dispositions sur l’immersion en mer de la Loi 
canadienne sur la protection de l’environnement (1999) (LCPE 1999). Plus précisément, en cas 
de déversement d’hydrocarbures provenant d’une plateforme de forage en mer, la Loi lève les 
interdictions légales (annexes 1 et 2 de la Loi) qui empêcheraient autrement l’utilisation d’un AT 
si : 

• l’AT est inscrit dans un règlement pris par le ministre de l’Environnement; 

• l’utilisation de l’AT est permise en vertu d’une autorisation reçue de la part d’une 
commission responsable; 

• en réponse à un déversement, l’agent principal de la conservation de la commission 
responsable établit que l’utilisation de l’AT est susceptible de créer un avantage 
environnemental net dans les circonstances particulières du déversement et accorde son 
approbation;  

• l’AT est utilisé conformément aux conditions énoncées par l’agent principal de la 
conservation au moment du déversement. 

Les AT indiqués dans le Règlement sont Corexit® EC9500A (dispersant) et Corexit® EC9580A 
(agent de nettoyage de surface). Corexit® EC9500A, un dispersant concentré de type III, est le 
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seul dispersant approuvé au Canada. À l’heure actuelle, l’utilisation de dispersants au Canada 
n’est réglementée que pour les sources extracôtières. 

DEVENIR ET COMPORTEMENT  

PROPRIÉTÉS DES HYDROCARBURES QUI INFLUENT SUR LE DEVENIR ET LE 
TRANSPORT 
Les lois de la physique et de la chimie guident le devenir, le comportement et le transport des 
hydrocarbures, mais le devenir et le comportement sont également influencés par le type 
d’hydrocarbures (et ses propriétés), les conditions environnementales, les processus 
biologiques, les activités humaines et le temps (Daling et al., 1997). Les propriétés chimiques et 
physiques des hydrocarbures détermineront la façon dont ceux-ci seront altérés par les 
processus environnementaux, y compris l’évaporation, l’aérosolisation, l’oxydation 
photochimique, la dissolution, la biodégradation, l’agrégation et l’adhérence (NASEM, 2020). 
Les caractéristiques chimiques du pétrole, y compris le poids moléculaire des hydrocarbures, 
l’abondance des éléments (y compris l’azote, le soufre et l’oxygène) et l’abondance relative des 
composés saturés et aromatiques, des résines et des asphaltènes, peuvent influer sur le 
devenir et le transport des hydrocarbures (NASEM, 2020). De plus, les propriétés des 
hydrocarbures, comme la densité, la volatilité, la viscosité et le point d’écoulement (ITOPF, 
2018), sont utiles pour comprendre comment les hydrocarbures peuvent subir des processus 
d’altération et de transport. 
La taille des gouttelettes d’hydrocarbures est également un facteur important qui régit le devenir 
et le comportement des hydrocarbures dans l’environnement marin (NASEM, 2020). Les 
grosses gouttelettes d’hydrocarbures flottent mieux et remontent à la surface plus rapidement 
que les fines gouttelettes, qui devraient demeurer dans la colonne d’eau plus longtemps 
(CRRC, 2017a). Comme les petites gouttelettes (dont le rapport surface-volume est plus élevé) 
remontent à la surface à un rythme plus lent, elles perdent de plus en plus de composants 
solubles et subissent un processus de biodégradation accru pendant cette période, 
comparativement aux grosses gouttelettes, ce qui réduit les COV à la surface de l’eau (NASEM, 
2020). 

DEVENIR DES HYDROCARBURES 
La présente section décrit les processus types du devenir des hydrocarbures déversés 
(collectivement appelés « altérations ») et la façon dont ces processus peuvent être altérés par 
l’utilisation de dispersants chimiques. Il est important de reconnaître que les conditions 
environnementales, y compris (sans toutefois s’y limiter) la température de l’eau et de l’air, la 
profondeur de l’eau, la présence de glace, l’énergie requise pour le mélange et la salinité, ainsi 
que les propriétés des hydrocarbures et leur type, peuvent influer sur les processus d’altération 
des hydrocarbures (CRRC, 2017a). L’examen des processus du devenir présenté ci-dessous 
porte sur les processus les plus touchés par l’utilisation de dispersants. Certains des processus 
qui ne sont pas pertinents pour les hydrocarbures dispersés ne sont pas abordés dans le 
présent document, mais le sont ailleurs (p. ex. Lee et al., 2015; CRRC, 2017a). 

Dispersion et dilution 
Les hydrocarbures déversés dans le milieu marin se dispersent et se diluent généralement au fil 
du temps (Lee et al., 2013). Selon l’énergie requise pour le mélange, l’application de 
dispersants chimiques sur les nappes de pétrole peut également améliorer le déplacement du 
pétrole vers la colonne d’eau, où il peut être dilué davantage (NRC, 2005). 
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Évaporation 
L’évaporation suppose la perte des composés volatils légers et solubles dans l’eau présents 
dans les hydrocarbures après un déversement (Stout et al., 2017). L’évaporation se produit 
rapidement et joue un rôle important dans la modification des propriétés physiques et chimiques 
des hydrocarbures et peut nuire à l’efficacité des agents dispersants. L’évaporation produit un 
résidu plus épais, plus dense et moins soluble que les hydrocarbures déversés initialement. 
L’utilisation de dispersants chimiques vise à disperser les hydrocarbures dans la colonne d’eau, 
réduisant ainsi potentiellement l’évaporation des composants volatils dans l’atmosphère. 

Aérosolisation 
En ce qui concerne les hydrocarbures, l’aérosolisation peut se produire de deux façons 
différentes. Elle peut survenir lorsque les vagues poussent l’air à la surface de la colonne d’eau, 
ce qui produit des bulles. Celles-ci remontent ensuite la colonne d’eau et éclatent à la surface. 
Des bulles contenant des composés pétroliers peuvent alors libérer ces composés dans 
l’atmosphère. L’aérosolisation peut également se produire lorsque les composés évaporés du 
pétrole s’oxydent et créent des aérosols organiques secondaires. Les composés aérosolisés 
peuvent présenter des problèmes en ce qui concerne la qualité de l’air à proximité d’un 
déversement d’hydrocarbures (Middlebrook et al., 2012). La dispersion naturelle des 
hydrocarbures en mer peut produire des aérosols et dépend de l’état de la mer et d’autres 
conditions environnementales (Deane et Stokes, 2002). 
En théorie, l’utilisation de dispersants chimiques vise à disperser les hydrocarbures dans la 
colonne d’eau, réduisant ainsi la formation d’aérosols. Cependant, de nouvelles données 
probantes découlant d’études en laboratoire indiquent que les dispersants augmentent 
l’aérosolisation des composés pétroliers en présence de vagues déferlantes. Selon les 
évaluations en laboratoire, l’aérosolisation accrue des hydrocarbures en présence de 
dispersants est considérée comme une fonction à la fois de la capacité du dispersant à 
disperser les hydrocarbures dans la colonne d’eau et de la capacité de flottaison des bulles 
contenant du pétrole (Ehrenhauser et al., 2014; Afshar-Mohajer et al., 2018). Le lien entre 
l’aérosolisation et l’utilisation de dispersants, ainsi que le devenir de toute gouttelette 
aérosolisée, nécessite une validation dans le cadre de scénarios réels et devrait faire l’objet de 
recherches dans l’avenir. 

Photomodification 
La photomodification est l’altération des composants du pétrole par la lumière du soleil et peut 
se produire par des mécanismes directs et indirects, y compris la photodégradation 
(décomposition causée par la lumière du soleil) et la photooxydation (oxydation causée par la 
lumière du soleil) (voir NRC, 2005). Lorsque des composés dans le pétrole subissent une 
photooxydation, la composition du pétrole peut changer en raison de la génération de produits 
qui ne sont pas présents dans le pétrole déversé initialement (NRC, 2005; Ward et al., 2018). 
La photomodification peut se produire rapidement à la suite d’un déversement de pétrole et 
peut réduire la période optimale pour une application efficace de dispersants (NASEM, 2020). 
Le taux de photooxydation dépend de la quantité de rayonnement incident, qui peut être 
touchée par les conditions météorologiques et la période de l’année, et de la composition 
chimique du pétrole (NASEM, 2020). De plus, certains composants du pétrole sont plus 
sensibles à la photooxydation que d’autres (Yang et al., 2015; Stout et Payne, 2016). 
Les résultats de la photooxydation varient selon les hydrocarbures déversés et les conditions 
environnementales. D’après la documentation, la photooxydation peut contribuer à ce qui suit 
(Chapelle, 2001; Wang et Fingas, 2003; NRC, 2005; Yang et al., 2015; Lee et al., 2015) : 
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• Possibilité d’augmentation des taux de biodégradation en raison de la biodisponibilité 
accrue des hydrocarbures. 

• Possibilité de sous-produits toxiques, surtout en raison des composés d’hydrocarbures 
aromatiques polycycliques (HAP) qui subissent une photooxydation et/ou une 
photosensibilisation. 

• Les sous-produits peuvent comprendre des produits plus solubles dans l’eau ou des résidus 
de goudron et de gomme, selon les hydrocarbures déversés. 

Certaines études ont montré que les dispersants peuvent accélérer la photodégradation des 
composants du pétrole (Zhao et al., 2016b; Fu et al., 2017). Dans une évaluation en laboratoire, 
Ward et al. (2018) ont montré que l’efficacité des dispersants était réduite pour les 
hydrocarbures qui avaient subi une photomodification, comparativement aux hydrocarbures qui 
n’avaient pas été exposés à la lumière du soleil. 

Dissolution 
Les hydrocarbures sont formés de nombreux composés, dont certains peuvent être solubles 
dans l’eau. De nombreux facteurs influent sur la dissolution (solubilité) des hydrocarbures, y 
compris (sans toutefois s’y limiter) la température, la salinité, la pression et les propriétés 
chimiques et physiques des hydrocarbures (Ryerson et al., 2011; Gros et al., 2017; Jaggi et al., 
2017). L’objectif principal des agents dispersants est de créer de plus fines gouttelettes 
occupant une surface accrue, favorisant ainsi la dissolution et d’autres processus (p. ex. 
biodégradation) (Atlas et Hazen, 2011; Ryerson et al., 2012; Bagby et al., 2017). 
La dissolution est particulièrement importante dans les scénarios où les hydrocarbures se 
retrouvent moins facilement à la surface de l’eau (p. ex. rejets sous-marins, rejets 
d’hydrocarbures sous la glace), car les composés qui sont de plus en plus solubles dans l’eau 
peuvent également être volatils (Gros et al., 2016, 2017; NASEM, 2020). Les processus 
d’altération dans la colonne d’eau, y compris la dissolution, peuvent réduire le transfert de 
composés pétroliers volatils dans l’atmosphère (Gros et al., 2017). Les dispersants augmentent 
l’exposition aqueuse des hydrocarbures en accroissant la surface exposée à l’eau, ce qui 
pourrait améliorer la dissolution des hydrocarbures (Reddy et al., 2012; Ryerson et al., 2012; 
NASEM, 2020). 

Émulsification 
Lorsque l’eau de mer et le pétrole se mélangent, des émulsions de type huileux, ou « eau dans 
l’huile » se forment. La capacité des types d’hydrocarbures de former des émulsions varie 
(veuillez consulter la section Types d’hydrocarbures et utilisation de dispersants). Les propriétés 
du pétrole émulsionné sont différentes de celles du pétrole rejeté initialement, le pétrole 
émulsionné adoptant des propriétés physiques semi-solides. Le pétrole émulsionné est plus 
visqueux que le pétrole initial, ce qui le rend plus difficile à disperser. L’émulsification peut 
également réduire le taux de biodégradation du pétrole (Lee et al., 2011a). 
L’utilisation de dispersants chimiques peut réduire ou empêcher les émulsions de type huileux 
(souvent appelées « mousses »), car elle réduit la présence de pétrole à la surface de la mer, 
où l’émulsification se produit le plus souvent en raison du mélange. L’un des objectifs de 
l’injection de dispersants sous la surface est de réduire le mélange de pétrole et d’eau à mesure 
qu’il monte dans la colonne d’eau, réduisant ainsi l’émulsification. Bien que les dispersants 
chimiques puissent être utilisés pour le pétrole émulsionné, ils peuvent ne pas être aussi 
efficaces que pour le pétrole non émulsionné (Belore et al., 2008; NRC, 2014). 
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Formation d’hydrates 
Les hydrates de gaz sont des cristaux formés à partir d’eau et de gaz d’hydrocarbures, dans 
des conditions précises de pression et de température (Uchida et al., 2020). La formation 
d’hydrates de gaz est particulièrement pertinente pour les rejets sous-marins d’hydrocarbures 
en profondeur (> 300 m) dans des conditions de haute pression et de basse température. La 
formation d’hydrates de gaz peut avoir des répercussions sur le devenir et le transport des 
hydrocarbures dans la colonne d’eau (voir Johansen et al., 2003; Warzinski et al., 2014). On ne 
s’attend pas à ce que les agents dispersants aient une grande incidence sur la formation 
d’hydrates dans un scénario de déversement sous-marin (NASEM, 2020). 

Agrégats hydrocarbures-particules 
Le terme « agrégats hydrocarbures-particules (AHP) » englobe de manière générale 
l’interaction des hydrocarbures avec les matières inorganiques et organiques dans 
l’environnement et comprend notamment les agrégats hydrocarbures-minéraux  et les agrégats 
hydrocarbures-sédiments (Fitzpatrick et al., 2015; Zhao et al., 2016b, 2017). Par définition, les 
AHP sont de petite taille (de 20 à 100 µm) et sont dominés par les résidus d’hydrocarbures, 
ainsi que par les matières inorganiques et organiques (Quigg et al., 2020). 
La formation d’AHP a une incidence sur la flottabilité des gouttelettes d’hydrocarbures, ce qui 
favorise le transport dans la colonne d’eau et les sédiments par les courants (Lee et al., 2003a). 
La formation d’AHP peut améliorer la dissolution et la biodégradation des hydrocarbures (Lee et 
al., 1997; Weise et al., 1999; Khelifa et al., 2002; Aveyard et al., 2003; Ajijolaiya et al., 2006; 
Gong et al., 2014). Il y a un lien positif entre la formation d’AHP et la dispersion des 
hydrocarbures. Tout d’abord, la formation d’AHP améliore la dispersion des hydrocarbures 
(Lee, 2002; Owens et Lee, 2003). En même temps, la fragmentation des hydrocarbures en 
gouttelettes plus fines par l’entremise de la dispersion (naturelle ou chimique) soutient plus 
facilement la formation d’AHP (Gong et al., 2014; Gustitus et al., 2017). Selon la documentation, 
l’utilisation de dispersants chimiques est en synergie avec la dispersion des agrégats 
hydrocarbures-minéraux et des AHP (Li et al., 2007; Khelifa et al., 2008; Wang et al., 2013). 
L’utilisation de dispersants favorise la formation de gouttelettes d’hydrocarbures plus fines, qui 
sont plus sujettes à la formation d’AHP (Quigg et al., 2020), ce qui peut entraîner une 
dissolution et une biodégradation accrues des composants du pétrole. 

Neige marine hydrocarbonée 
Le terme « neige marine hydrocarbonée » est utilisé pour décrire un agrégat de pétrole et de 
matières organiques (p. ex. bactéries, phytoplancton) (Passow et al., 2012; Fu et al., 2014; Daly 
et al., 2016; Passow et Ziervogel, 2016). La neige marine est présente naturellement dans 
l’océan en raison de la pluie continue de détritus principalement organiques qui tombent des 
couches supérieures de la colonne d’eau (Alldredge, 2001). La neige marine hydrocarbonée se 
forme lorsque des composants du pétrole (hydrocarbures) sont adsorbés sur des particules 
organiques ou se retrouvent piégés dans des matrices de neige marine (Wirth et al., 2018). Par 
définition, comparativement aux AHP (agrégats hydrocarbures-particules), la neige marine 
hydrocarbonée a une taille plus grande (> 0,5 mm) et est dominée par les particules organiques 
(Daly et al., 2016; Passow et Ziervogel, 2016; Quigg et al., 2020). 
Après le déversement de Deepwater Horizon, on a observé de la neige marine hydrocarbonée. 
On a émis l’hypothèse que la neige marine hydrocarbonée emprisonnait des particules et des 
matières organiques supplémentaires au moyen d’un processus appelé Marine Oil Snow 
Sedimentation and Flocculent Accumulation (MOSSFA – sédimentation et floculation dans la 
neige marine hydrocarbonée) (Passow et al., 2012; White et al., 2012; Montagna et al., 2013; 
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Kinner et al., 2014; Romero et al., 2015). Ce processus a entraîné une augmentation des taux 
d’accumulation de sédiments à la suite du déversement de DWH (Brooks et al., 2015). Selon 
les évaluations effectuées à la suite de ce déversement, la formation de neige marine 
hydrocarbonée semble être influencée par la dynamique du plancton, les éléments nutritifs et 
les minéraux en suspension dans la colonne d’eau (Daly et al., 2016). Des incertitudes 
demeurent quant au lien entre les dispersants chimiques, le processus de MOSSFA et la 
formation de neige marine (Passow et al., 2017). L’importance des études en laboratoire qui 
font état d’un lien positif entre les agents dispersants et la formation de neige marine a été 
remise en question en raison de la pertinence des conditions expérimentales utilisées par 
rapport à celles susceptibles d’être présentes sur le terrain pendant les opérations d’intervention 
réelles (Lee et al., 2013; Prince et al., 2016; Brakstad et al., 2018). À l’heure actuelle, il semble 
que les agents dispersants peuvent augmenter ou diminuer la probabilité d’un événement de 
neige marine hydrocarbonée à la suite d’un déversement, selon les conditions 
environnementales et le type/degré d’altération des hydrocarbures. 
Les dispersants peuvent soutenir la formation de neige marine et le transport des 
hydrocarbures vers les profondeurs océaniques; d’autres études sont en cours pour valider et 
évaluer l’importance écologique de ce phénomène dans des conditions réelles (NASEM, 2020). 

Biodégradation 
Les mélanges d’hydrocarbures représentent des sources d’énergie pour les communautés 
microbiennes (Prince et al., 2016). On estime que la biodégradation aérobie devrait se produire 
rapidement dans des scénarios réels de déversement de pétrole, car le pétrole se disperse et 
se dilue naturellement et est par la suite dégradé par des microbes (Brakstad et al., 2014). Pour 
qu’il y ait biodégradation, les composés pétroliers doivent rencontrer des consommateurs 
microbiens dans l’environnement marin. La biodégradation des composés pétroliers peut se 
produire lorsque les composés se trouvent dans la phase aqueuse ou à l’interface pétrole-eau, 
ce qui rend les fractions dissoutes et dispersées du pétrole très sensibles à la biodégradation 
(CRRC, 2017a; Brakstad et al., 2018). 
Les taux de biodégradation dépendent de divers facteurs environnementaux et écologiques. 
Les structures des communautés microbiennes varient dans les milieux marins d’une région 
géographique à l’autre (CRRC, 2017a), mais les microbes qui dégradent le pétrole sont 
répandus à l’échelle mondiale et comprennent les bactéries, les archées méthanogènes et les 
champignons (Head et al., 2003; 2006). Les microbes capables de dégrader le pétrole ont 
évolué et se sont adaptés au fil du temps en réponse aux suintements naturels de pétrole 
(Atlas, 1995). 
La température et la profondeur de l’eau sont deux facteurs clés liés à la biodégradation dans le 
milieu marin, car elles influent sur la viabilité des communautés microbiennes (CRRC, 2017a). 
La température est une condition environnementale particulièrement importante pour la 
biodégradation. Les températures optimales pour les taux de dégradation des hydrocarbures 
dans le milieu marin sont de l’ordre de 15 à 20 degrés Celsius (°C) (Das et Chandran, 2011). 
Toutefois, Hazen et al. (2010) ont mesuré la demi-vie de biodégradation des n-alcanes, d’une 
durée de quelques jours, dans le panache sous-marin dispersé et dilué (de 2 à 442 parties par 
milliard [ppb]) de la plateforme Deepwater Horizon à une profondeur de 1 100 à 1 220 m et à 
5 °C. Les communautés microbiennes en eau froide, y compris celles de l’Arctique, ont affiché 
des capacités de biodégradation semblables à celles des communautés microbiennes résidant 
dans les mers tempérées (Brakstad et Bonaunet, 2006; Brakstad et al., 2014; McFarlin et al., 
2014). 
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Des études menées par Stewart et Marks (1978) et Yeung et al. (2015) ont montré la présence 
généralisée de microbes dégradant le pétrole dans l’eau et les sédiments de la côte est du 
Canada, et Greer et al. (2014) ont décrit les communautés microbiennes capables de dégrader 
le pétrole dans l’eau de mer et la glace de l’Arctique canadien. Pour déterminer l’importance de 
l’atténuation naturelle, les taux de dégradation des hydrocarbures ont été quantifiés pour les 
communautés microbiennes indigènes dans les eaux de l’océan Pacifique et de l’océan 
Atlantique du Canada (Tremblay et al., 2017; 2019). 
La capacité des agents dispersants de fragmenter les hydrocarbures en gouttelettes plus fines 
offre une plus grande surface pour la colonisation microbienne et soutient la biodégradation 
(Brakstad et al., 2014, Prince et Butler, 2014; Prince et al., 2016; Ribicic et al., 2018). Dans une 
évaluation effectuée en laboratoire, l’ajout d’un dispersant a permis d’améliorer les taux de 
dégradation du pétrole brut près de la surface dans des conditions simulées en eau de mer à 
proximité d’installations de production de pétrole brut et de gaz naturel au large de l’est du 
Canada (Tremblay et al., 2017). 
Il a également été montré que les formulations de dispersants améliorent la biodégradation en 
servant de source alimentaire pour les communautés microbiennes (Lee et al., 1985; Varadaraj 
et al., 1995). En outre, la formation d’AHP améliore la biodégradation des hydrocarbures – et 
l’application de dispersants soutient la formation d’AHP (Lee et al., 1997; Weise et al., 1999; 
Khelifa et al., 2002; Aveyard et al., 2003; Ajijolaiya et al., 2006; Gong et al., 2014). 
L’impact des dispersants chimiques sur les taux de biodégradation dans le cadre des 
évaluations menées en laboratoire a permis d’expliquer les résultats variables (Macnaughton et 
al., 2003; Kleindienest et al., 2015). Les écarts entre les résultats des scénarios du monde réel 
et ceux établis en laboratoire sont généralement attribués à la conception des études et aux 
méthodes de laboratoire qui ne représentent pas les réalités des scénarios du monde réel, 
particulièrement en ce qui concerne les concentrations et la dilution des hydrocarbures (Lee et 
al., 2013; Prince et al., 2016). 

Lien entre les processus d’altération et les dispersants chimiques 
Comme il est mentionné dans la section Considérations environnementales relatives à 
l’utilisation de dispersants, les processus d’altération des hydrocarbures peuvent réduire 
l’efficacité des dispersants – définie sur le plan opérationnel comme la quantité de pétrole 
transférée dans la colonne d’eau par rapport à ce qui reste à la surface. L’efficacité de 
l’utilisation de dispersants en cas de déversement d’hydrocarbures dépend de divers facteurs, 
dont la composition des hydrocarbures, le taux de dissipation de l’énergie, l’altération des 
hydrocarbures, le type d’agent dispersant et la quantité appliquée, la température et la salinité 
de l’eau (Chen et al., 2012). Par exemple, à mesure qu’il y a altération des hydrocarbures, leur 
viscosité augmente, ce qui complexifie leur dispersion chimique. De façon générale, 
l’évaporation des composants volatils produit un résidu d’hydrocarbures ayant une viscosité 
plus élevée, une solubilité plus faible et une densité plus grande, ce qui est plus difficile à 
disperser. Selon leur type, les hydrocarbures altérés peuvent également former des émulsions 
qui sont également difficiles à disperser chimiquement. D’après les données probantes 
examinées, les agents dispersants peuvent améliorer la dispersion, la dilution, la dissolution, la 
photooxydation et la biodégradation des hydrocarbures, ainsi que la formation d’agrégats 
hydrocarbures-particules et la formation de neige marine hydrocarbonée. Par ailleurs, en 
facilitant le transport des hydrocarbures dans la colonne d’eau, les dispersants peuvent réduire 
l’évaporation et peut-être l’aérosolisation des hydrocarbures à la surface. 
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TRANSPORT DES HYDROCARBURES ET UTILISATION DE DISPERSANTS 

Rejet en surface 
En cas de rejet d’hydrocarbures en surface, une nappe ou un reflet se formera à la surface de 
la colonne d’eau. Le comportement et les caractéristiques uniques de cette nappe dépendent 
du type d’hydrocarbures rejetés et des conditions environnementales. En général, les 
hydrocarbures se dispersent naturellement et se séparent en plus fines gouttelettes par 
l’énergie des vagues et le mélange qui s’ensuit. Les fines gouttelettes d’hydrocarbures seront 
ensuite entraînées de la surface de l’eau vers la colonne d’eau par l’énergie des vagues, la 
turbulence et la circulation de Langmuir (NASEM, 2020). L’application (pulvérisation) de 
dispersants sur les nappes de pétrole de surface à partir de navires de surface et/ou d’aéronefs 
améliore la dispersion naturelle du pétrole, facilitant son transport de la surface de la mer vers 
la colonne d’eau. Les dispersants à la surface des gouttelettes d’hydrocarbures favorisent la 
rupture par écoulement, soit la formation de microfils en raison de la déformation des 
gouttelettes par la contrainte de cisaillement lorsqu’elles se déplacent dans la colonne d’eau, ce 
qui mène à la formation de microgouttelettes (Zhao et al., 2017). Bien que ce processus réduise 
la présence d’hydrocarbures à la surface de l’eau, il augmente la concentration d’hydrocarbures 
dans la colonne d’eau. Cela peut entraîner une augmentation des composants solubles du 
pétrole dans la colonne d’eau supérieure (CRRC, 2017b). Le pétrole dispersé sera transporté 
verticalement et horizontalement dans la colonne d’eau en raison des vagues, du vent et des 
courants océaniques (USGAO, 2012). Le mélange horizontal est plus important que le mélange 
vertical dans les eaux océaniques et peut avoir des répercussions sur le transport du pétrole 
dispersé (CRRC, 2017b). Le transport du pétrole dispersé résultant de l’utilisation de 
dispersants de surface dépend fortement des conditions environnementales du lieu de rejet 
(CRRC, 2017b). 

