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RESUME

Dans le but d’accroitre la sécurité des usagers, un projet d’amélioration de la route 175 a
été mis de ’avant, réaménageant cette derniére en une autoroute a quatre voies séparées,
entre les kilométres 60 et 227, L’¢largissement de la route 175 risque cependant
d’entrainer un certain nombre d’impacts sur le milieu aquatique dfi, notamment, a

I’utilisation accrue de sels de déglacage.

Le sel de voirie épandu sur la route 175 est composé principalement de chlorure de
sodium (NaCl), mais contient également des matieres insolubles (sable, argile et oxydes
ferreux), des sulfates et des chlorures de calcium et de magnésium (CaSO4, MgSO,,
CaCl;, MgCl,), ainsi que du ferrocyanure de sodium, utilis¢é comme agent anti-

agglomérant.

Les apports en sels de déglagage peuvent avoir des répercussions sur les parameétres
physico-chimiques des plans d’eau. Dans les lacs petits et peu profonds, les apports en
sels (NaCl, CaCl,, MgCl,, CaSO4 et MgS0,4) peuvent entrainer la formation d’une
chemocline, qui peut nuire au mélange vertical des eaux, causer une raréfaction de
I’oxygéne dans ’hypolimnion et un relargage d’ammoniac et de certains métaux. Les sels
de déglagage peuvent également causer une augmentation du dépot de sédiments et de la
charge en sédiments en suspension dans les plans d’eau, par un apport direct d’abrasifs et
par 1’augmentation de I’érosion aux abords de la route. Les effets néfastes, pour le biote
aquatique, entrainés par ces modifications du milieu pourraient se traduire en une

diminution de la diversité et de ’abondance des organismes dans les plans d’eau.

Les divers sels utilisés comme fondants (NaCl, CaCl,, MgCl,, CaSO4 et MgSQOy) peuvent
également étre toxiques pour les organismes aquatiques, s’ils sont présents en
concentration suffisante dans le milieu. Les informations disponibles dans la littérature
scientifique nous révélent cependant que les concentrations requises sont relativement

élevées et pourraient ne pas étre atteintes dans les milieux perturbés par les sels de voirie,
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Le ferrocyanure de sodium, ajouté aux sels de déglacage a titre d’agent anti-agglomérant,
constitue potentiellement le composé le plus toxique du mélange. Ce dernier peut se
dissocier en solution par photolyse, entrainant la production de cyanure libre, fortement
toxique pour le biote aquatique. Le cyanure est un poison affectant principalement la

respiration chez les organismes, auquel les poissons semblent particuliérement sensibles.

Relativement peu d’études traitant des effets des sels de voirie sur la faune aquatique ont
pu étre relevées dans la littérature scientifique. Il existe également un manque de
connaissances concernant la toxicité, pour les organismes aquatiques, des quelques-unes
des composantes de ces sels, ainsi que certaines divergences relatives aux conclusions de

certaines études.

Des recherches futures seraient nécessaires afin d’accroitre nos connaissances concernant
les effets des sels de déglacage sur le biote des cours d’eau affectés. Avec I’élargissement
de la route 175, qui entrainera une augmentation des apports en sels de déglagage dans de
nombreux plans d’eau de la réserve faunique des Laurentides, il devient essentiel d’étre

en mesure de mieux cerner les effets potentiels de ces sels sur le milieu aquatique.
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1. INTRODUCTION

Les sels de déglacage pénétrent et migrent dans I’environnement sous forme d’ions
dissociés (Environnement Canada et Santé Canada 2001). Il n’existe pas de mécanismes
d’élimination majeurs (volatilisation, dégradation, sorption ou oxydation) pour contribuer
a I’élimination des sels dans les eaux de surface (Environnement Canada et Santé Canada
2001). L’accroissement de 1’épandage de sels de déglagage pourrait ainsi se traduire,
entre autres, en une augmentation de la concentration de certains ions (sodium, calcium,
magnésium et chlorure), ainsi qu’en un apport de matiéres insolubles (sable, argile)
utilisées comme abrasifs. Autre aspect préoccupant, diverses substances présentant une
certaine toxicité pour les organismes vivants, telles que du ferrocyanure de sodium,
peuvent étre ajoutées aux sels de voirie a titre d’agent anti-agglomérant. Enfin, il existe
une multitude de types de sels de voirie utilisés au niveau mondial, dont la composition
est trés variable, quant 4 la nature de ses composantes et de leur proportion dans le
mélange. Ces demiers pourraient avoir des impacts divergents sur les organismes et le

milieu, selon la nature de leur composition.

1.1 Problématique

La sécurité des routes, en particulier durant la saison hivernale, est une préoccupation de
premiére importance au Québec. C’est notamment dans le but d’accroitre la sécurité des
usagers que le projet d’amélioration de la route 175 a été mis de I’avant, réaménageant

cette derniére en une autoroute a quatre voies séparées, entre les kilométres 60 et 227.

Cet élargissement de la route pourrait cependant avoir certains impacts sur le milieu
aquatique, par un accroissement de 1’érosion pendant les travaux de construction, des
perturbations hydrologiques, la perte d’habitats, de méme que I’utilisation accrue de
fondants et d’abrasifs (BAPE 2005). C’est de ce dernier aspect que nous nous

préoccuperons ici.



Selon un rapport du Bureau d’audiences publiques en environnement (BAPE 2005),
I’élargissement de la route 175 entrainera une augmentation d’environ 50 % des quantités
d’abrasifs et de fondants épandues sur cette route. Au cours des six derniéres années, une
moyenne de 100 tonnes de sels de voirie par kilométre pondéré a été épandue sur cette
route (MTQ 2996b). Au Canada, environ 4,9 millions de tonnes de sels de voirie peuvent
étre rejetées dans ’environnement chaque année. C’est en Ontario et au Québec que les

charges annuelles sont les plus fortes (Environnement Canada et Santé Canada 2001).

En raison de préoccupations relatives a I’épandage de ces sels, les sels de voirie furent
inclus dans la Liste des substances prioritaires (LSIP), qui identifie les substances
potentiellement nocives pour I’environnement ou la santé humaine. A la suite d’une
¢valuation, Environnement Canada et Santé¢ Canada ont déterminé que « les sels de voirie
qui contiennent des sels inorganiques de chlorure avec ou sans sels de ferrocyanure sont
considérés « toxiques » au sens de ’article 64 de la Loi canadienne sur la protection de
Uenvironnement (1999 )» (Environnement Canada et Santé Canada 2001). Selon ce
rapport, lorsqu’ils sont présents en quantités suffisantes, les sels de voirie peuvent étre
toxiques pour certaines espéces d’organismes aquatiques, ce qui peut entrainer une
réduction de 1’abondance et de la diversité des communautés dans les écosystemes
affectés. Dans les lacs, les sels de déglacage peuvent également affecter le mélange
vertical des eaux, créant une raréfaction de 1’oxygéne en profondeur et perturbant le cycle
des éléments nutritifs. Enfin, I’épandage de ces sels peut augmenter la charge en

sédiments dans les plans d’eau, ce qui peut nuire a la condition de la faune aquatique.

1.2 Objectifs spécifiques

Le but de la présente rétrospective de la littérature est de donner une synthése des études
publiées portant sur les effets néfastes des sels de voirie, et de ses diverses composantes,
sur la faune benthique, zooplanctonique, ainsi que sur ’omble de fontaine (Salvelinus
fontinalis), principale espéce de poisson retrouvée dans les plans d’eau pouvant étre
affectés. Les aspects présentés seront spécifiquement orientés en fonction de la
composition des sels de déglacage €pandus sur la route 175. De fagon plus spécifique,

cette recherche vise & réponse aux objectifs suivants :



o Documenter la composition des sels de voirie en général, et plus spécifiquement
la nature des sels utilisés sur la route 175.

o Documenter les effets potentiels des différentes composantes des sels de
déglacage sur les paramétres physico-chimiques du milieu aquatique

e Documenter les effets potentiels des sels de voirie sur les organismes benthiques
et zooplanctoniques, ainsi que sur les poissons (en particulier ’omble de fontaine
et autres Salmonidés).

e Intégrer I’ensemble de ces éléments et réaliser une synthése des effets potentiels
des sels de voirie et des concentrations pouvant étre nocives pour les organismes

aquatiques et le milieu.

La recherche de la documentation scientifique nécessaire a la rédaction de cette
rétrospective de la littérature a été réalisée a I’aide des banques de données « Scopus » et
« Web of Science ». Les catalogues « Manitou », de I'Institut National de la Recherche
Scientifique, « Atrium » de I’Université de Montréal, ainsi que celui de la bibliothéque du
ministére du Développement durable, de I’Environnement et des Parcs furent également
questionnés. Le moteur de recherche Google a également été employé. Finalement, une
communication avec le ministére des Transport a permis d’obtenir des informations

spécifiques quant aux sels épandus sur la route 175.



2. COMPOSITION DES SELS DE VOIRIE ET CRITERES ACTUELS

2.1 Composition des sels de voirie

Avant de pouvoir discuter des effets potentiels des sels de voirie sur les organismes
aquatiques, il importe de déterminer la composition de ces sels. Selon Transports Québec,
le traitement appliqué aux routes en hiver dépend des facteurs climatiques du moment. Le
fondant le plus utilisé est le chlorure de sodium (NaCl). Son efficacité est maximale a des
températures supérieures a -10 °C (MTQ 2006a). Le chlorure de sodium est formé (en %
de la masse) d’environ 40 % de sodium (Na) et de 60 % de chlore (Cl). Des éléments
traces, tels que le phosphore, le soufre, 1’azote, le cuivre et le zinc, peuvent constituer
jusqu’a 5 % du poids total du sel (MDOT 1993, in Environnement Canada et Santé
Canada 2001). De son c6té, le chlorure de calcium (CaCl,) est ajouté en faibles quantités
au chlorure de sodium et aux abrasifs afin d’améliorer leur efficacité, lorsque la
température est inférieure a -15 °C. Ce demnier n’est jamais utilisé seul (MTQ 2006a). Sa
composition (en % de la masse) est de 36 % de calcium (Ca) et de 64 % de Cl
(Environnement Canada et Santé Canada 2001). Finalement, différents abrasifs (sable,
gravier ou pierre concassée) sont utilisés seuls ou combinés a de faibles quantités de
fondants, lorsque la température est inférieure a -15 °C, afin d’augmenter I’adhérence des
pneus (MTQ 2006a). Au Canada, peu d’additifs sont ajoutés aux préparations de sels de
voirie. Cependant, le ferrocyanure de sodium (NasFe(CN)s-10H,O) est un anti-
agglomérant couramment utilisé afin d’éviter I’agglutination des chlorures pendant
I’entreposage et les opérations de déglacage (Environnement Canada et Santé Canada
2001).

Plus spécifiquement, le sel de voirie utilisé sur la route 175 est composé de chlorure de
sodium (NaCl) (~ 94 %), de mati¢res insolubles, soit du sable (silicate), de I’argile
(aluminosilicate) et des oxydes ferreux (~ 5 %), et de sulfates et de chlorures de calcium
et de magnésium (CaSQ4, MgSOy4, CaCly MgCly) (~ 1 %). On retrouve également du
ferrocyanure de sodium comme agent anti-agglomérant, mais celui-ci est ajouté en

quantités relativement faibles, de 1’ordre d’environ 100 ppm. Les sels utilisés sur la route



175 proviennent en majeure partie des Iles-de-la-Madeleine et le fournisseur principal est
la compagnie Les Mines Seleine Inc. (MTQ 2006b).

Etant donné la grande variabilité dans la composition des sels de déglagage, la plupart des
recherches étudiant ’effet de ces derniers sur les organismes aquatiques se sont
concentrées sur les effets reliés au NaCl, qui est généralement le principal constituant, et
au ferrocyanure de sodium, qui est ’agent anti-agglomérant le plus utilisé et qui est
soupgonné d’étre la composante la plus toxique de ces sels. Cependant, afin de bien
cemer les effets néfastes potentiels des sels de déglagage épandus sur la route 175, il est
important de discuter des effets potentiels de chacune des composantes des ces sels. C’est

dans cette optique qu’a été orientée cette rétrospective de la littérature.

2.2 Critéres actuels pour les sels de voirie

Environnement Canada considére que des concentrations de chlorures inférieures a 140
mg/l pour une exposition a court terme et & 35 mg/l pour une exposition a long terme, ne
devraient pas mettre en péril la santé¢ des organismes d’eau douce (BAPE 2005). De plus,
Environnement Canada prévoit que si ces organismes étaient exposés de fagon chronique
a une concentration de 210 mg CI7/1, environ 5 % en souffriraient (concentration 1étale
moyenne), tandis que 10% pourraient étre touchés a environ 240 mg Cl/1

(Environnement Canada 2006). De son c6té, le ministére du Développement durable, de

I’Environnement et des Parcs utilise les crittres de 1’Agence d¢¢ Drotection

Environnementale des Etats-Unis (US EPA) pour la protection de la vie aquatique, qui
sont de 230 mg CI71 pour les effets chroniques' et de 860 mg CI7/1 pour les effets aigus®
(BAPE 2005).

! 11 faut que la concentration moyenne sur quatre ne dépasse pas 230 mg/l plus d’une fois tous les trois ans.
211 faut que la concentration horaire moyenne ne dépasse pas 860 mg/l plus d’une fois tous les trois ans.


Bassin
Note
Différentes critères pour ministère de l'environnement (canada) et MDDEP. 

Aussi le calcul de la concentration pour pouvoir commenter sur la concentration horaire moyenne, ou moyenne... etc???


3. EFFETS DES COMPOSANTES DES SELS DE VOIRIE SUR LES
ORGANISMES AQUATIQUES ET SUR LE MILIEU

3.1 Chlorure de sodium (NaCl)

L.e chlorure de sodium (NaCl) constitue environ 94 % de la composition des sels de
déglacage épandus sur la route 175. Il est donc crucial de bien connaitre les effets

néfastes que ce sel peut avoir sur les organismes.

3.1.1 Effets sur les paramétres physico-chimiques du milieu aquatique

Perturbation du mélange vertical des eaux

Selon Environnement Canada, les apports en sels dissous, notamment en NaCl, peuvent
nuire au mélange vertical des eaux dans certains lacs (BAPE 2005), ce qui peut entrainer
la méromicticité de ces derniers. Ce phénomeéne s’explique par le fait que les eaux denses
et chargées en sels descendent vers les couches plus profondes. Cette absence de mélange
vertical peut entrainer une raréfaction de ’oxygéne dans les couches inférieures du lac,
une réduction du cycle des éléments nutritifs (Environnement Canada 2004), ainsi qu’une
diminution de la température de I’eau en profondeur dans le lac (Environnement Canada
1997). Judd et Stegall (1982) ont par exemple noté une faible concentration en oxygéne
dissous pendant une période prolongée dans les eaux profondes du First Sister Lake
(Michigan, E-U), un lac ou les sels ont entrainé une stratification, ce qui a eu un impact

négatif sur la faune et la flore du lac (in Ramakrishna et Viraraghavan 2005).

Ce type de perturbations a été observé dans des lacs ol la concentration de chlorures était
d’environ 105 mg/] et celle de sodium d’environ 60 mg/l. Les lacs petits et profonds
seraient les plus vulnérables (BAPE 2005; Environnement Canada 2004). Cherkauer et
Ostenso (1976) ont noté, au cours d’une étude portant sur les effets de ces sels sur de
petits lacs artificiels, la formation d’une stratification hivernale due aux sels de
déglagage. Cependant, dans le cas présent, la stratification a subi un déclin avec la fonte

des neiges, laquelle a créé un apport d’eau douce ainsi que la disparition de la couche de



glace recouvrant le lac, ce qui a permis un brassage grice a ’action du vent et du
réchauffement des eaux. Free et Mulamoottil (1983) ont également observé la présence
d’une stratification hivernale, causée par les apports de sels, au cours d’une étude sur la
limnologie du lac Wabukayne (Mississauga, Ontario). Bien que cette stratification ait été
temporaire, elle a interféré avec le brassage printanier, ce qui a empéché le brassage
complet des eaux. La présence d’une stratification dans des lacs de petite taille, causée
par les sels de voirie et interférant avec le brassage printanier, a également été relevée
dans d’autres travaux (Judd 1970; Hoffman et al. 1981). De plus, Bubeck ef al. (1971)
ont observé la présence d’une chemocline (halocline) dans le lac Irondequoit Bay
(Rochester, New York), un lac pourtant relativement large et peu profond. En comparant
les données de 1939-1940 et de 1969-1970, les chercheurs ont noté que la période de
stagnation estivale a été prolongée d’un mois, en raison de la stratification entrainée par
les sels de voirie. Finalement, en plus d’étre sensibles a ’apparition d’une chemocline,
les petits lacs qui regoivent des apports importants en NaCl sont susceptibles de subir une
diminution du pH, due a I’hydrolyse de 1’eau par le sodium (Na) (Environnement Canada
1997).

Perturbation des échanges ioniques

La méromicticité d’un lac peut également affecter les échanges eaux-sédiments. En effet,
le phosphore et divers métaux sont plus facilement libérés de sédiments faiblement
oxygénés, que de sédiments ayant un contenu élevé en oxygéne (Wetzel 2001). Une
augmentation de la libération du phosphore peut accroitre la productivité du lac, en
particulier s’il y a suffisamment d’échanges au niveau de la chemocline (Smol et al.
1983, in Evans et Frick 2001). Une carence en oxygéne peut également causer un
relargage d’azote, qui se fera principalement sous forme d’ammoniac, plutét que de
nitrate (Evans et Frick 2001). L’ammoniac, lorsqu’il est présent sous forme de NH,OH,
est hautement toxique pour de nombreux organismes, en particulier pour les poissons
(Wetzel 2001). Enfin, parmi les métaux lourds pouvant étre plus facilement libérés par
échange ionique avec les sédiments, on retrouve notamment le mercure, le cadmium, le

zinc et le cuivre (Hawkins et Judd 1972; Backman 1980, ir Jones et al. 1992; [Wang et



al. 1991; MacLeod ef al. 1996}, in Environnement Canada 1997). Wang et al. (1991) ont
d’ailleurs trouvé qu’une concentration de 709 mg Cl/l augmentait substantiellement le

relargage de mercure a partir de sédiments d’eau douce (in Evans et Frick 2001).

