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Recommandations canadiennes
pour la qualité des eaux :
protection de la vie aquatique

HYDROCARBURES
AROMATIQUES

POLYCYCLIQUES
(HAP)
es hydrocarbures aromatiques polycycliques (HA
sont un groupe de composés organiques dont
structure comporte deux ou plusieurs noyau

benzéniques. Libérés dans l’environnement surtout 
suite de la combustion incomplète de différen
combustibles, notamment dans les incendies de forêts
moteurs à combustion interne, les poêles à bois et
cokéfaction du charbon, les HAP entrent également d
la composition du pétrole et de ses produits dérivés (N
1979). Les déversements pétroliers et les effluents 
raffineries sont des sources importantes de contamina
des milieux aquatiques dulçaquicoles et marins par 
HAP. Les eaux usées domestiques, le ruissellement 
eaux pluviales, les décharges, les produits de préserva
du bois (p. ex., le créosote) et les lieux d’élimination d
déchets constituent d’autres sources de contamina
anthropique du milieu naturel par les HAP. Neff (1985)
noté que des HAP étaient rejetés par les alumineries 
utilisent des électrodes Söderberg. Les HAP d’origi
naturelle sont produits à de très faibles vitesses (Blum
1976).

Les HAP sont très répandus dans les milieux terrest
atmosphériques et aquatiques du monde entier et ont
décelés dans les cours d’eau, les lacs, les e
souterraines, les sédiments, les sols et le biote de to
les régions du Canada.

Les HAP sont des composés non polaires hydropho
qui ne s’ionisent pas. La volatilisation, la photolys
l’hydrolyse, la dégradation microbienne ainsi qu
l’adsorption et la décantation subséquente sont 
mécanismes qui déterminent le devenir des HAP da
l’environnement (Southworth, 1979). La sorption au
substrats sédimentaires joue un rôle important dans
transport et la distribution des HAP (Smith et coll., 1978;
USEPA, 1982b; Broman et coll., 1991). En raison de leur
hydrophobie et de leur faible hydrosolubilité, les HA
tendent à s’adsorber aux phases solides des mili
aquatiques (Neff, 1979; CNRC, 1983; Eisler, 1987; Sloo
et coll., 1989). Le degré d’association des HAP a
phases solides est fonction du poids moléculaire et 
coefficient de partage octanol-eau (Koe) de chaque
composé. La fraction du composé qui, dans un mili
aquatique, est associée aux particules atteint 88 % dan
cas du benzo(a)pyrène, est de 13 % dans celui du fluorèn
et se chiffre à 20 % dans celui du pyrène (Broman et co

L
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1991). Les HAP peuvent être retenus dans la colon
d’eau lorsque celle-ci renferme des matières organiqu
dissoutes, comme les acides humiques, qui augmenten
solubilité des composés (Slooff et coll., 1989; Pinal 
coll., 1990).

Dans les milieux aquatiques, la photodégradatio
représente une voie importante de dégradation des H
de haut poids moléculaire (Suess, 1976). L
photooxydation peut opérer sur les HAP un
transformation chimique dont les produits peuvent êt
plus cancérogènes et plus toxiques que les compo
d’origine (Suzuki et coll., 1982; USEPA, 1982b, 1982c;
CNRC, 1983).

Les HAP sont plus résistants à la photodégradati
lorsqu’ils sont liés à des particules ou adsorbés à 
surface de matières en suspension dans l’eau (McGin
et Snoeyink, 1974; Korfmacher et coll., 1980a, 1980b).
Certains chercheurs ont toutefois observé que les H
fixés à des particules étaient plus sensibles à la photol

Tableau 1. Recommandations pour la qualité des eaux
établies pour les hydrocarbures aromatiques
polycycliques aux fins de la protection de la vie
aquatique (Environnement Canada, 1998).

Vie aquatique Recommandation (µg·L-1 )

Dulcicole
Acénaphtène
Acridine
Anthracène
Benzo(a)anthracène
Benzo(a)pyrène
Chrysène
Fluoranthène
Fluorène
Naphtalène
Phénanthrène
Pyrène
Quinoline

5,8*

4,4*

    0,012*

    0,018*

    0,015*

Néant*

  0,04*

3,0*

1,1*

0,4*

    0,025*

3,4*

Marine
Naphtalène  1,4*

*
Recommandation provisoire.

†Aucune recommandation n’a été établie.
ment
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que ceux qui étaient dissous (Neff, 1979; Moore 
Ramamoorthy, 1984). Zepp et Schlotzhauer (1979) o
aussi remarqué que l’intégration des HAP de haut poi
moléculaire à la phase sédimentaire ralentissait 
photooxydation de ces composés. Smith et coll. (197
ont noté que les demi-vies de photooxydation de certa
HAP dans des eaux naturelles étaient de 20 à 60
supérieures aux demi-vies mesurées dans des soluti
préparées en laboratoire.

La volatilisation joue un rôle déterminant dan
l’élimination des HAP de bas poids moléculaire présen
dans les milieux aquatiques (USEPA, 1982a, 1982
1982c). De tous les HAP, c’est le naphtalène qui prése
la tension de vapeur la plus élevée, et la volatilisatio
constitue vraisemblablement un mécanisme de dissipat
majeur pour ce composé (Callahan et coll., 197
Southworth, 1979; USEPA, 1982a). Comme l’indiqu
leur constante de la loi d’Henry, l’acénaphtène
l’anthracène, le fluorène et le phénanthrène so
modérément volatils (Coover et Sims, 1987). Selon Pa
et coll. (1990), toutefois, la volatilisation serai
négligeable pour les HAP comportant trois noyau
aromatiques ou plus.

Les HAP peuvent être biodégradés par divers micr
organismes, comme les bactéries, les champignons
certaines algues, qui vivent dans les sols ou les subst
sédimentaires ou demeurent en suspension dans la colo
d’eau (Gibson et coll., 1975; Gibson, 1976).

La dégradation microbienne est l’un des principau
mécanismes d’élimination des HAP présents dans 
matériaux de fond et la colonne d’eau. La biodégradati
des HAP est liée à divers facteurs, notamment le nomb
de noyaux aromatiques et le type de structure cycliq
condensée (Walker et coll., 1975; Herbes et Schwa
1978; Lee et coll., 1978; USEPA, 1982b; Wild et coll.
1991). Herbes et Schwall (1978) ont noté que les temps
renouvellement (1/constante de vitesse) des HAP expo
à des micro-organismes associés aux sédime
augmentaient de 30 à 100 fois par noyau aromatiq
supplémentaire. De nombreux HAP à deux ou à tro
noyaux, comme le naphtalène, le phénanthrène 
l’anthracène, sont rapidement décomposés et peuvent 
utilisés comme substrat primaire par les organismes q
dégradent les HAP (Herbes et Schwall, 1978; Gardner
coll., 1979; Sims et Overcash, 1983; Uthe, 1991). L
composés de haut poids moléculaire, comme le pyrène
le benzo(a)pyrène, se décomposent plus lentemen
Certains HAP résistants à la dégradation ne constitu
pas des sources adéquates de carbone et se déc
poseraient surtout par cométabolisation, c’est-à-di
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par un processus de dégradation conjuguée d’
hydrocarbure agissant comme substrat de croissance
d’un deuxième hydrocarbure inapte à jouer ce rôle (Ne
1979; CNRC, 1983).