Rejet sous la surface 
Un rejet d’hydrocarbures sous la surface provoque immédiatement la montée des 
hydrocarbures dans la colonne d’eau et crée un panache de la source jusqu’à la surface. À 
mesure que le panache de « pétrole brut » (mélange de composants gazeux et pétroliers) 
s’élève dans la colonne d’eau, les composants du pétrole de faible poids moléculaire (<C10) se 
dissolvent dans l’eau de mer. L’ISMD sert à appliquer directement des dispersants dans la 
colonne d’eau. Comme on l’a observé pendant l’incident de Deepwater Horizon, après l’ISMD, 
une couche d’intrusion latérale peut se former dans la colonne d’eau, où des gouttelettes 
d’hydrocarbures (selon la taille des gouttelettes) et des gaz dissous sont entraînés et 
transportés par les courants sous-marins. La couche d’intrusion latérale peut piéger les 
gouttelettes d’hydrocarbures et le pétrole dissous, réduisant ainsi le risque que le pétrole 
atteigne la surface de la mer (NASEM, 2020). Les conditions environnementales, y compris les 
courants, la température, la salinité et la profondeur, combinées au type d’hydrocarbures rejetés 
et à la pression du rejet, influent sur le comportement et la formation du panache (USGAO, 
2012). 
L’ISMD a été utilisée pour la première fois en tant que mesure d’intervention à la suite du 
déversement de DWH en 2010. Contrairement à l’application de dispersants en surface sur une 
vaste zone d’une nappe, l’application sous-marine de dispersants est concentrée au point de 
rejet des hydrocarbures, où la turbulence du jet de pétrole et de gaz peut aider à la formation 
d’un grand nombre de gouttelettes de pétrole et de bulles de gaz (NASEM, 2020). Les 
recherches actuelles indiquent également que l’efficacité de l’ISMD ne dépend pas de la 
pression de l’eau (en profondeur) (Brandvik et al., 2016; 2019). Le taux de contact entre le 
pétrole et le dispersant est plus élevé pour l’ISMD que pour l’épandage aérien sur une nappe de 
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pétrole de surface, car le dispersant est appliqué directement sur le flux de pétrole à son point 
de rejet. L’ISMD peut donc être fondée sur un rapport dispersant-pétrole (RDP) plus faible que 
celui de l’application en surface (un RDP de 1:100 a été prouvé efficace en laboratoire). L’ISMD 
vise à réduire la taille des gouttelettes et à retarder et/ou arrêter la montée des gouttelettes de 
pétrole, ce qui facilite la biodégradation et réduit l’étendue des nappes de surface. 
Selon les modèles et les expériences, l’application de dispersants suivant un rejet de pétrole 
sous-marin réduit la taille des gouttelettes de pétrole de 5 à 10 fois (NASEM, 2020). Le pétrole 
dispersé chimiquement à la suite d’un rejet sous-marin est moins susceptible de former des 
nappes à la surface de l’eau en raison de la taille plus petite des gouttelettes et de la faible 
remontée des fines gouttelettes dans la colonne d’eau, qui se dispersent sur une plus grande 
surface (USGAO, 2012). Par exemple, la séparation horizontale du pétrole dispersé dans la 
colonne d’eau peut se produire en présence d’un courant transversal (CRRC, 2017b). Plus la 
montée verticale des gouttelettes de pétrole dans la colonne d’eau est longue, plus les 
processus d’altération peuvent survenir, ce qui comprend (sans s’y limiter) la biodégradation, la 
dissolution et la formation de neige marine hydrocarbonée. 
Au cours de l’intervention menée à la suite du déversement de DWH, les concentrations de 
pétrole dispersé mesurées étaient constamment inférieures à 5 ppm à une distance de 1 km de 
la tête de puits (Coelho et al., 2011). La trajectoire du pétrole qui remonte à la surface en raison 
de l’ISMD est influencée par les courants océaniques ainsi que par la flottabilité des gouttelettes 
de pétrole dispersées. Comparativement aux opérations de surface, l’un des avantages de 
l’ISMD tient au fait qu’elle peut être appliquée dans presque toutes les conditions 
météorologiques, 24 heures sur 24, et qu’elle utilise moins d’agents dispersants et peut réduire 
les besoins opérationnels (y compris le personnel et l’équipement). Gros et al. (2017) ont 
également signalé que l’ISMD réduit probablement le risque d’exposition des intervenants aux 
vapeurs d’hydrocarbures à la surface. 
Une récente évaluation comparative des risques a permis de conclure que l’ISMD avait entraîné 
une diminution mesurable de l’étendue des nappes de surface et des déversements de pétrole 
sur le littoral, une biodégradation accrue du pétrole en profondeur et une diminution des 
émissions de COV dans l’atmosphère (French McCay et al., 2018). 

CONSIDÉRATIONS ENVIRONNEMENTALES RELATIVES À L’EAU FROIDE 
Les caractéristiques des milieux d’eau froide (notamment les régions arctiques et subarctiques), 
y compris les températures de l’air plus froides et la présence de glace, peuvent influer sur le 
devenir et le comportement des hydrocarbures (NRC, 2014). Collectivement, les 
caractéristiques des milieux d’eau froide peuvent avoir une incidence sur les propriétés 
physiques des hydrocarbures, ce qui pourrait entraîner une augmentation de leur viscosité et 
une diminution de leur propagation, réduisant ainsi la taille des zones contaminées (NRC, 
2014). Le point d’écoulement, c’est-à-dire la température à laquelle le liquide perd ses 
caractéristiques d’écoulement, peut représenter un problème à des températures froides, selon 
les propriétés des hydrocarbures. Ceux-ci sont moins susceptibles de s’évaporer, de se 
disperser et d’émulsifier lorsqu’ils sont emprisonnés dans la glace, ce qui peut prolonger la 
persistance des hydrocarbures dans l’environnement (NRC, 2014). Cette réduction du taux 
d’altération des hydrocarbures peut prolonger la période d’utilisation des dispersants (Brandvik 
et Faksness, 2009). La glace peut se comporter comme un obstacle naturel au transport et à la 
propagation des hydrocarbures, réduisant ainsi la probabilité que les hydrocarbures déversés 
en mer atteignent les milieux riverains. Au bout du compte, l’hydrodynamique des milieux d’eau 
froide peut jouer un rôle important dans la dispersion des hydrocarbures. 
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En ce qui concerne l’utilisation de dispersants, il a été démontré que les produits Corexit 9500 
et 9527 permettaient de disperser le pétrole brut Alaskan North Slope ayant été récemment 
déversé et altéré dans des conditions environnementales d’eau froide (Belore et al., 2009; 
Trudel et al., 2010). Bien que les conditions environnementales extrêmes (courtes périodes 
d’ensoleillement, températures glaciales, etc.) puissent réduire la faisabilité opérationnelle de 
l’application de dispersants dans les régions éloignées de l’Arctique, les évaluations indiquent 
que les températures plus froides ne réduisent pas la dispersibilité de nombreux hydrocarbures 
ni l’activité du dispersant (Brown et Goodman, 1996; Owens et Belore, 2004; Sørstrøm et al., 
2010; Faksness et al., 2017). Même si la présence de glace peut réduire l’efficacité de 
l’application de dispersants sur les hydrocarbures de surface en raison de son action en tant 
que barrière naturelle qui entrave l’énergie des vagues et le mélange qui s’ensuit dans des 
milieux d’eau froide, des données probantes laissent entendre que les petits morceaux de glace 
peuvent également contribuer au mélange et au processus de dispersion (Owens et Belore, 
2004; Brandvik et al., 2010). De plus, des études menées sur le terrain dans l’Arctique ont 
validé l’utilisation du souffle de l’hélice d’un navire pour fournir les niveaux d’énergie requis pour 
le mélange en vue de l’utilisation de dispersants (Daling et al., 2009). Des études ont également 
indiqué que les brise-glaces pouvaient améliorer efficacement le traitement des hydrocarbures 
dans les chenaux entre les glaces flottantes et au-dessus et en dessous de la glace solide 
(Spring et al., 2006, Nedwed et al., 2007). 

RÉSUMÉ : COMMENT L’UTILISATION DE DISPERSANTS INFLUE SUR LE 
DEVENIR ET LE COMPORTEMENT DES HYDROCARBURES 
L’application de dispersants sur les nappes de pétrole de surface facilite le transport du pétrole 
de la surface de l’eau vers la colonne d’eau tout en diluant simultanément le pétrole – ce qui le 
prépare plus facilement à la dégradation microbienne (Lee et al., 2015). Sur le plan de la 
protection de l’environnement, cela réduit le risque que le pétrole atteigne les zones côtières 
littorales, les marais, les estuaires et les rivages et réduit également l’exposition au pétrole pour 
les espèces en surface et celles vivant sous la surface (détails supplémentaires dans les 
sections subséquentes) (Lee et al., 2015). Bien que les dispersants n’éliminent pas le pétrole de 
l’environnement, ils en modifient les propriétés chimiques et physiques, ce qui altère par la suite 
son transport, son devenir et ses effets potentiels (NRC, 2005). 
La concentration de dispersants associée au pétrole changera au fil du temps. Il semble y avoir 
des scénarios généraux qui ont une incidence sur l’association et la dissociation des agents 
dispersants et du pétrole, à savoir l’élimination des agents dispersants en raison du cisaillement 
(c.-à-d. rupture par écoulement), la lixiviation des molécules de surfactants à partir des 
gouttelettes de pétrole, la rétention de surface dans les nappes de pétrole et la rétention dans la 
glace. Les mécanismes régissant les pertes de dispersants causées par le pétrole dispersé ne 
sont pas bien compris et des recherches supplémentaires seraient bénéfiques. 
L’injection sous-marine de dispersants vise à accélérer la dispersion et la décomposition des 
hydrocarbures en gouttelettes plus fines à la source d’un rejet. La surface accrue des fines 
gouttelettes d’hydrocarbures, associée à une plus longue période dans la colonne d’eau, 
pourrait également favoriser une plus grande biodégradation (NASEM, 2020). L’ISMD peut 
entraîner une dilution immédiate des dispersants dans la colonne d’eau, et une partie des 
dispersants reste dans la colonne d’eau (p. ex. couches d’intrusion) ou est retenue dans les 
sédiments (NASEM, 2020). L’utilisation de dispersants en cas de rejet sous-marin permet 
éventuellement aux courants de transporter les gouttelettes d’hydrocarbures loin du lieu du rejet 
(NASEM, 2020). La montée lente des fines gouttelettes d’hydrocarbures résultant de l’utilisation 
de dispersants mène à une dilution spatiale du panache de pétrole lorsqu’il atteint la surface et 
à une réduction des niveaux de COV (NASEM, 2020). 
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Le tableau 3 présente un résumé du devenir, du comportement et des caractéristiques de 
transport du pétrole dispersé et non dispersé. 

Tableau 3 : Résumé du devenir et du comportement du pétrole, avec ou sans utilisation de dispersants. 

Pétrole Pétrole dispersé chimiquement 

Nappe à la surface 

Processus d’altération potentiels (p. ex. dispersion 
naturelle, dissolution, dilution, évaporation, 

volatilisation, aérosolisation, biodégradation, 
formation d’agrégats hydrocarbures-particules et 

formation de neige marine) 

Transport du pétrole principalement par le vent, 
les courants et l’énergie des vagues 

Risque accru d’impacts sur les espèces qui vivent 
à la surface de l’eau ou qui se servent de cette 

surface 

Risque accru de migration vers les plages, les 
rivages, les côtes et les sédiments littoraux et 

d’impacts sur ceux-ci 

Possibilité de transport vers les sédiments par 
l’entremise du processus de MOSSFA 

Moins de pétrole à la surface de l’eau puisqu’il est 
transporté de la surface vers la colonne d’eau ou 

maintenu dans la colonne d’eau (ISMD) 

Taux accrus de dispersion, de dissolution, de 
dilution, de biodégradation et de formation 

d’agrégats hydrocarbures-particules 

Peut augmenter les taux d’aérosolisation, de 
formation de neige marine hydrocarbonée et de 

photooxydation 

Diminution de l’évaporation 

Transport du pétrole dispersé principalement par 
les courants dominants 

Possibilité de transport du pétrole vers les 
sédiments par l’entremise du processus de 

MOSSFA 

Risque accru d’impacts sur les espèces qui 
habitent la colonne d’eau (pélagiques) 

Risque moindre de répercussions sur les espèces 
en surface 

Risque moindre de migration vers les plages, les 
rivages et les côtes vulnérables et d’impacts sur 

ceux-ci 

SÉQUENCES DES EFFETS, COMPOSANTES BIOLOGIQUES PRÉOCCUPANTES 
ET VOIES D’EXPOSITION 

Dans le cadre des programmes du MPO, les séquences des effets sont des modèles 
conceptuels qui représentent les relations de cause à effet entre les activités humaines, leurs 
facteurs de stress connexes et leurs impacts (O et al., 2015; Hannah et al., 2020). Les 
séquences des effets constituent des caractéristiques clés du Cadre d’évaluation du risque 
écologique (CERE) du MPO, décrit dans O et al. (2015). Selon le CERE, trois catégories de 
modèles de séquences des effets sont en cours d’élaboration dans le cadre des programmes 
du MPO, mais ces modèles comportent tous deux composantes principales, soit un diagramme 
qui illustre les relations entre les activités humaines, les facteurs de stress et les impacts sur les 
composantes écologiques et un document à l’appui qui décrit les relations prévues entre ces 
éléments, ainsi que la justification et les sources d’information utilisées pour leur sélection 
(Gouvernement du Canada, 2012). Hannah et al. (2020) notent que les modèles de séquences 
des effets sont principalement utilisés dans la phase d’établissement de la portée, avant la 
réalisation d’évaluations plus complètes comme l’évaluation du risque écologique, l’évaluation 
de l’impact sur l’environnement et l’évaluation des effets cumulatifs, puisque les séquences des 
effets décrivent les facteurs de stress et les effets qui pourraient être pris en compte dans de 
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telles évaluations, mais ne comprennent pas d’évaluations de l’impact relatif ou absolu, de 
l’ampleur du changement ou du risque. Par conséquent, pour comprendre les effets du pétrole 
dispersé sur le biote marin, les modèles de séquences des effets peuvent être utilisés au mieux 
pour fournir une orientation initiale dans le cadre d’études plus exhaustives et/ou propres à un 
emplacement. 
En ce qui concerne les modèles de séquences des effets, il importe de souligner la distinction 
entre les définitions des termes « effet » et « impact » qui sont courantes dans le cadre du 
travail d’établissement des séquences des effets du MPO. Ce travail repose sur les définitions 
fournies par Boehlert et Gill (2010), selon lesquelles les effets comprennent « la vaste gamme 
de changements possibles et mesurables qui peuvent être observés », tandis que les impacts 
sont « des effets qui, avec un certain degré de certitude, atteignent un niveau d’importance 
écologique délétère ». Autrement dit, les effets sont des changements, tandis que les impacts 
sont des effets ou des changements qui ont des conséquences négatives. Ainsi, même si les 
modèles de séquences des effets peuvent décrire comment certains effets peuvent se 
manifester à partir des facteurs de stress, ils ne permettent pas de déterminer si ces effets sont 
suffisamment importants pour devenir des impacts. Cette détermination se fait dans le cadre 
d’évaluations du risque ou de l’impact. Toutefois, les modèles de séquences des effets peuvent 
au départ éclairer de telles évaluations. 
L’élaboration de modèles de séquences des effets du pétrole dispersé ne fait pas partie de la 
portée actuelle des travaux, mais serait utile pour orienter l’élaboration d’outils et d’approches 
d’évaluation et de surveillance qui permettent de mieux comprendre les effets et les impacts du 
pétrole dispersé sur le biote marin. À la suite de l’examen actuel des processus et de l’état des 
connaissances du Secrétariat canadien de consultation scientifique (SCCS), il pourrait y avoir 
suffisamment de renseignements pour élaborer des modèles de séquences des effets pour le 
pétrole dispersé dans les écosystèmes marins. De plus, une fois établis, ces modèles 
pourraient être utilisés pour éclairer le processus d’AAEN, où ils pourraient améliorer la 
compréhension des relations ou des liens potentiels entre le pétrole dispersé et les effets ou les 
impacts sur les composantes écologiques/biologiques marines et les ressources marines. 
La séquence des effets n’est pas un terme ni un concept utilisé dans les approches normalisées 
d’évaluation du risque écologique (ERE) lié aux facteurs de stress chimiques qui sont 
appliquées aux écosystèmes aquatiques (voir notamment : Environnement Canada, 2012 (et 
les lignes directrices subséquentes relatives aux ERE); CCME, 2020; Chapman, 2011; ACO, 
2008; Suter, 2007; EPA des États-Unis, 1998). Comme il a été mentionné, les séquences des 
effets constituent une caractéristique clé du CERE du MPO décrit dans O et al. (2015). En ce 
qui concerne les méthodes et les outils, le CERE (et les approches sur lesquelles il repose) est 
très différent des approches d’ERE utilisées pour évaluer l’exposition aux produits chimiques. 
Le CERE est principalement une approche qualitative de notation et de classement fondée sur 
l’exposition hypothétique aux facteurs de stress et à leurs effets et la détermination des 
conséquences éventuelles. En comparaison, l’approche relative à l’ERE intègre les estimations 
de l’exposition aux produits chimiques dans les milieux environnementaux et pour le biote ainsi 
que les estimations de la toxicité pour des composantes biologiques d’intérêt. 
Les concepts clés de l’ERE des sites aquatiques contaminés et chimiques qui ont trait à la 
détermination des récepteurs préoccupants (RP) et des voies d’exposition préoccupantes 
offrent un cadre de référence utile pour comprendre les effets et les impacts potentiels liés au 
pétrole dispersé et au biote marin (résumés dans les sections subséquentes du présent 
document). Avant de déterminer les effets et/ou les impacts potentiels du pétrole dispersé sur le 
biote marin, il est important de cerner d’abord les principales composantes biologiques marines 
préoccupantes (c.-à-d. les récepteurs), ainsi que les moyens par lesquels ces composantes 
biologiques peuvent entrer en contact avec le pétrole dispersé (c.-à-d. voies d’exposition). La 
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section sur les impacts traite des effets et des impacts potentiels du pétrole dispersé sur le biote 
marin, ainsi que de leur pertinence écologique. 

DÉTERMINATION DES COMPOSANTES BIOLOGIQUES (RÉCEPTEURS 
PRÉOCCUPANTS) 
Dans les ERE ayant trait à la contamination chimique, « RP » est le terme utilisé pour décrire 
les « principales composantes biologiques » de l’écosystème qui peuvent être touchées par 
l’exposition aux produits chimiques et qui peuvent justifier une évaluation pour déterminer si des 
impacts se produiront. Par souci d’uniformité avec la terminologie normalisée des ERE, « RP » 
est le terme utilisé dans le présent document pour désigner les principales composantes 
biologiques marines préoccupantes. 
Les RP peuvent être identifiés à différents niveaux de l’organisation biologique; il peut s’agir 
d’organismes, d’espèces, de populations, de communautés, d’habitats ou d’écosystèmes 
individuels (Environnement Canada, 2012). Le niveau d’organisation biologique qui s’applique à 
un RP donné est étroitement lié aux objectifs de protection écologique souhaités pour les RP ou 
est harmonisé avec ceux-ci. Par exemple, si l’objectif de protection consiste à avoir une 
communauté benthique diversifiée qui maintient sa structure et sa fonction écologiques, alors 
les invertébrés benthiques seraient évalués au niveau de la communauté de l’organisation 
biologique. Pour les RP des niveaux trophiques inférieurs, comme les invertébrés benthiques, le 
phytoplancton, le zooplancton et la plupart des poissons et des mollusques, le niveau 
d’organisation biologique évalué est généralement le niveau de la communauté (Environnement 
Canada, 2012; Suter et al., 2000). Le niveau de la communauté est également considéré 
comme le niveau d’organisation biologique pertinent lorsqu’on dispose de données limitées sur 
l’écotoxicité des produits chimiques d’intérêt pour un RP en particulier. En ce qui a trait aux 
récepteurs des niveaux trophiques supérieurs (généralement les oiseaux et les mammifères), 
les RP sont habituellement évalués au niveau de la population3 de l’organisation biologique. 
Certaines espèces d’oiseaux ou de mammifères sont généralement évaluées comme des RP 
de substitution qui représentent une guilde alimentaire (oiseaux ou mammifères) ou une niche 
écologique donnée. Les organismes individuels seraient évalués seulement si les RP étaient 
des espèces rares, menacées ou en voie de disparition (Environnement Canada, 2012). 
En ce qui concerne les impacts des hydrocarbures dispersés dans le milieu marin, la plupart 
des RP seraient évalués au niveau de la population ou de la communauté, à moins que l’on 
sache que des espèces en péril sont présentes dans une zone d’impact. 
La prise en compte des RP potentiels est intrinsèquement liée au site ou à la zone d’étude et 
reflète une certaine compréhension des attributs écologiques particuliers de la zone d’intérêt. 
Dans les ERE, de nombreux facteurs sont pris en considération au moment de déterminer les 
RP. Dans le cadre d’un scénario de panache d’hydrocarbures dispersés dans le milieu marin, 
les considérations clés liées à la détermination des RP comprendraient les suivantes : 

• Type d’habitat marin et conditions générales de l’habitat dans la zone touchée. Par 
exemple : 

 
3 La définition de « population » peut varier grandement. En général, une population est un 
groupe d’individus de la même espèce qui vivent ensemble et se reproduisent entre eux. 
L’établissement de limites numériques quant au nombre d’individus qui composent une 
population est intrinsèquement difficile à réaliser et varierait grandement selon l’espèce et les 
caractéristiques de son cycle biologique. 
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o Haute mer 
o Estuaire 
o Zone côtière 
o Marais salé 
o Échancrures, comme les baies, les ports, les anses, les zones intertidales et les zones 

subtidales 
o Conditions du substrat (fond dur ou meuble) 
o Etc. 

• Hydrodynamique de la zone marine touchée (p. ex. vagues, courants, énergie marine, 
énergie éolienne, marées et profondeur de l’eau). 

• Inventaires ou relevés d’espèces marines connues pour la zone touchée, y compris toute 
étude existante sur des espèces vulnérables ou sensibles (évaluations de la vulnérabilité), 
des espèces en péril et/ou des ressources à risque (p. ex. les RAR, ce qui peut comprendre 
l’emplacement de ressources qui sont importantes sur le plan archéologique, culturel ou 
socioéconomique, en plus de l’emplacement de ressources importantes sur le plan 
écologique). 

• Représentation des divers niveaux trophiques et habitats et des diverses guildes 
alimentaires propres à la zone touchée; 

• Espèces qui peuvent fournir un habitat essentiel à d’autres espèces (p. ex. herbiers de 
zostères ou forêts de varech). 

• Données concernant les caractéristiques comportementales, physiologiques et liées au 
cycle de vie du biote potentiellement touché qui augmenteraient ou diminueraient le 
potentiel d’exposition aux hydrocarbures dispersés. Par exemple : 
o Préférences au chapitre de l’alimentation et de l’habitat 
o Caractéristiques d’utilisation de l’habitat 
o Comportements/stratégies d’alimentation 
o Aires ou lieux d’alimentation ou de reproduction 
o Stratégies/modes de reproduction 
o Mobilité 
o Poids 
o Temps probablement passé dans la zone touchée par rapport aux autres zones 
o Comportements uniques du biote migrateur par rapport au biote résident en ce qui 

concerne le toilettage et l’alimentation). 

• Propriétés physicochimiques, devenir/comportement dans l’environnement et propriétés 
toxicologiques des hydrocarbures dispersés, ce qui comprend les éléments suivants : 
o Persistance des produits chimiques présents dans les mélanges de pétrole dispersé. 
o Potentiel de bioaccumulation et/ou de bioamplification des produits chimiques des 

hydrocarbures dispersés dans les réseaux trophiques aquatiques marins. 
o Toute sensibilité connue de certaines espèces marines aux produits chimiques présents 

dans les mélanges d’hydrocarbures dispersés). 

• Disponibilité de données écotoxicologiques fiables en milieu marin sur le pétrole dispersé 
relativement au biote marin potentiellement touché. 

• Considérations socioéconomiques (p. ex. des espèces marines importantes sur le plan 
commercial ou importantes en général sont-elles présentes dans la zone touchée?). 
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Au bout du compte, les RP marins qui seraient identifiés en ce qui a trait aux impacts des 
hydrocarbures dispersés sont ceux qui sont connus ou que l’on s’attend à observer dans la 
zone touchée, qui présentent un risque élevé d’entrer en contact avec les hydrocarbures 
dispersés (potentiel d’exposition élevé) et/ou qui ont une sensibilité connue aux produits 
chimiques présents dans les hydrocarbures dispersés. Les RP qui répondent à ces conditions 
générales sont plus susceptibles de subir des effets négatifs que ceux qui sont moins exposés 
aux produits ou qui y sont moins sensibles. 
Comme les caractéristiques d’un panache d’hydrocarbures dispersés peuvent changer 
rapidement en peu de temps, la détermination des RP devrait se faire de manière souple et 
itérative et tenir compte des facteurs temporels et spatiaux qui peuvent influer sur l’importance 
ou la sensibilité de certains RP par rapport à d’autres. 
Les grandes catégories de RP marins présentées ci-dessous sont potentiellement 
préoccupantes en ce qui concerne les effets des hydrocarbures dispersés sur le biote marin et 
représentent les principaux niveaux trophiques du réseau trophique marin. Ces catégories sont 
principalement fondées sur les éléments à considérer en vue de la détermination des RP dans 
l’ERE, l’AAEN et l’évaluation de l’atténuation des impacts en cas de déversement. Les 
catégories présentées ci-dessous reflètent également (en partie) les groupes et les sous-
groupes de composantes biologiques marines établis par Thornborough et al. (2017) (groupes 
et sous-groupes de niveaux 1 et 2) et Hannah et al. (2017) et les composantes valorisées de 
l’écosystème (CVE) décrites dans O et al. (2015). 

