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Acronymes et abréviations 

Lorsque les acronymes sont utilisés, une définition est incluse lors du premier emploi.  

 

 

 

 

 

 

 

 

  

APE Alkylphénol éthoxylé 

BPC Biphényles polychlorés 

CCME Conseil canadien des ministres de l’environnement 

DBO Demande biochimique en oxygène  

DBOC Demande biochimique en oxygène des matières carbonées  

DEU Débordement d’égout unitaire 

E1 Estrone 

E2 17β-estradiol 

EE2 17α-éthinylestradiol 

HAP Hydrocarbures aromatiques polycycliques 

NH3 Ammoniac 

NP Nonylphénol 

NPC Nouveaux contaminants préoccupants 

NPE Nonylphénol polyéthoxylate 

PBDE Polybromodiphényléther 

PPSP Produits pharmaceutiques et de soins personnels 

RESAEU Règlement sur les effluents des systèmes d’assainissement des eaux usées 

SEEU Station d’épuration des eaux usées 

SS Solides en suspension 
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Préface 

Alors que comme société nous produisons de plus en plus de substances chimiques, nombre d’entre elles 

aboutissent dans les eaux usées et ultimement dans nos écosystèmes naturels. Certaines de ces 

substances sont des contaminants qui peuvent être nocifs pour la santé des humains, du poisson et de la 

faune, et des cours d’eau du Canada. Pour mieux encadrer la capacité et les possibilités de gestion des 

contaminants dans les eaux usées au Canada, le Réseau canadien de l’eau (RCE) a entrepris un examen 

national des contaminants connus et des nouveaux contaminants préoccupants dans les eaux usées 

municipales et des options dont nous disposons à leur égard. 

Grâce à l’appui financier de 400 000 $ d’Environnement et Changement climatique Canada, le RCE a mis 

à profit son vaste réseau de communautés de chercheurs et de praticiens et a réuni un comité national 

d’experts ayant pour mandat d’évaluer les besoins et les possibilités du Canada pour gérer les nombreux 

contaminants présents dans les eaux usées domestiques. Le groupe y a travaillé d’octobre 2017 à 

mars 2018, en se penchant sur les questions fondamentales suivantes : 

 De quels contaminants présents dans les eaux usées devrions-nous nous préoccuper le plus, 

maintenant et à l’avenir? 

 De quelles options disposent nos diverses collectivités canadiennes pour gérer ces contaminants 

par le traitement des eaux usées? 

 Quelles sont les possibilités et quels sont les compromis importants associés à ces choix de 

traitement, notamment en matière de récupération des ressources, de coûts, d’adéquation 

socio-économique et culturelle, et d’incidences sur des enjeux connexes comme les émissions 

de gaz à effet de serre? 

Le comité était composé de huit éminents spécialistes de partout au Canada ayant des connaissances 

expertes diversifiées du traitement des eaux usées municipales, des contaminants classiques et des 

contaminants nouvellement préoccupants, des impacts environnementaux et écosystémiques, de la 

récupération des ressources des eaux usées, et des répercussions plus vastes d’ordre juridique et socio-

économique des rejets d’effluents d’eaux usées. Le comité était présidé par Donald Mavinic (Ph. D.) de 

l’Université de la Colombie-Britannique, un expert en traitement des eaux usées de renommée 

internationale.  

La principale tâche du comité d’experts était de produire un rapport de synthèse offrant une mise en 

contexte crédible et utile de l’état actuel des choses, de ce que nous savons et nous ignorons, incluant un 

plan d’action pour obtenir des résultats positifs par le truchement du traitement plus efficace des eaux 

usées au Canada. Ce plan directeur a été élaboré au fil des recherches et des discussions qui se sont 

enrichies en y intégrant les perspectives d’un groupe plus vaste de spécialistes de partout au pays. Ces 

experts collaborateurs, ayant des connaissances des pratiques municipales de traitement des eaux usées, 

des évaluations et des répercussions environnementales associées aux eaux usées, et des aspects d’ordre 

juridique et communautaire, ont été invités à fournir leurs réflexions sur toute une gamme de sujets précis 

et de particularités géographiques. Ils y ont répondu par le biais d’un questionnaire national en ligne et 

en participant, sur invitation, à certaines rencontres de travail du comité.  

En tant que document complémentaire pour le rapport du comité d’experts, ce document offre un aperçu 

de haut niveau des contaminants présents dans les effluents d’eaux usées municipales.  
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Objet et portée 

Ce document vise à fournir des renseignements généraux de base sur les principaux groupes de 

contaminants se trouvant dans les effluents d’eaux usées municipales. Il a pour but de fournir au grand 

public un aperçu de haut niveau des contaminants d’eaux usées à l’appui du rapport principal du comité 

d’experts. Nous nous sommes efforcés, dans la mesure du possible, de mettre l’accent sur les milieux et 

la recherche du Canada. 

Un examen exhaustif des contaminants présents dans les eaux usées dans le contexte canadien avait été 

préparé par Hydromantis pour le compte du Conseil canadien des ministres de l'environnement (Conseil 

canadien des ministres de l'Environnement, 2005), lequel est suggéré à titre de ressource supplémentaire 

au cas où des informations plus détaillées seraient exigées. 

 

Terminologie 

Le terme « nouveaux contaminants préoccupants » désigne des contaminants non classiques qui ont été 

(ou seront) décelés dans des effluents d’eaux usées, et dont on ne comprend pas encore bien les risques 

potentiels pour la santé publique et environnementale. Selon les sources, ces contaminants étaient 

aussi appelés « contaminants émergents », « nouvelles substances préoccupantes », « contaminants 

traces », « micropolluants » ou « microcontaminants ».  

Le terme « contaminants organiques traces » désigne la grande diversité de substances organiques 

présentes en faible concentration dans les effluents des eaux usées, notamment les perturbateurs 

endocriniens, les produits pharmaceutiques et de soins personnels. Bien que certains contaminants 

organiques traces puissent être des nouveaux contaminants préoccupants, ce dernier groupe englobe 

également d’autres substances nouvelles et incertaines, telles que les microplastiques et les 

nanoparticules.  

Le terme « station d’épuration des eaux usées » (SEEU) est utilisé dans ce rapport, bien que certaines 

instances utilisent maintenant le terme «station de récupération des ressources de l’eau » (StaRRE), 

pour souligner une approche plus holistique de la gestion des eaux urbaines. Les SEEU municipales 

désignent ces services publics locaux ou régionaux, ou ces installations d’assainissement provinciales ou 

autochtones qui reçoivent les eaux usées collectées pour les traiter et les libérer dans l’environnement. 
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1. Substances présentes dans les eaux usées régies par le Règlement 

sur les effluents des systèmes d’assainissement des eaux usées 

Au Canada, la Loi sur les pêches interdit tout rejet de substances nocives pour le poisson (Environnement 

et Changement climatique Canada, 2017). Le Règlement sur les effluents des systèmes d’assainissement 

des eaux usées (RESAEU) [RESAEU; Gouvernement du Canada, 2012) permet d’autoriser le dépôt 

d’effluents contenant des substances nocives (section 5) si l’effluent ne présente pas de toxicité aiguë. 