Chez les animaux, les systèmes enzymatiques d
oxygénases à fonction mixte (OFM) sont responsables
la biotransformation des HAP. La détoxication des HA
est un processus complexe. Avant la formation d
produits terminaux non toxiques et inoffensifs pa
diverses réactions enzymatiques et non enzymatiques,
HAP sont convertis en oxydes d’arène intermédiaire
étape suivie par la formation de dérivés d
trans-dihydrodiols, de phénols et de quinones. Ce
produits intermédiaires, qui seraient toxiques, canc
rogènes ou mutagènes (Moore et Ramamoorthy, 198
sont décomposés à leur tour en substances moins toxiq
par diverses réactions enzymatiques et non enzymatiq
(Neff, 1979).

Les organismes aquatiques peuvent éliminer une fract
importante des HAP présents dans une nappe d’eau. 
organismes pélagiques peuvent assimiler directement 
HAP de la colonne d’eau. Les organismes benthiqu
peuvent absorber ces substances par un contact avec
sédiments et la couche d’eau sus-jacente. L’assimilat
tend toutefois à être plus rapide lorsque les composés
présentent sous la forme solubilisée. Une brève exposit
à de fortes concentrations pourrait donc être plus néfa
pour les organismes pélagiques que pour les organism
benthiques.

Les organismes aquatiques peuvent accumuler les H
provenant de l’eau, des sédiments et des aliments. Selo
documentation scientifique, l’absorption des HAP
par les organismes aquatiques serait liée à plusie
facteurs : a) propriétés physiques et chimiques du HA
(p. ex., poids moléculaire et coefficient de
partage octanol-eau); b) variables environnementa
(p. ex., matières en suspension, matières organiq
dissoutes, biodisponibilité, température, présen
d’autres contaminants et biodégradation) et c) facteu
biologiques (p. ex., vitesses de métabolisation et 
dépuration des HAP, caractéristiques alimentaires d
organismes, teneur en graisses des tissus et stade du c
vital) (McElroy et coll., 1989).

Les données tirées de la documentation scientifiq
indiquent que la bioconcentration des HAP vari
considérablement selon l’espèce et le composé de mê
qu’au sein de chaque espèce et en fonction du tem
(Neff, 1979; USEPA, 1982a, 1982b, 1982c; CNRC
1983). La capacité des différents organismes 
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métaboliser les HAP semble jouer un rôle de premier p
dans le potentiel de bioaccumulation et de bi
concentration de ces substances. Ainsi, les algues, 
mollusques et d’autres espèces qui ne peuvent métabo
rapidement les HAP affichent les FBC les plus élevé
tandis que les organismes qui métabolisent facilement 
HAP, comme les poissons et de nombreux crustac
présentent généralement de plus faibles quantités 
résidus dans l’organisme entier (Eisler, 1987; Neff, 198
Landrum et Scavia, 1983).
 de
ce
ré

eau
Élaboration des recommandations pour la
qualité des eaux

Les recommandations canadiennes provisoires pour 
qualité des eaux établies pour les HAP aux fins de 
protection de la vie aquatique ont été élaborées selon
protocole du CCME (CCME, 1991). Pour de plus ample
renseignements, consulter le document techniqu
complémentaire (Environnement Canada, 1998).
o
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n
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Vie dulcicole

Acénaphtène

Des données sur la toxicité aiguë de l’acénaphtène éta
disponibles pour cinq espèces de poissons d’eau dou
Les CL50-96 h variaient entre 580 µg⋅L-1  pour la truite de
mer (Salmo trutta) et 1730 µg⋅L-1  pour le jeune
tête-de-boule (Pimephales promelas) (Holcombe et coll.,
1983; Geiger et coll., 1985). Cairns et Nebeker (1982) o
exposé des embryons de tête-de-boule à de l’acénaph
pendant 32 à 35 jours et enregistré des CMEO 
495 µg⋅L-1  (croissance) et de 682 µg⋅L-1  (survie). Lemke
(1983) a effectué une comparaison interlaboratoire a
d’évaluer la sensibilité des embryons du tête-de-boule
l’acénaphtène. Les CSEO-28 j mesurées par sept lab
toires se situaient entre 49 et 420 µg⋅L-1 .

Les données acceptables sur les invertébrés étaient ra
La CL50-48 h et la CSEO pour Daphnia magna
s’établissaient à 41 000 et à 600 µg⋅L-1 , respectivement
(LeBlanc, 1980). Une CL50-96 h >2040 µg⋅L-1  a été
mesurée chez l’escargot Aplexa hypnorum (Holcombe et
coll., 1983).

Bastian et Toetz (1982) ont observé qu’une exposition 
14 jours à 2427 µg⋅L-1  d’acénaphtène augmentait de
26 % la biomasse d’une culture d’algues bleu-ve
(Anabaena flos-aquae). Une exposition de 2 heures à de
concentrations d’acénaphtène s’échelonnant de 421
3
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4619 µg⋅L-1  n’a eu aucun effet sur la fixation de l’azote
chez A. flos-aquae (Bastian et Toetz, 1985).

La recommandation provisoire pour la qualité des eau
établie pour l’acénaphtène aux fins de la protection de 
vie dulcicole est de 5,8 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,01 (CCME
1991) la CL50-96 h de 580 µg⋅L-1  mesurée chez la truite de
mer (Holcombe et coll., 1983). Comme les CMEO étaien
proches des CL50, on a jugé qu’une recommandation
élaborée à partir d’un effet chronique ne couvrirait pa
toute la plage des sensibilités. On a donc retenu la CL50-
96 h aiguë, assortie d’un facteur de sécurité plus élevé,
préférence à la CMEO chronique fondée sur la croissan
(Cairns et Nebeker, 1982). L’acénaphtène est considé
comme une substance persistante, sa demi-vie dans l’
variant de 12 jours à 14 semaines (SRC, 1989).

Acridine

Des données sur la toxicité chronique de l’acridine étaie
disponibles pour deux espèces de poissons d’eau dou
Des œufs fraîchement fécondés de truite arc-en-c
(Oncorhynchus mykiss) et d’achigan à grande bouche
(Micropterus salmoides) ont été traités à l’acridine
jusqu’au 4e jour suivant l’éclosion (Black et coll., 1983;
Millemann et coll., 1984). Les temps moyens d’éclosio
étaient de 23 jours pour la truite arc-en-ciel et de 3 jou
pour l’achigan à grande bouche. Black et coll. (1983) ont
noté, 4 jours après l’éclosion, une CL50-27 j et une
CL50-7 j de 320 et de 1020 µg⋅L-1 , respectivement.
Millemann et coll. (1984) ont utilisé le même protocole
que Black et coll. (1983) et mesuré une CL50-27 j (4 jours
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Recommandation canadienne
 pour la qualité des eaux

5,8 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

100 101 102 103 104 105

S. trutta

P. promelas

 CL50-96 h

 CL50-96 h

D. magna  CL50-48 h

P. promelas

P. promelas

 CMEO-32 à 35 j

 CMEO-32 à 35 j

A. flos-aquae CE-14 j

Issue du test
de toxicité

Qualité de l’étude :

  Figure 1. Données choisies sur la toxicité de l'acénaphtène
pour les organismes d'eau douce.
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après l’éclosion) et une CL50-7 j (4 jours après l’éclosion)
de 300 et de 910 µg⋅L-1  pour la truite arc-en-ciel et
l’achigan à grande bouche, respectivement.

