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RESUME

Le présent ouvrage est une revue des connaissance illustrant les cheminements,
les effets écotoxiques et les contrdles de 13 HAP (hydrocarbures aromatiques
polycycliques): acénaphténe, anthracéne, benz(a)anthracéne, benzo(b) ou (j) ou
(k) fluoranthéne, benzo(a)pyréne abrégé en BaP, fluoranthéne, fluoréne,
indéno(1,2, 3-cd)pyréne, naphtaléne, phénanthréne et pyréne.

Au Canada, les HAP proviennent principalement d'émissions aériennes diverses,
4 savoir par ordre décroissant des feux de forét, alumineries de vieille
technologie, chauffage résidentiel au bois, brllis, véhicules de transport au
mazout, aciéries, cokeries et autres sources avec quantités moins élevées
telles que les cigarettes, les grillages de viande et les fumages de poissons.
Ils résultent généralement d'une combustion incompléte de matiéres organiques.
Cependant, il y a aussi une production d'HAP par les végétaux.

Aprés leur émission dans l'air, les HAP sont transportés sur des distances
relativement. longues (quelques km & plus de 3000 km). Ils sont souvent
associés & des particules aériennes. Lors de leur séjour dans l'air, ils
peuvent étre assez rapidement transformés par photo-oxydation, photolyse et
réaction avec les oxydes d'azote (NO ), l'anhydride sulfureux (S0,), les
radiaux hydroxyles (OH™) et/ou l'ozone (0j).

Les HAP atmosphériques et leurs dérivés se déposent ensuite par voie humide et
séche sur les eaux, les sols et la végétation.

Dans les eaux, les HAP se retrouvent souvent associés & la matiére organique
dissoute et aux particules en suspension. Les HAP aquatiques proviennent non
seulement des sources aériennes précitées mais aussi de piliers de créosote,
de déversements pétroliers, d'effluents- et de ruissellements de surfaces

goudronnées. A la surface des eaux, ils peuvent &tre partiellement
volatilisés: ceci s'observe surtout pour les HAP légers comme le naphtaléne
et l'anthracéne. En eaux superficielles, ils peuvent également subir des

photo-oxydations lentes et/ou des photolyses rapides. Leur transport en
milieu aquatique s'effectue sur des distances variables (0,1 km a 100 km).
Ensuite, ils se déposent sur les sédiments. Leur biodégradation au niveau des
sédiments et au niveau de la phase aqueuse s'avére assez lente (demi-vies de
0,05 & 5,20 années). ‘



variées: dépdts atmosphériques, déchets de
; sphalte, dépotoirs et boues d'épuration. Ils
avec stabilité aux particules édaphiques argileuses
BN ' Leur hlodegradatlon varie avec diverses conditions (demi~vies
de 60 heures a 8 ans). Leur percolation a travers les sols entraine une
contamination des eaux souterraines.

Il ressort des informations précédentes que les HAP font partie de nos
activités courantes et se retrouvent dans toutes les composantes de notre
environnement.

Les cheminements biotiques des HAP dans 1'environnement, lesquels constituent
leur toxicocinétique env1ronnementale, sont surtout connus pour les organismes
aquatiques.

Chez les vertébrés aquatiques, les HAP sont vite absorbés & cause de leur
grande liposolubilité vu leurs coefficients é&levés de partage entre
solubilités dans 1l'octanol et 1'eau (K,,); cette propriété leur permet de
rapidement . .traverser les membranes cellulaires lipidiques des organes
d'échange. Leur facteur de biocaccumulation (FBC) dépend de plusieurs
facteurs: HAP considéré, espéce étudiée, son stade de développement, durée
d'exposition et, enfin, conditions environnementales stipulées plus loin (voir
toxicodynamique). Il s'étale dés lors entre 2 et 5000. La bioaccumulation
des HAP a lieu par bioconcentration a partir de l'eau et des sédiments et par
biotransfert alimentaire. Aprés leur pénétration, les HAP sont assez vite
biotransformés en métabolites plﬁs polaifes dans le foie. Ceci se fait via
des oxydations primaires grdce & des oxydases & fonctions multiples (OFM) avec
coenzyme cytochrome P450 et ensuite via des conjugaisons secondaires avec des
radicaux polaires disponibles. Les métabolites ainsi formés sont propices a
une élimination rapide & cause de leur polarité accentuée. Toutefois,
certains métabolites comme le 7-8 diol 9-10 époxyde BaP peuvent former. des
adduits génotoxiques dans 1'ADN du génome. C'est la premiére étape d'une
cancérogéneése.

Chez les invertébrés aquatiques, 1'absorption des HAP est également rapide
mais leur biotransformation et leur élimination se révélent plus lentes que
chez les vertébrés aquatiques. Subséquemment, les invertébrés aquatiques
constituent des bons bioindicateurs de biocaccumulation des HAP. Celle-ci a
lieu par bioconcentration aqueuse ou sédimentaire et par biotransfert
alimentaire avec bioamplification, Elle est conditionnée par les mémes
variables que celleg indiquées plus haut (voir vertébrés aguatiques): ses FBC
se répartissent entre 31 et 16800.
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Chez les plantes aquatiques, les FBC des HAP sont aussi influencés par les
mémes variables et se situent entre 4 et 7800. Les HAP y sont souvent
photooxydés et/ou photolysés via les photosensibilisateurs (chlorophylles et
rétiniennes). Leurs métabolites sont ensuite excrétés.

Chez les organismes terrestres autres que les animaux de laboratoire (rat,
souris ,lapin, hamsters, singe, etc.), la toxicocinétique des HAP demeure peu
connue, hormis 1l'induction d'OFM qu'ils y induisent.

La flore terrestre regoit plus de HAP 3 partir de l'air qu'd partir des sols.
Leur métabolisation dans ' les plantes terrestres est un sujet controversé
d'autant plus qu'elles peuvent en synthétiser,

Les effets écotoxiques des HAP et leurs mécanismes de toxicodynamique

environnementale ont été étudiés principalement chez les organismes
aquatiques.

Leurs concentrations écotoxiques déterminées par bioessai pour ceux-ci varient
avec les facteurs suivants: le milieu considéré (eaux douces ou marines), le
type d'écotoxicité (létale, sublétale ou génotoxique), l'acuité temporelle
(aigudé ou subaigué), la catégorie testée (vertébrés, invertébrés ou plantes
aquatiques), 1'HAP considéré, l'espéce étudiée, son stade de développement, le
paramétre examiné, la durée du bioessai, ses conditions hydrodynamiques, les
variables expérimentales (température, dureté, pH, etc.) et les types de
mesure terminale (CL50, CE50, autres CL et CE, LOEC, NOEC). La gamme des
concentrations écotoxiques des HAP en phase aqueuse s'échelonne entre 0,1 et
30000 ug/L et plus. Leurs seuils minimaux d'écotoxicité avoisinnent
généralement 1 ug/L.

Dans les sédiments, ils sont proches de 1 mg/kg en poids sec bien que peﬁ de.
bicessais de HAP aient été faits avec des sédiments.

Des conditions environnementales peuvent influencer les effets écotoxiques des
HAP et leur toxicocinétique en milieu aquatique. Entre autres, le rayonnement
solaire, plus précisément ses rayons ultraviolets (UV), augmentent leur
écotoxicité aquatique. Cette photoinduction de toxicité s'explique par une
absorption des UV par les HAP, laquelle active ensuite ceux-ci et entraine par
résonnance une ionisation de 1l'oxygéne présent en ions peroxydes toxiques.
Par ailleurs, 1les HAP s'associent facilement avec la matiére organique
dissoute et particulaires, notamment avec sa portion humique: ceci favorise
certes leur solubilité dans l'eau mais les rend aussi moins biodisponibles et
subséquemment moins bioaccumulables et écotoxiques. Les acides - humiques
atténuent également les UV en les absorbant, ce qui réduit la phototoxicité
induite des HAP mais peut aussi occasionner une photolyse des acides humiques,
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lesquels auraient alors moins de capacité & diminuer 1'absorption
toxicocinétique et 1'écotoxicité des HAP. Une é&lévation de température
augmente ces deux derniers phénoménes. Cependant, elle amplifie également les
biotransformations des HAP et 1l'élimination de leurs métabolites mais elle
génére aussi davantage d'adduits cancérigénes de BaP. La présence d'autres
co-contaminants organiques réduit par compétition 1l'absorption toxicocinétique
des HAP et stimule les biotransformations et 1'élimination des métabolites:
1'écotoxicité des HAP est alors amoindrie mais il y a également une formation
accrue d'adduits cancérigénes & 1'ADN.

Les mécanismes d'action toxique des HAP chez les organismes agquatiques, bien
que mal connus, peuvent étre regroupés en 5 types toxicodynamiques, a& savoir:

(1) une association des HAP lipophiles avec les lipides des membranes
cellulaires des organes d'échange, ce gqui perturbe leurs propriétés
d'échange (osmorégulation, gaz respiratoires, etc.);

(ii) une photoinduction des HAP entrainant la formation d'oxyradicaux
libres toxiques, tel qu'indiqué plus haut;

(iid) une dérivation d'énergie métabolique pour des biotransformations
‘supplémentaires dues aux HAP absorbés, ce qui occasionne un déficit
énergétique pour la croissance, la reproduction, la photosynthése
et/ou des autres fonctions normales; -

(iv) une production de dérivés métabolites électrophiles réactifs qui
interférent avec des macromolécules, entre autres celles des
membranes cellulaires, et/ou induisent une activation de 1'oxygéne
présent en agent de peroxydation des lipides;

(v) une formation d'adduits covalents & 1'ADN & partir de certains
métabolites tels que le 7-8 diol, 9-10 époxyde BaP.

La génotoxicité des HAP s'explique par ce 5iéme phénoméne et partiellement le
second. Elle se manifeste sous 4 formes de gravité croissante. Un en-
dommagement biomoléculaire de 1'ADN, appelé endogénicité ou initiation can-
cérogénique, est la manifestation la plus précoce: celle-ci s'avére réversibile
grdce aux enzymes d'autoréparation de 1'ADN. Il y a ensuite une
clastogénicité résultant d'une désorganisation partielle de 1'ADN et de sa
chromatine: des micronoyaux secondaires et/ou des aberrations chromoscmigque
deviennent alors plus nombreux. Les HAP provoquent aussi une tératogénicité;
cette agression génotoxique occasionne diverses anomalies dans le dévelop-
pement embryonnaire. Enfin, la cancérogénése constitue la manifestation ul-
time. Elle se développe lentement et progressivement en deux étapes, soit une
initiation endogénique (voir plus haut) répétée et entretenue et ensuite une
promotion épigénique. Les HAP sont non seulement des initiateurs mais aussi
probablement des promoteurs dans la cancérogénése.
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L'écotoxicité des HAP pour la faune terrestre a été peu étudiée, sauf chez les
mammiféres de laboratoire. De fait, nous n'avons trouvé gue quelques données
de 1létalité et de génotoxicité obtenues par injection dans des oeufs
d'oiseaux.

ouant & la flore terrestre, elle semble relativement peu affectée par les HAP,
sauf a4 des concentrations trés élevées, car elle peut les utiliser pour son
métabolisme et sa croissance.

Les effets in situ des HAP ont été examinés dans quelgues études
écoépidéniologiques.

Dans des écosystémes contaminés d'eaux douces (port d'Hamilton en Ontario,
rivieres Black en Ohio et Détroit au Michigan, Buffalo N.Y., etc.), ces études
ont été réalisées en wvue d'établir des liens entre 1l'incidence de lésions
cancéreuses observées chez des poissons (néoplasmes hépatiques et papillomes
cutanés) et la contamination de sédiments par des HAP. Ces liens se situaient
aux niveaux suivants: HAP dans le contenu stomacal et les tissus, métabolites
de HAP présents dans la bile et/ou adduits & 1'ADN hépatique. Par ailleurs,
signalons. deux effets non génotoxiques dus a des sédiments de sites trés
contaminés. En premier lieu, prés d'un ancien complexe de gazéification (port
Stanley, Ontario), la densité benthique des oligochétes diminue avec
1'élédvation des teneurs en HAP dans les sédiments.. En second lieu, les HAP du
fond du port d'Hamilton provoquent une létalité chez des nymphes d'éphémére et
une réduction de croissance chez des alevins de ménéds: ils sont bioaccumulés

chez les uns et les autres.

En eaux marines, certains écosystémes sont également treés contaminés par les
HAP: mentionnons le port de Vancouver et le détroit de Puget (Washington) & ce .
propos. Certaines études écoépidémiologiques y ont ciblé des relations
"~ause-effet" entre des concentrations élevées de HAP. dans les sédiments et
des hautes fféquences de tumeurs hépatiques chez des poissons, entre autres
des soles et des plies. Ces relations sont basées sur des hautes teneurs de
métabolites de HAP dans la bile et dans 1'ADN hépatique. Elles explicitent un
rdle déterminant pour les HAP dans 1'étiologie des tumeurs malignes
épizootiques chez ces poissons.

Des teneurs élevées d'adduits de BaP & 1'ADN ont également été constatées chez
les bélugas de l'estuaire du fleuve Saint-Laurent.

Chez les invertébrés benthiques du port de Sydney (Nouvelle Ecosse) contigu
avec une cokerie et une mare a goudron, la diversité. diminue avec 1la
contamination en HAP. De plus, les homards et les moules de cet endroit
bioaccumulent fortement les HAP.



Les données écoépidémiologiques pour les HAP en &cosystéme terrestre sont
quasi-inexistantes, hormis une étude des adduits de BaP & l'albumine et
1'hémoglobine chez des marmottes exposées au vent d'une aluminerie de vieille
technologie et une constatation de teneurs élevées de BaP dans la végétation
dont ces animaux se nourrissent.

Les effets é&cotoxiques, notamment génotoxiques et cancérigénes, sont
suffisamment importants in situ et in vitro pour susciter des réglementations,
au Canada comme & 1l'étranger, sous formes de lignes directrices, objectifs,
recommandations, réglements et/ou normes pour l'air, les eaux douces, marines
et souterraines, les sédiments et sols ainsi que les déchets solides et leurs
lixiviats liqguides.

Bref, la multitude et l'importance des sources des HAP, leur dispersion, leur
rapidité d'absorption chez les organismes vivantes, leur toxicité & faibles
concentrations et leur formation d'adduits cancérigénes & 1'ADN des génomes &
partir de certains métabolites de biotransformation constituent des motifs
d'attention prioritaire.

MOTS - CLEFS

HAP (hydrocarbures aromatiques polycycliques); cheminement ("fate'"), sources,
transport, toxicocinétique environnementale, absorption,  distribution,
biotransformations, adduits, é&limination; toxicité létale, sublétale,
photoinduite, génotoxique; cancérogénécité; organismes, poissons, bélugas,
invertébrés aquatiques, algues, faune, plantes terrestres; é&tudes in situ,
eaux douces, eaux marines, milieux terrestres; réglementations, air, eaux,
sols et déchets.
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1. INTRODUCTION

Le présent ouvrage fournit une documentation d'appoint en écotoxicologie au
rapport d'évaluation de la toxicité des HAP (hydrocarbures aromatiques
polycycliques) pour la Loi canadienne sur la protection de 1'environnement. Afin
de ne pas alourdir le dit rapport, diverses informations de support ont été
regroupées dans quatre documents complémentaires portant respectivement sur les
sources des HAP au Canada (LGL, 1993), leurs teneurs dans 1'environnement canadien
(Ringuette et al., 1993), leurs cheminements et écotoxicités + réglementations
dans 1'environnement (la présente publication) et leurs effets sur la santé
humaine (EHD, 1993).

Compte tenu du contexte précisé ci-dessus, notre document ne constitue pas un
relevé ("handbook") des nombreuses données disponibles, ni une discussion
scientifique des mécanismes impliqués, ni une prise de position. Il répond plutdt
3 un besoin de données représentatives supportant 1'évaluation nationale et, dans
cette perspective, il résume plusieurs phénoménes.

Bien que de multiples études aient été effectuées depuis une vingtaine d'années
dans le doméine, 1'écotoxicologie des HAP demeure mal connue. De fait, la plupart
des travaux a ce propos sont limités 4 des expérimentations en laboratoire dont
plusieurs sont souvent redondants et/ou contradictoires & ce sujet. En outre,
de nombreuses interprétations et/ou conclusions apparaissent confuses. Bref, la
littérature présente un "fouillis" de données écotoxicologiques sur les HAP. Il
est. difficile d'y expliciter des tendances: ceci s'avére le défi de notre
travail. ‘

Notre démarche est articulée en trois étapes, soit d'abord les cheminements
environnementaux des HAP ("fate') dans les composantes abiotiques (air, eaux,
sols)etlesorganismesbiotiques(toxicocinétiqueetkﬁ@transformations),ensuite
.leurs écotoxicités (seuils, facteurs et mécanismes) étudiées en laboratoires (in
vitro) et dans le milieu (in situ) et enfin leur contrdle environnemental 3 partir
de divers critéres.

Elle est focalisée sur 13 HAP qui ont été retenus pour le rapport d'évaluation
nationale en fonction des critéres suivants: '

(i) HAP comme tels et non HAP hétérocycliques (acridines, carbazoles ou
thiophénes avec respectivement N, NH et S incorporés) ou HAP dérivés
(addition de radicaux nitreux -NO,, aminés -NH,, hydroxyles -OH, oxydes =0,
sulfones -HSO; et alkyles -C H, .1);

(ii) HAP homocycliques bien documentés;

(iii) partage entre HAP légers et lourds.



Ces 13 HAP sont 1'acénaphténe, 1'anthracéne, le benz(a)anthracéne abrégé en Baa,
les benzo (b) ou (k) ou (j) fluoranthénes abrégés en BbF ou BkF ou BjF, le
benzo(a)pyréne abrégé en BaP, le fluoranthéne, le fluoréne, 1'indéno (1,2,3-cd)
pyréne, le naphtaléne, le phénanthréne et le pyréne. Leur structure chimique et
leurs caractéristiques physico-chimiques sont présentés a la figure 1 et au
tableau 1.