Influence sur la toxicité des métaux

En définitive, un accroissement de la salinité peut également entrainer une augmentation
de la biodisponibilité¢ des métaux lourds (Warren et Zimmerman 1994, ir Environnement
Canada 1997). Warren et Zimmerman (1994) ont documenté que le coefficient de
partition pour les métaux dans les eaux de fonte de neige diminuait avec 1’augmentation
de la salinité et des températures plus basses. Une diminution de ce coefficient signifie
davantage de métaux dans la fraction dissoute (Novotny et al. 1998). Par ailleurs, il fut
démontré que la toxicité des métaux dans les cours d’eau récepteurs est davantage reliée a
la fraction dissoute de ces derniers, qu’a la concentration totale (Novotny et al. 1998).
Finalement, puisque le NaCl entre en compétition avec les métaux pour les sites de
liaisons particulaires, le NaCl amplifie la biodisponibilité des métaux traces tels que le
cadmium, le cuivre et le zinc dans les écosystémes aquatiques (Warren et Zimmerman
1994).

3.1.2 Effets sur les organismes aquatiques

Benthos
»  Toxicité du NaCl

On retrouve dans la littérature un nombre assez important d’études portant sur la
tolérance des organismes benthiques a la salinité, notamment au NaCl. Le tableau 1
présente un sommaire des résultats de tests portant sur la toxicité du NaCl pour le

benthos.

Plusieurs espéces d’Ephéméres (Callibaetis spp. (Bactidae)) peuvent tolérer des niveaux

de salinité relativement élevés, tel que rapporté par Wichard (1975), qui indiquait que



cette tolérance était due A des changements adaptatifs dans le nombre de cellules a
chlorure « coniform chloride cells », ce qui permet une hyper-osmorégulation efficace (in
Benbow et Merritt 2004). Ce demier a rapporté 50 % de mortalité & une concentration de
NaCl de 700 mg/l pour C. coloradensis Banks. Des travaux de laboratoire, effectués en
Afrique du Sud par Goetsch et Palmer (1997), ont tent¢ de déterminer la tolérance a la
salinité de certaines espéces de macro-invertébrés de la riviere Saber, dans le Kruger
National Parc. Les auteurs ont établi une CLso", pour une période d’exposition de 96
heures, allant de 2200 a 4 500 mg NaCll, pour Tricorythus sp. (Ephéméroptéres :
Tricorythidae). Pour sa part, Chadwick (1997) a indiqué que le taux de croissance chez
Hexagenia limbata Serville (Ephéméroptéres : Ephemeridae) demeurait inchangé lorsque
’espéce était soumise a différents « traitements de sel » et il a calculé des CLsp variant de
2400 (a 28 °C) a 6 300 mg/l de NaCl (a 18 °C), selon la température (in Benbow et
Merritt 2004).

Une étude menée par Benbow et Merritt (2004) tentait de déterminer les doses létales de
chlorure de sodium (NaCl) pour quatre espéces de macro-invertébrés. Callibaetis
fluctuans Walsh (Ephéméroptéres : Baetidae) s’est montré relativement tolérant a la
salinité. Aprés 15 jours de traitement, la mortalité observée était généralement inféricure
a 50 %, pour des concentrations de NaCl inférieures a 5 000 mg/l (2 558 mg/l de CI).
Physella integra Haldeman (Basommatophores : Physidae) a démontré une trés faible
mortalité 4 une teneur en NaCl inférieure & 10 000 mg/l, aprés 96 heures d’exposition, et
faiblement plus élevée aprés 15 jours. Par contre, & des concentrations supérieures a
10 000 mg/l, ils ont noté une mortalité allant de 40 & 100 % aprés 96 heures et 15 jours,
selon les conditions du test. Dans cette méme étude, les macro-invertébrés Hyalella
azteca Saussure (Crustacés: Amphipodes) et Chaoborus americanus Johannsen
(Diptéres : Chaoboridae) n’ont pas démontré de mortalité significative, dans I’ensemble

des conditions de traitement, pour des concentrations de NaCl allant jusqu’a 10 000 mg/l.

" On retrouve, 4 'annexe C, la liste des acronymes utilisés dans le texte et les tableaux ainsi que leur
signification.
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Des travaux menés par Blasius et Merritt (2002) en laboratoire et sur le terrain ont
examiné les effets des sels de voirie (NaCl) sur des communautés de macro-invertébrés
d’eau douce. Les parametres étudiés furent la toxicité, les effets sur 1’abondance et la
diversité des populations, ainsi que I’'influence du NaCl sur la dérive des organismes. Des
réponses comportementales subtiles dues au stress causé par des teneurs en sels élevées
furent observées. Les organismes exposés aux traitements de 2 500, 5 000 et 10 000 mg
NaCl/l ont réagi de fagon moins vigoureuse lorsque poussés doucement, que les individus
des contrdles et du traitement a 1 000 mg NaCl/l. L’étude a également indiqué une CLsq
pour 96 heures supérieure a 10 000 mg NaCl/l pour Acroneuria abnormis (Newman) et
Agnetina (=Phasganophora) capitata (Pictet) (Plécoptéres : Perlidae) et pour Tipula
abdominalis (Alexander) (Diptéres : Tipulidae). Dans cette méme étude 1’ Amphipode
Gammarus pseudolimnaeus (Gammaridae) et deux especes de phryganes (Pycnopsyche
spp.) ont démontré respectivement des CLso pour 96 heures d’environ 7 700 et 3 526 mg
NaCl/l. De son cdté, un test de toxicité effectué en milieu statique, au cours de travaux de
Crowther et Hynes (1977), a révélé une mortalité¢ de 20 % chez G. pseudolimnaeus, lors

d’une exposition de 24 heures & une concentration de 2 500 mg/1.

Au cours d’une étude, Khanna et al. (1997) ont tenté de déterminer les effets du pH, de la
salinité et de la dureté de 1’eau sur le nématode Caenorhabditis elegans (Rhabditidae).
Les tests ont été effectués dans deux milieux différents, soit le K-medium (2,36 g KCI +
3,0 g NaCl par litre d’eau distillée; Williams et Dusenbery 1990) et une eau reconstituée
de dureté modérée (MHRW, 96 mg NaHCO; + 60 mg CaSO,42H,0 + 60 mg MgSQO4 + 4
mg KCl par litre d’eau distillée; USEPA 1993). C. elegans a pu tolérer jusqu’a 15,46 (24
heures d’exposition) et 15,50 g/l de NaCl (96 heures d’exposition) dans le K-medium, et
jusqu’a 20,50 (24 heures) et 20,95 g/l de NaCl (96 heures) dans le MHRW, sans qu’il y

ait de mortalité significativement diftérente (p > 0,05) de celle des contrdles.

Diverses études réalisées dans le but de mieux connaitre les capacités régulatrices de
larves d’insectes exposées a un milieu salin ont permis d’estimer les concentrations
létales de sel pour ces organismes. Une concentration de 9 935 mg/l de NaCl est mortelle

pour les larves de Aédes aegypti (Dipteres : Culicidae), de Sialis lutaria (Mégaloptéres :
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Sialidac) (Sutcliffe 1961a), de Corethra (Dipteres: Chaoboridae) (Schaller 1949, in
Sutcliffe 1961a) et Helodes (Coléoptéres: Helodidae) (Treherne 1954, in Sutcliffe
1961a). Cette teneur est environ égale a 30-40 % de la concentration de I’eau de mer.
Cependant, la larve de Aédes detritus peut tolérer des concentrations de plus de deux fois
celle de I’eau de mer (Sutcliffe 1961a). Finalement, la larve de Limnephilus affinis
(Trichoptéres : Limnéphilidae) peut tolérer des teneurs allant jusqu’a au moins 23,96 g/l
de NaCl (environ 75 % de la concentration de 1’eau de mer) et peut survivre pendant de
courtes périodes dans une solution de 27,47 g/l de NaCl (environ 85% de la

concentration de I’eau de mer).

Sutcliffe (1961b) a effectué des travaux de laboratoire portant sur la régulation ionique et
osmotique des fluides biologiques chez les Trichoptéres Limnephilus stigma Curtis et
Anabolia nervosa Leach (Limnéphilidae), et plus particulierement sur 1’équilibre sel-eau.
Ces derniers ont permis de déterminer que des concentrations supérieures a 3 506 mg/l de
NaCl étaient létales pour les larves de ces organismes. De plus, lors d’une exposition
d’une durée de sept jours a des teneurs allant de 9 935 a4 12 857 mg/l, seuls quelques

individus survivaient.

Lors de tests en laboratoire, Hamilton ef al. (1975) ont soumis trois espéces d’invertébrés
aquatiques du lac Michigan & diverses concentrations de NaCl et de KCI, pendant 48
heures, afin de déterminer les concentrations létales pour ces organismes. Les
concentrations de NaCl ayant entrainé une mortalité de 100 % (qui furent calculées a
partir d’une courbe de régression) sont de 3 735 mg/l pour Nais variabilis (Piguet)
(Haplotaxides : Naididae), de 8 865 mg/l pour Cricotopus trifascia Edwards (Dipteres :
Chironomidae) et de 10136 mg/l pour Hydroptila angusta Ross (Trichoptéres :
Hydroptilidae). L’étude révéle des différences marqueées entre les valeurs obtenues pour
KClI et NaCl, ce qui refléte, selon les auteurs, le réle mineur joué par I’ion CI” dans la
1étalité des substances, qui serait plut6t due au cation associ€¢. Ceci avait également été
noté par Thornton et Sauer (1972), qui attribuaient la toxicit¢ du NaCl a la forte
concentration de Na' et qui avaient indiqué que le Cl avait plutdt un role passif (in

Hamilton et al. 1975).
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«  Effets sur la composition des communautés

Selon un certain nombre d’études, les apports en NaCl dans les lacs et les cours d’eau
peuvent entrainer des changements au niveau de 1’abondance des organismes et de la

diversité des populations benthiques.

Selon Environnement Canada (1997), des changements dans la composition des
communautés de macro-invertébrés benthiques, dus a I’augmentation de la concentration
de chlorure (CI), ont été observés dans les petits cours d’eau a faible débit. Une étude
menée par Albrecht (1954) a aussi démontré que la faune des riviéres Werra et Wipper,
en Allemagne, s’est appauvrie avec l'accroissement de leur teneur en sels. Ainsi,
plusieurs espéces habituellement communes ont disparu et d’autres furent représentées
par seulement quelques individus dans les derniéres années de 1’étude. Gammarus pulex
(Amphipodes : Gammaridae), une espéce jadis trés abondante dans ces eaux, semble
avoir disparu lorsque les concentrations de chlorure ont atteint des valeurs se situant entre
1 000 et 2 340 mg C17/1 (in Crowther et Hynes 1977).

Free et Mulamoottil (1983) ont noté, au cours d’une étude portant sur la limnologie du lac
Wabukayne, un lac artificiel servant de réservoir pour les précipitations, la présence
d’une stratification hivernale. Tel que vu précédemment, ceci a pu entralner une
raréfaction de ’oxygéne dans les couches inférieures du lac. Les auteurs ont de plus
observé que peu d’espéces ont été collectées dans le bassin le plus profond du lac
(profondeur de trois meétres), mis & part Chaoborus sp. (Diptéres : Chaoboridae) qui était
de loin le genre dominant. Des résultats semblables furent relevés dans d’autres lacs,
notamment le First et le Third Sister Lake, situés dans le Michigan, aux Etats-Unis. Une
étude de Bridgeman et al. (2000), avait pour objectif de comparer 1’¢tat actuel de divers
parameétres du Third Sister Lake et les conditions observées lors d’études antérieures. Une
comparaison des profils d’oxygéne dissous des années 1927-1929 et 1939-1942 et des
données récentes (1992-1999) a indiqué une diminution de 1’oxygénation maximale dans
I’hypolimnion lors du brassage automnal, de méme qu’un déclin plus rapide de I’oxygene

dans cette couche suite a la stratification, conduisant dans les derniéres années a 1’anoxie
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dés la fin janvier. Ces effets furent attribués a une stratification chimique du lac, causée
par ’apport de sels de voirie. Ceci a eu pour conséquence une diminution de la diversité
et de la densité des organismes benthiques, d’au moins 12 espéces et une densité
moyenne de 167 000 ind./m* en 1927, a 4-5 espéces et 15 144 ind./m’ en 1999. En
général, les populations benthiques ont quitté la portion plus profonde du lac (16-18 m)
pour les couches plus superficielles (<10 m) et en 1999, seul Chaoborus sp. a €té
retrouvé a des profondeurs supérieures & 10 m. L’€tude portait plus particuliérement sur
trois taxons, soit Chironomus sp. (Diptéres: Chirononidae), Chaoborus sp. et

Oligochaeta.

Pour sa part, Judd (1969) a effectué¢ une étude d’une durée de quatre ans afin de
déterminer les effets des sels de voirie sur le First Sister Lake, ou les sels entrainent
parfois une stratification printaniére (in Hawkins et Judd 1972). Pendant les années ou il
y avait absence de brassage printanier, les eaux de [’hypolimnion ont été anoxiques
pendant des périodes pouvant durer jusqu’a huit ou neuf mois. La premiére année ou le
lac a été échantillonné, il y avait de nombreuses espéces appartenant aux familles des
Oligochetes et des Chironomides. Par contre, les résultats d’échantillonnages ayant été
réalisés suite 4 un hiver au cours duquel de grandes quantités de sels ont été épandues
dans la région ont mis en évidence la grande réduction des populations de ces deux
familles et le fait que seules les espéces tolérantes sont demeurées. L’auteur a observé
I’absence d’invertébrés benthiques dans le bassin le plus profond du lac et la présence de
quelques organismes appartenant a la famille des Oligochétes et des Chironomides prés
de la rive. Cette condition peut causer de la mortalité chez les poissons, ce qui s’est

d’ailleurs passé pendant I’hiver 1964-1965 (Judd 1969, in Hawkins et Judd 1972).

Selon plusieurs chercheurs, la faible concentration en oxygéne dans [’hypolimnion,
pendant des périodes prolongées (entrain€es par la stratification), de méme que le stress
entrainé par les fortes concentrations en chlorure, seraient probablement la cause des
réductions au niveau de 1’abondance et de la diversité des organismes benthiques, dans
les lacs affectés par des apports en NaCl (Judd 1969; Free et Mulamootil 1983; Halse et
al. 1998; Bridgeman et al. 2000). De plus, selon Free et Mulamootil (1983), la
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prépondérance des Chaoborus dans les lacs affectés pourrait s’expliquer par le fait que
les migrations diurnes des larves de Chaoboridae dans la colonne d’eau leur permettent

d’échapper temporairement a I’anoxie dans les sédiments.

Cependant, les résultats d’autres études n’ont pas révélé de modifications au niveau de la
composition des communautés d’organismes benthiques. Par exemple, des observations
effectuées sur le terrain, dans des écosystémes contaminés au NaCl, n’ont indiqué aucun
effet sur la composition ou la diversité d’espéces appartenant aux ordres des
Ephémeéroptéres, des Plécoptéres, des Trichoptéres et des Coléoptéres, & des
concentrations allant jusqu’a 67 mg de NaCl/l (Kersey 1981; Molles 1980). Finalement,
au cours de I’étude de Blasius et Merritt (2002) introduite précédemment, une analyse de
variance n’a trouveé aucune différence significative dans la composition des groupes
fonctionnels d’alimentation « functional feeding group » en amont et en aval des sites
¢tudiés. Ceci semble donc indiquer que, dans le cas présent, les sels de voirie ne semblent
pas causer de changements dans la fonction trophique des communautés d’invertébrés se

retrouvant 4 la base de la chaine alimentaire.

* Effets sur la dérive des organismes benthiques

Selon certaines études, les apports en NaCl pourraient avoir une incidence sur la dérive
des invertébrés benthiques, qui consiste au transport de ces organismes par le courant
(Kohler 1985). Les organismes peuvent étre « balayés » hors du substrat par le courant ou
choisir d’entrer de fagon active dans le courant, et ce pour diverses raisons (échappement
a la prédation, recherche de ressources, évitement de conditions défavorables) [(Smock
1996; Brittain et Eikeland 1988), in Kundman (1998)]. Cependant, les organismes
pénétrant dans le courant deviennent ainsi plus vulnérables a la prédation, ce qui peut
conduire a des changements dans la structure des communautés aquatiques, par perte de

biodiversité (Brittain et Eikeland 1988, in Kundman 1998).

Une étude effectuée par Kundman (1998) avait pour objectif de déterminer les effets des

sels de voirie sur la dérive de larves du Trichoptére Hydropsyche betteni
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(Hydropsychidae) dans les cours d’eau. Au cours de travaux de laboratoire (en milieu
lotique) et de terrain (effectués dans le ruisseau Mill Run (Pennsylvanie, E.-U.)),
Kundman a trouvé que des concentrations de 2 000 et 4 000 mg/l de NaCl n’avaient
aucun effet significatif sur la dérive des organismes. L’auteur a également déterminé une

CLso (48 heures) de 13 308 mg/l de NaCl pour H. betteni.

Des travaux de laboratoire et de terrain effectués par Crowther et Hynes (1977) ont
également tenté de déterminer si les apports en sel provenant des eaux de ruissellement
de la route affectaient la dérive de trois espéces d’invertébrés aquatiques, soit
I’ Amphipode Gammarus pseudolimnaeus Bousfield (Gammaridae) et des Trichoptéres
Hydropsyche betteni Ross et Cheumatopsyche analis Banks (Hydropsychidae). Les
résultats des travaux de laboratoire, ot 1’on recréait I’effet d’apports en NaCl par a-coups
« pulse », indiquent que les Trichoptéres semblaient ne pas avoir été affectés par des
concentrations de chlorure allant jusqu’a 1 650 mg/1. Des teneurs allant jusqu’a 800 mg
CI'/1 n’ont également pas eu d’effet sur la dérive de G. pseudolimnaeus. Finalement, les
travaux effectués sur le terrain ont démontré que la dérive de ces trois espéces avait été
affectée par les a-coups ayant une concentration supérieure ou égale a 1 000 mg CI7/1. A
partir de cette valeur, il y avait une augmentation du nombre d’individus effectuant une

dérive avec un accroissement de la concentration de NaCl.

Au cours de travaux réalisés en laboratoire, Blasius et Merritt (2002) ont observé une
relation dose-réponse (+) entre 1’exposition au NaCl et la dérive de I’Amphipode
Gammarus pseudolimnaeus des eaux interstiticlles vers la colonne d’eau. Lors d’un
premier essai, la migration cumulative (24 heures) pour cette espéce variait de 0 a 10 %
pour les contrdles, puis augmentait a 23 % a une concentration de 1 000 mg NaCl/l, a
55% a 2 500 et 5 000 mg NaCl/l et & 68 % a 10 000 mg NaCl/l. Lors d’un deuxi¢me
essai, la dérive de G. pseudolimnaeus dans les controles €tait de 0 et 45 % et variait de 8§80
a 100 % dans tous les autres traitements. Les figures 1-A et 1-B illustrent cette relation.
Pour les autres taxa testés, les résultats de la migration cumulative furent trés variables et

n’ont pu permettre d’établir de relation dose-réponse.
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*  Toxicité de I'ion chlorure (CI) pour le benthos

Diverses études ont cherché a cerner spécifiquement la tolérance des organismes

benthiques face aux chlorures (CI') et leurs effets néfastes potentiels sur ces organismes.