• Communautés microbiennes (pélagiques et benthiques); 

• Phytoplancton 

• Algues/varech (pélagiques, benthiques, fixés aux surfaces dures); 

• Macrophytes et autres végétaux marins (vasculaires benthiques et non vasculaires); 

• Zooplancton (pélagique); 

• Stades de vie planctoniques (œufs, larves) pour les espèces de poissons et d’invertébrés 
(méroplancton); 

• Macroinvertébrés pélagiques (y compris les cnidaires, les mollusques, les crustacés); 

• Invertébrés benthiques (vivant dans les roches, endofaune et épifaune, y compris les 
macroinvertébrés); 

• Poissons à nageoires (pélagiques, démersaux, semi-démersaux, vivant dans les 
sédiments); 

• Oiseaux de mer; 

• Mammifères marins (y compris les baleines à dents et à fanons (cétacés), les pinnipèdes et 
les mustélidés); 

• Reptiles marins (tortues). 
D’autres regroupements et catégorisations sont certainement possibles au besoin, car ces 
catégories sont générales et s’appliquent globalement à la plupart des endroits dans les eaux 
canadiennes. Les modifications apportées aux catégories et à tout groupe ou sous-groupe 
connexe seraient propres à l’emplacement des déversements de pétrole et aux limites spatiales 
et temporelles des panaches d’hydrocarbures dispersés. Selon le scénario des impacts en 
question, la détermination d’autres sous-groupes et catégories de RP pourraient également 
tenir compte (ou tenir davantage compte) des guildes alimentaires, des stratégies 
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d’alimentation, des stratégies de reproduction, des habitudes de migration (verticale, 
saisonnière) et des stratégies de réponse aux facteurs de stress comportementaux (p. ex. 
évitement, enfouissement, fermeture de la coquille). 

DÉTERMINATION DES VOIES D’EXPOSITION AUX HYDROCARBURES 
DISPERSÉS POUR LES PRINCIPAUX RÉCEPTEURS PRÉOCCUPANTS 
Les voies d’exposition représentent la façon dont un organisme entre en contact avec un 
produit chimique dans un milieu environnemental. Elles représentent également la façon dont 
un produit chimique pénètre dans l’organisme à partir de ce milieu. La possibilité que 
l’exposition à des produits chimiques, quel que soit le milieu, ait des effets néfastes sur la santé 
est directement liée aux voies d’exposition. S’il n’y a pas de voie d’exposition possible à un 
produit chimique, peu importe son potentiel toxique ou sa concentration dans un milieu donné, il 
n’y a pas de risque que ce produit chimique ait des effets nocifs sur la santé. Par conséquent, 
s’il n’y a pas de voie d’exposition possible aux produits chimiques présents dans les 
hydrocarbures dispersés pour les RP marins, il ne peut y avoir d’effets nocifs potentiels 
découlant de ces produits chimiques. 
Le tableau 4 décrit les voies d’exposition les plus probables pour les RP marins qui peuvent 
entrer en contact avec des hydrocarbures dispersés. L’importance relative de ces voies 
d’exposition variera considérablement d’une espèce à l’autre, selon les groupes de RP. Il faut 
reconnaître que les voies d’exposition entre le biote marin et les hydrocarbures dispersés sont 
les mêmes que celles qui existent entre le biote marin et les hydrocarbures non dispersés (non 
traités). Toutefois, l’utilisation de dispersants chimiques peut modifier l’importance relative et 
l’ampleur des principales voies d’exposition par rapport à un scénario d’exposition du biote 
marin à des hydrocarbures non traités. 

Tableau 4 : Principales voies d’exposition aux hydrocarbures non traitées et aux hydrocarbures dispersés 
pour les récepteurs préoccupants marins. 

Groupe de récepteurs Principales voies d’exposition 

Communautés microbiennes (pélagiques et 
benthiques) 

Absorption directe par les membranes cellulaires 
à la suite du contact direct avec l’eau de mer, les 
sédiments ou les gouttelettes (pendant la 
respiration microbienne, la décomposition et 
d’autres processus microbiens) 

Phytoplancton et algues (pélagiques et 
benthiques) 

Absorption directe par les membranes/parois 
cellulaires à la suite du contact direct avec l’eau 
de mer, les sédiments ou les gouttelettes 

Macrophytes et autres végétaux marins 
(vasculaires benthiques et non vasculaires) 

Absorption directe par les membranes/parois 
cellulaires dans les tissus foliaires à la suite du 
contact direct avec l’eau de mer, les eaux 
interstitielles des sédiments ou les gouttelettes; 
absorption par les racines à partir des sédiments 
et des eaux interstitielles des sédiments 

Zooplancton (pélagique) Absorption directe par les membranes cellulaires 
à la suite du contact direct avec l’eau de mer, les 
sédiments ou les gouttelettes; ingestion de 
nourriture, de proies, d’eau, de détritus ou de 
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Groupe de récepteurs Principales voies d’exposition 

gouttelettes; contact direct des branchies et des 
autres surfaces respiratoires avec l’eau et les 
sédiments 

Stades de vie planctoniques (œufs, larves) pour 
les espèces de poissons et d’invertébrés 
(méroplancton) 

Absorption directe par les surfaces des 
membranes à la suite du contact direct avec l’eau 
de mer, les sédiments ou les gouttelettes; 
ingestion de nourriture, de proies, d’eau, de 
détritus ou de gouttelettes; contact direct des 
branchies et des autres surfaces respiratoires 
avec l’eau et les sédiments; absorption par le 
micropyle pendant et peu après la fécondation 

Macroinvertébrés pélagiques (y compris les 
cnidaires, les mollusques, les crustacés) 

Absorption directe par les surfaces des 
membranes à la suite du contact direct avec l’eau 
de mer, les sédiments ou les gouttelettes; 
ingestion de nourriture, de proies, d’eau, de 
détritus ou de gouttelettes; alimentation par 
filtration de l’eau de mer; respiration par les 
branchies ou les autres surfaces respiratoires 

Invertébrés benthiques (vivant dans les roches, 
endofaune et épifaune, y compris les 
macroinvertébrés; comprend des organismes 
benthiques comme des bivalves, d’autres 
mollusques, des crustacés, des vers, des 
échinodermes, des cnidaires, des spongiaires, 
des coraux et des ascidies) 

Alimentation par filtration de l’eau de mer; 
ingestion de sédiments, d’eau, de nourriture, de 
proies, de détritus ou de gouttelettes; respiration 
par les branchies ou les autres surfaces 
respiratoires; ingestion des eaux interstitielles des 
sédiments; contact direct avec les sédiments, 
l’eau de mer ou les eaux interstitielles; absorption 
par le micropyle pendant et peu après la 
fécondation 

Poissons à nageoires (pélagiques, démersaux, 
semi-démersaux, vivant dans les sédiments)  

Respiration par les branchies; contact de la peau 
avec l’eau de mer, des sédiments ou des 
gouttelettes; ingestion de nourriture, de proies, 
d’eau, de détritus, de gouttelettes ou de 
sédiments 

Oiseaux de mer Contact des plumes et de la peau (ce qui 
comprend l’adhérence) avec des gouttelettes de 
pétrole dispersé, ainsi qu’avec de l’eau et des 
sédiments touchés; ingestion de pétrole dispersé 
en raison du lissage des plumes; ingestion de 
nourriture, de proies, d’eau ou de gouttelettes; 
inhalation de substances volatiles et d’aérosols 
présents dans les hydrocarbures dispersés; 
aspiration des hydrocarbures dispersés à la 
surface de l’eau; ingestion accidentelle d’eau de 
mer et de sédiments; ou transfert du pétrole des 
plumes aux œufs en développement 
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Groupe de récepteurs Principales voies d’exposition 

Mammifères marins (y compris les baleines à 
dents et à fanons (cétacés), les pinnipèdes et les 
mustélidés) 

Contact de la peau et/ou de la fourrure (ce qui 
comprend l’adhérence) avec des gouttelettes de 
pétrole dispersé, de l’eau, des sédiments; 
ingestion de pétrole dispersé en raison du 
toilettage; ingestion de nourriture, de proies, d’eau 
ou de gouttelettes; inhalation de substances 
volatiles et d’aérosols présents dans le pétrole 
dispersé; aspiration de pétrole dispersé à la 
surface de l’eau; ingestion accidentelle d’eau de 
mer et de sédiments 

Le pétrole dispersé est moins susceptible 
d’adhérer à la peau lisse de certaines espèces de 
mammifères marins, comparativement aux 
espèces à la peau rugueuse ou à fourrure ou à 
celles dépourvues d’une couche de graisse 
(Engelhardt, 1983; Lee et al., 2015). 

Reptiles marins (tortues) Contact cutané (dont l’adhérence) avec des 
gouttelettes d’hydrocarbures dispersés, ainsi 
qu’avec de l’eau et des sédiments touchés; 
ingestion de nourriture, de proies, d’eau ou de 
gouttelettes; inhalation de substances volatiles et 
d’aérosols présents dans les hydrocarbures; 
aspiration des hydrocarbures dispersés à la 
surface de l’eau 

Sources: Ecobox de l’EPA des États-Unis; Suter II, 2007; Schoof, 2003; Environnement 
Canada, 2012; BC SAB, 2008; Hannah et al., 2017; Thornborough et al., 2017; Boehm et Page, 
2007; Dupuis et Ucan-Marin, 2015; IPIECA, 2016a,b; Lee et al., 2015; Rosenberger et al., 2017; 
NASEM, 2020; Harris et al., 2011; Geraci et St Aubin, 1988; Law et al., 2011; Hook et al., 2016; 
Engelhardt, 1983; NOAA, 2019; 2020. 
En général, l’absorption directe de substances pétrolières par les membranes cellulaires de 
nombreux types de RP est facilitée par les propriétés lipophiles/hydrophobes des substances 
contenues dans les hydrocarbures non traités tout comme dans les hydrocarbures dispersés et 
par le fait que les membranes cellulaires sont composées de structures riches en lipides. 
Pour de nombreuses espèces de vertébrés et d’invertébrés marins, il se peut que certaines 
substances présentes dans le pétrole chimiquement dispersé (et non traité) (en particulier les 
substances lipophiles ayant tendance à se bioaccumuler dans l’organisme d’origine) puissent 
être transférées dans les œufs ou les embryons, selon la stratégie de reproduction utilisée. 

EFFET DES DISPERSANTS CHIMIQUES SUR LES VOIES D’EXPOSITION 
POTENTIELLES ENTRE LES SUBSTANCES PÉTROLIÈRES DISPERSÉES ET LES 
RÉCEPTEURS PRÉOCCUPANTS 
Les voies d’exposition entre le biote marin et les hydrocarbures dispersés sont les mêmes que 
celles qui existent entre le biote marin et les hydrocarbures non dispersés. Toutefois, l’utilisation 
de dispersants chimiques peut modifier l’importance relative et l’ampleur des principales voies 
d’exposition par rapport à un scénario d’exposition du biote marin à des hydrocarbures non 
dispersés. 

https://www.epa.gov/ecobox
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Comparativement aux panaches ou aux nappes d’hydrocarbures non dispersés, l’utilisation de 
dispersants chimiques devrait entraîner des quantités relativement plus élevées de gouttelettes 
d’hydrocarbures (et de substances pétrolières dissoutes ou adaptées à l’eau) dans la colonne 
d’eau et des quantités relativement plus faibles d’hydrocarbures à la surface de l’eau. 
L’utilisation de dispersants peut également améliorer ou accroître la formation d’agrégats 
hydrocarbures-particules et de neige marine hydrocarbonée qui facilitent le transport des 
substances pétrolières de la colonne d’eau vers les sédiments (NASEM, 2020; Daly et al., 
2016). Ce processus du devenir peut être plus important dans le cas d’un rejet d’hydrocarbures 
sous-marin soutenu et d’un scénario d’application sous-marine de dispersants (NASEM, 2020). 
À la suite de l’application de dispersants, les panaches occuperont généralement une plus 
grande surface que les panaches ou nappes d’hydrocarbures non dispersés, bien que les 
concentrations de gouttelettes d’hydrocarbures et de substances pétrolières soient 
généralement plus faibles dans un panache d’hydrocarbures  dispersés que dans un panache 
d’hydrocarbures non dispersés. 
En général, on s’attend à ce que le pétrole dispersé chimiquement (par rapport au pétrole non 
dispersé) influe sur les voies d’exposition entre les substances pétrolières et le biote marin de la 
façon suivante : 

• Réduction de l’importance et/ou de l’ampleur des voies d’exposition en ce qui concerne le 
contact avec des substances pétrolières à la surface de l’eau. Cela devrait comprendre ce 
qui suit : 
o réduction de l’importance de la voie d’inhalation des substances volatiles; 
o réduction de l’importance de la voie d’aspiration du pétrole; 
o réduction de l’importance des voies de contact cutané et d’adhérence à la peau; 
o réduction de l’importance des voies d’ingestion du pétrole par les oiseaux et les 

mammifères au moment du lissage des plumes et du toilettage. 

• Augmentation potentielle de l’importance et/ou de l’ampleur des voies d’exposition des 
organismes pélagiques ou des organismes à ce stade de vie aux substances pétrolières 
dissoutes et adaptées à l’eau et aux gouttelettes d’hydrocarbures dans la colonne d’eau. 
Cela devrait comprendre ce qui suit : 
o importance accrue du contact direct de la peau ou des membranes avec l’eau de mer 

touchée, ainsi que du contact de la peau ou des membranes avec des gouttelettes; 
o importance accrue de la voie de respiration par les branchies ou d’autres surfaces 

respiratoires; 
o importance accrue des voies d’ingestion de nourriture, de proies, d’eau, de détritus ou de 

gouttelettes; 
o importance accrue des voies d’alimentation par filtration. 

• Augmentation potentielle de l’importance et/ou de l’ampleur des voies d’exposition des 
organismes démersaux et benthiques ou des organismes à ces stades de vie aux 
substances pétrolières dans les eaux interstitielles ou les sédiments et/ou aux gouttelettes 
d’hydrocarbures. Toutefois, ce ne serait le cas que si les conditions favorisaient la formation 
de neige marine hydrocarbonée et des taux relativement élevés de dépôt sur les sédiments 
marins. Cela devrait comprendre ce qui suit : 
o importance accrue du contact direct de la peau ou des membranes avec les eaux 

interstitielles et les sédiments touchés, ainsi que du contact de la peau ou des 
membranes avec des gouttelettes; 

o importance accrue des voies d’ingestion de proies, de sédiments, d’eau interstitielle, de 
gouttelettes ou de détritus; 
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o importance accrue des sédiments pour les voies d’absorption par les racines des 
macrophytes (si le dépôt de neige marine se produit dans des eaux suffisamment peu 
profondes pour que des macrophytes soient présents); 

o importance accrue des voies d’alimentation par filtration pour les organismes benthiques. 
o Il peut également y avoir une augmentation de l’importance et/ou de l’ampleur des voies 

d’exposition par ingestion pour les oiseaux et les mammifères plongeurs qui se 
nourrissent d’organismes benthiques. 

 
Il faut reconnaître que les altérations causées par les dispersants aux voies d’exposition entre le 
biote marin et les substances pétrolières peuvent être nombreuses et très variables et qu’elles 
dépendent grandement de nombreux facteurs complexes et interdépendants liés aux conditions 
biophysiques marines, aux caractéristiques de l’habitat marin, à l’hydrodynamique marine, au 
type de pétrole déversé et à sa nature et aux changements dans sa biodisponibilité potentielle. 
Les effets des dispersants sur la biodisponibilité des substances pétrolières sont abordés dans 
la section sur les impacts. 
 
En ce qui concerne les voies d’exposition par inhalation pour les reptiles, les oiseaux et les 
mammifères marins, la façon dont l’application de dispersants sur les hydrocarbures influe sur 
la formation d’aérosols n’est pas bien comprise. Étant donné que les dispersants font entrer les 
hydrocarbures dans la colonne d’eau, on s’attendrait à ce que le potentiel de formation de 
pétrole de surface et d’aérosols soit réduit par rapport aux hydrocarbures non dispersés. 
Toutefois, certaines études en laboratoire indiquent que les dispersants peuvent augmenter 
temporairement l’aérosolisation des substances pétrolières, ce qui peut entraîner une 
augmentation subséquente de l’importance des voies d’exposition par inhalation pendant la ou 
les périodes de formation d’aérosols (p. ex. Ehrenhauser et al., 2014; Afshar-Mohajer et al., 
2019; Sampath et al., 2019; Afshar-Mohajer et al., 2020). 
 
La pertinence écologique de la façon dont les dispersants peuvent modifier l’importance relative 
et l’ampleur des voies d’exposition entre le biote marin et les substances pétrolières n’est pas 
bien comprise. Néanmoins, la réduction générale de l’importance et de l’ampleur des voies 
d’exposition au pétrole à la surface de l’eau, parallèlement à l’augmentation de l’importance et 
de l’ampleur des voies d’exposition dans la colonne d’eau, ferait en sorte que, pendant une 
partie ou la totalité de leur cycle de vie, les organismes pélagiques soient exposés davantage 
aux substances pétrolières que les organismes qui interagissent avec la surface de l’eau. 
Toutefois, on s’attend à ce qu’il s’agisse d’un événement d’exposition temporaire et de courte 
durée, compte tenu de la dilution importante et rapide des substances pétrolières qui se produit 
suivant l’utilisation de dispersants dans des conditions naturelles (p. ex. Bejarano et al., 
2014a,b; Lee et al., 2013). 

IMPACTS 

INTRODUCTION 
La présente section réunit les renseignements disponibles qui visent à déterminer si les 
hydrocarbures dispersés chimiquement sont plus ou moins toxiques que les hydrocarbures non 
traités pour le biote marin. 
Pour faciliter le traitement de cette question fondamentale, des définitions précises des termes 
« effet » et « impact » ont été adoptées d’après Boehlert et Gill (2010) (et ont déjà été 
présentées dans la section sur les séquences des effets) : les effets comprennent « la vaste 
gamme de changements possibles et mesurables qui peuvent être observés », tandis que les 
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impacts sont « des effets qui, avec un certain degré de certitude, atteignent un niveau 
d’importance écologique délétère ». Autrement dit, les effets sont des changements, tandis que 
les impacts sont des effets ou des changements qui ont des conséquences négatives. 
En cas de déversement d’hydrocarbures en mer, l’utilisation potentielle de dispersants est 
soigneusement évaluée compte tenu des caractéristiques propres au site dans le cadre du 
processus d’AAEN. Par la suite, le potentiel d’effets et/ou d’impacts des hydrocarbures (et des 
hydrocarbures dispersés) sur le biote marin dépend entièrement des conditions du lieu du 
déversement et des nombreux facteurs environnementaux et hydrodynamiques, ainsi que de 
l’écologie de la zone où le déversement s’est produit. 
Lorsqu’on examine les impacts des hydrocarbures dispersés par rapport à ceux des 
hydrocarbures non traités, il importe de garder à l’esprit certaines caractéristiques clés du 
devenir et du comportement des hydrocarbures dispersés (expliquées dans la section 
Contexte). Les dispersants n’éliminent pas les hydrocarbures du milieu marin; ils modifient le 
devenir, le transport et la biodisponibilité des substances présentes dans un mélange 
d’hydrocarbures (NRC, 2005). 
Du point de vue de la vulnérabilité écologique, on suppose que toutes les composantes du 
milieu marin sont vulnérables à un certain degré dans un scénario de déversement 
d’hydrocarbures (Thornborough et al., 2017). Le cadre établi par Thornborough et al. (2017) 
jette les bases de l’évaluation de la vulnérabilité du biote marin aux déversements 
d’hydrocarbures en fonction de critères liés à l’exposition, à la sensibilité et au rétablissement 
touchant les différents groupes de composantes biologiques. Les critères liés à l’exposition et à 
la sensibilité aux hydrocarbures déversés, énoncés par Thornborough et al. (2017), ont été pris 
en compte dans l’analyse sur les effets et les impacts des hydrocarbures dispersés. Les 
considérations relatives au rétablissement sont abordées dans la section Rétablissement du 
présent document. 
Le cadre élaboré par Thornborough et al. (2017) établit des critères qui permettent d’évaluer la 
sensibilité mécanique et chimique des espèces en fonction de leurs caractéristiques 
physiologiques. Les critères de sensibilité mécanique comprennent la perte d’isolation et la 
réduction de l’alimentation ou de la photosynthèse, tandis que les critères de sensibilité 
chimique comprennent la dégradation attribuable à la toxicité. Ce cadre repose en partie sur 
l’indice de sensibilité environnementale (Environmental Sensitivity Index – ESI) de la National 
Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA), qui appuie la détermination des composantes 
biologiques vulnérables. L’ESI de la NOAA indique que le risque associé au pétrole pour les 
composantes biologiques est plus grand dans les conditions suivantes : 

• De nombreux individus sont concentrés dans une petite zone, comme une zone de chasse 
au phoque ou une baie où la sauvagine se concentre pendant la migration. 

• Les premiers stades de vie sont présents dans certaines zones, comme les roqueries, les 
frayères utilisées par les poissons anadromes ou les plages de nidification des tortues. 

• Le pétrole touche des zones importantes pour des stades de vie précis ou pour la migration, 
comme les sites d’alimentation ou d’hivernage. 

• Des zones précises sont d’une importance capitale pour la propagation d’une espèce (p. ex. 
aires de croissance, aires de ponte privilégiées). 

• Une espèce particulière est menacée ou en voie de disparition. 

• Un pourcentage important de la population animale ou végétale est susceptible d’être 
exposé aux hydrocarbures. 
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Les espèces qui sont plus sensibles aux substances pétrolières sont plus susceptibles de subir 
des impacts tels que l’infécondité, l’incapacité de se nourrir, des troubles neurologiques et la 
mortalité (Reich et al., 2014). 
Bon nombre des caractéristiques liées à la sensibilité sont prises en compte lors de la 
détermination des composantes biologiques préoccupantes dans un milieu marin récepteur 
(voir la section sur les séquences des effets). 
En général, les effets et les impacts des hydrocarbures et des hydrocarbures dispersés 
chimiquement sur le biote marin sont très variables et dépendent des voies d’exposition, du 
degré et de la durée de l’exposition, des concentrations de substances pétrolières dans le 
milieu d’exposition, de la biodisponibilité des substances pétrolières pour les organismes marins 
exposés et de la sensibilité des espèces (CRRC, 2018; NASEM, 2020). Les impacts potentiels 
des hydrocarbures dispersés sur le biote marin sont propres aux conditions de chaque scénario 
de déversement et d’application de dispersants. Comme il est décrit dans les sections 
subséquentes, les organismes marins réagissent de la même façon et présentent la même 
gamme d’effets après avoir été exposés à des hydrocarbures dispersés qu’après avoir été 
exposés à des hydrocarbures non traités. 

BIODISPONIBILITÉ 
La biodisponibilité d’une substance donnée constitue une propriété toxicologique importante, 
car elle détermine la quantité réelle de substance qui peut pénétrer dans les cellules et les 
tissus d’un organisme à partir de la voie d’exposition avec laquelle l’organisme a été en contact. 
La biodisponibilité peut être une variable clé qui influe sur la quantité d’exposition ou la dose 
reçue par l’organisme, tout comme les variables relatives à la fréquence et à la durée de 
l’exposition. 
Étant donné que les agents dispersants décomposent les hydrocarbures en gouttelettes plus 
fines et en microgouttelettes, lesquelles ont un plus grand rapport surface-volume que les 
gouttelettes d’hydrocarbures non traités, la biodisponibilité des contaminants associés au 
pétrole pour les organismes marins peut augmenter lorsque des dispersants sont appliqués 
(USGAO, 2012). En outre, à mesure que la concentration de microgouttelettes augmente, la 
quantité de substances pétrolières qui pénètrent dans la fraction adaptée à l’eau (WAF) (qui 
comprend les microgouttelettes) et la fraction dissoute peut également augmenter 
(Ramachandran et al., 2004a; Lee et al., 2011b). Il est bien établi que les substances 
pétrolières dissoutes présentent le taux de biodisponibilité le plus élevé pour les organismes 
aquatiques, par rapport aux substances particulaires ou aux gouttelettes d’hydrocarbures 
(Dupuis et Ucan-Marin, 2015). Cependant, de fines gouttelettes et particules peuvent être 
facilement ingérées par certains organismes pélagiques. Les gouttelettes agissent également 
comme source de substances pétrolières dissoutes et maintiennent les concentrations 
d’hydrocarbures dissous au moyen de la répartition à l’équilibre entre les gouttelettes et la 
phase dissoute. 
La concentration de microgouttelettes peut varier considérablement dans diverses WAF, selon 
l’efficacité des agents dispersants et la dynamique locale de mélange en milieu marin. Selon la 
NASEM (2020), un certain nombre d’études ont révélé que la majorité des substances 
pétrolières présentes dans les WAF dispersées n’étaient pas dissoutes, et il est donc 
impossible de supposer de façon fiable que la WAF des hydrocarbures dispersés (ou 
d’hydrocarbures non traités) est entièrement biodisponible. Autrement dit, la WAF n’est pas 
égale à la fraction biodisponible. Cependant, la présence de gouttelettes et de microgouttelettes 
alimente et maintient la fraction d’hydrocarbures dissous par l’entremise de la répartition à 
l’équilibre. 
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CONSIDÉRATIONS RELATIVES AU TEMPS D’EXPOSITION 
Il est bien connu que l’augmentation de la durée d’exposition accroît habituellement la toxicité 
de la concentration aqueuse donnée d’une substance. Les temps et les concentrations 
d’exposition peuvent varier de manière extrême pendant les scénarios de déversement et 
d’application de dispersants. Les fractions de substances pétrolières dissoutes et adaptées à 
l’eau présentes dans la colonne d’eau après l’application de dispersants se diluent 
généralement de façon considérable et rapide (souvent en quelques heures) à des 
concentrations inférieures aux seuils de toxicité et dans la plage inférieure de parties par million 
(ppm) (Lee et al., 2013; Bejarano et al., 2014a,b). 
L’importance de la dilution des hydrocarbures en mer à la suite d’un déversement a été bien 
documentée par Wade et al. (2016). Cette étude a comparé les concentrations de fond des 
hydrocarbures pétroliers totaux (HPT) et des HAP dans des échantillons d’eau prélevés dans le 
golfe du Mexique avant le déversement à celles d’échantillons prélevés pendant et après 
l’incident de Deepwater Horizon (plus de 20 000 échantillons provenant de 13 000 stations 
situées de quelques mètres à plus de 800 km de la tête de puits, dans toutes les directions). 
Comme on pouvait s’y attendre, les concentrations les plus élevées d’HPT et d’HAP se 
trouvaient généralement dans les eaux de surface en raison des nappes, dans la couche d’eau 
profonde ou à proximité de la tête de puits. Sur les 13 172 concentrations d’HPT mesurées 
dans les échantillons d’eau, 84 % étaient inférieures à 1 μg/L (fond). Sur les 
16 557 concentrations d’HAP mesurées dans les échantillons d’eau, 79 % étaient inférieures à 
0,056 μg/L (blanc de terrain médian et fond). Le pourcentage d’échantillons sous les niveaux de 
fond a augmenté rapidement après le recouvrement du puits. 