Ces substances incluent les matières exerçant une demande biochimique en oxygène de la partie 

carbonée, les matières en suspension, le chlore résiduel total et l’ammoniac non ionisé (NH3-N, à 15 °C ± 

1 °C) à des concentrations de 25, 25, 0,02, et 1,25 mg/L, respectivement, dans les effluents d’eaux usées 

(Gouvernement du Canada, 2012). En plus des paramètres réglementés, les effluents d’eaux usées ne 

doivent pas présenter de toxicité aiguë au point de rejet selon l’essai de 96 heures chez les truites arc-en-

ciel (Gouvernement du Canada, 2012). 

Les substances exerçant une demande biochimique en oxygène consomment de l’oxygène dissous durant 

leur dégradation, éliminant ainsi l’oxygène dont ont besoin les poissons et d’autres organismes 

aquatiques pour leur survie. Les eaux usées municipales contiennent des charges élevées de matière 

organique, y compris des composés organiques dissous et particulaires. Le rejet de matières exerçant une 

demande biochimique en oxygène entraîne des baisses de la teneur en oxygène caractéristiques dans le 

milieu récepteur, une tendance qui a été constatée depuis les années 1920 (Fan et Wang, 2008). Le 

traitement secondaire (ou biologique) des eaux usées fait appel à des micro-organismes pour oxyder et 

éliminer ces substances exerçant une demande biochimique en oxygène, protégeant ainsi les milieux 

récepteurs de l’épuisement d’oxygène et de ses effets sur les poissons et les autres organismes 

aquatiques.  

Les matières en suspension sont les petites particules qui demeurent en suspension dans les eaux usées 

et sont plus fines que les matières grossières mais plus grosses que les matières colloïdales. Quand elles 

sont rejetées dans les eaux de surface, ces particules réduisent la pénétration de la lumière dans l’eau et 

contiennent des nutriments qui favorisent la croissance de biofilms et de phytoplancton, comme des 

algues et des cyanobactéries. La réduction des matières en suspension dans les effluents a été liée à la 

croissance réduite de phytoplancton et de périphyton et à la clarté accrue de l’eau dans les eaux de 

surface. Les matières en suspension sont également réduites par le traitement secondaire, mais elles 

peuvent être présentes en grand nombre dans les débordements d’égout unitaire. On a constaté que, 

dans certains cas, les matières en suspension présentes dans les égouts unitaires provenaient 

principalement des eaux usées, lesquelles contribuaient jusqu’à 75 % de la charge totale des matières en 

suspension (Anne-Sophie et al., 2015).  
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Les êtres humains excrètent de l’azote dans leur urine, sous forme d’urée, laquelle se décompose 

rapidement en ammoniac et en dioxyde de carbone. Par conséquent, les influents d’eaux usées 

domestiques contiennent de fortes concentrations d’ammoniac qui présente une toxicité aiguë pour les 

poissons et d’autres organismes, notamment dans sa forme non ionisée. En plus d’être toxique, 

l’ammoniac exerce une demande d’oxygène, puisqu’il est facilement transformé en nitrate par oxydation 

dans les étendues d’eau naturelles, par le biais du processus de nitrification, lequel consomme de 

l’oxygène. Il se pourrait aussi que l’azote joue un rôle en tant que nutriment limitatif, particulièrement 

dans les estuaires, et que des rejets excessifs dans l’environnement provoquent une croissance excessive 

d’algues (Forsberg et al., 1976). 

Les pathogènes gastro-intestinaux sont associés aux matières fécales, et ils sont régulièrement tués ou 

inactivés avant que les effluents ne soient rejetés dans les eaux de surface et ce, afin de protéger la santé 

publique. Le chlore est largement utilisé comme désinfectant pour tuer les bactéries dans les eaux usées 

avant leur rejet. Quoique la méthode soit efficace, elle peut entraîner la décharge de chlore résiduel, 

lequel est toxique pour la vie aquatique (Watson et al., 2012).  

En plus des substances régies par le RESAEU, les effluents d’eaux usées et les résidus contiennent un grand 

nombre de substances chimiques, de pathogènes et de nutriments additionnels posant des risques 

éventuels à la santé humaine et à la salubrité des écosystèmes. Ceux-ci comprennent la gamme de 

produits chimiques utilisés dans les ménages, l’industrie et l’agriculture. Bien que certains de ces produits 

chimiques soient interdits ou soient soumis à une gestion des risques en vertu de divers programmes (et 

permis), ils continuent de persister dans les eaux usées, et de nombreux nouveaux pathogènes et 

contaminants continuent d’apparaître et de susciter des inquiétudes. Des centaines de composés 

chimiques différents pourraient être présents dans les effluents d’eaux usées municipales, et ils ont des 

effets potentiels sur la vie aquatique à la fois additifs, synergiques ou antagonistes (Daniela Hummel et 

al., 2006; Verlicchi et al., 2012). Des mélanges de composés chimiques variés compliquent les évaluations 

des risques relativement aux effets de l'exposition pour la vie aquatique dans le milieu parce qu’ils 

diffèrent grandement dans leurs mécanismes de toxicité et d’exposition. Cependant, on met actuellement 

au point des approches en vue de mieux comprendre les risques éventuels et réels posés par ces mélanges 

dans l’environnement (Diamond et al., 2017). Les principaux groupes de ces contaminants sont passés en 

revue dans la section ci-dessous.  

 

2. Pathogènes et risques pour la santé humaine 

Le traitement des eaux usées a vu le jour et a évolué en réponse à des préoccupations concernant la santé 

publique et l’environnement, la santé humaine étant la principale impulsion. Les pathogènes se trouvent 

dans les effluents d’eaux usées et d’eaux pluviales, et l’exposition des humains à ces pathogènes se 

produit lors de la consommation d’eau et de poissons et fruits de mer (p. ex. mollusques et crustacés) 

ainsi que dans le cadre d’activités telles que nager dans des eaux contaminées (Santé Canada, 1997; 

Loomer et al., 2008, Soller et al., 2010). Ces pathogènes incluent un éventail de bactéries, de protozoaires, 

d’helminthes et de virus. Quoique les pathogènes d’origine hydrique se trouvant dans les eaux usées 

municipales soient généralement de source humaine, des animaux (p. ex. bétail, animaux de compagnie 

et animaux sauvages) peuvent être à l’origine de nombreux pathogènes dangereux pour les êtres 

humains. Il s’ensuit que les pathogènes proviennent d’une multitude de sources à l’échelle du bassin 
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hydrographique et qu’ils doivent être pris en compte pour la protection de la santé publique. La 

modification de l’hydrologie, de la qualité et de la température de l’eau due aux changements climatiques 

pourrait accroître, à l’avenir, l’exposition aux pathogènes d’origine hydrique actuels et émergents et leur 

distribution (Wu et al., 2016). Les recherches se poursuivent afin d’améliorer les techniques permettant 

de détecter la présence d’organismes pathogènes et leurs effets néfastes pour la santé. 

  

2.1 Menaces traditionnelles pour la santé publique 

La typhoïde, le choléra, la dysenterie et la diarrhée constituent des menaces majeures pour la santé 

publique en lien avec les agents pathogènes fécaux d’origine humaine. Les bactéries salmonella, shigella 

et campylobacter ainsi que certaines souches d’Escherichia coli (p. ex. 0157 H7), sont des bactéries 

pathogènes se trouvant couramment dans les eaux usées municipales, et des milliers de décès sont causés 

annuellement par ces pathogènes à l’échelle mondiale (Metcalf and Eddy - AECOM, 2014).  