Merrit et Cummins (1996) ont rapporté que le chlore causait une atrophie et des
déformations dans les structures brachiales des Trichoptéres (Hydropsychidae) et des

Plécoptéres (Perlidae), causant une détresse respiratoire (in Kundman 1998).

Une étude de Demers (1992) a tenté d’établir les effets de concentrations élevées de
chlorure sur les macro-invertébrés de quatre ruisseaux de la région d’Adirondack (New
York, E.-U.). Cette recherche a révélé une diminution significative (p = 0,08) de la
diversité des insectes aquatiques ayant colonisé un substrat artificiel dans les portions en
aval de l’autoroute 28 Nord des quatre ruisseaux (indice de diversit¢ (ID) = 0,53),

comparativement aux portions des ruisseaux situées en amont de la route (ID = 0,87).

Des travaux de Williams et al. (1997) ont tenté d’établir les différences spatiales entre la
structure des communautés de macro-invertébrés dans des sources du sud-ouest de
I’Ontario, en relation avec leur environnement physique et chimique. Une relation a été
établie entre les concentrations de Cl et les taxons présents. Les taxons qui furent
associés étroitement a des teneurs élevées en Cl' (donc plus tolérants) sont les
Gastropodes, Pseudostenophylax sp. (Trichoptéres : Limnephilidae) et les Diptéres,
notamment les familles des Tipulidae et des Cératopogonidae. Les taxons associés a de
faibles concentrations en Cl” (donc plus sensibles) sont les Nemouridae de petite taille
(Plécopteres), Ochrotrichia sp. (Trichoptéres: Hydroptilidae), les Turbellariés, les
Tardigrades, Gammarus pseudolimnaeus (Amphipodes : Gammaridae) et Neophylax sp
(Trichoptéres : Uenoidae).

Une étude de Williams et al. (1999) a examiné la réponse des macro-invertébrés vivant
dans 23 sources souterraines, présentant diverses concentrations de chlorure provenant

des sels de déglagage, dans le but de créer un index biologique de contamination au CI.
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Dans le cadre de cette recherche, une ordination d’analyse de correspondance canonique
(ACC) a permis de diviser les diverses espéces collectées en deux groupes, selon leur
occurrence dans des milieux plus ou moins concentrés en Cl. La figure 2 présente ces
résultats, Dans les deux premiers espaces dimensionnels, les especes se retrouvant
normalement dans des sources ayant une faible concentration en CI” sont a droite et celles
associées a des sources ayant une forte teneur en Cl sont a gauche. De plus, des tests de
toxicité chronique et aigué effectués en laboratoire pour six espéces ont révélé que
Gammarus pseudolimnaeus, et dans une moindre mesure Crangonyx sp. (Amphipodes :
Crangonyctidae) sont intolérants a la fois a une exposition chronique et aigué a de fortes
concentrations de CI” et que le comportement de reproduction de Crangonyx sp. s’est vu
perturbé lors de ces expositions. A 1’opposé, la nymphe de Nemoura trispinosa
(Plécoptéres : Nemouridae) a démontré une bonne survie dans les différents tests de
toxicité et cette espéce se retrouve en forte densité dans les sources contaminées au Cl'.
Finalement, des concentrations de 4 500 & 6 000 mg Cl7/l ont été létales, lors d’une

exposition de 96 heures, pour la majorité des especes d’invertébrés testées.

Des travaux de laboratoire, dans lequel on simulait un environnement lotique, ont été
réalisés par Kersey (1981) dans le but de déterminer les niveaux de chlorure et de sodium
ayant des effets délétéres sur les larves de trois especes de Trichoptéres de la famille des
Hydropsychidae : Hydropsychidae betteni, H. bronta et H. slossonae. Ceux-ci ne
révélerent aucune différence significative entre la survie des contrbles et celles
d’individus exposés & 800 mg Cl7/1 pendant sept jours, chez les trois espéces. Finalement,
une concentration de 6 000 mg Cl/1 a eu un effet important sur la survie de H. betteni,
lors d’une exposition de six jours. L’augmentation de la mortalité a pu étre observée

aprés trois jours d’exposition.

Finalement, Thornton et Sauer (1972) ont trouvé un seuil de tolérance médian pour
Chironomus attenatus (Dipteres : Chironomidae) pour 48 heures d’exposition de 4 857
mg CI7/1 et ont noté que des concentrations excédant 7 284 mg Cl/1 entrainaient une

mortalité de 100 % chez cette espéce en 48 heures.
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Zooplancton

= Toxicité du chlorure de sodium (NaCl)

Un certain nombre d’études, dont plusieurs relativement anciennes, ont cherché a

déterminer la tolérance de la faune planctonique au chlorure de sodium.

Ramult (1925) a rapporté que Daphnia pulex (Cladoceres: Daphniidae) n’a pu se
développer dans I’eau provenant d’un étang qui contenait une concentration de 5 844
mg/l de NaCl et que certains individus se sont développés & une teneur de 2 922 mg/l de
NaCl. Il a aussi indiqué que des adultes de Ceriodaphnia laticaudata (Cladocéres :
Daphniidae) ont ét¢ affaiblis par une concentration de 2 922 mg/l, mais que Pleuroxus
aduncus (Cladocéres : Chydoridae) tolérait cette teneur (in Anderson 1948). Fowler
(1931) a déterminé que Daphnia longispina survivait pendant 66 heures dans une
concentration de 2 922 mg/l de NaCl, dans de ’eau provenant d’un puits (in Anderson

1948).

Anderson et al. (1948) ont déterminé que Leptodora kindtii (Cladocéres : Leptodoridae),
Cyclops vernalis (Cyclopoides : Cyclopidae) et Diaptomus oregonensis (Calanoides :
Diaptomidae) ont été immobilisés par des concentrations respectives de 3 682, 6 078 et
3039 mg/l de NaCl, dans de I’eau provenant du lac Erié (in Anderson 1948). Pour leur
part, Kanygina et Lebedeva (1957) ont trouvé que Cyclops serrulatus pouvait tolérer une

teneur maximale de 394 mg NaCl/l, dans une eau & 20 °C (in Evans et Frick 2001).

Birge et al. (1985) ont effectué des essais sur Daphnia pulex et ont trouvé un CLs, aprés
quatre jours d’exposition de 1470 mg CI7/1 (2 417 mg NaCl/l). Ces mémes auteurs ont
déterminé une toxicité chronique (21 jours) de 372 mg CI7/l (613 mg NaCl/l), pour la
méme espéce, qui correspond a la moyenne géométrique des valeurs qu’ils ont obtenues
pour la CSEO (314 mg CI7/]) et la CMEO (441 mg CI7/1). Finalement, Birge et al. ont

procédé a un second test de toxicité, d’une durée de quatre jours, en utilisant ’eau d’un
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ruisseau naturel, plutét que de 1’eau reconstituée, et ils ont trouvé un CLsp de 3 050 mg

CI/1 (5 028 mg NaCl/1) (in Environnement Canada et santé¢ Canada 2001).

Un nombre important d’études a porté sur la toxicité aigué et chronique du NaCl pour le

Cladocére Daphnia magna :

Naumann (1934) a trouvé que Daphnia magna avait ét¢ immobilisé dans des solutions
d’eau douce et de calcaire contenant 2 922 mg/l de NaCl (in Anderson 1948). Pour sa
part, Anderson (1946) a déterminé un seuil de concentration amenant a I’immobilisation
pour D. magna d’environ 4 208 mg/l, dans I’eau du lac Erié. Dans une étude, qui avait
pour objectif de déterminer le seuil de toxicité pour les chlorures de différents métaux,
Anderson (1948) a trouvé un seuil de toxicité (immobilisation de 1’individu) pour D.
magna de 3 682 mg/l de NaCl, dans I’eau du lac Erié, pour une exposition de 64 heures.
De son ¢6té, une étude de Arambasic et al. (1995) a révélé une CLsy d’environ 4 746 mg/1

(£170) de NaCl pour ce Cladocére, aprés 48 heures d’exposition.

Au cours de travaux de laboratoire, Biesinger et Christensen (1972) ont tenté de
déterminer la concentration létale au palier de 50 % (CLsg) et la diminution de 16 % du
nombre de jeunes a la naissance de divers métaux, aprés une exposition de 48 heures et
21 jours, chez des clones Daphnia magna, provenant d’une culture en laboratoire. Une
concentration 680 mg Na'/l (1 729 mg NaCl/l), dans une eau provenant du lac Michigan,
a causé¢ une diminution de 16 % du pouvoir reproducteur (test chronique), tandis qu’une
concentration de 1 020 mg Na'/l (2 593 mg NaCl/l) a entrainé une réduction de 50 %. Les
auteurs ont trouvé des CLso de 1 480 mg Na'/l (3 762 mg NaCl/l) (21 jours) et de 1 640
mg Na'/l (4 169 mg NaCl/l) (48 heures, sans nourriture) et 1 820 mg Na'/l (4 627 mg
NaCl/l) (48 heures, avec nourriture) chez cette espéce. Finalement, pour une exposition
de trois semaines a4 1000 mg Na'/l (2542 mg NaCl/l), les auteurs ont noté une
diminution de 18 % du poids et de 7 % de la teneur en protéines par individu, de méme
qu'une augmentation de 12 % de D’activité de la glutamo-oxaloacétique transaminase

chez ce Cladoceére.
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Finalement, Cowgill et Milazzo (1990) ont tenté de déterminer la sensibilité de Daphnia
magna et Ceriodaphnia dubia a la dureté et & la salinité. Les résultats de 1’étude révelent
que C. dubia est particulirement sensible a la salinité. Les CLsy obtenues pour une
exposition au NaCl d’une durée de deux jours et de sept jours furent respectivement de
7 754 et 5 777 mg/l pour D. magna, et de 2 308 et 1 794 mg/l pour C. dubia (in Evans et
Frick 2001). Le tableau 2 présente les valeurs de ECsy et de DSEO obtenues lors de cette
étude pour le poids sec, la descendance totale, la grosseur moyenne des couvées et le
nombre moyen de couvées, pour ces deux especes. Selon Environnement Canada (2006),
la CLsg, pour une exposition de quatre jours, serait de 1 400 mg CINl (2 308 mg NaCl/l)
pour C. dubia.

= Effets sur la composition des communautés

Judd et al. (2005) ont réalisé une étude portant sur les effets du régime de mélange des
lacs sur le cycle des nutriments et la structure des communautés du Third Sister Lake,
dans le sud-est du Michigan. Ces derniers ont noté que la présence d’une stratification
thermique dans le lac, causée par I’apport de sel de voirie, a entrainé une augmentation de
la hauteur de la couche anoxique dans le fond du lac. Selon les auteurs, ces changements
dans le régime de melange ont causé¢ des changements dans la structure de la
communauté zooplanctonique du lac. En effet, I’abondance de daphnies observée au
cours de I’étude était beaucoup plus faible que celle qui avait été relevée lors d’études
effectuées en 1997 et 1999 (Bridgeman pers. Comm., in Judd er al. 2005). Cette
diminution pourrait étre expliquée par I’augmentation de la zone d’anoxie, qui a restreint
la migration verticale des daphnies et les a empéché d’échapper a la prédation par les
poissons. Pendant 1’étude, la communauté zooplanctonique du lac était dominée par des
genres de petite taille, dont entre autres Bosmina, un taxon dont les individus sont
suffisamment petits pour éviter la prédation visuelle par les poissons (Wright 1978, in

Judd et al. 2005).
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Poissons

Les travaux de laboratoire de McKay et Gjerde (1985) ont €té réalisés afin d’étudier les
effets de la salinité¢ (de 0 a 32 g NaCl/l) sur la croissance, ’appétit et le niveau de
mortalité chez des jeunes truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Salmoniformes :
Salmonidés), dgées de dix mois et de un an et demi. L’étude a été effectuée dans un
contexte d’élevage commercial de cette espéce dans des fjords de la Norvége, présentant
des salinités plus ou moins élevées. Les résultats des tests indiquent une augmentation de
la mortalité avec I’accroissement de la salinité, de 0 % a des concentrations de 0 et 10 g/1,
a 13 % a 32 g/l. Une relation inverse non linéaire a de plus été établie entre la salinité et
la croissance, avec un taux de diminution plus faible entre 0 et 20 g/l, qu’entre 24 et
32 g/l. Enfin, ’appétit des individus était significativement meilleur a une concentration

de 0 g NaCl/l, qu’a 10, 20 et 32 g/l.

Selon Environnement Canada (2006), des effets chroniques ont été associés a une
concentration de chlorure de 990 mg C17/1 (1 632 mg NaCl/l) pour les ceufs/embryons de
truite arc-en-ciel et de 870 mg/l (1 434 mg NaCV/l) pour les embryons de téte-de-boule
(Pimephales promelas Rafinesque) (Cypriniformes : Cyprinidés). Une concentration sans
effet observé (CSEO) de 252 mg/l de chlorures (415 mg/l de NaCl), pour un test sur la
survie du premier stade de vie pendant 33 jours, a également été rapportée pour la téte-

de-boule (Environnement Canada 2006).

Pour sa part, Phillips (1944) a déterminé que ’omble de fontaine (Salvelinus fontinalis)
(Salmoniformes : Salmonidés) a survécu et a récupéré d’une immersion de 30 a 60
minutes dans une concentration de 30 g/l de NaCl. Cependant, 50 % des individus
exposés sont morts aprés 15 minutes d’exposition a une teneur de 50 g/l. Enfin, Edmister
et Gray (1948) ont rapporté I'immobilisation des alevins de doré jaune (Stizostedion
vitreum) (Perciformes : Percidés) et de grand corégone (Coregonus clupeaformis)
(Salmoniformes : Salmonidés) a des concentrations respectives de 3 857 et 16 481 mg
NaCl/l, dans ’eau du lac Erié, mais leur survie & des teneurs inférieures (in Anderson

1948).
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3.1.3 Facteurs pouvant affecter la toxicité du NaCl

Certains parametres de qualité de 1’eau peuvent affecter la sensibilité des organismes au
chlorure de sodium (NaCl).

Une faible concentration en oxygéne dissous peut réduire la tolérance a la salinité.
Fairchild (1955) a trouvé un seuil de toxicité de 3 170 mg NaCVI pour Daphnia magna
(Cladocéres : Daphniidae), pour une exposition dans une eau contenant 1,48 mg/l
d’oxygéne dissous, tandis que le seuil était de 5 093 maCl/l lorsque I’oxygéne dissous a

augmenté a 6,4 mg/l (in Evans et Frick 2001).

La température semble également étre un facteur influengant la toxicité du NaCl.
Kanygina et Lebedeva (1957) ont rapporté que Daphria magna tolérait des
concentrations supérieures de NaCl dans une eau a faible température, soit une
concentration maximale tolérée a 3 °C de 800 mg/l, comparativement & 200 mg/] 4 20 °C

(in Evans et Frick 2001).

La vitesse du courant pourrait également affecter la tolérance a la salinité des organismes
benthiques. Lowell et al. (1995) ont rapporté¢ une augmentation de la ECsy pour Baetis
tricaudatus (Ephéméroptéres : Baetidae) de 4 704 mg NaCl/l en absence de courant, a
5 330 mg/l en présence d un courant de 6 cm/sec, et finalement a 5 440 mg/l & un courant
de 12 cim/sec (in Evans et Frick 2001). L’augmentation du courant accroit le flux d’eau
fraichement oxygénée vers les organismes, ce qui peut améliorer leur habileté a supporter

le stress entrainé par la salinité.

3.2 Chlorure de calcium (CaCly)

On retrouve dans la littérature scientifique un nombre plutot restreint d’études portant sur
la toxicité du chlorure de calcium sur les organismes aquatiques. Le tableau 3 présente

une syntheése des résultats des tests de toxicité effectués au cours de ces études.



23

3.2.1 Benthos

Au cours d’une étude portant sur les agents de contrle des infestations de la moule
zébrée, Waller et al. (1996) ont noté des taux de mortalité pour Dreissena polymorpha
(Veneroides : Dreissenidae) variant de 95 a 100 %, lorsque cette espece est exposée a une
concentration de 10 000 mg/l de CaCl,, pour une durée d’exposition variant de trois a 24
heures. Pour sa part, Jones (1940) a rapporté que le planaire Polycelis nigra (Tricladides)

pouvait survivre en moyenne 48 heures, lorsque exposé a4 7 200 mg de CaCly/1.

3.2.2 Zooplancton

En passant en revue les différentes études portant sur la toxicité du CaCl,, on constate
que les crustacés peuvent tolérer des concentrations plus faibles de ce compose,

comparativement au NaCl.

Dans I’étude de Anderson (1948), décrite précédemment dans la section portant sur le
NaCl, le seuil de toxicité pour le chlorure de calcium a été estimé a 920 mg/l, chez

Daphnia magna (Cladocéres : Daphniidae), pour une exposition de 64 heures.