Plusieurs HAP n’ont des effets toxiques aigus qu’e
présence du rayonnement UV du soleil. Oris et Gie
(1987) ont exposé des têtes-de-boule simultanémen
525 µg⋅L-1  d’acridine et à un rayonnement UV e
enregistré un taux de mortalité de 50 % en 4,3 heures. U
exposition de 96 heures dans l’obscurité totale à ce
même concentration n’a eu aucun effet toxique.

Les valeurs de toxicité aiguë variaient entre un
CL50-48 h de 1860 µg⋅L-1  pour Chironomus tentans
(Millemann et coll., 1984) et une CL50-48 h de
2300 µg⋅L-1  pour D. magna (Parkhurst et coll., 1981a).

D. magna a été exposée à de l’acridine pendant 28 jou
au cours de tests de toxicité portant sur un cyc
biologique complet (Parkhurst et coll., 1981a, 1981b). Le
nombre total de descendants engendrés par cha
femelle, le nombre de générations engendrées par cha
femelle et le nombre de descendants par génération on
évalués. Pour ces trois indicateurs, les CSE
s’établissaient à 400 µg⋅L-1  et les CMEO, à 800 µg⋅L-1 .

Newsted et Giesy (1987) ont enregistré un temps lé
moyen (TL50) de 53,8 minutes pour D. magna après une
exposition simultanée à 440,1 µg⋅L-1  d’acridine et à un
rayonnement solaire simulé.

Les données sur la phytotoxicité de l’acridine sont rare
Blaylock et coll. (1985) ont étudié les effets de cet
substance sur la croissance de Selenastrum capricornutum
et mesuré une CE50-96 h de 900 µg⋅L-1 . Millemann et coll.
(1984) ont enregistré des CE50-4 h de 20 000 et de
20 800 µg⋅L-1  chez S. capricornutum et Nitzschia palea,
respectivement.

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour l’acridine aux fins de la protection de la v
dulcicole est de 4,4 µg·L-1 . On a calculé cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,01 (CCME
1991) la valeur de toxicité aiguë la plus faible, qui est 
440,1 µg⋅L-1  et a été mesurée chez
D. magna (TL50 = 0,9 h). Bien que la documentation
scientifique ne fournisse pas de données appropriées à
égard, l’acridine est considérée comme une substa
persistante parce qu’elle possède des propriétés (p. ex., co,
poids moléculaire et phototoxicité) semblables à celles d
autres HAP du groupe auquel elle appartient (composé
trois noyaux benzéniques, comme l’anthracène). 
TL50-0,9 h de 440,1 µg⋅L-1 , enregistré pour la daphnie
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(Newsted et Giesy, 1987) a été retenu comme point 
départ, de préférence à la CL50-27 j de 300 µg⋅L-1

obtenue pour la truite arc-en-ciel (Millemann et coll.
1984) et ce, pour deux raisons : 1) les effets toxiqu
aigus et chroniques sont plus marqués lorsqu’ils so
photo-induits que lorsqu’ils se produisent en l’absence 
rayonnement UV; 2) une recommandation fondée sur l
effets phototoxiques offrira une protection contre tous le
effets néfastes, y compris ceux qui sont photo-induit
L’exposition expérimentale à un rayonnement solair
simulé ou naturel est réputée reproduire assez fidèlem
l’exposition potentielle au rayonnement UV caracté
ristique du milieu naturel.

Anthracène

L’anthracène n’a pas eu d’effets toxiques aigus sur 
crapet arlequin (Lepomis macrochirus) à des
concentrations de saturation, sous une lumière artificie
(lumière de 500 nm fournie par une lampe fluorescen
or), à l’ombre ou dans l’obscurité (Spacie et coll., 1983
L’anthracène est toutefois extrêmement toxique e
présence du rayonnement UV du soleil. La toxicité aigu
de l’anthracène pour le crapet arlequin dépend de la du
d’exposition de l’animal au rayonnement UV du soleil
Oris et Giesy (1986) ont obtenu des CL50-96 h variant
entre 4,5 µg⋅L-1  pour une photopériode de 24 heures d
lumière et de 0 heure d’obscurité et 46 µg⋅L-1  pour une
photopériode de 6 heures de lumière et de 18 heu
d’obscurité.
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 pour la qualité des eaux

4,4 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

100 101 102 103 104 105

P. promelas  CL50-4,3 h

C. tentans
D. magna
D. magna

 CL50-48 h
 CL50-48 h
 CL50-0,9 h

P
la

n
te

s S. capricornutum

S. capricornutum
N. palea

 CE50-96 h
 CE50-4 h
 CE50-4 h

O. mykiss

M. salmoides

 CL50-27 j

 CL50-7 j

D. magna  CMEO-28 j

Qualité de l’étude :

Issue du test
de toxicité

  Figure 2. Données choisies sur la toxicité de l'acridine pour
les organismes d'eau douce.
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Les invertébrés sont également très sensibles 
l’anthracène en présence de rayonnement solaire. O
exposé D. pulex pendant 24 heures à des concentratio
d’anthracène de 1,2, de 7,5 et de 32,7 µg⋅L-1  sous un
éclairage de laboratoire (Allred et Giesy, 1985). Aucun 
ces traitements n’a eu d’effets toxiques. Après u
exposition subséquente au rayonnement solaire, u
immobilisation complète a été observée dans les 2 minu
à la concentration de 32,7 µg⋅L-1 et dans les 10 minutes à
la concentration de 7,5 µg⋅L-1 . À la plus faible
concentration (1,2 µg⋅L-1 ), 50 % des daphnies traitée
étaient immobilisées dans les 15 minutes. Les organism
touchés ne se sont pas rétablis après avoir été transf
dans de l’eau douce et exposés à l’éclairage 
laboratoire.

Hutchinson et coll. (1980) ont enregistré des CE50-3 h de
239 et de 535 µg⋅L-1 , respectivement, pour les algue
vertes Chlamydomonas angulosa et Chlorella vulgaris.
Selon Gala et Giesy (1993), les caroténoïdes rendent
algues (S. capricornutum) plus résistantes que les autre
animaux aquatiques à la toxicité photo-induite d
l’anthracène.

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour l’anthracène aux fins de la protection de 
vie dulcicole est de 0,012 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur
en multipliant par un facteur de sécurité de 0,01 (CCM
1991) la valeur de toxicité aiguë (TL50 de ~ 15 minutes)
de 1,2 µg⋅L-1  (Allred et Giesy, 1985) mesurée pou
D. pulex. L’anthracène est considéré comme un
substance persistante, sa demi-vie dans l’eau étant de 
de 8 semaines (SRC, 1989). L’exposition expérimentale
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Recommandation canadienne
 pour la qualité des eaux

0,012 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

10-2 10-1 100 101 102 103

L. macrochirus

L. macrochirus

 CL50-96 h

 CL50-96 h

D. pulex

D. pulex

D. pulex

 CE100 -2 min

 CE100 -7 min

 CE50-15 min

C. angulosa
C. vulgaris

 CE50-3 h
 CE50-3 h

Issue du test
de toxicité

Qualité de l’étude :

  Figure 3. Données choisies sur la toxicité de l'anthracène
pour les organismes d'eau douce.
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un rayonnement solaire simulé ou naturel est réput
reproduire assez fidèlement l’exposition potentielle a
rayonnement UV caractéristique du milieu naturel.