Les protozoaires sont une autre catégorie de pathogènes qui constituent une préoccupation majeure en 

matière de santé publique. Le Cryptosporidium parvum et le Giardia lamblia sont deux protozoaires 

importants qui sont présents dans les eaux usées et sont responsables de la plupart des éclosions de 

maladies d’origine hydrique au Canada (Conseil canadien des ministres de l'environnement, 2006). 

L’éventualité d’éclosions de giardiase est plus élevée dans les régions nordiques puisque l’eau froide et la 

couverture de glace fournissent des conditions idéales pour la prolifération des parasites (Environnement 

Canada, 2001). Le Cryptosporidium parvum et le Giardia lamblia ont des kystes résistants et ils ne peuvent 

pas être inactivés ou détruits lors de la désinfection conventionnelle au chlore (Environnement Canada, 

2001).  

La décharge d’effluents d’eaux usées qui sont contaminés par des virus infectieux représente un autre 

risque éventuel à la santé humaine (Qiu et al., 2015). Plusieurs groupes de virus entériques/fécaux sont 

présents dans les eaux usées brutes municipales, dont les plus importants sont les entérovirus, les 

norovirus, les rotavirus, les réovirus, les adénovirus et le virus de l’hépatite A. Les norovirus et les rotavirus 

sont des causes majeures des diarrhées virales tandis que les réovirus et les adénovirus sont des causes 

reconnues de gastro-entérites, de problèmes respiratoires et d’infections oculaires (Metcalf and Eddy - 

AECOM, 2014). Lors d’une étude réalisée à la SEEU Gold Bar à Edmonton (Alberta), sept groupes de virus 

(norovirus, rotavirus, sapovirus, astrovirus, adénovirus, entérovirus et virus JC) ont été détectés dans les 

effluents primaires d’eaux usées dans lesquels des virus infectieux étaient présents (Qiu et al., 2015).  

 

2.2 Menaces émergentes pour la santé humaine 

2.2.1 Gènes de résistance aux antibiotiques 

Les gènes de résistance aux antibiotiques constituent de nouvelles préoccupations environnementales 

qui surviennent naturellement, mais peuvent être ciblées dans des milieux renfermant des concentrations 

élevées d’antibiotiques (Sanderson et al., 2016). Les gènes de résistance aux antibiotiques se trouvent 

souvent sur les éléments génétiques mobiles des bactéries tels que transposons, intégrons et plasmides. 

Ces éléments mobiles peuvent faciliter l’évolution des gènes de résistance aux antibiotiques en les 
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transférant à des bactéries de mêmes espèces ou d’espèces différentes à l’intérieur des systèmes d'égouts 

ou des milieux récepteurs (Allen et al., 2010, Baquero et al., 2008). Les bactéries multirésistantes posent 

une menace imminente aux systèmes de santé et aux économies du monde du fait de la sensibilité réduite 

de ces pathogènes à la plupart des antibiotiques employés dans le cadre des traitements médicaux (World 

Bank, 2016). Quand les gènes de résistance aux antibiotiques sont rejetés dans l’environnement en 

provenance des effluents d’eaux usées municipales, ils peuvent affecter la résistance naturelle des 

bactéries présentes dans les biofilms, les sédiments et la vie aquatique et, en fin de compte, favoriser la 

survenue, au fil du temps, de souches de bactéries antibiorésistantes (Marti et al., 2013, Singer et al., 

2016). Les impacts des effluents de SEEU sur la distribution de la résistance aux antimicrobiens peuvent 

être mesurés à de grandes distances du point de rejet. Par exemple, les cas de résistance aux 

antimicrobiens détectés en plus grands nombres en amont d’une SEEU municipale de la Saskatchewan 

étaient cohérents par rapport aux gènes détectés en plus grands nombres dans l’effluent traité. Les gènes 

étudiés ne retournaient aucunement à leurs niveaux en amont, à 5 km en aval du point de décharge de 

l’effluent (Marti et al., 2013).  

  

3. Nutriments  

De grandes quantités de nutriments, notamment l’azote et le phosphore, pénètrent dans les écosystèmes 

aquatiques par l’intermédiaire des eaux usées municipales, des eaux pluviales et du ruissellement 

superficiel emportant fumier et engrais synthétiques. Les nutriments présents dans les effluents d’eaux 

usées jouent le rôle d’engrais et favorisent la croissance d’algues et de cyanobactéries lesquelles sont à la 

base des chaînes alimentaires en milieu aquatique. Cet accroissement de la teneur en nutriments appelée 

eutrophisation peut entraîner des proliférations d'algues nocives, l’épuisement de l’oxygène et des 

hécatombes de poissons dans les eaux douces et côtières (Schindler et Vallentyne, 2008). Une charge en 

nutriments excessive a été avancée comme cause du déclin observé de densités d’invertébrés et de la 

perte de taxons sensibles en amont d’exutoires d’eaux usées (Grantham et al., 2012), et il a été dit de 

l’eutrophisation qu’elle représente le problème le plus répandu auquel le monde est confronté pour ce 

qui est de la qualité de l’eau (Schindler et Vallentyne, 2008; Schindler, 2012). Quoique cela puisse varier 

d’un site à l’autre, les SEEU municipales et industrielles peuvent apporter des charges en nutriments 

importantes aux eaux réceptrices de zones urbaines (Schindler et al., 2012). Dans le contexte des effluents 

d’eaux usées, l’azote et le phosphore sont les nutriments principalement associés à l’eutrophisation, et 

cette dernière demeure une préoccupation généralisée pour la salubrité des écosystèmes.  

 

3.1 Phosphore  

Les eaux usées municipales contribuent énormément à la charge en phosphore des réseaux d'eau douce. 

Toutefois, les contributions relatives en phosphore en provenance de diverses sources dépendent 

fortement des caractéristiques locales d’un bassin hydrographique particulier. Par exemple, dans le bassin 

hydrographique du lac Simcoe (Ontario, Canada), seulement 7 % de la charge totale en phosphore 

proviennent des eaux usées municipales, alors que 6 % viennent des systèmes septiques installés à moins 

de 100 m du lac, 31 % viennent des eaux pluviales urbaines, 29 % sont issus de l’agriculture et 27 % ont 

pour origine les retombées atmosphériques (Ministère de l'Environnement et de l'Action en matière de 
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changement climatique, 2010). Dans ce bassin hydrographique, de stricts plafonds sont en vigueur depuis 

les années 1980 dans les SEEU pour ce qui est de la charge en phosphore, ce qui a débouché sur des 

stratégies de traitement additionnelles et a entraîné une élimination très efficace du phosphore. 