Les HAP constituent des mélanges complexes difficiles & caractériser et mesurer.
Plusieurs revues de littérature (CNRC, 1983; Bjerseth et Ramdhal, 1985; Slooff

et al., 1989; Environnement Canada, 1993) ont été& publiés a ce sujet. Les
méthodes analytiques comportent généralement des étapes d'extraction et de
purification avant la quantification. L'extraction doit se faire le plus

rapidement possible en absence de rayons ultraviolets afin d'éviter des photo-
oxydations (Bjerseth et Ramdhal, 1985). L'extraction au moyen de "soxhlet" ou
des ultrasons ou bien 1l'extraction liquide~liquide ou solide-liquide est suivie
d'une évaporation, ol des pertes par volatilisation peuvent survenir pour les HAP
légers volatils (Slooff et al., 1989). Par la suite, on procéde & la séparation
des différents produits présents en employant la chromatographie liquide-liquide
ou la chromatographie d'adsorption. La derniére étape consiste & séparer et
quantifier les HAP au moyen de la chromatographie liquide a haute pression (HPLC)
et détection par fluorescence, de la chromatographie en phase gazeuse avec
spectrométrie de masse (CG-MS) ou de la chromatographie sur couche mince (TLC)
(Environment Canada, 1993). Des développements relativement récents ont permis
une meilleure cueillette et identification des HAP. Entre autres, 1l'extraction
3 température trés basse au moyen de fluides supercritiques (Hawthorne et Miller, ‘
1987), l'effet "Shpols'ki" et le détecteur a fluorescence par balayage en HPLC,
1'application de la FTIR ("Fourier Transform Infra Red Spectroscopy") permettent
d'identifier et de quantifier un plus grand nombre de produits (Bjerseth et
Ramdhal, 1985). Le développement de colonnes capillaires a aussi permis de
séparer les isoméres b, j et k du benzofluoranthéne dans des échantillons d'air
ambiant prélevés i plusieurs endroits au Canada (Tardif et Chiu, 1993). Pour les
activités de surveillance, la méthode la plus employée reste celle développée par
1'Agence de protection de 1'environnement des Etats-Unis (USEPA); elle mesure 16
HAP au moyen de la HPLC (USEPA, 1982). La revue bibliographique faite sur la
‘présence des HAP dans différents compartiments de 1'environnement canadien montre
que plusieurs techniques analytiques ont été employées entre 1980 et 1993. Pour
1'ensenble de ces données, les poufcentages de récupération variaient entre moins
de 10 % 3 plus de 360 %. La majorité des résultats oscillaient cependant entre
60 et 80 %. Ces valeurs mettent en évidence la variabilité des résultats
présentés dans la littérature (CNRC, 1983; Environnement Canada, 1993).
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Figure 1: Structure chimique d'hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)
retenus dans le cadre de ce rapport
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2. CHEMINEMENTS
2.1 Cheminements abiotiques
2.1.1 Air

Les HAP sont souvent issus d'émissions aériennes, principalement celles dues &
des feux de forét, des alumineries de vieille technologie, du chauffage
résidentiel au bois, des brilis, des brileurs coniques et des véhicules de
transport au mazout qui ont apporté respectivement 2010, 925, 474, 358, 249 et
155 tonnes de HAP dans l'air au Canada en 1990 (LGL, 1993). Elles proviennent
d'une combustion incompléte de matiéres organigues ou de procédés industriels et
sont détaillées dans un ouvrage paralléle (LGL, 1993).

De nombreuses études (Pierce et Katz, 1975; Miguel et Friedlander, 1978; van
Vaeck et van Cauwenberghe, 1978; Bjerseth et Ramdhal, 1985; Slooff et al., 1989)
indiquent que les HAP sont majoritairement associés aux particules en suspension
dans l'air. Bien qu'ils puissent se retrouver sous forme gazeuse a haute
température, le refroidissement des composés de 3 & 7 noyaux aromatiques entraine
rapidement leur condensation et leur adsorption sur les matiéres particuliéres
(Pupp et al., 1974). Ces derniéres et les micropolluants qui y sont rattachés
peuvent ensuite étre transportés sur de longues distances (Lunde et Bjerseth,
1977; Bjerseth et al., 1979). On retrouve ainsi des HAP "aérotransportés"
jusqu'au Groenland en provenance du Canada et des USA (Masclet et al, 1993). De
fait, les teneurs de fluoranthéne et de BaP dans l'air du sud du Groenland
équivalent & respectivement 6,7 et 8 pg/m3, lorsque les vents y viennent du
Canada alors qu'elles sont normalement limités a 4,1 et 0,4 pg/m°.

L'enlévement des HAP de l'air survient de plusieurs fagons. Ils se retrouvent
au sol par déposition séche (poussiéres) ou humide (pluie et neige), sont
adsorbés par les nuages ou peuvent étre dégradés par voie photochimique (Neff,
1979; CNRC, 1983; van Noort et Wondergem, 1985; Ligocki, Leuenberger et Pankow,
1985).

Lors de leur séjour dans l'air, des réactiong chimiques peuvent transformer les
HAP. Leurs oxydations par les radicaux hydroxyles (OH') et par 1'ozone (03)
représentent les deux plus importantes transformations (Slooff et al., 1989); on
constate alors une formation de dérivés monols et diols. Ces derniers, ont
notamment été mesurés dans un air urbain pour 1l'anthracéne, le BaP et le
phénanthréne  (Vu-Duc et Huyng, 1993). Il y a aussi des réactions avec les oxydes
d'azote (NOX) et les anhydrides de soufre (SOZ); elles auraient lieu surtout sur
tout lors des émissions. Les nitro-HAP et/ou les sulfo-HAP subséquents ont été
peu étudiés: ils se révélent toutefois génotoxiques (Bjorseth et Ramdhal, 1985).
Mentionnons notamment 3 ce sujet les 2 nitrofluoranthéne et 2 nitropyéne formés
dans le "smog" (Kamens et al., 1993).



Ces oxydations des HAP atmosphériques sont activées par 1'énergie lumineuse
solaire. Lors de ces photo-oxydations et des photolyses, leur demi-vie se révéle
relativement courte sauf pour la photolyse du naphtaléne, comme 1'indiquent les

valeurs suivantes (USEPA,1990).

Produits Demi-vies dans 1'air Demi-vies dans 1'air
avec photo-oxydations avec photolyses
{heures) (heures)

Naphtaléne 2,96 a 29,60 1704 - 13200

Anthracéne 0,50 a 5,01 0,58 - 1,7

Phénanthréne 2,01 & 20,1 3 - 25

Fluoréne 6,81 3 68,10

Acénaphténe 0,87 a4 8,79 3 - 60

Pyréne 0,80 5 8,02 0,68 - 2,04

Benzo(a)pyréne | 0,42 3 4,28 0,37 - 1,1

Toutes ces transformations chimiques dépendent de quelques facteurs. Entre
autres, la nature du substrat auquel sont rattachés les HAP atmosphériques
influence leur réactivité; par exemple, les HAP sont plus stables lorsqu'ils sont
adsorbés sur des particules & fort contenu en carbone organique (Korfmacher et
al., 1980; Behymer et Hites, 1988). La quantité de HAP présents sur les
particules serait aussi importante. Par exemple, le BaP présent en forte
concentration sur des particules résiste mieux 3 la photoxydation qu'a des
concentrations plus faibles. L'oxydation des couches superficielles protégerait
les composés présents sous ces couches (Kamens et al., 1088; Slooff et al.,
1989).

Le transport atmosphérique constitue la principale voie de dissémination des HAP
et de leurs dérivés (Bjeorseth et Ramdhal, 1985): leurs teneurs dans 1'air
ambiant au Canada sont décrites en détail dans un document paralléle (Ringuette
et al., 1993).

2.1.2. Eaux

Les eaux douces et les eaux marines peuvent &tre contaminées par les HAP i partir
de dépots et de précipitations atmosphériques, principalement au voisinage de
sources d'émissions majeures telles que des alumineries ou des feux de forat.
De fagon générale, le transfert des HAP atmosphériques aux eaux de surface
s'avére important: par exemple, pour les Grands Lacs, il a été évalud a 484
tonnes/année (CNRC, 1983). Il y a aussi plusieurs autres sources parmi
lesquelles nous soulignons la diffusion des HAP & partir des piliers créosotés
et les déversements de pétrole; ils ont dispersé respectivement 876 et 760 tonnes




de HAP en 1990 dans les eaux de surface au Canada (LGL, 1993). Ajoutons les HAP
déchargés par les effluents industriels et municipaux, émis par les bateaux,
igsus de ruissellements sur des revétements de surface (asphalte et goudron par
exemple) et de percolations & travers des sols contaminés (Neff, 1979; Slooff et
al., 1989).

Les HAP présents dans le milieu aquatique sont surtout associés a la matiére
particuliére en suspension (Harrison et al., 1975; Wakemam et al., 1980; Germain
et Langlois, 1988). Toutefois, les composés aromatiques de faible masse
moléculaire (Cyo a Ciqr 2 et 3 cycles) sont plus abondants dans la phase aqueuse
comme telle que les produits plus lourds qui sont hydrophobes et davantage
adsorbés aux particules en suspension (Kaiser et al., 1985).

La présence de particules goudronnées dans des sédiments & fort contenu en HAP
s'explique par la sédimentation de particules amenées aux plans d'eau par les
eaux de ruissellement (Wakemam et al., 1980). Cette sédimentation constitue le
principal mécanisme d'élimination des HAP de la colonne d'eau (CNRC, 1983;
Eisler, 1987). Murphy et al. (1988) mentionnent que 63 % des HAP particuliéres
se retrouvent au fond du détroit de Puget prés de Seattle (Washington) & moins
de 100 m de leur point d'entrée. Bien que les sédiments apparaissent ainsi comme
le réservoir final des HAP particuliéres, il peut y avoir remise en suspension
partielle des sédiments et transport ultérieur de ceux-ci avec leurs HAP (Larsen
et al., 1986). Malgré ce phénoméne, les HAP associés aux sédiments de fond
peuvent y rester longtemps, & savoir jusqu'd plusieurs années, car leurs
biodégradations y sont lentes (Herbes et Schwall, 1978; Vandermeulen, 1989).

Il est d'ailleurs reconnu que la biodégradation des HAP en milieu aguatique est
un phénoméne lent, comme le révélent les demi-vies stipulées ci-aprés (USEPA,
1990).

Produits ) Demi-vies dans les eaux avec
biodégradations (heuresg)
Naphtaléne 12 & 480 (soit 0,05 an)
Anthracéne 1200 & 11 040 (soit 1,26 an)
Phénanthréne 384 & 4800 (soit 0,55 an)
Fluoréne 768 & 1440 (soit 0,16 an)
Acénaphténe 295 & 2450 (soit 0,28 an)
Pyréne 5040 & 45 600 (soit 5,20 ans)
Benzo(a)pyréne - |1370 3 12 720 (soit 1,45 an)




Des photo-oxydations et photolyses de HAP ont aussi lieu en milieu aquatique,
surtout dans la couche superficielle contenant des photosensibilisateurs tels que
les chlorophylles et pigments des algues (CNRC, 1983). Les demi-vies des HAP
avec photo-oxydations, stipulées ci-dessous (USEPA, 1990), sont alors plus
longues que celles précisées lors de leurs photo-oxydations en milieu
atmosphérique (voir 2.1.1).

Produits Demi-vies dans les eaux avec
" photo-oxydations (heures)

Anthracéne 1111 & 38 500 (soit 4,39 ang)

Benzo(a)pyréne 207 & 10 350 (scit 1,18 an)

Quant aux demi-vies des HAP avec photolyses dans les eaux, elles sont similaires
a celles des HAP photolysés dans 1'air (voir 2.1.1) (USEPA, 1990), sauf pour celle
du naphtaléne qui équivaut & 25 heures (Fuduka et al., 1988).

Outre les phénoménes décrits précédemment (sédimentation, biodégradations, photo-
oxydations, photolyses), une volatilisation des HAP permet aussi un enlévement
de ceux-ci de la colonne d'eau (Slooff et al., 1989). Elle est notamment
importante aprés des déversements pétroliers et dépend entre autres des
conditions de vent, de température et des mouvements d'eau (CNRC, 1983). Elle
s'avére beaucoup plus rapide pour les HAP légers tels que le naphtaléne et
1'anthracéne que pour les autres HAP: cela ressort en examinant les demi-vies
suivantes. :

Produits Demi-vies dans les eaux avec
’ volatilisation (heures)

Naphtaléne 0,4 (Sloof et al., 1989)
3,2 (Southworth, 1979)

Anthracéne 17 (Southworth, 1979)

Phénanthréne 9,4 - 4700 (soit 0,54 an)

(Lyman et al, 1982; Davis et al., 1983)

Pyréne 115 - 28 000 (soit 3,20 ans)
(Lyman et al., 1982; Davis et al., 1983)

Benzo(a)pyréne 140 - 700 (Smith et al., 1978)




Les eaux souterraines peuvent recevoir des HAP de sols contaminés a certains
sites et ensuite contaminer & leur tour des milieux aquatiques. Cela se constate
principalement prés de certains terrains industriels (par exemple, compagnie
pétroliére Gulf & Pincher Creek, Alberta et compagnie de créosotage Domtar a
Newcastle, N.B.), de garages ayant des "fuites" d'huiles usées ou de dépotoirs
urbano-industriels (Ringuette et al., 1993).

Les teneurs de HAP dans les eaux souterraines, les eaux de surface douces ou
marines et les sédiments au Canada figurent dans un ouvrage paralléle (Ringuette
et al., 1993). '

2.1.3 Sols

Les HAP peuvent se retrouver dans les sols a partir de plusieurs sources: les
déversements de produits pétroliers, les dépots secs ou humides provenant de
1'atmosphére, les gaz d'échappement et 1'usure des pneus le long des autoroutes.
Ils peuvent aussi provenir de procédés industriels (créosote, rebuts de cokeries
ou de pétroliéres,. goudron de houille, asphaltage, épandage de boues) (AMAI,
1986a et b; RDRC, 1987; TECSULT, 1989). On les retrouve aussi dans des sites
d'enfouissement suite 3 la disposition de déchets contenant des HAP (Jackson et
al., 1986; van Coillie et al., 1990).

Bien que des ruissellements de surface et des percolations de HAP des sols vers
les eaux superficielles et souterraines aient été signalés (voir 2.1.2) surtout
aux sites trés contaminés et aux bréches pédologiques (Slooff et al., 1989), la
majorité des HAP des sols sont adsorbés a des matiéres particuliéres et migrent
peu. De fait, 90 % des composés organiques sont retenus, transformés ou les deux
dans les premiers 150 cm du sol (Bedient et al., 1984).

La biodégradation des HAP dans les sols est connue (Cooper, 1991) et cette
possibilité incite 1l'industrie pétroliére a employer la technique de 1l'épandage
pour dégrader les contaminants organiques contenus dans les boues de procédés
(BEAK, 1981). Par exemple, la demi-vie du phénanthréne est de 60 a 5040 heures
lors de la biodégradation aérobie dans des sols agricoles(Sims et Overcash,
1983); elle peut toutefois aussi dépasser 8 ans pour ce HAP et le BaP dans ces
sols mélangés avec des boues d'épuration (Wild et al., 1991).

Les quelgques teneurs de HAP qui ont été précisées dans les sols au Canada sont
indiquées dans un rapport connexe (Ringuette et al., 1993). '



2.2 Cheminements biotiques

L'ordre de présentation "air-eaux-sols" adopté pour les cheminements abiotiques
des HAP d la sous-section précédente (2.1) ne sera pas suivi pour leurs
cheminements biotigues. En effet, les données concernant ces derniers étant
beaucoup plus abondantes pour les organismes biologiques aquatiques que pour les
vivants des sols et de 1'air, la présentation des cheminements biotiques des HAP
accordera préséance aux premiers. - '

Comme les autres contaminants, les HAP évoluent selon 1'ordre toxicocinétique
suivant chez les organismes biologiques: absorption, distribution,
biotransformations jusqu'a des biodégradations plus ou moins conmplétes, excrétion
et durée résultante de rétention (Klaasen et al., 1986; Lu, 1992; Van Coillie,
1993).

L'absorption se fait de deux fagons, soit par bioconcentration directe entre le
milieu (aguatique, pédologique ou aérien) et le vivant, soit par biotransfert
alimentaire entre un organisme biologique et son consommateur. Les deux voies
dépendent de la perméabilité cellulaire des organes d'entrée; celle-ci est élevée
pour les HAP 3 cause de leur caractére lipophile (Slooff et al., 1989). Le cumul
de ces deux pénétrations possibles donne la biocaccumulation. Lorsque celle-ci
s'accroit  avec les niveaux trophiques, il y a bicamplification
("biomagnification"). Cette derniére ne se constate point pour les HAP car ceux-
ci sont souvent biotransformés rapidement par les organismes biologiques
impliqués dans des transferts trophiques le long des chaines écologiques, sauf
chez les invertébrés aquatiques (Lu et al., 1977; EAG, 1990).

2.2.1 Vertébrés aquatiques

La bioconcentration des HAP apparalt assez rapide chez ceux~ci, comme le montrent
les taux de biocaccumulation ou FBC' ("facteur de bioaccumulation") suivants
déterminés avec des HAP radioactifs en laboratoire.

1FBC:Facteur de biocaccumulation par bioconcentration ou facteur de

bioconcentration = Concentration de contaminants bicaccumulés dans un
organisme biologique/ concentration de contaminants dans le milieu ambiant
abiotique
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Produits ‘Poissons Durées FBC! | Références
'4c Naphtaléne Gadus morhua 24 h 23 Solbakhen et al.,
. {morue); alevin 1984
4c Anthracéne Lepomis 4 h 675 Sgacie et al.,
‘ macrochirus 1983
{(arlequin); 4 g
4c Anthracéne Onchorynchus 18 h 200 Linder et
mykiss” (truite Bergmann, 1984
arc-en-ciel);
juvéenile
'4c Phénanthréne Gadus morhua 24 h 223 Solbakhen et al.,
: (morue);: alevin 1984
T4c Benzo(a)pyréne | Lepomis 4 h 430 Sgacie et al.,
: macrochirus 1983
(arlequinj; 4 g
4c Benzo(a)pyréne | Gadus morhua 24 h 80 Solbakhen et al.,
(moue); alevin 1984

Bien que les données précédentes révélent une bioconcentration rapide des HAP
chez les jeunes poissons, il faut signaler ici que l'emploi de HAP radioactifs
dans des études de bioconcentration entralne une surévaluation de leur FBC car
le comptage radioactif décéle non seulement les composés originaux mais aussi
leurs métabolites de biotransformation.

Malgré que leur hydrosolubilité soit faible suite & leur caractére lipophile, la
bioconcentration des HAP est favorisée & partir de l'eau & cause de leur
coefficient de partage octanocl/eau X, élevé (voir 1). Toutefois, la
modélisation toxicologique QSAR (Quantitative Structure Activity Relationships)
qui permet de calculer des FBC en fonction des K, s'applique peu aux HAP pour
les poissons car ceux-ci les métabolisent assez rapidement (Veith et al., 1979).
Une relation linéaire d néanmoins été observée entre les BCF et les logarithmes
du K, pour l'anthracéne, le fluoréne et le pyréne chez des jeunes "guppy"
Poecilia reticulata (De Voogt et al., 1991. Quoiqu'il en soit, diverses
bioconcentrations de HAP ont été observées en laboratoires chez des jeunes
poissons;vquelques unes sont illustrées au tableau 2.