TOXICITÉ DES HYDROCARBURES NON TRAITÉS ET DES HYDROCARBURES 
DISPERSÉS EN MILIEU AQUATIQUE 
Dans la documentation, de nombreux ouvrages traitent de divers aspects et enjeux liés aux 
méthodes et aux protocoles normalisés d’essais de toxicité en milieu aquatique, ce qui crée des 
problèmes pour différencier les effets biologiques d’un déversement d’hydrocarbures dans le 
cadre duquel on utilise ou non des dispersants, selon les conditions sur le terrain, et extrapoler 
les résultats de toxicité en laboratoire en fonction des conditions sur le terrain complexes qui 
existent dans un scénario de déversement d’hydrocarbures, où des dispersants peuvent être 
appliqués. Bien qu’un examen détaillé de ces enjeux et problèmes ne fasse pas partie de la 
portée du présent document de recherche du SCCS, il importe de reconnaître que de 
nombreuses études de toxicité en milieu aquatique menée en laboratoire relativement à des 
hydrocarbures chimiquement dispersés et non traités ont produit des résultats contradictoires 
par rapport à d’autres études semblables. Ainsi, pour évaluer ces études, il est important 
d’adopter une approche de pondération des éléments probants et de mener une évaluation 
quantitative et/ou qualitative de la fiabilité et de la pertinence écologique (p. ex. Moermond et 
al., 2016; Hanson et al., 2017). Une telle approche permettrait de déterminer les études qui 
présentaient peut-être des lacunes telles que des conceptions expérimentales inappropriées, un 
manque de données chimiques mesurées déclarées ou d’autres questions méthodologiques qui 
peuvent rendre une étude moins fiable pour déterminer si des dispersants devraient être 
appliqués ou non à la suite d’un déversement d’hydrocarbures. 
Bon nombre de ces problèmes et enjeux compliquent les communications aux décideurs et au 
public au sujet de la toxicité des hydrocarbures pour le biote marin. Par exemple, il y a eu un 
manque d’uniformité dans la communication de la toxicité des hydrocarbures dispersés et des 
impacts connexes, certaines études de toxicité ayant fait état d’expositions mesurées au fil du 
temps, tandis que d’autres n’ont porté que sur des expositions nominales. Cela peut nuire à la 
comparabilité des études. La façon dont l’exposition aux hydrocarbures est représentée et 
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déclarée doit absolument être prise en compte  dans le cadre de l’examen et de l’interprétation 
des études de toxicité des hydrocarbures dispersés et non traités. 
La NASEM (2020) et Adams et al. (2017) ont récemment examiné les différentes méthodes et 
les divers protocoles utilisés dans les expériences en laboratoire sur la toxicité des 
hydrocarbures dans l’eau. Ils ont mentionné en particulier l’utilisation du protocole normalisé du 
CROSERF (Chemical Response to Oil Spills: Ecological Research Forum) (Aurand et Coelho, 
2005) et les diverses modifications apportées à cette procédure utilisée par une multitude de 
chercheurs en vue de la production de solutions WAF pour les hydrocarbures et de solutions 
CEWAF (fraction adaptée à l’eau améliorée chimiquement) pour les hydrocarbures et les 
dispersants dans le cadre des essais de toxicité en laboratoire. 
Selon les résultats des recherches de la NASEM (2020) et d’Adams et al. (2017), les études 
examinées employaient une grande diversité de méthodes d’essai de toxicité et présentaient 
des différences importantes en ce qui concerne les méthodes de préparation des milieux 
d’essai, les espèces mises à l’essai, les méthodes d’exposition, les durées d’exposition, les 
concentrations nominales d’eau pour les hydrocarbures ou les hydrocarbures dispersés, les 
rapports dispersant-hydrocarbures, les analyses chimiques, les conditions expérimentales 
(comme la température, la salinité, le pH) et les paramètres toxicologiques qui ont été évalués. 
Pour un grand nombre de ces études, il y avait également un manque de renseignements 
détaillés sur les méthodes, un manque de données chimiques analytiques mesurées pour les 
solutions testées (comme l’ont également souligné Coelho et al., 2013), un recours à des 
méthodes inappropriées dans certains cas, une absence de justification pour les modifications 
apportées aux protocoles normalisés et une utilisation incohérente de la terminologie. La 
majorité des études de toxicité publiées ont généralement duré de 24 à 96 heures, ce qui reflète 
les conceptions expérimentales permettant de générer des valeurs normalisées de toxicité en 
milieu aquatique comme les CE50 (concentrations effectives de 50 %) et les CL50 
(concentrations létales de 50 %), mais ne reflète pas la durée pendant laquelle les niveaux 
d’hydrocarbures dispersés demeurent élevés dans l’eau de mer. Dans un certain nombre 
d’études existantes, on n’a testé que les niveaux d’exposition unique plutôt que les niveaux 
d’exposition multiple, ce qui empêche de déterminer les relations exposition-réaction. Ces 
facteurs nuisent aux comparaisons directes entre les études sur la toxicité des hydrocarbures 
pour les organismes marins. Ils nuisent également à la capacité d’utiliser les données publiées 
sur la toxicité en milieu aquatique pour déterminer si les hydrocarbures dispersés chimiquement 
sont plus ou moins toxiques que les hydrocarbures non traités. De plus, il est évident que de 
nombreuses études en laboratoire ont été menées en fonction de concentrations 
d’hydrocarbures beaucoup plus élevées que celles auxquelles on pourrait s’attendre dans le 
cadre des opérations d’intervention en cas de déversement d’hydrocarbures. Comme le 
soulignent Coelho et al. (2013), les essais de toxicité des hydrocarbures dispersés (et des 
hydrocarbures non traités) exigent qu’on adhère strictement à des protocoles normalisés afin 
que les résultats des études de toxicité puissent être utilisés pour évaluer les effets potentiels 
« réels » des hydrocarbures et des hydrocarbures dispersés dans les écosystèmes marins. 
Dans leur évaluation des avantages et des inconvénients de diverses méthodes utilisées par les 
chercheurs pour préparer les solutions WAF et CEWAF de pétrole en vue des essais de 
toxicité, la NASEM (2020) et Adams et al. (2017) ont fourni un certain nombre de 
renseignements sur l’influence des microgouttelettes sur la WAF/CEWAF et les fractions 
dissoutes des substances pétrolières ou leur rôle. Voici certaines des conclusions principales : 

• La concentration des microgouttelettes n’a pas d’effet sur la concentration dissoute des 
substances pétrolières à l’équilibre. Autrement dit, la séparation de la WAF du pétrole en 
vrac n’a pas d’effet marqué sur les concentrations dissoutes des substances pétrolières. 
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• Différents types de WAF afficheront les mêmes concentrations dissoutes puisque, si une 
partie de la phase pétrolière est éliminée, cela n’a pas d’incidence sur la concentration 
dissoute à l’équilibre. Cependant, différents types de WAF peuvent avoir des concentrations 
totales de substances pétrolières différentes si la concentration de microgouttelettes est 
plus élevée dans un type de WAF que dans l’autre (p. ex. CEWAF par rapport à WAF). 

• Par conséquent, il est possible que les concentrations dissoutes de substances pétrolières 
ne diminuent pas lorsqu’une WAF subit une dilution en série. Cela pose problème dans les 
essais de toxicité à dilution variable lorsqu’on suppose qu’un facteur de dilution de la WAF 
s’applique également aux concentrations de substances dans la fraction dissoute. Les 
microgouttelettes d’hydrocarbures peuvent agir comme une source de constituants dissous 
qui atteignent l’équilibre après chaque dilution. Ainsi, les concentrations dissoutes à 
l’équilibre sont plus élevées que ce qui peut être prédit par le seul facteur de dilution. 

La NASEM (2020) et Adams et al. (2017) ont recommandé de mener d’autres recherches afin 
d’améliorer les méthodes normalisées en vue de la préparation et de la caractérisation des 
solutions d’essai; les protocoles chimiques analytiques pour caractériser pleinement la 
composition des hydrocarbures et leurs concentrations dans les milieux d’exposition testés; et 
les conceptions expérimentales d’essais de toxicité. La NASEM (2020) a conclu que les 
conceptions d’essai de toxicité à charge variable constituaient la méthode la plus robuste et la 
plus fiable pour les études en laboratoire portant sur la toxicité des hydrocarbures et des 
hydrocarbures dispersés, comparativement aux conceptions d’essai de toxicité à dilution 
variable. En effet, selon les conclusions de l’examen de la NASEM, les conceptions d’essai à 
dilution variable ne permettent pas de déterminer sans ambiguïté si les hydrocarbures 
dispersés (représentés par la CEWAF) sont plus toxiques que les hydrocarbures non traités 
(représenté par la WAF). Cela est en grande partie attribuable à l’influence des 
microgouttelettes sur les concentrations dissoutes de substances pétrolières, comme il a été 
mentionné précédemment. Diverses autres études ont également examiné les méthodes et les 
conditions utilisées dans les essais de toxicité des hydrocarbures en milieu aquatique et ont 
abouti à des conclusions semblables (p. ex. Aurand et Coelho, 2005; NRC, 2005; Coelho et al., 
2013; Bejarano et al., 2014b; Redman et Parkerton, 2015). 
Les études en laboratoire qui mettent à l’essai des concentrations de substances pétrolières 
représentatives du milieu sont souvent incapables de produire une relation exposition-réaction. 
Par conséquent, des niveaux d’exposition plus élevés que ceux qui sont réalistes ou pertinents 
dans le milieu doivent souvent être utilisés dans les expériences en laboratoire afin de pouvoir 
générer des renseignements sur l’exposition-réaction. Pour régler ce problème, l’application de 
modèles de toxicité des hydrocarbures en milieu aquatique (comportant des données de 
laboratoire expérimentales utilisées pour appuyer les efforts de modélisation et calibrer et 
valider les résultats du modèle), reposant sur des concentrations réalistes pour le milieu, a été 
proposée par la NASEM (2020) en tant qu’approche la plus robuste et la plus fiable pour 
comprendre la toxicité des hydrocarbures dispersés et déterminer s’ils sont plus ou moins 
toxique que les hydrocarbures non traités. Accompagnée de modèles axés sur le devenir dans 
l’environnement pour évaluer l’exposition associée aux diverses options d’intervention, y 
compris l’utilisation de dispersants, cette approche serait plus pratique et plus facile à appliquer 
pour concevoir des études de toxicité en laboratoire qui visent à représenter ou à reproduire les 
conditions d’exposition aux hydrocarbures et aux hydrocarbures dispersés qui se produisent sur 
le terrain. 
À la suite d’un examen des modèles utilisés pour prédire la toxicité des hydrocarbures (y 
compris les HAP) en milieu aquatique, la NASEM (2020) a préconisé l’adoption d’une approche 
liée aux unités toxiques (UT), en plus d’un modèle des valeurs lipidiques cibles concernant 
l’effet narcotique (MVLCEN), pour prédire la toxicité des substances pétrolières. Cependant, il 
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faut reconnaître que les UT sont le plus souvent appliquées lorsque le paramètre mesuré est la 
létalité aiguë ou la narcose. Les UT peuvent s’appliquer moins bien à d’autres types de 
paramètres et peuvent simplifier à outrance l’expression de la toxicité en milieu aquatique 
lorsqu’elles sont appliquées à d’autres effets aigus, à des effets chroniques et à des effets 
tardifs (p. ex. Greer et al., 2012; McIntosh et al., 2010). On a souligné que le modèle 
PETROTOX (Redman et al., 2012; 2017) utilisait les UT et le MVLCEN depuis un certain 
nombre d’années dans divers cadres d’évaluation des hydrocarbures et programmes 
d’établissement de points de repère au Canada (p. ex. Approche pour le secteur pétrolier en 
vertu de la LCPE; Atlantic Risk-Based Corrective Action). 

Résumé des données expérimentales des études de toxicité des hydrocarbures 
dispersés en milieu aquatique – les hydrocarbures dispersés chimiquement sont-
ils plus toxiques que les hydrocarbures non traités? 
L’un des principaux résultats de l’examen des données de laboratoire disponibles sur la toxicité 
mené par la NASEM (2020) a été la conclusion selon laquelle, à des charges inférieures à 
environ 100 mg/L, lorsque les solutions sont à l’équilibre, la toxicité de la WAF (hydrocarbures 
non traités) est équivalente à la toxicité de la CEWAF (hydrocarbures dispersés). Bien que les 
solutions CEWAF aient atteint l’équilibre plus rapidement que les solutions WAF en raison de la 
plus grande surface de microgouttelettes d’hydrocarbures et de l’augmentation des 
concentrations de microgouttelettes, à des charges inférieures à 100 mg de pétrole/L, à 
l’équilibre, l’ajout d’un dispersant n’a pas d’effet sur la toxicité des hydrocarbures. Il a également 
été noté que les concentrations d’hydrocarbures mesurées dans l’eau pendant les 
déversements étaient généralement bien inférieures à 100 mg/L. Lorsque les charges sont 
supérieures à 100 mg/L, la toxicité de la CEWAF est supérieure à celle de la WAF par un 
facteur d’au moins 3. Cette toxicité accrue de la CEWAF a été attribuée soit à la présence de 
concentrations de microgouttelettes plus élevées dans la CEWAF que dans la WAF, soit à la 
toxicité potentielle du dispersant lui-même (c.-à-d. que, à des charges supérieures à 100 mg 
d’hydrocarbures/L et en fonction du plus haut rapport dispersant-pétrole des études examinées 
(1:20), la concentration du dispersant serait supérieure à la concentration dangereuse estimée 
pour 5 % des espèces (CD5) en ce qui concerne les dispersants actuellement approuvés). À 
des charges d’hydrocarbures bien inférieures à 100 mg/L, qui sont courantes dans les 
scénarios de déversement, la toxicité potentielle du dispersant serait généralement inférieure 
aux valeurs de CD5 pour les dispersants. 
La conclusion de la NASEM (2020) correspond aux conclusions tirées dans le cadre d’examens 
antérieurs de la toxicité des hydrocarbures dispersés et des hydrocarbures non traités. Par 
exemple, Lee et al. (2015) ont conclu que la toxicité découlant des mélanges d’hydrocarbures 
dispersés était réputée être une fonction des hydrocarbures et n’était pas le résultat de l’ajout 
d’un dispersant chimique. Les dispersants (selon les concentrations utilisées dans les 
opérations d’intervention [c.-à-d. de 1 à 5 mg/L]) ne modifient pas la toxicité des substances 
dans le pétrole, mais modifient le potentiel d’exposition et la biodisponibilité des substances 
pétrolières. Les dispersants ne créent pas de synergie avec les substances pétrolières ou ne 
servent pas d’additifs et ne modifient pas non plus la toxicité chimique des substances 
présentes dans les hydrocarbures (Adams et al., 2014; Hemmer et al., 2011). 

PRINCIPAUX PARAMÈTRES BIOLOGIQUES LIÉS AUX IMPACTS DES 
HYDROCARBURES DISPERSÉS 
La croissance, la reproduction et la survie (mortalité) constituent les principaux paramètres 
biologiques d’intérêt en ce qui concerne les hydrocarbures dispersés chimiquement et le biote 
marin. Ces paramètres reflètent généralement les niveaux d’organisation biologique pertinents 

https://www.concawe.eu/reach/petrotox/
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pour les évaluations du risque écologique (ERE) des facteurs de stress chimiques et les 
objectifs types de protection écologique lorsqu’on évalue la contamination de l’environnement 
(c.-à-d. la protection des populations et des communautés, sauf lorsque des espèces en péril 
font l’objet de l’évaluation, auquel cas les organismes individuels et/ou leur habitat essentiel 
sont habituellement ciblés). La prise en compte des impacts des hydrocarbures dispersés sur 
les récepteurs sensibles, comme les espèces en péril, est importante pour la prise de décisions 
et devrait comprendre l’examen des impacts potentiels sur les espèces en péril et leur habitat 
essentiel. 
Ces paramètres biologiques sont également reflétés dans le Cadre d’évaluation du risque 
écologique (CERE) du MPO (O et al., 2015) et sont conformes aux définitions des catégories 
d’effets directs énoncées dans un récent document du MPO décrivant les modèles conceptuels 
des séquences des effets biologiques/écologiques pour le transport maritime commercial au 
Canada (p. ex. Hannah et al., 2020). 
Les paramètres de survie, de croissance et de reproduction ont toujours été et continuent d’être 
les paramètres biologiques les plus importants dans l’ERE, en grande partie parce que ces 
types de paramètres sont extrapolés plus facilement et intuitivement pour estimer les effets 
potentiels sur les populations ou les communautés (Dillon, 2013). Autrement dit, ces 
paramètres ont des conséquences suffisamment graves pour que les répercussions d’une 
diminution de la reproduction ou de la croissance ou d’une augmentation de la mortalité 
puissent être observées chez les populations ou les communautés touchées. À l’inverse, il est 
beaucoup plus difficile d’extrapoler l’importance biologique des paramètres ayant des 
conséquences moins graves (comme les changements biochimiques, physiologiques ou 
comportementaux chez certains organismes) pour les niveaux supérieurs de l’organisation 
biologique, puisque les conséquences de ces effets (qui ne sont pas nécessairement des effets 
négatifs, mais qui peuvent simplement être des changements causés par les contaminants) 
sont plus incertaines à plus grande échelle biologique (Dillon, 2013). Toutefois, les paramètres 
ayant des conséquences moins graves, comme les réactions biochimiques, physiologiques et 
comportementales, ne devraient pas nécessairement être écartés, surtout s’ils peuvent mener 
directement ou indirectement à des réactions qui ont une incidence sur la survie, la croissance, 
la reproduction ou l’immigration des organismes (Allard et al., 2010). Ces paramètres dont la 
gravité est moindre peuvent avoir des conséquences néfastes pour une population si de 
nombreux organismes sont exposés et touchés. 
Les paramètres cancérogènes ne sont pas pris en compte dans le présent document (même si 
des tumeurs sont souvent observées chez les poissons après une exposition à des HAP, qui 
figurent parmi les substances préoccupantes dans les mélanges d’hydrocarbures dispersés), et 
le cancer n’est généralement pas considéré comme un paramètre d’intérêt dans les ERE. Le 
cancer n’est généralement considéré comme un paramètre pertinent que s’il a des 
répercussions sur la reproduction (à l’exception peut-être des espèces menacées ou en voie de 
disparition). En outre, en raison de la courte durée de vie de nombreux organismes marins, 
d’autres types d’effets néfastes peuvent se manifester avant que des effets cancérogènes ne se 
fassent sentir. Les paramètres comportementaux ne sont pas non plus pris en compte dans le 
présent document. Bien que les changements comportementaux causés par les produits 
chimiques puissent avoir une incidence sur les populations du biote marin, les mesures 
normalisées de ces types d’effets au niveau de la population ne sont généralement pas 
disponibles. 
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PRINCIPAUX DOMAINES D’INCERTITUDE CONCERNANT LES RÉPERCUSSIONS 
DES HYDROCARBURES DISPERSÉS SUR LE BIOTE MARIN 
Bien que, dans les sous-sections précédentes du présent document, on ait relevé d’importants 
domaines d’incertitude à l’égard des essais de toxicité en laboratoire concernant les 
hydrocarbures et les hydrocarbures dispersés, de nombreux autres domaines d’incertitude ont 
également nui à la capacité d’extrapoler les données de laboratoire sur les impacts des 
hydrocarbures dispersés et de les appliquer à un milieu marin et de tirer des conclusions fiables 
sur la probabilité que les hydrocarbures dispersés aient des impacts sur le biote marin et sur 
l’importance de ces impacts. 
Ces nombreuses incertitudes empêchent souvent les données de laboratoire sur la toxicité de 
prédire avec exactitude ce qui peut se produire sur le terrain. De plus, la pertinence écologique 
incertaine de nombreux résultats d’études en laboratoire limite leur application en ce qui a trait à 
la prévision ou à la compréhension des impacts des hydrocarbures dispersés dans 
l’environnement marin. L’incertitude quant à la pertinence écologique n’est pas propre à l’étude 
des hydrocarbures et des dispersants; il s’agit plutôt d’un problème courant qui touche 
l’utilisation de la plupart des données écotoxicologiques (p. ex. Moermond et al., 2016; Hanson 
et al., 2017). En général, les études de toxicité mentionnées dans la documentation devraient 
faire l’objet d’une évaluation sur le plan de la pertinence et de la fiabilité avant d’être utilisées 
pour déterminer si la toxicité des hydrocarbures dispersés diffère de celle des hydrocarbures 
non traités. 
Bien qu’une analyse ou un examen des considérations générales relatives à la pertinence 
écologique pour les données écotoxicologiques ne fasse pas partie de la portée du présent 
examen du SCCS, il importe que la pertinence écologique des données soit soigneusement 
examinée chaque fois que des données écotoxicologiques sont utilisées pour tirer des 
conclusions sur la probabilité que les hydrocarbures dispersés aient des impacts sur le biote 
marin et sur l’importance de ces impacts. 
Parmi les autres domaines d’incertitude clés choisis, mentionnons les suivants : 

• Dans la documentation, il y a un manque général d’exemples directement comparables où 
les répercussions des déversements d’hydrocarbures ont été mesurées et documentées sur 
le terrain dans des conditions où les hydrocarbures déversés n’ont pas été traités avec des 
agents dispersants et là où ils ont été traités. 

• Extrapolation des données des études en laboratoire (habituellement axées sur l’exposition 
à la WAF ou à la CEWAF) et application de celles-ci en milieu marin, où l’exposition n’est 
pas limitée à la WAF ou à la CEWAF, mais peut comprendre un certain nombre de voies 
d’exposition supplémentaires par l’eau, les sédiments et les aliments (Lee et al., 2015; 
NASEM, 2020). 

• Complexité et variabilité des propriétés chimiques et toxicologiques des hydrocarbures. Les 
hydrocarbures sont un mélange complexe de milliers de composés aux propriétés 
physiques, chimiques et toxicologiques très variées (Lee et al., 2015). Pour de nombreuses 
substances présentes dans le pétrole, ces propriétés ne sont pas bien comprises ou 
caractérisées. 

• Il y a un manque de données tirées des conditions d’exposition qui saisissent le réalisme 
environnemental de la plupart des déversements d’hydrocarbures et qui tiennent compte 
des processus dominants du devenir qui se produisent dans l’eau de mer, y compris, au 
minimum, les processus de dilution, de mélange, de transport et de biodégradation (p. ex. 
Aurand et Coelho, 2005; Bejarano et al., 2014a,b). 
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• On estime que les durées d’exposition aux hydrocarbures dispersés en milieu marin sont 
généralement courtes (Lee et al., 2013; Bejarano et al., 2014a,b) et qu’elles varient 
grandement d’une espèce marine exposée à l’autre. Il est donc difficile d’extrapoler les 
résultats des essais de toxicité en laboratoire (qui évaluent habituellement des durées de 24 
à 96 heures) et de les appliquer au milieu marin. 

• À l’exception d’un nombre relativement faible d’espèces, la sensibilité des espèces 
marines/stades de vie potentiellement exposés tant aux hydrocarbures non traités qu’aux 
hydrocarbures dispersés n’est pas bien comprise. 

• On ne comprend pas bien si le comportement d’évitement de nombreux organismes marins 
(en particulier certains organismes pélagiques ayant des capacités chimiosensibles) à 
l’égard des déversements d’hydrocarbures se produit à un degré semblable dans un 
scénario d’hydrocarbures dispersés. 

• L’application de dispersants à la suite d’un déversement d’hydrocarbures devrait accroître la 
concentration de gouttelettes et de microgouttelettes d’hydrocarbures dans les quelques 
mètres d’eau près de la surface, où les HAP se dissoudraient à partir des gouttelettes et des 
microgouttelettes pour augmenter les concentrations de HAP dissous qui peuvent être 
disponibles pour les réactions photochimiques (NASEM, 2020). Cependant, la présence 
accrue de gouttelettes et de microgouttelettes d’hydrocarbures peut également modifier la 
pénétration et l’atténuation des rayons ultraviolets dans la colonne d’eau, ce qui peut altérer 
le potentiel de phototoxicité (NASEM, 2020). 

• Bien que de nombreux rapports laissent entendre que les HAP sont probablement la cause 
d’une grande partie de la toxicité des mélanges d’hydrocarbures et d’hydrocarbures 
dispersés (p. ex. Gulec et Holdway, 2000; Ramachandran et al., 2004b; NRC, 2005; 
Couillard et al., 2005; Milinkovitch et al., 2011; Adams et al., 2014), un certain nombre 
d’autres composés d’hydrocarbures contribuent aussi probablement à la toxicité du pétrole 
en milieu aquatique (NRC, 2005; Lee et al., 2015). 

• On a signalé que l’utilisation de dispersants augmentait la masse de pétrole atteignant les 
sédiments par la formation de neige marine hydrocarbonée (Daly et al., 2016; Vonk et al., 
2015). La biodisponibilité et la toxicité des hydrocarbures pour les organismes benthiques 
dépendent d’un certain nombre de facteurs environnementaux, comme la teneur en carbone 
organique des sédiments et les concentrations de substances pétrolières dans les eaux 
interstitielles (EPA des États-Unis, 2003; 2010; 2016a,b; Di Toro et al., 1991; Redman et al., 
2014). Des progrès dans l’élaboration de modèles axés sur le devenir dans l’environnement 
permettant d’estimer avec une confiance raisonnable le dépôt de gouttelettes 
d’hydrocarbures dans les sédiments sont nécessaires pour évaluer l’effet des agents 
dispersants sur les communautés benthiques (NASEM, 2020). 