Benzo(a)anthracène

Les données sur la toxicité du benzo(a)anthracène dans les
milieux dulçaquicoles sont très rares. Brown et col
(1975) ont observé un taux de mortalité de 87 % ch
des crapets arlequins exposés à 1000 µg⋅L-1  de
benzo(a)anthracène pendant 6 mois. Les concentratio
utilisées par les chercheurs dans cette étude dépassa
toutefois de beaucoup la solubilité en phase aqueuse 
HAP (qui est de 11 µg⋅L-1 ). Récemment, Oris et Giesy
(1987) ont noté que 50 % des têtes-de-bou
(P. promelas) mouraient en 65 heures environ lorsqu’ils
étaient exposés à 1,8 µg⋅L-1  de benzo(a)anthracène sous
une lumière UV (rayonnement solaire simulé).

Une CL50-48 h de 10 µg⋅L-1  a été mesurée chez D. pulex
après une exposition au benzo(a)anthracène (Trucco et
coll. 1983). Dans une autre étude, Newsted et Gie
(1987) ont observé un taux de mortalité de 50 % chez
D. magna après une exposition à des concentrations d
benzo(a)anthracène de 2 et de 1,8 µg⋅L-1  et une exposition
de 12,51 et de 65,1 heures à un rayonnement U
(rayonnement solaire simulé), respectivement.

Une inhibition de la croissance de 30 % a été enregistr
chez l’algue verte S. capricornutum après une exposition
à 1830 µg⋅L-1 (Schoeny et coll., 1988). Cody et coll.
(1984) ont observé une inhibition de la croissanc
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Recommandation canadienne
 pour la qualité des eaux

0,018 µg·L -1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

10-2 10-1 100 101 102 103 104

P. promelas  CL50-65 h

D. pulex
D. magna
D. magna

 CL50-48 h
CL50-12,5-h
 CL50-65,1-h

L. macrochirus CL87-6 mois

S. capricornutum

S. capricornutum

 CE30

CE50-4 à 7 j

Issue du test
de toxicité

Qualité de l’étude :

  Figure 4. Données choisies sur la toxicité du benzo(a)-
anthracène pour les organismes d'eau douce.
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HYDROCARBURES AROMATIQUES
POLYCYCLIQUES (HAP)

Recommandations canadiennes pour la qualité
des eaux : protection de la vie aquatique
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cellulaire de 50 % au cours d’une exposition de 4
7 jours à des concentrations de benzo(a)anthracène
s’échelonnant de 2,3 à 22 800 µg⋅L-1 .

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le benzo(a)anthracène aux fins de la
protection de la vie dulcicole est de 0,018 µg⋅L-1 . On a
déduit cette valeur en multipliant par un facteur d
sécurité de 0,01 (CCME, 1991) la valeur de toxicité aig
de 1,8 µg⋅L-1  mesurée pour D. magna (Newsted et Giesy,
1987). Le benzo(a)anthracène est considéré comme u
substance persistante, sa demi-vie dans l’eau étant de 
de 8 semaines (MacKay et coll., 1992). L’expositio
expérimentale à un rayonnement solaire simulé ou natu
est réputée reproduire assez fidèlement l’expositi
potentielle au rayonnement UV caractéristique du mili
naturel. La recommandation canadienne provisoire pou
qualité des eaux à l’égard du benzo(a)anthracène a été
proposée même si l’information disponible n’était pa
suffisante aux termes du protocole du CCME (199
(manque de données sur les poissons d’eau froide, com
la truite, et les invertébrés autres que la daphnie). U
recommandation provisoire a été formulée pour de
raisons : a) le tête-de-boule, que l’on trouve dans 
nombreuses régions, du sud des États-Unis jusqu’
Territoires du Nord-ouest, au Canada, peut être consid
comme un poisson d’eau froide; b) la daphnie est l’u
des espèces indicatrices les plus couramment utilis
dans l’évaluation de la toxicité des contaminants.

Benzo(a)pyrène

Des effets chroniques, notamment des anomal
morphologiques et des nécroses du cerveau et de l’ép
ont été observés chez des œufs et des alevins de truite
en-ciel exposés à des concentrations en benzo(a)pyrène
variant de 0,08 à 0,21 µg⋅L-1  (Hannah et coll., 1982; Hose
et coll., 1984). Oris et Giesy (1987) ont noté que 50 % d
têtes-de-boule (P. promelas) exposés à 5,6 µg⋅L-1  de
benzo(a)pyrène et à un rayonnement UV sont morts 
40 heures. En l’absence de rayonnement UV, cepend
une exposition de 96 heures à une concentration 
benzo(a)pyrène de 5,6 µg⋅L-1  n’a pas eu d’effets toxiques.

Les invertébrés se sont montrés très sensibles 
benzo(a)pyrène. Trucco et coll. (1983) ont enregistré un
CL50-96 h de 5 µg⋅L-1  pour D. pulex. Newsted et Giesy
(1987) ont exposé D. magna à 1,5 µg⋅L-1  de
benzo(a)pyrène et au rayonnement UV du soleil e
mesuré un TL50 d’à peine 4,4 heures. Kagan et Kaga
(1986) ont enregistré une CL50-30 min de 8 µg⋅L-1  chez
6
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des moustiques (A. agypti) exposés simultanément au
benzo(a)pyrène et à un rayonnement UV.

L’algue verte S. capricornutum a été exposée au
benzo(a)pyrène pendant 4 à 7 jours sous divers éclairag
(Cody et coll., 1984). Sous une lumière fluorescen
blanc froid, une inhibition de 30 % de la croissance alga
a été observée à 25,2 µg⋅L-1 ; sous une lumière noire
fluorescente (rayonnement UV de forte intensité), un
inhibition complète de la croissance a été enregistrée
16 µg⋅L-1 .