L'examen du tableau 2 montre que les FBC de HAP chez les poissons dépendent de
plusieurs facteurs, & savoir le HAP considéré, 1'espéce étudiée, son stade de
développement, la durée et les conditions d'exposition. 1Ils peuvent aussi étre
influencés par des variables environnementales telles que la présence de matiére
organique dissoute comme celle des acides humiques, le rayonnement solaire, la
température et la concomitance d'autres contaminants: cet aspect sera considéré
avec l'écotoxicité des HAP (voir 3.1.2) qui est également influencée par ces
variables.
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La bioconcentration des HAP chez les poissons s'effectue davantage via les
branchies que via la peau, bien que si cette derniére offre plus de surface (Balk
et al., 1984). Cette bioconcentration diminue de 50 % pour le naphtaléne et le
BaP avec une réduction de 50 % de la consommation d'oxygéne chez la truite arc-
en-ciel, Oncorhynchus mykiss & 8 °C par rapport a celles qui s'observent a 17 °C
" (Black et al., 1991).

Des HAP associés aux sédiments peuvent aussi étre bioconcentrés chez les poissons
de fond: ceci a notamment été explicité avec la sole anglaise Parophrys vetulus
pour le naphtaléne en moins de 24 heures et pour le benzo(a)pyréne en 168 heures
et plus (Varanasi et Gmur, 1981 b; Stein et al., 1984).

La biocaccumulation par voie alimentaire a également été observée pour les HAP
chez les poissons. Elle s'avére cepehdant marginale par rapport &a leur
bioconcentration directe & partir de l'eau: par exemple, son efficacité
d'assimilation reste inférieure & 4 % pour la majorité des HAP chez la truite
arc-en-ciel Onchorynchus mykiss avec toutefois une valeur & 14 % pour le fluoréne
(Niimi et Palazzo, 1986). Toutefois, dans certains cas, la bioaccumulation
alimentaire des HAP s'avére importante. Entre autres, au site "Duwamish Water
way" du détroit de Puget (Washington) ol les sédiments sont trés contaminés par
des HAP, les soles anglaises Parophrys vetulus regoivent plus de HAP & partir de
la faune benthique qu'ils ingérent qu'd partir des sédiments (Malins et al.,
1984).L'absorption de HAP par la voie digestive est cependant limitée chez les
poissons. De fait, 48 heures aprés une injection d'une boulette de BaP
radioactif chez Dicentrarchus labrax, les poissons ne contiennent que 25 % de la
radioactivité administrée; par la suite, ce pourcentage régresse (Lemaire et al.,
1992).

Aprés leur absorption, les HAP sont assez rapidement distribués dans différents
organes chez les poissons. Ils s'y retrouvent, par ordre décroissant, dans la
vésicule biliaire, le foie, les viscéres intestinales et le cerveau, comme
1'indiquent les données suivantes.

Produits Espéces Durées Tissus analysés FBC Références
testées
14'C anthracéne Lepomis 4 h vésicule biliaire 1890 Spacie et al.,
macrochirius ‘foie 641 1983
(arlequin) viscéres . 561
cerveau 555
140 benzo(a)pyréne Lepomis 4 h vésicule biliaire 1400 Spacie et al.,
) macrochirus foie 1600 1983
(arlequin) | viscéres 770
cerveau . 380
3H benzo(a)pyréne Esox lucius 8,5 h vésicule biliaire | 82 916 Balk et al.,
(brochet) foie 1600 1984
intestin 619
cerveau -
branchies 373
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De maniére générale, les HAP absorbés par les poissons s'y détectent surtout dans
leur vésicule biliaire et leur foie ou ils sont souvent biotransformés en
métabolites, quelque soient leurs provenances par bioconcentration directe a
partir de 1'eau (Balk et al., 1984) ou de sédiments (Stein et al., 1987) par voie
. digestive (Lemaire et al., 1992) ou par injection (Steward et al., 1990).

Un transfert parental de HAP dans les oeufs de poisson est possible lors de
longues expositions. En effet, suite & 9 semaines d'exposition de ménés téte de
boule Pimephales promelas & 12-20 ug d'anthracéne/L aprés la fraye, on constate
les BCF suivants pour cet HAP: 966 dans les oeufs, 1344 dans les testicules et
1879 dans les ovaires (Hall et Oris, 1991).

La plupart des HAP non biotransformés et/ou de leurs métabolites non utilisés
sont éliminés en quelques heures chez les poissons (EAG, 1990). Suite 3 cette
dépuration rapide et/ou aux biodégradations, la demi-vie des HAP dans les
organismes n'est guére longue. Par exemple, elle équivaut 3 17 et 67 heures pour
le '%C anthracéne et le '“C BaP respectivement, chez 1'arlequin juvénile Lepomis
macrochirus exposé cing heures a ces deux HAP (Spacie et al., 1983). Elle ne
dépasse pas 24 heures pour le Tac naphtaléne et le '4c BaP chez les alevins
vésiculés de morue Gadus morhua exposés pendant 1 jour & ces deux toxigues
(Solbakken et al., 1984). Elle devient cependant plus longue chez les poissons
plus Agés ol elle varie avec les organes. Par exemple, elle équivaut &
respectivement 3 8,2j, 3,53, 3,33 et 0,8j pour le foie, la vésicule biliaire,
l'intestin et les reins de Dicentrarchus labrax ayant regu une administration
intragastrique de BaP radicactif (Lemaire et al., 1992).

Des biotransformations de HAP ont lieu aprés leur distribution dans les organes
des poissons. Chez ces derniers comme chez les mammiféres, elles s'effectuent
principalement dans le foie comme pour la plupart des toxiques organiques et s'y
déroulent én deux étapes: une oxydation et ensuite une conjugaison du métabolite
avec un composé polaire (EAG, 1990; Van Coillie, 1993). Les oxydations des HAP
sont .alors catalysées par des oxygénases (ou oxydases) a fonction multiple (OFM)
dont les -co-enzymes cytochromes P-450 sont associées aux co-enzymes NADP
{(Nicotine amide Adénine Di Phosphate) de déshydrogénases. Il y a surtout des
hydroxylations et, & moindre degré, des époxydations. Ces réactions impliquent
.non seulement des arylhydroxylases d'hydrocarbures (AHH) et des époxydases mais
aussi des déalkylases telles que les éthoxycoumarines et éthoxyrésofurines-0-
dééthylases (ECOD et EROD). Les HAP sont ainsi transformés en plusieurs formes
hydroxylées (monols) ou dihydroxylées (diols), comme le font ressortir les
données du tableau 3.
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Tableau 3: Métabolisation des HAP chez des poissons

Produits

Espéces testées

Organes ou ~ :
échantillons analysé

Métabolites constatés et
répartition

Naphtaléne

Onchorynchus mykiss
(truite arc-en-ciel)

foie

1-naphtol: 0

1-naphtol conjugués*: 25

%

2-naphtol: 0
1,2-dio1 naphtaléne: 48
autres: 25
(Collier et al., 1980)

sang

1,2-dio1 naphtaléne: 74
1-naphtol conjugués*:
(Collier et al., 1980)

cerveau

1,2-diol1 naphtaléne: 86 7%

autres: 14
(Collier et al., 1980)

Onchorynchus kisutch
(saumon coho)

foie

1-naphtol: )

1-naphtol conjugués®:
1,2-dio71 naphtaléne: 6
autres: 2
(Collier et al., 1978)

vésicule
biliaire

T-naphtol: 10
1-naphtol conjugués*:
1,2-diol naphtaléne: 68
autres: 6
(Collier et al., 1978)

Benzo(a)pyréne

Onchorynchus kisutch
(saumon coho)

foie

‘autres:

1-0H~BaP:
3-0H-BaP:
9-0H-BaP:
7,8-dio1-BaP:
9,10-dio1-BaP:

— N JF S
=N AW
R L I I

(Krahn et al., 1981)

Parophrys vetulus
(sole anglaise)

foie

1-0H-BaP:

3-0H-BaP:

9-0H-BaP:

4,5-dio1-BaP:
7,8-dio1-BaP:
9,10-dio1-BaP:

autres:

(Varanasi et al., 1986)

N

[NSEAS I
MO -3 O s

39 38 39 38 3938 39

Platichtys stellatu.
(plie) :

foie

'9-0H-BaP:

1—OH—BaP:
3-0H-BaP:

N —

O~ AN O

4,5~dioT1-BaP:
7,8-dio1-BaP:
9,10-dio1-BaP:

autres:

(Varanasi et al., 1986)

- NN

39 29 29 29 29 3938

*: Produits issus d'une conjugaison entre des 1-naphtols et des glucoronides ou des sulfates
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Par la suite, la majorité de ces métabolites hydroxylés des HAP sont associés a
des composés polaires issus du métabolisme normal tels que des glucuronides, des
sulfates ou des glutathions. Cette conjugaison a lieu principalement dans le
foie et implique des enzymes tels que 1'uridine diphosphate glucuronide (UDPG)
transférase et la glutathion-S-transférase (Varanasi et al., 1987). Elle
favorise 1l'hydrosolubilité des métabolites des HAP dans le sang et la bile et
ainsi leur élimination (Collier et al., 1980; Krahn et al., 1980; Varanasi et
al., 1983 et 1987).

Néanmoins, certains métabolites de HAP demeurent, ce qui accroit leur possibilité
d'étre toxique. Entre autres, les 7,8-diol BaP forment, via époxydation en
position 9-10 et liaison covalente ultérieure, des adduits avec des amines de
l'acide désoxyribonucléique (ADN) des génes et de 1'hémoglobine du sang (Varanasi
et al., 1989; Stein et &l., 1990). On retrouve ainsi 5 & 40 femtomdles de
BaP/g d'ADN dans le foie de la sole anglaise Parophrys vetulus aprés une
ingestion de 0,1 mg BaP/kg, soit 0,4 & 0,8 % de la concentration administrée
(Varanasi et al., 1983). Ces adduits y demeurent au moins 14 jours (Varanasi et
al., 1987). Ils persistent 45 jours dans le foie de l'arlequin Lepomis
macrochirus aprés exposition de celui-ci & 1 ug/L de BaP pendant 30 jours

(Shugart et al., 1987).

Les biotransformations des HAP chez les poissons varient avec les durées et les
organes. Par exemple, 72h aprés une injection intrapéritonale de BaP radioactif
chez Ictalurus nebulosus, on constate que respectivement 10 % et 32 % de BaP non:
biotransformés et 3 % et 0,2 % de 7-8 dihydrodiol BaP sont observés dans sa bile
et ses muscles alors que la répartition précédente est nettement moins
discriminée aprés 24 h (Steward et al., 1990).

Il y a aussi des variations par espéces. Signalons ici la prépondérance de
formation d'adduits avec 1'ADN chez la sole anglaise Parophrys vetulus par
rapport a la plie Platichtys stellatus aprés une administration de Bap radioactif
(Stein et al., 1990). Ceci s'explique par une conjugaison plus poussée des
métabolites de BaP avec le glutathion 3 fois plus abondant chez la seconde espéce
que chez la premiére (Stein et al., 1990).

La formation d'adduits de HAP dans 1'ADN s'aveére préoccupante car elle est
considérée comme une initiation pouvant mener & des tumeurs cancéreuses (Miller
et Miller, 1981; Okey, 1989). La mesure de ces adduits chez les poissons a dés
lors une importance particuliére. Elle se réalise souvent a 1l'aide d'un post-
marquage radioactif au %P de 1'ADN hépatique aprés purification et hydrolyse de
ce dernier: ses nucléotides avec adduits sont ensuite séparés et dénombrés (Dunn
et al., 1987; Maccubin et al., 1990; Stein et al., 1990). Elle peut aussi étre
faite par analyse chimigque des nucléotides de 1'ADN hépatique avec et sans
adduits, entre autres aprés une administration de BaP radioactif (Varanasi et
al., 1983 et 1986). Une extraction acide des adduits est également recommandée:
ils sont alors quantifiables par chromatographle liquide a haute performance
(Shugart et al., 1987).
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La persistance des adduits de HAP dans 1'ADN des poissons dépend de la capacité
d'autoréparation de ce dernier a 1'aide de ses endoréplicases disponibles; elle
se révéle longue si cette capacité est faible (Shugart et al., 1987).
L'autoréparation de 1'ADN peut &tre accrue chez les poissons exposés aux HAP;
ceci survient par exemple aprés 16 jours de traitement avec 1 pg/L de BaP chez
1l'arlequin Lepomis macrochirus au niveau de son foie (Shugart, 1988 cité par EAG,
1990).

Etant donné que la formation potentiellement cancérigéne des adduits de HAP dans
1'ADN des poissons est préalablement conditionnée par des oxydations de ces
composés aromatiques avec des OFM hépatiques, plusieurs auteurs recommandent de
surveiller précocement l'activité de ces enzymes chez les poissons.exposés a des
HAP (Lech et al., 1982; Binder et Stegeman, 1983; Varanasi et al., 1989). De
fait, un HAP comme le BaP induit une augmentation d'activité des OFM chez la
truite arc-en-ciel Onchorynchus mykiss au niveau de ses AHH (Gerhart et al.,
1978), chez le poisson-chat Ictalurus punctatus au niveau de ses AHH et ECOD
(Fingerman et al., 1983) et chez la truite Oncorhynchus mykiss au niveau de ses
EROD (Masfaraud et al., 1993). '

L'augmentation des OFM n'est cependant pas une réponse spécifique a une
agression = toxique des HAP. Les dioxines comme le 2,3,7,8-
tétrachlorodibenzodioxine (TCDD), les biphényles polychlorés (BPC) et des
insecticides tels le mirex, le DDT et le képone occasionnent également des
élévations 4'OFM hépatiques chez les poissons (Lech et al., 1982; Perdu et al.,
1993). C'est également le cas pour le pétrole riche en HAP (Payne et al., 1985)
et des effluents industriels organiques (Bureau et al., 1992).

Chez les vertébrés agquatiques autres que les poissons, on constate généralement
des phénoménes analogues a ceux décrits ci-dessus pour les poissons; les données
disponibles & ce sujet s'aveérent cependant plus rares pour les premiers que pour
les seconds (Schwen et Mannering, 1982; Shugart, 1990; Marty et Craverdi, 1993).
Mentionnons néanmoins que l'induction des OFM hépatiques face & des HAP, comme
celle de la naphtaléne hydroxylase, se révéle plus faible de 50 % chez le crapaud
Xenopus laevis que chez le poisson Lepomis macrochirus (Doherty et Khan, 1981).

Au Canada, les teneurs de HAP biocaccumulées in situ dans les vertébrés aquatiques
ont surtout été examinées 3 des régions contaminées (entre autres le port de
Vancouver, la baie d'Hamilton et des trongons des Grands Lacs et du fleuve Saint-
Laurent); elles sont stipulées dans un autre rapport (Ringuette et al., 1993).
Leur toxicocinétique demeure cependant assez peu connue au Canada comparativement
a4 celle des HAP chez les soles anglaises Parophrys vetulus et les plies
Platichtys stellatus de sites trés contaminés au détroit de Puget prés de Seattle
(Washington) (Stein et al., 1987; Varanasi et al., 1989).
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2.2.2 Invertébrés aquatiques

Les HAP sont non seulement facilement absorbds chez les invertébrés aguatiques
4 cause de leur coefficient de partage octanol/eau K, élevé mais ils s'avérent
également peu biotransformés et en sont lentement éliminés (CNRC, 1983; Trucco
et al., 1983; Gill et al., 1983). Ceci différe considérablement de leur
cheminement observé chez les vertébrés aquatiques (voir section 2.2.1).

Subséquemment, la bioconcentration des HAP 3 partir de 1l'eau chez les invertébrés
aquatiques augmente généralement avec leur coefficient K, (Trucco et al., 1983;
Geyer et al., 1991). Ce phénoméne est illustré ci-aprés pour la puce d'eau douce
Daphnia pulex (Southworth et al., 1978).

Produits K, Absorption | FBC?

' rg/g/h
Naphtaléne 3,30 1197 131
Phénanthreéne 4,45 203 325
Anthracéne 4,45 702 917
Pyréne 4,89 1126 2702
Benzo(a)pyréne | 5,60 669 |1 10 109

1: Partage de solubilités du composé entre 1l'octanol (o) et l'eau (w)
2: Facteur de bioconcentration défini plus haut (voir 2.2.1)

Dans ces conditions, la modélisation toxicologique QSAR (Quantitative Structure
Activity Relationships) a pu étre appliquée & la bioconcentration des HAP chez
les invertébrés aquatiques alors que ceci se révéle difficile pour les vertébrés
aquatiques (CNRC, 1983; Hawker et Corinell, 1986; Geyer et al., 1991). Elle a
notamment permis de définir les équations suivantes de bioconcentration:

log FBC de HAP, = 0,75 log K de HAP, - 0,44 pour la puce
-d'eau douce Daphnia pulex (Southworth et al., 1978)

log FBC de HAP, = 0,59 log Ko de HAP, + 1,73 pour la moule
marine Mytilus edulis (Pruell et al., 1986).

Divers FBC ont été précisés pour des HAP chez les invertébrés aquatiques; afin
de les illustrer, quelqgues FBC sont présentés au tableau 4.

Les données du tableau 4 indiquent que la bioconcentration des HAP chez les
invertébrés aquatiques est trés variable selon le HAP considéré, 1'espece
étudiée, son stade de développement, la durée et les conditions d'exposition.
Comme chez les poissons, cette bioconcentration peut également &tre conditionnée
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par des facteurs environnementaux, & savoir la matiére organique humigue
dissoute, le rayonnement solaire, la température et la présence d'autres
contaminants: vu que ces facteurs influencent aussi 1'écotoxicité des HAP, ils
seront traités plus loin (voir 3.1.1) aveé celle-ci.

La bioconcentration de HAP peut aussi provenir des sédiments chez les invertébrés
aquatiques benthiques (Reichert et al., 1985; Landrum et al., 1991 et 1992). Par
exemple, lorsque la teneur ambiante des HAP est élevée dans les sédiments, les
organismes benthiques filtreurs des Grands Lacs accumulent plus ces composés a
partir des sédiments qu'd partir de l'eau (Eadie et al., 1983). Des HAP de
sédiments marins trés contaminés sont également transférés chez les amphipodes,
les moules et les palourdes {(Mix et Schaffer, 1983; Reichert et al., 1985;
Varanasi et al., 1985; Pruell et al., 1986). Les FBC des HAP des sédiments
varient beaucoup. D'une part, ils se limitent & 2-7, 3, 5 et 11-23 pour
respectivement le BaP, le phénanthréne, le pyréne et le fluoranthéne aprés 26
jours d'exposition chez 1l'amphipode d'eau douce Diporeia sp. (Landrum et al.,
1991). D'autre part, le BCF de l'anthracéne atteint 9096 chez 1'amphipode d'eau
douce Hyalella azteca exposé 8 heures 3 cet HAP en présence de sédiments; sans
ceux-ci, il est réduit & 1800 (Landrum et Scavia, 1983).