Anderson (1948) a également rapporté les résultats de tests de toxicité ayant été effectués
antérieurement par divers chercheurs : Ramult (1925) a déterminé qu’une concentration
de 1853 mg/l de CaCl, a entrainé un affaiblissement chez des individus de Daphnia
pulex adultes pendant la deuxiéme journée d’exposition et qu’il y a eu inhibition du
développement des ceufs. Fowler (1931) a rapporté qu’une teneur de 5 549mg/l de CaCl,
était létale pour Daphnia longispina aprés 41 heures d’exposition, dans une eau
provenant d’un puits. Pour sa part, Naumann (1934) a noté qu’'une concentration de
666 mg/l de CaCl, n’a pas eu d’effet sur Daphnia magna pour une exposition de 24
heures, en eau douce, mais que cette espéce avait ¢té affaiblie a 3 662 mg/l, lorsque
exposée dans une eau dure. Enfin, Anderson et al. (1948) ont trouvé des seuils de toxicité
respectifs (concentrations ayant conduit a I’immobilisation de I’individu) de 1 731 et

1 443 mg/1 pour Cyclops vernalis et Megacyclops leuckarti (Cyclopoides : Cyclopidae).
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Au cours de travaux de Biesinger et Christensen (1972), décrits précédemment dans la
section sur le NaCl, les auteurs ont déterminé une diminution de 16 % du pouvoir
reproducteur (test chronique) de Daphnia magna, lors d’une exposition de 21 jours a
166 mg Ca®*/l (460 mg/l sous forme de CaCl,), tandis qu’une concentration de 220 mg
Ca*/1 (609 mg CaCly/l) a entrainé une diminution de 50 %. Des CLso de 330 mg Ca®*/l
(914 mg CaCly/l) (exposition de 21 jours), de 52 mg Ca>*/l (144 mg CaCly/l) (48 heures,
sans nourriture) et de 464 mg Ca**/1 (1 285 mg CaCly/1) (48 heures, avec nourriture) ont
été obtenues pour ce Cladocére. De plus, pour une exposition de 21 jours & une
concentration de 400 mg Ca>*/1 (1 108 mg CaCly/l), les auteurs ont noté une diminution
de 29 % du poids par individu, ainsi qu’une croissance de 18 % de la teneur en protéines
par individu et de 3 % de ’activité de la glutamo-oxaloacétique transaminase chez cette

espece.

Finalement, Cowgill et Milazzo (1990) ont tenté de déterminer la sensibilité de Daphnia
magna ¢t Ceriodaphnia dubia (Cladocéres : Daphniidae) a la dureté et 4 la salinité. Au
cours de cette étude, les organismes furent exposés a différentes concentrations de CaCl,
et diverses mesures de toxicité furent déterminées. Les CLsy obtenues pour une
exposition au CaCl; d’une durée de deux jours furent d’environ 2 000 mg/l pour D.
magna et 2 250 mg/1 pour C. dubia. Le tableau 2 présente les valeurs de ECs et de DSEO
obtenues lors de cette étude pour le poids sec, la descendance totale, la grosseur et le

nombre moyen de couvées, pour ces deux especes.

3.2.3 Poissons

En passant en revue la littérature scientifique disponible, on note que peu de chercheurs
ont étudié la toxicité du chlorure de calcium sur les poissons. Aucune étude concernant

I’omble de fontaine n’a d’ailleurs été recensée.

Des travaux de Ellis (1937) ont révélé qu’une concentration de 49,9 g/l de CaCl, s’est
avérée létale pour le mené jaune (Notemigonus crysoleucas) (Cypriniformes : Cyprinidés)
(in Anderson 1948). Pour leur part, Edmister et Gray (1948) ont rapporté que les alevins

de doré jaune (Stizostedion vitreum) (Perciformes: Percidés) et de grand corégone
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(Coregonus clupeaformis) (Salmoniformes : Salmonidés) étaient immobilisés par des
teneurs respectives de 12 et 22,1 g/l de CaCl,, mais que ces derniers ont survécu dans des
concentrations plus faibles de CaCly, dans de ’eau provenant du lac Erié (in Anderson

1948).

Finalement, au cours de leur étude portant sur les agents de contrdle des infestations de la
moule zébrée, Waller ef al. (1996) ont noté le taux de mortalité de diverses espéces de
poissons exposés au CaCl,. Les chercheurs ont trouvé que la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) (Salmoniformes : Salmonidés) et la truite brune (Salmo trutta)
(Salmoniformes : Salmonidés) démontraient des mortalités respectives de 16 % et de

20 %, lors d’une exposition de 24 heures & une concentration de 10 g CaCly/I1.

3.3 Chlorure de magnésium (MgCl,)

On retrouve, dans la littérature, un nombre restreint d’études ayant testé la toxicité du
chlorure de magnésium pour les organismes aquatiques. De plus, la majorité des

chercheurs ont étudi¢ la toxicité de ce composé sur le zooplancton.

3.3.1 Benthos

Au cours de travaux de laboratoire, Jones (1940) a trouvé que Polycelis nigra
(Tricladides : Planariidae) pouvait survivre en moyenne 48 heures, lorsque exposé a une

concentration de 3 808 mg MgCl,/1, dans de I’eau distillée.

3.3.2 Zooplancton

Hutchinson (1933) a étudié la tolérance au MgCl, de différentes espéces de Cladocéres,
en tentant de déterminer la concentration limite permettant aux organismes de continuer a
produire des jeunes vivants. Le diluant utilisé dans 1’étude fut I’eau d’un étang. Les seuils
suivants furent déterminés : Daphnia magna (Daphniidae), 952 mg/l; D. thomsoni, 119
mg/l; D. pulex, 476 mg/l, D. longispina, 238 mg/l (clone 1), 119 mg/l (clone 2);
Ceriodaphnia reticula (Daphniidac), 238 mg/1 et Moina macrocopa (Moinidae), 714 mg/1
(in Anderson 1948 et Evans 2001).
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Au cours de 1’étude de Anderson (1948), introduite dans la section sur le NaCl, un seuil
de toxicité de 743 mg/l de MgCl, a été fixé pour Daphnia magna. D’autres auteurs, cités
dans Anderson (1948) ont également effectué des recherches sur la toxicité de ce sel.
Naumann (1934) a rapporté qu’une teneur de 1 571 mg/l de MgCl, était nocive pour D.
magna, & la fois en eau douce et en eau dure. De son cdté, Fowler (1931) a trouvé que D.

longispina pouvait survivre dans une concentration de 3 523 mg/l pendant 43 heures.

Au cours de 1’étude de Biesinger et Christensen (1972), décrite précédemment dans la
section sur le NaCl, les auteurs ont trouvé une diminution de 16 % du pouvoir
reproducteur (test chronique) de Daphnia magna, lors d’une exposition de 21 jours a
82 mg Mg2+/l (312 mg/l sous forme de MgCl,), tandis qu’une concentration de 125 mg
Mg®/1 (490 mg MgCly/1) a causé une diminution de 50 %. Des CLsp de 190 mg Mg/
(744 mg MgCly/1) (exposition de 21 jours) et de 140 mg Mg2+/1 (548 mg MgCly/l) (48
heures, sans nourriture) et 322 mg/l (1 261 mg MgCl,) (48 heures, avec nourriture) ont
été obtenues pour cette espece. De plus, pour une exposition de 21 jours & une
concentration de 250 mg Mg/l (979 mg MgCly/1), les auteurs ont noté une réduction de
22 % du poids par individu, ainsi qu'une croissance de 40 % de la teneur en protéines par
individu et de 65 % de D’activité de la glutamo-oxaloacétique transaminase chez ce

Cladocere.

Enfin, au cours de travaux de Mount ef a/. (1997), portant sur la toxicité des ions majeurs,
des CLso de 1270 mg MgClyl (24 heures) ¢t 880 mg MgCly/l (48 heures) ont été
trouvées pour Ceriodaphnia dubia, tandis que des CLsy de 1 570 mg/l (24 heures) et
1 330 mg/1 (48 heures) ont été obtenues pour D. magna.

3.3.3 Poissons

L’étude de Mount et al. (1997), introduite précédemment, est la seule étude ayant testé la
toxicité du MgCl, pour les poissons qui a pu étre relevée dans la littérature. Les auteurs
ont déterminé des CLso de 3 520 mg MgCly/1 (24 heures), 2 840 mg/1 (48 heures) et 2 120
mg/l (96 heures) pour la téte-de-boule (Pimephales promelas) (Cypriniformes :
Cyprinidés).
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3.4 Sulfates de calcium (CaSO4) et de magnésium (MgSO,)

En passant en revue la littérature, peu d’articles traitant de la toxicité des sulfates de
calcium (CaSQ,) et magnésium (MgSQO,4) ont été relevés. Cependant, on retrouve un
certain nombre d’études portant sur la toxicité des sulfates (SO4*) pour les organismes

aquatiques.

3.4.1 Invertébrés aquatiques

Le ministére de ’Environnement, des Terres et des Parcs de la Colombie-Britannique
(MELP 2000) a effectué une rétrospective de la littérature portant sur la toxicité des
sulfates pour les organismes aquatiques, ou il énonce les résultats de diverses études :
Dowden et Bennett (1965) ont déterminé des CLsq, pour un & quatre jours d’exposition,
pour Daphnia magna (Cladocéres : Daphniidae), allant de 625 a 3 035 mg SO (sous
forme de MgSQy) et pour Hyalella sp. (Amphipodes : Hyalellidae), allant de 595 a 1 609
mg SO,271 (sous forme de Na;SOy). Des CSEO et CMEO de 3 650 et 7 460 mg SO,/
ont été rapportées par la BC Research Inc. (1998) pour D. magna, et des valeurs de 1 060
et 3 650 mg SO4>7/1 ont été trouvées pour H. azteca, pour ces mémes mesures. Des tests
de toxicité chronique (21 jours), réalisés en 1996 par le « Pacifique Environmental
Science Center » (PESC), ont indiqué des CMEOQO, CSEO et ICys (sur la reproduction) de
1200, 625 et 833 mg SO4*/1, pour Daphnia sp., lors d’une exposition dans une eau de
dureté modérée, et de 1 375, 795 et 1 476 mg SO42'/1, pour cette méme espéce, dans une
eau dure. Finalement, le rapport du MELP a rapporté que des tests de toxicité chronique
(sept jours), effectués par la BC Research Inc. (1998), ont permis de trouver des CSEQ et
CMEO respectives de 1 060 et 3 650 mg S04 /1, des 1Cys et ICso (sur la reproduction) de
1267 et2 061 mg S0,%7, et une CLso de 1 355 mg/l pour Ceriodaphnia sp.

Pour leur part, Soucek et Kennedy (2005) ont étudié la toxicité aigu¢ des sulfates (sous
forme de Na,SO,) pour Ceriodaphnia dubia (Cladocéres : Daphniidae), Chironomus
tentans (Diptéres : Chironomides), Hyalella azteca et Sphaerium simile (Veneroides :
Pisidiidae). Les auteurs ont trouvé une CLsy, exprimée en mg 8042'/1, de 512 mg/l pour

H. azteca (96 heures), de 2 050 mg/l pour C. dubia (48 heures), de 2 078 mg/l pour S.
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simile (96 heures) et de 14 134 pour C. fentans (48 heures). Le milieu d’exposition pour

ces valeurs fut une eau reconstituée de dureté modérée (MHRW).

Certains facteurs peuvent influencer la toxicité des sulfates pour les organismes. Fairchild
(1955) a rapporté que le seuil de toxicité du Na,SO4 pour les daphnies diminuait avec une
diminution de la concentration en oxygeéne dissous (OD) (de 2 752 mg/l & 1,46 mg/l de
OD, 45514 mg/l 4 6,6 mg /1 de OD) (in MELP 2000). Au cours de leurs travaux, Soucek
et Kennedy (2005) ont noté que la composition de 1’eau de dilution avait une incidence
importante sur la toxicité des sulfates pour Hyalella azteca. lls ont, par exemple, observé
que, pour cet organisme, les chlorures semblaient diminuer la toxicité des sulfates. Selon
les résultats de cette méme étude, la présence d’autres cations majeurs, notamment Ca®*
et Mg®* (mesurés par la dureté de 1’eau), pourrait avoir le méme effet sur la nocivité des
sulfates et ce, pour H. azteca et C. dubia. Mount et al. (1997) ont également observé une
diminution de la toxicité des sulfates pour C. dubia, avec I’augmentation de la dureté de
I’eau. Dans cette étude, des CLsq de 2 082 mg SO42'/1, sous forme de NaySOy, et de 2 335
mg SO4%/1, ont été trouvées pour cette espéce, lorsque cette derniére était exposée a un
mélange de MgSO, et NaySOy (ratio de 1:1). Selon Mount ef al., la diminution de la
toxicité n’était pas attribuable a la dureté, mais bien a la présence de plus d’un cation
majeur. Au cours de la méme étude, les auteurs ont également trouvé une CLsg (48
heures), pour une exposition au CaSOs, supérieure a 1 940 mg/1 (1 369 mg SO4*/1) pour
C. dubia et supérieure & 1 970 mg/l (1 390 mg SO4*/) pour D. magna. Enfin, ils ont
trouvé des CLso (48 heures), pour une exposition au MgSQOy, de 1 770 mg/l (1 413 mg
SO4*/1) pour C. dubia et de 1 820 mg/1 (1 452 mg S04/ ) pour D. magna.

3.4.2 Salmonidés

Comme il a été vu pour les invertébrés aquatiques, une relation a pu étre établie entre la
dureté de I’eau et la toxicité des sulfates chez les poissons. La PESC a réalisé une série
d’études sur la toxicité aigu& des sulfates pour la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss)
et le saumon coho (Oncorhynchus kisutch), sous différentes conditions de dureté. Les
CLsp (96 heures) pour la truite arc-en-ciel furent de 5 000 mg SO4*/1 dans une eau douce

(dureté de 25 mg/l sous forme de CaCOs), de 9 750 mg/l dans I’eau d’un puits (dureté de



29

100 mg/1) et de 9 900 en eau dure (dureté de 250 mg/l). Pour le saumon coho, les CLs,
(96 heures) furent de 5 742 mg SO4*/1 en eau douce, de 9 550 mg/1 dans I’eau d’un puits
et de 9 875 mg/l en eau dure. Des tests chroniques (sept jours) ont également été
effectués, au cours de la méme étude, dans les mémes conditions de dureté, pour des
juvéniles de truite arc-en-ciel et des ECsy de 1 105 mg SO4%7/1 (eau douce), 1 025 mg/]
(eau d’un puits) et 3 116 mg/] (eau dure) furent déterminées (in MELP 2000). Enfin, des
tests chroniques (sept jours) menés par la BC Research Inc. (1998) sur des embryons de
truite arc-en-ciel ont permis de trouver des CSEO de CMEO respectives de 1 060 et
3500 mg S04/, et des EC,s et ECsg (pour la viabilité) de 1 280 et 1 477 mg/l pour ce
stade de vie (in MELP 2000).

3.5 Ferrocyanure de sodium (Na,Fe(CN)s10H:0)

3.5.1 Devenir dans ’environnement

La forme sous laquelle on retrouve le cyanure en solution a une influence directe sur sa
toxicité pour les organismes aquatiques (Leduc et al. 1983). Le ferrocyanure de sodium
peut se dissocier en solution par photolyse, ce qui entraine la production de cyanure libre
(HCN(aq) + CN(aq)), fortement toxique pour le biote aquatique (Environnement Canada et
Santé Canada 2001). Lorsque le sel se dissocie en phase aqueuse, 1’ion (Fe(CN)6)4' n’est
stable thermodynamiquement que lorsque le pH et le potentiel redox sont respectivement
d’environ 8 4 14 et zéro 4 -600 mV (Meeussen ef al. 1992, in Novotny et al. 1998). Donc
cet ion, qui n’est stable que lorsqu’il est dans une solution alcaline hautement réduite, se
décomposera en cyanure libre dans les conditions présentes dans la majorité des eaux de
surface. Meussen et al. (1992) ont réalisé plusieurs expériences et ont déterminé que,
dans les conditions ambiantes dans les sols et les eaux de surface, et pour de faibles
concentrations de cyanure, les ferrocyanures se décomposaient rapidement par
photodécomposition en cyanure libre, sous I’effet du rayonnement solaire (in Novotny et

al. 1998).
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3.5.2 Toxicité du cyanure : Généralités

Bien que le HCN soit la principale forme toxique de cyanure, 1’anion CN™ contribue
également a sa toxicité (Broderius ef al. 1977, in Letts et Salt 2000). Il a été rapporté par
Doudoroff (1980) que dans I’eau, le HCN moléculaire était 2,3 fois plus toxique que I’ion
libre CN".

Des effets adverses sublétaux (diminution de la performance natatoire, inhibition de la
reproduction) ont ¢té observés chez les poissons, a des concentrations de cyanure libre
allant de 5,0 4 7,2 pg/l, tandis que la mortalité a été notée a des teneurs variant de 20 a 76
pg/l. Chez les invertébrés, des effets sublétaux ont été observés a des concentrations
allant de 18 a 43 pg/l et des effets 1étaux entre 30 et 100 pg/l, mis a part chez Gammarus
pulex (Amphipodes : Gammaridae), ot la mortalité¢ fut observée a des concentrations
variant de 3 4 7 ug/l (Eisler 1991).

Les sites cibles pour la toxicité chez la faune aquatique sont, entre autres, les branchies, la
capsule des ceufs, ainsi que d’autres sites ou se produisent des échanges gazeux et autres
processus d’osmorégulation. Chez les poissons, les molécules de HCN pénétrent d’abord
dans I'organisme a travers une membrane semi-perméable, pour ensuite étre distribuées
par le systéme circulatoire vers divers sites récepteurs. Le HCN peut ensuite inhiber la
chaine de transport d’électrons des organes vitaux et certains signes de détresse peuvent
étre observés (augmentation de la ventilation, natation erratique, incoordination
musculaire, convulsion, tremblement, rechercher de I’air a la surface) (Leduc 1981, 1984,
in Eisler 1991). En concentrations aigués, le cyanure est principalement un poison
affectant la respiration. Ce dernier se lie avec les porphyrines contenant du Fe®, telles
que la cytochrome-oxydase, les hydroperoxydases et la méthémoglobine (Leduc ez al.
1983). La fixation du HCN au cytochrome oxydase, conduisant & la formation de
complexes fer-cyanure, semble étre un aspect important de la toxicité attribuée au HCN
en milieu aquatique. La couleur rouge vive des branchies des poissons empoisonnés au
cyanure est d’ailleurs liée a la formation de ces complexes (Melis e al. 1987, in Letts et

Salt 2000).
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3.5.3 Invertébrés aquatiques

Ferrocyanure de sodium (NasFe(CN)s:10H,0)

Letts et Salt (2000) ont rédigé une revue de la littérature portant sur les effets du
ferrocyanure de sodium (NagFe(CN)e-10H,O) dérivé des sels de voirie sur les
écosystémes, ou 1’on retrouve les résultats de diverses études : Jones (1941) a trouvé un
seuil de toxicité de 247 mg NasFe(CN)g/1 (170 mg (Fe(CN)6)4'/l) pour Polycelis nigra
(Tricladides : Planariidae). Anderson (1946) a rapporté une concentration toxique de
ferrocyanure de moins de 600 mg/l pour Daphnia Magna et la « Ohio River Valley
Commission » (1950), une valeur de 540 mg/l pour cette méme espéce. Pour sa part,
Singleton (1986) a trouvé une CLsy de 191 mg/l pour D. magna exposée au ferrocyanure
a I’obscurité pour une durée de 48 heures et de 10,6 mg/l lorsque I’exposition se fait a la
lumiére dans le laboratoire. Pablo et al. (1997) ont observé que le développement du
pétoncle Chlamys asperrimus (Ostreoida : Pectinidae) était particuliérement sensible aux
cyanures libre et complexe. Au cours d’un cycle de 16 heures de lumiére et de huit heures
d’obscurité, la CMEO pour le ferrocyanure de potassium entrainant un développement
anormal de la larve fut de 160 ng CN71 et la ECsy de 686 pg/l, pour une exposition de 48

heures. Le tableau 4 présente plus en détails les divers résultats expliqués ci-dessus.

