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Résumé 
 
Partout dans le monde, les eaux usées domestiques constituent une importante menace pour 
les eaux réceptrices. Au Canada, une proportion élevée de la population (81 %) est 
desservie par des installations de traitement des eaux usées municipales. Il n’en demeure 
pas moins que les rejets de stations d’épuration des eaux usées, d’égouts pluviaux et 
d’égouts unitaires ont eu des effets nuisibles sur des lacs, des cours d’eau et des eaux 
côtières. Les effets les plus largement connus sont les restrictions imposées à la récolte 
des mollusques et les fermetures de plages pour cause de contamination microbienne. La 
dégradation et la contamination de l’habitat sont d’autres effets qui ont réduit 
l’abondance et la diversité des organismes aquatiques. Nos constatations au sujet des 
effets des rejets d’eaux usées municipales portent à croire qu’il y a lieu de revoir les 
exigences en matière de traitement des eaux usées au Canada. D’autres recherches 
devront être réalisées sur les réactions interdépendantes et cumulatives à la dégradation 
de l’habitat et à l’exposition à long terme à des polluants persistants et bioaccumulables. 
Enfin, il importe de disposer d’une démarche intégrée de gestion des eaux usées pour 
lutter contre les charges ayant pour origine des stations d’épuration, des égouts pluviaux, 
des trop-pleins des égouts unitaires et d’autres sources d’eaux usées. 
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Introduction 
 
 Les cours d’eau, les lacs et les eaux côtières ont été utilisés depuis longtemps à titre 

de réceptacles pour la dilution et la dispersion des déchets domestiques. La pollution de 
l’eau due aux rejets d’eaux usées remonte sans doute à la fondation des premières villes, 
il y a 7 000 ans, le long du Tigre et de l’Euphrate et de l’Indus. Cette façon de faire n’est 
devenue un problème sérieux qu’au cours de la révolution industrielle lorsque les déchets 
des procédés industriels et les eaux usées domestiques d’une population urbaine en 
croissance étaient rejetés non traités dans les plans d’eau les plus près. Des exemples 
classiques de la pollution de l’eau à long terme par les eaux usées domestiques ont été 
décrits pour la Tamise, en Angleterre (Gameson et Wheeler, 1977) de même que pour le 
port de Boston et la baie Chesapeake, aux États-Unis (National Research Council, 1993). 
Bien que des efforts considérables aient été consentis depuis les années 1970 par les pays 
développés dans le but d’améliorer le traitement des eaux usées, le rejet d’eaux usées non 
traitées ou insuffisamment traitées demeure une préoccupation dans bon nombre de 
parties du monde, surtout dans les pays en développement ou ceux dont l’économie est en 
transition (p. ex., Russie et Europe centrale). Dans le cas des pays en développement, 
plus de 90 % des eaux usées urbaines sont directement rejetées dans les eaux de surface, 
sans traitement (World Resources Institute, 1996). Mais même dans bon nombre de pays 
développés, seulement une partie des eaux usées municipales fait l’objet d’un traitement 
classique. Ainsi, à la fin des années 1980, la proportion de la population totale des pays 
membres de l’Organisation de coopération et de développement économiques qui était 
desservie par un réseau de collecte des eaux usées faisant l’objet d’un traitement des eaux 
usées domestiques ne s’élevait qu’à seulement 60 % (OCDE, 1995). 

Les incidences sur les eaux réceptrices des rejets d’eaux usées domestiques sont 
nombreuses. Les eaux usées présentent un risque sanitaire direct de par la présence 
d’organismes pathogènes, comme des bactéries (p. ex., choléra, salmonella, shigella), de 
virus (p. ex., virus de l’hépatite, entérovirus, poliovirus, virus de Norwalk) et de parasites 
(p. ex., protozoaires tels Giardia et Cryptosporidium et helminthes) [Organisation 
mondiale de la santé, 1993; World Resources Institute, 1996]. On compte, comme 
dangers sanitaires indirects pour l’homme, la consommation de poissons ou de 
mollusques rendus toxiques par la présence de bactéries, de métaux ou de composés 
organiques que l’on retrouve dans les eaux usées (Waldichuck, 1989) ou l’exposition, au 
cours d’activités récréatives, à des eaux ayant fait l'objet d’une contamination 
microbienne (Edsall et Charlton, 1996). Aux risques pour la santé humaine des rejets 
d’eaux usées domestiques s’ajoutent ceux pour l’environnement. Les charges en azote et 
en phosphore peuvent donner lieu à une eutrophisation provoquant des modifications 
radicales de la productivité et de la biodiversité, les rejets de contaminants peuvent 
présenter une toxicité aiguë ou chronique pour les organismes des eaux réceptrices et les 
charges élevées de matières consommant de l’oxygène peuvent abaisser la teneur en 
oxygène dissous à des concentrations qui menacent la survie des organismes aquatiques 
(p. ex., Meybeck et al., 1989; National Research Council, 1993). 

 
La présente étude a pour objet de faire l’examen des conséquences du rejet d’eaux usées 

municipales dans les lacs, les cours d’eau et les eaux côtières du Canada qui est souvent 
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perçu comme un pays très favorisé à cause de l’abondance et de la qualité de ses ressources 
hydriques. Par ailleurs, les préoccupations soulevées par des organismes internationaux au 
sujet de l’élimination des eaux usées à l’échelle mondiale (Nations Unies, 1992a; PNUE, 
1995) et par des groupes d’intérêt public relativement à la situation canadienne (Sierra 
Legal Defence Fund, 1994; Kapitain, 1995; Nantel, 1995, 1996a,b) ont mis l’accent sur la 
nécessité d’évaluer la situation actuelle des rejets d’eaux usées municipales et de leurs 
effets sur l’environnement canadien. Nous avons résumé, au cours du présent examen, les 
risques actuels pour la santé humaine et l’environnement que pose le rejet d’eaux usées 
municipales au Canada. La gestion de ces eaux usées mettait antérieurement l’accent sur 
les rejets des stations d’épuration des eaux usées municipales (SE), mais il est maintenant 
reconnu que cette gestion devrait aussi prendre en compte les rejets des égouts pluviaux 
et les trop-pleins des égouts unitaires. Nous avons donc examiné les effets des rejets de 
toutes ces sources. Les rejets des étangs de traitement et des fosses septiques n’ont pas 
été examinés car les risques qu’ils présentent pour la santé humaine et l’environnement 
sont difficiles à généraliser étant donné la pauvreté de l’information canadienne à ce 
sujet.  

Situation des eaux usées municipales au Canada 

Stations d’épuration des eaux usées municipales 
 
En 1992, on comptait environ 2 800 SE au Canada qui rejetaient dans 

l’environnement près de 1 x 107 m3/j (300 L/personne/j) d’eaux usées municipales. Ces 
stations allaient d’installations de traitement primaire des eaux usées (où des procédés 
physiques sont utilisés pour réduire la demande biochimique en oxygène, ou DBO, de 20 
à 30 % et la teneur en MES totales de 60 % environ), à des installations de traitement 
secondaire (où un traitement biologique supplémentaire, comme l’utilisation de 
microorganismes anaérobies ou aérobies, permet de réduire la DBO et les MES totales de 
l’influent de 80 à 95 %) et à des installations de traitement tertiaire (où un traitement 
chimique ou biologique poussé permet d’éliminer certains composés ou certaines 
matières encore présents après le traitement secondaire). En outre, certaines SE 
pratiquent la chloration de leur effluent de façon saisonnière ou continue. De toutes les 
SE du Canada, 14 % environ rejettent un effluent chloré dont le volume total atteint 6,11 
x 106 m3/jour (Gouvernement du Canada, 1993). Le volume d’effluents de source 
municipale rejetés au Canada est important par rapport à celui des rejets d’eaux usées de 
nombreux secteurs industriels (tableau 1). En 1986, les rejets d’eaux usées domestiques 
atteignaient 5,2 km3 au Canada et constituaient la plus importante source d’eaux usées, si 
l’on fait exception de la production d’électricité (Nations Unies, 1992b). 

 
 
 
 

  
Tableau 1. Production d’eaux usées au Canada par secteur en 1986 (Nations Unies, 

1992b).  
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Secteur Production 
d’eaux usées 
(km3) 

Domestique  
   eaux non traitées 
   eaux traitées 

 
 1,5 (estimation) 
 3,7 

Industriel1

   Secteur minier - total  
   Fabrication de papier, de carton et d'articles en   
papier et en carton 
   Fabrication de produits chimiques  
   Fabrication de produits minéraux métalliques 

   Fabrication - autres 
   Production d’électricité 

   Autres  

 
 0,4 
 2,8 
 1,6 
 1,8 
 1,4 
25,1 
 1,5 

1Les classifications des secteurs industriels sont fondées sur la Classification 
internationale type des industries (CITI) pour toutes les activités économiques. 

 
Le pourcentage de Canadiens desservis par des installations de traitement des eaux 

usées a augmenté au cours des dernières années. En 1994, 81 % des Canadiens 
bénéficiaient d’un certain niveau de traitement des eaux usées (tableau 2), tandis que 
cette valeur était inférieure à 56 % en 1980. Au Québec seulement, le pourcentage de la 
population desservie par des installations de traitement des eaux usées municipales est 
passé de 2 % à 75 % entre 1980 et 1994 (MEFQ, 1995). Au pays, la proportion de la 
population desservie par des installations de collecte et de traitement des eaux usées varie 
en fonction du lieu. De façon générale, les rejets d’eaux usées municipales dans les eaux 
intérieures font l’objet d’un traitement secondaire ou tertiaire tandis que les rejets dans 
les eaux côtières ne font souvent l’objet que d’un traitement primaire ou ne sont pas 
traités. En 1986, 5 x 105 m3/jour d’eaux usées municipales étaient produites dans le 
Canada atlantique et rejetées dans des eaux côtières et, de ce volume, 30 % seulement 
étaient traitées (Environnement Canada, 1986). Sur la côte du Pacifique, le gouvernement 
de la Colombie-Britannique a recensé plus de 250 rejets d’eaux usées dans les eaux 
marines en 1986. En 1990, on comptait plus de 300 permis ou demandes de permis de 
rejet d’eaux usées dans les eaux côtières, ce qui représentait 20 % environ des effluents 
de toutes sources rejetés dans les eaux côtières de cette province (Wells et Rolston, 
1991). Pour ce qui est de l’Arctique, Wells et Rolston (1991) ont signalé qu’au cours des 
années 1980 les eaux usées de neuf collectivités, non traitées ou ayant subi un traitement 
primaire, étaient directement rejetées dans l’environnement marin ou l’étaient 
indirectement par percolation au travers du substrat des étangs et par lixiviation ultérieure 
dans le réseau de drainage de surface. Dans les seuls Territoires du Nord-Ouest, 35 des 
59 collectivités organisées (ou 31 % des 56 808 habitants de ces collectivités) ne 
disposaient d’aucune installation de traitement des eaux usées et 14 collectivités (15 % 
environ de la population totale) déversaient leurs eaux usées dans les eaux côtières 
(UMA, 1993).  
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Tableau 2. Pourcentage de la population canadienne desservie par des installations de 
traitement des eaux usées en 1994. (Données obtenues de D. Tate, Environnement 
Canada, Gatineau, Québec, comm. pers.) 
  