• Les impacts potentiels de la photosensibilisation des HAP (y compris les processus de 
photodégradation), leur importance environnementale et l’effet de l’exposition aux 
composés de HAP photosensibles et/ou à leurs produits de photodégradation sur la toxicité 
pour la vie aquatique ne sont pas bien compris. La phototoxicité de certains HAP est bien 
documentée, y compris dans certaines études qui ont évalué l’utilisation de dispersants. 
(p. ex. Incardona et al., 2012; Alloy et al., 2017; Barron, 2017; Barron et al., 2020; Bridges et 
al., 2018; Finch et Stubblefield, 2016; Finch et al., 2017a,b, 2018; Nordborg et al., 2018; 
Overmans et al., 2018; Salvo et al., 2016); toutefois, peu d’études ont été menées jusqu’à 
maintenant en milieu marin. 

• Le potentiel de phototoxicité des HAP (en raison des réactions découlant de la 
photosensibilisation et/ou de la photodégradation) associé à l’utilisation de dispersants ne 
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peut pas actuellement être pris en compte dans les approches existantes axées sur la 
modélisation du devenir et de la toxicité des hydrocarbures ou les approches 
expérimentales actuelles relatives aux essais de toxicité en milieu aquatique (NASEM, 
2020). Cependant, certains modèles, comme le Phototoxic Target Lipid Model (Marzooghi 
et al., 2017; 2018), qui est fondé sur le MVLCEN utilisé dans PETROTOX, semblent 
prometteurs quant à la capacité de traiter le potentiel de phototoxicité des HAP dans les 
mélanges d’hydrocarbures non traités et les hydrocarbures dispersés. 

• On craint que les méthodes actuelles d’évaluation sur le terrain ne soient pas adéquates 
pour détecter l’importance des effets retardés potentiels, en raison de la dispersion et du 
délai prolongé entre l’exposition à des stades sensibles de la vie et les changements des 
caractéristiques de la population qui peuvent être mesurés chez les organismes plus âgés. 

La question générale de l’extrapolation de la toxicité mérite d’être analysée dans le contexte 
des impacts des hydrocarbures dispersés. Les enjeux qui ont une incidence sur l’extrapolation 
des données sur la toxicité des hydrocarbures dispersés sont les mêmes que ceux qui touchent 
l’extrapolation de la toxicité dans les ERE. 
La grande majorité des données sur la toxicité portant sur le biote marin et les hydrocarbures 
dispersés concernent les effets qui peuvent se produire chez certains organismes ou groupes 
d’organismes. Ces données doivent ensuite être extrapolées à l’échelle d’une population ou 
d’une communauté afin d’évaluer les impacts et les risques potentiels des hydrocarbures 
dispersés pour le biote marin. Toutefois, on ne peut présumer que les impacts mesurés ou 
prévus sur les individus entraîneront des changements négatifs au niveau de la population ou 
de la communauté, en raison des nombreux mécanismes compensatoires qui sont présents 
dans les systèmes écologiques (Fairbrother, 2001), y compris les processus d’acclimatation et 
d’adaptation, mais également des redondances naturelles dans la structure et la fonction 
écologiques, et la migration et la dévalaison des individus dans une population donnée. 
Il existe un certain nombre d’incertitudes inhérentes dans l’interprétation et l’extrapolation des 
données sur la toxicité portant sur le biote marin et les hydrocarbures dispersés chimiquement, 
notamment les suivantes (Allard et al., 2010) : 

• extrapolation de l’exposition à de fortes doses utilisée dans les essais de toxicité et 
application en milieu marin, où l’exposition est plus faible; 

• extrapolation des résultats des essais de toxicité chez les espèces utilisées le plus 
couramment en laboratoire (dans des conditions de laboratoire contrôlées) et application de 
ces résultats aux espèces vivant librement dans un environnement où les facteurs de stress 
sont multiples; 

• extrapolation des résultats des populations d’essai homogènes et application de ceux-ci à 
des populations sauvages plus variables; 

• variations entre les espèces et les taxons au chapitre des réactions; 

• extrapolation de la toxicité, passant d’une toxicité aiguë à une toxicité chronique; 

• difficultés à mesurer ou à confirmer les changements sur le terrain par rapport à ceux qui 
sont prédits d’après l’extrapolation des résultats des essais de toxicité en laboratoire. 

RÉSUMÉ DES IMPACTS DES HYDROCARBURES DISPERSÉS 
Le bref résumé qui suit est en grande partie fondé sur la méta-analyse fournie par la NASEM 
(2020). Cet exercice a permis de s’assurer qu’un grand nombre d’études de toxicité en 
laboratoire satisfaisaient aux exigences minimales en matière de qualité et visait à déterminer 
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soigneusement quelles publications appuyaient une compréhension de la toxicité des 
hydrocarbures dispersés chimiquement par rapport aux hydrocarbures non traités (p. ex. les 
études étaient des publications originales, contenaient des descriptions complètes des 
procédures d’essai et des méthodes d’analyse, utilisaient des paramètres biologiques 
appropriés et rapportaient les valeurs de toxicité en tant que concentrations mesurées). 
La figure 2 (tirée de Beyer et al., 2016) présente un résumé illustratif des types d’impacts qui 
peuvent survenir dans le biote marin après une exposition à des hydrocarbures non traités ou 
dispersés. Cette figure est fondée sur les résultats de nombreuses études menées après 
l’événement de DWH. 

 
Figure 2 : Impacts potentiels des hydrocarbures sur le biote marin. 

Bon nombre des types d’effets illustrés à la figure 2 ne devraient pas se produire 
immédiatement ou même peu de temps après l’exposition des organismes marins aux 
hydrocarbures dispersés. Certains types d’effets chez certains organismes peuvent être 
retardés et se manifester à des moments variables suivant l’exposition. Le potentiel d’effets 
tardifs dépend des espèces et des effets et varie grandement d’un biote marin à l’autre. 

Espèces d’eau arctique/froide et espèces d’eau profonde 
Il semble que les espèces d’eau froide ont généralement une sensibilité aux substances 
pétrolières (hydrocarbures non traités et hydrocarbures dispersés) semblable à celle des 
espèces vivant en eau tempérée en ce qui concerne les effets aigus (les effets chroniques sont 
moins bien caractérisés entre les espèces d’eau froide et les espèces d’eau tempérée) (de 
Hoop et al., 2011; Norwegian Research Council, 2012; Gardiner et al., 2013; Bejarano et al., 
2017; Frometa et al., 2017; Knap et al., 2017; McConville et al., 2018). 
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Cependant, certaines études ont révélé qu’une plus longue période pouvait s’écouler avant que 
les espèces d’eau froide affichent les effets de l’exposition aux hydrocarbures ou aux 
hydrocarbures dispersés, comparativement aux espèces d’eau tempérée (Chapman et Riddle, 
2005; Gardiner et al., 2013; Hansen et al., 2013; Olsen et al., 2011). On croit que cela est 
attribuable à des adaptations morphologiques et physiologiques servant à la survie en eau 
froide, comme des réserves accrues de lipides et des taux métaboliques plus faibles (de Hoop 
et al., 2011). On croit que les différences observées au chapitre de la sensibilité des espèces 
aux hydrocarbures dispersés chimiquement dans l’Arctique ou d’autres milieux d’eau froide, par 
rapport aux espèces vivant dans des milieux plus tempérés, sont davantage fonction de 
facteurs liés à l’exposition que d’une plus grande sensibilité aux effets toxiques des substances 
pétrolières (Lee et al., 2015; CRRC, 2018). 
En ce qui concerne les espèces d’eau profonde, même l’information de base sur la physiologie 
et l’écologie de la plupart des espèces est lacunaire. Cependant, des données empiriques 
limitées laissent entendre que la sensibilité des espèces d’eau profonde aux substances 
pétrolières est comparable à celle des espèces d’eau tempérée et peu profonde (p. ex. Frometa 
et al., 2017; Knap et al., 2017; McConville et al., 2018). 

Oiseaux de mer 
Les répercussions des hydrocarbures sur les espèces d’oiseaux marins sont bien documentées 
dans la littérature (p. ex. Duerr et al., 2011; Jenssen, 1994; Jenssen et Ekker, 1991; NRC, 
2005; O’Hara et Morandin, 2010; Whitmer et al., 2017). Le mazoutage des plumes est 
particulièrement préoccupant, car il peut avoir une incidence négative sur la capacité d’un 
oiseau de voler, de flotter et de contrôler sa température corporelle (Lee et al., 2015). Les 
oiseaux mazoutés sont également exposés à un risque de noyade, de famine et d’hypothermie 
(NASEM, 2020). L’ingestion de pétrole peut causer de l’anémie, une pneumonie, une irritation 
intestinale, des dommages aux reins, une altération de la chimie du sang, une diminution de la 
croissance et des problèmes liés à la reproduction pour de nombreuses espèces d’oiseaux 
marins (Lee et al., 2015). 
On croit généralement que les dispersants chimiques d’hydrocarbures réduisent l’impact des 
déversements de pétrole sur les oiseaux de mer en diminuant la zone de nappes de pétrole de 
surface vers laquelle les oiseaux peuvent être attirés. Toutefois, selon certaines études, si les 
oiseaux étaient exposés à du pétrole dispersé chimiquement, les effets pourraient être 
semblables à ceux du pétrole dispersé physiquement ou non traité, car le pétrole dispersé 
chimiquement réduit également les propriétés d’imperméabilisation des plumes, ce qui peut 
avoir une incidence sur la flottabilité et la thermorégulation (Duerr et al., 2011; Whitmer et al., 
2017). Whitmer et al. (2017) n’ont observé aucune différence importante dans 
l’imperméabilisation des plumes entre les guillemots marmettes (Uria aalge) exposés au pétrole 
et ceux exposés au pétrole et à des dispersants. 
Pour de nombreuses espèces d’oiseaux marins qui interagissent avec la surface de l’eau, 
l’utilisation de dispersants peut entraîner des effets physiques/mécaniques plus importants sur 
le plan biologique que les effets toxicologiques des hydrocarbures dispersés. 

Reptiles marins (tortues) 
Le pétrole peut avoir des effets physiques et toxicologiques sur les tortues de mer (Wallace et 
al., 2020), les effets physiques étant les plus fréquemment étudiés et signalés dans la 
documentation (Wallace et al., 2020). L’exposition à des hydrocarbures a été associée à une 
augmentation de la mortalité des nouveau-nés, à des nouveau-nés plus petits et à une 
augmentation du taux de respiration chez les tortues de mer (RPI, 1991). 
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Certaines études ont documenté l’exposition aux hydrocarbures chez les tortues, mais n’ont pas 
fait état d’effets toxicologiques ou d’autres impacts. Du pétrole était présent dans le nez, la 
bouche et le tube digestif des tortues de mer après le déversement d’Ixtoc I et celui de DWH 
(Hall et al., 1983; Mitchelmore et al., 2017). À la suite du déversement de DHP, les 
concentrations de HAP dans les tissus des tortues visiblement mazoutées étaient plus élevées 
que celles des tortues non mazoutées (Ylitalo et al., 2017). 
Un nombre très limité d’études sur les tortues ont examiné les effets des dispersants ou des 
hydrocarbures dispersés (Wallace et al., 2020). Dans le cadre d’une évaluation en laboratoire, 
Harms et al. (2019) ont constaté que les nouveau-nés de tortues caouannes présentaient des 
anomalies clinicopathologiques aiguës plus importantes, y compris l’incapacité de prendre du 
poids, lorsqu’ils étaient exposés à des combinaisons de pétrole brut et de dispersants plutôt 
qu’à du pétrole ou à des dispersants de manière directe. 

Mammifères marins 
Il existe un vaste ensemble de connaissances sur les effets des hydrocarbures non traité sur les 
mammifères marins, découlant en grande partie de recherches menées à la suite d’importants 
déversements de pétrole (p. ex. Exxon Valdez). Cependant, dans la documentation, il semble y 
avoir très peu d’information sur les effets des hydrocarbures dispersés sur les mammifères 
marins. L’incident de DWH (dans le cadre duquel on a recouru à de grands volumes de 
dispersants) a permis de mieux comprendre les impacts possibles. Par exemple, le pétrole 
chimiquement dispersé était cytotoxique et génotoxique pour les cellules de la peau des 
cachalots (Wise et al., 2018). Des effets sublétaux de l’exposition aux hydrocarbures ont été 
observés dans deux études sur des grands dauphins (Tursiops truncatus) à la suite du 
déversement de DWH. Ce déversement a contribué à l’augmentation de la mortalité des 
dauphins en Louisiane, au Mississippi et en Alabama de 2010 à 2014 (Schwacke et al., 2014; 
Mullin et al., 2017). D’autres incidents de déversement importants comme celui de l’Exxon 
Valdez fournissent des renseignements propres à l’incident  sur les impacts pour les 
mammifères marins, mais n’avaient pas nécessité l’utilisation de dispersants. 
Il est bien connu que de nombreuses espèces de mammifères affichent un comportement 
d’évitement (dans la mesure du possible) à l’égard des nappes d’hydrocarbures non traités. 
Cependant, on en sait peu sur le comportement d’évitement des mammifères marins en ce qui 
a trait aux panaches d’hydrocarbures dispersés. Cette lacune dans les connaissances pourrait 
être examinée plus à fond sur le terrain à la suite d’un déversement majeur dans le cadre 
duquel des dispersants sont appliqués. Des recherches prioritaires sont justifiées pour les 
espèces de mammifères vulnérables qui se trouvent fréquemment dans des zones où la 
probabilité d’un déversement est élevée. 

Poissons marins 
Les vertébrés marins, comme les poissons, tendent à être mieux en mesure de métaboliser et 
d’éliminer les substances pétrolières (comme les HAP), comparativement aux invertébrés, et 
ont donc tendance à bioaccumuler ces composés à un degré relatif moindre (Rust et al., 2004; 
Murawski et al., 2020). 
Les effets des hydrocarbures non traités sur les espèces de poissons marins ont été bien 
étudiés. En général, l’exposition au pétrole peut avoir divers impacts létaux et sublétaux sur les 
poissons, y compris la mortalité, la réduction des taux de croissance, l’augmentation des taux 
de maladies infectieuses et les troubles de reproduction (Dupuis et Ucan-Marin, 2015). Il a été 
démontré que certains composants du pétrole, en particulier ceux qui ont un faible poids 
moléculaire (p. ex. BTEX, alcanes à chaîne courte), causent une létalité aiguë chez les espèces 
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de poissons (Lee et al., 2015). Les embryons de poissons semblent être le stade de vie le plus 
sensible à l’exposition (Lee et al., 2015; Hodson et al., 2017). 
La toxicité des embryons chez les espèces de poissons semble avoir une forte corrélation avec 
la phase dissoute des substances pétrolières plutôt qu’avec les gouttelettes ou les particules 
d’hydrocarbures(p. ex. Carls et al., 2008; Olsvik et al., 2011). Toutefois, les gouttelettes peuvent 
adhérer aux branchies et aux œufs de certaines espèces de poissons et peuvent contribuer à 
l’exposition aux hydrocarbures (Ramachandran et al., 2004a; Sørhus et al., 2015). 
Une étude évaluant la toxicité des hydrocarbures dispersés chimiquement sur les embryons de 
hareng de l’Atlantique (Clupea harengus) a indiqué comme effets la maladie du sac bleu et une 
réduction du nombre d’embryons normalement éclos (Greer et al., 2012). Les hydrocarbures 
dispersés chimiquement ont réduit la croissance des larves de truite mouchetée (Cynoscion 
nebulosus) (Brewton et al., 2013). 
Dans une étude sur les jeunes lompes (Cyclopterus lumpus), les CE50 (narcose) pour les 
hydrocarbures chimiquement dispersés étaient les mêmes que les CE50 pour les 
hydrocarbures mécaniquement dispersés, mais la mortalité aiguë était plus évidente pour la 
dispersion chimique que la dispersion mécanique (Frantzen et al., 2015). Il n’y avait pas de 
différence importante  en ce qui a trait aux lésions des branchies, à la nage ou aux 
comportements alimentaires. 
Gardiner et al. (2013) ont mesuré des valeurs de CL50 de 80 ppb pour les HAP chez les jeunes 
morues polaires exposées à des hydrocarbures dispersés physiquement (WAF) et de 1 640 ppb 
pour les HAP chez les jeunes morues exposées à des hydrocarbures dispersés chimiquement 
(CEWAF), ce qui indique une plus faible toxicité aiguë du traitement chimique. 
Une mortalité plus élevée a été observée chez les jeunes mulets porcs (Liza Ramada) exposés 
à des hydrocarbures dispersés chimiquement par rapport à ceux exposés à la fraction 
hydrosoluble des hydrocarbures non traités (Milinkovitch et al., 2011). 

Invertébrés marins (benthiques et pélagiques, non planctoniques) 
Les invertébrés marins bioaccumulent plus facilement les composants du pétrole que les 
vertébrés, car ils métabolisent ces composants de façon inefficace, comparativement aux 
espèces de vertébrés (Rust et al., 2004; Murawski et al., 2020). 
En général, les substances pétrolières en phase dissoute semblent plus biodisponibles pour les 
invertébrés (selon la stratégie d’alimentation) que les gouttelettes ou les particules 
d’hydrocarbures (Dupuis et Ucan-Marin, 2015). À l’instar des poissons, le stade embryonnaire 
des invertébrés semble être le plus sensible à l’exposition aux hydrocarbures (NASEM, 2020). 
Les études sur les invertébrés menées à la suite du déversement de DWH n’ont pas révélé 
d’effets négatifs directs sur le crabe bleu et les huîtres (Fulford et al., 2014; La Peyre et al., 
2014). On a observé une baisse des taux de croissance, de fixation et de survie chez les larves 
d’huîtres (Crassostrea virginica) à la suite d’une exposition à des hydrocarbures dispersés 
chimiquement (Vignier et al., 2016). Les taux de croissance de la balane (Amphibalanus 
improvisus) ont été réduits après une exposition à du pétrole brut dispersé chimiquement à des 
concentrations que l’on trouve couramment dans la colonne d’eau après une application de 
dispersants à la suite d’un déversement de pétrole brut (Almeda et al., 2014). L’exposition à la 
combinaison de pétrole et de dispersants a entraîné une mortalité et des anomalies marquées 
chez les méduses (Aurelia spp.) (Echols et al., 2016). 
Il a été démontré que le pétrole déposé sur les sédiments avait une incidence négative sur les 
espèces benthiques et les espèces de coraux (p. ex. White et al., 2012; Montagna et al., 2013; 
Fisher et al., 2014; van Eenennaam et al., 2018). 
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Des taux de survie plus faibles, des taux d’alimentation réduits et un développement larvaire 
plus lent ont été observés chez les larves de crevettes nordiques (P. borealis) à la suite d’une 
exposition de 24 heures à des hydrocarbures dispersés chimiquement par rapport à des 
hydrocarbures dispersés mécaniquement (Arnberg et al., 2019). Une étude sur les jeunes 
crabes de boue (Rhithropanopeus harrisii) a révélé que la mortalité aiguë des crabes 
augmentait à la suite de l’exposition à des hydrocarbures dispersés chimiquement par rapport 
aux hydrocarbures non dispersés (Anderson et al., 2014). 
Aucune différence n’a été observée dans les réactions sublétales à court ou à long terme chez 
les pétoncles d’Islande (Chlamys islandica) exposés à des hydrocarbures dispersés 
chimiquement et à des hydrocarbures dispersés mécaniquement (Frantzen et al., 2016). Cohen 
et al. (2014) ont constaté que la toxicité du pétrole brut et celle du pétrole brut dispersé 
chimiquement étaient semblables pour le copépode, Labidocera Aestiva, et que l’exposition 
aiguë au pétrole brut et/ou au pétrole brut dispersé avait nui à la nage pour cette espèce. 

Organismes marins pélagiques planctoniques  
L’exposition à du pétrole chimiquement dispersé peut avoir des effets sublétaux et létaux sur les 
espèces pélagiques planctoniques (Ozhan et al., 2014; Garr et al., 2014; Almeda et al., 2013; 
2014), mais la toxicité varie considérablement d’une espèce à l’autre et dépend de nombreux 
facteurs. Quelques exemples tirés de la documentation sont brièvement décrits ci-dessous. 
Le phytoplancton semble être touché par un mode d’action similaire qu’il s’agisse 
d’hydrocarbures dispersés ou d’hydrocarbures non traités; les gènes régulant la membrane 
cellulaire sont affectés par l’exposition (Hook et Osborn, 2012). 
Garr et al. (2014) ont étudié la toxicité aiguë du pétrole (couche goudronneuse et pétrole brut 
MC252), d’un dispersant (Corexit 9500A) et du pétrole dispersé sur l’inhibition de la croissance 
(CI50) et la motilité de deux espèces de microalgues marines, Isochrysis Galbana et 
Chaetoceros sp. Il n’y a pas eu d’impact significatif sur la division cellulaire (croissance) ou la 
motilité des deux espèces lorsqu’elles ont été exposées aux deux types de pétrole non traité. 
L’exposition au pétrole dispersé a causé une inhibition de la division cellulaire et de la motilité 
dans les 24 heures, Chaetoceros sp. y étant plus sensible que I. Galbana. 
Les taux de croissance de la larve tornaria (Schizocardium sp.) ont été réduits après une 
exposition à du pétrole brut dispersé chimiquement à des concentrations que l’on trouve 
couramment dans la colonne d’eau après l’application de dispersants à la suite d’un 
déversement de pétrole brut (Almeda et al., 2014). 
L’exposition aux composants du pétrole et aux dispersants peut entraîner divers effets chez les 
copépodes marins, notamment la narcose et des effets sur l’alimentation, la reproduction et le 
développement. (p. ex. Suderman et Marcus, 2002; Barata et al., 2005; Bellas et Thor, 2007; 
Calbet et al., 2007; Saiz et al., 2009; Seuront, 2011). Une étude menée sur des copépodes 
calanoïdes (C. glacialis) a révélé que la létalité (fondée sur les HAP) était semblable à la suite 
d’une exposition, que les hydrocarbures soient dispersés chimiquement ou physiquement 
(Gardiner et al., 2013). Toutefois, les hydrocarbures dispersés physiquement étaient plus 
toxiques que ceux dispersés chimiquement (d’après les hydrocarbures pétroliers totaux) 
(Gardiner et al., 2013). 

Coraux 
Des préoccupations du public au sujet de l’impact potentiel des hydrocarbures et des 
hydrocarbures dispersés chimiquement sur les coraux ont été soulevées à la suite du 
déversement de Deepwater Horizon. Bien que des communautés de coraux saines aient été 
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observées à tous les sites situés à plus de 20 km du puits Macondo, les colonies de coraux d’un 
site situé à 11 km au sud-ouest du puits Macondo présentaient des signes de stress 
généralisés, y compris, à des degrés variables, la perte de tissus, l’élargissement des sclérites, 
la production excessive de mucus, la décoloration des ophiures commensales et le 
recouvrement par du floc brun. L’analyse des biomarqueurs hopanoïdes du pétrole, isolés du 
floc, a fourni de solides données probantes selon lesquelles cette matière contenait du pétrole 
provenant du panache rejeté par le puits Macondo (White et al., 2012). 
Des effets néfastes ont été observés chez les espèces de coraux d’eau profonde exposées à 
des hydrocarbures dispersés chimiquement dans le cadre d’études en laboratoire. Frometa et 
al. (2017) ont évalué la vulnérabilité des octocoraux (Swiftia exserta) au pétrole et aux agents 
dispersants à l’aide d’essais de toxicité en laboratoire de 96 heures portant sur des fractions 
adaptées à l’eau (WAF) du pétrole de DWH, le dispersant Corexit® 9500 et la combinaison de 
pétrole et de dispersants (CEWAF). La mortalité de certains fragments s’est produite dans les 
48 heures suivant les traitements effectués à l’aide de l’agent dispersant uniquement et les 
traitements pétrole-dispersant (CEWAF), tandis que le groupe des WAF est demeuré 
relativement peu touché. Cette étude indique que les combinaisons de pétrole et de dispersants 
sont plus toxiques pour les octocoraux que l’exposition au pétrole seul. Ces résultats sont 
conformes à ceux des études antérieures de Goodbody-Gringley et al. (2013), qui ont révélé 
que le pétrole de Deepwater Horizon et le dispersant chimique Corexit® 9500 avaient réduit les 
taux de fixation et de survie des larves de P. astreoides et de M. faveolata. 
Epstein et al. (2000) ont évalué les effets des agents dispersants de troisième génération (Inipol 
IP-90, Petrotech PTI-25, Bioreico R-93, Biosolve et Emulgal C-100) sur les larves planula des 
coraux de pierre de la mer Rouge (Stylophora pistillata) et des coraux mous (Heteroxenia 
fuscescense) dans le cadre d’essais biologiques à court terme (de 2 à 96 heures). Alors que les 
traitements liés à la WAF du pétrole ont entraîné une réduction des taux de fixation seulement 
chez les larves planula, les traitements par tous les agents dispersants testés ont causé une 
diminution supplémentaire des taux de fixation. L’exposition à des hydrocarbures dispersés a 
entraîné une augmentation spectaculaire de la toxicité pour les deux espèces de larves de 
coraux. De plus, les traitements combinés effectués à l’aide de dispersants et de WAF ont 
causé des déformations morphologiques des larves, une perte du comportement de nage 
normal et une dégénérescence rapide des tissus. Les auteurs ont suggéré d’éviter l’utilisation 
de dispersants chimiques pour les déversements ayant lieu à proximité ou à l’intérieur des 
habitats des récifs coralliens. 
De nombreuses espèces de coraux d’eau froide sont communes dans tout le Canada 
atlantique, tant dans les eaux peu profondes que dans les eaux profondes. Les vastes chenaux 
profonds de la pente continentale au large de la Nouvelle-Écosse et de Terre-Neuve abritent la 
plus grande abondance et la plus grande diversité de coraux d’eau profonde du Canada 
atlantique. Compte tenu de la profondeur à laquelle se trouvent ces espèces, il est peu probable 
que les coraux soient exposés à des hydrocarbures dispersés chimiquement à la suite d’une 
application en surface. Cependant, les coraux peuvent être exposés à des hydrocarbures et à 
des hydrocarbures dispersés en cas d’éruption sous-marine. 