Cyvanure libre

Bien que la littérature portant sur la létalité du cyanure libre pour les invertébrés soit
quelque peu limitée, les études existantes révélent que ces derniers semblent étre moins
sensibles a4 ce composé que les poissons (Doudouroff 1980; Leduc et al. 1983). En
général, les valeurs de CLsg rapportées varient entre 80 et 2 000 ug/l (Call et al. 1983, in
Letts et Salt 2000). Pour D. magna on a rapporté une CLso (96 heures) de 83 pg/l (Eisler
1991; US EPA 1985, in Letts et Salt 2000). Smith e al. (1979) ont rapporté que le seuil
de concentration sans effet/effet pour Gammarus pseudolimnaeus (Amphipodes :
Gammaridae) se situe entre 16 et 21 pg/l et entre 29 et 40 ug/l pour Asellus communis
(Isopodes : Asellidae). US EPA (1985) s’est servi de ces données pour calculer des

valeurs (moyennes géométriques) pour la toxicité chronique de 18,33 pg CN7I pour
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Gammarus et de 34,06 pg/l pour Asellus (in Letts et Salt 2000). Trés peu d’études ont été
effectuées sur la toxicité chronique a long terme du cyanure sur les populations
d’invertébrés. Une ECso (48 heures) de 29 ug CN7/1 a été déterminée pour la larve de
Chlamys asperrimus (Ostreoida : Pectinidae) (in Letts et Salt 2000). Le tableau 5 présente
un sommaire des résultats de diverses études portant sur la toxicité du cyanure pour les

invertébrés aquatiques.

3.5.4 Poissons
Généralités

Les poissons sont généralement plus sensibles au cyanure libre que les invertébrés et des
valeurs de CLsp allant de 40 a 200 pg HCN/1 ont été estimées pour ces organismes (Leduc
et al. 1983; US EPA 1985). Pour sa part, la CLs du ferrocyanure de sodium a été estimée

a environ 20 mg/l pour les poissons (Novotny ef al. 1998).

En plus d’étre 1étal pour les poissons lors d’une exposition aigué, a une concentration
plus faible, le cyanure peut entrainer des effets adverses sur la reproduction des poissons,
en réduisant notamment le nombre d’ceufs du frai et la viabilité de ceux-ci, en retardant le
processus de déposition du vitellus secondaire dans les ovaires ([Lesniak et Ruby 1982;
Ruby ef al. 1986], in Eisler 1991). D’autres effets adverses ont ét¢ également notés, tels
que difficultés natatoires, susceptibilité a la prédation, respiration perturbée, perturbation
de I’osmorégulation, altération des patrons de croissance, de méme que diverses
pathologies (hémorragie sous-cutanée, nécrose du foie et dommage hépatique) (in Eisler
1991).

Toxicité du ferrocyanure ((Fe{CN)e)*)

Aucune étude ayant testé la toxicité du ferrocyanure de sodium (NasFe(CN)g 10H,0) n’a
été trouvée dans la littérature. Des tests de toxicité pour les ferrocyanures ((Fe(CN)s)™)
ont cependant €té effectués avec des especes autres que ’omble de fontaine. Une

synthése des résultats de ces tests est présentée dans le tableau 6.
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Toxicité du cyanure pour Salvelinus fontinalis

La toxicité du cyanure semble ne pas étre la méme pour toutes les espéces et tous les
stades de vie, tel que ’indique une étude menée par Smith et al. (1979). Cette derniere
portait sur la toxicité aigué du cyanure sur les ceufs, les alevins et les stades juvéniles de
la téte-de-boule (Pimephales promelas) (Cypriniformes : Cyprinidés), le crapet arlequin
(Lepomis macrochirus) (Perciformes : Centrarchidés), la perchaude (Perca flavescens)
(Perciformes : Percidés), la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Salmoniformes :
Salmonidés) et ’omble de fontaine (Salvelinus fontinalis). En général, les juvéniles et les
Salmonidés ont tendance a étre plus sensibles, comparativement aux embryons, aux
alevins vésiculés et aux espéces d’eau chaude qui tendent a étre plus tolérants (US EPA
1985, in Letts et Salt 2000). Au cours de recherches portant sur la mortalité massive de
poissons causée par le déversement de cyanure dans les cours d’eau, Leduc (1984) a
observé que ’espéce la plus sensible fut ’'omble de fontaine (in Letts et Salt 2000). Le
tableau 7 présente les résultats de diverses études portant sur la toxicité du cyanure sur

I’omble de fontaine.

Koenst et al. (1977) ont testé I’effet de différentes concentrations de HCN sur I’omble de
fontaine. Ils ont observé qu’une exposition continue pendant 90 jours, & des teneurs allant
de 33 a4 77 pg/l, a entrainé une différence statistiquement significative dans la longueur et
le poids de jeunes ombles de fontaine, et ces réductions ont augmenté de fagon
progressive avec un accroissement des concentrations. De plus, pour les premiers stades
de vie (embryon & juvénile), les effets sur la croissance ont été progressivement plus
prononceés, a une concentration donnée, avec une augmentation de 1’4ge. Koenst et al. ont
également noté, pour des teneurs supérieures & 5,7 pg/l, une réduction dans le nombre
d’ceufs du frai avec une augmentation de la concentration. Finalement, ces mémes
chercheurs n’ont trouvé aucun impact significatif sur le taux de croissance de 1’omble de
fontaine adulte, pour une exposition de 144 jours a des concentrations allant jusqu’a

environ 75 pg HCN/L
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Neil (1957) a tenté de déterminer I’effet d’une acclimatation d’au moins 15 jours a des
concentrations sublétales de KCN (0,01, 0,03 et 0,05 mg CN/I), sur la toxicité de
concentrations létales de KCN, chez Salvelinus fontinalis. Selon I’auteur, la concentration
létale minimale se situe entre 0,08 et 0,05 mg/l, la premiére valeur ayant été démontrée
comme létale et la deuxiéme comme non létale pour au moins 40 jours. L’étude a indiqué
que les effets de I’acclimatation varient en fonction des concentrations sublétales et
létales d’exposition. Les poissons acclimatés & 0,01 mg CN/I ont été en général les plus
résistants, méme en comparaison avec les contrdles. Les poissons acclimatés aux teneurs
plus élevées (0,03 et 0,05 mg/l) se sont avérés moins résistants que les contrdles, lorsque
exposés a une concentration de 0,30 mg/l, mais plus résistants que les contrdles lors

d’expositions a 0,40 et 0,50 mg/l.

Dans cette méme étude, Neil a trouvé que, chez cette méme espéce, la capacité natatoire
avait été affectée lors d’une exposition d’un mois & des concentrations égales ou
supérieures & 0,01 mg/l de cyanure. Ce dernier a mesuré la durée moyenne de nage & une
vitesse donnée des individus, dans une chambre rotatoire, et a noté des diminutions
respectives de 75, 90 et 98 % de la durée, lors d’expositions a 0,01, 0,03 et 0,05 mg/l. De
plus, la durée de nage a été diminuée de 65 et 95 % respectivement, aprés une exposition
de 21 minutes et de 24 heures, & une concentration de 0,05 mg/l. Finalement, I’étude
démontre que des individus exposés pendant 35 ou 40 jours, a 0,05 mg/l de cyanure,
démontraient un peu d’amélioration au niveau de leur performance de natation,
immédiatement aprés avoir été retournéds dans une eau propre, mais que peu
d’amélioration additionnelle a été notée aprés quatre jours dans I’eau non polluée. Aprés
environ trois semaines, leur durée moyenne de nage représentait environ 80 % de celle

des contrdles.

Toxicité du cyanure pour d’autres Salmonidés

Selon Doudoroff (1976), des concentrations de cyanure libre aussi faibles que 10 pg/l
peuvent détériorer rapidement et de fagon irréversible I’habileté natatoire des Salmonidés

et ce dans une eau bien aérée. Chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), Dixon et
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Leduc (1981) ont observé des dommages histopathologiques au foie, a la suite d’une
exposition a 10, 20 et 30 ug HCN/l. Les dommages aux tissus du foie reflétaient la
concentration, allant de faibles effets cellulaires, 4 10 pg/l, & une dégradation extensive de
I’organisation cellulaire, & 30 pg/l. Dixon (1975) avait également rapporté une nécrobiose
des tissus du foie chez des juvéniles de truite arc-en-ciel exposés pour neuf ou 18 jours a
des teneurs de cyanure libre de 0,01, 0,02 et 0,03 mg/l (a 12,5 °C). Cependant, dans une
étude menée en 1979, ce dernier n’a noté aucune lésion histopathologique sur les tissus
du foie, des branchies ou de 1’épiderme chez la truite arc-en-ciel, lors d’une exposition a
une concentration de 0,034 mg HCN/L, d’une durée de sept, 14 et 21 jours a 15 °C (in
Doudoroff 1980).

Finalement, certains auteurs ont noté des effets adverses sur la reproduction de la truite
arc-en-ciel. Une inhibition de la spermatogenése de males juvéniles a €té rapportée lors
d’expositions chroniques a des concentrations de HCN aussi faibles que 0,01 mg/l ([Ruby
et al. 1979; Leduc 1977], in Doudoroff 1980). Pour sa part, Lesniak (1977) a noté
diverses anormalités des oocytes chez de jeunes femelles de cette espéce, exposées & des
teneurs d’environ 0,01 et 0,02 mg HCN/L, lors d’une exposition de 15 ou 20 jours (in
Doudoroff 1980).

Facteurs pouvant affecter la toxicité chez les poissons

Certaines variables de qualité de ’eau (pH, température, oxygéne dissous, salinité)
peuvent avoir une influence sur la toxicité de composés, tels que le cyanure, pour les

organismes aquatiques.

En premier lieu, ’effet de la température sur la toxicit¢ du cyanure est fortement
influencé par la concentration du composé. En effet, Leduc et al. (1983) ont trouvé que
les teneurs élevées en cyanure étaient généralement plus toxiques lorsque la température
de D’eau est élevée, mais que la relation inverse avait été observée pour une faible
concentration. En effet, pour des teneurs de 100 pg\l et moins, il a été observé que le

cyanure est plus toxique lorsque la température de 1’eau est faible, et ce pour ’omble de
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fontaine (Salvelinus fontinalis) (Salmoniformes: Salmonidés), la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) (Salmoniformes : Salmonidés) et la téte-de-boule (Pimephales
promelas) (Cypriniformes : Cyprinidés) (Smith et al. 1979; Kovacs 1979; Kovacs et
Leduc 1982, in Letts et Salt 2000). Cette différence peut étre attribuable a des
mécanismes de toxicité différents. En présence d’une concentration de HCN élevée, la
mort de I’individu est vraisemblablement associée 4 une interruption de Pactivité des
organes vitaux (cceur, systéme nerveux central), tandis qu’a de faibles teneurs, la mort
refléte probablement 1’arrét des processus oxydatifs causé par I’inhibition de la

cytochrome oxydase (Leduc er al. 1983).

Une relation inverse a été établie entre la concentration en oxygene dissous et la toxicité
du cyanure (Doudouroff 1976; Smith er al. 1979, in Letts et Salt 2000). Ceci peut étre
expliqué par le fait qu’en présence de faible niveau d’oxygene dissous, les poissons
augmentent le taux de ventilation des branchies dans le but d’augmenter I’apport en
oxygeéne dans le sang, entrainant par le fait méme un accroissement de I’exposition au
cyanure contenu dans 1’eau, et donc de la toxicité. L’omble de fontaine et la perchaude
(Perca flavescens) (Perciformes : Percidés) se sont avérées particuliérement sensibles a
Peffet de I’oxygéne dissous sur la toxicité du cyanure. Une étude de Smith ez al. (1978) a
mis en évidence cette relation pour divers stades de vie (alevin vésiculé, alevin nageant et
juvénile) chez I’omble de fontaine. Chez tous les juvéniles testés, des niveaux d’oxygene

dissous inférieurs a 5 mg/l ont conduit & une augmentation de la sensibilité au HCN.

Le stade de vie de I’organisme semble également influencer la tolérance de ce dernier au
HCN. En se basant sur diverses études, on constate que les embryons et les alevins
vésiculés constituent les stades de vie les plus résistants au HCN, tandis que les juvéniles
et les adultes sont pour leur part plus sensibles (Smith ef al. 1978, 1979 ; [EPA 1980;
Leduc 1984], in Eisler 1991). Les résultats de 1’étude de Smith e al. (1978, 1979) sont
présentés dans le tableau 8. Selon Leduc ef al. (1983), le pH de 1’eau n’aurait aucune
incidence sur la toxicité du cyanure. Une étude de Smith et al. (1979), effectuée sur la
téte-de-boule indique que des variations de pH, allant de 6,8 a 9,3, n’ont aucune influence

sur les valeurs de CLso (96 heures) obtenues pour le cyanure libre, chez cette espéce.
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En présence d’un composé toxique, la toxicité du mélange peut étre inférieure, supérieure
ou égale, a la toxicité totale de chaque élément du composé. Lorsque la toxicité du
mélange est égale, on parle de toxicité additive. Une toxicité additive, ou plus que
additive a été rapportée pour le cyanure libre, en combinaison avec I’ammoniac (Smith et
al. 1979; Leduc et al. 1983; [Alasbaster ef al. 1983; Leduc 1984}, in Eisler 1991) et
’arsenic (Leduc 1984, in Eisler 1991).

Si dans certains cas, I’acclimatation par les poissons a des niveaux sublétaux de cyanure,
par une exposition continue, peut augmenter leur résistance a des concentrations
potentiellement létales (Leduc 1981, 1984), des études effectuées sur le saumon
atlantique (Sa/mo salar) (Salmoniformes : Salmonidés) et la truite arc-en-ciel semblent
indiquer le contraire pour ces espéces (in Eisler 1991). Une acclimatation préalable de
saumoneaux de saumon atlantique a augmenté de fagon trés faible leur résistance & des
concentrations létales (Alabaster ef al. 1983). Chez les juvéniles de truite arc-en-ciel, les
individus ont démontré une réduction marquée dans la synthése de graisses et dans leur
performance de natation, lorsque soumis a des plus fortes concentrations. Ces effets

furent encore plus prononcés dans une eau a faible température (Kovacs et Leduc 1982).

3.6 Abrasifs et matiéres insolubles

Au printemps, les diverses matieres insolubles contenues dans les sels de voirie (sable,
argile et oxydes ferreux) peuvent migrer avec les eaux de fonte vers les eaux de surface.
Cet apport d’abrasifs peut entrainer des effets néfastes pour les organismes aquatiques,
analogues a ceux d’un transport de sédiments vers un cours d’eau (BAPE 2005).

En plus de ces apports directs de matiéres insolubles dans les eaux de surface, les sels de
voirie peuvent également causer un accroissement des apports en sédiments provenant de
I’érosion des sols, en bordure de la route. Au Nouveau-Mexique, une étude menée par
Molles (1980) a indiqué une diminution de I’abondance et de la biomasse des invertébrés
aquatiques, attribuable a un accroissement de la charge en sédiments dans les riviéres.
Cette augmentation résultait d’une part de 1’érosion, due au fait que la végétation située

aux abords de la route a été tuée par le sel, et d’autre part, au sable appliqué sur les routes
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lors des tempétes de neige. Dans I’étude, les deux cours d’eau étudiés étaient traversés
par une route sur laquelle on utilisait, pendant 1’hiver, un mélange contenant 25 % de sel
(99 % NaCl) et 75 % de sable.

Ainsi, les maticres insolubles présentes dans les sels de déglagage pourraient entrainer
une augmentation de la charge de sédiments en suspension dans la colonne d’eau et du

dépdt de sédiments sur le lit des plans d’eau.

3.6.1 Sédiments en suspension

Dans les lacs, la distribution des sédiments est largement déterminée par I’action du vent
et la morphologie du substrat. Selon ’exposition du site, la vitesse et la durée du vent,
’action directe de ce dernier peut remettre les sédiments en suspension et ce, plusieurs
metres sous la surface de ’eau (Cyr 1998). Dans les systémes peu profonds et non
stratifiés, 1’énergie du vent est continuellement transférée vers le fond et grice a I’action
des vagues, les sédiments sont remis en suspension et redistribués au hasard dans le
systétme tout au cours de ’année. Dans les lacs profonds et stratifiés, la remise en
suspension ne s’effectue qu’en surface, au-dessus de la thermocline, et pendant les

périodes de brassage (Cyr 1998).

De fagon générale, dans les cours d’eau les sédiments en suspension (SS) présents dans la
colonne d’eau ont une taille variant entre 2 et 60 um et sont constitués d’argile et de silt,
mais également de sable, lorsque la vitesse du courant est élevée (Waters 1995). En lac,
les grosses particules remises en suspension se déposeront plus rapidement au fond,
tandis que les particules plus fines demeureront en suspension plus longtemps et seront
transportées graduellement & de plus grandes profondeurs, ot ’énergie disponible est

insuffisante pour les remettre en suspension (Cyr 1998).

Tel que mentionné, la plupart des SS sont constitués de particules d’argile, qui ont pour
particularité¢ d’étre adhésives a divers degrés. Par conséquent, un des effets des SS sur la
faune et la flore est l’engorgement des surfaces biologiques actives, ou surfaces

d’échange entre 1’organisme et son environnement. Les SS peuvent abraser et suffoquer
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le périphyton et les macrophytes, ainsi que perturber la respiration et modifier le
comportement des invertébrés. Finalement, chez les poissons, il peut y avoir une perte de
la capacité respiratoire des surfaces brachiales et une réduction de la vision et de

I’efficacité d’alimentation (Waters 1995).