Région Aucun 
traitement1  
(sans 
égouts) 

Aucun 
traitement 
(avec 
égouts) 

Traitement 
primaire 

Traitement 
secondaire 

Traitement 
tertiaire 

Atlantique 22 40 11 26 < 1 

Québec 11 14 36 30 9 

Ontario 10 < 0,1 5,7 15 69 

Prairies 5 < 1 7 61 27 

C.-B. et 
Territoires 

18 2 54 20 6 

Total   12 7 20 27 34 
1 Présence possible de systèmes individuels. 
 

Eaux de pluie et trop-pleins des égouts unitaires  
 

Les eaux de ruissellement des zones urbaines sont généralement transportées par des 
réseaux d’égouts pluviaux distincts (distincts des réseaux d’eaux usées) ou par des réseaux 
d’égouts unitaires (avec les eaux usées). Le volume des eaux de ruissellement varie en 
fonction de l’imperméabilité du sol. Dans une zone urbaine, de 30 à 50 % des eaux de pluie 
peuvent s’écouler en surface avant d’atteindre un réseau d’égouts séparatifs ou unitaires 
(Falk, 1983). Dans le cas d’un réseau d’égouts séparatifs, les eaux de pluie sont rejetées 
directement dans les eaux réceptrices ou acheminées dans des installations de traitement des 
eaux pluviales afin d’en réduire le débit ou d’en améliorer la qualité (Marsalek et Kok, 
1997). Dans le cas d’un réseau d’égouts unitaires, l’ensemble des écoulements est acheminé 
à une installation de traitement des eaux usées lorsque le débit est faible, mais lorsqu’il est 
élevé et qu’il pourrait excéder la capacité du réseau d’égouts ou de la SE (pendant les fortes 
pluies), une partie de l’écoulement est détournée vers les eaux réceptrices au moyen de 
structures de trop-pleins. Ces trop-pleins sont qualifiés de trop-pleins des égouts unitaires 
(TPEU) et contiennent à la fois des eaux de ruissellement et des eaux usées municipales. Les 
TPEU peuvent être fortement pollués et sont généralement rejetés dans des eaux réceptrices 
voisines sans subir aucun traitement. Des installations spéciales pour le stockage et le 
traitement des TPEU ont cependant été construites à certains endroits, mais elles sont peu 
nombreuses (Marsalek et Kok, 1997). Des structures de dérivation des eaux des SE sont 
aussi en place dans certaines villes. Comme ces installations détournent les eaux 
immédiatement en amont des SE, les caractéristiques des eaux dérivées sont semblables à 
celles des TPEU.  
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Il n’existe pas de données détaillées sur la proportion de la population canadienne 
desservie par des réseaux d’égouts pluviaux ou unitaires. La plupart des zones urbaines qui 
se sont développées avant le début des années 1940 disposent cependant d’installations de 
TPEU. Waller (1969) a estimé que 6,7 millions de Canadiens environ étaient desservis par 
des égouts unitaires en 1969. On retrouve dans les grandes villes des dizaines de déversoirs 
de TPEU qui contribuent, par l’étendue de leur répartition, aux effets des TPEU sur un 
même plan d’eau récepteur. Par exemple, dans le Grand Vancouver (C.-B.), 252 émissaires 
d’égouts pluviaux et 53 émissaires de TPEU se déversent dans le cours inférieur du Fraser et 
l’estuaire du Fraser (UMA, 1994, 1995). Comme les égouts unitaires sont surtout situés dans 
les vieilles parties des villes où la population est maintenant en déclin et que des programmes 
de mise en place d’égouts séparatifs ont été entrepris par certaines collectivités au cours des 
25 dernières années, la partie de la population canadienne actuellement desservie par des 
égouts unitaires est sans doute inférieure à celle notée en 1969. 

 
Le volume des égouts pluviaux et des TPEU varie selon le temps et le lieu et il est 

fonction du climat local, de la conception des égouts et des pratiques de drainage. Les rejets 
des TPEU et des égouts pluviaux ne font pas l’objet d’une surveillance constante au Canada, 
de sorte que l’on trouve rarement d’estimations de leurs volumes et de leurs incidences sur 
les eaux réceptrices. Il est cependant possible d’intégrer des mesures détaillées de la qualité 
des eaux des égouts pluviaux et des TPEU sur une grande superficie de drainage et ainsi 
obtenir des estimations des rejets et des charges. Les estimations à grande échelle ont permis 
de déterminer un volume de rejets annuels moyens d’eaux pluviales d’environ 
760 L/personne/jour pour le bassin des Grands Lacs (Marsalek et Schroeter, 1988). Mais 
cette valeur se situerait entre 2 000 et 3 000 L/personne/jour si la moyenne se limitait aux 
jours de pluie. Le rejet annuel moyen s’élevait à 473 L/personne/jour pour les eaux de 
ruissellement urbaines et les TPEU du district régional du Grand Vancouver (Environnement 
Canada, 1992, tiré de GVRD, 1988). Ces débits sont largement supérieurs au débit moyen 
des eaux usées municipales qui est de 300 L/personne/jour.   
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Caractérisation et charges des effluents des eaux usées municipales 

Stations d’épuration des eaux usées municipales 
 

Caractérisation 
 

Les effluents des SE municipales ont pour origine des sources domestiques et 
industrielles et contiennent des matières en suspension, des microorganismes, des débris 
et quelque 200 substances chimiques (Environnement Nouveau-Brunswick, 1982; 
Birtwell et al., 1988; MEO, 1988). Bien que les effluents des eaux usées municipales 
(EEUM) contiennent un large éventail de substances, ces dernières peuvent généralement 
être décrites par les catégories suivantes : matières solides; matières en suspension et 
dissoutes qui exercent une demande biochimique en oxygène; substances nutritives; 
organismes pathogènes; substances chimiques organiques; métaux; huiles et graisses; 
plastiques et matières flottantes. De ces substances, les matières en suspension totales 
(MES totales), les matières à l’origine de la demande biochimique en oxygène (DBO) ou 
de la demande chimique en oxygène (DCO), les substances nutritives sous forme de 
phosphore (P) ou d’azote (N), les bactéries pathogènes, les matières plastiques et les 
matières flottantes sont les principales cibles de l’élimination par le traitement des eaux 
usées. Les valeurs de ces paramètres habituels sont données dans le tableau 3 pour 
certaines villes canadiennes et divers types de traitement.  

  
Outre ces substances habituelles, des enquêtes récentes (MEO, 1988; Rutherford et 

al., 1994; Golder Associates Ltd., 1995a,b) ont montré la présence de substances 
toxiques, dont des métaux et des substances chimiques organiques, dans les EEUM de 
tout le Canada (tableaux 4 et 5). Plus précisément, un large éventail de substances 
chimiques organiques de synthèse ont été décelées dans ces eaux (tableau 6). Bien que 
leur concentration ne soit pas très élevée, bon nombre de ces substances sont toxiques et 
persistent dans l’environnement. Ainsi, en Ontario, l’étude de 37 SE où étaient effectués 
divers types de traitement a permis de déceler jusqu’à 24 produits basiques ou neutres 
extractibles à l’acide, 7 dioxines et furannes, 30 pesticides et herbicides et 19 composés 
volatils en plus de 15 métaux et du cyanure (MEO, 1988). Les effluents de deux SE à 
Edmonton contenaient 19 métaux et de 3 à 7 composés organiques (Golder Associates 
Ltd., 1995a,b) et jusqu’à 48 substances chimiques organiques, dont des détersifs, des 
solvants, des composés chlorés, des plastifiants, des composés provenant de matières 
fécales, comme le dihydrocholestérol, et divers autres composés, comme la caféine et la 
nicotine, ont été décelés dans les effluents de quatre SE de la Nouvelle-Écosse 
(Rutherford et al., 1994). Les industries sont souvent des sources appréciables de métaux 
et de composés organiques, mais certains de ces produits présents dans les EEUM 
proviennent des eaux usées domestiques. Par exemple, des métaux comme le cuivre, le 
zinc, le fer, le cobalt, le manganèse et le molybdène sont des éléments essentiels de 
l’alimentation humaine. Par conséquent, de petites concentrations de métaux et d’autres 
substances toxiques qui sont des sous-produits des fonctions physiologiques humaines se 
retrouveront toujours dans les eaux usées municipales. En outre, on peut y trouver de 
l’aluminium provenant d’articles de cuisine et de produits antiacides, de l’étain provenant 
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de certains aliments en conserve et diverses substances chimiques provenant d’agents de 
nettoyage domestiques. L’EPA des États-Unis (1986) a trouvé que 20 % environ des 
métaux se trouvant dans les eaux usées américaines provenaient de sources domestiques.  
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Tableau 3.  Valeurs (mg/L) des paramètres habituels et rejets annuels (x 106 m3) à certaines stations d’épuration des eaux usées municipales au Canada. (Les 
espaces en blanc indiquent l’absence de données. L’année du prélèvement est indiquée entre parenthèses après la valeur du paramètre si elle diffère de l’année 
indiquée sous la colonne « Date ».) 
 
Lieu et type de SE  Date DBO DCO Matières en 

suspension 
totales 

Ammonium Nitrite Nitrate Phosphore 
total 

Rejet d’effluents 

Alberta 
  Calgary – trait. secondaire1

  Calgary – trait. secondaire + élimination du P2

  Goldbar Edmonton – trait. secondaire3 

  Goldbar Edmonton – trait. secondaire4 

  Capital Region Edmonton – trait. tertiaire4

  Grande Prairie – trait. primaire5

 
1980 
1985 
1982-83 
1980-93 
1980-93 
1988-93 

 
16 
 
22 
 
 
 8,6 

 
65 
 
38 

 
14 
 
 
9 
5 

 
16 
 
 
20 
0,6 

 
 
 
 
0,5 
0,4 

  
3,5 
< 1 
3,7 
3,1 
5,4 
5,0 

 
132 
 
 90 
114 
17 
 4 

Colombie-Britannique 
 Iona Island Greater Vancouver – trait. primaire6 
Annacis Island Greater Vancouver - trait. primaire6

 Lulu Greater Vancouver - trait. primaire6 

 Prince George – trait. secondaire7

 Macaulay Point Victoria - trait. primaire8

 Clover Point Victoria - trait. primaire8

 
1985 
1985 
1985 
1985-91 
1992 
1992 

 
81 
156 
139 
197

224 
192 

  
57 
71 
64 
307

320 
186 

 
8,8 
16 
20 
26 
28 
18 

 
 
 
 
1,2 

 
 
 
 
1,6 

 
2,9 
4,5 
5,3 
5,0 

 
170 (1987) 
107 (1987) 
15 (1987) 
11 (1993-94) 
} total de 36 x 106 m3 
pour les deux 
émissaires 

Nouvelle-Écosse9

  2 - trait. secondaire  
  Eastern Passage - trait. primaire 
  Lakeside - trait. tertiaire 

 
aut. 1991 
aut. 1991 
aut. 1991 

 
< 5-50 
80 
< 5 

 
 

 
25-45 
31 
12 

 
< 0,14-28 
18 
2,0 

    
 
4,4 (1986) 
0,5 (1986) 