Une relation linéaire a été établie entre les BCF de 13 HAP de sédiments chez
l'isopode d'eau douce Asellus aquaticus in situ et leurs coefficients Kow de
partage entre solubilités dans l'octanol ét l'eau ainsi que leurs coefficients
Koc de partage entre sédiments avec carbone organique et eau interstitielle
(Curto et al., 1983). Outre ce dernier coefficient, 1'Age des sédiments
influence aussi la prise de leurs HAP par le benthos: par exemple, cette prise
diminue pendant 60 jours pour le phénanthréne et le pyréne chez 1'amphipode
Diporeia sp. et se stabilise ensuite (Landrum et al., 1992).

Outre les bioconcentrations de HAP 3 partir de 1l'eau et/ou des sédiments, il y
a biotransfert alimentaire de HAP chez les invertébrés aquatiques. Cependant,
ce biotransfert s'avére plus faible que la bioconcentration chez les puces d'eau
douce Daphnia magna et Daphnia pulex pour le phénanthréne et 1'anthracéne mais
c'est le contraire pour le naphtaléne, le BaA et le BaP (McCarthy, 1981; Trucco
et al., 1983). Dans certains cas, la biocaccumulation alimentaire des HAP peut
s'avérer importante chez les invertébrés aquatiques. 44 % des BaP de diatomées
Thalassiosira pseudonana contaminées se retrouvent en 24 heures chez des larves
de palourdes prédatrices Mercenaria (Dobrowsky et Epifanio, 1980). Ceci dépasse
nettement la capacité d'assimilation alimentaire des HAP chez les vertébrés
aquatiques (voir 2.2.1).
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La distribution des HAP bioaccumulés au sein des invertébrés aquatiques est peu
connue. On sait cependant qu'ils se retrouvent surtout dans la glande digestive
chez les moules Myrtilus edulis (Moore et al., 1984) et Mytilus galloprovincialis
(Michel et al., 1993) et dans le caecum pylorique chez les étoiles de mer
Asterias rubens (Jen Besten et al., 1993). Chez les macrocrustacés (homards,
crabes, crevettes', ils sont principalement biocaccumulés dans l'hépatopancréas
et ensuite dans les muscles (Sanborn et Malins, 1980; Uthe et Musial, 1986;
Lemaire et al., 1993). La consommation de ces derniers provenant de
macrocrustacés de régions contaminées peut dés lors entraliner un biotransfert
appréciable de H2>® chez 1'humain et doit étre contrdlée et, dans certains cas,
interdite (Sirotz et al., 1983).

Peu de biotransformations des HAP bicaccumulés ont été observées chez les
invertébrés aquztiques (EAG, 1990). Pourtant, 1'hépatopancréas des
macrocrustacés, l: glande digestive des moules, la glande verte des crevettes,
le caecum pyloricie des étoiles de mer, les larves d'insectes aquatiques, les
sangsues, les limées, les annélides et les cladocéres possédent des OFM avec
cytochrome P450 (McElroy, 1985; Stegeman, 1985; Den Besten et al., 1993; Gill et
al., 1993; Lemaire et al., 1993; Winston et al., 1993). Mais les métabolisations
des HAP par ces OF¥ s'avérent généralement faibles (EAG, 1990). Cependant, elles
sont appréciables pour le naphtaléne chez des crevettes comestibles Pandalus
platycerus (Sanbomm et Malins, 1980), pour le BaA chez des vers annélides Nereis
virens (McElroy, "985) ainsi que pour le BaP chez des larves de moustique Culex
pipiens (Lu et al., 1977), des microcrustacés amphipodes du zooplancton
Eohaustorius wask:ingtonianus et Rhepoxynius abronius (Reichert et al., 1985), des
moules Mytilus ecilis (Stegeman, 1985) et Mytilus galioprovincialis (Michel et
al., 1993), des écrevisses Procambarus clarkii, homards Homarus americanus
{(Winston et al., 1993) et des crabes Carcinus maenas ({(Lemaire et al., 1993). -
Elles peuvent alc:cs former des 7,8-diol BaP précancérigénes susceptibles d'étre
transférés par vo:e alimentaire & partir du zooplancton, des crustacés et/ou des
moules (Reichert =t al., 1985; Stegeman, 1985; Lemaire et al., 1993; Winston et
al., 1993). Outrs des diols, des phénols et des quinones sont également formés
lors des biotransiormations des HAP chez les invertébrés agquatiques. On observe
la prédominance dz phénols (monols) chez les crustacés excepté 1'écrevisse, celle
des diols (et auires polyols) chez les étoiles de mer et celle des quinones
(diones) chez les moules, comme 1'indiquent les données suivantes de répartition
aprés administration de BaP:
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Espéces: étudiées Phénols | Diols Quinones | Référence

Crabe: Carcinus 43 % 30 % 27 % Lemaire et al., 1993
maenas

Crabe: Callinectes 54 % 35 % 11 % Winston et al., 1993
sapidus

Homard: Homarus 41 % 23 % 36 % Winston et al., 1993
americanus

fcrevisse: Procam- 30 % 39 % 31 % Winston et al., 1993
barus clarkii

Etoile de mer: 30% 50 % 20 % Den Besten et al.,
Asterias rubens _ 1993

Moule: Mytilus 13 % 39 % 48 % Lemaire et al., 1993
edulis

Moule: Mytilus 14 % 4 3% 82 % Michel et al., 1993
galloprovincialis

L'élimination des HAP et de leurs métabolites s'avére lente. Par exemple, chez
la puce d'eau douce Daphnia pulex, trés utilisée en toxicologie aquatique, le
taux horaire d'excrétion est respectivement 118, 374, 1191, 3283 et 4646 fois
plus petit que le taux horaire d'absorption indiqué plus haut pour le naphtaléne,
le phénanthréne, l'anthracéne, le pyréne et le BaA et se révéle ainsi inversement
proportionnel au FBC et K du HAP considéré (Southworth et al., 1978).

La demi-vie de rétention des HAP se réveéle dés lors relativement longue chez les
invertébrés aquatiques. De fait, elle équivaut a 15, 18 et 30 jours pour le BaP,
BaA et le fluoranthéne respectivement chez la moule Mytilus edulis (Pruell et
al., 1986). Elle dépasse trés nettement celle qui est constatée chez les

~

vertébrés aquatiques, sauf pour les adduits a 1'ADN (voir 2.2.1).

Bref, les invertébrés aquatiques excrétent assez lentement les HAP et les
biotransforment relativement peu alors qu'ils les bioaccumulent rapidement. Ils
se révélent donc des bioindicateurs appropriés pour les HAP dans le milieu

agquatique.

Les teneurs de HAP qui ont été analysées dans les invertébrés aquatiques du
Canada (entre autres ceux qui sont consommés par 1'humain parmi les mollusques
et les macrocrustacés) sont mentionnées dans le document de Ringuette et al.,
(1993) . ' '
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2.2.3 Plantes aquatiques

Les FBC des HAP bioconcentrés a partir de l'eau apparaissent trés variables chez
les plantes aquatiques (Mailhot, 1987). Par exemple, ils sont limités & 4,10,
4,38 et 4,55 pour respectivement le naphtaléne, le phénanthréne et le pyréne chez
l'algue verte unicellulaire d'eau douce Selenastrum capricornutum et y sont en
relation avec les K, de ces HAP selon 1'équation suivante:

log FBC de HAP, = 0,46 log K de HAP. + 2,36 (Casserly et al., 1983)
bl Oow 1

Une relation analogue s'observe aussi poﬁr 1'anthraceéne, le fluoranthéne, le
pyréne, le BaA et le BaP entre leurs BCF chez 1l'algue unicellulaire d'eau douce
Chlorella fusca et leurs Kow (Geyer et al., 1991).

Par ailleurs, les FBC s'élévent aussi 3 des valeurs de 5258 et 4560 pour le BaP
respectivement chez 1l'algue verte d'eau douce Oedogenium cardiacum (Lu et al.,
1977) et chez la diatomée d'eau marine Thalassiosira pseudonana (Dobrowski et
Epifanio, 1980); ils atteignent 7800 pour 1l'anthracéne chez l'algue verte d'eau
douce Selenastrum capricornutum (Mailhot, 1987).

Aprés cette bioaccumulation, les plantes aquatiques dégradent les HAP, notamment
par photo-oxydation et photolyse grice & leurs photosensibilisateurs tels que la
chlorophylle et d'autres pigments qui captent 1'énergie lumineuse et 1la
transforment en énergie chimique (EAG, 1990). Cette capacité de dégradation est
illustrée par les données suivantes.

Produits Concentrations | Durées Amplifications de la dégra-
d'exposition d'exposition | dation des HAP en présence
de plantes aquatiques
Naphtaléne 2,56 mg/L 3a4h 04az2,7%*
: selon les espéces
Phénanthréne 3,56 mg/L ' 344h 0,19 a 2,40 *
selon les espéces
Pyréne 4,04 mg/L 33d4h 043az2,2*+*
selon les espéces
Fluoranthéne 4,04 mg/L 344h 0 & 11,0 %
selon les espéces
Benzo(a)pyréne | 0,02 & 0,5 8 h 0 a4 8,5 *x%
ng/L : selon les espéces
Sources: * Zepp et Scholtzhauer, 1983

*% Kirso et al., 1983
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Lors de ces biodégradations, 1'hydroxylation en métabolites pré-cancérigénes est
limitée: entre autres, chez l'algue verte Selenastrum capricornutum, seulement
10 & 37 ¢ du BaP se retrouvent sous forme de 4,5-diol et 7,8-diol BaP (Warshawsky
et al., 1983; Lindquist et Warshawsky, 1985).

Les métabolites formés par les plantes aquatiques sont généralement excrétés
assez vite dans le milieu ambiant, ce qui les rend ainsi biodisponibles pour
d'autres organismes (Warshawsky et al., 1983).

Par ailleurs, il faut souligner ici que les algues peuvent synthétiser certains
HAP, comme cela a été montré avec du '*C-acétate retrouvé parmi sept '*C-HAP dans
les algues; on considére que ces HAP de novo sont des stimulateurs de croissance,
parmi lesquels figurent le 3, 4-benzopyréne (EAG, 1990).

2.2.4 Faune terrestre

La toxicocinétique ‘des HAP dans la’ faune terrestre demeure treés peu connue, sauf
celle qui est étudiée chez des vertébrés de laboratoire (rats, souris, hamsters,
lapins, poulets) pour la toxicologie humaine (voir EHD, 1993 a ce sujet).

Signalons néanmoins 1'induction d'OFM par le BaP chez le serpent Thammophis sp.
(Schwen et Mannering, 1982) et chez certaines souches de 1'insecte Drosophila
melanogaster (Hallstrom et al., 1984). On constate également une induction
analogue pour 1'enzyme EROD chez l'embryon de poulet Gallus domesticus apreés une
administration d'un mélange de 24 HAP (Brunstrém et al., 1991). Cet embryon a
aussi des arylhydroxylases d'hydrocarbures (AHH) comme 1'embryon du canard eider
Somateria mollissima (N3f et al., 1992). Ces deux embryons peuvent donc
biotransformer les HAP. De fait, aprés une injection d'un mélange de 16 HAP au
4iéme jour de leur développement, les HAP se retrouvent surtout dans les
vésicules biliaires des deux embryons et, en 14 jours, les HAP sont métabolisés
3 94 % chez le poulet embrycnnaire (Naf et al., 1992).

2.2.5 Flore terrestre
Les plantes terrestres regoivent plus de HAP & partir de l'air et de ses
particules humides et séches qu'a partir des sols (Edwards, 1983). En effet, les

HAP ont tendance 3 s'associer a la matiére organique des sols et deviennent ainsi
peu disponibles sauf dans l'eau des sols.
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Subséquemment, les HAP des sols se bioconcentrent fort peu dans les plantes et
le rapport des teneurs HAPSQ.]S/HAPP.]antes s'échelonne de 2 a plus de 1500 selon les
HAP et leur hydrosolubilité, les espéces et leurs parties et les conditions
d'exposition (Edwards et al., 1982). A titre d'illustration, nous mentionnons
trois valeurs de ce rapport.

Conditions d'exposition
Produit Plantes Parties - Rapports
Concentrations | Durées '
HAP_ . /HAP
(ug/kg de sol) sols plantes
BaP Carotte Racine 4000 120 3 12%
{adulte) . .
Feuilles 4000 120 3 133%
Laitue Feuilles 80 a 180 80 3 138 & 400%*
(adulte) '

Sources: * Muller, 1976
*% EAG, 1990

Suite au dépdt atmosphérique des HAP, les plantes a larges feuilles contiennent
généralement plus de HAP que les plantes & feuilles étroites et les surfaces
extérieures des plantes, comme les pelures de fruits, renferment plus de HAP que
leurs structures internes (Edwards, 1983).

A leur lieu de contact avec les plantes, les HAP i faible poids moléculaire sont
davantage absorbés que les HAP 3 haut poids moléculaire, ces derniers étant
plutdt adsorbés en surface d'autant plus qu'ils sont souvent associés 3 des
particules (Edwards, 1985). Ensuite, les HAP ont tendance 3 y rester sur place,
comme le montrent les indications suivantes (Edwards et al., 1982; Edwards,

1986).
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Conditions d'exposition
Plantes Parties au '“C anthracéne Répartition de la
i radiocactivité
Concentrations | Durées
soja racine Sol: 10 ug/kg 4 3 93 % dans le sol
7 % dans racine
soja racine Solution 43 65 % dans racine
hydroponique: 28 % dans solution
0,003 ug/L 3 % dans tige
3 % dans feuille
soja feuille volatilisation | 3 j 68 % dans feuille
de 100 ml 18 % dans solution
d'une solution 2 % dans tige
de 49 ug/L 2 % dans racine
haricot racine solution 30 j 60 % dans racine
' hydroponique: 17 % dans solution
10 ug/L 3 % dans tige
3 % dans feuille
17 % non décelés

Le transfert des HAP des racines aux feuilles et vive-versa apparalt donc faible.

Il y a métabolisation des HAP chez les plantes terrestres mais une controverse
demeure & ce propos. En effet, d'une part, 50 % de la radioactivité observée
~chez le haricot aprés une exposition & '4C-anthracéne (10 pg/L, 30 j) se
retrouvent dans des composés dérivés non extractibles des parois cellulaires
(Edwards, 1986). Ajoutons aussi que des plantules de soja métabolisent pendant
72 heures le benzo(a)pyréne en 9,10-diol BaP et 3-hydroxy BaP (respectivement 85
et 15 %), ce qui permet de penser qu'elles ont des enzymes OFM (Negishi et al.,
1987). Mais, d'autre part, des cultures cellulaires de 10 espéces de plantes
exposées pendant 48 heures au '“C-BaP captent et conservent ce dernier tel quel
dans une proportion de 65 % 3 90 % et ne le métabolisent que dans une proportion
de 1 & 5 %, sauf chez Cheonopodium rubrum ou 15 % et 60 % de 14c-BaP sont
transformés respectivement en métabolites et en composés. non extractibles de
parois cellulaires (Harms, 1983; EAG, 1990).

Le portrait toxicocinétique des HAP chez les plantes terrestres appafait donc
. complexe non seulement 3 cause de la controverse expliquée ci-dessus mais aussi
a cause d'une synthése de novo de HAP par celles-ci (Suess, 1976; Edwards, 1983;
Sims et Overcash, 1983).
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3. ECOTOXICITE
3.1 Etudes en laboratoire

Généralement, les seuils d'écotoxicité sont déterminés en laboratoire pour les
HAP comme pour les autres composés toxiques: ils ont été beaucoup plus étudiés
pour les organismes aquatiques que pour la faune et flore terrestre.

3.1.1 Organismes aquatiques

Les tableaux 5, 6, 7 et 8, 9, 10 présentent les .concentrations d'écotoxicité
létale, sublétale et génotoxique mentionnés dans la littérature scientifique pour
les HAP fespectivement en conditions d'eaux douces et d'eaux marines. Rappelons
que le présent document sert d une validation supportant un rapport d'é@valuation
nationale; dans ce contexte, ces tableaux ne sont pas des :elevés complets et
exhaustifs de la littérature & ce propos: ils répondent plutdt a un objectif
d'illustration.

Dans cette optique, nous avons adopté les limites suivantes:

(i) Les valeurs d'écotoxicité obtenues par injection et celles
acquises avec des cultures cellulaires isolées n'ont pas été
retenues car elles ne reflétent pas des conditions naturelles
d'exposition; toutefois, certaines d'entre elles ont été
citées pour des études de mécanismes d'action et
d'écoépidémiologie.

(ii) Les concentrations écotoxiques qui sont trés supérieures aux
capacités d'hydrosolubilité des HAP n'ont pas été retenues
car on utilise alors des adjuvants de solubilisation peu
représentatifs des conditions naturelles et/ou on a des
adsorptions particulaires souvent peu compatibles avec la
biodisponibilité. De plus, ces concentrations. écotoxiques
s'avérent souvent trés élevées et subségquemment peu utiles
pour la recherche de seuils. i

(iii) L'actuelle évaluation nationale des HAP est focalisée sur 13
HAP (voir 1).

(iv) Lorsque plusieurs concentrations écotoxiques sont précisées
pour le méme HAP et la méme espéce aprés des durées assez
similaires d'exposition, les basses valeurs ont surtout été
considérées car elles correspondaient & des hautes
sensibilités.
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(v) Les intervalles autour des valeurs écotoxiques n'étant cités que dans
certains cas, ils ne figurent pas dans notre relevé.

Mentionnons aussi que les concentrations écotoxiques citées dans la littérature
scientifique sont trés souvent nominales. Leur vérification en valeurs réelles
.analysées n'a été faite que par certains auteurs assez récemment (Oris et al.,
1990; Swartz et al., 1990; Hall et Oris, 1991; Landrum et al., 1991).

L'examen des tableaux 5 & 10 révéle que les valeurs d'écotoxicité aquatique des
HAP dépendent de multiples facteurs, 3 savoir, le milieu considéré (eaux douces
ou marines), le type d'écotoxicité (létal, sublétal ou génotoxique) et son acuité
temporelle (aigué ou subaigué), la catégorie testée (vertébrés, invertébrés ou
plantes), le HAP concerné, l'espéce étudiée, son stade de développement, le
paramétre examiné, la durée du bioessai, ses conditions hydrodynamiques (F, R ou
S) ou expérimentales (température, dureté&, oxygéne dissous, pH, etc.) ainsi que
les types de mesure finale ("endpoints") tels que CL50, CE50, autres CL ou CE,
LOEC ou NOEC (voir légendes des tableaux 5 & 10). En outre, & égalité de
facteurs, on observe aussi des variations par étude.