RÉTABLISSEMENT 
Le rétablissement à la suite d’un déversement d’hydrocarbures à la suite dépend de nombreux 
facteurs, notamment le type d’hydrocarbures déversés et les conditions environnementales 
présentes dans un scénario de déversement. Les méthodes d’intervention en cas de 
déversement, y compris les agents dispersants, sont prises en compte et font partie de l’AAEN 
dans un scénario de déversement. Des événements antérieurs de déversement et des études 
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expérimentales au Canada et à l’étranger ont permis de mieux comprendre le devenir et les 
effets des hydrocarbures déversés dans des milieux d’eau froide et les impacts de l’utilisation 
de dispersants (Lee et al., 2020). Les leçons tirées de ces événements contribuent à une 
compréhension plus solide du potentiel de rétablissement des écosystèmes à la suite d’un 
déversement de pétrole et peuvent servir à éclairer l’AAEN lors de l’évaluation de l’utilisation de 
dispersants comme mesure d’intervention. 

DÉVERSEMENT DE L’ARROW 
Le déversement de l’Arrow survenu en 1970 au large des côtes de la Nouvelle-Écosse a mené 
au déversement de 9 500 tonnes de mazout C d’un pétrolier, ce qui a entraîné un mazoutage 
généralisé des rives dans la région de la baie Chedabucto. D’après les rapports existants, il 
était évident que le mazout C dans les eaux côtières froides était trop visqueux pour permettre 
une dispersion chimique efficace. Comme un secteur de la baie Chedabucto (Black Duck Cove) 
n’a pas été assaini ni surveillé au fil du temps, l’intervention à la suite du déversement de 
l’Arrow est devenue une étude de cas classique pour montrer le rôle essentiel que l’atténuation 
naturelle peut jouer dans l’assainissement des zones littorales et des plages mazoutées (Lee et 
al., 2020). 
Au cours de la décennie qui a suivi le déversement, des différences au chapitre des effets 
biologiques ont été observées dans les communautés biologiques intertidales entre les sites 
assainis et les sites de référence (voir Thomas, 1977; 1978; Gilfillan et Vandermeulen, 1978). 
Selon les évaluations du rétablissement, la concentration d’hydrocarbures dans l’eau est 
revenue aux niveaux antérieurs au déversement dans l’année qui a suivi. Le mazout a été 
nettoyé des rives au moyen d’activités d’assainissement et de l’atténuation naturelle (Owens, 
2009), mais il a persisté dans les sédiments de la baie Chedabucto pendant des décennies 
après le déversement (Vandermeulen et Singh, 1994; Owens et al., 2008). Des différences 
concernant les effets biologiques dans les communautés biologiques intertidales entre les sites 
assainis et les sites de référence étaient encore observées dix ans plus tard (voir Thomas, 
1977; 1978; Gilfillan et Vandermeulen, 1978). Du mazout résiduel est toujours présent dans les 
sédiments de Black Duck Cove cinquante ans après le déversement. Malgré la persistance du 
pétrole dans les zones de Black Duck Cove, les communautés benthiques se sont rétablies 
(Lee et al., 1999; 2003). Le pétrole présent dans les sédiments a subi des processus 
d’altération, en particulier la biodégradation, et a une faible toxicité en milieu aquatique (Lee et 
al., 1999; 2020; Prince et al., 2003). Dans le cas des déversements d’hydrocarbures en mer, 
l’application de dispersants pourrait réduire leur présence et la persistance du pétrole. 

EXPÉRIENCE SUR LE DÉVERSEMENT DE PÉTROLE À L'ÎLE DE BAFFIN (BIOS) 
L’expérience sur le déversement de pétrole à l’île de Baffin (BIOS) menée dans l’Arctique 
canadien a porté sur les impacts écologiques du pétrole brut sur les rives et les zones littorales, 
avec ou sans utilisation de dispersants. Une évaluation de l’eau, des sédiments et de la faune 
benthique avant le rejet délibéré de pétrole brut a permis de déterminer que les concentrations 
d’hydrocarbures s’établissaient à des niveaux de fond très faibles (Cretney et al., 1987 a,b,c). 
Dans l’étude sur les zones littorales, les concentrations d’hydrocarbures ont été diluées pour 
atteindre les niveaux de fond dans les jours qui ont suivi le rejet. L’exposition aux hydrocarbures 
dispersés chimiquement a entraîné des effets comportementaux et physiologiques aigus chez 
diverses espèces, y compris une réduction à court terme de l’abondance (Sergy et Blackall, 
1987). Les réactions de la faune benthique comprenaient la sortie des sédiments et/ou 
l’immobilisation des invertébrés benthiques et épibenthiques, réactions qui ont cessé dans les 
deux semaines. Au bout du compte, peu de changements ont été observés dans les 
populations et la structure des communautés de l’endofaune, de l’épifaune et des macroalgues 
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deux ans après le déversement (Cross et Thomson, 1987; Cross et al., 1987a; Cross et al., 
1987b). La persistance du pétrole, tant dispersé que non dispersé, dans les sédiments a été 
attribuée à des effets sublétaux observés chez certaines espèces pendant une période d’un à 
deux ans (p. ex. condition du bivalve Macoma calcaerea et diminution de la densité du 
polychète Spio spp). (Cross et Martin, 1983). À certains endroits et en présence de sédiments 
contaminés, la charge corporelle du benthos se nourrissant de dépôts était élevée deux ans 
après le déversement (Humphrey et al., 1987). 
Selon cette expérience, les impacts du pétrole dispersé et non dispersé étaient mineurs et à 
court terme pour divers organismes benthiques. L’injection sous-marine de pétrole dispersé a 
entraîné des réactions à court terme chez les organismes benthiques, le rétablissement ayant 
eu lieu dans les deux semaines. Les réactions à long terme chez les espèces étaient sublétales 
et n’ont été observées que chez quelques espèces. Dans l’ensemble, les résultats de 
l’expérience BIOS appuient la notion selon laquelle l’utilisation de dispersants chimiques ne 
devrait pas entraîner de conséquences importantes au niveau de la population ou de la 
communauté lorsque l’application se fait dans la zone littorale. 

Sea Empress 
Le 15 février 1996, le pétrolier Sea Empress s’est échoué au sud-ouest du pays de Galles, au 
Royaume-Uni. Les dommages causés ont mené au déversement de 72 000 tonnes de pétrole 
brut Forties et de 370 tonnes de mazout lourd dans la mer.  L’application d’agents dispersants, 
la récupération mécanique et les estacades de protection ont été utilisées comme options 
d’intervention La récupération mécanique du pétrole en mer n’a permis d’éliminer que 1 à 2 % 
du pétrole déversé, car les opérations ont été entravées par de forts vents (> 15 nœuds) 
pendant la majeure partie de la période de récupération. Il a été décidé d’épandre, à partir 
d’aéronefs, les dispersants sur des nappes de pétrole de surface ciblées par des systèmes de 
télédétection afin d’assurer des taux maximaux de contact avec le pétrole (Lunel et al., 1995). 
Un vaste programme de surveillance après le déversement a permis de conclure que 
l’utilisation ciblée de dispersants avait probablement empêché de 57 000 à 110 000 tonnes 
d’émulsion d’avoir un impact sur le rivage et d’entraîner potentiellement des impacts beaucoup 
plus importants sur les oiseaux de mer, les échassiers côtiers, les invertébrés et les vertébrés 
intertidaux et les zones de loisirs (Lunel et al., 1995, 1997). On a jugé que les avantages de 
l’utilisation de dispersants l’emportaient sur les inconvénients éventuels associés aux 
concentrations élevées de pétrole dans la colonne d’eau. 
Les impacts biologiques ont été évidents après le déversement du Sea Empress. Les 
concentrations d’hydrocarbures dans l’eau de mer étaient élevées par rapport aux niveaux de 
fond après le déversement. Peu après le déversement, les mollusques, les crustacés et 
certaines espèces de poissons ont affiché des niveaux élevés d’hydrocarbures, les mollusques 
présentant les niveaux les plus élevés; toutefois, la mortalité massive des poissons à nageoires, 
des crustacés et des mollusques causée par le déversement n’a pas été consignée après 
l’événement (Edwards et White, 1999). Il a été reconnu qu’un grand nombre de mollusques 
bivalves, d’étoiles de mer et d’oursins-cœur morts ou moribonds s’étaient échoués sur la rive 
près du déversement et présentaient de fortes concentrations d’hydrocarbures dans les tissus, 
ce qui laissait entendre que cela découlait du déversement. Divers effets sublétaux et 
chroniques ont été évalués chez différentes d’espèces (p. ex. moules, espèces de poissons, 
arénicoles, amphipodes). Des études sur des espèces de poissons (plie, lompénie) ont montré 
que, même s’il y a eu induction de niveaux élevés d’adduits d’ADN dans des sites très pollués 
peu après le déversement, les effets n’ont pas persisté jusqu’en 1997. 
Un an après le déversement, les communautés d’amphipodes et de crustacés étaient 
clairsemées près du site d’échouement, mais elles semblaient s’être rétablies à la plupart des 
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endroits où des relevés ont été effectués. Selon l’échantillonnage des organismes benthiques, 
les effets biologiques se limitaient à l’absence d’amphipodes à de nombreux endroits (Edwards 
et White, 1999). La population de l’étoile coussin, une espèce rare, a connu une réduction par 
rapport aux populations antérieures au déversement, mais le rétablissement de cette espèce a 
été jugé presque complet en 1998. Certaines espèces des côtes rocheuses ont subi des effets 
négatifs, surtout dans les zones fortement contaminées; toutefois, les relevés effectués en 
mars 1997 ont indiqué le rétablissement général de la faune vivant dans les crevasses, les 
crampons et les algues (Edwards et White, 1999). Le rétablissement de la végétation des 
marais salés était variable; certaines espèces se sont rétablies, tandis que d’autres ont connu 
un dépérissement (Edwards et White, 1999). 
Le déversement a eu des répercussions sur un habitat important pour les oiseaux; un grand 
nombre d’espèces d’oiseaux, y compris la macreuse noire (Melanitta nigra) qui utilisait le site 
comme lieu d’hivernage, ont subi des effets mortels. On suppose que la majorité des 
macreuses noires qui habitaient le site où le déversement a eu lieu sont mortes en mer ou se 
sont échouées. Leur population a diminué au cours des années qui ont suivi. Une comparaison 
des données recueillies à la suite du déversement et du dénombrement des espèces d’oiseaux 
et de leur taux de reproduction avant le déversement laisse croire que les populations d’oiseaux 
et le taux de nidification n’ont pas diminué à la suite du déversement (Edwards et White, 1999). 
La surveillance n’a pas révélé d’effets négatifs sur les espèces de mammifères marins, y 
compris les cétacés et les phoques gris (Edwards et White, 1999). 
La principale constatation découlant de cet incident est la quantité moindre de pétrole qui a 
atteint le rivage et les sédiments littoraux à la suite de la dispersion naturelle et chimique. Il est 
entendu que l’utilisation de dispersants, ainsi que les conditions environnementales optimales 
(p. ex. forts vents) et d’autres opérations d’intervention en cas de déversement, a grandement 
réduit le volume estimé de pétrole pouvant atteindre le rivage. 

DEEPWATER HORIZON 
Le déversement de DWH est le plus important déversement accidentel d’hydrocarbures en mer 
de l’histoire. L’événement a entraîné le déversement d’environ 500 000 tonnes de pétrole brut 
léger Macondo dans le golfe du Mexique (Fingas, 2013). Des mesures d’intervention multiples 
ont été utilisées, y compris des dispersants appliqués en surface et injectés sous la surface, soit 
Corexit 9500 et Corexit 9527. L’ampleur des effets sur le biote marin était variable. 
Dans le cadre de l’examen des espèces touchées mené par Schwing et al. (2020), la Gulf of 
Mexico Research Initiative a  établi un résumé des taux de rétablissement pour les groupes 
biologiques étudiés pendant et après le déversement de DWH en fonction de divers types 
d’impacts (Schwing et al., 2020) (tableau 5). Dans le cadre de cette évaluation, le 
rétablissement est défini comme la période dont a besoin chaque groupe pour revenir à l’état 
antérieur au déversement de DWH ou atteindre un état stable (nouvel état normal) (Schwing et 
al., 2020). L’étude a conclu que les microbes étaient susceptibles de présenter la période de 
résilience la plus courte après un déversement de pétrole, tandis que les coraux étaient 
susceptibles de présenter la période de rétablissement la plus longue (Schwing et al., 2020). 
Ces conclusions concordent avec celles d’autres publications; plus précisément, les temps de 
rétablissement en eaux profondes devraient être longs, compte tenu des niveaux de 
recrutement et des taux de croissance plus faibles du biote présent (Hook et al., 2016; Rohal et 
al., 2020), et, peu importe l’exposition ou la sensibilité de certaines espèces, le phytoplancton 
semble généralement présenter des taux de rétablissement élevés lorsqu’il est exposé à des 
hydrocarbures (Hannah et al., 2017). 
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En outre, les grands organismes, en particulier les mammifères marins, ont une longue durée 
de vie et croissent lentement au niveau de la communauté. Ces caractéristiques donnent à 
penser que la période de rétablissement sera plus longue en cas de déversement 
d’hydrocarbures (Schwing et al., 2020). 

Tableau 5 : Taux de résilience du biote marin benthique en eaux profondes dans le golfe du Mexique 
(adaptation de Schwing et al., 2020). 

Groupe Résilience 
(années) 

Documents de référence 

Microbes <2 Mason et al., 2014; 
Overholt et al., 2019 

Foraminifères <3 Schwing et al., 2015, 
Schwing et al., 2017, 

2018; 
Schwing et 

Machain-Castillo, 2020 

Méiofaune <4 Montagna et al., 
2017; Schwing et 

Machain-Castillo, 2020 

Macrofaune <4 Montagna et al., 
2017; Schwing et 

Machain-Castillo, 2020 

Mégafaune <7 Mcclain et al., 2019 

Coraux 10-30 Girard et al., 2018 

VULNÉRABILITÉ DU BIOTE 

Les écosystèmes sont soumis à des perturbations naturelles et anthropiques, dont font partie 
les déversements d’hydrocarbures (NRC, 2013). Comme il a été précisé précédemment, on 
suppose que toutes les composantes du milieu marin sont vulnérables à un certain degré dans 
un scénario de déversement, mais la vulnérabilité du biote marin dépend de l’exposition, de la 
sensibilité et des facteurs de rétablissement des espèces. L’échelle des impacts et la rapidité du 
rétablissement varient en fonction de la quantité de pétrole déversé et de l’ampleur des 
mesures d’intervention ou de l’intensité du traitement (NASEM, 2020). Le niveau de pertinence 
biologique est un facteur de rétablissement important (p. ex. espèce, communauté, population). 
La protection au niveau de l’espèce est plus pertinente pour les espèces en voie de disparition, 
rares ou protégées par le gouvernement fédéral (Environnement Canada, 2012). Le 
rétablissement à long terme (ou la capacité d’adaptation ou la résilience) d’une population à la 
suite d’un déversement dépend de divers facteurs propres à l’espèce, notamment les 
suivants (Thornoborough et al., 2017) : 

• sensibilité des organismes; 

• santé de l’habitat; 

• statut de la population; 
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• capacité de reproduction; 

• aire de répartition géographique dans la région; 

• capacité de métaboliser, d’excréter ou d’éliminer autrement les hydrocarbures;  

• association étroite avec les sédiments. 
De brèves expositions aux composants du pétrole peuvent causer des effets aigus et tardifs sur 
le biote marin à la suite d’un déversement (voir NASEM, 2020). Il est difficile de déterminer la 
résilience ou le rétablissement d’une espèce, d’une communauté ou d’une population en cas 
d’exposition à des hydrocarbures ou à des hydrocarbures dispersés sans disposer de données 
de référence adéquates. Dans de nombreux cas, les données de référence sont limitées ou 
manquantes en ce qui concerne le lieu des déversements, ce qui complexifie de plus en plus 
l’établissement des considérations et des compromis en matière d’intervention (Lee et al., 
2015). 
La capacité d’une communauté/population à se rétablir à la suite d’un déversement de pétrole 
dépend de nombreux facteurs et peut être influencée par la présence d’autres facteurs de 
stress dans l’environnement (Lee et al., 2015). Les renseignements sont limités en ce qui a trait 
aux différences au chapitre du potentiel de rétablissement entre le biote exposé à des 
hydrocarbures dispersés par rapport aux hydrocarbures non dispersés. Toutefois, des 
conclusions générales peuvent être tirées de la documentation, des événements de 
déversement antérieurs et des études expérimentales, et des inférences peuvent être faites en 
fonction des vastes impacts relatifs des hydrocarbures et des hydrocarbures dispersés sur les 
divers habitats et les différentes espèces du milieu marin (Law et al., 2011; Azimuth et SNC 
Lavalin, 2019). 

IMPACTS ET RÉTABLISSEMENT 
Dans un scénario de déversement de pétrole, les impacts sont le plus souvent associés à la 
présence de pétrole à la surface de l’eau et aux zones littorales mazoutées. Le pétrole à la 
surface de l’eau augmente particulièrement le risque pour les espèces en surface, y compris les 
oiseaux de mer et les mammifères. Les habitats littoraux, y compris les habitats protégés des 
vagues ou les zones subtidales, présentent des caractéristiques environnementales qui peuvent 
renforcer la persistance du pétrole pendant de longues périodes (p. ex. pétrole dans les 
sédiments). Dans les habitats littoraux abrités, l’énergie limitée des vagues restreint également 
le nettoyage et la dilution du pétrole et peut en entraîner la persistance. Les substrats de la 
zone intertidale (p. ex. mares rocheuses, roches, crevasses) peuvent également piéger le 
pétrole et contribuer à sa persistance. Une étude approfondie menée par les Aberdeen 
University Research and Industrial Services (AURIS) a révélé que la période de rétablissement 
des rives rocheuses pouvait aller jusqu’à trois ans, tandis que, dans le cas des marais salés, 
elle pouvait aller jusqu’à cinq ans (Sell et al., 1995). 
La persistance du pétrole dans les zones littorales a été observée des décennies après les 
déversements (p. ex. le déversement de l’Arrow au large de la Nouvelle-Écosse et celui de 
l’Exxon Valdez en Alaska). La persistance d’hydrocarbures le long des rivages et dans les 
sédiments est préoccupante parce qu’elle peut avoir des répercussions sur les invertébrés 
sessiles et ceux qui se déplacent lentement et peut-être aussi sur les organismes des niveaux 
trophiques supérieurs (Peterson et al., 2003; Ballachey et al., 2014). De plus, les hydrocarbures 
qui persistent peut représenter une source chronique de pétrole pour diverses espèces 
littorales; les organismes qui sont davantage exposés aux sédiments ou aux rivages 
contaminés par le pétrole, surtout aux premiers stades de leur vie, courent un risque plus élevé 
de ressentir des effets néfastes (Lee et al., 2015). 
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Les déversements historiques et les modèles montrent que l’application de dispersants (en 
surface et sous-marine) peut aider à diminuer l’étendue  de pétrole en surface et le transport du 
pétrole vers les rivages, ce qui peut réduire le risque d’exposition des espèces en surface et 
des habitats littoraux vulnérables, y compris les rivages (NASEM, 2020). Les dispersants 
chimiques, en améliorant la dispersion et la dilution des hydrocarbures, modifient l’importance 
et l’ampleur relative des principales voies d’exposition du biote par rapport aux hydrocarbures 
non traités. En bref, ils réduisent le risque d’exposition pour les espèces en surface et les 
milieux littoraux (p. ex. rivages), tout en augmentant potentiellement l’exposition pour le biote 
dans la colonne d’eau ou sur le fond marin. 
Les impacts du pétrole dans les eaux profondes de l’océan sont généralement plus aigus et 
moins courants, car les hydrocarbures se diluent rapidement et ce processus peut être amélioré 
par les agents dispersants. Cependant, ceux-ci peuvent accroître l’exposition à court terme aux 
hydrocarbures (et peut-être leur toxicité) en rendant leurs composants plus biodisponibles pour 
les espèces qui résident dans la colonne d’eau ou sur le fond marin. 
L’exposition des organismes benthiques résidant sur le fond marin est préoccupante, car il est 
plus probable qu’ils seront exposés aux résidus de pétrole en raison de la formation de neige 
marine (matière du processus de MOSSFA) qui transporte les hydrocarbures vers le fond marin 
(Vonk et al., 2015; Daly et al., 2016). Dans le cas d’une éruption sous-marine, les organismes 
benthiques peuvent également être exposés à des résidus et être exposés à court terme à des 
concentrations élevées de composés pétroliers solubles dans l’eau (Lee et al., 2013). Étant 
donné que la toxicité est surtout associée aux hydrocarbures mêmes plutôt qu’aux agents 
dispersants ajoutés, les études ont été principalement axées sur la persistance et les effets du 
pétrole résiduel plutôt que sur les impacts potentiels à long terme du pétrole dispersé 
chimiquement (Lee et al., 2015). 

RÉSUMÉ 
• Les dispersants modifient le devenir et le transport des hydrocarbures et l’exposition à ces 

derniers dans le milieu marin, ce qui influe sur les effets et les impacts que les 
hydrocarbures peuvent avoir sur le biote marin. 

• Les résidus de pétrole peuvent persister pendant de longues périodes dans les zones 
littorales et intertidales, ce qui peut avoir des effets chroniques sur les organismes marins. 

• Les dispersants contribuent à la dilution rapide des hydrocarbures dans la colonne d’eau, 
réduisant ainsi le risque de mazoutage des rivages et des sédiments littoraux et les effets 
biologiques subséquents dans ces milieux. 

• La dispersion rapide des hydrocarbures dans les eaux de surface peut accroître les risques 
d’exposition à des concentrations toxiques d’hydrocarbures pétroliers pour les espèces qui 
fréquentent ces eaux. Ces espèces comprennent le plancton et les embryons de poissons, 
ce qui augmente le potentiel d’effets tardifs sur le recrutement et l’importance des classes 
d’âge. 

• La leçon à retenir est que les dispersants contribuent à la dilution des hydrocarbures dans la 
colonne d’eau, ce qui accélère la biodégradation et réduit le risque d’impacts à long terme 
sur le milieu marin. 

SURVEILLANCE 
La surveillance vise deux objectifs : évaluer l’efficacité des dispersants appliqués en ce qui a 
trait à la dispersion du pétrole et évaluer les effets environnementaux du pétrole dispersé sur la 
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qualité de l’eau et la vie aquatique. La surveillance associée à l’évaluation de l’efficacité de 
l’application de dispersants est appelée « surveillance opérationnelle », tandis que la 
surveillance relative aux effets environnementaux est appelée « surveillance 
environnementale ». Les paramètres et les conditions d’utilisation des agents dispersants sont 
abordés dans la section Contexte. Les renseignements sur la façon d’élaborer et d’exécuter un 
programme de surveillance des déversements d’hydrocarbures sont résumés dans les 
documents suivants : Law et al., 2011, 2014; AMSA, 2016; et IPIECA, 2020. Ces rapports 
indiquent clairement qu’un bon programme de surveillance contient les éléments présentés à la 
figure 3. La description détaillée de toutes les étapes et les phases nécessaires d’un 
programme de surveillance des déversements d’hydrocarbures dépasse la portée du présent 
rapport. 

 
Figure 3 : Description d’un programme de surveillance des déversements d’hydrocarbures (source : 
AMSA, 2016). La surveillance opérationnelle équivaut à la surveillance de la phase d’intervention et la 
surveillance environnementale équivaut à la surveillance de la phase de rétablissement. 

SURVEILLANCE OPÉRATIONNELLE 
La surveillance opérationnelle ou la surveillance de la phase d’intervention est nécessaire pour 
déterminer l’efficacité de l’application de dispersants. Le protocole conçu par la Garde côtière 
américaine (USCG), la National Oceanic and Atmospheric Agency (NOAA), l’Environmental 
Protection Agency (EPA) des États-Unis, les Centers for Disease Control and Prevention (CDC) 
et le Bureau of Safety and Environmental Enforcement (BSEE) (NOAA, 2006; 2019) constitue 
l’une des méthodes les plus reconnues pour surveiller l’application de dispersants. 
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La collaboration de ces organismes a mené à l’élaboration du protocole Special Monitoring of 
Applied Response Technologies (SMART). Le protocole SMART utilise trois niveaux de 
surveillance (Walker et al., 2003; SpillPrevention.org, 2014b) : 

• Niveau I – Observations visuelles (survols) par des observateurs formés. 

• Niveau II – Niveau I, plus un échantillonnage en temps réel dans la colonne d’eau à une 
seule profondeur. 

• Niveau III – Niveaux I et II,  plus une surveillance dans la colonne d’eau à plusieurs 
profondeurs, de 1 à 10 m sous la surface de l’eau. 

• Le protocole SMART a d’abord été envisagé pour une portée géographique et une durée 
limitées, mais il a évolué au fil du temps (BenKinney et al., 2011; Bejarano et al., 2013).  

À la suite de l’éruption de Deepwater Horizon, l’application sous-marine de dispersants a été 
utilisée pour la première fois, et ce, en grande quantité. En se fondant sur les leçons apprises, 
la National Response Team (NRT) a élaboré un document d’orientation intitulé Environmental 
Monitoring for Atypical Dispersant Operations: Including Guidance for Subsea Application and 
Prolonged Surface Application (NRT, 2013) à l’intention des équipes régionales d’intervention et 
des parties responsables. De plus, l’American Petroleum Institute – API (2020) a également 
élaboré un « plan modèle » pour la surveillance sous-marine des dispersants qui pourrait être 
utilisé par ses sociétés membres afin d’établir des plans d’intervention des installations ou des 
plans d’action en cas de déversement. Ce document d’orientation est destiné aux équipes 
régionales d’intervention, mais il contient également des lignes directrices à l’intention expresse 
des parties responsables PR. Ces deux documents présentent des méthodes normalisées pour 
surveiller l’efficacité de l’injection sous-marine de dispersants afin d’éclairer la prise de 
décisions opérationnelles en matière d’intervention en cas de déversement d’hydrocarbures par 
le commandement unifié. 