Ontario10

  7 - trait. primaire  
  28 - trait. secondaire 
   1 - trait. tertiaire 

 
1987 
1987 
1987 

 
48 
21 
25 

 
109 
53 
99 

 
30 
10 
32 

 
10 
3,9 
18 

 
0,00 
0,22 
0,05 

 
0,05 
2,33 
0,14 

 
1,34 
0,68 
1,56 

 
291 
1044 
16 

Québec11

   Montréal - trait. primaire + trait. physique/chimique  
au chlorure ferrique 

 
1993 

 
38 

 
105 

 
20 

 
5,9 

   
0,5 

 
412 

Saskatchewan 
  Saskatoon - trait. primaire 
  Saskatoon - trait. primaire + élimination du P13

  Saskatoon - trait. secondaire13  

 
1985-89 
1993-95 
1996 

 
8313

78 
44 

  
7413

24 
19 

 
19 (1987)12 

 

   
5,213

0,96 
1,12 

 
32 (1987)12 

34 
30 

Yukon14

  Carmacks - trait. secondaire  
 
oct. 93 

 
18 

 
56 

 
10 

 
0,2 

 
0,11 

 
27 

  
0,03 

1Hamilton et North, 1986                                 8 EVS Consultants, 1992; Taylor et al., 1995 
2Charlton et Bayne, 1986                                  9Rutherford et al., 1994, mais rejets d’Environnement Canada, 1986   
3 Anderson et al., 1986                                 10 MEO, 1988 
4 Golder Associates Ltd., 1995a,b                                 11  CUM, 1994; Deschamps et Ceijka, 1993; HAP et BPC de Pham et Proulx, 1996  
5 Chambers, 1996; Chambers et Mills, 1996                                                               12 Saskatchewan Environment and Public Safety, 1989  
6 Environnement Canada, 1992                                 13 Registres de la ville de Saskatoon 
7 French et Chambers, 1995;  Registres de la ville de Prince George (La DBO          14 Enns et Soprovich, 1995 
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 est la DBO carbonée (DBOC); DBOC et MES totales de 1991 à 1994)                    15 Environmental Management Assoc. & Hydroqual Laboratories  Ltd., 1993 
 

Tableau 4.  Concentrations des métaux (µg/L, échantillon total et non filtré, sauf indication contraire) à certaines stations d’épuration 
des eaux usées municipales au Canada. (Mêmes notes de bas de page que pour le tableau 3. Les espaces en blanc indiquent l’absence 
de données et n.d. indique une valeur inférieure au seuil de détection.) 
 
 

Lieu et type de SE Date Al As Cd Cr Co Cu Fe Pb Hg Mn Mo Ni Se Ag Zn Sr 
Alberta 
  Calgary - trait. secondaire1

  Calgary - trait. second. + élimination du P2

  Goldbar Edmonton - trait. secondaire3

  Goldbar Edmonton - trait. secondaire4 

  Capital Region Edmonton - trait. tertiaire4

 
1980 
1985 
1982-83 
1980-93 
1980-93 

 
60 
 
 
60a

76a

 
1 
 
 
0,8 
1 

 
< 1 
 
 
2 
2 

 
48 
 
 
21 
9 

 
2 
 
 
1 
1 

 
21 
 
 
5 
10 

 
115 
 
 
110 
89 

 
18 
 
3 
4 
3 

 
 
 
 
0,1 
0,1 

 
34 
 
43 
54 
75 

 
 
 
 
10 
3 

 
8 
 
2 
22 
8 

 
 
 
 
0,2 
0,2 

 
 
 
 
20 
20 

 
114 
 
53 
53 
85 

 

Colombie-Britannique6

 Iona Island Greater Vancouver - trait. prim. 
 Annacis Island Gr. Vancouver - trait. prim.  
 Lulu Greater Vancouver - trait. primaire 

 
1985 
1985 
1985 

 
 
799 
2789 

  
 
 
1,7 

 
n.d. 
n.d. 
150 

  
101 
141 
160 

 
889 
1799 
2692 

 
43 
41 
58 

  
60 
99 
90 

  
n.d. 
 
150 

   
120 
171 
340 

 

Nouvelle-Écosse9

  2 - trait. secondaire 
  Eastern Passage  - trait. primaire 
  Lakeside - trait. tertiaire 

 
aut. 1991 
aut. 1991 
aut. 1991 

 
280-12000 
320 
340 

  
 
 
 

   
20-120 
20 
30 

          

Ontario10

  7 - trait. primaire 
  28 - trait. secondaire 
   1 - trait. tertiaire 

 
1987 
1987 
1987 

 
550 
102 
1252 

 
n.d. 
17 
n.d. 

 
2,5 
2,1 
6 

 
11 
9 
69 

 
6,5 
6,4 
9 

 
18 
13 
55 

  
21 
17 
56 

 
0,05 
0,03 
0,17 

  
7 
7 
11 

 
9 
22 
26 

 
17 
17 
n.d. 

 
6,4 
6,9 
6,6 

 
70 
53 
960 

 
305 
341 
1171 

Québec11

   Montréal - trait. primaire + trait. 
physique/chimique au chlorure 
ferrique 

 
1993 

 
1009 

 
1 

 
1,8 

 
8 

 
 

 
26 

 
2000 

 
7 

    
14 

 
 

 
1,8 

 
58 

 

Saskatchewan12

  Saskatoon - trait. prim.+ élimination du P  
   

 
print. 92 
été 92 
aut 92 

  
0,5 
<,5 
3,2 

 
< 1 
< 1 
< 1 

 
11 
 5 
14 

 
< 1 
< 1 
< 1 

 
33 
44 
51 

  
< 5 
9 
< 5 

 
0,09 
0,31 
0,16 

  
13 
 5 
21 

 
 4 
26 
 4 

 
2 
2 
< 1 

 
2 
1 
3 

  

Yukon14

  Carmacks - trait. secondaire 
 
oct. 93 

 
690 

     
90 

 
510 

   
210 

     
160 

 
390 

a Extractible 
 



12

 
 
 
 

Tableau 5.  Concentrations de contaminants organiques à certaines stations d’épuration des eaux usées municipales au Canada. 
(Mêmes notes de bas de page que pour le tableau 3. Les espaces en blanc indiquent l’absence de données et n.d. indique une valeur 
inférieure au seuil de détection.) 
 

Lieu et type de SE  Date Solvants chlorés 
 (µg/L)  

BPC 
(ng/L) 

HAP 
(µg/L) 

Phénols (µg/L) 

  tétrachloro-
éthylène 

trichloro-
éthylène 

  chlorés non chlorés 

Alberta
  Goldbar Edmonton - trait. secondaire3

  Goldbar Edmonton - trait. secondaire4 

  Capital Region Edmonton - trait. tertiaire4

 
1983 
1992-93 
1992-93 

 
 
1,5 

    
16a 

13a  
 8a 

Colombie-Britannique 
 Iona Island - trait. prim. Greater Vancouver6

 Annacis Island Gr. Vancouver - trait. 
prim.15

 Lulu Greater Vancouver - trait. primaire6

 
1985 
1993 
1985 

 
 
5,9 

 
 
1,5 

  
 
 

 
30a  
51a (données de 19854) 
39a 

Ontario10

  7 - trait. primaire 
  28 - trait. secondaire 
  1 - trait. tertiaire  

 
1987 
1987 
1987 

 
4,39  
1,18 
3,50 

 
1,71 
1,12 
1,26 

 
30 
20 
50 

 
n.d.b        n.d.c 

1,08b     1,61c

1,29b     1,85c

 
  n.d.d
  2,71d

  3,10d

 
1,78 
1,65 
1,99 

Québec11

   Montréal - trait. primaire + traitement 
physique/chimique au chlorure ferrique 

 
1993 

   
1,10e  
 

 
0,00b     0,03c

0,66f   

 
  n.d. 

 
12 

a tous les phénols; b benzo(a)anthracène; c pyrène; d pentachlorophénol; e pour 13 BPC; f pour 21 HAP. 
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Tableau 6. Substances organiques décelées dans les effluents de stations d’épuration des eaux usées 
municipales 
   

(1,1'-Biphényl)-2-ol1  Benz(a)anthracène2

1,1,1-Trichloroéthane2,3  Benzo(k)fluoranthène2

1,1-Dichloroéthane2  Bêta-hexachlorocyclohexane2,4

1,1-Dichloroéthène2  Bis(2-chloroéthoxy)méthane2

1,2,4-Trichlorobenzène2  Oxyde de bis(chlorométhyle)2  
Acide 1,2-benzènedicarboxylique, éther diéthylique1  Phtalate de bis(2-éthylhexyle)4

Acide 1,2-benzènedicarboxylique, ester dibutylique1  Bromodichlorobenzène2

Acide 1,2-benzènedicarboxylique, ester bis(2-éthylhexylique)1  Phtalate de butyle et de benzyle2,4

1,2-Dichlorobenzène3  Caféine1

1,2-Dichloroéthane2  Tétrachlorure de carbone2

1-Méthyl-5-(3-pyridinyl)-2-pyrrolidinone1  Chlorobenzène2

1-Octène2  Chloroforme3

Acide 2,4,5-trichlorophénoxyacétique2  Chlorodibromométhane2

2,4,6-Trichlorophénol2  Cholest-5-én-3-ol1

2,4-D, acide propionique4  Cis-1,2-dichloroéthylène2

2,4-Dichlorophénol2  Cyclododécane1

Acide 2,4-dichlorophénoxyacétique2  Cyclohexadécane1

Acide 2,4-dichlorophénoxybutyrique4  Acide décanoïque1

2,4-Diméthylphénol2  Phtalate de di-n-butyle4

2,4-Dinitrotoluène2  Phtalate de di-n-octyle3

2,6-Dinitrotoluène2  Diacétine1

2-(2-Butoxyéthoxy)éthanol1  Acide dichlorobenzoïque1

2-(Méthylthio)benzothiazole1  Dichlorodifluorométhane2

2-Butoxyéthanol1  Dichlorophénol1

2-Butoxy, phosphate éthanol1  Dieldrine2

2-Butyl-phosphate éthanol1  Oxyde de diéthyle2  
2-Chlorophénol2  Dihydroxycholestérol1

2-Éthyl-1-hexanol1  Phtalate de diméthyle2

Acide 2-méthyl-3-hydroxy-2,4-triméthylpropanoïque1  Diméthyl(méthyléthyl)benzène1

2-Méthyl-4,6-dinitrophénol2  Diméthyléthylbenzène1

2-Nitrophénol2  Dodécanol1

3-(1-Méthyl-2-pyrrolidinyl)pyridine1  Endosulfan I2

4-Nitrophénol2  Endosulfan II2

Acide 9-hexadécanoïque1  Sulfate d’endosulfan2

Acide 9-octadécénoïque1  Endrine2

Alpha-chlordane2  Ergost-5-én-3-ol1

Alpha-chlorotoluène2  Éthylbenzène2

Alpha-hexachlorocyclohexane2  Éthylméthylbenzène1

Alpha-terpinéol1  Fluorène2

Androstérone1  Gamma-chlordane2

Atrazine1  Gamma-hexachlorocyclohexane2,4

Acide benzèneacétique1  Heptachlore2,4

Benzèneéthanol1  Heptachlorodibenzodioxine2

Benzèneméthanol1  Hexachlorobenzène4

Acide benzènepropionique1  Hexachlorocyclopentadiène2

   
1 Rutherford et al., 1994. 
2 MEO, 1988. 

 3 Golder Associates Ltd., 1995a,b. 
4 Orr et al., 1992. 
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Tableau 6. Substances organiques décelées dans les effluents de stations d’épuration des eaux usées municipales (suite) 
 

 
 