Afin d'avoir une vue d'ensemble de ces valeurs d'écotoxicité, le tableau 11 les
résume sous forme de gammes de concentrations. Les valeurs les plus basses qui
y sont mentionnées peuvent servir comme seuils 4'écotoxicité aquatique des HAP
concernés. La présentation de ces seuils est faite en tenant compte des quatre
considérations suivantes. ILa subdivision entre eaux douces et marines doit
rester car ces deux milieux sont trés différents. Par contre, si on se limite
aux organismes biologiques aquatiques en général, la subdivision entre vertébrés,
invertébrés et plantes paralt moins essentielle. En outre, vu que les HAP ont
des durées assez variables avec divers facteurs en milieu aquatique (voir 2.1.2),
la distinction entre effets aigus et subaigus n'est guére primordiale. Enfin,
étant donné 1'importance de la génotoxicité des HAP, leurs seuils écotoxiques
peuvent étre regroupés en deux ensembles: génotoxiques et autres. Ce*
regroupement figure aprés le tableau 11. :

Ces seuils s'avérent assez incomplets & ce jour: de fait, il n'y a que 22 données
pour 52 seuils et; parmi celles-ci, on ne dispose que de 5 valeurs pour la
génotoxicité: ceci montre que l'état actuel des connaissances a ce sujet ne se
révéle guére suffisant. Quoiqu'il en soit, douze de ces seuils se situent entre
0,1 et 12 ug/L. On peut donc considérer que les HAP occasionnent une écotoxicité
en phase aqueuse & partir de concentrations voisines du ug/l (soit 1ppb).

Dans la phase des sédiments des milieux aquatiques, les concentrations
écotoxiques des HAP ont été peu étudiées.  Cependant, Swartz et al., (1990) ont
précisé que les CL50, 10 j du fluoranthéne éguivalaient a 3,4 et 5,1 mg/kg en
poids sec dans des sédiments renfermant 0,18 % de carbone organique pour des
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TABLEAU 11 : GAMMES DE CONCENTRATIONS ECOTOXIQUES AQUATIQUES PRECISEES POUR LES HAP RETENUS (pg/1)

HAP concerné Ecotoxicité Aigué (1) Subaigué (2)

1.  EAUX DOUCES

1.A. Vertébrés

Naphtaléne Létalité (3) 1600 - 7900 110 - 680
Sublétalité (4% 1700 - 4420 670 - 850
Génotoxicité (5) - 230 - 239

Acénaphténe Létalité 580 - 1730 682
Sublétalité ~ 4385

Fluoréne -Létalité 820 - 910 500
Sublétalité - 250

Phénanthréne Letalite 234 - 1150 8 - 250
Sublétalité 49 - 50 32
Génotoxicité - 85

Anthracéne Létalité 6,6 - 19 12
Sublétalité - 12
Génotoxicité - 12

Benzo(a)pyréne Génotoxicité 1 0,1 - 5 et plus

1.8. Invertébrés

Naphtaléne Létalité 1000 - 17 000 -

Acénaphténe Létalité 60 - 2090 -
Sublétalité 3450 -

Fluoréne Létalité 600 125
Sublétalité 212 - 430 600

Phénanthréne Létalite 100 - 1280 -
Sublétalité 96 - 378 163 - 360

Anthracéne Létalité 10 - 35 -
Sublétalité 8

Pyréne Létalité 91 -

Fluoranthéne Létalité 45 . -

Benz(a)anthracéne Létalité 10 -

Benzo(a)pyréne Létalité 5 -

Benzo( k)fluoranthéne Létalité 0,2 -

1.C Plantes

Naphtaléne Létalité 350 . 10 000 .
Sublétalité 850 - 30 000 1000 - 15 000

Acénaphténe Sublétalité 612 -

Fluoréne Sublétalité 259 198

Phénanthréne Sublétalité 134 - 1212 500 - 1238

Pyréne Sublétalité 85 -

Fluoranthéne Sublétalité 234 38

Benz(a)anthracéne Sublétalité - 5

Benzo(a)pyréne Sublétalité 5 5




TABLEAU 11 : GAMMES DE CONCENTRATIONS ECOTOXIQUES AQUATIQUES PRECISEES POUR LES HAP RETENUS (ug/1) (suite)
HAP concerné Ecotoxicité Adigud (1) Subaigué
2.  EAUX MARINES
2.A. Vertébrés
Actnaphténe §ShidtaTis 2200 520
Phénanthréne Létalité 108 - 429 -
Benzo(a)pyréne Génotoxicité - 0,1 -4
2.B. Invertébrés
Fluoréne Létalité 700 -

N e Bo zs
Pyréne Létalité 99 -
Fluoranthéne Létalité - 11 - 38
Boras(eloyne s, 6. :

2.C Plantes

Naphtaléne Sublétalité 100 695 a 1160

1. Ecotoxicité se manlfestant en m01ns de 4 jours; cette duree fait 1'objet d'un

large consensus bien qu'elle n'ait pas été définie par convention (EAG,
1990).

fcotoxicité se manifestant en plus de 4 jours (voir c1—dessus), au-deld de
ceux-ci, si la .durée est peu longue, on peut considérer qu'il s'agit d'une
écotoxicité subaigué en réservant le terme chronique aux assez longues
durées.

fcotoxicité létale generalement exprimée en CL50 (concentratlon létale pour
50 % des individus testés) et quelquefois en CL autres ou LOEC™.

fcotoxicité sublétale généralement exprimée en CES50 (concentration
occasionnant un effet 3 50 % chez les individus testés ou occasionnant un
effet chez 50 % du groupe testé: l'effet etant souvent, mais pas toujours,
une 1nh1b1tlon, on cite aussi des CISO) L'écotoxicité subletale est parfois
aussi exprimée en CE autres ou LOEC™.

Ecotoxicité genotox1que incluant la mutagen1c1te, 1 endommagement de 1'ADN,
la clastogen1c1te, 1la teratogen1c1te et/ou la cancérog2nicité: el}e est
généralement exprimée en termes spécifiques et parfois en CE ou LOEC.
Aucune valeur trouvée.

LOEC: "Lowest Observable Effect Concentration".

' Source: tableaux 5 & 10



Seuils d'écotoxicité en ng/L
HAP concerné Eaux douces Eaux marines
Génotoxicité |Autres Génotoxicité |Autres
écotoxicités écotoxicités
Acénaphténe 60 520
Anthracéne ‘ 12 ' 6,6.
Benz(a)anthracéne 5
Benzo(b)fluoranthéne
Benzofj)fluoranthéne
Benzo(k)£fluoranthéne 0,2
Benzo(a)pyréne 0,1 - 5 0,1 9
Fluoranthéne ' 38 11
Fluoréne 125 1700
Indéno(1,2,3-cd)pyréne
Naphtaléne 230 10 2
Phénanthréne 85 | 8 18
Pyréne 91 99

amphipodes. benthiques marins Rhepoxinius abronius et Corophium spinicorne. On
a aussi constaté que 17 % des amphipodes d'eau douce Diporeia sp. manifestaient
un évitement en 72 heures pour des sédiments contenant 327 nmdles d'un mélange
de 11 HAP/g de poids sec; cette concentration occasionnait ensuite une létalité
chez 38 % des individus en 19 jours (Landrum et al.,1991).

Certains facteurs environnementaux influencent considérablement les
concentrations et les seuils écotoxiques des HAP en milieu aquatique. Quatre
facteurs méritent une attention particuliére & ce sujet, soit le rayonnement
solaire, la matiére organique présente, la température ambiante et la présence
d'autres contaminants.




Les rayons ultraviolets (U.V.) de catégories A et B (longueurs d'onde respectives
de 400 & 315 nm et de 315 & 285 nm) du spectre solaire sont absorbés par les HAP;
(Landrum et al., 1986). Suite & 1l'absorption des U.V., les HAP sont
"photoactivés"; ceci entraine un transfert d'électrons de leurs doubles liaisons
vers 1l'oxygéne ambiant, lequel est alors ionisé en radical superoxyde (70-07).
Lorsque cette ionisation a lieu au niveau des HAP lipophiles associés aux
membranes cellulaires, une peroxydation des lipides de celles-ci est induite, ce
qui altére leur ultrastructure et leur physiologie et perturbe ainsi les échanges
gazeux et osmorégulatoires (Oris et Giesy, 1985). Il y a alors amplification de
1'écotoxicité des HAP. Cette "photoinduction" écotoxique s'avére manifeste chez
les vertébrés et invertébrés aguatiques, comme 1l'illustre le tableau 12 pour
quelques létalitds. Elle peut aussi occasionner une génotoxicité. Ceci a été
observé chez des ménés Pimephales promelas adultes exposés & 12 g
d'anthracéne/L: en effet, alors que leurs oeufs ne présentaient pas d'anomalies
six semaines aprés la fraye, un rayonnement solaire pendant les 3 semaines
ultérieures fit apparaitre des difformités oculaires, des hémorragies, des
oedémes et des malformations de sac vitellin chez respectivement 2,4 %, 8 %, 19 %
et 22 % des larves (Hall et Oris, 1991). Les plantes aquatiques sont également
sensibles a la photoinduction de la toxicité des HAP par le rayonnement solaire
bien qu'elles captent partiellement ce dernier pour leur photosynthése. Par
exemple, la croissance d'une culture d'algues unicellaires Scenedesmus acutus
n'est pas affectée par 5 ug de BaP/l pendant 72 heures, mais est réduite de 50 %
en présence d'un rayonnement solaire en plus de cet HAP durant la méme période
(Sschoeny et al., 1988). De plus, la CE 50 d'inhibition de la croissance des
algues unicellulaires Selenastrum capricornutum en 22 heures par 1l'anthracéne
diminue de 37,4 pg/l & 3,9 pg/l pour cet HAP qui se révéle ainsi plus toxique
lorsque l'intensité des rayons ultraviolets A (UVA) solaires augmente de 125 a
765 uw/cm2 (Gala et Giesy, 1992). Mentionnons aussi que 1l'inhibition de la
croissance des lentilles d'eau Lemma gibba en 8 jours par l'anthracéne, le
phénanthréne et le BaP devient plus marquée avec une intensité lumineuse accrue
et que 1l'irradiation préalable de ces 3 HAP par des UVB ou le rayonnement solaire
accentue leur phytotoxicité (Huang et al., 1993).

Par ailleurs, la matiére organique présente, dissoute et particulaire, influence
également 1'écotoxicité aquatique des HAP. De fait, les HAP lipophiles
s'associent facilement avec cette matiére organique, entre autres avec la portion
humique dissoute; ceci favorise certes leur solubilité dans l'eau mais les rend
aussi moins biodisponibles et subséquemment moins écotoxiques (CNRC, 1983,
Environment Canada, 1993). Ce phénoméne s'explique de deux fagons. D'une part,
les complexes formés entre les HAP et la matiére organique dissoute ou
particulaire ont un volume élevé peu propice a la pénétration dans les cellules
d'échange des organismes aquatiques (McCarthy et al., 1985). D'autre part, la
désorption des HAP a partir de ces complexes est lente (Landrum et al., 1987).
I1 en résulte une diminution de bioconcentration, entre autres pour le
benzo(a)pyréne (-67 % et -90 % en présence de 1 et 20 mg/L d'acide humique
dissous) mais pas pour le naphtaléne chez 1l'arlequin Lepomis macrochirus
(McCarthy et Jimenez, 1985). On observe un abaissement analogue pour

59



09

(€) §*L = Ut 'S ‘0570 dLIUgANL
‘(nea, p sond) eubew eruydeg.
(€) ‘L =4 v2 'S *DION :d{tusanl
‘(nes, p vond) eubew eruydeq .

(2) 9'6 = Y Oy 'S ‘051D :ulrele
‘(gugw) sejawoud sa|eydaul.
(2) 9'G = U 2 'S 'DION :ulrele
‘(gugw) sejawoud safeydawtd .

‘AN O%AR .

*A‘N sues .

auguAd(e)ozusg

(£) L'S =4 G'E ‘S ‘0570 :@LtugaAnl
*(nea, p sond) eubew etuydeg.
(€) £'S = 4 v2 ‘S 'DION :@piueanf
‘(nea, p sond) epubew eruydeq .

(2) 92 =4 € 'S ‘0510 :uire|e
‘(guow) sejauwoid safeydewld .
(2) 92 = Y 2 'S 'DION :utrs|E
‘(gugw) sejowold sa)rydslld .

*ATh oene

'A'N sues .
auguiyd

(€) GL = U g 'S ‘0§70 0l Luganf
‘(nee,p eond) eubew piuydeg.
(€) G =Y $2 'S *DION :dLiusAnf
*(nea, p eond) eubew eluydeq .

‘A OBne .

AN sues .
augdeAyUY

(v) 02 = UL *'S*0S71D se3Lnpe
‘(nea,p sond) eubew eruydeq.
(v) 02 =4 L *S 'D3ON :83Lnpe
*(nee,p 8ond) eubew eruydeq.

(L) 2L =4 96 '4 *0ST0 iutrele
*(urnbsiue) snupyoouorw Siwods].
(L) 08 =4 96 ‘4 ‘DION :uiasle
t{(utnbaae) snupyoouoew stwodsd.

*A°N OaAR .

*A*f sues .
1oURORIYIUY

$931593 SP4QPIUBAUT

$93593 SPUGYILBA

q/6r us senbix03009 SUOLFRUTUBOUOY

S3LNPOUd

sauje|os m¢0~0m>mswpa suofea op aouasgud U dyH 9p So|eadL

saonop xnes (e

SONDbLX01009 SUCEFRUUSOUCD SIP JUBWBSSLeqy

:ZL nesiqey



L9

S30|OLABU| N SUOARL ;A
686l ‘*ie 30 uebey (y)
(861 ‘AseLy 30 pazsmeN (g)
L86L ‘AsdLH 18 Stup (2)
§861L ‘AsdLH 19 stup (1)

8 30 § xnea|qe3 sop Sepuaby| JLOA :§ 'Y ‘4 'saujne no (G ‘SO93S9} S00PdSO SBP SUNOD SWON

iZL nesa|qea np spusby

(¥) B =4l 'S ‘0870 #ttidneu
M{etwgide) eulps pLWwOILY.
() 8 =4 L 'S *D3ON :itidneu
‘(eLw9lJe) BUL[ES BLWBIAY »

‘AN O@AR .

‘AN sues .
auauky

(#) 02 =4 L *s ‘067D :iildneu
‘(atwgyae) pULIPS PLWSRAY.
(#) 02 =4 2 'S ‘DION :ittdneu
‘(oLw9rJe) BULIES PLWSIY .

At o9AR .

‘A sues .
BsugsBIYILY

S93S93 SPUGPIUOAUT

$931593 S9AQ9TUDN

/61 ue senbix03009 suoljedjussuc)

S3ENPOUG

seutJew xnea (q

(231ng) sauLe|0S S39|0LARIRIN SUOARU Op B0UBSYUd UD JyH SOp SONbLX03009 SUOLFRJUSOUCO SOp JUBWBSSLEqY gl heo|qe|



1'anthracéne, le benz(a)anthracéne et le benzo(a)pyréne (respectivement -46 %,
-86 % et -95 % en présence de 60, 30 et 15 mg/L d'acide humique dissous) mais pas
pour le naphtaléne chez la puce d'eau douce Daphnia magna (McCarthy et al.,
1985). Dans les sédiments, la présence de matiére organique réduit aussi la
biodisponibilité d'un HAP et son écotoxicité. C'est notamment le cas pour le
fluoranthéne et sa toxicité létale chez l1l'amphipode benthique marin Rhepoxinius
abronius, tel qu'illustré ci-aprés. Si on augmente la teneur en carbone

organique de 0,18 % & 0,31 % dans les sédiments, la CL 50, 10 jours de cet HAP
monte de 3,4 mg/kg & 6,5 mg/kg en poids sec de sédiment et sa CL 50, 10 jours
‘dans 1'eau interstitielle passe de 22,7 ug/l 3 29,4 ug/l, ce qui soutient que sa
biodiponibilité et son effet toxique ont alors diminué (Swartz et al., 1990).
Soulignons également que la matiére organique atténue la photoinduction de la
toxicité des HAP par les rayons ultraviolets solaires (Environment Canada, 1993).
Oris et al., (1990) ont constaté & ce sujet gu'une augmentation de 0 & 3 mg C
d'acides humiques dissous/L diminuait non seulement les BCF de 1'anthracéne de
1016 a& 453 chez les ménés Pimephales promelas et de 2699 3 632 chez les puces
d'eau Daphnia magna mais aussi ses-écotoxicités photoinduites par un rayonnement
solaire. Les TL 50 (temps létaux pour 50 % des individus) passaient alors
respectivement de 7 h & 50 h pour 19 ug d'anthracéne/L et de 3 h 34 13 h pour 21
1g d'anthracéne/L. Ces changements sont certes associés a une bioconcentration
réduite de cet HAP en présence de matiére humique. Mais, il y a aussi une
atténuation marquée des rayons ultraviolets (surtout les UVA) par les acides
humiques qui les absorbent (Oris et al., 1990). Une telle absorption exerce
ainsi un effet protecteur mais peut également entrainer une photolyse des acides
humiques et subséquemment un amoindrissement de cet effet. Bref, un débat reste
ouvert & ce propos et des recherches complémentaires seront nécessaires pour
mieux en cerner les variables. :

La température exerce aussi des effets sur la bioconcentration et 1'écotoxicité
des HAP. D'une part, une élévation de température accroit 1'absorption et ainsi
1'écotoxicité des HAP; ceci a été observé pour 1l'anthracéne (58 % de 4 & 15 °C)
chez 1'amphipode d'eau douce Diporeia sp. (Landrum, 1982) et le naphtaléne (55 %
de 4 3 12 °C) chez la crevette marine Pandalus goniurus (Korn et al., 1979).
D'autre part, wune augmentation de température accélére aussi les
biotransformations et éliminations métaboliques des HAP, comme cela a été
constaté pour le naphtaléne (34 % de 4 & 12 °C) chez la plie Platichthys
stellatus (Varanasi et al., 1981). Cette seconde tendance apparait toutefois
inférieure & la premiére, entre autres pour le BaP (respectivement 3 et 6 fois
de 13 & 23 °C) chez le poisson arlequin Lepomis macrochirus (Jimenez et al.,
1987). De plus, elle génére davantage d'adduits métaboliques précancérigénes de
HAP comme ceux de BaP (5 fois de 7 & 16 °C) chez la truite Onchorynchus mykiss

(Egaas et Varanasi, 1982).