Relevés préalables à l’application de dispersants 
Les relevés préalables à l’application de dispersants visent à confirmer qu’il n’y a pas d’espèces 
ni de récepteurs écologiques sensibles à proximité de l’endroit où les agents dispersants seront 
appliqués, à effectuer un échantillonnage de référence de l’eau et des récepteurs et à 
documenter les conditions environnementales dans la zone où les dispersants seront appliqués 
(PWS RCAC, 2016). Ces relevés sont effectués avant que les agents dispersants ne soient 
appliqués (p. ex. dans le cadre des efforts de planification de la préparation) pour aider à 
informer les décideurs sur les avantages nets de l’utilisation de dispersants. Par conséquent, ils 
sont souvent menés dans des délais très serrés. Des détails supplémentaires sur la 
surveillance avant les déversements sont présentés dans la prochaine section (Surveillance 
environnementale). Ces relevés doivent être effectués par des observateurs formés et devraient 
documenter la présence, l’emplacement et l’abondance des ressources biologiques à proximité 
des sites d’application de dispersants proposés. Un échantillonnage de l’eau devrait être fait, 
dans la mesure du possible, pour recueillir des données sur la qualité de l’eau (y compris le pH, 
la salinité, la température, etc.) ainsi que sur les concentrations d’hydrocarbures pétroliers dans 
la colonne d’eau. Il est important de documenter cette information, car elle permettra de 
caractériser les ressources biologiques qui pourraient être touchées par l’application de 
dispersants. 

Niveau I 
La surveillance de niveau I comprend la surveillance visuelle de l’application de dispersants et 
l’évaluation visuelle de l’efficacité des dispersants. Les observateurs utilisent des photographies 
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et des instruments de télédétection avancés pour évaluer l’efficacité des dispersants. Pour que 
l’application de dispersants soit considérée comme efficace, un changement d’apparence de la 
nappe devrait être visible pour les observateurs formés. S’il n’y a pas de changement dans 
l’apparence ou la couverture du pétrole, ou si le dispersant s’écoule du pétrole et forme un 
panache blanc laiteux dans l’eau, l’application de dispersants est considérée comme inefficace 
(ITOPF, 2014). Des lignes directrices sur la surveillance de niveau I sont fournies dans le 
document Dispersant Job Aid et le protocole SMART de la NOAA. Le document Dispersant Job 
Aid de la NOAA comprend des figures de référence normalisées qui montrent des exemples 
d’application efficace et inefficace de dispersants. L’une des conclusions tirées de l’incident de 
Deepwater Horizon est que les observateurs doivent être formés selon la même norme et suivre 
régulièrement une formation de recyclage pour maintenir cet ensemble de compétences qui 
peuvent s’étioler (Fingas et Banta, 2014). 

Niveau II 
La surveillance de niveau II comprend la surveillance de niveau I, plus l’utilisation d’instruments 
remorqués pour mesurer l’efficacité de l’application de dispersants et du prélèvement 
d’échantillons d’eau en vue d’une analyse en laboratoire ultérieure. Un ou plusieurs fluorimètres 
sont remorqués derrière un ou des bateaux d’échantillonnage à une profondeur de plus 
d’un mètre sous la nappe. Les fluorimètres sont utilisés pour mesurer la variation des 
concentrations d’hydrocarbures sous la surface. La dispersion est mesurée en fonction de la 
forte augmentation de la concentration mesurée détectée par le fluorimètre par rapport à la 
concentration mesurée dans la colonne d’eau avant l’application de dispersants. Les mesures 
du fluorimètre ne peuvent fournir que des mesures relatives et ne peuvent pas donner de 
mesures quantitatives de la concentration des hydrocarbures dispersés dans la colonne d’eau. 
Par conséquent, il est recommandé de prélever des échantillons d’eau pendant la mesure aux 
fins d’analyse. 
Dans leur document de 2014, Fingas et Banta proposent une nouvelle méthode pour la 
surveillance de niveau II, qui comprend le remorquage d’instruments de mesure et 
d’échantillonnage à des profondeurs de 2 et 5 m sous la nappe avant et après l’application de 
dispersants. Ils ont recommandé que les instruments de mesure comprennent une unité de 
mesure des particules et un fluorimètre. L’utilisation d’une unité de mesure des particules 
atténue certaines des limites cernées dans les cas où l’on se fie uniquement aux fluorimètres 
qui ne détectent que les HAP. Les données de DWH laissent entendre qu’une lecture élevée du 
fluorimètre n’équivaut pas à une dispersion élevée. Au cours de l’incident de DWH, on s’est 
rendu compte que la taille des particules (Li et al., 2009; Li et al., 2011) constituait un paramètre 
clé pour évaluer l’efficacité de l’application de dispersants et le potentiel du pétrole de remonter 
à la surface, et pour établir une distinction entre l’entraînement physique et la dispersion 
chimique. 

Niveau III  
Le protocole SMART définit la surveillance de niveau III comme la série de mesures de 
surveillance de niveau I et II, à laquelle s’ajoutent la surveillance dans la colonne d’eau à des 
profondeurs multiples allant de 1 à 10 m sous la surface de l’eau et un laboratoire portatif 
permettant de fournir des données sur la température de l’eau, le pH, la conductivité, l’oxygène 
dissous et la turbidité. Le niveau III sert à recueillir des renseignements sur le transport et la 
dispersion dans la colonne d’eau, afin de vérifier que les hydrocarbures se dispersent vers les 
eaux de fond. En plus des données sur la qualité de l’eau, les échantillons d’eau prélevés 
devraient être analysés pour déterminer s’ils contiennent des hydrocarbures pétroliers et des 
HAP, et peuvent également être utilisés pour effectuer des essais de toxicité. De plus, l’eau 



 

55 

devrait être analysée pour déterminer les concentrations de dispersants seulement (si la 
composition chimique des dispersants est connue et qu’il existe des méthodes d’analyse pour 
les substances dispersantes). 

SURVEILLANCE ENVIRONNEMENTALE 
La surveillance environnementale ou la surveillance de la phase de rétablissement comprend 
des activités qui permettent de recueillir et de compiler des données environnementales sur une 
période calculée en mois ou en années et de caractériser les conditions dans une région où des 
agents dispersants peuvent avoir été appliqués ou ont été appliqués. 
La surveillance environnementale sera présentée en trois étapes, c’est-à-dire : 
1. la surveillance avant le déversement; 
2. la surveillance pendant le déversement; 
3. la surveillance après le déversement. 
La surveillance préalable au déversement sert à recueillir des données environnementales, 
écologiques et biologiques de référence pour une région donnée. Les données ne devraient pas 
concerner uniquement des données écologiques et biologiques, mais devraient aussi 
comprendre des données économiques, sociales, récréatives et autochtones afin de mieux 
comprendre quelles sont les ressources dans la région (NRC, 2013). L’expertise scientifique et 
technique est offerte par des experts du gouvernement, du milieu universitaire et de la gestion 
des ressources qui participent à la recherche et à la surveillance (IPIECA, 2020). Leur 
participation à la surveillance avant le déversement, leur connaissance des besoins en matière 
de données sur l’intervention en cas de déversement et leur participation aux exercices 
d’intervention en cas de déversement peuvent grandement améliorer les décisions liées à la 
gestion des déversements (IPIECA, 2020). 
L’adoption d’une approche axée sur les services écosystémiques est également recommandée, 
car elle aide à cibler les biens et services fournis par l’écosystème touché qui sont à risque 
(NRC, 2013). Dans le cadre de l’initiative de planification d’intervention régionale du Plan de 
protection des océans, une partie de ces données sont recueillies par le MPO et Environnement 
et Changement climatique Canada (ECCC). Le MPO a élaboré un cadre d’évaluation de la 
vulnérabilité des composantes biologiques aux déversements d’hydrocarbures provenant de 
navires, lequel pourrait fournir une orientation sur la surveillance effectuée avant et après un 
déversement (MPO, 2017). En ce qui concerne la surveillance préalable au déversement, on 
recommande de recueillir des données de référence sur les concentrations d’hydrocarbures 
dans l’eau. Pour les zones où l’application sous-marine de dispersants pourrait être envisagée, 
la surveillance préalable au déversement devrait tenir compte des ressources (p. ex. 
récréatives, économiques, biologiques, écologiques) qui sont potentiellement à risque dans les 
zones où l’utilisation sous-marine de dispersants peut être prise en compte ou non pour orienter 
les compromis. 
La période de surveillance pendant le déversement est très limitée, puisque les données sont 
nécessaires pour prendre une décision quant à l’utilisation de dispersants en fonction de 
l’évaluation des impacts potentiels des hydrocarbures dispersés. Selon Bejarano et al. (2014),  
une stratégie de surveillance efficace devrait viser trois priorités : 
1. déterminer, consulter et examiner les données de référence préexistantes et cerner toute 

lacune potentielle dans ces données; 
2. recueillir des données au moment du déversement (p. ex. échantillons de pétrole déversé 

en vue de leur analyse); 
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3. recueillir des données de référence supplémentaires (p. ex. échantillons d’eau, de 
sédiments et de biote et échantillons prélevés sur les rivages) à des endroits choisis. Ces 
endroits comprendraient les sites susceptibles d’être exposés au pétrole rejeté et les sites 
de référence. 

Une surveillance après le déversement serait effectuée pour évaluer les sensibilités 
écologiques et d’autres facteurs liés à l’efficacité des dispersants et/ou à leurs effets sur 
l’environnement et la vie aquatique (Law et al., 2011). Selon l’analyse documentaire et la 
compréhension du mode d’action des dispersants, les impacts des hydrocarbures dispersés sur 
le biote marin devraient être aigus et à court terme, mais des effets tardifs découlant de 
l’exposition aux hydrocarbures pourraient également se produire. De plus, le pétrole qui persiste 
dans l’environnement, par exemple dans les sédiments, peut également être une source 
chronique d’exposition aux hydrocarbures pour les organismes, ce qui augmente le potentiel 
d’effets à long terme. On dispose de moins de renseignements pour évaluer les impacts à long 
terme des hydrocarbures dispersés dans le milieu marin. Il est donc difficile de surveiller les 
impacts à long terme suivant un déversement. Ce qui complique la situation, c’est que la 
surveillance à long terme peut être entravée davantage par le manque éventuel de données de 
référence sur les espèces et la possibilité d’impacts exacerbés par d’autres facteurs de stress 
dans l’environnement. L’obtention de données de référence au niveau de la population et/ou de 
l’espèce (pour les espèces en voie de disparition ou protégées) est particulièrement utile pour la 
surveillance environnementale à court et à long terme. 
Le programme de surveillance après le déversement dépend fortement des produits déversés, 
de la nature du déversement, des mesures d’intervention prises (y compris l’application de 
dispersants en surface et l’application sous-marine de dispersants) et des ressources dans la 
zone. Il dépend également des composantes biologiques préoccupantes qui ont été cernées 
pendant la surveillance de base. De plus, la surveillance après le déversement devrait tenir 
compte des données de référence disponibles, le cas échéant, pour permettre de comparer les 
ensembles de données avant et après le déversement. En ce qui concerne l’application sous-
marine, un plan de surveillance après le déversement devrait comprendre la caractérisation du 
site, l’échantillonnage du pétrole à la source, l’échantillonnage et la surveillance de l’eau, ainsi 
que l’échantillonnage et la surveillance des sédiments. 
Boehm et al. (2013) énoncent les questions qui peuvent aider à définir les objectifs de la 
surveillance : 
1. À quel taux et dans quelle mesure les hydrocarbures déversés s’altéreront-il? 
2. Quelles sont les concentrations d’hydrocarbures auxquelles les récepteurs préoccupants 

sont exposés dans l’eau, sur le littoral et dans les sédiments? Ces niveaux d’exposition 
dépassent-ils les concentrations de référence ou de base ou les repères toxicologiques? 

3. Quels habitats ont été touchés par le déversement et dans quelle mesure? 
4. Quelles espèces aquatiques ont été touchées et dans quelle mesure? 
5. À quel taux les concentrations et la toxicité connexe diminuent-elles en raison de 

l’atténuation naturelle ou des efforts de rétablissement? 
6. Par quelles mesures les effets et le rétablissement devraient-ils être évalués? 
Enfin, la surveillance après le déversement devrait tenir compte des paramètres de 
surveillance. Ceux-ci devraient être déterminés en fonction des impacts et du rétablissement de 
la vie marine dans la zone, ainsi que des détails entourant le scénario de déversement. 
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La figure 4 présente un exemple détaillé des exigences en matière de surveillance suivant 
l’utilisation de dispersants dans le cadre d’une intervention en cas de déversement 
d’hydrocarbures (tirée du document de l’IPIECA, 2020). 

 
Figure 4 : Exigences et considérations relatives à la surveillance lors de l’utilisation de dispersants (tirée 
du document de l’IPIECA, 2020). 

INJECTION SOUS-MARINE DE DISPERSANTS  
À la suite du déversement de Deepwater Horizon, des directives supplémentaires ont été 
élaborées en ce qui a trait à l’application sous-marine de dispersants (NRT, 2013). La première 
étape de l’injection sous-marine est semblable à celle de l’application en surface, en ce sens 
qu’il faut recueillir des données de référence avant le déversement. En ce qui concerne la 
surveillance sous-marine des dispersants, des efforts supplémentaires sont requis pour 
recueillir les bonnes données de référence, car elles sont requises non seulement pour la 
surface de l’eau, mais également pour toute la colonne d’eau. 
Selon la NRT (2013), un plan de surveillance pour l’application sous-marine de dispersants 
devrait comprendre les éléments suivants : 

• caractérisation du site; 

• échantillonnage du pétrole à la source; 

• échantillonnage et surveillance de l’eau et des sédiments; 

• échantillonnage et surveillance des sédiments. 
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La caractérisation du site comprend la détermination du débit du déversement de pétrole et sa 
réévaluation à intervalles périodiques. Il faut aussi préparer et approuver le processus d’AAEN 
pour établir si l’on doit procéder à une application sous-marine. Dans le cadre du processus 
d’AAEN, le plan lié à la méthode d’application des dispersants, au type et à la quantité de 
dispersants à utiliser, sera documenté. 
L’échantillonnage du pétrole à la source comprend le prélèvement d’échantillons, puis l’analyse 
du pétrole. Des échantillons devraient être prélevés à la source pour déterminer les propriétés 
chimiques du pétrole et établir sa caractérisation. Des renseignements supplémentaires sur le 
prélèvement d’échantillons à la source et leur analyse sont présentés en détail dans le 
document du NRC de 2013. 
L’une des principales raisons de la surveillance de l’application sous-marine de dispersants 
consiste à comprendre le devenir et le comportement des hydrocarbures dispersés. C’est à ce 
moment-là que l’échantillonnage et la surveillance de l’eau et des sédiments entrent en jeu. 
Pour répondre aux exigences de l’intervention, il faut mener une combinaison d’activités de 
modélisation du devenir et de la trajectoire des déversements d’hydrocarbures, de collecte de 
données en temps réel et d’échantillonnage de l’eau. Il faut recueillir des données 
océanographiques pour exécuter et étalonner les modèles du devenir et de la trajectoire. Les 
renseignements nécessaires à la collecte sont décrits dans la section Modélisation de la 
trajectoire. En ce qui concerne l’application sous-marine de dispersants, la distribution de la 
taille des gouttelettes d’hydrocarbures est un indicateur de l’efficacité des dispersants. À l’aide 
de divers analyseurs de la taille des gouttelettes, les changements relatifs de la taille des 
gouttelettes par rapport à leur taille avant l’application de dispersants fournissent une indication 
de l’efficacité des dispersants. 
La collecte continue et ponctuelle de données sur la colonne d’eau constitue une exigence 
relative à la surveillance sous-marine des dispersants. Au minimum, des données sur la 
conductivité, la température et la profondeur, ainsi que les données du fluorimètre, devraient 
être recueillies. Le fluorimètre fournit des données sur la possibilité d’un panache dispersé et la 
conductivité, tandis que les données sur la température et la profondeur fournissent des 
renseignements supplémentaires pouvant être utilisés dans les modèles océanographiques et 
les modèles du devenir et de la trajectoire. Des échantillons d’eau distincts devraient être 
prélevés à des profondeurs précises dans toute la colonne d’eau et analysés dans un 
laboratoire afin de déterminer les concentrations d’hydrocarbures et d’hydrocarbures dispersés 
dans l’eau. Ces échantillons pourraient également servir à déterminer les effets des 
hydrocarbures dispersés sur la vie marine. 
La surveillance et l’échantillonnage des sédiments devraient être effectués dans certaines 
situations afin d’évaluer l’efficacité des dispersants et la sédimentation des hydrocarbures. 
L’échantillonnage et l’analyse des sédiments devraient également comprendre des sites de 
référence afin de comparer les zones à proximité de la source de rejet et celles qui sont 
éloignées de la source.  
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MODÉLISATION DE LA TRAJECTOIRE 
Les modèles du devenir et de la trajectoire des déversements d’hydrocarbures sont des outils 
complexes qui doivent intégrer plusieurs processus différents afin de prédire où les 
hydrocarbures se dirigeront lorsqu’ils seront rejetés et comment il se comportera. Pour prédire 
la direction que prendra le pétrole rejeté, on se fonde sur les courants, le vent, les vagues, les 
propriétés du pétrole et d’autres facteurs environnementaux (Drozdowski et al., 2011). La 
prévision est plus compliquée dans l’Arctique canadien en raison de la présence de glace, des 
données d’observation limitées sur les courants océaniques et de la difficulté à surveiller le 
déversement en temps réel. Les éruptions en eaux profondes posent également une difficulté 
en ce qui a trait à la modélisation, car il peut y avoir des courants différents dans ces eaux 
comparativement à la surface de l’eau et ceux-ci peuvent avoir une incidence sur le devenir et 
la trajectoire des hydrocarbures déversés. 
Les modèles de trajectoire utilisent un « scénario » pour définir l’emplacement du rejet, le 
volume et le type de produit rejeté et d’autres paramètres d’entrée dans le cadre d’une 
simulation de déversement. Les modèles de trajectoire peuvent être utilisés pendant la 
préparation et la planification en cas de déversement, ce qui comprend les évaluations du 
risque, pour déterminer où un déversement hypothétique pourrait se diriger compte tenu de 
certaines conditions et ils sont utilisés lorsqu’un déversement se produit pour déterminer les 
impacts potentiels et les mesures d’intervention. Deux principaux types de modèles sont 
utilisés : les modèles déterministes et les modèles stochastiques. 
La modélisation déterministe est utilisée pour un scénario particulier, en fonction d’une date, 
d’une heure et d’un emplacement connus. Au cours d’un déversement réel, une modélisation 
déterministe sert à établir le devenir et la trajectoire du pétrole. En ce qui concerne les 
évaluations du risque et la préparation et la planification en cas de déversement qui pourrait se 
produire à diverses dates et dans diverses conditions environnementales, les scénarios sont 
exécutés à l’aide d’un modèle stochastique. L’approche stochastique est une analyse statistique 
des résultats générés à partir de nombreuses trajectoires individuelles différentes d’un même 
déversement, chaque trajectoire ayant une heure de début de déversement différente choisie 
au hasard dans une période pluriannuelle. Les heures de début aléatoires permettent 
d’analyser le même scénario de déversement dans des conditions de vent et de courant 
variables (Creber et al., 2017). 

CONSIDÉRATIONS RELATIVES AU MODÈLE DE TRAJECTOIRE 
Les données entrées dans les modèles de trajectoire comprennent le scénario, les données 
environnementales, les propriétés du pétrole déversé et les seuils pétroliers utilisés pour 
déterminer les impacts (Dillon, 2017b). La majorité des données d’entrée pour les modèles de 
trajectoire sont assez spécialisées et exigent une bonne compréhension des formats de fichiers 
de données complexes, des conventions scientifiques et de la préparation. Chaque modèle de 
trajectoire pourrait également exiger l’entrée de différents fichiers. La modélisation de la 
trajectoire qui intègre l’utilisation de dispersants est importante pour éclairer la prise de 
décisions. Des renseignements supplémentaires sur les considérations relatives au modèle de 
trajectoire se trouvent dans les ouvrages de French McCay (2004) et de Drozdowski et al. 
(2011) et d’autres renseignements sur les déversements d’hydrocarbures sous-marins figurent 
dans le document de Murray et al. de 2020. 

Renseignements sur les déversements d’hydrocarbures 
Dans un modèle du devenir et de la trajectoire d’un déversement, les renseignements 
présentent des détails sur l’emplacement et la date du rejet, ainsi que le volume et le type de 
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pétrole déversé. Au début d’un déversement, il pourrait y avoir plusieurs problèmes associés à 
l’obtention de renseignements, dont le fait de disposer seulement de renseignements limités sur 
le volume rejeté et la difficulté à obtenir une analyse détaillée du pétrole rejeté. Pendant le 
déversement de Deepwater Horizon, le volume d’hydrocarbures rejetés est demeuré inconnu 
tout au long de l’intervention et de la modélisation de la trajectoire du déversement (Lui et al., 
2011). 
Il est essentiel de préciser les propriétés physiques et chimiques du pétrole déversé dans tout 
modèle de trajectoire pour obtenir des prévisions exactes et fiables du devenir du pétrole . Pour 
procéder à une simulation exacte de l’évaporation, de la dispersion et de la dissolution du 
pétrole, il faut une quantification exacte de ses composants du pétrole. Ces composants 
peuvent être classés en quatre groupes en fonction de leur composition chimique : composés 
saturés, composés aromatiques, résines et asphaltènes. Les composés saturés et aromatiques 
sont les plus préoccupants pour ce qui est de la toxicité pour les humains et de la toxicité 
écologique, tandis que les asphaltènes jouent un rôle important dans l’émulsification du pétrole 
lorsque les fractions légères s’évaporent. Les fractions saturées et aromatiques sont plus 
solubles et mobiles dans l’eau et plus sensibles à la dégradation. Les résines et les asphaltènes 
sont généralement insolubles dans l’eau et moins susceptibles de se dégrader (Murray et al., 
2020). 
La Base de données d’Environnement Canada sur le pétrole brut et les produits pétroliers, qui a 
récemment été mise à jour, constitue l’une des meilleures ressources concernant les 
paramètres physiques et chimiques décrivant les produits pétroliers bruts et raffinés. En outre, 
plusieurs études récentes portant sur le devenir et le comportement du pétrole ont été publiées 
par le Centre de recherche sur le pétrole, le gaz et autres sources d’énergie extracôtières du 
MPO. 

Distribution de la taille des gouttelettes d’hydrocarbures 
La distribution de la taille des gouttelettes (DTG) d’hydrocarbures constitue une considération 
importante pour le transport et le devenir des hydrocarbures rejetés (NASEM, 2020). 
L’augmentation de la proportion de petites gouttelettes accroît la surface par unité de masse du 
pétrole et peut accroître sa dissolution dans la colonne d’eau (Zhao et al., 2014). Les calculs 
des modèles du devenir et de la trajectoire, tant pour les déversements en surface que pour les 
des éruptions en eaux profondes, sont influencés par la DTG, et l’exactitude du modèle dépend 
de la mesure dans laquelle celui-ci peut représenter la taille des gouttelettes d’hydrocarbures 
(Nissanka et Yapa, 2018). Les premiers modèles du devenir et de la trajectoire des 
déversements d’hydrocarbures ne tenaient pas compte de l’importance de la DTG. Ils 
reposaient sur un nombre limité de formules de DTG mesurées expérimentalement ou de 
formules empiriques simples, sans tenir compte de la séparation et de la coalescence des 
gouttelettes. L’incident de DWH a suscité un intérêt considérable pour la DTG et, les calculs de 
la DTG ont depuis été améliorés, surtout en ce qui concerne les éruptions sous-marines. 
Les calculs de la DTG diffèrent selon qu’il s’agit d’un  rejet en surface ou d’une éruption sous-
marine, car les nappes de surface, comparativement aux rejets sous-marins, sont exposées à 
des vagues déferlantes ainsi qu’à la dynamique des ondes de surface qui modifie la DTG. 
Cependant, plusieurs études récentes ont montré que les méthodes servant à calculer la DTG 
dans le cadre de déversements sous-marins pouvaient être adaptées pour être utilisées dans 
des modèles portant sur les nappes de pétrole de surface (Johansen et al., 2015; Nissanka et 
Yapa, 2017, 2018). Par exemple, Socolofsky et al. (2015) ont comparé les modèles de prévision 
des déversements d’hydrocarbures pour les scénarios d’éruption accidentelle avec et sans 
injection sous-marine de dispersants chimiques et ont indiqué que le diamètre volumétrique 

https://open.canada.ca/data/en/dataset/53c38f91-35c8-49a6-a437-b311703db8c5
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médian des gouttelettes à la source du pétrole était plus petit lorsque des dispersants étaient 
appliqués (0,01 à 0,8 mm) que lorsqu’il n’y avait aucun traitement (0,3 à 6 mm). 
La plupart des modèles de déversement en surface ont toujours reposé sur le modèle de 
Delvigne et Sweeny (1988). L’une des limites de ce modèle tient au fait qu’il prend en compte la 
viscosité; il ne tient pas compte de la tension interfaciale  eau-pétrole (NASEM, 2020), qui est 
un élément clé . Récemment, des modèles d’équilibre de la population ont été élaborés pour 
déterminer la DTG; ces modèles prennent en compte les mécanismes qui décomposent le 
pétrole en fines gouttelettes tout en tenant compte des forces qui résistent à la décomposition 
(Zhao et al., 2014). Un modèle numérique récemment créé, VDROP, est capable de simuler la 
distribution de la taille des gouttelettes de pétrole dispersé à l’état transitoire et stable (Zhao et 
al., 2014). Le modèle tient compte à la fois de la résistance attribuable à la viscosité du 
panache dispersé et de la tension interfaciale. Les concepteurs du modèle VDROP ont validé 
son rendement à l’aide des résultats expérimentaux tirés de 25 études différentes qui ont été 
résumées dans la documentation (Zhao et al., 2015). Les auteurs ont souligné que les résultats 
du modèle VDROP concordaient bien avec les données expérimentales. 
En ce qui concerne les rejets sous-marins, des études expérimentales et sur le terrain ont 
montré que les jets/panaches sous-marins forment des gouttelettes (Wang et al., 2018; 
Nissanka et Yapa, 2018). Au cours d’un rejet sous-marin, le pétrole se sépare d’abord en fines 
gouttelettes en raison de l’instabilité, puis celles-ci continuent de se décomposer et de se 
reformer en raison de la turbulence dans le jet/panache jusqu’à ce qu’elles atteignent un état 
stable (Bandara et Yapa, 2011). Dans le cas d’un déversement sous-marin en eaux profondes, 
les gouttelettes se déplaceront en trois dimensions à mesure qu’elles remontent dans la 
colonne d’eau (NASEM, 2020). Des modèles du transport et du devenir des gouttelettes ont été 
élaborés pour mieux comprendre comment ces processus fonctionnent et savoir comment 
mieux prédire la trajectoire et le devenir des hydrocarbures. Les modèles du devenir et de la 
trajectoire des déversements sous-marins utilisent deux méthodes principales pour calculer la 
DTG, soit les modèles de l’équilibre et les modèles de la dynamique de la population. 
Les modèles de l’équilibre établissent une seule distribution qui est considérée comme la DTG 
d’hydrocarbures à l’état stable. Ces modèles sont généralement obtenus par l’attribution d’une 
distribution statistique à la DTG observée expérimentalement. Contrairement au modèle de 
l’équilibre, le modèle de la dynamique de la population (aussi appelé modèle 
phénoménologique) calcule les changements de la DTG en fonction de la dynamique de 
séparation et de coalescence des gouttelettes. L’avantage tient au fait que les modèles de la 
dynamique de la population peuvent établir la DTG intermédiaire qui mène ensuite à une DTG à 
l’équilibre. Zhao et al. (2015) ont modifié leur modèle VDROP (appelé VDROP-J), qui peut être 
utilisé pour simuler la DTG à partir d’un rejet sous-marin. 
Bien que les données expérimentales soient importantes pour comprendre les caractéristiques 
de la formation et de la séparation des gouttelettes, il faut faire preuve de prudence lorsqu’on 
les utilise, car la plupart proviennent d’expériences en laboratoire et ne fournissent que des 
données qualitatives (Nissanka et Yapa, 2018). Les expériences sur le terrain concernant des 
déversements d’hydrocarbures sous-marins sont difficiles à mener, et il est peu probable que 
l’on obtienne l’approbation réglementaire pour les effectuer. La meilleure expérience sur le 
terrain liée aux déversements d’hydrocarbures sous-marins en eaux profondes a été 
l’expérience de Deepspill (Johansen et al., 2001). Pour cette expérience, du pétrole et du gaz 
ont été rejetés à une profondeur d’environ 850 m, et le transport du pétrole et du gaz à partir du 
rejet a été mesuré. Les résultats ont été largement utilisés pour étalonner et valider les modèles 
de déversement d’hydrocarbures sous-marin en eaux profondes. Il y a peu de données sur la 
DTG d’hydrocarbures dans le cadre du déversement de Deepwater Horizon (Zhao et al., 2015). 
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Des recherches supplémentaires sont nécessaires afin d’étalonner la taille des gouttelettes pour 
les modèles de rejet sous-marin. 
La National Academy of Science (NASEM, 2020) recommande d’envisager de mesurer la DTG 
en temps réel à la source en cas de rejet sous-marin. 