Hexachloroéthane2  o-Xylène2

Acide hexadécanoïque1  Octachlorodibenzodioxine2

Acide hexadécanoïque, ester hexadécylique1  Octachlorodibenzofurane2

Hexadécanol1  p-Chloro-m-crésol2

Acide hexadécénoïque1  BPC (total)2

Acide hexanoïque1  Pentachlorophénol2

Acide hydroxybenzoïque2  Phénanthrène2

m- et p-Xylènes2  Phénol2

m-Crésol2  Phénoxyéthanol1  
Méthoxychlore2,4  p,p’-DDD2,4

Méthyl(méthyléthyl)benzènes1  p,p’-DDE2

Méthyl(méthyléthyl)cyclohexanol1  p,p’-DDT2

Méthyl(méthyléthyl)cyclohexén-1-ol1  Pyrène2

Acide méthylbenzoïque1  Silvex2

Chlorure de méthylène3  Stigmast-5-én-3-ol1

Méthylphénol1  Styrène2

Mirex2  Tétrachlorodibenzofurane2

N,N-bis(hydroxyéthyl)dodécanamide1  Tétrachloroéthylène2,3

N,N-Diéthyl-3-méthylbenzamide1  Acide tétradécanoïque1

N,N-Diéthylméthylbenzamide1  Tétradécanol1

N-Nitrosodi-n-propylamine2  Tétraméthylbenzène1

Naphtalène1,2  Toxaphène2

Nicotine1  trans-1,3-Dichloropropène2

Nitrobenzène2  Trichloroéthylène2

Acide nonanoïque1  Triméthylbenzène1

o-Crésol2  Triméthylpentanediol1

   
1 Rutherford et al., 1994. 
2 MEO, 1988. 

 3 Golder Associates Ltd., 1995a,b. 
4 Orr et al., 1992. 

 
 
Aux substances chimiques de sources domestiques et industrielles présentes dans les 

EEUM, peuvent s’ajouter celles des procédés de traitement. Ainsi, du strontium, de 
l’aluminium et du chlorure ferrique sont utilisés comme précipitants et il s’en retrouve 
des concentrations élevées dans les effluents ayant subi ce type de traitement (p. ex., 
strontium et aluminium dans de nombreux effluents de l’Ontario et fer dans ceux de 
Montréal; tableau 4). Un autre exemple est celui du chlore résiduel total (CRT) qui est 
une mesure de la quantité de chlore présente dans l’effluent final après la désinfection par 
chloration (tableau 7).  
 

Les concentrations de substances chimiques présentes dans les EEUM peuvent varier 
de façon considérable même si les traitements sont semblables (tableaux 3, 4 et 5). Bien 
que l’élimination des polluants augmente souvent lorsque l’on passe du traitement 
primaire aux traitements secondaire et tertiaire (surtout dans le cas des paramètres 
habituels comme la DBO et les MES totales), il est difficile de caractériser la teneur en 
substances chimiques des EEUM en se fondant sur le type de traitement car les 
concentrations dépendent de nombreux facteurs, notamment de la source des eaux usées 
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(domestique ou industrielle), du type d’industrie, de la superficie desservie et du volume 
traité. À la variabilité des caractéristiques des effluents des diverses SE, peut s’ajouter la 
variabilité temporelle (quotidienne, hebdomadaire ou saisonnière) de l’effluent au sein 
d’une usine. À trois SE de l’Ontario, la variabilité de l’effluent a été associée à des 
rythmes quotidiens des caractéristiques des eaux usées brutes. Ainsi, les substances 
organiques, plus particulièrement les substances phénoliques, étaient celles qui 
présentaient la plus grande variabilité dans les effluents. Les métaux venaient en 
deuxième lieu, les paramètres habituels étant les moins variables (MEO, 1991). La 
variabilité peut aussi être liée à l’application saisonnière de certains procédés de 
traitement (p. ex., la chloration) ou à des écarts entre les conditions d’exploitation d’hiver 
et d’été (voir le tableau 7 pour les concentrations de CRT en hiver et en été dans huit SE 
de l’Ontario).  
 
Tableau 7. Concentrations (µg/L) de chlore résiduel total (CRT) et rejets annuels 
(x 106 m3) pour certaines stations d’épuration des eaux usées municipales pratiquant la 
désinfection au chlore. (Les espaces laissées en blanc indiquent l’absence de données.)  
 
Lieu et type de SE Date CRT 

 
Rejets 
d’effluents 

Nouvelle-Écosse1

  2 - trait. secondaire 
  Eastern Passage - trait. primaire  
  Lakeside - trait. tertiaire 
 

 
aut. 1991 
aut. 1991 
aut. 1991 

 
5-850 
250 
120 

 
 
4,4 (1986) 
0,5 (1986) 

Ontario2

  Bracebridge - trait. secondaire 
  Huntsville - trait. secondaire  
  Walkerton - trait. secondaire  
  Stratford - trait. secondaire 
  Toronto North - trait. secondaire  
  Toronto Highland Creek - trait. secondaire  
  Midland - trait. secondaire  
  Wallaceburg - trait. secondaire  
 

 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 

été : 
 70 
530 
40 
6 
310 
5 
260 
81 

hiver : 
9 
950 
n.d. 
n.d. 
190 
46 
n.d. 
190 

 
0,9 
1,4 
1,7 
8,1 
12,7 
55,3 
4,1 
2,2 

Saskatchewan3

  Saskatoon - trait. primaire 
  

 
été 1987 
 

 
1892 

 
32 

 

1 Rutherford et al., 1994, sauf les rejets obtenus d’Environnement Canada, 1986 
2 Orr et al., 1992 - 1989 pour les données sur le CRT et 1988 pour les données sur les rejets 
3 Saskatchewan Environment and Public Safety, 1989 
 

Charges 
 

Le rapport de la charge de l’effluent (concentration dans l’effluent x rejet d’effluent) 
à la charge des eaux réceptrices donne une estimation de la possibilité qu’un effluent 
nuise à long terme aux eaux réceptrices, surtout lorsqu’il s’agit de substances persistantes 
et bioaccumulables dont les incidences peuvent être cumulatives. Dans le cas des 
paramètres habituels, une étude réalisée en 1991 et portant sur 387 SE de l’Ontario a 
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montré que la charge la plus élevée était celle de la DBO (41 000 tonnes/an) [MEO, 
1993]. Dans le cas des métaux, une étude portant sur 37 SE de l’Ontario (MEO, 1988) a 
montré que le strontium (1,3 tonne/j), l’aluminium (0,8 tonne/j) et le zinc (0,2 tonne/j) 
étaient ceux qui contribuaient le plus à la charge, cela pour tous les types de traitement. 
Dix autres métaux présentaient une charge plus faible (inférieure à 0,5 tonne/j), mais ils 
sont plus toxiques (p. ex., le cadmium, le cuivre, le chrome, le plomb et le nickel). Les 
charges de cadmium de 37 SE de l’Ontario s’élevaient au total à moins de 10 kg/j et 
celles du mercure à moins de 150 g/j. Trois SE du Grand Vancouver (Environnement 
Canada, 1992) deux SE d’Edmonton (Golder Associates Ltd., 1995a,b) et une SE du 
Yukon (Enns et Soprovich, 1995) présentaient un profil semblable en ce qui a trait aux 
charges de métaux, celles de l’aluminium (jusqu’à 233 kg/j) et du zinc (jusqu’à 56 kg/j) 
étant élevées tandis que celles du cadmium et du mercure étant faibles.  
 

Bien que de nombreux polluants organiques aient été décelés dans les effluents des SE 
(MEO, 1988; Rutherford et al., 1994; Golder Associates Ltd., 1995a,b), les charges totales 
de ces substances sont généralement inférieures à celles des métaux. Les charges totales 
notées à 37 SE de l’Ontario s’élevaient en moyenne à 132 kg/j pour les matières organiques 
basiques ou neutres et extractibles aux acides, 107 kg/j pour les composés organiques 
volatils, 1,4 kg/j pour les pesticides, 0,082 kg/j pour les BPC et 0,004 kg/j pour les dioxines 
et les furannes (MEO, 1988). La charge moyenne des 21 HAP de l’effluent de la SE de 
Montréal était de 1,2 kg/j et celle de la somme des 13 BPC s’élevait en moyenne à 2,5 g/j 
(Pham et Proulx, 1996). Dans le cas des BPC, cela ne représentait que 1 % de la charge 
mesurée dans les eaux du fleuve Saint-Laurent à la hauteur de Québec. Bien que les 
charges de BPC et d’autres polluants organiques soient relativement faibles, il y a lieu de 
s’en préoccuper car il s’agit de substances persistantes qui peuvent être bioaccumulées et 
bioamplifiées dans la chaîne alimentaire.  
 

Eaux de pluie, TPEU et contournement des SE  
 

Caractérisation 
 

Les eaux de pluie et les TPEU n’ont pas fait l’objet d’une surveillance constante étant 
donné la nature diffuse et intermittente de ces sources qui rend prohibitifs les programmes de 
surveillance à grande échelle. Nous disposons cependant de certains renseignements pour 
l’Ontario grâce aux travaux réalisés dans le cadre des accords Canada - États-Unis et 
Canada - Ontario relatifs à la qualité de l’eau des Grands Lacs et, pour la Colombie-
Britannique, grâce à ceux réalisés dans le cadre du Plan de gestion de l’estuaire du fleuve 
Fraser. Les rejets d’eaux pluviales et de TPEU se caractérisent par des écoulements 
importants pendant ou peu après les périodes de temps pluvieux ou pendant la fonte des 
neiges. Ils présentent aussi des quantités élevées de matières en suspension, des quantités 
appréciables de substances nutritives ou toxiques (p. ex., métaux lourds, chlorures et 
hydrocarbures) liées à la circulation sur les routes et à leur entretien, et des microorganismes. 