On sait depuis plusieurs décennies que le phosphore est un nutriment limitatif dans les écosystèmes d’eau 

douce, lorsque des expériences réalisées à la grandeur des lacs ont confirmé que l’ajout de phosphore 

était essentiel à la création de proliférations d'algues en eau douce (Schindler, 1974, 1977). Par 

conséquent, les apports en phosphore ont été réduits dans bon nombre de lacs, et il existe plusieurs cas 

concrets qui prouvent l’inversion réussie de cas d’eutrophisation de lacs (Schindler, 2012). De plus récents 

rapports basés sur des expériences panécosystémiques à long terme continuent d’étayer l'affirmation 

selon laquelle le phosphore limite la production primaire (et donc l’eutrophisation) dans les milieux d’eau 

douce (Higgins et al., 2017; Schindler, Hecky et al., 2008). Cependant, des niveaux élevés de phosphore 

se sont accumulés dans les sédiments en lien avec les apports historiques et peuvent se trouver de 

nouveau en suspension dans la colonne d’eau (Carey et Migliaccio, 2009; Nürnberg et LaZerte, 2016; 

Orihel et al., 2017; Tammeorg et al., 2016) et retarder le rétablissement des plans d’eau même lorsque 

les charges externes en phosphore ont été réduites (Nürnberg et al., 2016; Schindler, 2012). Il en ressort 

que beaucoup de bassins hydrographiques restent affectés à cause des apports en phosphore résiduels 

liés à l’agriculture et aux eaux usées, et ce, malgré les pratiques de gestion des nutriments. 

  

3.2 Azote 

L’azote est un élément majeur des eaux usées municipales qui pose des risques envers les écosystèmes 

aquatiques. L’ammoniac présente une toxicité aiguë pour le poisson et peut entraîner l’épuisement 

d’oxygène du fait de la nitrification au sein des rivières. Toutefois, l’ammoniac et d’autres composés 

azotés (notamment le nitrate) sont des nutriments qui peuvent également être utilisés par les bactéries 

hétérotrophes, les cyanobactéries et les algues. L’eutrophisation produit des augmentations prévisibles 

de la biomasse d’algues dans les écosystèmes dulcicoles et côtiers. Des augmentations des cyanobactéries 

et des algues en suspension, comme résultat de l’eutrophisation, ont été signalées à l’échelle mondiale 

dans le cas de lacs naturels et de cours d’eau importants (Smith, 2003). Certains chercheurs ont suggéré 

que l’azote est le nutriment le plus limitatif dans les estuaires et qu’il est donc essentiel de contrôler les 

apports en azote afin de maîtriser l’eutrophisation le long des côtes (Howarth et Marino, 2006; Schindler, 

2012). Pourtant, cette suggestion a été critiquée parce qu’elle se base sur des bioessais en bouteilles, des 

mésocosmes, des ratios de nutriments et d’autres indicateurs à court terme de la limitation due à l'azote, 

lesquels ont une importance discutable pour le monde réel (Schindler, 2012). Plusieurs études ont 

également avancé que, dans certains cas, il pourrait être nécessaire de réduire la charge en azote afin 

d’inverser l’eutrophisation de lacs (Conley et al., 2009; Lewis et al., 2011; Lewis et Wurtsbaugh, 2008; 

Scott et McCarthy, 2010; Xu et al., 2010). En revanche, d’autres ont fait valoir que la réduction de l’azote 

coûte très cher et que provoquer la limitation due à l'azote pourrait avoir une conséquence négative 

imprévue, à savoir amener les communautés algales à favoriser les cyanobactéries fixatrices d’azote, tout 

en empêchant une réaction du lac relativement à la teneur en nutriments (Higgins et al., 2017; Schindler, 

2012; Schindler, Hecky et al., 2008). 
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3.3 Proliférations d’algues néfastes 

Un des plus graves problèmes causés par l’enrichissement en nutriments est qu’il contribue à la 

prévalence accrue de proliférations d’algues néfastes, lesquelles sont associées à de fortes densités de 

cyanobactéries ou d’algues. Certains taxons de cyanobactéries produisent des toxines qui empoisonnent 

les organismes aquatiques et les êtres humains, mais les cyanobactéries et les algues non toxiques posent 

également des problèmes (Metcalf et Codd, 2014). Par exemple, la décomposition de ce phytoplancton 

par des bactéries hétérotrophes réduit la teneur en oxygène dissous, et les proliférations d’algues 

réduisent la pénétration de la lumière, ce qui entraîne une perte de la végétation submergée (Carey et 

al., 2013). De plus, les toxines produites par les proliférations d’algues peuvent avoir des incidences 

sanitaires chez les êtres humains si elles sont ingérées par le biais de l’eau potable ou de produits 

alimentaires d’origine aquatique tels que mollusques et crustacés (Glibert et al., 2005; Watson et al., 

2016). La survenue de proliférations d’algues néfastes est fortement corrélée à des concentrations 

élevées de phosphore et à des températures accrues, mais le rôle de l’azote est moins clair (Carey et al., 

2013). Il a été démontré que de faibles rapports azote/phosphore modifient les compositions des 

communautés de phytoplancton et les amènent à favoriser des espèces de cyanobactéries fixatrices 

d’azote (p. ex. Nostocales), lesquelles sont plus susceptibles de produire des toxines (Schindler et al., 

2012). Cependant, en présence de très fortes concentrations de phosphore, la survenue de proliférations 

d’algues néfastes entretient une corrélation positive avec les concentrations d’azote (Dolman et al., 2012). 

En outre, une étude portant sur 102 lacs d’Allemagne a conclu que les taxons de cyanobactéries et 

d’algues avaient diverses manières de réagir aux concentrations différentielles d’azote/de phosphore, et 

que les différences entre les taxons ne corroboraient pas l'hypothèse selon laquelle les taxons fixateurs 

d’azote seraient favorisés lorsque la teneur en azote est faible (Réseau canadien de l'eau, 2017; Dolman 

et al., 2012). Il existe des preuves solides qu’un apport excessif de nutriments dans les plans d’eau favorise 

l’eutrophisation et les proliférations d’algues néfastes. Bien que le phosphore joue le rôle de nutriment 

primaire limitatif et qu’il soit la cible primaire des mesures de gestion dans les milieux dulcicoles, il 

convient de considérer également le rôle de l’azote, au moins dans certaines circonstances.  

 

4. Métaux 

Les métaux existent à l'état naturel, mais leurs apports dans les milieux aquatiques ont augmenté à cause 

de leur utilisation répandue dans les produits commerciaux. De par le monde, les effluents d’eaux usées 

municipales contiennent une multitude de métaux, lesquels proviennent de sources telles que les déchets 

des cabinets dentaires, les peintures, les appareils électroniques grand public et les produits ignifugeants 

(Hargreaves et al., 2016), et sont généralement liés à des matières particulaires (Baldwin et al., 2016; 

Carletti et al., 2008). Des métaux comme le cuivre (Cu), le plomb (Pb), le nickel (Ni), le zinc (Zn), le mercure 

(Hg), l’antimoine (Sb), le chrome (Cr), l’arsenic (As) et le cadmium (Cd) sont potentiellement toxiques et 

présentent des risques tels que des effets aigus ou chroniques sur la santé des animaux, la phytotoxicité 

et la bioaccumulation (Alhadrami et al., 2016; Carletti et al., 2008; Darko et al., 2016; Gagnon et Saulnier, 

2003; Hargreaves et al., 2018; Lisa Jones et al., 2017; Marcogliese et al., 2015; Marsalek et al., 2006; 

Mudhoo et Kumar, 2013; Zheng et al., 2007). La toxicité des métaux peut être létale ou produire des effets 

biologiques néfastes sur l’activité d’un organisme, sa croissance, son métabolisme ou sa reproduction. Par 

exemple, le mercure est une neurotoxine avérée qui cause des dommages structurels au niveau du 
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cerveau et inhibe l'activité des enzymes nécessaires à la neurotransmission (Wright et Welbourn, 2002). 