Effets sur le benthos

Selon Waters (1995), de fortes concentrations en SS peuvent affecter directement les
invertébrés par 1’abrasion des structures branchiales, ainsi qu’en diminuant leur efficacité
a s’alimenter. Des travaux de terrain réalisés par divers chercheurs (Hogg et Norris 1991;
Jowett ef al. 1991; Waters 1995; Harding et al. 2000) ont montré que des concentrations
¢levées en sédiments en suspension (SS) peuvent avoir des effets adverses sur les
organismes benthiques, se traduisant en une réduction de la densité chez les groupes
sensibles, tels que les Ephéméres et les Trichoptéres (Suren ef al. 2005). Pour sa part,
Gammon (1970) a trouvé que des changements dans les communautés benthiques
pouvaient se produire a partir d’une concentration en SS de 53 mg/l. Ces changements
¢taient caractérisés par une augmentation des taxons tolérants au silt, tels que
Tricorythodes sp. (Ephéméroptéres) (in Henley et al. 2000). D’autres travaux effectués en
laboratoire ont indiqué une relation entre I’augmentation des concentrations en SS et
I’accroissement des taux de dérive chez les organismes benthiques, en milieu lotique
([Rosenberg et Wiens 1978; Doeg et Milledge 1991], in Suren er al. 2005). 1l fut
d’ailleurs suggéré par White et Gammon (1977) que la dérive des invertébrés était
déclanchée par la réduction de la quantité de lumiére atteignant le lit des cours d’eau, en

présence d’une charge importante en SS (in Waters 1995).

Au cours de travaux de recherche, Suren ef al. (2005) ont étudié les effets de niveaux
élevés de SS (provenant d’argile), pour une exposition de 24 heures, sur cing taxa
d’insectes aquatiques de Nouvelle-Zélande, soit Zephlebia sp. (Ephéméropteres),
Deleatidium sp (Ephéméroptéres), Polyplectropus sp. (Trichoptéres : Polycentropodidae),
Triplectides obsoletus (Trichoptéres: Leptocéridae) et Xanthocnemis zealandica

(Zygopteres : Coenagrionidae). L.’étude n’a révélé aucun accroissement significatif de la
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mortalité avec une augmentation de la concentration en SS. Les auteurs ont également
étudié les effets d’une exposition & long terme, soit de 14 jours avec une exposition
quotidienne d’une durée de quatre heures, chez Deleatidium sp. A nouveau, aucune
différence de mortalité entre les organismes exposés et les contrbles n’a été relevée.
Selon divers auteurs, ces résultats suggérent que les réductions de densité d’invertébrés
observées sur le terrain, en présence de fortes concentrations de SS, ne résultent pas de
mortalité directe, mais refleétent plutdt des comportements d’évitement de la part des
organismes, ou des changements au niveau des conditions de I’habitat (Ryan 1991;
Waters 1995) ou de la nourriture disponible (Brunke 1999; Suren et Jowett 2001,
Yamada et Nakamura 2002) (in Suren et al. 2005).

Fairchild et al. (1987) ont étudi¢ les effets d’apports de sédiments non contaminés et de
sédiments contaminés sur divers aspects d’écosystémes aquatiques. Les effets des
sédiments non contaminés furent étudiés dans un cours d’eau expérimental, ol un
traitement (1,7 g/l de sédiments non contaminés composés de 5 % de sable, de 77 % de
sit et de 18% d’argile) fut appliqué pendant une durée de deux heures,
hebdomadairement, pour une durée de six semaines. Dans cette étude, 1’apport de
sédiments ne semble avoir eu aucune incidence sur ’abondance des organismes, le
nombre d’espeéces ou la diversité des communautés benthiques, ni sur 1’émergence
d’insectes. Cependant, I’apport de sédiments semble avoir altéré les patrons de dérive des
invertébrés aquatiques, se traduisant par une augmentation du nombre total de dérives de
la part de ces organismes, par période de 24 heures. De plus, les auteurs ont noté que la
dérive des organismes dans le cours d’eau servant de contrdle se faisait principalement
dans les premiéres heures de clarté, avant la période de perturbation, tandis que chez les
invertébrés exposés au traitement « sédiments », la dérive a cu licu majoritairement
pendant les périodes aprés perturbation et au cours de la nuit. Enfin, I’augmentation de la
dérive fut principalement marquée chez Hyalella azteca (Amphipodes : Hyalellidae), ou
la dérive moyenne était de 69 % dans le traitement « sédiments », comparativement a une

moyenne de 35 % pour le contrdle.
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Effets sur le zooplancton

Des suivis a long terme, effectués en Afrique, ont révélé des relations inverses entre
’abondance moyenne de daphnies et le niveau de turbidité dans un écosystéme donné
(Hart 1986, in Hart 1992; Hart 1988). De plus, des travaux de Hart (1988) ont révélé un
déclin du taux d’alimentation des C ladocéres Moina brachiata (Moinidae), Daphnia
gibba (Daphniidae), D. barbata et D. longispina, et du Copépode Metadiaptomus
meridianus (Calanoides : Diaptomidae) avec I’augmentation de la turbidité. Au cours de
1I’étude, les Cladoceres ont semblé étre sensiblement plus affectés par un niveau élevé de
turbidité que le Copépode. McCabe et O’Brien (1983) ont trouvé que [’efficacité
d’alimentation de Daphnia pulex a diminué de 25 %, lorsque les organismes é€taient
exposés a un faible niveau de SS, soit de 6 NTU «Nephelometric Turbidity Units» (in
Henley et al. 2000). Des travaux de laboratoire, effectués par plusieurs chercheurs ont
également montré une réduction ou une inhibition de 1’alimentation de daphnies, avec
I’augmentation de la concentration en SS (Arruda et al. 1983 ; [Young et al. 1984; G.-
Toth et al. 1986; Kirk 1991a, b], in Hart 1992).

En fonction des résultats de ces études, on pourrait poser comme hypothése que les
réductions d’abondance de Cladocéres observées dans les plans d’eau présentant un
niveau élevé de SS ont pu étre causées par la réduction de I’efficacité d’alimentation de
ces organismes dans de telles conditions. Par contre, une étude de Hart (1992) fournit une
autre explication. Au cours de travaux de laboratoire, ce dernier a étudié les effets de la
nourriture et des SS sur la croissance et la reproduction de six Cladocéres planctoniques
(Daphnia barbata, D. gibba, D. leavis, D. pulex, Moina micrura, Diaphanosoma excisum
(Sididae)). Au cours de 1’étude, la présence de nourriture en quantité suffisante permettait
de compenser la diminution du taux d’alimentation des organismes. Les résultats de
1’étude ont porté ’auteur a conclure que ce serait la limitation de la production primaire
(donc des ressources alimentaires), due a une diminution de la pénétration de la lumiére
en raison d’une forte charge en SS, qui serait a I’origine de ’impact néfaste des SS sur les

populations de Cladoceres, plutot que la forte turbidité en tant que telle.
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Effets sur les poissons

= Mortalité directe

Lloyd (1987) a effectué une revue de la littérature portant sur la mortalité directe des
poissons attribuable aux sédiments en suspensions. Ce dernier a rapporté un certain
nombre d’études non publiées, ou ’on rapportait des concentrations 1étales, ou ayant

causé une diminution de la survie, allant de 500 a 6 000 mg/1 (in Waters 1995).

s [Effets sublétaux

Un comportement d’évitement fut observé chez diverses espéces, dont la truite arc-en-
ciel (Oncorhynchus mykiss) (Salmoniformes : Salmonidés) et des juvéniles de saumon
coho (Oncorhynchus kisutch), lors de [D’accroissement des apports en sédiments
([Newcombe 1992 ; Newcombe et Jensen 1996], in Henley 2000).

Pour les poissons demeurant dans les zones affectées, des augmentations du dépdt de
sédiments et de la turbidité peuvent réduire le niveau d’oxygéne dissous dans la colonne
d’eau, et dans certains cas plus extrémes, peuvent causer un épaississement de
I’épithélium des branchies et une réduction de la fonction respiratoire ([Horkel et Pearson
1976; Goldes et al. 1988], in Henley 2000; Waters 1995). Au cours de travaux de
laboratoire, Berg et Northcote (1985) ont noté un accroissement du déploiement des
opercules, qui consiste en une ouverture excessive des opercules des branchies, chez des
juvéniles de saumon coho exposés a des SS. Les auteurs ont attribué ce comportement a
une tentative de « nettoyage » des branchies de la part des poissons (in Waters 1995).
Pour sa part, Carlson (1984) a voulu déterminer les concentrations sans effet de divers
paramétres, dont les SS, chez I'omble de fontaine (Salvelinus fontinalis) et le crapet
arlequin (Lepomis macrochirus) (Perciformes : Centrarchidés). Ce dernier a observé un
accroissement de la ventilation a un niveau de 231 NTU de SS pour I’omble de fontaine
et a 323 NTU chez le crapet arlequin. Cependant, & toutes les concentrations testées (0,6 &

318 NTU) la fréquence de la toux n’a pas été affectée chez I’omble de fontaine, tandis
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que des teneurs de 90 NTU et plus ont causé une augmentation de la toux chez le crapet

arlequin.

Parmi les autres effets néfastes observés, on retrouve une réduction de la croissance et de
la capacité a s’alimenter, chez les prédateurs visuels. Ceci est une conséquence directe
d’une diminution de la capacité visuelle des poissons, ce qui diminue leur aptitude a
attraper leurs proies. Une diminution de 1’alimentation chez les juvéniles de saumon coho
et la truite arc-en-ciel a été observée chez les individus exposés aux SS, au cours de
travaux effectués en laboratoire ([Redding er al. 1987; Berg et Northcote 1985], in
Waters 1995).

D’autres effets sublétaux furent attribués aux SS, tels qu’une diminution de la tolérance
des poissons aux maladies et aux polluants, en présence de SS. Bien que peu de
recherches aient été effectuées sur ce sujet, cet effet fut attribué au stress causé par la
présence de certaines concentrations de SS, qui réduirait la tolérance des poissons a
divers facteurs de I’environnement (Waters 1995). Finalement, Redding et al. (1987) ont
rapporté la présence de changements au niveau physiologique chez le saumon coho et la
truite arc-en-ciel, qui indiqueraient la présence de stress chez ces espéces, tels que des
niveaux élevés de cortisolémie, de la glycémie veineuse et de I’hématocrite. L auteur n’a

cependant noté aucune mortalité directe (in Waters 1995).

= Effets indirects

Les effets néfastes des SS peuvent également étre indirects, en se propageant dans la
chaine trophique. Une augmentation des SS peut réduire la production primaire, en
diminuant la pénétration de la lumiére dans la colonne d’eau (Lloyd et al. 1987; Ryan
1991; Waters 1995). Lloyd et al. (1987) ont trouvé que méme de petites augmentations
de la turbidité peuvent avoir une incidence sur la production primaire. Ainsi, ces derniers
ont déterminé qu'une hausse de 5 NTU pouvaient entrainer une diminution de la
production primaire allant de 3 a 13 %, et qu’un accroissement de 25 NTU causait un

déclin de la production primaire pouvant atteindre 50 % (in Henley et al. 2000). Une
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diminution de la production primaire peut affecter les niveaux trophiques supérieurs, en
réduisant la quantité de nourriture disponible dans la base de la chaine alimentaire, ce qui

aurait pour conséquence de réduire le nombre de proies pour les poissons prédateurs
(Henley et al. 2000).

3.6.2 Dépdts de sédiments (milieu lotique)

Effets sur le benthos

En milieu lotique, une corrélation a été établie entre ’abondance de certains ordres
d’invertébrés (EPT = Ephéméroptéres, Plécoptéres et Trichoptéres) et la taille des
particules du substrat, dans le lit des cours d’eau. L’abondance de¢ ces taxons est
maximale en présence d’un substrat forme de grosses particules (gravier, galet). Ces
groupes d’organismes sont d’autant plus importants dans les écosystémes aquatiques,
qu’ils constituent la source de nourriture privilégiée et la plus disponible pour les

poissons (Waters 1995).

A mesure que s’effectue le dépdt de sédiments, aussi appelé sédimentation, les espaces
interstitiels du substrat plus grossier se remplissent, ce qui entraine une diminution du
nombre d’habitats disponibles pour les macro-invertébrés (Lenat et al. 1981). Si une
quantité suffisante de sédiments remplit ces espaces, il peut y avoir formation d’une
barriére imperméable de sédiments, pouvant inhiber la circulation de 1’eau interstitielle,
réduisant ainsi le niveau d’oxygéne hyporhéique ([Beschta et Jackson 1979; Gordon et al.
1992], in Henley et al. 2000). Wagener et Lapierre (1985) ont rapporté que la
sédimentation causait une diminution de la densité et de la biomasse des communautés de

macro-invertébrés benthiques (in Henley et al. 2000).

Finalement, des études ont également démontré que la dérive des insectes augmentait
avec ’accroissement de la sédimentation ([Rosenberg et Wiens 1978; Culp et al. 1986],

in Henley et al. 2000).
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Effets sur les poissons

Tel que mentionné précédemment, les modificationss d’habitats (de substrat grossier a
sédiments fins) causés par le dépdt de sédiments fins, peuvent entrainer une modification
de la structure des communautés d’invertébrés, en réduisant le nombre d’organismes
appartenant aux taxa Ephéméroptéres, Plécoptéres et Trichoptéres, et en augmentant
I’abondance d’invertébrés fouisseurs plus petits, tels que les larves de Chironomes et les
Oligochetes. Bien que ces changements se traduisent souvent en une augmentation du
nombre d’organismes, la biomasse totale est généralement plus petite. De plus, le
comportement fouisseur des organismes réduit la disponibilit¢ de ceux-ci pour les
poissons, ce qui peut détériorer la condition des communautés ichthyennes (Waters

1995).

Ainsi, comme pour les SS, les effets du dépot de sédiments sur les organismes de niveaux
trophiques inférieurs peuvent se répercuter plus haut dans la chaine alimentaire. Des
travaux de Waters (1982) illustrent bien ce phénoméne. L auteur a établi une relation
étroite, basée sur un suivi de cing ans dans un cours d’eau du Minnesota (E.-U.), entre la
production annuelle d’une population d’omble de fontaine et la production de Gammarus
pseudolimnaeus (Amphipodes: Gammaridae), composante principale de son
alimentation. Au cours d’une année d’étude, des activités anthropiques ont entrainé une
importante érosion dans le bassin versant du cours d’eau, ce qui a entrain¢ un dépdt
important de sédiments fins, composés majoritairement d’argile, dans les espaces
interstitiels du substrat. Cet envasement a causé une diminution de la production de G.
pseudolimnaeus, ce qui a eu pour conséquence une réduction de la production annuelle

du prédateur, en grande partie en raison d’un manque de nourriture.

Finalement, il a été observé que, chez les poissons, la sédimentation réduit I’activité de
fraie, de méme que le nombre d’habitats disponibles pour la fraie, et augmente la

mortalité des oeufs et des larves (Alabaster et Lloyd 1982, in Henley 2000; Ryan 1991).
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3.6.3 Effets des sédiments sur les Salmonidés

Les Salmonidés de I’Amérique du Nord semblent particuliérement sensibles aux effets
des sédiments sur leur reproduction, compte tenu du fait que ces derniers (a ’exception
du touladi) fraient dans des frayéres (en milieu lotique), qui sont malheureusement des
« pieges a sédiments ». Selon Waters (1995), il est difficile de distinguer les effets
néfastes sur la reproduction des Salmonidés qui sont attribuables aux sédiments en
suspension (SS) et ceux dus aun dépdt de sédiments. Dans son livre, I'auteur traite

conjointement des deux aspects.

[’impact négatif des sédiments sur la reproduction des poissons peut prendre trois
formes. Tout d’abord, ces derniers peuvent remplir les espaces interstitiels dans la frayére
par le dépdt de sédiments, empéchant ainsi le flux d’eau, et par le fait méme ’apport en
oxygéne pour les embryons ou les alevins vésiculés. De plus, il peut y avoir étouffement
des embryons et des alevins vésiculés, si de fortes concentrations de SS pénétrent dans la
frayére. Finalement, les alevins en émergence peuvent se retrouver pi€gés, si une couche

de sédiments compactés est déposée a la surface de la frayere (Waters 1995).

Au cours de travaux de laboratoire, Argent et Flebbe (1999) ont tenté de déterminer les
effets de divers niveaux (%) de sédiments fins (0,43 & 0,85 mm de diamétre) sur la survie
d’ceufs d’omble de fontaine pendant les premiers stades de développement. En général, la
survie de tous les stades a diminué avec I’augmentation de la quantité de sédiments fins,
bien que ces différences ne soient pas toujours significatives. Les auteurs ont également
noté que la survie des ceufs et des alevins, de méme que le poids des alevins, diminuaient

avec I’accroissement de la charge en sédiments fins.



47

4. DISCUSSION

La composition des sels de déglacage utilisés sur les routes présente une grande
variabilité a I’échelle mondiale, en fonction des besoins spécifiques reliés au climat des
différentes régions. Les sels de voirie sont constitués, en général, d’un ou de plusieurs
fondants (habituellement des sels), de matiéres abrasives (sable, argile) et d’un agent anti-
agglomérant, qui sert a faciliter ’entreposage et 1’épandage des ces sels. Les sels de
voirie utilisés sur la route 175 sont composés d’environ 94 % de chlorure de sodium
(NaCl), 5 % de matiéres insolubles (sable, argile et oxydes ferreux) et 1 % de sulfates et
de chlorures de calcium et de magnésium (CaSQ4, MgSQ4, CaCl,, MgCl,). On retrouve
également du ferrocyanure de sodium comme agent anti-agglomérant, & raison d’environ
100 ppm (partie par million) (MTQ 2006b).

La plupart des recherches étudiant les effets des sels de voirie sur les organismes
aquatiques se sont concentrées sur les effets reliés au NaCl, qui est généralement le
principal constituant, et au ferrocyanure de sodium, 1’agent anti-agglomérant le plus
utilisé et qui est soupgonné d’étre la composante la plus toxique de ces sels. Cependant,
afin de bien cerner les effets néfastes potentiels des sels de déglacage épandus sur la route
175, il est important de discuter des effets potentiels de chacune des composantes des sels

utilisés sur celle-ci.

4.1 Chlorure de sodium (NaCl)

4.1.1 Effets sur les paramétres physico-chimiques du milieu

Les sels utilisés comme fondant, notamment le NaCl, peuvent avoir divers effets sur les
paramétres physico-chimiques des écosystémes aquatiques. Selon Environnement
Canada, dans certains lacs les apports en sels dissous peuvent nuire au mélange vertical
des eaux (BAPE 2005), ce qui peut entrainer la méromicticité des lacs. Ce phénomene est
causé par les eaux denses et chargées en sels qui descendent vers les couches plus
profondes, ce qui cause la formation d’une chemocline. L’absence de mélange vertical

peut entrainer une raréfaction de 1’oxygéne dans les couches inférieures du lac, une
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réduction du cycle des ¢léments nutritifs (Environnement Canada 2004), ainsi qu’une
diminution de la température dans les eaux profondes (Environnement Canada 1997). Ce
type de perturbations a été observé dans des lacs ou la concentration de chlorures était
d’environ 105 mg/l et celle de sodium d’environ 60 mg/l. Les lacs petits et profonds
seraient les plus vulnérables (BAPE 2005; Environnement Canada 2004). Une
stratification hivernale des lacs, résultant d’un apport en sels dissous a d’ailleurs été
observée par de nombreux chercheurs (Judd 1970 ; Bubeck er al. 1971; Cherkauer et
Ostenso 1976; Hoffman er al. 1981; Free et Mulamootil 1983).