 
Les principaux polluants préoccupants des eaux pluviales sont les matières en 

suspension, les substances nutritives (surtout le P), les métaux lourds, les hydrocarbures et 
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les bactéries fécales. Makepeace et al. (1995) ont récemment effectué un examen de 
140 études, surtout réalisées aux États-Unis mais aussi dans plusieurs pays européens et au 
Canada, et ont relevé les 28 contaminants les plus importants des eaux de pluie qui 
pourraient nuire à la vie aquatique et à la santé humaine, surtout par la contamination des 
approvisionnements en eau potable (matières totales, MES totales, Al, Be, Cd, Cl, Cr, Cu, 
Fe, Pb, Mn, Hg, N, Ag, Zn, OD, BPC, phtalate de bis(2-éthylhexyle), δ-BHC, chlordane, 
heptachlore, époxyde d’heptachlore, HAP totaux, benzo(a)pyrène, tétrachloroéthylène, 
coliformes fécaux, streptocoques fécaux, entérocoques). Les concentrations des constituants 
des eaux pluviales relatifs à la qualité de l’eau signalées en Ontario, en Colombie-
Britannique ainsi qu’à Calgary (Alberta) sont présentées dans le tableau 8. 
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Tableau 8. Concentrations types de divers constituants des rejets d’eaux de pluie et rejets annuels d’eaux de pluie  
 

 Paramètre  Ontario  Calgary, Alberta 
(moyenned) 

     Basses terres, 
     Colombie-Britannique 
      (moyennee) 

 Eaux de pluie 
(moyenne ou gamme) 

TPEUa

(moyenne) 
Ruissellement urbain Ruissellement 

urbain 
TPEU 

      
Matières en suspension totales (mg/L)
  

170a 190 1691 48 59 

Demande biochimique en oxygène 
(mg/L)    

14a 41 17 14 60 

Chlorure (mg/L)   230-340b  7   
Ammoniac (mg/L)   0,30-0,75b   0,74 0,15 3,8 
Phosphore total (mg/L)  0,35a  1,4 1,52 0,1 1,9 
Azote total (mg/L)   3,5a  83 6,83   
Cadmium (µg/L) 1,5-6,8b    4,8 3,2 

77 Cuivre (µg/L)    43,4-47,2b  33 40 
Fer (µg/L)    5 710-6 960b   22 300   
Plomb (µg/L)    97-233b   458 55 89 
Mercure (µg/L) 29-104b      
Nickel (µg/L)    28-39b   9   
Zinc (µg/L)    234-307b   170 98 81 
Huiles et graisses (mg/L)   2,14-5,37b      

 HAP (µg/L)   2,1-9,1b    
Benzo(a)pyrène (µg/L)  0,3b      
Coliformes fécaux (NPP/100 mL) 12 000 – 51 000c 1000000  2 043 390 000 

 E. coli (NPP/100 mL)  800 – 61 000c     
NPP = Nombre le plus probable. Les nombres entre parenthèses indiquent la taille de l’échantillon. N.D. = Non disponible  

a Waller et Novak, 981  d Hamilton et North, 1986  
b Marsalek et Ng, 1989 e Environnement Canada, 1992 de Greater Vancouver Regional District, 1988a 
c Marsalek et al., 1992 
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La composition chimique des TPEU a été beaucoup moins étudiée que celle des eaux de 
pluie, notamment parce que la surveillance des TPEU est plus difficile à effectuer. Pendant 
la première étape d’un événement pluvial, lorsque les boues des eaux usées peuvent être 
arrachées du fond des égouts par les forts écoulements, les concentrations de polluants des 
TPEU sont semblables ou même supérieures à celles des eaux usées domestiques brutes. Les 
concentrations des polluants des TPEU déclinent après cette première purge. Les principaux 
paramètres préoccupants sont les matières en suspension, la DBO, les substances nutritives 
(N et P), les bactéries fécales et, peut-être, certaines autres substances chimiques provenant 
de sources municipales et industrielles locales. Les concentrations des constituants des 
TPEU relatifs à la qualité de l’eau en Ontario et en Colombie-Britannique sont présentées 
dans le tableau 8. Par comparaison aux eaux de pluie, les concentrations dans les TPEU sont 
semblables en ce qui a trait aux MES totales (Marsalek et al., 1993), mais supérieures en ce 
qui a trait à la DBO (Marsalek et al.,1993), au N total et au P total (Marsalek et al., 1993), et 
généralement inférieures en ce qui a trait aux polluants non habituels, notamment les métaux 
lourds, les HAP et certains autres contaminants organiques de sources industrielles présents 
à l’état de traces (Marsalek et Ng, 1989).  
 
 

Charges 
 

Les charges provenant des eaux de pluie et des TPEU sont fonction de la superficie de 
drainage, des utilisations des terres dans la zone et, dans le cas des TPEU, de la nature des 
eaux usées produites dans la zone. Un des résumés les plus détaillés des charges des eaux de 
pluie a été publié pour le bassin canadien des Grands Lacs (Marsalek et Schroeter, 1988). 
Dans ce cas-ci, la charge annuelle la plus élevée était celle des MES totales (108 kg/an), 
venaient ensuite celles des huiles et des graisses (105 - 106 kg/an), des substances 
inorganiques (surtout des métaux lourds, 102 - 105 kg/an), des HAP (100 - 102 kg/an) et de 
certains contaminants organiques à l’état de traces (10-1 - 101 kg/an).   
 

Dans le cas des TPEU, la charge des polluants habituels dans le bassin canadien des 
Grands Lacs a été estimée à 17 400 tonnes/an pour les MES totales, 3 700 tonnes/an pour la 
DBO, 760 tonnes/an pour le N total et 130 tonnes/an pour le P total (Waller et Novak, 1981). 
Ces valeurs estimées concordent avec celles des études plus récentes des TPEU réalisées à 
Sarnia et à Windsor (Marsalek et Ng, 1989) et qui font état d’un rejet annuel combiné de 
TPEU des deux municipalités de 6,2 x 106 m3/an et des charges annuelles correspondantes 
de 1 200 tonnes/an de MES totales, de 51 tonnes/an de N total et de 8,7 tonnes/an de P total. 
Ces charges représentent 7 % environ des charges totales estimées de MES totales, de N 
total et de P total du bassin des Grands Lacs, ce qui est cohérent avec le fait que la 
population de Sarnia et de Windsor représente 9 % environ de celle du bassin utilisée par 
Waller et Novak (1981) pour leurs calculs.   
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Incidences des effluents d’eaux usées municipales 
 

Les EEUM peuvent influer sur l’utilisation humaine des ressources en eau et sur la 
structure et le fonctionnement des écosystèmes aquatiques. Le rejet d’EEUM a pour 
effets : a) l’imposition de restrictions à la consommation de poissons et de mollusques; 
b) la dégradation des populations aquatiques et sauvages et de leur habitat (y compris de 
la qualité de l’eau et des sédiments); c) l’eutrophisation ou la croissance d’algues 
indésirables; d) des incidents isolés de maladies hydriques découlant de la contamination 
par des eaux usées des sources d’eau potable de collectivités qui dépendent d’une 
alimentation en eau brute de haute qualité; e) la fermeture de plages; f) des nuisances 
visuelles et g) des coûts accrus pour les utilisateurs agricoles, industriels et municipaux 
qui doivent traiter de l’eau autrement inacceptable. 
 

Les incidences peuvent être de nature aiguë et apparaître rapidement ou être 
cumulatives (à long terme) et ne se manifester qu’après une longue période 
(Hvitved-Jacobsen, 1986; Harremoes, 1988). Les incidences aiguës découlent 
généralement de concentrations toxiques d’ammoniac (Lijklema et al. ,1993), de chlore 
résiduel total (Orr et al., 1992) ou de métaux lourds (Lijklema et al., 1993) dans les eaux 
réceptrices; de charges de DBO ou de DCO qui réduisent les concentrations d’oxygène 
dissous à des valeurs insuffisantes pour assurer la survie des organismes aquatiques 
(Lijklema, 1993); de forts écoulements de ruissellement urbain (Borchhardt et Statzner, 
1990) et d’une contamination bactérienne qui rend les mollusques impropres à la 
consommation humaine (Pêches et Océans/Environnement Canada, 1992). La fréquence 
des effets aigus attribuables aux EEUM est déterminée par la nature et la quantité des 
rejets industriels et résidentiels, le type de traitement, le régime de désinfection et le 
dépassement de la capacité des SE. En outre, la présence de métaux et de contaminants 
organiques traces dans les eaux réceptrices peut être cause d’incidences toxiques 
cumulatives (Lijklema et al., 1993).  

 
Dans le cas des eaux pluviales et des TPEU, la fréquence des incidences aiguës est 

fonction de la fréquence et de l’intensité des événements de pluie et de fonte des neiges à 
l’origine des trop-pleins et peut donc être estimée à partir des données climatiques locales 
et de la capacité du système de collecte et de traitement des eaux usées. Les effets des 
eaux pluviales et des TPEU sont les plus graves dans les petits ruisseaux urbains où le 
biote aquatique peut être fortement altéré par l’érosion et le dépôt de sédiments 
provoqués par le ruissellement accru, l’augmentation des températures et l’apparition de 
concentrations toxiques de substances chimiques, de bactéries fécales et d’agents 
pathogènes (Horner et al., 1994). Dans ces petits cours d’eau, il y a très peu de dilution des 
rejets d’eaux pluviales et de TPEU. Les incidences aiguës de ces rejets sont moins fréquentes 
dans les grands plans d’eau à cause de l’importante dilution de l’effluent. Par exemple, dans 
la rivière St. Marys, en Ontario, aucune augmentation de la concentration de bactéries 
fécales n’a été notée en aval de Sault-Sainte-Marie à cause de la forte dilution des eaux 
pluviales par le débit élevé de la rivière (Dutka et Marsalek, 1993). Mais même dans le cas 
des rejets de TPEU dans des cours d’eau importants, la dilution n’est pas toujours un 
mécanisme efficace permettant d’améliorer la qualité des eaux, surtout dans la zone 
riveraine. Marsalek et al. (1996) ont noté une mauvaise qualité microbienne des eaux dans la 
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rivière Détroit le long d’un segment de 22 km traversant la ville de Windsor, en Ontario (une 
ville comportant 25 TPEU) et dans la rivière Sainte-Claire le long d’un segment de 9,5 km 
traversant la ville de Sarnia, en Ontario (où l’on compte cinq TPEU). Une étude portant sur 
252 émissaires d’eaux pluviales dans le Grand Vancouver (C.-B.) a montré que 40 zones 
d’eaux réceptrices présentaient une vulnérabilité environnementale élevée (fondée sur la 
présence d’habitats menacés ou protégés ou d’habitats de frai ou de croissance d’espèces 
utilisées à des fins récréatives ou commerciales, ou sur une utilisation pour des activités de 
loisirs supposant un contact avec l’eau), 96 présentaient une vulnérabilité moyenne 
(généralement caractérisée par un débit moyen du cours d’eau, des ressources halieutiques 
moyennes et un contact secondaire avec l’eau, comme dans le cas du ski nautique), et 116 
présentaient une faible vulnérabilité (bon débit du cours d’eau, faible utilisation par la 
population et ressources halieutiques très réduites) [UMA, 1994]. En 1994 dans le bassin des 
Grands Lacs, le potentiel de problèmes liés à la pollution par les eaux de pluie et les TPEU a 
été qualifié de « moyen » à « élevé » pour 11 des 17 secteurs préoccupants canadiens et de 
« très élevé » pour les secteurs préoccupants du port de Hamilton et de la zone riveraine de 
Toronto (Weatherbe et Sherbin, 1994). 