Dans les écosystèmes aquatiques, même de faibles concentrations de mercure peuvent être 

problématiques parce que ce métal se bioconcentre dans les tissus et se bioaccumule dans les niveaux 

trophiques supérieurs d’une chaîne alimentaire. Par contraste, le plomb se bioconcentre dans la peau, les 

os, les reins et le foie des poissons, mais il ne se bioamplifie pas à mesure qu'on s'élève dans la hiérarchie 

de la chaîne alimentaire. Il a aussi été démontré que le chrome et le cadmium inhibent la croissance des 

plantes aquatiques, des crustacés et des poissons (Solomon, 2008).  

En plus des eaux usées municipales, les eaux de ruissellement urbain apportent des métaux aux milieux 

aquatiques, lesquels viennent de sources telles que les automobiles, l’usure des pneus, les gaz 

d’échappement des véhicules, les activités commerciales et industrielles, les façades de bâtiments, les 

structures, l’érosion du sol et les chaussées routières (Ma et al., 2016). Les contributions venant des eaux 

pluviales dépendent des saisons, et sont habituellement élevées au début du printemps et coïncident avec 

la fonte des neiges (Bartlett et al., 2012). Quoique les eaux de ruissellement urbain pénètrent souvent 

dans les plans d’eau indépendamment des eaux usées municipales, les apports d’eaux pluviales 

contribuent aux effluents municipaux dans les réseaux d’égout unitaire.  

On a signalé la haute efficacité de l’extraction de plusieurs métaux dans les effluents de SEEU municipales 

grâce au traitement par boues activées (Carletti et al., 2008; Nielsen et Hrudey, 1983). L’élimination du 

mercure dans les stations d’épuration des eaux usées entretient des corrélations positives avec 

l’extraction des matières en suspension et la demande chimique en oxygène, ce qui peut être expliqué 

par ses caractéristiques de sorption prononcée (Hargreaves et al., 2016). Cependant, les métaux ne 

peuvent pas être dégradés ni détruits et les métaux ainsi extraits se trouvent en quantités concentrées 

dans les boues résiduaires, ce qui déplace le risque associé aux métaux vers les déchets solides (p. ex. 

boues, biosolides).  

Les milieux situés en aval des exutoires d’effluents d’eaux usées sont souvent plus riches en métaux que 

les sites témoins. Par exemple, des concentrations de métaux élevées ont été constatées dans les 

sédiments et chez les amphipodes en aval d’exutoires d’égout et d’exutoires d’eaux pluviales 

(Schertzinger et al., 2018), et des niveaux élevés de cadmium et de métallothionéine ont été observés 

chez des poissons (mulet perlé, Semotilus margarita) exposés à des effluents d’eaux usées municipales 

(Klaverkamp et al., 2006). Dans la rivière Grand (Ontario), des moules d’eau douce sauvages exposées aux 

effluents de SEEU municipales et aux eaux pluviales de quatre centres urbains manifestaient des taux 

sensiblement plus élevés de Cu, Pb, Zn, Al, Cr et Ni dans leurs branchies (Gillis, 2012). À Montréal, où l’on 

utilise une épuration primaire améliorée chimiquement, les eaux usées municipales apportent des 

charges relativement fortes de Cd, Cu, Zn, Ag au Saint-Laurent, bien que dans ce fleuve, les concentrations 

de mercure aient décliné au cours des 40 dernières années (Marcogliese et al., 2015).  

Quoique les impacts toxiques des métaux à concentrations élevées soient bien documentés, la toxicité 

des métaux est complexe, et leurs impacts chroniques sur le biote aquatique sont mal connus. La 

biodisponibilité des métaux (et donc leur toxicité) dépend d’une variété de caractéristiques 

physicochimiques du milieu, notamment la température, le pH, la dureté de l’eau, la salinité et le carbone 

organique dissous (Hargreaves et al., 2018; Wright et al., 2002).  La toxicité des métaux est encore plus 

compliquée compte tenu des concentrations variables entre les sédiments et la colonne d’eau, de la 
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bioaccumulation et de la mobilité des métaux, de la nature intermittente des apports en eaux pluviales et 

enfin, de l'incertitude quant à l'exposition des animaux migratoires. 

 

5. Polluants résiduels 

Les polluants résiduels sont des produits chimiques qui demeurent dans le milieu longtemps après y avoir 

été introduits et qui ont souvent leur origine dans des activités commerciales et industrielles. Bon nombre 

de ces polluants organiques persistants ont reçu l’appellation « toxique bioaccumulable persistant » et 

ont été interdits en vertu de divers programmes (p. ex. la Loi canadienne sur la protection de 

l'environnement). Beaucoup de produits chimiques ont été identifiés pour leur quasi-élimination et/ou la 

gestion des risques après avoir été soumis à des évaluations de risques. Il est intéressant de noter que 

beaucoup de ces contaminants résiduels agissent également à titre de perturbateurs endocriniens 

(Rahman et al., 2001; Tyler et al., 1998) et que, comme ils ont tendance à être hydrophobes, beaucoup 

de produits chimiques résiduels détectables dans les effluents d’eaux usées sont associés aux particules 

organiques comme les sédiments et les boues (Gomes et al., 2003; Petrović et al., 2001). Il existe un grand 

nombre de contaminants résiduels différents et quelques-uns des groupes courants de polluants résiduels 

sont examinés ci-dessous.  

 

5.1 Composés organiques volatils  

Les composés organiques volatils font partie des contaminants résiduels détectés dans les eaux usées et 

qui sont préoccupants pour la santé publique. Bien que les composés organiques volatils puissent être 

rejetés dans l’air, les effluents et les boues résiduelles des stations de traitement des eaux usées (Canadian 

Water and Wastewater Association, 2002), le point d’ébullition et la pression de vapeur de ces composés 

font qu’ils sont plus susceptibles d’être rejetés dans l’environnement à l’état de vapeur (Metcalf and Eddy 

- AECOM, 2014). L’exposition à long terme à de hauts niveaux de certains composés organiques volatils 

(p. ex. le benzène et le formaldéhyde) peut être associée à des taux de cancer plus élevés (Santé Canada, 

2017). 

  

5.2 Biphényles polychlorés (BPC) 

Les biphényles polychlorés (BPC) ont été synthétisés en Amérique du Nord pour être utilisés dans le 

matériel électrique, les échangeurs de chaleur, les systèmes hydrauliques et d’autres applications 

spécialisées entre 1929 et la fin des années 1970 (Environnement et Changement climatique Canada, 

2017b). Bien que ces composés n’ont jamais été fabriqués au Canada, ils y étaient largement utilisés 

jusqu’à ce que leur importation, leur vente et leur usage soient interdits à la fin des années 1970 et en 

1985, respectivement. Par contre, les BPC sont très persistants dans l’environnement (selon des études, 

leurs demi-vies dans le sol et les sédiments varient de plusieurs mois à plusieurs années) (Environnement 

et Changement climatique Canada, 2017b) et peuvent encore être rejetés dans les SEEU et les eaux 

réceptrices de rejets industriels et de sites d'élimination contaminés. Les BPC ont une très faible solubilité 

dans l’eau et la plupart de ces composés se trouvent dans des sédiments qui peuvent continuer d’être 

mobilisés au fil du temps, notamment lors d’inondations. Bon nombre de BPC sont extrêmement 
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lipophiles (liposolubles) et résistent fortement à la biodégradation, se bioaccumulent dans les tissus des 

animaux et se bioamplifient (se concentrent) dans les réseaux trophiques. Chez les êtres humains, 

l’exposition aux BPC se fait principalement par le biais d’aliments gras comme la viande, la volaille, les 

œufs, les produits laitiers et le poisson (USEPA, 1999), mais il est possible que les eaux usées continuent 

de constituer une source pour l’environnement. Il a aussi été démontré que les BPC affectent la fonction 

endocrinienne des animaux aquatiques (Fossi et Marsili, 2003; Gilroy et al., 2017) et qu’il existe des liens 

entre eux et le cancer chez les êtres humains (Centre international de recherche sur le cancer, 2015). 