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le benzo(a)pyrène aux fins de la protection de
la vie dulcicole est de 0,015 µg⋅L-1 . On a déduit cette
valeur en multipliant par un facteur de sécurité de 0,0
(CCME, 1991) la concentration aiguë (CL50-~4 h) de
1,5 µg⋅L-1  mesurée chez D. magna (Newsted et Giesy,
1987). Le benzo(a)pyrène est considéré comme une
substance persistante, sa demi-vie dans l’eau étant de p
de 8 semaines (SRC, 1989). L’exposition expérimentale
un rayonnement solaire simulé ou naturel est réput
reproduire assez fidèlement l’exposition potentielle a
rayonnement UV caractéristique du milieu naturel. De
CMEO-27 j de 0,08 (Hannah et coll., 1982) et de 0,21 µ⋅
L-1  (Hose et coll., 1984) ont été enregistrées pour ce q
est des anomalies morphologiques des premiers stades
cycle vital chez la truite arc-en-ciel (O. mykiss). Les
résultats obtenus par Hannah et coll. (1982) et Hose
coll. (1984) n’ont cependant pas été utilisés aux fins d
l’élaboration de la recommandation parce que de
sédiments ou du sable contaminés par le benzo(a)pyrène
étaient présents dans l’eau employée dans les essais et
l’on peut difficilement déterminer si la toxicité des
sédiments a contribué aux effets observés.
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 pour la qualité des eaux

0,015 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

10-2 10-1 100 101 102

P. promelas  CL50-40 h

D. pulex

D. magna

 CL50-96 h

 CL50-4,4 h

O. mykiss

O. mykiss

 CMEO-27 j

 CMEO-27 j

S. capricornutum

S. capricornutum
 CE30-4 à 7 j
 CE100-4 à 7 j

Qualité de l’étude :

Issue du test
de toxicité

  Figure 5. Données choisies sur la toxicité du benzo(a)pyrène
pour les organismes d'eau douce.



Recommandations canadiennes pour la qualité
des eaux : protection de la vie aquatique

HYDROCARBURES AROMATIQUES
POLYCYCLIQUES (HAP)

plus
n
rel

on
u
ur
té

 en
tes.
ide

du

es
pets

ins

la
es

s
u

rte
e

rs
Chrysène

Les données disponibles n’étaient pas suffisantes p
qu’il soit possible de déduire une recommandation pour
protection de la vie dulcicole à l’égard du chrysène. U
taux de mortalité de 50 % a été observé chez D. magna
après une exposition de près de 24 heures à 0,7 µg⋅L-1  de
chrysène et à un rayonnement UV (cette valeur représe
la concentration la plus faible ayant produit un effe
(Newsted et Giesy, 1987). Bastian et Toetz (1985) o
noté une baisse de 17 % de la vitess
de fixation de l’azote chez des algues bleu-ve
(A. flos-aquae) exposées à 13,9 µg⋅L-1  de chrysène. Dans
une étude antérieure, ces chercheurs avaient observé
inhibition de la croissance cellulaire de 35 % chez d
algues de cette espèce exposées à 1,9 µg⋅L-1  de chrysène.
La documentation scientifique ne renfermait aucune au
donnée sur le chrysène.

Fluoranthène

Kagan et coll. (1985) ont observé que 50 % de
têtes-de-boule (P. promelas) exposés pendant 30 minutes
à 200 µg⋅L-1  de fluoranthène sous un éclairage UV
mouraient dans les 24 heures suivant le traitement.

Newsted et Giesy (1987) et Kagan et coll. (1985) o
enregistré un taux de mortalité de 50 % chez D. magna
après une exposition de 10,8 heures à un rayonnement 
et à une concentration en fluoranthène de 9 µg⋅L-1 . Kagan
et coll. (1985) ont mesuré des CL50-1 h de 4 et
de 12 µg⋅L-1  pour D. magna et Aedes aegypti,
respectivement, après une exposition de 1 heure à 
rayonnement UV.

Une inhibition de la croissance de 38 % a été notée ch
l’algue bleu-vert A. flos-aqua après une exposition de
14 jours à 38 µg⋅L-1  de fluoranthène (Bastian et Toetz
1982). Une inhibition complète de la croissance cellulai
a été observée après une exposition à 417 µg⋅L-1  du
produit. Bastian et Toetz (1985) ont enregistré chez ce
algue une baisse de 20 à 28 % de la vitesse de fixation
l’azote après une exposition de 2 heures à 434 µg⋅L-1  de
fluoranthène.

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le fluoranthène aux fins de la protection de
vie dulcicole est de 0,04 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur
en multipliant par un facteur de sécurité de 0,01 (CCM
1991) la CL50-1 h aiguë de 4 µg⋅L-1  mesurée pour D.
magna après exposition à un rayonnement UV (Kagan 
coll., 1985). Le fluoranthène est considéré comme u
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substance persistante, sa demi-vie dans l’eau étant de 
de 8 semaines (MacKay et coll., 1992). L’expositio
expérimentale à un rayonnement solaire simulé ou natu
est réputée reproduire assez fidèlement l’expositi
potentielle au rayonnement UV caractéristique du milie
naturel. La recommandation canadienne provisoire po
la qualité des eaux à l’égard du fluoranthène a é
proposée même si les exigences minimales du CCME
matière de données (CCME, 1991) ne sont pas satisfai
(Il manque des données sur les poissons d’eau fro
comme la truite.). La justification de cette
recommandation provisoire est la même que celle 
benzo(a)anthracène.

Fluorène

Finger et coll. (1985) ont noté une baisse importante d
taux de survie et de croissance chez de jeunes cra
arlequins (L. macrochirus) à des concentrations en
fluorène de 500 et de 250 µg⋅L-1 , respectivement. Les
crapets arlequins exposés à 62 µg⋅L-1  attaquaient plus
souvent leurs proies mais se saisissaient de mo
d’aliments. Une telle diminution de l’efficacité
d’alimentation pourrait se traduire par une inhibition de 
croissance et une baisse du potentiel reproductif. L
chercheurs ci-dessus ont également mesuré des CL50-96 h
de 820 et de 910 µg⋅L-1 , respectivement, chez des truite
arc-en-ciel (O. mykiss) et des crapets arlequins exposés a
fluorène. Les deux espèces affichaient une pe
d’équilibre à des concentrations en fluorène d
320 µg⋅L-1 .

Finger et coll. (1985) ont exposé D. magna à des
concentrations en fluorène de 125 µg⋅L-1  et observé une
réduction du potentiel reproductif au bout de 14 jou
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Recommandation canadienne
 pour la qualité des eaux

0,04 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

10-2 10-1 100 101 102 103

P. promelas  CL50-24 h

D. magna
D. magna
A. aegypti

 CL50-10,8 h
 CL50-1 h
 CL50-1 h

A. flos-aquae
A. flos-aquae
A. flos-aquae

 CE38-14 j
 CE100-14 j
 CE20-28-2 h

Issue du test
de toxicité

Qualité de l’étude :

  Figure 6. Données choisies sur la toxicité du fluoranthène
pour les organismes d'eau douce.
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HYDROCARBURES AROMATIQUES
POLYCYCLIQUES (HAP)

Recommandations canadiennes pour la qualité
des eaux : protection de la vie aquatique

e

.

(taux de fécondité de 44 % plus faible que chez le
organismes témoins). Les auteurs ont souligné que 
concentrations de fluorène mesurées au cours des test
toxicité chronique étaient de 76 % plus faibles que le
concentrations nominales. Finger et coll. (1985) ont aus
constaté que le taux d’émergence des larves 
moucheron (Chironomus riparius) était réduit après une
exposition de 30 jours à une concentration en fluorène 
600 µg⋅L-1 .

La sensibilité des algues au fluorène présente u
variabilité intraspécifique considérable. Une baisse d
20 % de la vitesse de fixation de l’azote a été observ
chez l’algue bleu-vert A. flos-aquae exposée à 612 µg⋅L-1

de fluorène pendant 2 heures (Bastian et Toetz, 198
Finger et coll. (1985) ont mesuré une CE50-96 h
(inhibition de la photosynthèse) de 3400 µg⋅L-1  chez
l’algue S. capricornutum et une CE50-21 j (production) de
20 000 µg⋅L-1  chez le macrophyte Chara sp.