 

Problèmes relatifs à la santé humaine  
 
Restrictions en matière d’utilisation récréative des eaux  

 
Les EEUM, les eaux pluviales et les TPEU présentant de fortes concentrations de 

bactéries peuvent restreindre les activités récréatives dans les eaux réceptrices 
(tableau 9a). De nombreuses plages en zones urbaines sont fréquemment fermées pendant 
plusieurs jours au cours ou immédiatement après des événements pluviaux à cause de la 
contamination microbienne découlant de rejets d’eaux pluviales et de TPEU (Dutka et 
Marsalek, 1993; Marsalek et al.,1994; Nix et al., 1994; Tsanis et al., 1995). Ainsi, entre 
1986 et 1994, 44 % des plages ontariennes des Grands Lacs ont fait l’objet d’avis de 
fermeture, la majorité de ces avis (79 sur 369) avaient trait au lac Ontario (Edsall et 
Charlton, 1996). De façon semblable, une étude réalisée en 1993 et portant sur la rivière 
Thames à proximité de London (Ontario) a montré que les eaux de 10 plages sur 18 
présentaient une concentration moyenne géométrique de E. coli supérieure à 100 par 100 
mL, cette concentration atteignant jusqu’à 3 300 par 100 mL dans l’eau d’une des plages 
(Burns et Reffle, 1995). De même, dans le cas de la rivière Rouge entre 1980 et 1989, 
l’objectif de la qualité des eaux à des fins récréatives fixé pour E. coli a été dépassé de 57 
à 96 % du temps en aval de la SE de Winnipeg (Manitoba) où l’on pratique un traitement 
secondaire; en guise de comparaison, il l’a été de 3,2 à 7,5 % du temps dans les 
emplacements situés en amont (Gurney, 1991). La désinfection des EEUM permet 
cependant de réduire le risque de pollution microbienne. Il a été noté, au cours d’une 
étude portant sur trois SE de l’Ontario, que l’utilisation combinée du traitement 
secondaire et de la chloration permettait de détruire plus de 99 % des organismes 
indicateurs (coliformes totaux, coliformes fécaux, streptocoques fécaux, staphylocoques 
totaux et Pseudomonas aeruginosa) [Seyfried et al., 1984]. 
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La contamination microbienne qui donne lieu à des restrictions de l’utilisation 
récréative des eaux est normalement déterminée par le dépassement des valeurs des 
Recommandations au sujet de la qualité des eaux utilisées à des fins récréatives au 
Canada (Santé et Bien-être social Canada, 1992) ou par une limite provinciale plus sévère 
(p. ex., en Ontario pour E. coli et les bactéries entérocoques). E. coli et les coliformes 
fécaux servent généralement d’indicateurs de la contamination par des organismes 
pathogènes, comme ceux à l’origine de l’hépatite B, de l’entérite, du choléra et de la 
fièvre typhoïde. La conformité aux Recommandations au sujet de la qualité des eaux 
utilisées à des fins récréatives au Canada est déterminée par comparaison de la moyenne 
géométrique obtenue pour au moins cinq échantillons prélevés au cours d’une période ne 
dépassant pas 30 jours, avec la limite fixée pour l’organisme indicateur (Santé et Bien-
être social Canada, 1992).  
 

Les risques que pose pour la santé publique la pollution microbienne des eaux 
canadiennes utilisées à des fins récréatives sont mal compris car il existe peu de données 
épidémiologiques. Dans le cadre d’une étude épidémiologique portant sur des troubles de 
santé liés à la natation recensés à dix plages du bassin des Grands Lacs, Seyfried 
(1985a,b) a signalé que 7 % des nageurs étaient devenus malades, comparativement à 
3 % des non-nageurs. Les troubles les plus fréquemment signalés étaient des troubles 
respiratoires, venaient ensuite des troubles du tractus gastro-intestinal, des yeux, des 
oreilles et de la peau de même que des symptômes d’allergie. De façon semblable, une 
étude réalisée en 1984 et portant sur des adeptes de la planche à voile qui pratiquaient 
leur sport dans la baie de Beauport, contaminée par des eaux usées, du fleuve Saint-
Laurent à proximité de Québec, a montré que le risque relatif d’incidence des symptômes 
d’otite, de gastro-entérite, de conjonctivite et d’infection de la peau augmentait en 
fonction du nombre de chutes dans l’eau (Dewailly et al., 1986). Les Recommandations 
au sujet de la qualité des eaux utilisées à des fins récréatives au Canada font état du fait 
que le risque saisonnier de troubles gastro-intestinaux se situe entre 1 et 2 % lorsque la 
concentration de E. coli est de 200 colonies/100 mL (Santé et Bien-être social Canada, 
1992). Le risque réel était cependant fonction de la nature de l’activité; il était le plus 
élevé pour les nageurs et le moins élevé pour ceux qui ne faisaient que marcher dans 
l’eau. 
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Tableau 9. Problèmes relatifs à la santé humaine et à l’environnement liés au rejet d’effluents d’eaux usées municipales; composantes 
des effluents à l’origine du problème; recommandations pour la qualité de l’eau potable ou de l’eau de surface, ou limites du 
Programme canadien de contrôle de la salubrité des mollusques et exemples de problèmes in situ. 
 
 a) Problèmes relatifs à la santé humaine  
 
Problème Principal facteur causal Recommandation Exemple  
Restriction de 
l’utilisation 
récréative 
 

contamination bactérienne 
 
 

< 200 E. coli et < 35 entérocoques par 100 mL – 
moyenne géométrique de 5 échantillons prélevés 
sur 30 jours (et autres paramètres).1 

  

fermetures de plages des rives canadiennes des 
Grands Lacs (Edsall et Charlton, 1996) et de la 
rivière Thames près de London, Ontario (Burns et 
Reffle, 1995) pour cause de dépassement de la 
limite provinciale de 100 E. coli par 100 mL; 
fermetures de plages de mer près de Victoria, 
C.-B., avant 1993 pour cause de dépassement 
d’une limite provinciale de 200 coliformes fécaux 
par 100 mL résultant du ruissellement d’eaux de 
pluie (Taylor et al., 1995). 
 

Interdiction de 
récolte de 
poissons et de 
mollusques 
 

contamination bactérienne  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
biotoxines marines 
 
 
 
 
contamination par des 

< 14 coliformes fécaux par 100 mL - (médiane ou 
moyenne géométrique du nombre le plus 
probable, ou NPP) dans les eaux où des 
mollusques sont récoltés et au plus 10 % des 
échantillons présentant un NPP supérieur à  
43/100 mL au cours d’un essai de dilution 
décimale avec cinq tubes, et relevé sanitaire 
approfondi de l’eau.2 

 

 

 
< 80 μg/100 g de toxines de l’intoxication 
paralysante par les mollusques (IPM);  
< 20 μg /g d’acide domoïque (IPA) dans les 
mollusques et autres considérations2

.
 

0,01 ppm de Hg dans les fruits de mer2
.

restrictions à la pêche et à la cueillette de 
mollusques dans le cours inférieur et l’estuaire du 
Fraser, C.-B. (Birtwell et al., 1988); fermetures de 
secteurs coquilliers sur les côtes de l’Atlantique et 
du Pacifique (Menon, 1988; Wells et Rolston, 
1991); en 1992, interdiction au Canada de la 
cueillette de mollusques s’étendant sur 3 018 km2 
environ pour cause de contamination bactérienne 
(fiche d’information d’Environnement Canada, 
non datée). 
 
fermetures intermittentes pour raison d’IPM à 
divers moments de l’année à proximité de 
Victoria, C.-B. (Thomson et Wilson, 1995). 
 
 
une fermeture de secteur coquillier sur la côte 
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métaux 
 
 
 
composés organiques 
 

 
 
 
 
5 ppm de DDT, 2 ppm de BPC, 20 ppt de 
dioxines; 0,1 ppm de mirex, 0,1 ppm de toutes les 
autres substances agricoles, dans les fruits de 
mer2. 
 

atlantique pour cause de contamination par le Cd 
et le Pb (fiche d’information d’Environnement 
Canada, non datée). 
 
deux fermetures de secteurs coquilliers sur la côte 
du Pacifique pour cause de contamination par les 
dioxines (fiche d’information d’Environnement 
Canada, non datée). 

 
Contamination de 
l’eau potable 

 
contamination bactérienne 
 
 
 
 
 
contamination par des 
métaux 
 
 
 
 
contamination par le 
nitrate 
 
 
 
composés organiques 

 
0 ufc/ 100 mL pour les coliformes fécaux ou 
< 10 ufc/100 mL pour les coliformes totaux en 
l’absence de coliformes fécaux.3
 
 
 
1,0 mg/L de Ba; 0,005 mg/L de Cd; 0,05 mg/L de 
Cr; 1,0 mg/L de Cu; 0,3 mg/L de Fe; 0,01 mg/L 
de Pb; 0,05 mg/L de Mn; 0,001 mg/L de Hg; 
0,01 mg/L de Se; 0,1 mg/L d’U; 5,0 mg/L de Zn.3
 
 
10 mg/L de N sous forme de NO3 .

3

 

 

 
liste détaillée3. 

 
cas rares et isolés au Canada découlant de 
l’absence ou d’un mauvais fonctionnement 
d’installations de traitement d’eau potable (p. ex., 
O’Neil, 1984 et O’Neil et al., 1985). 
 
 
aval de l’émissaire de l’Île-aux-Vaches, Québec 
(L’Italien et al., 1991). 
 
 
 
 
contamination par le nitrate de puits de fermes en 
Ontario (Goss et Barry, 1995); nombreuses 
sources de contamination possible, dont les eaux 
usées. 
 
approvisionnements en eau des Grands Lacs 
(Manno et al., 1995). 
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b) Dégradation de l’environnement 
 
Problème Principal facteur causal Recommandation pour la protection de la vie 

aquatique4
Exemple d’observations in situ 

    
Eutrophisation ajout de substances 

nutritives 
phosphore et azote – pas de valeur numérique; 
éviter les quantités excessives.  
 

rivière Bow en aval de Calgary, Alb. (Culp, 
1992); rivière Saskatchewan Sud en aval de 
Saskatoon, Sask. (Chambers, 1993; Chambers et 
Prepas, 1994); en aval de la SE de Duncan-North 
Cowichan, C.-B. (Perrin et al., 1988); baie 
Georgienne, lac Huron (Nicholls et Heintsch, 
1992; Gemza, 1995; Sherman et Brown, 1995); 
lac Ontario (Sly, 1991). 
 

Modifications de 
l’habitat physique 

variation de la température 
 
 
 
 
 
matières en suspension 
totales (MES totales) 
 
 
 
 
causes multiples 
 

l’augmentation de la température ne devrait pas 
modifier la stratification thermique ou les dates 
du renouvellement, dépasser la température 
hebdomadaire maximale moyenne, ni dépasser la 
température maximale à court terme.  
 
MES totales de l’effluent ≤ 10 mg/L pour les eaux 
réceptrices de MES totales ≤ 100 mg/L ou 10 % 
de la concentration dans les eaux réceptrices 
quand celle-ci est > 100 mg/L. 
 
 

 
 
 
 
 
 
dégradation importante des laisses de sable 
intertidales de la partie d’aval de l’estuaire du 
Fraser lorsque la SE d’Iona y rejetait ses effluents 
(Birtwell et al., 1988). 
  
 
modifications de la communauté de l’endofaune 
benthique à proximité d’un émissaire en eaux 
profondes en C.-B. (Macaulay Point, Victoria) à 
cause de l’enrichissement des sédiments en 
matières organiques (Chapman et al., 1996); 
modifications de la structure de la communauté 
piscicole avant et après les améliorations 
apportées à une SE à proximité de Toronto, Ont. 
(Wichert, 1995). 



 26

 
Stress par 
manque d’OD 

augmentation de la DBO biote d’eau froide : 
   9,5 mg/L OD pour les premiers stades de vie 
   6,5 mg/L OD pour les autres stades de vie. 
biote d’eau chaude : 
    6,0 mg/L OD pour les premiers stades de vie 
    5,0 mg/L OD pour les autres stades de vie. 
 

cas quotidiens de mortalité chez des organismes 
halieutiques (crabes, plies et saumons) lorsque 
l’usine d’Iona rejetait ses effluents sur les laisses 
intertidales de la partie d’aval de l’estuaire du 
Fraser (Birtwell et al., 1983). 



 27

c) Toxicité directe et bioaccumulation  
 
Problème Principal facteur causal  Recommandation pour la protection de la vie 

aquatique4
Exemple d’essais de toxicité in situ, de 
bioaccumulation et d’observations  

Toxicité   ammoniac non ionisé (NH3) 
 
 
nitrite (NO2) 
 

1,37 – 2,2 mg/La   
 
 
0,06 mg/L  
 

toxicité des EEUM de Stratford, Ont., 
probablement due à l’ammoniac non ionisé et au 
CRT (Flood et al., 1984).  