La concomitance d'autres contaminants peut avoir un effet sur 1'écotoxicité des
HAP. Il y a notamment été explicité & ce propos que l'absorption horaire de
1l'anthracéne et celle du BaP sont inhibées a 50 % chacune chez 1'amphipode d'eau
douce Diporeia sp. en présence de toluéne a respectivement 2,2 et 0,7 mg/L
(Landrum, 1983). Une telle inhibition est également constatée pour le BaP avec
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le benzéne (5 mg/L), l'hexane (2,5 mg/L) ou le cyclohexane (5 mg/L) (Landrum,
1983). Des hydrocarbures complexes, comme les huiles extraites de sable
bitumineux, réduisent aussi par compétition 1'absorption des HAP; par exemple,
a une concentration de 45 mg/L pour ces huiles, 1l'absorption de 1'anthracéne est
réduite de 25 % chez la truite Onchorynchus mykiss et il y a également une
augmentation de 24 % des biotransformations et éliminations métaboliques de ce
HAP, lequel a alors une bioconcentration abaissée de 40 % par ces deux phénoménes
(Linder et al., 1985). Subséquemment, l'écotoxicité des HAP diminue face & ces
divers contaminants organiques et celle d'un mélange de HAP se révele ainsi plus
faible que le total des écotoxicités des HAP isolés de ce mélange (EAG, 1990).
Par contre, l'activation métabolique induite par divers contaminants organiques
favorise aussi les biotransformations des HAP en adduits précancérigénes & 1'ADN
ou autres. Cela a notamment été remarqué pour le BaP chez la truite Onchorynchus
mykiss face a des BPC (biphényles polychlorés) (Egaas et Varanasi, 1982) et chez
la sole Parophrys vetulus face & des BPC ou pétroles bruts (Varanasi et al.,
1980; Stein et al., 1984) ainsi que pour le naphtaléne chez cette derniére espéce
et chez la plie Plattichthys stellatus face 3 des hydrocarbures tels quels ou
associés a des sédiments (Varanasi et Gmur, 1981 a et b).

Les métaux exercent peu d'influence sur la toxicocinétique et 1'écotoxicité des
HAP. Par exemple, la bioconcentration, la métabolisation et la toxicité
sublétale du BaP ne varient guére en présence de cadmium chez le bar marin
Centropristis striata (Fair et Fortner, 1987) tandis que la déstabilisation
sublétale des membranes lysosomales d'hépatopancréas des moules Mytilus edulis
" par le phénanthréne (voir tableau 9) n'est que quelque peu amplifiée (12 %) par
le cuivre {20 ug/L) (Moore et al., 1984).

Ajoutons ici que 1'3ge et la diéte s'avérent également des facteurs & considérer
pour la toxicocimétique et 1'écotoxicité des HAP. De fait, ces derniers se
révelent plus toxiques chez les organismes biologiques aux trés jeunes stades de
développement qu'd des stades plus avancés comme certaines valeurs des tableaux
4 et 5 1'indiquent pour des vertébrés et invertébrés aquatiques. Par contre, la
cancérogénicité causée par les HAP se manifeste davantage avec 1'dge chez les
poissons vu le délai de plusieurs mois requis pour son induction (Black, 1983;
Hawkins et al., 1990). Par ailleurs, l'alimentation peut diminuer 1'écotoxicité
des HAP. En effet, chez l'alevin Lepomis macrochirus, bien que l'absorption du
14C—benzo(a)pYréne_é partir de l'eau soit deux fois plus prononcée pour -les
poissons nourris que pour les poissons non nourris (coefficient d'absorption:
32,6 et 15,4/h respectivement), l'alimentation entraine une épuration 10 fois
plus rapide de ce HAP (coefficient d'épuration: 0,05 et 0,005/h respectivement);
il en résulte une bioconcentration plus faible (FBC: 608 et 3208 respectivement)
et subséquemment une écotoxicité réduite du benzo(a)pyréne (Jimenez et al.,
1987).
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Les mécanismes d'action toxique des HAP ne sont que partiellement connus chez les
organismes aquatiques. 1Ils peuvent cependant @tre regroupés en 5 mécanismes
généraux, a savoir une association avec des membranes cellulaires qui se trouvent
aingi perturbées, une photoinduction entrainant la formation de radicaux libres
toxiques, une dérivation d'énergie pour des biotransformations supplémentaires,
une production de dérivés métabolites électrophiles réactifs et une formation
d'adduits génotoxiques a partir de certains dérivés métabolites.

En premier lieu, suite 3 leur caractére lipophile, les HAP s'associent facilement
aux membranes cellulaires composés de lipides, ce qui perturbe les propriétés
physico-chimiques de ces membranes chez 1les organismes aquatiques et
subséquemment leur rdle physiologique d'échanges (Neff, 1979). On explique ainsi
les différents effets suivants:

Il y a un déreglement d'osmorégulation ionique qui se traduit par un déficit
minéral dans le plasma et une augmentation des hormones cortisol visant a
contrer ce déficit (Pickering, 1981): ceci a notamment été vérifié chez le
poisson marin Fundulus heteroclitus exposé au naphtaléne (2 wug/L, 15 3j;
DiMichele et Taylor, 1978). Il est également constaté une diminution de
l'activité enzymatique des adénosines tri-phosphatases associées a la pompe
Na*/K* du potentiel électrochimique des membranes cellulaires, entre autres
dans des branchies de truite Onchorynchus mykiss aprés un traitement avec du
benz(a)anthracéne (30 ug/L, 7 j; Wong et Engelhardt, 1982). '

Une hyperplasie survient dans les cellules branchiales probablement pour
essayer de compenser le déréglement prédécrit d'osmorégulation ionique
(DiMichele et Taylor, 1978).

Les échanges gazeux peuvent aussi &tre réduits par les HAP chez les
organismes aquatiques: on a observé particulidrement une diminution de
l'entrée de 1l'oxygéne et donc de la respiration (voir tableaux 5 et 8).
Cette diminution serait reliée a un effet narcotique du naphtaléne (88 ug/L,
24 h) "au niveau des membranes d'échange chez les microcrustacés marins
Neomisis americana (Smith et Hargraeves, 1984). La baisse de la respiration
et subséquemment du métabolismé entrainerait des inhibitions enzymatiques et
d'autres diminutions physiologiques.

En second lieu, dans la zone de pénétration des rayons ultraviolets solaires A
et B en milieu aquatique, la photoactivation des HAP par ces rayons rend ces
composés plus polaires, hydrosolubles, disponibles et réactifs pour les cellules
(Huang et al., 1993). Elle entraine également un résonnance chimique qui induit
une formation de petits composés réactifs tels que des superoxides, des peroxydes
et des oxyradicaux libres, lesquels peuvent causer diverses altérationg dans les
macromolécules des cellules et de leurs membranes et/ou génes (Neff, 79; Landrum
et al., 1986).




En troisiéme lieu, les biotransformations des' HAP demandent une énergie
métabolique chez les organismes aquatiques, laquelle provient du métabolisme par
dérivation (CNRC, 1983). Ceci peut occasionner les phénoménes stipulés ci apres.

Un déficit d'énergie disponible affecte d'autres fonctions telles que la
croissance et la reproduction (voir tableaux 6 et 9). Il induit en outre une
ischémie céphalique et hépatique chez le poisson Fundulus heteroclitus exposé
au naphtaléne (DiMichele et Taylor, 1978).

Pour palier & ce déficit, la consommation d'oxygéne peut augmenter, comme par
exemple chez les microcrustacés marins Neomysis americana traités avec 1110
1g/L de naphtaléne pendant 24 heures. Il y a alors aussi une amplification
de diverses activités enzymatiques par les HAP, notamment celles de la
glycolyse qui utilise le glucose pour le métabolisme (Widdows et al., 1982).

En quatriéme lieu, la métabolisation des HAP dans les organismes aquatiques
produit des composés électrophiles réactifs qui peuvent interférer avec diverses
macromolécules, entre autres celles des membranes cellulaires, et/ou y induire
une activation de 1l'oxygéne moléculaire gazeux en agent de peroxydation de
lipides (Neff, 1979; EAG, 1990). Par exemple, chez les moules Mytilus edulis et
les escargots marins Littorina littorea exposés au phénanthréne (100 et 900 ug/L,
3 j), ce phénoméne serait responsable d'une altération des lysosomes et d'une
désorganisation du réticulum endoplasmique dans les cellules d'hépatopancréas
(Moore et al., 1984 et 1985; Nott et al., 1985). Leurs lysosomes libéreraient
alors des hydrolases favorisant une cytolyse.

En cinquiéme lieu, des adduits & 1'ADN se forment par covalence d partir de
certains métabolites électrophiles de HAP chez les organismes aguatiques, ce qui
peut y causer des effets génotoxiques (Varanasi et al., 1987). Parmi ces
métabolites, on connait surtout ceux qui sont issus des HAP ayant 4 4 6 noyaux
benzéniques avec une région angulaire (appelée "la baie"), entre autres le BaP.
Cette région est en effet propice pour, apreés époxydation en position 9-10,
favoriser une formation covalente d'adduit & 1'ADN chez les poissons (Varanasi
et al., 1987; Stein et al., 1990). Les effets génotoxiques induits par ces
adduits chez les aqrganismes aquatiques se manifestent de 4 fagons résumées ci-
dessous.

Un endommagement biomoléculaire de 1'ADN est alors constaté (voir tableau 7),
comme par exemple chez l'arlequin Lepomis macrochirus et le mené Pimephales
promelas aprés 24 heures d'exposition au BaP (1 pg/L); soulignons toutefois
que cet endommagement peut étre réversible grice a des enzymes dites de
réparation disponibles a cette fin (Shugart, 1988 cité dans EAG, 1990).

La chromatine renfermant 1'ADN dans les noyaux cellulaires est partiellement
désorganisée. Ceci entraine une clastogénicité sous deux formes, a savoir
une formation de "micronoyaux' secondaires par condensation de chromatine
et/ou une apparition d'aberrations chromosomiques (voir tableaux 7 et 10).
Ces phénoménes ont été détectés entre autres dans des gastrules embryonnaires
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d'oursin Paracentratus purpuratus traitées 48 heures avec du BaP (0,5 ug/L;
Hose, 1985).

Des anomalies apparaissent dans le développement embryonnaire. Cette
tératogénicité s'observe aprés 48 heures chez les gastrules de 1'oursin
Paracentratus puparatus et aprés 36 jours chez des embryons de soles et de
truites lors d'une exposition au BaP (0,1 & 2 ug/L; Hose et al., 1982 et
1984; Hose, 1985), tel qu'indiqué aux tableaux 7 et 10.

Une cancérogénicité a été mise en évidence pour le BaP chez une espéce de
cyprinidé par Hawkins et al. (1990). En effet, ces auteurs ont observé des
tumeurs néoplasiques hépatiques chez le "guppy" Poecilia latipes aprés 24
semaines d'exposition bihebdomadaire de 6 heures & 150 ug/L et plus de BaP.
Toutefois, ces conditions reflétent peu celles qui sont constatées dans les
sites aquatiques contaminés et on considére qu'il faut des délais plus longs
pour induire une cancérogénicité chez les organismes aquatiques in situ (EAG,
1990).  En effet, selon les récents modéles de Okey (1989) et Lu (1992) A ce
sujet, la cancérogenése induite par des agents xénobiotiques se développe
lentement et le cancer exige deux phases successives. D'abord, lors de la
phase dite d'initiation ou d'endogénicité, il y a endommagement
biomoléculaire de 1'ADN et surtout "entretien" répété de cet endommagement
malgré la capacité enzymatique de réparation de 1'ADN. Cette altération est
due 3 des métabolites électrophiles des HAP ou autres composés. Lorsque ces
métabolites sont instables, ils occasionnent des dommages & 1'ADN mais ne s'y
fixent guére. Par contre, lorsqu'ils ont une certaine stabilité, ils
s'associent & 1'ADN sous forme d'adduits covalents, ce qui favorise un
maintien des dommages. Ensuite, aprés cette longue initiation, une phase
dite de promotion ou d'épigénicité se développe et induit une multiplication
anarchique de cellules cancéreuses. Des métabolites de HAP s'avérent non
seulement des initiateurs pour la cancérogenése chez les organismes
aquatiques mais ils semblent aussi étre congidérés comme des promoteurs pour
celle-ci (Stein et al., 1990; Schiewe et al., 1991). Quoiqu'il en soit,
1'endommagement génotoxique de 1'ADN par les HAP n'est que la partie initiale
de 1l'induction d'une cancérogénicité ultérieure possible. Dans ce contexte,
les données génotoxigues obtenues pour les HAP chez les organismes aquatiques
ne sont pas automatiquement des preuves de leur cancérogénicité. Leur
génotoxicité doit plutdt étre considérée comme une "sentinelle" dépistant un
"potentiel de cancérogenése". Les études écoépidémiologiques aux sites
aquatiques contaminés sont plus probantes d& ce sujet (voir 3.2 plus loin).

3.1.2 Organismes terrestres
Chez la faune terrestre, les effets toxiques des HAP ont é&té trés peu étudiés, .

sauf chez les vertébrés de laboratoire utilisés pour la toxicologie humaine (voir
EHD, 1993; Shah et Bhattacharya, 1993).




Certes, plusieurs données ont été obtenues pour l'écotoxicité du pétrole vis-a-
vis de la faune terrestre mais rappelons que ce dernier renferme divers
hydrocarbures aliphatiques et aromatiques, dont les HAP. Mentionnons comme
illustration de cette écotoxicité que 1l'application de 5 pul de pétrole de
catégorie N° 2 sur le trou d'aération de la cogquille des oceufs de canard malard
Anas platyrhynchos &gés. de trois jours entralne une inhibition de 45 % de
1l'éclosion (Albers, 1977).

Si 1l'on considére les HAP individuellement, les résultats de bioessais
d'écotoxicité demeurent rares pour la faune terrestre, comme le montre le relevé
de littérature suivant.

Létalité: Fluoréne: FEisenia fetida (ver de terre): biocessai avec sol:
CL50, 48 h = 173 mg/kg de sol (Neuhauser et al., 1985).

BaP: Gallus domesticus (poulet): CL 30, 14 j = 2 mg/kg d'oeuf (1)".

Anthracéne, phénanthréne, fluoréne, pyréne ou fluoranthéne isolement:
Gallus domesticus {(poulet): NOEC, 14 j = 2 mg/kg 4'oeuf (1)*

Benzo(k)fluoranthéne:

Gallus domesticus (poulet):.

NOEC, 14 j = 0,2 mg/kg d'oeuf (1)"
CL 100, 14 j = 2 mg/kg d'oeuf (1)*

Anas platyrhynchos (canard malard):
CL 100, 19 j = 0,2 mg/kg d'oeuf (2)
Meleagris gallopavo (dinde):

LOEC, 19 3 = 0,2 mg/kg d'oeuf (2)*
CL 100, 19 j = 1 mg/kg d'oeuf (2)*

Somateria mollissima (canard eider):
NOEC, 19 3 = 0,05 mg/kg d'oeuf (2)*
CL 45, 19 j = 0,2 mg/kg d'oeuf (2)*
CL 90, 19 j = 1 mg/kg d'oceuf (2)*

Indéno(1,2,3-cd)pyréne:

Gallus domesticus (poulet):

NOEC, 14 j = 0,5 mg/kg d'oeuf (1)
CL 85, 14 j = 2 mg/kg d'oeuf (1)*
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Mélange de 18 HAP dont les 8 précités, chacun en proportion de 4,5 a
6,5 %:

Gallus domesticus (poulet):

- NOEC, 14 35 = 0,2 mg/kg d'oeuf (1)
- CL 40, 14 j = 2 mg/kg d'oeuf (1)"
Meleagris gallopave (dinde):

- NOEC, 19 j = 0,2 mg/kg d'oeuf (2)°
- CL 80, 19 j = 2 mg/kg d'oeuf (2)*
Anas platyrhynchos (canard malard):
- LOEC, 19 j = 0,2 ng/kg d'oceuf (2)*
- CL 100, 19 § = 2 mg/kg d'oeuf (2)*
Somateria mollissima (canard eider):
-~ NOEC, 19 j.= 0,2 mg/kg d'oeuf (2)*
- CL 100, 19 j = 2 mg/kg d'oeuf (2)"

%

(1) injection de 2 mg/kg (dans certains cas 0,5, 0,2 ou 0,05 mg/kg) dans
le sac vitellin au jour 4.
(2) injection de 2 mg/kg (dans certains cas, 1,0, 0,2 ou 0,05 mg/kg) dans
le sac vitellin au. jour 5.

*

Brunstrom et al., (1990)

 Génotoxicité: BaP: Gallus domesticus (poulet): oeufs (72 h) auxquels on
applique du BaP sur le trou daération de la coquille: LOEC, 10 h pour un
échange de chromatides-soeurs dans les chromosomes en métaphase
(clastogénicité) = 2 ug/embryon (Bloom, 1984).

Chez la flore terrestre, les effets suivants des HAP ont été explicités lors de
bicessais fait avec des graines de semence (EAG, 1990).

Sublétalité: Anthracéne: mais: NOEC, 7 h pour la croissance des plantules ou
leur respiration = 17,8 mg/L.
: Acénaphténe: mais: LOEC, 5 h pour une diminution de la croissance
des plantules ou leur respiration = 15,4 mg/L
BaP: blé: LOEC, 12 h pour une stimulation de croissance des
plantules = 0,5 ug/L '

Génotoxicité: BaP: soja: NOEC, 24 h pour l'apparition de taches de mutation
sur les feuilles = 400 mg/L.




De fagon générale, 1'écotoxicité des HAP est relativement faible pour les plantes
terrestres car celles-ci peuvent utiliser les HAP pour leur métabolisme et
synthétisent méme certains HAP (Suess, 1976; Slooff et al., 1989). Par exemple,
le BaP stimule la croissance du mais, du blé et du soja a des concentrations de
50 mg/kg de sol et n'inhibe cette croissance qu'ad des concentrations trés élevées
(Slooff et al., 1989).

3.2 Effets observés dans des sites
3.2.1 Ecosystémes d'eau douce
- Vertébrés (poissons)

Dans des lacs et riviéres, des études écoépidémiologiques ont été réalisées assez
récemment en vue d'établir des liens entre 1l'incidence des lésions d'aspect
cancéreux observées chez des poissons et la contamination de sédiments par les
HAP (tableau 13).