La recommandation provisoire pour la qualité des eau
établie pour le fluorène aux fins de la protection de la v
dulcicole est de 3,0 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,1 (CCME
1991) la CMEO-14 j (valeur chronique nominale) de
125 µg⋅L-1  enregistrée pour D. magna (Finger et coll.,
1985). On a ensuite multiplié le résultat de cette premiè
opération par un facteur de correction de 0,24 po
obtenir la recommandation proposée. Cette correctio
était nécessaire puisque la concentration réelle (
mesurée) de fluorène utilisée au cours des tests de toxi
chronique menés sur les daphnies correspondait 
moyenne à 24 % de la CMEO nominale de 125 µg⋅L-1 .
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3,0 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne
100 101 102 103 104 105

O. mykiss

L. macrochirus

D. magna

C. riparius

A. flos-aquae
S. capricornutum
Chara sp.

 CL50-96 h

 CL50-96 h

 CMEO-14 j

 CMEO-30 j

 CE20-2 h
 CE50-96 h
 CE50-21 j

Qualité de l’étude :

Issue du test
de toxicité

  Figure 7. Données choisies sur la toxicité du fluorène pour
les organismes d'eau douce.
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Naphtalène

Black et coll. (1983) et Millemann et coll. (1984) ont
évalué la toxicité aiguë du naphtalène pour les premiers
stades du cycle vital de la truite arc-en-ciel et de l’achigan
à grande bouche (M. salmoides). Des œufs fraîchement
fécondés des deux espèces ont été traités au naphtalèn
jusqu’au 4e jour après l’éclosion. Les temps moyens
d’éclosion s’établissaient à 23 jours pour la truite
arc-en-ciel et à 3 jours pour l’achigan à grande bouche.
Black et coll. (1983) ont mesuré, au moment de
l’éclosion, des CL50 de 120 et de >240 µg⋅L-1  et, 4 jours
après l’éclosion, des CL50 de 110 et de 510 µg⋅L-1 ,
respectivement, pour la truite arc-en-ciel et l’achigan à
grande bouche. Ces résultats ont été confirmés par
Millemann et coll. (1984), qui ont enregistré, 4 jours après
l’éclosion, des CL50 de 120 et de 680 µg⋅L-1 ,
respectivement, pour ces deux espèces. Black et coll
(1983) ont obtenu des valeurs de toxicité chronique de 8,
de 15 et de 46 µg⋅L-1  (la moyenne géométrique des deux
valeurs les plus faibles étant de ~11 µg⋅L-1 ) pour les larves
de la truite arc-en-ciel (O. mykiss). Ces valeurs de toxicité
chronique correspondent à des taux de survie corrigés en
fonction des témoins de 97, de 91 et de 84 %,
respectivement, chez la truite, 4 jours après l’éclosion
(aux stades embryo-larvaires).

On note dans plusieurs études des CL50-96 h pour le
tête-de-boule (P. promelas) exposé au naphtalène :
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primaire valeur critique
Recommandation canadienne

100 101 102 103 104

P. promelas
P. promelas
P. promelas
P. promelas

 CL50-96 h
 CL50-96 h
 CL50-96 h
 CL50-96 h

D. pulex
D. pulex
D. pulex
D. magna
D. magna

 CL50-48 h
 CL50-48 h
 CL50-96 h
 CL50-48 h
 CL50-48 h
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S. capricornutum

A. flos-aquae

 CE50-4 h
 CE50-4 h
 CE16-2 h

O. mykiss
O. mykiss
O. mykiss
O. mykiss
M. salmoides
M. salmoides
M. salmoides

 CL50-23 j
 CL50-27 j
 CL50-27 j
 CMEO
 CL50-3 j
 CL50-7 j
 CL50-7 j

Issue du test
de toxicité

Qualité de l’étude :

  Figure 8. Données choisies sur la toxicité du naphtalène pour
les organismes d'eau douce.
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HYDROCARBURES AROMATIQUES
POLYCYCLIQUES (HAP)
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7900 µg⋅L-1  (DeGraeve et coll., 1982), 6080 µg⋅L-1

(Holcombe et coll., 1984), 1990 µg⋅L-1  (Millemann et
coll., 1984) et 6140 µg⋅L-1  (Geiger et coll., 1985).

La sensibilité aiguë des daphnies au naphtalène a 
évaluée dans le cadre de plusieurs études. Ainsi, 
CL50-48 h de 3400 µg⋅L-1  (Geiger et Buikema, 1981) et
de 4663 µg⋅L-1  (Smith et coll., 1988) ont été enregistrée
pour D. pulex. De même, des CL50-48 h de 4100 µg⋅L-1

(Crider et coll., 1982) et de 2160 µg⋅L-1  (Millemann et
coll., 1984) ont été mesurées chez D. magna. Trucco et
coll. (1983) ont noté une CL50-96 h de 1000 µg⋅L-1  pour
D. pulex; toutefois, cette étude ayant été menée sous u
combinaison d’éclairages fluorescent et naturel, il se p
que la grande sensibilité observée soit attribuable à 
effets photo-amplifiés.

Millemann et coll. (1984) ont calculé des CE50-4 h
(photosynthèse) de 2960 et de 2820 µg⋅L-1 , respecti-
vement, pour l’algue verte S. capricornutum et la
diatomée N. palea. Bastian et Toetz (1985) ont observ
une inhibition de la fixation de l’azote de 16 % che
l’algue bleu-vert A. flos-aquae après une exposition de
2 heures à une concentration de 2071 µg⋅L-1 .

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le naphtalène aux fins de la protection de
vie dulcicole est de 1,1 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,1 (CCME
1991) la CMEO de 11 µg⋅L-1  obtenue en calculant la
moyenne géométrique des deux plus faibles 
trois valeurs de toxicité chronique mesurées chez la tru
arc-en-ciel, c’est-à-dire 8, 15 et 46 µg⋅L-1 , et
correspondant à des taux de survie de 97, de 91 et
84 % aux stades embryo-larvaires (Black et coll., 1983).