Toxicité  chlore résiduel total (CRT) 2,0 μg/L  toxicité pour les poissons (Servizi et Martens, 
1974); EEUM de Turner Valley, Alb. (Osborne et 
al., 1981; Osborne et Davies, 1987). 
 

Toxicité/  
bioaccumulation 
 

métaux 5-100 μg/L d’Alb; 50 μg/L d’Asc; 0,01-0,06 μg/L 
de Cdd; 2-20 μg/L de Cr; 2-4 μg/L de Cu; 300 
μg/L de Fe; 1-7 μg/L de Pbe; 0,1 μg/L de Hg; 25-
150 μg/L de Nie; 1 μg/L de Se; 0,1 μg/L d’Ag; 30 
μg/L de Zn; 5 μg/L de cyanure libre 
 

toxicité de l’effluent de la BFC de Cornwallis, 
N.-É., attribuée à l’aluminium, au cuivre et à un 
faible pH (Rutherford et al., 1994); valeurs des 
recommandations dépassées pour certains métaux 
dans le cours inférieur du Fraser et certains de ses 
tributaires (Environnement Canada, 1992); 
bioconcentration de certains métaux dans le 
benthos et le poisson dans le cours inférieur du 
Fraser (Swain, 1986; Swain et Walton, 1989; 
Harding et al., 1987 et EVS Consultants, 1986 – 
signalé dans Environnement Canada, 1992); 
toxicité des sédiments due au Hg et au 1,4 - 
dichlorobenzène à proximité d’un émissaire en 
eaux profondes d’effluent de Victoria, C.-B. 
(Chapman et al., 1996); bioaccumulation de Hg 
dans les invertébrés et les poissons à 1 à 3 km en 
aval des SE de Macauley Point et de Clover Point 
à Victoria, C.-B. (Colodey et al., 1992); 
bioaccumulation de Cu, de Pb et de Zn dans des 
moules de l’inlet d’Halifax à proximité de la SE 
(Ward, 1990). 
 

Toxicité  solvants chlorés 110 μg/L de tétrachloroéthylènef  
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20 μg/L de trichloroéthylènef

Toxicité/ 
bioaccumulation 
 

BPC 
 

1 ng/L de BPC 
10 ng/L de BPC – eau de mer 

contamination du biote marin par des BPC 
(Birtwell et al., 1988). 
 
 
  

 
Toxicité/ 
bioaccumulation 

 
HAP 
 

 
6 μg/L d’acénaphthènee          4 μg/L d’acridinee

0,01 μg/L d’anthracènee  0,04 μg/L de 
fluoranthènee

3 μg/L de fluorènee                    1 μg/L de naphtalènee

0,02 μg/L de pyrènee                   3 μg/L de quinolinee

0,02 μg/L de benzo(a)anthracènee

0,01 μg/L de benzo(a)pyrènee

0,4 μg/L de phénanthrènee 

 

 
HAP dans les sédiments et le biote à proximité 
d’une SE en C.-B. (Harding et al., 1988 – tel 
qu’indiqué dans Wells et Rolston, 1991). 

Toxicité/ 
bioaccumulation 

phénols chlorés 
 

7 ug/L de monochlorophénol 
0,2 ug/L de dichlorophénol 
18 ug/L de trichlorophénol 
1 ug/L de tétrachlorophénol 
0,5 ug/L de pentachlorophénol 

accumulation dans des saumons exposés de tétra- 
et de pentachlorophénol présents dans les 
effluents d’Iona (C.-B.) [Birtwell et al., 1988]. 

a La recommandation varie en fonction du pH et de la température (CCMRE, 1987).     
b La recommandation varie en fonction du pH, de la concentration de calcium et de la DCO (CCMRE, 1987).       
c Recommandation en révision (CCMRE, 1987).  
d Recommandation révisée (CCME, 1996a). 
e La recommandation varie en fonction de la dureté (CCMRE, 1987).   
g Recommandation provisoire (CCME 1996b). 
f Recommandation provisoire (CCMRE, 1987).  
 
1 Recommandations au sujet de la qualité des eaux utilisées à des fins récréatives au Canada (Santé et Bien-être social Canada, 1992).  
2 Programme de salubrité des eaux coquillières (Pêches et Océans / Environnement Canada, 1992). 
3 Recommandations pour la qualité de l'eau potable au Canada (CCMRE, 1987).  
4 Recommandations canadiennes pour la qualité des eaux visant la protection de la vie aquatique (CCMRE, 1987). 
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Contamination du poisson et des secteurs coquilliers 

 
Les restrictions imposées à la consommation humaine du poisson et des mollusques 

découlent généralement d’une contamination par des bactéries, des métaux ou des 
composés organiques. Bien que la contamination bactérienne soit généralement associée 
à des EEUM ou à des ruissellements urbains, la source d’une contamination par des 
métaux ou des substances organiques est difficile à déterminer dans le cas du poisson ou 
des mollusques car il existe de nombreuses sources de ces substances dans 
l’environnement. Certains composés, comme les BPC, les HAP, les phénols chlorés, les 
benzènes chlorés et le mercure, sont associés aux effluents des SE et au ruissellement 
urbain (Birtwell et al., 1988; Marsalek et Schroeter, 1988; MEO, 1988). Ces substances 
persistent dans l’environnement et peuvent faire l’objet d’une bioaccumulation et d’une 
bioamplification dans les organismes aquatiques, les rendant ainsi impropres à la 
consommation humaine. Par exemple, en 1983 des tétra- et des pentachlorophénols 
présents dans les effluents de la SE d’Iona, dans le Grand Vancouver (C.-B.) se sont 
avérés faire l’objet d’une bioaccumulation rapide chez des saumons quinnats juvéniles 
qui y étaient exposés (Birtwell et al., 1988) [tableau 9a].  
 

La relation entre la contamination des mollusques et les EEUM est plus apparente 
que celle de la contamination du poisson (tableau 9a). La contamination bactérienne des 
secteurs coquilliers est généralisée et diffuse sur les côtes de l’Atlantique et du Pacifique. 
Cette contamination a provoqué la fermeture de secteurs de récolte à cause de 
préoccupations relatives à la transmission de maladies, allant de gastro-entérites bénignes 
à la fièvre typhoïde et à l’hépatite, pouvant résulter de la consommation de mollusques, 
comme des huîtres, des myes et des moules (Nelson, 1994). En 1992, 3 018 km2 environ 
de secteurs coquilliers des trois régions coquillières canadiennes étaient interdits à la 
récolte pour cause de contamination bactérienne (fiche d’information d’Environnement 
Canada, non datée). La principale cause de la détérioration de la qualité de l’eau de mer 
est attribuée aux eaux usées domestiques non traitées ou insuffisamment traitées rejetées 
par des réseaux d’égouts et d’autres infrastructures de traitement des eaux usées qui sont 
négligés ou périmés (Nelson, 1994). 

Sur la côte de l’Atlantique (à l’exclusion du Québec), 35 %, ou 2 011 km2 des 
secteurs examinés appropriés à la récolte directe de mollusques ont été fermés en 1995, 
ce qui a occasionné une perte de 10 à 12 millions de dollars pour l’économie locale (M.P. 
Guilcher, Environnement Canada, Région de l’Atlantique, comm. pers.). Les effluents 
municipaux se sont avérés être la cause directe de 20 % de toutes les fermetures de 
secteurs coquilliers dans les Maritimes (Menon, 1988). Au Québec, des 156 secteurs 
examinés en 1991, 67 (43 %) étaient fermés de façon permanente et 42 (27 %) n’étaient 
que partiellement ouverts (ils étaient fermés du 1er juin au 30 septembre) [Environnement 
Canada, 1991]. La contamination fécale a aussi nui à la production aquicole de bivalves. 
Ainsi, à Terre-Neuve, 30 % des sites aquicoles proposés, qui occupaient 127 km de côtes, 
ont été refusés à cause de concentrations de coliformes élevées en 1989 (Gouvernement 
du Canada, 1991).   
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En Colombie-Britannique, Wells et Rolston (1991) ont signalé que les rejets 

municipaux étaient l’unique cause de 15 %  de toutes les fermetures de secteurs 
coquilliers et avaient contribué à un autre 78 % des fermetures. En 1989, la 
contamination bactérienne a été à l’origine de la fermeture de 705 km2 de secteurs 
coquilliers le long de 730 km de côtes de la Colombie-Britannique. En 1994, 26 % des 
secteurs examinés, soit 730 km2 environ, ont été interdits à la récolte des mollusques et 
550 km2 se trouvaient dans le détroit de Géorgie. Cela représente une perte de quelque 
quatre millions de dollars pour l’économie locale de la seule pêche dans la zone 
intertidale (H. Nelson, Environnement Canada, Région du Pacifique et du Yukon, comm. 
pers.). Le nombre de fermetures causées par des émissaires d’eaux usées en mer a 
pratiquement doublé depuis 1972 (Nelson, 1994).  
 
Dans l’Arctique, Wells et Rolston (1991) ont déterminé que les rejets d’eaux usées 
municipales étaient une source de préoccupation dans l’Arctique de l’Ouest, le détroit de 
Lancaster et le havre de Tuktoyaktuk. Ils ont noté la possibilité d’un risque de santé 
publique pour les collectivités qui consomment des mollusques provenant d’eaux 
contaminées ou qui dépècent des mammifères marins sur des rives contaminées.  
 
 

Contamination de l’eau potable  
 
Étant donné que les municipalités traitent et désinfectent l’eau destinée à la 

consommation, les éclosions fulgurantes de maladies d’origine hydrique sont rares au 
Canada (Santé Canada, 1995a,b). Des cas isolés de contamination microbienne de l’eau 
potable au Canada ayant pour origine des TPEU, des eaux pluviales ou des EEUM 
insuffisamment traitées ont été signalés (tableau 9a). Par exemple, une gastro-entérite de 
type épidémique ayant duré de 24 à 48 heures et touché près de 3 000 personnes d’une 
ville albertaine de 6 500 personnes s’est produite en 1983 par suite d’un rejet d’eaux 
usées brutes lui-même causé par la défaillance d’un poste de relèvement (O’Neil et al., 
1985). Des méthodes analytiques de plus en plus précises pour la détection des parasites 
et des virus ont donné naissance à une préoccupation à l’égard de l’innocuité d’eaux qui 
satisfont par ailleurs aux normes de qualité actuelles pour l’eau potable. Dans le cadre 
d’une étude épidémiologique portant sur le territoire de la Communauté urbaine de 
Montréal, Payment et al. (1991) ont signalé que le risque de troubles gastro-intestinaux 
était plus élevé chez les personnes consommant de l’eau du robinet (incidence de 0,76) 
ayant pour origine des eaux de surface contaminées par des eaux usées, mais conforme 
aux Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada, que celui déterminé 
pour les personnes ayant consommé la même eau, mais filtrée dans une unité domestique 
d’osmose inversée (incidence de 0,50).  
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Dégradation de l’environnement 

Stress dû aux faibles concentrations d’oxygène dissous (OD) 

Le rejet dans les eaux réceptrices d’EEUM à charge de DBO élevée peut provoquer 
une réduction immédiate de l’OD dans la colonne d’eau de même que des effets à plus 
long terme (à l’échelle de mois ou d’années) découlant de l’accumulation de matériaux 
consommant l’oxygène dans les sédiments benthiques (demande d’oxygène des 
sédiments) [Hvitved-Jacobsen, 1982]. Le manque d’oxygène dissous menace souvent les 
poissons et d’autres organismes en été car la solubilité de l’oxygène dans l’eau diminue 
avec l’augmentation de sa température. Mais sous les climats plus froids, lorsque les 
cours d’eau et les lacs sont recouverts de glace pendant plusieurs mois, ce manque 
d’oxygène dissous peut survenir en hiver, la couverture de glace prévenant toute 
réaération (Chambers et al., sous presse).   
 