Dans les Grands Lacs, le port d'Hamilton a des sédiments particuliérement
contaminés en HAF (BaP > 1 ug/g et fluoréne > 10 ug/g en poids sec)
comparativement aux sédiments en amont au Lac Supérieur (BaP ou fluoréne < 0,1
pg/g en poids sec) ou en aval a la fin du Lac Ontario (BaP ou fluoréne 0,1 3 1
ug/g en poids sec) selon Bauman et Whittle (1988). Ces auteurs ont aussi
constaté que les meuniers benthivores de fond Catostomus commersoni présentaient
des lésions cancéreuses cutanée (papillomes) chez 30 % d'entre eux au port a
Hamilton alors que cette fréquence était inférieure & 1 % au Lac Supérieur et
avoisinait 6 % d& la fin du Lac Ontario. Parallélement, ces auteurs rapportent
également une fréquence de 25 3 35 % de tumeurs hépatiques chez des barbottes
brunes Ictalurus nebulosus de la riviére Black en Ohio par rapport & une
fréquence nulle chez des barbottes d'un site témoin (Lac Buckeye, Ohio). Les
premiéres renfermaient plus de 5 ng de BaP/g et plus de 1 pg de fluoréne/g en
poids frais dans leurs tissus tandis que les secondes n'en contenaient point.

Baumann et Mac (1988) ont aussi détecté des tumeurs du foie chez 30 a 38 % des
barbottes brunes Ictalurus nebulosus de la riviére Black et chez 13 & 19 % de
celles de la riviére Cuyahoga en Ohio. Des concentrations élevées de HAP ont
été mesurées dans les sédiments de ces deux cours d'eaux, soit 0,1 & 1 ug/g pour
des composés individuels de la riviére Cuyahoga et 10 & 1000 pg/g pour ceux de
la riviére Black. Ces sédiments renfermaient des agents cancérogeénes connus
comme le BaA et le BaP. Les barbottes des deux riviéres contenaient aussi des
HAP et la bile des barbottes de la riviére Black avait des hautes teneurs de
métabolites de HAP. Les composés organochlorés et les métaux lourds n'étaient
pas en concentrations élevées par rapport & d'autres sites ou des tumeurs
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hépatiques n'ont pas été observées et des inclusions virales n'ont pas été
constatées dans le foie des poissons.

Metcalfe et al. (1990) rapportent que l'injection d'extraits organiques de
sédiments (extraction avec acétone-hexane 1:1) du pdrt de Hamilton a provoqué des
tumeurs hépatiques malignes, semblables a celles qui sont induites par le BaP,
chez 9 % des alevins vésiculés de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss)
testés. Les extraits de sédiments ont également généré des adduits aromatiques
3 1'ADN dans des cellules de mammiféres in vitro et se sont révélés mutagéniques
lors de tests d'Ames faits & cette fin. Ils renfermaient 2 & 16 HAP & des
teneurs individuelles de 0,01 3 52 ug/g en poids sec, dont le phénanthreéne a 52
ug/g et le fluoréne & 40,8 nug/g: ces teneurs étaient globalement trés supérieures
3 celles d'autres polluants, comme les BPC (0,2 ug/g) et 1'hexachlorobenzéne (0,6
ng/g). Aucune constatation analogue n'a été obtenue pour des extraits organiques

de sédiments d'un site témoin (Ruisseau Oakville).

Des barbottes brunes Ictalurus nebulosus de riviére Buffalo et des dorés
Stizostedion vitreum de la rividre Détroit, deux affluents des Grands Lacs,
présentent aussi des fréquences élevées de cancers du foie (Maccubbin et al.,
1990), a savoir respectivement 27 % et 20 %. Les sédiments de ces deux riviéres
sont fortement contaminds par des HAP, entre autres le BaP, le fluorene et le
pyréne (3,13 et 17 ug/g dans la premiére et 0,1 - 17,7, 0,1 - 34,6 et 0,1 - 38,8
ug/g en poids sec dans la seconde). Pour déterminer le rdle de ces composés dans
1'étiologie des tumeurs constatées, les auteurs ont quantifié les adduits & 1'ADN
des foies. Les résultats de ces analyses permettent d'identifier plusieurs
composés aromatiques génotoxiques dans les adduits aux nucléotides. L'analyse
de la bile a révélé une exposition récente & des composés polyaromatiques.

La voie digestive est vraisemblablement importante dans la cancérogénése
environnementale des poissons. En effet, Maccubbin et al. (1985) indiquent que
le contenu stomacal de meuniers noirs Catostomus commersoni du fond du lac Erié
peut contenir des concentrations appréciables de HAP (0,78 ug/g). La variation
des concentrations mesurées dans les poissons suivait la variation observée dans
les sédiments prélevés aux endroits de capture des poissons. De plus, les
profils chromatographiques des HAP étaient similaires dans les poissons et les
sédiments. On peut raisonnablement en déduire qu'une partie au moins de la
charge en HAP regue par ces poissons provenait de 1l'ingestion de sédiments
contaminés.
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- Invertébrés

Des diminutions de densité benthique ont été reliées & la contamination de
sédiments par les HAP dans le ruisseau Kettle 4 Port Stanley, Ontario (AEL and
CANVIRO, 1988). Ce ruisseau draine le site d'un ancien complexe de gazéification
et les sédiments y ont été classés selon trois niveaux de contamination de HAP:
<9, 12-40 et > 80 pg/g. L'auteur a montré une densité d'oligochétes (vers
benthiques) significativement plus faible ainsi qu'un appauvrissement global de
la faune benthique dans les zones ol les sédiments étaient les plus contaminés.
Cela constitue une perturbation importante de 1'écosystéme parce gque ces

organismes constituent la nourriture de nombreux poissons.

Les HAP des sédiments du port d'Hamilton peuvent également s'avérer néfastes pour
des organismes benthiques, comme le soutient 1'étude de Krantzberg et Boyd.
(1992). Ces auteurs ont en effet constaté que les sédiments de 4 stations sur
5 de ce port provoguaient une létalité en 21 jours chez des nymphes benthiques
d'éphéméres Hexagenia limbata lors de bioessais en laboratoire. Ces nymphes
s'avéraient beaucoup plus sensibles que des ménés juvéniles Pimephales promelas
vu que seulement les sédiments d'une station sur 5 du port ont causé une
mortalité chez ces derniers en 21 jours: l'exposition aux sédiments des 4 autres
stations a toutefois réduit la croissance de ces ménés. BAux 5 sites, ces
sédiments riches en matiére organique avaient des teneurs élevées en naphtaléne
(0,33 &4 7,47 ug/g), phénanthréne (1,17 & 55,39 ug/g), pyréne (1,56 & 65,31 pg/g),'k
fluoréne (0,25 & 2,87 ug/g) et fluoranthéne (1,85 & 34,05 ug/g en poids sec)
ainsi que des traces de BPC (0,15 & 0,62 ug/g). Ces HAP et d'autres tels que le
BaP, le BbF et BKF se retrouvaient chez les nymphes d'éphéméres et les ménés
‘aprés 21 jours. Certes, les sédiments du port d'Hamilton renfermaient également
des teneurs relativement élevées de métaux lourds et autres métaux qu'on
détectait aussi chez les nymphes d'éphéméres et ménés a la fin des bioessais.
Toutefois, lorsque ces teneurs étaient enlevées avec des agents chélateurs,
1'écotoxicité létale des sédiments était accrue vis-a-vis des nymphes
d'éphéméres: aprés cette chélation, elle avoisina notamment 100 % lors d'une
exposition & des sédiments d'une station trés contaminée en HAP.

3.2.2 Ecosystémes d'eau marine
- Vertébrés (poissons)

Mentionnons tout d'abord que les déversements pétroliers en mer fournissent un

apport aromatique diversifié aux sédiments marins, lequel peut y entrainer’'divers
effets. Une étude illustrative a été faite 3 ce propos par Payne et al., (1988).
Ils ont exposé des plies rouges (Pseudopleuronectes americanus) durant quatre
mois & des sédiments contaminés par un produit pétrolier qui contenait des HAP.
Ils ont mesuré les modifications des teneurs en OFM-EROD (éthoxyrésorufine-o-
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dééthylase) dans le foie et les reins de ces poissons et ont constaté une
augmentation de cet enzyme pour un niveau trés faible de contamination (somme des
HAP: 1 ug/g). Ces études démontrent que les HAP présents dans les sédiments
peuvent étre biodisponibles et modifier les réactions biologiques des poissons,
méme & des faibles concentrations.

Par ailleurs, quelques études écoépidémilogiques marines ont ciblé des relations
"cause-effet" in situ entre des concentrations élevées de HAP dans des sé&diments
et des fréquences de tumeurs cancéreuses chez des poissons de fond (tableau 14).

Au Canada, des lésions hépatiques d'aspect cancéreux ont été constatées chez la
sole anglaise Parophrys vetulus dans le port de Vancouver (Goyette et al., 1988;
Brand et Goyette, 1989). Ces auteurs rapportent une fréquence élevée de lésions
(75 %) dans sa zoné la plus polluée, "Moody Arm", ol les sédiments sont fortement
contaminés par des hydrocarbures pétroliers et des HAP ( 3,1 & 36,6 ug/g) dont
les cancérogénes BaP, Bbf et BkF. Des fréquences moins élevées de tumeurs
hépatique s'observent aussi chez ces poissons a des sites moins pollués du port
ad savoir 30 % et 8 % respectivement & "Burrard Yarrow' et "Central Channel” (ce
dernier renferme 2,5 ug/g en HAP dans ses sédiments).

Dans le détroit de Puget (Washington), il y a une fréquence é&levée de néoplasmes
hépatiques chez la sole anglaise Parophrys vetulus qui y séjourne dans des sites
contaminés (Malins et al., 1984). Les liens entre les composés aromatiques
présents dans les sédiments et la diéte de ces poissons et les taux de ces
lésions ont été étudiés par Malins et al. (1985 a et b). 1Ils ont notamment
remarqué des taux relativement élevés de néoplasmes hépatiques chez les soles
anglaises de "Mukilteo Point" et "Eagle Harbour", & savoir respectivement 7,5 %
et 27 %. Les sédiments y contenaient des assez hautes concentrations
d'hydrocarbures ardmatiques, soit respectivement 7,8 3 33 ug/g et 2,5 & 120 ug/g
en poids sec dont 90 % étaient des HAP. Un site témoin, "President Point" ne
renfermait “que trés peu d'hydrocarbures aromatiques dans ses sédiments et ses
poissons ne présentaient pas de lésions hépatiques. Ajoutons aussi que les soles
de "Eagle Harbor", ou abondent des rejets de créosote, avaient des teneurs
élevées d'hydrocarbures aromatiques dans leur contenu stomacal et des
concentrations supérieures de métabolites de ces hydrocarbures dans leur bile.

Krahn et al. (1986) ont également examiné les soles anglaises Parophrys vetulus
et les sédiments dans le détroit de Puget (Washington). 1Ils ont constaté des
fréquences trés élevées de tumeurs hépatiques chez ces soles aux sites "Duwamish
Waterway" et "Eagle Harbour", soit respectivement 67,2 % et 90 % par rapport a
celles observées (6,2 %) & un site peu contaminé "Useless Bay". Aux deux
premiers endroits, .les sédiments contenaient des teneurs élevées de HAP, entre
autres 0,073 et 2,3 pg de BaP/g et 0,44 et 59 ug de fluoréne/g respectivement par
rapport & celles du site peu contaminé, a savoir 0,005 ug de BaP/g et 0,0019 ug

73



vl

9310 UOU DU ‘eugyjuedon| 4 in|4 ‘supuld(e)ozueq :deg

L66L
‘rle 39 oMILYDS

6/sanbijewoue saunquescuphy p Bu gz>
(Lw/6u gogz

€ 00 ®p d¥H 91 op 1e303) dvH 8p % 06<

isg309fuL senbLuebuo 53+eu3x]

20

% 8'€lL
isenbijedsy ssuwse|dogugud

uLowgy 83LS Yoeay 3SaM

snoquey 9| be3
1(*yseyM) 3ebng op 3tougq

Ammrmrmpm 8108)
snpnyaa sAhaydoary

. 9861
‘el 39 uyeuy

6L0'0 N4 *G00'0 ided
p'0 nld '€L0'0 :deg
65 inL4 ‘g'Z :ided

-42'9
% 2'L9
% 06

:sonbijedgy suopsg

Aeg sso|os()
RemuszeM Ysiuemnq
J4noquey e| be3

:(*yseM) 3ebng p 310439

(oste|bue 8|0g)

snyn3aA sAaydouey

q 39 © §861
‘*le 39 sup|ey

L'l

(dvH sep quos ¥ 06 IUOpP) 02L-G'2
. €E-8'L
isenbijewode sauNgUIed0UpAH

40

% L2

%S'L

.tsonbijedyy sowse|dogN

ULOWR} 931S i3ULOJ JUSPLSaU]

anoguel e| bey
JULod 02| YN
1("ysem) 320nd op 3Lod3gq

(ostebue a|og)
sn|hjan sAaydosed

SBOUBUYSDY

ue (6/6M) syjusLpgs so|
SUBDP dyH P SUOLIRUIUSOUCD Op Solwes)

oouanbyu) 39 SPAUSSQO $39443

s}Ho4pul

5'2 %8 Lauuey) [ea3ua)
ou % 0€ MOLLRA paBUAUNg
gloe-t'e % SL way Apooy
8861 (este|bue s 0g)
‘*le 39 3339h0y 112303 dyH rsanbijedsy suoisa (g "D) JeAnoduep @p 3u0d sny{n3aa sAaydouaey
o8s spirod .

$9949pLsSU0D s0ds]

sautJdell Xnej

souTIRW XNEd U9 SuossTod SO 2dYD dvH £9p senbrboToTwepTdoooy sepnie sap srsodukg

'y nesrqer




de fluoréne/g. Ces auteurs ont également effectué des comparaisons statistiques
entre les concentrations moyennes de métabolites de HAP dans la bile et les
" tumeurs hépatiques chez la sole anglaise 3 11 sites du détroit de Puget. Ils ont
trouvé une corrélation positive significative entre la prévalence de néoplasmes
et autres lésions du foie chez ces poissons et la concentration de métabolites
de HAP.

Comme les HAP sont rarement les seuls contaminants présents dans les sédiments,
leur rdle spécifique dans 1'altération de la santé des poissons n'est pas
toujours clair. Dans une revue des études de la cancérogénése du foie chez les
soles anglaises du détroit de Puget (Washington), Myers et al. (1990) mentionnent
que, les foies de soles sont affectés par un large éventail de lésions
hépatiques. Ils émettent 1'hypothése que ces lésions sont reliées aux
contaminants HAP en se fondant sur les deux raisons suivantes: "d'une part, des
associations statistiques entre les niveaux de HAP dans les sédiments et les
fréquences de ces lésions et, d'autre part, des corrélations Significatives entre
la fréquence de ces lésions et les niveaux de métabolites aromatiques et surtout
polyaromatiques dans la bile de ces poissons. En effet, Stein et al. (1990)
indiquent, dans une synthése complémentairé a celle faite par Myers et al.
(1990), que des soles anglaises Parophrys vetulus exposées durant 88 jours a des
sédiments du site "Duwamish Waterways" ol ils sont trés contaminés en HAP (entre
autres le naphtaléne, le phénanthréne et le BaP) contenaient 2 & 27 fois plus de
métabolites de HAP dans leur bile que des soles anglaises exposées durant la méme
période & des sédiments d'un site témoin "Dosewallips River" ot les sédiments
avaient une teneur organique similaire sans HAP. Une différence analogue 3 été
observée entre des soles péchées 3 "Duwamish Waterway" et celles prises a un
autre site témoin "Saratoga Passage" pour les métabolites aromatiques dans leur
bile. La fréquence de néoplasmes hépatiques chez les soles de "Duwamish
Waterway" atteint 22% et est nulle chez celles des sites témeoins. En outre, les
chromatogrammes des adduits & 1'ADN hépatique (déterminés aprés post-marquage au
32p) présentaient des "spots" particuliers pour les soles de "Duwamish Waterway"
et de "Eagle Harbour" trés contaminés par des HAP, lesquels '"spots" étaient
absents pour celles d'un site témoin "Polnell Point". Ces "spots" étaient
similaires 3 ceux obtenus pour les soles qui avaient regu une injection de 15 ug
de BaP/g en poids frais. Toutes ces constatations interreliées aménent a cerner
progressivement les HAP des sédiments marins comme'principaux responsables de la
cancérogénicité observée chez les soles & des sites contaminés au détroit de
Puget.

Dans cette perspective, une argumentation supplémentaire importante est fournie
par 1'étude de Schiewe et al. (1991). Ces auteurs ont injecté, a des intervalles
de 4 semaines pendant un an, des extraits organiques (extraction au chlorure de
méthyléne) de sédiments trés contaminés de "Eagle Harbour" & des soles anglaises
Parophrys vetulus provenant d'un site peu contaminé "Useless Bay". Parallélement
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4 ces injections de 30 ou 75 mg d'extrait/kg d'animal receveur, il y eut des
injections de BaP (12 mg/kg). Pour les témoins, des extraits de sédiments-d'un
site non contaminé "West Reach" ou des extraits de carriére furent injectés; de
plus, une série ne regut aucune injection. Ensuite, aprés un délai de 6 mois,
les soles furent examinées pour les lésions hépatiques. Parmi les 11 types de
lésions constatés, trois s'avéraient des prénéoplasmes. Les frégquences de ceux-
ci étaient les suivantes: 13,8 %, 13,6 %, 13, 3 % et 0 % chez les soles ayant
reqgu des injections de 75 mg d'extrait/kg, 30 mg d'extrait/kg, 12 mg de BaP/kg
et des extraits des sites témoins ou aucun extrait. Les extraits des sédiments
de "Eagle Harbour" renfermaient plus de 90 % de HAP (total de 16 HAP) et des
traces de N-HAP (total de 12 N-HAP) et de BPC: dans une injection d'un ul de 75
mg/kg, il y avait 300 & 2300 mg de HAP individuels, 2 & 220 mg de N-NAP
individuels et 14 mg de BPC. Soulignons enfin que les prénéoplasmes hépatiques
induits chez les soles en laboratoire se retrouvaient aussi chez les soles prises
3 "Eagle Harbour'. Cette &tude de Schiewe et al. {1991) en eaux marines, comme
celle de Metcalfe et al. {1990) en eaux douces, renforce la relation cause a
effet entre une exposition a& des hautes teneurs de HAP de sédiments de sites:
contaminés et des tumeurs hépatiques malignes & caractére épizootique chez les

poissons.

Les HAP de lieux contaminés se retrouvent dans la diéte des poissons. De fait,
au détroit de Puget (Washington), des saumons juvéniles Oncorhynchus tshawytcha
qui avaient séjournés 2 moig au site trés contaminé "Duwamish Waterway" avaient
900 fois plus de HAP dans leur contenu stomacal que les saumons juvéniles ayant
séjournés durant la méme période & une site non contaminé "Nisqually river"
(Mc Cain et al., 1990). De plus, les premiers contenaient 24 fois plus de
métabolites de BaP et naphtaléne dans leur bile que les seconds.