 

5.3 Éthers diphényliques polybromés  

Les éthers diphényliques polybromés sont une classe d’ignifugeants qui sont utilisés dans les matériaux 

de construction, les appareils électroniques, les mousses de polyuréthane, les meubles, les 

thermoplastiques, les textiles et les véhicules. On les détecte fréquemment dans les effluents et les boues 

résiduelles municipaux (Song et al., 2006) et dans les sédiments proches des points de rejet d’effluents 

municipaux (Samara et al., 2006). Leur persistance dans l’environnement s’étend de jours dans l’air à des 

mois dans l’eau et le sol et à des années dans les sédiments (Environnement Canada, 2006). Quoique les 

éthers diphényliques polybromés aient une faible toxicité aiguë, ils ont des effets à long terme sur le 

système endocrinien comme une altération du métabolisme des hormones thyroïdiennes et stéroïdes 

(Gilroy et al., 2017; Morgan et Lohmann, 2010). De plus, on a observé la bioaccumulation et le transfert 

trophique des éthers diphényliques polybromés au sein des réseaux alimentaires en milieu aquatique 

(p. ex. au lac Winnipeg, (Law et al., 2006), ce qui accroît les risques pour les prédateurs des niveaux 

trophiques supérieurs, y compris les êtres humains.  

 

5.4 Nonylphénols, polyéthoxylates de nonylphénol et alkylphénols éthoxylés  

Les nonylphénols et leurs dérivés polyéthoxylés constituent un groupe majeur des contaminants présents 

dans les effluents. Leurs concentrations sont attribuées aux activités humaines étant donné que ces 

composés ainsi que les alkylphénols éthoxylés étaient largement utilisés dans des produits industriels et 

ménagers, notamment les détergents à lessive, les shampoings, les produits cosmétiques, les peintures 

au latex et les spermicides (Servos et al., 2003). Les alkylphénols éthoxylés ayant des chaînes éthoxylées 

plus longues subissent une biodégradation rapide où certains des produits de la dégradation sont plus 

persistants et toxiques. Le nonylphénol est un perturbateur endocrinien éventuel du fait de ses propriétés 

œstrogéniques concernant les mammifères et la vie aquatique (Bjerregaard et al., 1998; Metcalfe et al., 

1996, 2001).  

 

5.5 Hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) englobent plusieurs centaines de composés résultant 

d’activités à la fois naturelles et anthropiques. Les HAP se trouvent principalement dans le sol, les 

sédiments, les substances huileuses et, dans l’air, sous forme de matière particulaire (Watson et al., 2012). 

Leurs demi-vies varient grandement de minutes dans l’air (où ils se dégradent rapidement à cause de 

l’exposition aux UV) à des années dans le sol (Conseil canadien des ministres de l'environnement, 1999; 

Wild et al., 1991). Les déversements de pétrole et les effluents de raffineries sont les sources majeures de 
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la contamination aux HAP de milieux dulcicoles et marins. Les égouts domestiques, le ruissellement d’eaux 

pluviales, les dépotoirs, le lixiviat de l’industrie de la préservation du bois (p. ex. la créosote) et les sites 

d’élimination des déchets sont d’autres contributeurs d’HAP anthropiques à l’environnement (Conseil 

canadien des ministres de l'environnement, 1999, Yunker et al., 2002). Les HAP présents dans les effluents 

d’égouts municipaux et d’eaux pluviales proviennent principalement de produits pétroliers, et leurs 

concentrations dans les effluents municipaux variaient en fonction de facteurs tels que les sources 

d’énergie (p. ex. l’électricité par rapport aux combustibles fossiles), la densité de véhicules motorisés et 

les types d’industries effectuant des rejets dans les égouts (Pham et al., 1999). Plusieurs HAP présentent 

une toxicité aiguë pour les organismes aquatiques en présence de rayonnement UV solaire (Conseil 

canadien des ministres de l'environnement, 1999), et des effets sublétaux ont également été observés (p. 

ex. Wilson et al., 2000).  

  

6. Produits pharmaceutiques et de soins personnels (PPSP) 

Les eaux usées sont un mélange complexe de substances, dont une large gamme de composés naturels 

et synthétiques utilisés pour des raisons sanitaires ou cosmétiques, regroupés sous l'appellation collective 

de produits pharmaceutiques et de soins personnels (PPSP). Certains de ces composés ne sont pas 

éliminés efficacement par le processus de traitement des eaux usées et se trouvent donc dans les effluents 

terminaux et les eaux de surface recevant ces rejets (Boxall et al., 2012). Une grande variété de PPSP, 

comme les antibiotiques, les antimicrobiens, les analgésiques, les antidépresseurs, les parfums et la 

caféine, ainsi que leurs métabolites, a été identifiée dans des plans d’eau d’Amérique du Nord, dans leurs 

sédiments et dans les tissus d’organismes aquatiques (Daughton et Ternes, 1999; Ebele et al., 2017; 

Focazio et al., 2008; Kolpin et al., 2002). Les PPSP ont également été détectés dans des sources d’eau 

potable (Heberer, 2002), quoiqu’en général, ce soit à des concentrations qui sont plusieurs fois moindres 

que les doses thérapeutiques (Cizmas et al., 2015; Jones et al., 2005). Les É.-U. et l’Union européenne ont 

identifié les PPSP comme étant des substances préoccupantes pouvant nécessiter une réglementation 

(Commission européenne, 2012, 2013; US EPA, 2014), et la Commission européenne a proposé de 

modifier sa liste de substances d'intérêt prioritaire (lesquelles sont surveillées) pour y inclure le diclofénac, 

l’estradiol et l’éthynylestradiol (Commission européenne, 2012, 2013).  

Le cycle saisonnier peut affecter la survenue et la concentration de certains PPSP dans l’environnement. 