Courant 
Pour modéliser adéquatement un déversement d’hydrocarbures, des données sur la circulation 
hydrodynamique ou océanique sont requises. Les courants océaniques varient à la fois dans le 
temps et dans l’espace et, par conséquent, des données sur le courant à un seul endroit ou 
pour une période ponctuelle ne permettent pas d’effectuer le suivi d’un déversement sur plus de 
quelques kilomètres ou heures (Drozdowski et al., 2011). Pour les rejets en surface, un modèle 
hydrodynamique adéquat suffit, mais, en ce qui a trait aux rejets sous la surface (y compris les 
éruptions sous-marines), il faut un modèle axé sur les courants océaniques profonds et les 
courants de surface. 
Pour simuler la trajectoire et le devenir des déversements d’hydrocarbures, il faut définir les 
courants dans toute la zone où le pétrole pourrait se déplacer. Les observations sur le courant, 
comme celles recueillies par les instruments déployés sur le terrain, n’ont pas une couverture 
spatiale suffisante pour établir adéquatement un modèle de déversement d’hydrocarbures. En 
plus de la couverture spatiale complète, lorsqu’on modélise un déversement sur une longue 
période, il faut un champ qui s’étend sur une longue période afin de saisir la variabilité qui se 
produit sur des échelles mensuelles, saisonnières, annuelles ou décennales. Un modèle 
hydrodynamique appliqué à la zone d’intérêt représente la meilleure solution pour répondre aux 
exigences spatiales et temporelles liées aux tâches de modélisation des déversements. 
Une approche courante relative à la modélisation hydrodynamique consiste à faire une 
simulation rétrospective en fonction d’une période pluriannuelle récente et à utiliser les données 
sur le courant recueillies par des instruments dans le cadre d’un processus d’assimilation des 
données afin d’améliorer l’exactitude du modèle hydrodynamique. Ces types de produits 
associés au modèle hydrodynamique ne sont pas facilement accessibles dans de nombreuses 
régions du monde. Une autre approche relative à la modélisation hydrodynamique dans une 
région, en particulier là où les marées ou les forts apports saisonniers d’eau douce sont des 
facteurs importants, consiste à utiliser un modèle hydrodynamique pour simuler les courants 
pour une période d’un an en fonction des marées et des apports fluviaux. Cette approche est 
plus facile à mettre en œuvre que la simulation rétrospective à long terme et elle fournit un 
modèle hydrodynamique bien adapté à l’approche de modélisation stochastique puisqu’il varie 
selon le mois et la saison et présente une couverture spatiale contiguë (Dillon, 2019). 
D’autres processus océanographiques qui influent sur le courant dans une région peuvent être 
importants et devraient être inclus dans le modèle hydrodynamique, dans la mesure du 
possible, par exemple un courant généré par la différence de densité des masses d’eau, 
lorsque  les différences de densité déterminent les mouvements de l’eau. 

Vent 
Pour simuler la trajectoire et le devenir des déversements, il faut définir un champ de vent très 
dynamique et variable pour toute la zone où les hydrocarbures peuvent se déplacer. Les 
observations tirées d’expériences et de déversements réels indiquent que la dérive du vent peut 
être de 1 à 6 % de la vitesse du vent, pour une moyenne de 3 % (NOAA, 2002; Drozdowski et 
al., 2011). Il existe des sources publiques de données sur le vent, tenues à jour par des 
organismes gouvernementaux canadiens et américains, qui fournissent les données 
nécessaires à la modélisation de la trajectoire. Pour produire des modèles exacts du devenir et 
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de la trajectoire du pétrole à la surface de l’eau, il faut une représentation efficace du vent dans 
le modèle. En raison de la disponibilité limitée d’ensembles de données sur les vents de terre, 
les modèles océaniques s’appuient sur les résultats des modèles atmosphériques qui peuvent 
fournir des prévisions (jusqu’à 10 jours) ou des simulations rétrospectives qui peuvent remonter 
à plusieurs décennies. 
Les données sur les prévisions du vent fournies par les organismes gouvernementaux du 
Canada et des États-Unis sont adéquates pendant les premiers jours d’un déversement, mais 
les modélisateurs devraient savoir que les prévisions changent, qu’elles comportent toutes des 
erreurs qui s’aggraveront avec le temps (Lui et al., 2011) et que les zones de couverture sont 
limitées (p. ex. anses et baies). 
Les données proviennent de bouées ou d’instruments fixes où la vitesse et la direction du vent 
ont été enregistrées pendant plusieurs années, ou sont tirées des résultats de modèles 
météorologiques qui génèrent la vitesse et la direction du vent dans une grille normale à partir 
d’une simulation sur plusieurs années. Cette simulation sur plusieurs années convient pour les 
modèles à long terme du devenir et de la trajectoire des déversements d’hydrocarbures où les 
rejets pourraient se produire sur des jours ou des semaines (Dillon, 2019). 

Vagues 
Les vagues qui se brisent à la surface de l’océan sont importantes dans la modélisation des 
déversements, car elles peuvent entraîner le pétrole qui est à la surface dans la colonne d’eau. 
Selon les essais sur le terrain, la vitesse optimale du vent pour l’application de dispersants se 
situe entre 4 et 12 m/s, soit une hauteur de vague de 0,3 à 2,5 m. Si la vitesse est plus élevée, 
les hydrocarbures seront principalement submergés (ITOPF, 2014). Selon la taille des 
gouttelettes générées par le processus d’entraînement, le pétrole pourrait demeurer submergé 
dans l’eau pendant un certain temps ou il pourrait refaire surface (Creber et al., 2017). Le 
pétrole qui est entraîné dans la colonne d’eau ne subira pas forcément non plus d’évaporation. 
Il existe plusieurs méthodes pour générer des données sur les vagues, y compris l’utilisation de 
modèles de vagues (p. ex. Simulating Waves Nearshore (SWAN) (Dillon, 2019)) ou de 
méthodes créées par l’United States Army Corps of Engineers (US COE) (US COE, 2002). 

Glace 
La présence de glace a un effet important et direct sur le transport et le devenir des 
hydrocarbures déversés. En effet, la glace peut protéger le pétrole de l’action du vent et des 
vagues, ce qui peut ralentir sa propagation et son altération. Lorsque du pétrole est rejeté en 
présence de glace de mer, plusieurs interactions peuvent se produire, notamment les suivantes 
(Drozdowski et al., 2011) : 

• dépôt du pétrole sur la surface de la glace; 

• absorption du pétrole dans la neige; 

• encapsulation du pétrole dans la glace; 

• piégeage du pétrole dans les chenaux ou dans les eaux libres entre les glaces flottantes; 

• piégeage du pétrole sous la glace dans les crêtes et les quilles;  

• accumulation et piégeage du pétrole dans la glace de rive. 
Lors de la modélisation des déversements d’hydrocarbures dans les eaux couvertes de glace, il 
est essentiel d’utiliser un modèle combiné axé sur l’hydrodynamique et la glace. Le Service 
canadien des glaces d’ECCC fournit des cartes quotidiennes des glaces. Ces cartes ont une 
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résolution de 10 à 100 km et simulent l’épaisseur moyenne de la glace et sa concentration pour 
diverses catégories de glace. En ce qui a trait à la modélisation des interactions pétrole-glace, 
un modèle ayant une résolution de 100 m ou moins pour la glace est idéal (Drozdowski et al., 
2011). 
La modélisation des gouttelettes d’hydrocarbures dans la colonne d’eau est généralement 
effectuée à l’aide d’une approche lagrangienne, où chaque gouttelette est suivie 
individuellement à mesure qu’elle se déplace dans la colonne d’eau. Boufadel et al. (2018) ont 
examiné les renseignements disponibles et analysé les approches de modélisation des 
gouttelettes d’hydrocarbures sous la glace. L’étude a révélé que la couche limite entre l’eau et 
la glace générait une vélocité descendante pouvant atteindre 0,2 % de la vitesse du courant 
horizontal et qui est généralement supérieure à la vélocité ascendante des gouttelettes plus 
fines. Cela laisse entendre que les modèles précédents de déversement ont peut-être 
surestimé le nombre de fines gouttelettes d’hydrocarbures (< 70 µm) à l’interface entre l’eau et 
la glace. 

Température, salinité et particules totales en suspension 
La température et la salinité de l’eau sont des paramètres importants qui sont utilisés dans les 
modèles de trajectoire des hydrocarbures pour effectuer divers calculs relatifs au devenir du 
pétrole. Le pétrole entraîné dans la colonne d’eau sous forme de gouttelettes est transporté 
vers le haut par des forces de flottaison agissant sur chaque gouttelette, et la densité de l’eau 
(déterminée par la température et la salinité) est un élément clé du calcul (Creber et al., 2017). 
La température et la salinité de l’eau varient sur les plans horizontal, vertical et temporel dans la 
colonne d’eau. Les données sur la température et la salinité sont disponibles auprès du MPO 
(MPO, 2009) ainsi que dans le World Ocean Atlas (Locarnini et al., 2013; Zweng et al., 2013), 
mais la résolution spatiale est limitée. 
Le dépôt d’hydrocarbures sur le fond marin se fait principalement par adhérence ou sorption sur 
des particules en suspension ou des détritus, puis par incorporation des sédiments dans les 
hydrocarbures. La sédimentation des gouttelettes d’hydrocarbures se produit lorsque la gravité 
de l’hydrocarbure en question augmente par rapport à celle de l’eau environnante. 

MODÈLES DE TRAJECTOIRE ET DE DÉVERSEMENT D’HYDROCARBURES 
DISPONIBLES 
Un certain nombre de modèles de trajectoire et de déversement d’hydrocarbures sont 
disponibles au Canada. La présente analyse est axée sur les modèles existants qui ont été 
utilisés au Canada, lorsque des renseignements sur le modèle en question ont pu être trouvés, 
ainsi que sur les détails des modèles de trajectoire qui ont été publiés. 

Oil Spill Contingency and Response (OSCAR) 
L’Oil Spill Contingency and Response (OSCAR) est un modèle/outil de simulation du devenir et 
de la trajectoire des déversements d’hydrocarbures mis au point par la SINTEF et disponible à 
des fins commerciales. Les détails du modèle OSCAR figurent dans Aamo et al. (1997) et Reed 
et al. (1995). OSCAR peut modéliser un rejet accidentel provenant d’une plateforme 
extracôtière ou d’un navire ou peut être utilisé pour effectuer une planification d’urgence 
(approche stochastique). Les stratégies d’intervention, y compris l’application de dispersants, 
peuvent être simulées dans le modèle OSCAR. 
Le modèle tient compte de l’altération des hydrocarbures (à l’aide d’une base de données), d’un 
modèle du devenir des produits chimiques, d’un modèle d’intervention en cas de déversement 
d’hydrocarbures, d’un modèle d’exposition biologique pour les poissons et les autres espèces 

https://www.sintef.no/en/software/oscar/
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marines et d’un modèle d’advection tridimensionnel (Drozdowski et al., 2011). OSCAR simule 
les processus du devenir du pétrole, y compris la propagation et l’advection en surface, 
l’entraînement dans la colonne d’eau, l’émulsification, la volatilisation et l’interaction avec le 
rivage. Le modèle d’altération des hydrocarbures d’OSCAR a été amélioré à l’aide de résultats 
expérimentaux produits par la SINTEF. 
OSCAR intègre la glace dans la simulation du modèle. La couverture de glace a une incidence 
sur l’altération, la propagation et l’évaporation des hydrocarbures de surface, ainsi que sur la 
dérive des hydrocarbures déversés avec la glace (Daae et al., 2011). OSCAR peut simuler des 
hydrocarbures emprisonnés sous la glace, pris entre les glaces flottantes et flottant à la surface. 
Le taux de dérive avec la glace comprend des modifications pour tenir compte de l’effet de 
Coriolis. OSCAR dispose d’un modèle DeepBlow qui simule le devenir et le transport des 
hydrocarbures en cas de rejet sous-marin. Il peut simuler la trajectoire du panache en multiples 
phases, y compris le pétrole et le gaz. 
OSCAR est actuellement le modèle de planification du devenir et de la trajectoire des 
déversements d’hydrocarbures utilisé par Oil Spill Response Limited (OSRL), qui détient la 
réserve mondiale d’agents de dispersion des déversements d’hydrocarbures (OSR, 2021. 
OSCAR est utilisé pour élaborer les plans d’urgence en cas de déversement d’hydrocarbures et 
les évaluations de l’impact sur l’environnement. 

OILMAP et SIMAP 
OILMAP est un modèle du devenir et de la trajectoire des déversements d’hydrocarbures 
élaboré par le RPS Group qui est utilisé dans le cadre des interventions en cas de déversement 
d’hydrocarbures et de la planification d’urgence. OILMAP est utilisé par ECCC ainsi que par des 
organismes canadiens accrédités d’intervention en cas de déversement d’hydrocarbures (p. ex. 
Point Tupper Marine Services, Atlantic Environmental Response Team, Western Canada 
Marine Response Corporation) et OSRL à l’échelle mondiale. OILMAP comprend des 
algorithmes pour la propagation, l’évaporation, l’émulsification et l’entraînement du pétrole, le 
mazoutage des rivages et l’interaction pétrole-glace. En plus du modèle du devenir et de la 
trajectoire des déversements d’hydrocarbures, OILMAP comporte une fonction de retour en 
arrière qui permet de suivre les nappes de pétrole de manière rétroactive pour déterminer 
l’origine d’une nappe, ainsi qu’une fonction de modélisation stochastique en vue de la 
planification d’urgence (RPS, 2016). OILMAP intègre les activités d’intervention, y compris la 
mise en place d’estacades flottantes, la récupération mécanique, le brûlage sur place et 
l’application de dispersants. 
OILMAP est un modèle tridimensionnel du devenir et de la trajectoire qui permet de suivre les 
mouvements du pétrole en surface et sous la surface et de déterminer sa distribution à la 
surface de l’eau, dans l’atmosphère, dans la colonne d’eau et sur les rivages. OILMAP peut 
effectuer le suivi du pétrole entraîné dans la colonne d’eau et peut prédire si le pétrole refera 
surface et en faire le suivi. OILMAP peut simuler des déversements en surface et sous la 
surface. 
La glace est intégrée à OILMAP à l’aide de polygones fondés sur le système d’information 
géographique qui indiquent le pourcentage de couverture de glace. Si la couverture de glace 
est inférieure à 30 %, aucun impact sur le devenir et la trajectoire des hydrocarbures n’est 
modélisé. Si les concentrations de glace vont de 30 à 80 %, il y a une réduction de l’advection, 
de l’évaporation, de l’entraînement et de la propagation des hydrocarbures. Dans les eaux 
glacées dont la couverture est supérieure à 80 %, les hydrocarbures se déplacent 
complètement avec la glace et il n’y a pas d’évaporation ni d’entraînement modélisés par 
OILMAP. 

https://www.rpsgroup.com/services/oceans-and-coastal/modelling/products/oilmap/
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OILMAP Deep est un modèle de champ proche utilisé pour simuler les rejets de pétrole et de 
gaz sous la surface. Les paramètres de sortie d’OILMAP Deep peuvent s’intégrer à OILMAP en 
vue d’une simulation en champ lointain du déversement. OILMAP Deep modélise les panaches 
de pétrole et de gaz et la taille des gouttelettes pour un scénario précis. Un module de 
traitement sous-marin à l’aide d’agents dispersants qui intègre les effets de ce type de 
traitement variant dans le temps est également disponible. OILMAP Deep a servi à la 
planification d’urgence et aux évaluations de l’impact sur l’environnement de l’exploitation 
pétrolière et gazière au large de la Nouvelle-Écosse (Horn et French-McCay, 2014). Des détails 
supplémentaires sur la théorie relative à OILMAP Deep sont disponibles dans Crowley et al., 
2014; Spaulding et al., 2015, 2017. 
RPS a mis au point une version avancée d’OILMAP appelée Integrated Oil Spill Impact Model 
System (SIMAP). Tout comme OILMAP, SIMAP est un modèle tridimensionnel du devenir 
physique qui calcule la distribution du pétrole et des composants pétroliers à la surface de l’eau, 
sur les rivages, dans la colonne d’eau et dans les sédiments (Creber et al., 2017). Il utilise les 
mêmes algorithmes du devenir et de la trajectoire des hydrocarbures qu’OILMAP, mais il a la 
capacité d’intégrer différentes bases de données environnementales et biologiques dans le 
modèle pour déterminer l’impact que le déversement pourrait avoir sur les habitats et la vie 
biologique. Des descriptions détaillées du modèle SIMAP, y compris les hypothèses sous-
jacentes et les algorithmes, figurent dans les documents suivants : French McCay, 2002; 2003; 
2004. Le modèle SIMAP a été validé à l’aide de plus de 20 études de cas portant sur plusieurs 
déversements importants (French et Rines, 1997; French McCay, 2003; 2004; French McCay et 
Rowe, 2004) ainsi que des essais de déversement conçus pour vérifier le modèle (French et 
Rines, 1997). 
Les tableaux 5.1a et 5.1b du rapport The Use of Dispersants in Marine Oil Spill Response 
(2020) de la National Academies of Sciences, Engineering, and Medicine présentent en détail 
un résumé des devenirs et des effets intégrés dans OILMAP/SIMAP. 

SPILLCALC 
SPILLCALC est le modèle commercial du devenir et de la trajectoire des déversements 
d’hydrocarbures élaboré par Tetra Tech. Il s’agit d’un modèle à pas de temps qui calcule le 
mouvement et l’altération des hydrocarbures pétroliers déversés. SPILLCALC obtient ses 
données sur les courants à partir du modèle hydrodynamique tridimensionnel exclusif de Tetra 
Tech, H3D, qui fournit des renseignements sur les courants variant dans le temps et dans 
l’espace dans toute la colonne d’eau. SPILLCALC peut utiliser d’autres sources de données 
hydrodynamiques provenant d’autres modèles que H3D. SPILLCALC obtient les conditions des 
vagues à l’aide du modèle de simulation des vagues SWAN. SPILLCALC simule le pétrole 
rejeté à la surface de l’eau au moyen d’éléments lagrangiens (appelés « nappettes »). Il peut 
être exécuté en mode déterministe ou stochastique, et comprend des algorithmes pour la 
propagation, l’évaporation, l’émulsification, la dispersion verticale et la remontée à la surface, 
l’écoulement vers le fond et l’immersion, la biodégradation, l’interaction pétrole-sédiments, le 
mazoutage des rivages et l’interaction pétrole-glace (Stronach et Hospital, 2014). Les effets 
environnementaux et biologiques ne sont pas pris en compte dans le modèle SPILLCALC. 
Ce modèle comprend des données sur la glace puisqu’il extrait des renseignements quotidiens 
à cet égard à partir de diverses sources, y compris le Service canadien des glaces. La glace est 
ensuite intégrée au modèle hydrodynamique afin de modéliser son mouvement (Dillon, 2019). 
La récupération des hydrocarbures déversés peut être modélisée dans SPILLCALC et 
comprend la mise en place d’estacades, la récupération mécanique, l’application de dispersants 
et le brûlage sur place. Il ne comporte pas de module qui peut simuler les rejets de puits sous-

https://www.tetratech.com/en/projects/spillcalc-oil-and-contaminant-spill-model
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marins. Des renseignements supplémentaires sur le modèle SPILLCALC figurent dans Hospital 
et al., 2015; Dillon, 2019. 

COSMoS  
COSMoS (Canadian Oil Spill Modelling Suite) est une suite logicielle en cours d’élaboration à 
Environnement et Changement climatique Canada qui sera utilisée sur le plan opérationnel 
pour modéliser la trajectoire des nappes de pétrole ainsi que le devenir et le comportement de 
base, comme la propagation, l’évaporation, l’entraînement et l’émulsification du pétrole, la perte 
de masse du pétrole échoué sur les rives, et des changements touchant la densité, la viscosité 
et la composition (Barker et al., 2020; Chang et al., 2020; Marcotte et al., 2016). Élaboré par le 
Centre canadien de prévision météorologique et environnementale (CCPME), le modèle 
COSMoS accède directement aux meilleures données prévisionnelles des modèles liés aux 
glaces, aux océans, aux vagues et à l’atmosphère disponibles à tout moment pour les régions 
d’intérêt canadien. À l’instar d’autres modèles opérationnels de déversement d’hydrocarbures, 
COSMoS offre deux modes par défaut pour les déversements d’hydrocarbures, soit le rejet 
instantané (c.-à-d. tous les éléments lagrangiens rejetés à un pas de temps précis) et le rejet 
continu (c.-à-d. le taux de rejet constant sur une période déterminée). 

RÉSUMÉ 
Les dispersants constituent une option d’intervention pour atténuer les effets des déversements 
d’hydrocarbures sur le milieu marin, que ces derniers soient rejetés en surface ou sous la 
surface. Les dispersants peuvent être utilisés dans les climats froids et les eaux envahies par 
les glaces, particulièrement lorsque les autres options d’intervention sont limitées.  
Lorsque le pétrole est rejeté dans l’eau, il se disperse naturellement. Les dispersants améliorent 
ce processus en accroissant la formation de fines gouttelettes d’hydrocarbures qui permettent 
au pétrole de se propager verticalement et horizontalement dans la colonne d’eau. La 
dissolution, la dilution et la biodégradation sont ensuite facilitées dans un plus grand volume 
d’eau, comparativement à l’atténuation naturelle. L’utilisation efficace de dispersants réduit le 
risque de collision des gouttelettes d’hydrocarbures et, par conséquent, le risque de 
coalescence et de reformation des nappes de surface. 
L’utilisation de dispersants réduit l’exposition des organismes aux hydrocarbures à la surface de 
l’eau, sur les rives et dans les zones intertidales. Au début, après l’application de dispersants, 
les organismes sous la surface peuvent être temporairement exposés à des concentrations 
accrues d’hydrocarbures dispersés chimiquement. On a constaté que les hydrocarbures 
dispersés chimiquement présentaient une toxicité en milieu aquatique semblable à celle des 
hydrocarbures seuls, mais la durée et l’intensité de l’exposition d’un organisme sont atténuées 
par la dilution rapide des hydrocarbures dispersés chimiquement. Il a été démontré que les 
espèces d’eau froide dans les eaux canadiennes présentaient des sensibilités semblables à 
celles des espèces d’eau tempérée en ce qui a trait à la toxicité aiguë tant des hydrocarbures 
dispersés chimiquement que des hydrocarbures non traités. 
Les organismes marins peuvent être touchés par les hydrocarbures non traités et les 
hydrocarbures dispersés chimiquement en raison non seulement des composants toxiques du 
pétrole, mais aussi des interactions physiques, chimiques et biologiques. Les essais de toxicité 
en laboratoire fournissent des renseignements essentiels sur les impacts des hydrocarbures et 
des hydrocarbures dispersés chimiquement, mais ils sont limités en ce qui concerne la 
reproduction de la complexité des conditions des eaux libres. Les résultats des expériences en 
laboratoire peuvent être intégrés aux modèles afin de pouvoir prédire les effets potentiels sur 
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les individus, les populations et les écosystèmes lorsque tous les paramètres sont pris en 
compte. 
Pendant et après l’application de dispersants, il serait bon d’effectuer une surveillance du 
déversement et de l’environnement. Les exigences relatives à la surveillance varieront en 
fonction du site, de l’incident et du contexte du déversement. La surveillance opérationnelle, qui 
permet d’évaluer l’efficacité de l’application de dispersants pendant les opérations 
d’intervention, est nécessaire pour déterminer quand les opérations d’application devraient 
cesser. La surveillance environnementale propre à l’incident, qui permet d’évaluer les impacts 
et le rétablissement de l’environnement à la suite du déversement, est effectuée pendant et 
après les opérations d’intervention. 
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