Phénanthrène

Black et coll. (1983) et Millemann et coll. (1984) ont
traité au phénanthrène des œufs fraîchement fécondé
truite arc-en-ciel (O. mykiss) et d’achigan à grande bouche
(M. salmoides) jusqu’au 4e jour suivant l’éclosion. Les
temps moyens d’éclosion étaient de 23 jours pour la tru
arc-en-ciel et de 3 jours pour l’achigan à grande bouc
Aux premiers stades du cycle biologique, la trui
arc-en-ciel s’est révélée plus sensible que l’achigan
grande bouche. Black et coll. (1983) ont mesuré, 
moment de l’éclosion, des CL50 de 40 µg⋅L-1  pour la truite
et de >70 µg⋅L-1  pour l’achigan et, 4 jours après
l’éclosion, des CL50 de 40 et de 180 µg⋅L-1 ,
respectivement. Les auteurs ont également enregistré 
taux de survie corrigés en fonction des témoins de 93 e
82 % (4 jours après l’éclosion, aux stades embry
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larvaires) chez des truites exposées à 4 et à 8 µg⋅L-1  de
phénanthrène. Millemann et coll. (1984) ont mesuré,
4 jours après l’éclosion, des CL50 de 30 et de 250 µg⋅L-1 ,
respectivement, pour la truite et l’achigan. Call et co
(1986) ont aussi mené des tests de toxicité chronique 
des embryons de truite arc-en-ciel exposés 
phénanthrène. Plusieurs indicateurs ont été utilis
notamment le succès d’éclosion, le nombre d’alevi
présentant des malformations ou morts à l’éclosion, 
poids frais et la longueur, mais le plus sensible était 
mortalité. La CMEO et la CSEO (mortalité) étaient de 8 
de 5 µg⋅L-1 , respectivement, ce qui a donné une CMAT
(moyenne géométrique de la CMEO et de la CSEO) 
6 µg⋅L-1 . La même étude a indiqué des CL50-96 h de 375
et de 234 µg⋅L-1  et des CE50-96 h (perte d’équilibre) de 50
et de 49 µg⋅L-1  pour la truite arc-en-ciel et le crape
arlequin, respectivement.

Call et coll. (1986) ont évalué le succès de reproducti
de D. magna après une exposition au phénanthrène. L
CMEO-21 j et la CSEO-21 j s’établissaient à 163 et 
57 µg⋅L-1 , respectivement, ce qui a donné une CMATE d
96 µg⋅L-1 . Au cours de cette étude, on a aussi éval
la toxicité du phénanthrène pour plusieurs espèc
d’invertébrés. Une CE50-48 h (immobilisation) de
117 µg⋅L-1  a été mesurée chez D. magna. Les auteurs ont
également enregistré des CE50-96 h de 96 µg⋅L-1

(raccourcissement des tentacules et de la colon
principale) chez les hydroïdes (Hydra sp.) et de
126 µg⋅L-1  (immobilisation) chez les amphipodes
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Issue du test
de toxicité

  Figure 9. Données choisies sur la toxicité du phénanthrène
pour les organismes d'eau douce.
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(Gammarus pseudolimnaeus) exposés au phénanthrène
Selon les données recueillies par Call et coll. (1986), 
poissons seraient plus sensibles au phénanthrène qu
invertébrés. Dans plusieurs études, des daphnies ont 
soumises à une exposition aiguë au phénanthrène. Dan
cas de D. pulex, les valeurs enregistrées variaient ent
une CL50-96 h de 100 µg⋅L-1  (Trucco et coll., 1983) et une
CL50-48 h de 1140 µg⋅L-1  (Geiger et Buikema, 1981).

Des données sur la phytotoxicité aiguë du phén
thrène sont disponibles pour l’algue bleu-ve
(A. flos-aquae), l’algue verte (C. vulgaris, C. angulosa
et S. capricornutum), la lentille mineure (Lemna minor)
et la diatomée N. palea. A. flos-aquae était l’organisme le
plus sensible, Bastian et Toetz (1985) ayant enregistré 
inhibition de la fixation de l’azote de 40 % après un
exposition de 2 heures à 134 µg⋅L-1  de phénanthrène.

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le phénanthrène aux fins de la protection d
vie dulcicole est de 0,4 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,1 (CCM
1991) la CMEO chronique de 4 µg⋅L-1  mesurée chez la
truite arc-en-ciel (valeur qui correspond à un taux 
survie corrigé en fonction des témoins de 93 % pour ce
espèce) (Black et coll., 1983).

Pyrène

Oris et Giesy (1987) ont exposé de jeunes têtes-de-bo
(P. promelas) au pyrène et au rayonnement UV du sole
et mesuré un TL50 de 3,2 heures à 26 µg⋅L-1 . Kagan et
coll. (1985) ont calculé une CL50-30 min de 220 µg⋅L-1

pour des têtes-de-boule exposés au pyrène et à
rayonnement UV (13 W⋅m-2). Kagan et coll. (1985) ont
également étudié la phototoxicité du pyrène pour 
têtards de la grenouille léopard (Rana pipiens). La
CL50-1 h mesurée en présence de rayonnement solair
chiffrait à 140 µg⋅L-1 .

La phototoxicité du pyrène pour le premier stade larva
du moustique (A. aegypti) a également été étudiée pa
Kagan et Kagan (1986). Une exposition de 12 heure
30 µg⋅L-1  de pyrène en l’absence de rayonnement U
suivie d’une exposition de 30 minutes en présence 
rayonnement UV a entraîné un taux de mortalité de 100
chez les moustiques. Aucun effet néfaste n’a été observ
en l’absence de rayonnement UV pendant l
12,5 premières heures. Au tout début de l’exposition 
rayonnement et 24 heures plus tard, les CL50 étaient de 12
et de 9 µg⋅L-1 . Chez les larves auxquelles on a permis 
se développer et d’atteindre le stade adulte, la C50
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s’établissait à 2,5 µg⋅L-1. Kagan et coll. (1985) ont exposé
D. magna au pyrène pendant 1 heure sous l’éclairage d
laboratoire. Les organismes ont ensuite été exposé
pendant 30 minutes à un rayonnement UV (13 W⋅m-2).
Les chercheurs ont mesuré une CL50-90 min de 20 µg⋅L-1

de pyrène chez D. magna. Après avoir porté la durée de
l’exposition initiale (éclairage du laboratoire) à 2 et 
12 heures, on a enregistré une CL50-2,5 h et une
CL50-12,5 h de 15 et de 12 µg⋅L-1 , respectivement.
Cependant, après avoir porté la durée d’exposition a
rayons UV de 30 minutes à 1 heure, on a calculé u
CL50-2 h de 4 µg⋅L-1 , ce qui représente une sensibilité cinq
fois plus élevée. Newsted et Giesy (1987) ont observé qu
des daphnies exposées à une concentration en pyrène
5,7 µg⋅L-1  sous l’éclairage du laboratoire pendan
24 heures, puis exposées pendant 24 heures à 
rayonnement UV, affichaient un taux de mortalité de 50 
après 208,6 minutes.

Les données sur la toxicité du pyrène pour les algu
d’eau douce sont rares. Bastian et Toetz (1985) ont
constaté que le taux de fixation de l’azote était plus éle
chez A. flos-aquae après une exposition de 2 heures à un
concentration en pyrène de 85 µg⋅L-1 . Hutchinson et coll.
(1980) ont signalé que le pyrène entraînait une inhibitio
de l’activité photosynthétique chez l’algue verte. Chez
C. angulosa et C. vulgaris, on a mesuré des CE50-3 h de
202 et de 332 µg⋅L-1 , respectivement.
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 CE-2 h
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Issue du test
de toxicité

Qualité de l’étude :

  Figure 10. Données choisies sur la toxicité du pyrène pour
les organismes d'eau douce.
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La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le pyrène aux fins de la protection de la v
dulcicole est de 0,025 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,01 (CCM
1991) la valeur de toxicité aiguë (CL50) de 2,5 µg⋅L-1

mesurée chez les larves du moustique A. aegypti (Kagan
et Kagan, 1986). Le pyrène est considéré comme un
substance persistante, sa demi-vie dans l’eau étant de 
de 8 semaines (SRC, 1989). L’exposition expérimentale
un rayonnement solaire simulé ou naturel est répu
reproduire assez fidèlement l’exposition potentielle a
rayonnement UV caractéristique du milieu naturel.