Par exemple, de plus fortes concentrations de contaminants nouvellement préoccupants (CNP) ont été 

détectées dans les effluents d’eaux usées et dans les eaux réceptrices en hiver, vraisemblablement en 

raison de l’extraction moins efficace des PPSP par les processus de traitement des eaux usées à de plus 

basses températures (Hedgespeth et al., 2012; Vidal-Dorsch et al., 2012; Vieno et al., 2005). De même, on 

a remarqué que les basses températures régnant dans le nord du Canada inhibent l’élimination des PPSP 

au cours du traitement des eaux usées (Chaves-Barquero et al., 2016). Inversement, certains produits 

pharmaceutiques ont des schémas d’utilisation prononcés tel que l’emploi du DEET (un insectifuge), l’été 

(Luo et al., 2014). 
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6.1 Impacts observés des PPSP sur les organismes aquatiques 

De faibles concentrations de PPSP sont habituellement détectées dans les eaux naturelles (Lishman et al., 

2006; Metcalfe et al., 2003) mais, étant donné que les composés pharmaceutiquement actifs sont souvent 

conçus pour produire des réponses biologiques à basses concentrations, certains de ces composés 

peuvent présenter des risques pour la santé des organismes aquatiques. De plus, certains PPSP peuvent 

s’accumuler dans des tissus vivants, particulièrement s’ils sont liposolubles. Par exemple, il a été 

démontré que certaines espèces aquatiques (moules, plantes, etc.) bioaccumulent divers PPSP, y compris 

les antibiotiques (de Solla et al., 2016). Les poissons et d’autres formes de vie aquatique peuvent être 

affectés par divers produits pharmaceutiques parce qu’il se peut que les mécanismes (conservés au cours 

de l’évolution) soient similaires à travers les organismes (Brown et al., 2014). Par exemple, on a constaté 

qu’une classe commune d’antidépresseurs, les inhibiteurs spécifiques du recaptage de la sérotonine, 

modifiait les comportements des poissons et des invertébrés aquatiques, ce qui pourrait réduire leur 

capacité à survivre (Brodin et al., 2013; Fong et al., 2017; Peters et al., 2017). Un médicament anxiolytique 

à base de benzodiazépine (oxazépam) altérait le comportement de perches européennes (Perca fluviatilis) 

sauvages aux concentrations constatées dans les eaux de surface recevant des effluents municipaux 

traités (Brodin et al., 2013). Les produits pharmaceutiques peuvent également agir à travers divers 

mécanismes imprévus et affecter des organismes non visés, comme les plantes aquatiques et les algues. 

L’évaluation du risque d'atteinte à l'environnement posé par les produits pharmaceutiques présents dans 

l’environnement est donc entourée d’une grande incertitude (Brain et al., 2008; Oakes et al., 2010). 

 

6.2 Incertitude entourant les impacts des PPSP 

Bien que la plupart des PPSP individuels soient présents à de faibles concentrations dans les effluents 

d’eaux usées et les eaux de surface et ne présentent probablement pas de risque inacceptable (Corcoran 

et al., 2010), il est possible que certains soient sur le point d’atteindre des concentrations où ils pourraient 

avoir des effets chroniques sur la vie aquatique parce que les rejets et les expositions sont constants et 

que les composés sont d’une puissance élevée. Toutefois, le risque qu’ils posent au milieu récepteur 

demeure incertain et exige des recherches additionnelles (Boxall et al., 2012).  

 

7. Perturbateurs endocriniens  

Divers composés se trouvant dans les effluents municipaux, y compris les PPSP, les pesticides, les HAP, les 

métaux ainsi que les produits chimiques ménagers et industriels, ont des effets de perturbation 

endocrinienne sur les organismes aquatiques (Bergman et al., 2012; Hewitt et Servos, 2001). Des 

hormones naturelles, qui pénètrent dans l’environnement principalement par le biais des excrétions 

humaines et animales, telles que le 17β-estradiol, l’estrone, l’androstènedione et la testostérone, ont été 

détectées dans des effluents d’eaux usées municipales et dans des eaux réceptrices (Hamid et Eskicioglu, 

2012; Meador et al., 2016; Servos et al., 2005; Ternes et al., 1999).   
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7.1 Impacts de la perturbation endocrinienne sur les organismes aquatiques  

La perturbation endocrinienne associée aux eaux usées municipales est répandue et a le potentiel 

d’altérer des populations d’organismes aquatiques, et ce, à l’échelle mondiale (Mills et Chichester, 2005; 

Tyler et al., 1998). On s’est intéressé précocement aux effets de perturbation endocrinienne des eaux 

usées grâce aux observations réalisées au Royaume-Uni selon lesquelles les poissons vivant en aval des 

exutoires d’eaux usées manifestaient des modifications touchant la reproduction notamment une 

incidence élevée d’intersexualité (développement d’œufs et/ou canaux reproducteurs femelles dans les 

tissus testiculaires de poissons mâles) (Jobling et al., 1998; Sumpter et Jobling, 2013). Ces réponses étaient 

liées à la présence d’œstrogènes et d’analogues d’œstrogènes dans les effluents (Desbrow et al., 1998). 

L’œstrogénicité des effluents est traditionnellement associée aux œstrogènes naturels (17β-estradiol, E2; 

estrone, E1), l’ingrédient actif des contraceptifs (17α-éthynylestradiol; EE2), et, dans une moindre mesure, 

des substances chimiques industrielles comme les alkylphénols et le bisphénol A. Depuis ces observations 

précoces, de nombreux rapports provenant du monde entier ont associé l’exposition aux eaux usées à 

une fréquence accrue de l’intersexualité chez les poissons (Bahamonde et al., 2013). L’importance de 

faibles niveaux d’intersexualité dans l’environnement demeure ambiguë, mais une faible association a été 

établie entre des niveaux d’intersexualité allant de modérés à élevés, d’une part, et une dégradation de 

la valeur adaptative des populations, d’autre part (Harris et al., 2011; Lange et al., 2011). Il a également 

été prouvé que les antiandrogènes comme le triclosan (Jobling et al., 2009) et des substances chimiques 

comme la metformine (Niemuth et Klaper, 2015) présents dans les eaux usées causent une perturbation 

endocrinienne chez les poissons.  

De nombreuses expériences de laboratoire ont montré que les substances chimiques œstrogéniques 

présentes dans les effluents municipaux, telles que E2, EE2 et le nonylphénol (et beaucoup d’autres), 

peuvent causer une perturbation endocrinienne et des changements reproductifs chez les poissons 

(Länge et al., 2001; Nash et al., 2004; Parrott et Blunt, 2005). Les concentrations d’EE2 signalées dans 

certains effluents d’eaux usées municipales sont suffisantes pour causer des changements reproductifs 

chez les vairons à grosse tête (Parrott et al., 2005). Quoique l’œstrogénicité des effluents traités soit 

habituellement moins élevée, même les effluents d’installations d’épuration tertiaire semblent avoir des 

effets perturbateurs du système endocrinien (Baynes et al., 2012; Filby et al., 2010; Ings et al., 2011).  

La prévalence accrue de conditions d’intersexualité chez les poissons en aval de SEEU a été récemment 

documentée dans la rivière Grand (Ontario, Canada). Par exemple, il a été démontré que l’incidence de 

l’intersexualité chez les poissons en aval des SEEU de Waterloo et de Kitchener en Ontario était 

sensiblement plus élevée que dans les sites témoins (Tanna et al., 2013; Fuzzen et al., 2016). D’autres 

études ont démontré que les dards mâles exposés aux eaux d’égout avaient une capacité réduite à 

produire des hormones sexuelles mâles (Tetreault et al., 2011; Bahamonde et al. 2015) et une 

performance de reproduction diminuée (Fuzzen et al., 2015). Durant une récente modernisation de la 

station de traitement de Kitchener, il a été démontré qu’il s’ensuivait un déclin rapide de l’œstrogénicité 

de l’effluent qui était associé à des changements concernant l’expression génique, la production 

d’hormones stéroïdes sexuelles et des réductions de l’intersexualité parmi les populations de poissons 

(Hicks et al., 2017; Marjan et al., 2017, 2018).  