La raréfaction de I’oxygéne dans I’hypolimnion des lacs peut entrainer une perturbation
des échanges ioniques eau-sédiments. Le phosphore peut étre libéré plus aisément de
sédiments faiblement oxygénés, que de sédiments ayant un contenu élevé en oxygeéne
(Wetzel 2001), ce qui peut causer un accroissement de la productivité du lac (Smol et al.
1983, in Evans et Frick 2001). La carence en oxygeéne peut également favoriser le
relargage d’azote, qui se fera principalement sous forme d’ammoniac, plutét que de
nitrate (Evans et Frick 2001), cette forme représentant une certaine toxicité pour les
organismes vivants (Wetzel 2001). Divers métaux peuvent également étre libérés plus
facilement en milieu faiblement oxygéné, tels que le mercure, le cadmium, le zinc et le
cuivre (Hawkins et Judd 1972; Backman 1980, in Jones et al. 1992 ; [Wang et al. 1991;
MacLeod et al. 1996], in Environnement Canada 1997).

Enfin, une augmentation de la salinité des eaux peut entrainer un accroissement de la
biodisponibilité des métaux lourds pour les organismes (Warren et Zimmerman 1994, in
Environnement Canada 1997). Cependant, dans le cas qui nous intéresse, 1’augmentation
du relargage et de la biodisponibilité des métaux n’est pas une préoccupation majeure,
puisque la route 175 n’est pas située dans un milieu ou les écosystémes aquatiques sont
perturbés par des rejets industriels ou miniers. Par conséquent, il ne sera donc peut-étre
pas nécessaire de pousser d’avantage les recherches sur cet aspect au cours du projet

d’étude.
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4.1.2 Effets sur le benthos

En général, les invertébrés benthiques semblent assez tolérants au NaCl et, au cours
d’études portant sur la toxicité de ce sel, des CLso (96 heures) allant de 2 200 a plus de
10 000 mg/1 ont été trouvées pour ces derniers (Goetsch et Palmer 1997; Chadwick 1997;
Blasius et Merritt 2002). La valeur de toxicité la plus extréme a été trouvée par Wichard
(1975) avec une CLsp de 700 mg NaCll pour Callibaetis coloradensis Banks
(Ephéméroptéres : Bactidae). A lautre extréme, le nématode Caenorhabditis elegans
(Rhabditidae) a pu tolérer entre 15,46 et 20,50 g/l de NaCl, pour une exposition de 24
heures, et jusqu’a 15,50 et 20,95 g/l pour une exposition de 96 heures (Khanna et al.
1997).

La raréfaction de I’oxygéne en profondeur dans les lacs, due a la stratification chimique
causée par 1’apport de sels, peut entrainer des diminutions de la diversité et de
]’abondance du benthos. Il peut y avoir, entre autres, une disparition de certaines espéces
dans la partie plus profonde des lacs (Free et Mulamoottil 1983; Bridgeman et al. 2000).
Chaoborus sp. (Diptéres : Chaoboridae) semble, par contre, étre un taxon résistant a
’appauvrissement en oxygéne en eaux profondes. Selon Free et Mulamootil (1983), cette
tolérance pourrait étre due aux migrations diurnes effectuées par les larves de
Chaoboridae dans la colonne d’eau, qui leur permettraient d’échapper temporairement a

I’anoxie dans les sédiments.

Des changements dans la composition des communautés benthiques ont également été
observés en milieu lotique (Environnement Canada 1997; Albrecht 1954). Dans une
étude menée dans deux riviéres, Albrecht (1954) a observé des diminutions de la diversité
et de I’abondance du benthos avec 1’augmentation de leur concentration en sel.
Cependant, les résultats d’autres études n’ont pas révélé de modifications au niveau de la
composition des communautés d’organismes benthiques (Kerse y 1981; Molles 1980;
Blasius et Merritt 2002).
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Selon certaines études, les apports en NaCl pourraient avoir une incidence sur la dérive
des invertébrés benthiques. Les organismes pénétrant dans le courant deviennent ainsi
plus vulnérables a la prédation (Brittain et Eikeland 1988, in Kundman 1998). Des études
ont démontré qu’a partir d’une concentration de 1000 mg/l, les apports en NaCl
pouvaient accroitre la dérive de Gammarus pseudolimnaeus (Amphipodes : Gammaridae)
et des Trichoptéres Hydropsyche betteni et Cheumatopsyche analis (Hydropsychidae)
(Crowther et Hynes 1977; Blasius et Merritt 2002). Cependant, d’autres travaux effectués
en laboratoire n’ont démontré aucune incidence du NaCl sur la dérive de ces mémes

especes, et ce pour des concentrations allant jusqu’a 4 000 mg/1.

Enfin, certaines études ont cherché a cerner spécifiquement la tolérance des organismes
benthiques face aux chlorures (CI') et a leurs effets néfastes potentiels sur ces organismes.
Merrit et Cummins (1996) ont rapporté que le chlore causait une atrophie et des
déformations dans les structures brachiales des Trichoptéres (Hydropsychidae) et des
Plécoptéres (Perlidae), causant une détresse respiratoire (in Kundman 1998). Parmi les
espeéces ayant été identifiées comme sensibles aux chlorures, on retrouve les taxa
Ochrotrichia sp. (Trichoptéres : Hydroptilidae), Turbellariés, Tardigrades, Gammarus
pseudolimnaeus (Amphipodes : Gammaridae) et Neophylax sp (Trichoptéres : Uenoidae),
Crangonyx sp. (Amphipodes : Crangonyctidae) et les Nemouridae de petites tailles
(Plécoptéres) (Williams et al. 1997, 1999).

4.1.3. Effets sur le zooplancton

Compte tenu de la variabilitt au niveau du design expérimental et des critéres
d’évaluation, de méme que du fait que plusieurs études sont relativement anciennes, il est
quelque peu difficile de synthétiser les données relatives a la toxicité du NaCl pour le

zooplancton.

Selon les résultats de tests de toxicité, les CLsy trouvées pour ces organismes varient entre
2 308 mg NaCl/l (pour Ceriodaphnia dubia (Cladocéres : Daphniidae)) (Environnement
Canada 2006) et 7754 mg NaCl/l (pour Daphnia pulex (Cladocéres : Daphniidae))

(Cowgill et Milazzo 1990). Une toxicité chronique (exposition de 21 jours), pour une
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concentration de 613 mg NaCl/l, a également été observée chez D. pulex (Birge et al
1985). De plus, certains facteurs pourraient avoir une incidence sur la toxicité du NaCl,
soit la teneur en oxygéne dissous, la température de I’eau et la vitesse du courant, en
milieu lotique (Fairchild 1995; Kanygina et Lebedeva 1957; Lowell et al. 1995). Enfin,
Judd et al. ont trouvé que l’accroissement de la zone d’anoxie (en raison de la
stratification chimique due au NaCl) pouvait restreindre la migration verticale de
certaines espéces, les rendant ainsi plus vulnérables a la prédation par les poissons. Ceci
peut engendrer des modifications au niveau de la composition des communautés
zooplanctoniques, en augmentant la proportion d’espéces de petites tailles, moins

susceptibles a la prédation visuelle.

4.1.4. Effets sur les Salmonidés

Selon une étude publiée dans la littérature, des effets chroniques ont pu étre observés
chez des ceufs et embryons de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) a une
concentration de 1 632 mg NaCl/l (Environnement Canada 2006). Pour leur part, McKay
et Gjerde (1997) ont noté des diminutions de la croissance et de [’appétit, de méme
qu'une augmentation de la mortalité, chez des jeunes truites arc-en-ciel, avec un
accroissement de la concentration en NaCl. Les effets ont cependant été notés & des
concentrations supérieures ou égales a 10 g NaCl/l. Enfin, Edmister et Gray (1948) ont
rapporté I’immobilisation d’alevins de grand corégone (Coregonus clupeaformis) a une
concentration de 16 481 mg NaCl/l, dans 1’eau du lac Erié, mais leur survie a des teneurs

inférieures.

4.2 Chlorure de calcium (CaCly)

Le nombre d’études portant sur la toxicité du CaCl, sur les organismes aquatiques est
relativement restreint. Pour les organismes benthiques, les deux études ayant pu étre
répertoriées ont indiqué que des concentrations égales ou supérieures a 7 200 mg CaCly/1
pouvaient étre étales pour Dreissena polymorpha (Veneroides : Dreissenidae) et Polycelis
nigra (Tricladides) (Waller et al. 1996; Jones 1940). Pour le zooplancton, des CLs; (48
heures) variant de 1 285 mg/] (pour D. magna) (Biesinger et Christensen 1972) 4 2 250
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mg/l (pour Ceriodaphnia dubia) (Cowgill et Milazzo 199) ont été rapportés dans la
littérature. Il a aussi été rapporté que des concentrations égales ou supérieures & 460 mg
CaCly/1 (Biesinger et Christensen 1972) pouvaient entrainer des effets sous-létaux chez
certaines especes zooplanctoniques. Finalement, selon les informations publiées dans la
littérature, des teneurs de 10000 mg/l et plus peuvent étre létales pour certains
Salmonidés (Oncorhynchus mykiss, Coregonus clupeaformis, Salmo trutta) (Waller et al.
1996; Edmister et Gray 1998).

4.3 Chlorure de magnésium (MgCl,)

On retrouve dans la littérature trés peu d’informations sur la toxicité du MgCl, pour les
organismes aquatiques, en particulier pour le benthos et les poissons. Pour le
zooplancton, des études ont indiqué que le MgCl, pouvait affecter la reproduction chez
les daphnies & partir d’'une concentration de 119 mg/l, selon les espéces (Hutchinson
1983). Une CLso de 744 mg/1 (21 jours) a été trouvée pour D. magna et des CLsp de 1 261
mg/1 et plus ont également été trouvées pour cette espece et pour C. dubia (Biesinger et

Christensen 1972; Mount et al. 1997).

4.4 Sulfates de calcium (CaSO,) et de magnésium (MgSOy)

Peu d’articles traitant de la toxicité des sulfates de calcium (CaSO4) et de magnésium
(MgS0y) ont été publiés. On retrouve cependant un certain nombre d’€études portant sur

la toxicité des sulfates (SO4) pour les organismes aquatiques.

Des chercheurs ont trouvé des CLsg (pour une exposition variant de 24 heures a quatre
jours) allant de 512 a 3035 mg S04 pour les invertébrés aquatiques (Dowden et
Bennett 1965; Mount et al. 1997; BC Research 1998; MELP 2000; Soucek et Kennedy
2005). Des effets sur la reproduction (IC;s) ont également été notés chez certaines
espéces de Cladocéres, a partir d’une concentration de 833 mg SO./1 (MELP 2000).
Chez les Salmonidés, des tests de toxicité aigu€ ont permis de trouver des CLso (48
heures) supérieures ou égales a 5000 mg S04/, pour la truite arc-en-ciel

(Oncorhynchus mykiss). De plus, des ECsp de 1 105 mg S04/ et plus ont été trouvées
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chez des juvéniles de cette espéce au cours de tests de toxicité chronique d’une durée de

sept jours (MELP 2000).

Certains facteurs peuvent influencer la toxicité des sulfates pour les organismes. Fairchild
(1955) a notamment rapporté que le seuil de toxicité du NaySO4 pour les daphnies
diminuait avec une réduction de la concentration en oxygene (in MELP 2000). Une
relation inverse entre la concentration de chlorures dans I’eau et la toxicité des sulfates
chez Hyalella azteca (Amphipodes : Hyalellidae) a également ét¢ établie (Soucek et
Kennedy (2005). Enfin, selon certains chercheurs, une relation inverse existerait entre la
dureté et la toxicité des sulfates pour divers organismes aquatiques (Mount ef al. 1997,
MELP 2000; Soucek et Kennedy 2005). Cette relation pourrait étre plus spécifiquement
attribuable a la présence de plus d’un cation majeur (Ca, Mg) dans I’eau de dilution
(Mount et al. 1997; Soucek et Kennedy 2005).

En tenant compte de ces facteurs, et du fait que les sels de voirie épandus sur la route 175
constituent un mélange de divers sels (NaCl, CaCl,, MgCl,, CaSO4, MgS0Oy4), on pourrait
émettre I’hypothése que la présence de chlorures et de cations majeurs (Ca et Mg)
pourrait diminuer la toxicité des ions sulfates présents dans I’eau. De plus, puisque les
sulfates constituent au maximum 1 % du mélange, on pourrait émettre 1’hypothése que
les concentrations de ces sels dans les plans d’eau, attribuables aux apports de sels de
voirie, ne sont probablement pas toxiques pour les organismes aquatiques. Il serait
cependant nécessaire d’effectuer des tests afin de vérifier si ces hypothéses sont

véridiques.

4.5 Ferrocyanure de sodium (NaFe(CN)g10H>0)

Le ferrocyanure de sodium peut se dissocier en solution par photolyse, ce qui entraine la
production de cyanure libre (HCN(q) + CN'()), fortement toxique pour les organismes
aquatiques (Environnement Canada et Santé Canada 2001). Les sites cibles pour la
toxicité chez les organismes aquatiques sont, entre autres, les branchies et la capsule des

ceufs, ainsi que d’autres sites ou se produisent des échanges gazeux et autres processus
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d’osmorégulation (Leduc 1981, 1984). En concentrations aigués, le cyanure est

principalement un poison affectant la respiration (Leduc ef al. 1981).

Chez les invertébrés, des effets sublétaux ont été observés a des concentrations de
cyanure allant de 18 a 43 pg/l et des effets létaux entre 30 et 100 pg/l, sauf chez
Gammarus pulex, ou la mortalité fut observée & des concentrations de 3 & 7 pg/l (Eisler
1991). Dans la littérature, on retrouve des valeurs de CLsq variant entre 30 et 2 000 pg/l

de cyanure libre, pour les invertébrés aquatiques.

Pour leur part, les poissons sont généralement plus sensibles au cyanure libre que les
invertébrés. Aucune étude traitant de la toxicité du ferrocyanure de sodium pour I’omble
de fontaine n’a pu étre trouvée dans la littérature. Cependant, la CLsp du ferrocyanure de
sodium a été estimée a environ 20 mg/l pour les poissons (Novotny er al. 1998). Pour le
cyanure libre, des effets adverses sous-létaux ont été observés chez I’omble de fontaine,
lors d’exposition & des concentrations allant de 5 a 78 pg/l. De plus, une mortalité de
50 % des individus (CLsg) fut observée a partir d’une concentration de 56 pg/l, pour les
alevins et les juvéniles, de 108 pg/l pour les alevins vésiculés et de 145 ug/l pour les
adultes. Finalement, certains facteurs peuvent voir une incidence sur la toxicité du
cyanure libre pour les poissons, soit la température, la teneur en oxygene dissous, le stade

de vie et ’acclimatation a des concentrations sublétales de cyanure.

4.6 Abrasifs et matiéres insolubles

Les sels de déglagage utilisés sur la route 175 sont constitués de 5 % de matiéres
insolubles, soit du sable, de I’argile et des oxydes ferreux. L’épandage de ces abrasifs
pourrait entrainer une augmentation de la charge de sédiments en suspension dans la
colonne d’eau et du dépdt de sédiments sur le lit des plans d’eau. De plus, I’épandage de
sel de voirie peut avoir des effets néfastes sur la végétation en bordure de la route, ce qui
peut entrainer une augmentation des apports de sédiments provenant de I’érosion (Molles

1980).
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4.6.1 Sédiments en suspension

De fagon générale dans les cours d’eau, les sédiments en suspension (SS) présents dans la
colonne d’eau ont une taille variant entre 2 et 60 pm et sont constitués d’argile et de silt,
mais également de sable, lorsque la vitesse du courant est élevée (Waters 1995). Un des
effets des SS sur la faune et la flore est ’engorgement des surfaces biologiques actives
(surfaces d’échange entre 1’organisme et son environnement), di a leur contenu en argile,

qui a pour particularité d’étre adhésive.

Effets sur le benthos

Selon Waters (1995), de fortes concentrations en SS peuvent affecter directement les
invertébrés en raison de D’abrasion des structures branchiales et en diminuant leur
efficacité a s’alimenter. Des concentrations élevées en sédiments en suspension (SS)
peuvent avoir des effets adverses sur les organismes benthiques (Hogg et Norris 1991;
Jowett et al. 1991; Waters 1995; Harding et al. 2000), se traduisant en une réduction de la
densité chez les groupes sensibles, tels que les Ephéméres et les Trichoptéres (Suren et al.
2005) et par une augmentation des taxons tolérants au silt, tels que Tricorythodes sp.
(Ephéméroptéres) (Gammon 1970). Cependant, d’autres études n’ont révélé aucune
incidence des SS sur le taux de mortalité des organismes, I’abondance et la diversité des
communautés benthiques (Fairchild et al. 1987 ; Suren et al. 2005). Enfin, des travaux
effectués en laboratoire ont indiqué une relation entre 1’augmentation des concentrations
en SS et I’accroissement du taux de dérive chez les organismes benthiques, en milieu

lotique (Rosenberg et Wiens 1978; Doeg et Milledge 1991).

Effets sur le zooplancton

Des suivis & long terme, effectués en Afrique, ont révélé des relations inverses entre
I’abondance moyenne de daphnics et le niveau de turbidité dans un écosystéme donné
(Hart 1986, in Hart 1992; Hart 1988). Pour leur part, des travaux de laboratoire, effectués
par plusieurs chercheurs, ont montré une réduction ou une inhibition de 1’alimentation

chez certaines espéces de Cladocéres et un Copépode, avec ’augmentation de la
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concentration en SS (Arruda er al. 1983; McCabe et O’Brien 1983; Young ef al. 1984;
G.-Toth et al. 1986; Hart 1988; Kirk 1991a, b). Finalement, une étude de Hart (1992), a
indiqué que ce serait la limitation de la production primaire (donc des ressources
alimentaires), due a une diminution de la pénétration de la lumiére, plutdt que la forte
turbidité elle-méme, qui serait & I"origine de I’impact néfaste des SS sur les populations

de Cladoceres dans les milieux affectés.