Quinoline

Black et coll. (1983) et Millemann et coll. (1984) on
réalisé des tests de toxicité chronique sur des œ
fraîchement fécondés de truite arc-en-ciel (O. mykiss) et
d’achigan à grande bouche (M. salmoides) exposés à la
quinoline jusqu’au 4e jour suivant l’éclosion. Les temps
moyens d’éclosion pour l’achigan à grande bouche et
truite arc-en-ciel étaient de 3 et de 23 jour
respectivement. Millemann et coll. (1984) ont mesuré,
4 jours après l’éclosion, des CL50 de 7420 et de
11 500 µg⋅L-1 , respectivement, pour l’achigan et la truite
Black et coll. (1983) ont obtenu des valeurs trè
semblables, enregistrant au moment de l’éclosion des C50

de 10 800 et de >10 800 µg⋅L-1  pour la truite et l’achigan
et, 4 jours après l’éclosion, des CL50 de 11 000 et de
7500 µg⋅L-1 , respectivement. Dans un test de toxicité
chronique sur la quinoline, Black et coll. (1993) on
aussi établi que les taux de survie de la trui
arc-en-ciel (O. mykiss) (4 jours après l’éclosion, aux
stades embryo-larvaires) corrigés en fonction des témo
ne dépassaient pas 95 % à 13 µg⋅L-1 , 89 % à 90 µg⋅L-1  et
82 % à 370 µg⋅L-1 . La moyenne géométrique des
deux valeurs de toxicité chronique les plus faibles est 
34 µg⋅L-1 . Millemann et coll. (1984) ont mesuré une CL50-
96 h de 440 µg⋅L-1  chez de jeunes têtes-de-boul
(P. promelas).

Après avoir exposé des limnéidés (Physa gyrina) à la
quinoline pendant 17 à 22 jours, on a observé un ret
d’éclosion à des concentrations de 12 500 µg⋅L-1  et une
inhibition de l’embryogénèse à 25 000 µg⋅L-1  (Millemann
et Ehrenberg, 1982). La CL50-48 h de 183 000 µg⋅L-1

mesurée chez P. gyrina était considérablement plus élevé
que les indicateurs non létaux (Millemann et coll., 1984
Millemann et coll. (1984) ont également calculé de
CL50-48 h de 34 500, de 40 900 et d
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56 800 µg⋅L-1  pour la puce d’eau D. magna, l’orchestie
(Gammarus minus) et le moucheron (C. tentans),
respectivement.

Millemann et coll. (1984) ont enregistré une
CE50-4 h (inhibition de l’activité photosynthétique) de
202 000 µg⋅L-1  chez l’algue verte S. capricornutum. De
même, une CE50-4 h (inhibition de l’activité
photosynthétique) de 25 000 µg⋅L-1  a été calculée pour
S. capricornutum par Giddings et coll. (1983).

La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour la quinoline aux fins de la protection de la v
dulcicole est de 3,4 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,1 (CCME
1991) la CMEO chronique de 34 µg⋅L-1  mesurée pour la
truite arc-en-ciel. Black et coll. (1983) ont observé que les
taux de survie des larves de truite arc-en-ciel (O. mykiss)
exposées à la quinoline étaient de 95 % à 13 µg⋅L-1, de
89 % à 90 µg⋅L-1  et de 82 % à 370 µg⋅L-1 .
La CMEO chronique de 34 µg⋅L-1  correspond à la
moyenne géométrique des concentrations de 13 et 
90 µg⋅L-1 . Dans ce cas, on a retenu la moyenn
géométrique en présumant que cette valeur était p
pertinente du point de vue environnemental que la se
concentration la plus faible produisant un effet (taux d
survie de 95 %).

V
er

té
b

ré
s

In
ve

rt
é

b
ré

s

A
ig

u
ë

C
h

ro
n

iq
u

e

Information
 sur la toxicité

Espèce Concentration (µg·L-1)

In
ve

rt
éb

ré
s

V
e

rt
é

b
ré

s

Recommandation canadienne
 pour la qualité des eaux

3,4 µg·L-1

primaire valeur critique Recommandation canadienne

100 101 102 103 104 105 106

P. promelas  CL50-96 h

P. gyrina
D. magna
G. minus
C. tentans

 CL50-48 h
 CL50-48 h
 CL50-48 h
 CL50-48 h

S. capricornutum

S. capricornutumP
la

n
te

s

 CE50-4 h
 CE50-4 h

M. salmoides
O. mykiss
O. mykiss
O. mykiss
M. salmoides
O. mykiss

 CL50-7 j
 CL50-27 j
 CL50-23 j
 CL50-27 j
 CL50-7 j
 CMEO-27 j

P. gyrina

P. gyrina

 CE-17 à 22 j

 CE-17 à 22 j

Qualité de l’étude :
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de toxicité

  Figure 11. Données choisies sur la toxicité de la quinoline
pour les organismes d'eau douce.
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Naphtalène

Moles et Rice (1983) ont obtenu une CL50-96 h de
1200 µg⋅L-1 pour de jeunes saumons roses (O. gorbuscha)
exposés au naphtalène. Après des expositions de 40 jours,
une CMEO et une CSEO (poids corporel) de 380 et d
120 µg⋅L-1 , respectivement, ont été mesurées. On a
enregistré une CL50-96 h de 1240 µg⋅L-1  pour le saumon
rose (Korn et coll., 1979) et une CL50-24 h de 2400 µg⋅L-1

pour C. variegatus (Anderson et coll., 1974).

Ott et coll. (1978) ont exposé des copépodes femell
(Eurotemora affinis) porteuses d’un premier sac ovigère à
14,2 µg⋅L-1  de naphtalène jusqu’à leur mort (29 jours). La
longévité, le nombre total d’œufs produits par chaqu
femelle, le nombre moyen d’individus par génération et l
taux de production d’œufs ont été considérableme
réduits par le traitement au naphtalène. Korn et
coll. (1979) ont exposé des crevettes marine
Pandalus goniurus au naphtalène et mesuré des CL50-96 h
variant entre 971 µg⋅L-1  à 12 °C et 2160 µg⋅L-1  à 4 °C.
Une hausse de température augmenterait la sensibilité
la crevette en modifiant les vitesses d’absorption et d
métabolisation du naphtalène.

Thursby et coll. (1985) ont noté une inhibition de la
croissance de 50 % chez l’algue rouge Champia parvula
après des expositions de 11 et de 14 jours à u
concentration de 695 µg⋅L-1 .
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  Figure 12. Données choisies sur la toxicité du naphtalène
pour les organismes marins.
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La recommandation provisoire pour la qualité des ea
établie pour le naphtalène aux fins de la protection de
vie marine est de 1,4 µg⋅L-1 . On a déduit cette valeur en
multipliant par un facteur de sécurité de 0,1 (CCM
1991) la valeur de toxicité chronique la plus faible qui so
disponible, soit une concentration de 14,2 µg⋅L-1  mesurée
chez le copépode calanoïde (Ott et coll., 1978).
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