Kidd et ses collaborateurs (2007, 2014) ont examiné les changements à court et à long terme au sein d’un 

lac expérimental recevant des doses de 5-6 ng/L d’EE2. Des ajouts d’EE2 dans le lac échelonnés sur trois 
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années ont entraîné l’intersexualité chez le vairon à grosse tête et une quasi-extinction de cette espèce 

dans le lac (Kidd et al., 2007, 2014). Il est probable que du fait de sa faible longévité, le vairon à grosse 

tête a été la première espèce à décliner, ce qui signifie que les espèces à brève durée de vie sont les plus 

exposées aux risques découlant des œstrogènes et de leurs analogues. Cette disparition du vairon à grosse 

tête a également déclenché des effets indirects dans le réseau trophique comme des diminutions du 

nombre de truites grises, un superprédateur, à cause de la perte de poissons proies et des augmentations 

du nombre d’invertébrés associées à une prédation moindre (Blanchfield et al., 2015). Comme nous 

l'avons mentionné précédemment pour la rivière Grand, cela donne à penser que la réduction des 

œstrogènes dans les eaux usées municipales est bénéfique pour les poissons vivant dans les eaux de 

surface. 

 

8. Nouveaux risques pour les milieux aquatiques 

Au fur et à mesure que sont conçus de nouveaux processus industriels et produits de consommation, on 

continuera d’identifier de nouveaux groupes de contaminants dans les eaux usées municipales. Les 

microplastiques et les nanoparticules sont deux types de substances pouvant poser des risques aux 

écosystèmes aquatiques qui ont été récemment identifiés. Quoiqu’il existe des éléments de preuves selon 

lesquels ces composés pourraient avoir des incidences environnementales négatives, une forte 

incertitude caractérise leur biodisponibilité, leurs effets sur la vie aquatique et l’exposition de 

l'environnement.  

 

8.1 Microplastiques 

Les microplastiques sont des particules de plastique qui font moins de 5 mm de diamètre, sont de tailles 

et de formes diverses et se présentent sous forme de fibres, granules/billes, mousses et pellicules. Les 

microplastiques présents dans l’eau proviennent de la désagrégation d’articles en plastique de plus 

grande taille, des déversements de produits lors de la fabrication ou du transport et des textiles 

synthétiques. Dans le passé, les microbilles ont été utilisées dans les produits de soins personnels et les 

produits de nettoyage, mais le Canada a récemment interdit l’emploi de microbilles dans les articles de 

toilette et les produits de santé naturels (Gouvernement du Canada, 2018). D’autres formes de 

microplastiques continuent de pénétrer dans les plans d’eau par le biais des eaux usées municipales, 

comme les microfibres polyester et acryliques en provenance des vêtements. Il a été démontré qu’un 

unique vêtement en peluche produisait jusqu’à 110 000 microfibres à chaque fois qu’il était lavé (Carney 

et al., 2018) et que des microplastiques provenant des fibres polyester de vêtements ont été découvertes 

dans des sédiments situés à proximité d’exutoires d’eaux usées (Woodall et al., 2015).  

Les microplastiques sont de nouvelles substances préoccupantes dans les milieux marins et dulcicoles, 

puisqu’on a observé des impacts négatifs sur les écosystèmes aquatiques (Eerkes-Medrano et al., 2015). 

Par exemple, les microplastiques stimulent la formation du biofilm dans l’ensemble de la colonne d’eau 

et sont susceptibles de favoriser la croissance de bactéries bio-infectieuses (Eckert et al., 2018). Chez les 

moules, les microplastiques sont aspirés vers les branchies et ingérés, ce qui a des effets sur le système 

immunitaire et les membranes (Von Moos et al., 2012). De plus, les composants toxiques des 

microplastiques tels que les monomères et les additifs du plastique pourraient s’accumuler à l’intérieur 
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d’organismes (p. ex. les planctons) (Wright et al., 2013). En outre, il est possible que les microplastiques 

cheminent vers le haut du réseau trophique par le biais du transfert trophique (Farrell et Nelson, 2013). 

Toutefois, les répercussions écologiques de l’apport en microplastiques dans les espèces aquatiques et 

leur transfert trophique dans les réseaux trophiques aquatiques ne sont pas claires actuellement.  

Les particules plastiques de plus grande taille sont généralement éliminées à l’étape des processus 

mécaniques du traitement des eaux usées. Il a été démontré que les stations d’épuration secondaire et 

tertiaire sont plus efficaces dans l’extraction des microplastiques. Ces installations ont retiré 99,7 % des 

microplastiques faisant ≥ 300 µm de taille des influents d’eaux usées tout en laissant de 10 à 40 particules 

par mètre cube dans les effluents d’eaux usées, alors que les effluents d’usines de traitement primaire 

avaient des résidus de l’ordre de 1500 particules par mètre cube, approximativement (Magnusson et al., 

2016). Cependant, si on considère le volume considérable d’effluents rejetés, il pourrait encore y avoir 

des risques liés à ces rejets de particules. De plus, les microplastiques qui font l’objet d’une extraction 

physique lors du processus de traitement des eaux usées finissent parmi les biosolides, lesquels 

constituent une autre source éventuelle d’exposition de l’environnement.  

 

8.2 Nanoparticules 

Les nanoparticules sont complexes et représentent un groupe très diversifié de substances, lesquelles ont 

la propriété commune d’avoir au moins une dimension faisant < 100 nm. Les nanoparticules de synthèse 

sont utilisées dans un large éventail de domaines dont la biomédecine, l’assainissement de 

l'environnement, la pharmacologie, l’agriculture, les cosmétiques et les écrans solaires, les produits 

électroniques et les énergies renouvelables (Berkner et al., 2016; Nowack et Bucheli, 2007). Comme 

beaucoup d’entre eux sont des produits ménagers, il semble inévitable que les nanoparticules finissent 

par être rejetées dans l’environnement à travers les eaux usées municipales.  

Il existe certaines preuves des impacts néfastes des nanoparticules sur la vie aquatique. Par exemple, la 

toxicité des nanoparticules de cuivre a été constatée chez les poissons (Griffitt et al., 2007), les invertébrés 

(Gomes et al., 2011), les bactéries (Yoon et al., 2007) et les algues (Aruoja et al., 2009). La bioaccumulation 

de nanoparticules de cuivre peut également susciter des effets chroniques indésirables chez des animaux, 

mais ceci reste mal compris (Croteau et al., 2014). Il a été prouvé que les nanoparticules d’oxyde de fer 

causent des malformations, des retards d’éclosion ou de la mortalité chez les embryons de dards-perches 

(Zhu et al., 2012). En outre, des daphnies et des vairons à grosse tête ont subi des impacts chroniques du 

fait de leur exposition à des nanoparticules de synthèse (Zhu et al., 2012).  

Les nanoparticules ont tendance à s’agréger dans l’eau et à se déposer dans les sédiments et/ou les boues, 

bien qu’elles puissent être libérées des sédiments pour se trouver de nouveau dans l’eau (Dwivedi et al., 

2015). L’évaluation du risque associé aux nanoparticules est compliquée puisque leur forme et leur 

biodisponibilité affectent leur toxicité (Vale et al., 2016). Au bout du compte, il subsiste un degré 

d’incertitude concernant ces particules, et la poursuite des recherches aidera à déterminer les risques 

relatifs que posent divers types de nanoparticules pour les écosystèmes aquatiques et la santé humaine.   
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