Effets sur les poissons

Dans une revue de la littérature, Lloyd (1987) a rapporté un certain nombre d’études non

publiées, ou I’on avait trouvé des concentrations létales ou ayant causé une diminution de

la survie, allant de 500 a 6 000 mg/1 de SS (in Waters 1995).

Divers effets adverses sous-létaux, attribuables aux SS, ont également été rapportés dans
la littérature : (1) un comportement d’évitement fut observé chez diverses espéces, lors
d’un accroissement des apports en sédiments, dont la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus
mykiss) (Salmoniformes : Salmonidés) et des juvéniles de saumon coho (Oncorhynchus
kisutch) ([Newcombe 1992; Newcombe et Jensen 1996], in Henley 2000); (2)
l’augmentation du dépdt de sédiments et de la turbidité peut réduire le niveau d’oxygene
dissous dans la colonne d’eau et, dans certains cas, causer un épaississement de
’épithélium des branchies et une réduction de la fonction respiratoire (Horkel et Pearson
1976; Goldes et al. 1988; Waters 1995); (3) une réduction de la croissance et de la
capacité & s’alimenter chez les prédateurs visuels, en raison d’une diminution de la
capacité visuelle des poissons, qui diminue leur aptitude & attraper leur proie (Waters
1995); (4) une diminution de la tolérance des poissons aux maladies et aux polluants, en
présence de SS (Waters 1995); (5) des changements au niveau physiologique chez des
Salmonidés, tels que des niveaux élevés de cortisolémie, de la glycémie veineuse et de
I’hématocrite (Redding et al. 1987).

Les effets néfastes des SS peuvent également étre indirects, en se propageant dans la

chaine trophique. Une augmentation des SS peut réduire la production primaire, en
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diminuant la pénétration de la lumiére dans la colonne d’eau (Lloyd ef al. 1987; Ryan
1991; Waters 1995). Une réduction de la production primaire peut affecter les niveaux
trophiques supérieurs, en diminuant la quantité de nourriture disponible pour les
consommateurs primaires, ce qui pourrait avoir pour conséquence une réduction du

nombre de proies pour les poissons prédateurs (Henley et al. 2000).

4.6.2 Dépot de sédiments

L’augmentation du dépot de sédiments pourrait avoir un impact sur les communautés
benthiques et ichthyennes. A mesure que s’effectue le dépdt de sédiments, les espaces
interstitiels du substrat plus grossier se remplissent, ce qui entraine une diminution du
nombre d’habitats disponibles pour les macro-invertébrés (Lenat ef ol 1981). Il peut
également y avoir formation d’une barriére imperméable de sédiments, qui peut inhiber la
circulation de 1’eau interstitielle, réduisant ainsi le niveau d’oxygeéne hyporhéique
(Beschta et Jackson 1979; Gordon ef al. 1992). Ceci peut avoir une incidence sur les
communautés benthiques. Selon certaines études, 1’abondance de certains ordres
d’invertébrés (Ephéméroptéres, Plécoptéres et Trichoptéres) peut diminuer avec la
réduction de la taille des particules du substrat, dans le lit des cours d’eau (Waters 1995).
De plus, il a été rapporté que le dép6t de sédiments pouvait causer une réduction de la
densité et de la biomasse des communautés de macro-invertébrés benthiques (Wagener et
Lapierre 1985). Finalement, des études ont également démontré que la dérive des insectes
augmentait avec 1’augmentation de la sédimentation ([Rosenberg et Wiens 1978; Culp et
al. 1986], in Henley et al. 2000).

Les modifications de la structure des communautés d’invertébrés (augmentation de la
proportion d’organismes fouisseurs et plus petits), entrainées par le dépdt de sédiments
fins, peuvent réduire la disponibilité et la biomasse des invertébrés benthiques pour les
poissons. Cette diminution de la quantit¢ de nourriture disponible, peut avoir des
répercutions importantes sur la condition des communautés ichthyennes (Waters 1995).
Le dépdt de sédiments peut également avoir un impact sur la reproduction des poissons,
en réduisant D’activité de fraie et le nombre d’habitats disponibles pour la fraie, et en

augmentant la mortalité des oeufs et des larves (Alabaster et Lloyd 1982; Ryan 1991).
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Selon Waters, les Salmonidés de I’Amérique du Nord seraient particuliérement sensibles
aux effets des sédiments (dépdt et suspension) sur leur reproduction, compte tenu du fait
que ces poissons fraient souvent dans des milieux, qui sont malheureusement des piéges a
sédiments. Ces effets peuvent avoir trois formes : (1) le dép6t de sédiments peut remplir
les espaces interstitiels dans la frayére, empéchant le flux d’eau et, par le fait méme,
I’apport en oxygéne pour les embryons ou les alevins vésiculés; (2) il peut y avoir
étouffement des embryons et des alevins vésiculés, si de fortes concentrations de SS
pénétrent dans la frayére; (3) les alevins en émergence peuvent se retrouver piégés, si une

couche de sédiments compactés est déposée a la surface de la frayére (Waters 1995).
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5. CONCLUSION

Selon I’information contenue dans la littérature, les sels de voirie épandus sur la route
175 et leurs composantes pourraient avoir un certain nombre d’effets néfastes sur les

organismes aquatiques et sur leur milieu.

Tout d’abord, les sels de déglagage pourraient avoir des répercussions sur les parameétres
physico-chimiques des plans d’eau. Dans les lacs petits et peu profonds, les apports en
sels (NaCl, CaCl,, MgCl,, CaSO4 et MgSQO,) pourraient entrainer la formation d’une
chemocline, qui aurait pour impact de nuire au mélange vertical des eaux. Cette
stratification pourrait entrainer une raréfaction de 1’oxygéne dans I’hypolimnion, ainsi
qu'un relargage d’ammoniac et de certains métaux. Les sels de déglagage pourraient
également causer une augmentation du dépdt de sédiments et de la charge en sédiments
en suspension, par un apport direct d’abrasifs et par I’augmentation de I’érosion aux
abords de la route. Ces modifications du milieu pourraient entrainer divers effets néfastes
pour les organismes, se traduisant, entre autres, en une diminution de la diversité et de

’abondance des organismes dans les plans d’eau.

D’autre part, les divers sels utilisés comme fondants (NaCl, CaCl,, MgCl,, CaSOy4 et
MgSO,) peuvent représenter une certaine toxicité pour les organismes aquatiques, s’ils
sont présents en concentration suffisante dans le milieu. Cependant, selon les
informations disponibles dans la littérature, les concentrations requises sont relativement

élevées et pourraient ne pas étre atteintes dans les milieux perturbés par les sels de voirie.

Finalement, le ferrocyanure de sodium, ajouté aux sels de déglagage a titre d’agent anti-
agglomérant, constitue potentiellement le composé le plus toxique du mélange. En effet,
ce dernier peut se dissocier en solution par photolyse, entrainant la production de cyanure
libre (HCN(aq) + CN'aq)), fortement toxique pour les organismes aquatiques. Le cyanure
affecte la respiration des poissons, I’omble de fontaine étant particuliérement sensible a

ce poisson.
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Malgré I’ampleur de la quantité de sels de déglagage utilisés sur les routes, notamment au
Canada et aux Etats-Unis (Blasius et Merritt 2002), relativement peu d’études ont été
réalisées afin de connatitre les effets de ces sels sur la faune aquatique. De plus, en passant
en revue la littérature, on constate qu’il existe un manque de connaissances concernant la
toxicité des certaines substances pour les organismes aquatiques, en particulier sur les
chlorures et sulfates de calcium et de magnésium, et sur la toxicité du chlorure de sodium
pour les Salmonidés. Enfin, on retrouve parmi les études publiées certaines divergences
au niveau des effets néfastes attribuables au chlorure de sodium et aux sédiments en

suspension sur les organismes zooplanctoniques et benthiques.

Avec I’¢largissement de la route 175, qui entrainera une augmentation des apports en sels
de déglagage dans de nombreux plans d’eau de la réserve faunique des Laurentides, il
devient important de pouvoir mieux cerner les effets potentiels de ces sels sur le milieu
aquatique. Des recherches futures seraient donc nécessaires afin d’accroitre nos
connaissances sur le sujet. Il serait également intéressant de vérifier si I’hypothese
formulée & propos des sulfates de calcium et de magnésium est véridique. En définitive,
compte tenu des interactions possibles entre les différents constituants d’un composé et
de la variabilité des sels de voirie utilisés sur les routes a 1’échelle mondiale, il serait
essentiel d’étudier, a I’aide de travaux de laboratoire et sur le terrain, les effets potentiels
du mélange utilisé sur la route 175 sur les organismes aquatiques. Une fois complétés, ces
travaux de recherches pourront permettre d’élaborer des outils de gestion efficaces et de
mettre en place, si nécessaire, des mesures adéquates afin de mitiger les effets de ces sels

sur la faune aquatique.
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Tableau 1. Réponse toxique d’invertébrés benthiques & diverses concentrations de NaCl.
(Adapté de Evans et Frick 2001)

Table5-1:  Responses of benthic imvenebrates to various concertrations of sodivm chicride.

Expesure | Exposure Toxic Species of |[Exposur|{ Water | Reference
Concentratt Concentratio Response Concern ¢ Time |Temperatu
on (NaCl o Nall re ("C)
mgL) molesdL)
1,318 0.023 survival and pupate | Hiydropsyche | 240 | wiknown |Kersey 1981
bettent hows (10
{caddiafly davsy
1.31% 2023 survival and pupate | Hidropsiche 240 | vnlmown |Kersey 1981
bronfa (caddistlyhours {16
davs)
1,319 0423 survival snd pupate | Fyavopoyehe | M40 | colmown (Kersey 1981
slossonae hows {18
{caddisily) davs)
3.733 0064 100% morality | Nais varigbilic |48 howrs 12 Harsilton et
(clizochaete) al. 1975
413 .07 20% martality Gawmnarus | 23 bours| wlnown | Crowher
prendalipmacus sard Hymes
{arnphipod) 1977
4,863 6.083 50#/s martatiry Lircas 96 bows| unlmoan | Brgeeral
Sontinalis 1983
fisopod)
3330 G091 S0 nartadity Baetis 438 bours | wknown | Lowell et sl
(smeam veloarty = | fricoudatus 1995
6 covsec) Q)
5440 0093 5% mortality Buets 48 howrs| unlmown | Lowed etal
{sTeam velocity = wicaudans 1995
12 envigecy (uadhi)
7414 0.120 5% mortality Anaobedia | 72hows| 14-17 Surcliffe
wervs (3 dayz} 1351b
{caddisfly)
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Table 5-1: Consizated.
Exposere | Exposure Toxic Species of Expmur Water | Reference
Concentrati [Concentratio| Response Concern e Tane |[Temperatu
on (NaCl n (NaCl re (*C)
| mzT) molesdL)
7014 4129 508 muortadity Linspephils | 72 howrs|  14-17 Sutcliffe
srigmue {enddisflyd) (3 davs) 128lb
7906 0.137 500 mormality (Tlen) | Chironomez | 48 hours 25 Thomten znd
artenans Sauer 1972
‘chironcanid)
8,863 0.152 100%% mortality Cricofopiis | 48 hours 12 Haentlrots et
wrifaseia al. $975
{chironocamd)
9,890 $.169 B0f myortality Hydropsyche 144 uknown (Hersey 1981
Betteni howrs (G
{caddisfhy) drvs}
2936 0.170 73% martalicy Annmobolia T2 hours 14.17 Swuichiffe
HEVVBIR {3 davs) 1051k
{caddizily)
9936 ¢.170 T5% nuortalivy Limnegphils | T2 hours|  14-17 Sutcliffe
szigma {eaddistivd| (3 davs) 1961k
9995 0.171 S0% raceality (Tl | Chivoweomus | 12 hours 25 Thombon and]
artanaius Sauer 1972
{chmonomid)
10,000 ¢.171 veligers = {00% Dyeissena & hours 17 Waller et al.
mortality; setilers = | pohmarpha 1996
Ti%% mortalioy {zebra nmssel)
10.000 2171 veligers = 100% Dreiscena 24 howes 12 Waller et al
mormlity; settlers = |  polymorpha foué
98%% mortality {zebra nmssel)
10,135 0.173 100% nwortaiity Hydvoprits | 48 bowrs L2 Harloon e
angusra al 1975
{caddiafhy)
10.254 0.175 0% weortality Culex sp. 48 hour | wilknown |Deaaden and
(mosyute) karvae Bennett
1965
11108 £.190 survival for 48 hours | Pebicelis nigra |48 bowrz|  13-18 Jomes 1940
{plemariz
Table §-1:  Comrimed
Fxposure | Exposurs Torxic Species of |Expeser| Water | Reference
Contentrati | Concentratio Response Coneern 2 Tiepe |Temperate
omMaCl | o(Nall re{Cy
mel) motes’L}
12006 0.20% HdBe mcenaliny Chironomes | 12 howrs 23 Taoamon zad)
TRCRELNE Saaer 1972
13460 (L2683 moezaliny a0e Coenorhabdiniz | 24 hovs 20 Flrarma 2t al.
significady differsar wiezans 1997
o ootTols {nemands)
E5 500 ELRE: 2 vaostaliny ot Coenorhabdifnr | 88 hows 20 Fliarma of 2l
sigificanty differaenr clegans 1007
fom copzrais {nemzoda)
20000 0.342 veligars = 1{G% Drgizsenn § bovars iv Waller et al.
memslioy: serderz = | pojanwrpho 1896
99%s mortality (zebes pssed)
20,300 0.351 maorliny not Coenpriabditiy | 24 hows 0 Fliagrma ot 2l
zenificandy differant eiezans 1997
o cormels fneratnda)
20,8030 0338 mcetslity not Coanorfabiditz | 56 bours 20 Elhnims ot 8l
stzmificanty differaar eieguns 1997
fon comools {memstode)
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Tableau 8 : Effets du cyanure (sous forme de HCN) sur 'omble de fontaine (Salvelinus ontinalis)

(Adapté de Eisler 1991 et de Doudoroff 1980)

50
57-11.2
10
10 - 50
11

25

33

56 - 112
108 - 518
>212
156 (145-167)
80 - 112
163 - 207

126 (105-151)

Réduction de 50 % de la performance de natation pour une exposition de 29 jours

MATC®
Réduction de 75 % de Pendurance lors de la natation, aprés une exposition de 26 minutes
Réduction de 98% de I'habileté natatoire aprés une exposition de 29 jours

Une exposition continue de femelle mature pour une durée de 144 jours, avant la fraie a entrainé une
réduction de 50 % du nombre d'ceufs produits et de 15 % de la viabilité des ceufs. Cependant, 20 jours
aprés l'éclosion, les truites étaient 18 % plus lourdes et 10 % plus longues que les contrdles.

Inhibition de la prise en charge d'oxygéne aprés 5 heures

Effets adverses sur le taux de croissance des juvéniles pendant une exposition de 90 jours

Etendue des valeurs de LC50 (96 h) pour Ies alevins et les juvéniles

Etendue des valeurs de LCS50 (96 h) pour les alevins vésiculés

Etendue des valeurs de LC50 (96 h) pour les caufs

Valeurs de LC50 pour les aduites (a 15 °C)

Etendue des valeurs de LTC® pour les alevins et les juvéniles

Etendue des valeurs de LTC" pour les alevins vésiculés

Valeurs de LTC® pour les adultes (2 15 °C)

Leduc 1984
Smith et al. 1979
Smith et al. 1978

EPA 1980

Ballantyne 1987

Leduc 1984

EPA 1980
Smith et al. 1979
EPA 1980

Smith et al. 1978
Smith et al. 1978

Smith et al. 1979
Smith ef al. 1978

Smith ef al. 197¢
Smith et al. 1978

Cardwell ef al. 1978
Smith et al. 1979
Smith et al. 1978

Smith et al. 1979
Smith ef al. 1978

Cardwell of al. 1976

* Concentration maximale acceptable du contaminant (Maximum acceptable toxicant concentration). La valeur la plus faible de chaque
paire indique fa concentration testée la plus élevée ne produisant aucun effel mesurable sur la croissance, la survie, la reproduction ou
ie métabolisme pendant une exposition chronique ; la valeur la plus élevée indique la concentration testée ia plus faible produisant un

effet mesurable.

® Concentration 1étale médiane (Median lethal concentration)
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FIGURES
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£1 Limnephifidae M Peridae B Gammaridae
{9 Tipulidar 8 Hoptagoenikdae
Fig. T, Commlative drilt (%) over 2 b of selocted invertehrates in arti-
ficial channels, a1 Four differem NaClconcentrations in Trials A and B.
* Control A adjnsted to the Row eate of 1000 my NaCi in rentment
chanmeds, **Comtred B adinsted to fow rate of 10460 mg NaClil &
treatrsent channels. Trigl A did pot indude mayflies of the family
Heptageniidae and Trial B incinded beptageniid mayflies, but omitted
caddistics of the fanily Brachyeentridae (soe test for explanution.

Figure 1. Dérive cumulative (%) d’invertébrés aquatiques exposé€s a quatre
concentrations de NaCl. (Tirée de Blasius et Merritt 2002)
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13, Dudley Williams et af
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g 5 CCA erdination of species/taxn from Springs 16 against the monthly average concentration
of chloride,

Figure 2. Ordination CCA des espéces/taxa des sources 1 & 16 en fonction des concentrations moyennes
mensuelles en chlorures (CI') (Tirée de Williams e al. 1999)
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Annexe

LISTE DES ACRONYMES

Cly Concentration Letale pour Lethal concentration (LC)
«n» % des organismes du
lot d'essai
{ex. Clsp)

CSEO Concentration Sans Effet Observé No Observed Effect Concentration (NOEC)

CMEO Concentration Minimale Lowest Observed Effect Concentration (LOEC)
entrainant un Effet Observé
DLy Dose Létale pour «n» % LDy
des organismes du lot d'essai
(ex. DLgg)
DSEO Dose Sans Effet Observé No Observed Effect Leve! (NOEL)
EC) Concentration ayant entrainé Effective Concentration (EC,)
«n» % de l'effet
{ex. ECsp)
iCso Concentration ayant causé 50% (Inhibition Concentration) iCgq
d'inhibition
LiIC(n) Limite Inférieure de l'Intervalle de
Confiance de «n» %
(ex. LIICy) Lowest Confidence Limit (LCL )
LTC* Concentration 1étaie médiane Median Lethal Concentration (LTC)

* Acronyme en anglais
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