Mentionnons enfin qu'une immunosuppression a été observée chez des saumons
juvéniles Oncorhynchus tsawytscha du site trés contaminé "Duwamish Waterway"
comparativement & ceux du site non contaminé "Nisqually River" au détroit de
Puget (Washington) (Arkoosh et al., 1991). En effet, les premiers avaient des
globules blancs qui ne suscitaient pas une réponse immunologique (augmentation
du nombre de cellules B produisant des anticorps) & un antigéne dépendant des
cellules T et qui n'induisaient qu'une faible réponse & un antigéne indépendant
des cellules T. Cet effet immunosuppresseur humoral chez les saumons du
. pacifique s'ajoute a un autre effet immunosuppresseur constaté par Payne et
Fancey (1989) dans les mélancmacrophages des plies Pseudopleuronectes americanus
de l'atlantique. Bien que 1'immunosuppression soit généralement un facteur
présent lors de la cancérogénése (Okey, 1989, Lu, 1992), ses conséquences chez
les poissons sont actuellement inconnues pour leur résistance 3 des maladies,
notamment celles associées 3 des HAP en lieux contaminés (Arkoosh et al., 1991).
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- Vertébrés (mammiféres)

Shugart (1990) a analysé les adduits de BaP a4 1'ADN dans le cerveau chez 3
bélugas (Delphinapterus leucas) de l'estuaire du fleuve Saint-Laurent (Qc) et
chez -4 bélugas de l'estuaire du fleuve Mackenzie (T.N.0.). Il rapporte des
teneurs de 69 a 206 nanogrammes d'adduits de BaP par gramme d'ADN chez les
bélugas du Saint-Laurent comparativement & aucune teneur détectable de ces
adduits chez ceux du Mackenzie. Ces résultats montrent que les bélugas du
Saint-Laurent ont été exposés au BaP et l'ont métabolisé en BaP diol époxide,
lequel s'est ensuite lié de fagon covalente a 1'ADN de leur cerveau. La liaison
4 1'ADN peut altérer ses bases mais celles-ci peuvent étre remplacées. Elle peut
aussi provoquer des altérations qui seront transmises aux cellules-filles. La
recherche actuelle suggére que le dommage & 1'ADN qui n'est pas corrigé est
probablement un des stades initiaux de la cancérogénése d'origine chimique. La
quantité de métabolite 1ié & 1'ADN cellulaire peut dés lors fournir une base non
seulement pour estimer 1l'exposition mais aussi pour estimer le risque associé a
cette exposition (Shugart, 1990).

- - Invertébrés

Au port de Sydney (N.E), contigu avec une cokerie et une mare & goudron, des
contrdles ont indiqué des abondances et diversités benthiques plus faibles dans
son bras sud que dans son bras nord (Hildebrand, 1982). La plus faible diversité
a été observée prés de la crique Muggah. Les groupes taxonomiques les plus
fréquents dans le benthos du bras sud étaient des polychétes et anémones qui y
constituaient 42 $ de la biomasse totale. Plusieurs espéces benthiqués, conme
les crabes-hermite, les patelles et les amphipodes, qui se trouvaient dans le
bras nord, n'étaient guére constatées dans le bras sud. La concentration totale
de HAP dans les sédiments variait de 13 & 2800 ug/g(poids sec) au bras sud
comparativement & 2,5 & 8,2 ug/g au bras nord (Matheson et al., 1983). Certes,
il y avait également des concentrations. élevées de métaux lourds dans les
sédiments mais aucune relation ne ressortait entre la distribution de ces métaux
et celle du benthos. La couleur des sédiments et leur forte odeur de H,S
suggéraient que plusieurs métaux s'y trouvaient sous forme de sulfures, lesquels
étaient alors moins disponibles pour le benthos (Hildebrand, 1982).  De fait, les
sédiments avaient une apparence qui variait d'une boue sablonneuse brune & une
boue vaseuse noire avec une forte valeur de goudron. Les stations qui dégagaient
cette odeur présentaient les plus faibles diversités de benthos. L'abondance et
la diversité du benthos augmentaient avec 1'éloignement de la crique Muggah. La
zone intertidale de cette derniére renfermait 2830 pg d'HAP/g en poids sec dans
ses sédiments et ne présentait aucune apparence de vie (Hildebrand, 1982).



Sirota et al. (1983) ont également remarqué qu'au bras sud du port du Sydney
(N.E.), les homards Homarus americanus et les moules Mytilus edulis étaient
fortement contaminés en HAP. 1Ils ont montré le lien entre les niveaux de HAP
dans les sédiments et dans les homards au bras sud du port. De fait, ils y ont
trouvé jusqu'd 1 ug/g de BaP et 88 ug/g de HAP totaux (en poids frais) dans
1'hépatopancréas des homards et jusqu'da 109 pg/g de BaP et 2 830 ug/g de HAP
totaux (en poids sec) dans les sédiments (Sirota et al., 1983). Suite & ces
constats, le Ministére de Péches et Océans a banni la péche commerciale dans le
bras sud pour protéger les consommateurs des niveaux élevés de HAP dans les
homards en attendant un contrdle suffisant des rejets et une réduction
significative de la concentration en HAP.

3.2.3 Ecosystémes terrestres

Les données de contamination des HAP dans la faune terrestre au Canada sont
presque inexistantes bien qu'on sache que les HAP puissent avoir des effets
toxiques cancérogénes chez les mammiféres en laboratoire par diverses voies
d'exposition (IFC-Clement, 1990; EHD, 1993). Signalons cependant une étude de
Blondin et Viau (1992) portant sur des marmottes Marmota monax ol des adduits de
BaP ont é&té mesurés dans 1l'albumine et 1'hémoglobine du sang. Ces adduits
étaient plus élevés chez les spécimens provenant d'une zone contaminée a 10 km
sous le vent d'une aluminerie de vieille technologie dans la région du Saguenay,
(Québec) que chez ceux d'une zone témoin (Saint Roch des Aulnaies, Québec). En
effet, les premiers renfermaient 7,6 pmoles de BaP/g d'hémoglobine et 69,9 pmoles
de BaP/g d'albumine comparativement aux seconds qui contenaient 0,4 pmole de
BaP/g d'hémoglobine et 7,6 pmoles de BaP/g d'albumine. La présence de ces
adduits serait & relier & la présence de HAP dans la végétation dont se
nourrissent les marmottes. De fait, cette végétation a une teneur moyenne de BaP
équivalente a 13,74 ug/g (poids sec) dans la région du Saguenay, alors qu'elle
ne renferme que 2,33 ug de BaP/g en moyenne a Saint Roch des Aulaies (Blondin et
viau, 1992). Une étude égquivalente est en cours prés d'une autre aluminerie de
vieille technologie dans la région Saint-Maurice (Québec); elle examine, chez des
marmottes, non seulement les adduits de HAP aux protéines sanguines mais aussi
leurs adduits & 1'ADN hépatique, leurs métabolites dans la bile et le niveau
d'enzymes OFM dans le foie (Champoux, 1994).

78




4. Réglementations

Les lois, reglements et lignes directrices qui s'appliquent aux HAP tant au
Canada qu'd 1l'étranger ont été inventoriés pour plusieurs HAP dans
1'environnement. Les informations ont surtout été tirées des documents suivants:
CCME (1989, 1991), RISCPT (Registre International des Substances Chimiques
Potentiellement Toxiques), ministére de 1'Environnement de 1'Ontario, MacDonald
et al., (1992) et Environnement Canada (1993).

Au Canada, il y a des réglements, des lignes directrices (incluant des critéres
d'évaluation et de décontamination) et des objectifs pour l'air ambiant, les
déchets, les eaux douces de surface et souterraine, les eaux marines, les
sédiments et les sols (tableau 15). A l'étranger, on retrouve aussi des normes,
‘lignes directrices, objectifs, recommandations et/ou autres directives pour les
neuf produits retenus (tableau 16). Les niveaux varient beaucoup selon les
institutions et le critdre considéré pour un méme produit (jusqu'a 1000 fois).

4.1 Air ambiant

Au Québec, la Communauté urbaine de Montréal a une norme concernant la teneur en
HAP totaux (0,19 pg/m3, moyenne 8 h) et en naphtaléne (300 pg/m?, moyenne 8 h)
dans l'air ambiant. De son coté, 1'Ontario mentionne des critéres de qualité de
l'air ambiant pour le BaP et le naphtaléne dans une norme provisoire. Pour le
BaP, le critére de qualité pour 1'air ambiant est de 0,003 ug/m3 (valeur moyenne
annuelle, toutes sources confondues) alors qu'il est de 22,5 ug/m3 pour le
naphtaléne (moyenne en 24 heures). Ailleurs dans le monde, les valeurs pour ce
composé varient entre 0,000 pg/m3 (Virginie) et 10 ng/m® (Allemagne) (Slooff et
al., 1989).

4.2 Eaux

Plusieurs critéres existent concernant la teneur en HAP dans 1'environnement
aquatique et la majorité sont émis afin de limiter le golit et 1'odeur pour l'eau
potable (Environment Canada, 1993). Au Canada, 1la Commission mixte
internationale (CMI) a établi un objectif pour le BaP (0,01 ug/L) afin de
préserver la qualité du milieu pour les Grands Lacs.
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Tableau 16: Gammes de critéres concernant les HAP au Canada et ailleurs dans le monde

Gammne ou ) Gamme* ou
Produit Milieu valeur unique valeur unique Type
au Capada dans le monde
" Acénaphténe air N.A 1,9 pg/m3 SA
eau douce 3,3 ug/L 3,3 - 10 pg/L LDR, N
eau souterraine 0,5 - 30 pg/L 0,5 - 30 pg/L c
sédiments 0,05 ug/g 0,05 pa/g 0
sols 0,1 - 100 mg/kg 0,1 - 100 mg/kg C
Anthracéne air N.A. 1,9 pg/m3 SA
eau douce 0,01 pg/L 0,01 - 0,04 ng/L LDR, R
eau souterraine 0,2 - 20 ug/L 10 - 20 pg/L c
sédiments 0,1 ug/g 0,1 - 3 pg/yg 0, C
sols 0,1 - 100 mg/kg 0,1 - 100 mg/kg C
Benz(a)Anthracéne eau souterraine 0,01 - 2 ug/L 0,01 - 2 ug/L C, R
sédiments 0,13 pg/g 0,13 - 3 ug/g 0, R
sols 0,1 - -10 mg/kg 0,1 - 50 mg/kg c, R
Benzo(a)Pyréne air - 0,22 - 3,3 ng/m3 0-10 ng/m3 NP
éau douce 0,01 - 0,04 pg/L 0,01 - 0,2 ug/L 0, LDR
eau salée 0,0001 upg/L 0,0001 ug/L LDR
eau souterraine 0,01 - 1 wg/L 0,01 ~ 1 pg/L C, R
sédiments 0,1 - 1 ug/g’ 0,1 - 3 pg/g o, C
sols 0,1 - 10 mg/kg 0,02 - 10 mg/kg C, OMA
Fluoranthéne eau douce N.A 0,01 pg/L SA
eau souterraine 0,1 - 10 wg/L 0,7 - 10 wg/L C
sédiments 0,17 ng/g 0,17 - 7 ug/g 0, C
sols 0,1 ~ 100 mg/kg 0,1 - 100 mg/kg c
Fluoréne air N.A. 1,9 -.50 ug/m3 SA
eau douce 11 ug/L 11 ug/L LDR
eau souterraine ’ 0,1 - 10 pg/L 0,1 - 10 ug/L C
sédiments 0,05 wg/g 0,05 ug/g 0
sols 0,1 - 100 mg/kg 0,1 - 100 mg/kg C
Naphtalane air 22,5 - 300 po/m> 1,8 - 1190 pg/m° N, NP, LD, SA N,
eau douce 0,8 pg/L 0,8 - 10 ug/L LDR, R
eau souterraine 0,2 - 30 wg/L 0,2 - 30 wg/L c. R
sédiments 0,1 - 0,2 ug/g 0,1 - 3 ua/g 0, C
sols 0,1 - 50 mg/kg 0,1 - 50 mg/kg 0, C, R
Phénanthréne air N.A. 1,9 ug/m3 SA
eau douce 3 ug/L 1 - 3 pg/L LDR, R
eau salée 0,177 ug/L 0,177 ug/L LDR
eau - souterraine 0,1 - 20 pg/L 0,7 - 20 pg/L C, R
sédiments 0,15 ug/g 0,15 - 3 ug/L 0, C
sols 0,1 - 50 mg/kg 0,1 - 100 mg/kg C, R
Pyréne air N.A. 1,9 ug/m3 SA
eau douce 0,04 ug/L 0,04 ug/L LDR
eau souterraine 0,2 - 30 pg/L 0,2 - 30 ug/L c, R
sédiments 0,26 ng/g 0,26 ug/q 0
sols 0,1 - 100 mg/kg 0,1 - 100 mg/kg C, R
HAP totaux atr 100 - 190 ng/m’ 100 - 190 ng/m> N
eau douce N.A. 0,1 - 3,11 ng/L C
eau souterraine 0,2 - 50 pg/L 0,2 - 50 pg/L C
sédiments 0,5 - 2,5 ug/L 0,5 - 2,3 ug/L C, 0
sols 0,1 - 200 mg/kg 8,1 - 10 000 mg/kg C, SA
déchets solides 500 wg/g 500 pg/g N
lixiviat de déchets 5 ug/L 5 ug/L N

C: Critére, CMA: Concentration maximale acceptable, LDR: ligne directrice recommandée, N: Norme. NA: non

provisoire, 0: Objectif, R: recommandation, SA: Seuil administratif
1nc1qt les données canadiennes

KH
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Le Conseil canadien des ministres de 1'environnement (CCME) désire préciser des
lignes directrices pour la teneur de sept HAP (acénaphténe, anthracéne, BaP,
fluoréne, naphtaléne, phénanthréne et pyréne) dans les eaux douces (Environment
Canada, 1993). Pour le BaP, la ligne directrice considérée se

situe a 0,04 ug/L alors qu'elle varie entre 0,01 ug/L pour 1'anthracéne et 11
1g/L pour le fluoréne. Pour le BaP, la 1ligne directrice canadienne est
supérieure a l'objectif (0,01 pg/L) de la Commission mixte internationale (CMI)
mais s'avére inférieure 3 la norme de qualité de l'eau ambiante de 1'Etat de
New-York (0,20 ug/L). En ce qui concerne l'eau salée, des lignes directrices
sont proposées pour le BaP (0,0001 ug/L) et pour le phénanthréne (0,177 ng/L).

4.3 Sédiments

Il existe quelques critéres pour les HAP dans les sédiments au Canada. Par
1'intermédiaire de la Loi Canadienne de la Protection de 1'environnement (LCPE),
Environnement Canada a émis une ligne directrice concernant la teneur maximale
permise pour les HAP totaux (2,5 ug/g) afin de permettre l'immersion en mer des
sédiments dragués. Pour décontaminer le port de Vancouver, la
Colombie-Britannique a développé des objectifs pour 15 HAP en plus des HAP totaux
dans les sédiments. Ces objectifs varient entre 1 et 2,5 pg/g selon le produit.

La CMI a aussi établi un objectif pour la protection de la vie aquathue des
Grands Lacs pour la teneur en BaP des sédiments (1 ug/g).

Les Pays-Bas ont des critéres de qualité sédimentaire pour 11 HAP spécifiques,
pour la somme des six HAP dits de Borneff (BaP, fluoranthéne, benzo (b) et (k)
fluoranthéne, benzo(ghi)péryléne, indéno(1,2,3-cd)pyréne) et un général pour tous
les autres HAP (Slooff et al., 1989). Ils font aussi mention de teneurs a partir
desquelles une intervention de décontamination est requise. -

L'état de Washington a développé des critéres basés sur les concentrations
minimales a partir desquelles un effet a été observé ("LOEC"). Parmi ces effets,
notons la toxicité aigué€ et chronique, les modifications histopathologiques, les
modifications de la diversité et de 1'abondance de diverses espéces et des
modifications & la structure des communautés (MacDonald et al., 1992).

Les objectifs de qualité pour les sédiments du port de Vancouver sont 10 fois
inférieurs aux critéres développés pour le détroit de Puget (Washington) et sont
semblables & ceux des Pays-Bas. Mentionnons que le CCME prépare aussi des lignes
directrices concernant la teneur en HAP des sédiments.




4.4 Sols et eaux souterraines

Plusieurs ministéres provinciaux de l'environnement ainsi que le CCME ont établi
des critéres provisoires de qualité environnementale pour les lieux contaminés
au Canada (CCME, 1991). 1Ils concernent l'évaluation des lieux et font mention
d'objectifs de décontamination en fonction d'usages agricoles, résidentiel ou
parc et commercial ou industriel.

Ailleurs, les Pays-Bas ont des valeurs de référence permettant d'évaluer la
contamination d'un sol et des eaux souterraines (Slooff et al., 1989).
L'ex~Union Soviétique mentionne une concentration maximale acceptable pour le BaP
dans les sols et la Grande-Bretagne considére la teneur en HAP totaux afin de
décider si une action est requise (CCME, 1989). "Environmental Protection
Agency" des Etats-Unis (USEPA) a aussi un objectif environnemental
(multi-milieux) pour le naphtaléne.

Les critéres d'évaluation de la qualité de 1'eau souterraine mentionnés par le
CCME (1991) wvarient de 0,01 & 0,2 ug/L pour le benz(a)anthracéne et le pyréne
respectivement alors qu'au niveau des sols, ils se situent & 0,1 wg/g pour tous
les HAP. Comme objectif d'action de décontamination de 1'eau souterraine servant
d'eau potable, il existe un seul critére canadien et il concerne le BaP
(0,01 ug/L). En ce qui concerne les sols, les valeurs varient de 0,1 & 10 ug/g

~

pour le BaP et de 0,1 & 100 pg/g pour le pyréne.

Parmi les HAP considérés par la Colombie-Britannique, mentionnons les niveaux de
décontamination proposés pour les eaux souterraines concernant 1'acénaphténe (de
0,5 & 30 pg/L), le BaP (de 0,1 & 1 ug/L) et les HAP totaux (de 0,2 & 50 ug/L).
Comme seuils de décontamination des sols, on propose des teneurs de 0,1 &
100 ug/g d'acénaphténe, 0,1 & 10 ug/g de BaP et 1 & 200 ng/g de HAP totaux (CCME,
1991); notons que les niveaux proposés varient de 0,1 & 10 ug/g pour Quinze des

HAP mentionnés, cette variation est en fonction de 1'usage prévu (CCME, 1991).
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