         La réduction de la concentration d’OD peut avoir des incidences écologiques, 
comme un appauvrissement de la diversité biologique et la perte d’espèces (tableau 9b). 
En juillet 1980, les concentrations d’OD à 1 700 et 3 200 m d’un émissaire d’eaux usées 
de l’estuaire du fleuve Fraser (C.-B.) se situaient entre 0,6 et 0,9 mg/L (bien en deçà des 
Recommandations canadiennes pour la qualité des eaux, tableau 9b) et on a observé une 
importante mortalité des saumons quinnats (Birtwell et al., 1983). Avant 1983, la rivière 
Bow, en Alberta, était envahie par des lits de macrophytes denses alimentés par les 
effluents riches en substances nutritives des SE de Calgary (Charlton et al., 1986). Culp 
et al. (1992) ont formulé l’hypothèse que les fluctuations circadiennes dans les 
concentrations d’OD découlant de la photosynthèse et de la respiration des macrophytes 
(de 4 - 5 mg/L d’OD à la sursaturation) ainsi que les concentrations élevées d’ammoniac 
pouvaient être à l’origine des hécatombes de poissons notées avant la modernisation, en 
1982, des systèmes de traitement secondaire permettant d’obtenir une élimination 
poussée du phosphore.  
 

Eutrophisation des eaux réceptrices  

 
Les TPEU, les eaux pluviales et les effluents des SE apportent des substances 

nutritives (N et P) dans les plans d’eau récepteurs et favorisent ainsi l’eutrophisation 
(tableau 9b). Comme les substances nutritives peuvent s’accumuler dans les sédiments 
benthiques et être libérées dans l’eau ultérieurement, la charge en substances nutritives a 
un effet cumulatif et un effet immédiat (Harremoes, 1988). Les incidences sur les 
écosystèmes aquatiques de l’ajout de substances nutritives sont sources d’importantes 
préoccupations car ces quantités supplémentaires peuvent favoriser la croissance des 
producteurs primaires (algues et plantes aquatiques à racines) à des niveaux nuisibles 
pour l’écosystème (p. ex., modification de la dynamique énergétique et de la structure du 
réseau trophique, modification de l’habitat et perte d’espèces). Ces changements 
écologiques peuvent, à leur tour, influer sur l’utilisation humaine des ressources 
aquatiques notamment en ce qui a trait aux activités récréatives, aux pêches et à la qualité 
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de l’eau utilisée à des fins municipales, industrielles et agricoles (Lijklema et al., 1993). 
Mais même si les conséquences d’une charge excessive en substances nutritives sont 
claires, les concentrations de P ou de N qui font passer d’acceptable à inacceptable la 
qualité de l’eau d’un lac, d’un cours d’eau ou d’eaux côtières sont difficiles à définir car 
elles sont fonction de l’écosystème et des objectifs des utilisateurs. L’azote et le 
phosphore sont nécessaires au maintien d’un écosystème diversifié et leur concentration 
s’accroît naturellement au cours des siècles à mesure du vieillissement de l’écosystème 
aquatique. Mais une fois atteinte une concentration de base de substances nutritives, il 
demeure une large gamme de concentrations acceptables (et donc une abondance et une 
composition d’organismes aquatiques acceptables) avant que des concentrations 
excessives donnent lieu à une nette dégradation de l’environnement. Par conséquent, la 
gestion des substances nutritives dans un environnement aquatique va de l’ajout de P à 
des cours d’eau côtiers pauvres en substances nutritives de la C.-B., afin de favoriser la 
production de salmonidés, à sa réduction dans le lac Érié et le lac Ontario, afin de réduire 
la pullulation d’algues et les changements indésirables de la composition de la 
communauté piscicole. 

 
L’eutrophisation était un problème courant au début des années 1970 avant que l’on 

ne reconnaisse le rôle essentiel des substances nutritives dans la régulation de la 
productivité et de l’état trophique des lacs, des cours d’eau et des eaux marines (p. ex., 
Schindler et al., 1971; Cole, 1973; Dillon et Rigler, 1974; US-EPA, 1983; Peterson et al., 
1985; National Research Council, 1993). Ces études ont permis de noter que le P était la 
substance nutritive la moins présente dans la plupart des eaux intérieures et que sa 
disponibilité régissait normalement la croissance des plantes aquatiques et, par 
conséquent, l’eutrophisation. Mais dans la plupart des eaux marines, c’est le N qui 
régularise la croissance des plantes aquatiques. Avec la constatation du rôle des 
substances nutritives dans l’eutrophisation, bon nombre de SE dont les eaux étaient 
rejetées dans des plans d’eau intérieurs ont procédé à des améliorations afin de réduire la 
charge de P (plus particulièrement les SE bordant les Grands Lacs, celles des provinces 
des Prairies et celles du bassin de l’Okanagan en Colombie-Britannique).  

 
La réduction de la charge de P émanant des SE et d’autres sources a permis de limiter 

ou d’inverser l’eutrophisation dans de nombreux lacs canadiens. Par exemple, au début 
des années 1970, les concentrations de P total au printemps dans le lac Ontario 
atteignaient des valeurs de pointe de l’ordre de 50 µg/L, mais grâce à la réduction des 
substances nutritives obtenues dans le cadre de l’Accord Canada-États-Unis relatif à la 
qualité de l’eau dans les Grands Lacs de 1978, les concentrations avaient chuté à 10 µg/L 
environ à la fin des années 1980 (Sly, 1991). Ces changements reflètent les effets de la 
reformulation des détersifs et de l’importante amélioration du traitement des eaux usées 
municipales, c’est-à-dire la réduction à moins de 1,0 mg/L de P total dans les effluents 
des usines rejetant un million ou plus de gallons d’effluents par jour (Sly, 1991). 
L’eutrophisation demeure cependant un problème dans certains secteurs du bassin. Par 
exemple, le bras Severn, un groupe de baies du sud-est de la baie Georgienne (lac 
Huron), continue de présenter des signes d’eutrophisation en dépit de la construction de 
plusieurs stations d’épuration des eaux usées depuis 1969. Il semble que la régénération 
des substances nutritives en provenance des sédiments soit en partie à l’origine du retard 
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du rétablissement du lac après la mise en place d’un traitement avancé et amélioré de 
réduction du phosphore (Gemza, 1995).  
 

L’eutrophisation continue d’être un problème sous-jacent dans de nombreux cours 
d’eau. Jusqu’à tout récemment, les études des effets de l’ajout de substances nutritives 
dans les eaux intérieures mettaient surtout l’accent sur les lacs et les réservoirs, 
comparativement peu de travaux étant réalisés sur les cours d’eau. Mais la dynamique 
des substances nutritives et la réaction du réseau trophique à l’ajout de ces substances 
peuvent varier de façon marquée entre les eaux courantes et les eaux stagnantes. Par 
exemple, au contraire de celles des lacs, les substances nutritives des cours d’eau 
semblent être, de façon répétée, absorbées par les plantes aquatiques, libérées pendant la 
décomposition des tissus de ces plantes et transportées vers l’aval pour être de nouveau 
absorbées par d’autres plantes; ce phénomène a été qualifié de « spirale des substances 
nutritives » (Newbold et al., 1981; Mullholland et al., 1990). L’importance écologique de 
ce phénomène apparaît clairement lorsqu’on examine les cours d’eau limités en 
substances nutritives et où la biomasse du périphyton est souvent supérieure à celle 
prévue par les relations empiriques P-biomasse. 

 
Notre moins bonne connaissance de l’eutrophisation dans les cours d’eau a fait que 

les stratégies de gestion des EEUM visant à réduire l’eutrophisation dans les eaux 
réceptrices ont eu des résultats mitigés. La situation dans les Prairies canadiennes est un 
bon exemple à cet égard. Au cours des années 1970 et au début des années 1980, une 
augmentation des concentrations de P et de la biomasse des macrophytes a été signalée 
dans la rivière Saskatchewan Sud en aval de Saskatoon (ville de Saskatoon, 1986; 
Chambers, 1993) et dans la rivière Bow en aval de Calgary (Cross et al., 1984). Dans le 
cas de la rivière Bow, les charges présentes dans les EEUM faisaient augmenter les 
concentrations de P total d’une valeur inférieure à 10 μg/L en amont de Calgary à, en 
moyenne, 328 μg/L en hiver et 132 μg/L en été à 12 km environ en aval de la ville (de 
1979 à 1982; Hamilton et North, 1986). Ces concentrations accrues de P ont donné lieu à 
une augmentation de la biomasse du périphyton par un facteur de huit entre les zones 
d’amont et d’aval de Calgary et la biomasse des plantes aquatiques enracinées était 
supérieure à 1 000 g/m2 (masse sèche) en aval de la ville comparativement à des valeurs 
négligeables en amont (Charlton et al., 1986). En réaction à ce phénomène, bon nombre 
de villes des Prairies canadiennes ont mis en place des procédés avancés d’élimination du 
P : Regina en 1976, Calgary en 1982 et Saskatoon en 1990. Mais en dépit de l’application 
de ces technologies avancées pour l’élimination des substances nutritives, les eaux 
réceptrices n’ont présenté qu’un rétablissement lent et variable. Par exemple, la biomasse 
du périphyton de la rivière Bow n’avait pas diminué de façon appréciable en 1988 
(six ans après la mise en place de l’élimination du P) aux sites situés en aval de Calgary 
et la biomasse des macrophytes n’avait diminué qu’à certains sites (Sosiak, 1990). La 
réaction lente et variable des cours d’eau des Prairies à la réduction du P s’explique sans 
doute par le fait que la production primaire de ces systèmes est souvent dominée par les 
plantes aquatiques enracinées qui assimilent des substances nutritives à partir des 
sédiments benthiques (Chambers et al., 1989) et qui présentent donc une réaction 
cumulative à la charge en substances nutritives. Par conséquent, l’enrichissement en 
substances nutritives continue d’être un problème dans les cours d’eau des Prairies et le 
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rétablissement de ces systèmes dépendra sans doute de la réduction des concentrations 
des substances nutritives présentes dans les sédiments. 

  
L’évaluation des effets sur les organismes aquatiques de l’ajout de substances 

nutritives est aussi compliquée par la possibilité d’effets d’ordre supérieur découlant 
d’interactions entre les substances nutritives, l’oxygène dissous et les contaminants. Bien 
que l’ajout de substances nutritives ait un effet direct de par l’accroissement de la 
production primaire, cette augmentation de la croissance des végétaux peut, à son tour, 
accentuer l’amplitude des variations quotidiennes de l’OD (production par photosynthèse 
le jour et consommation par la respiration la nuit) et accroître la demande d’oxygène des 
sédiments (due à la décomposition bactérienne des matériaux des plantes mortes à 
l’interface sédiments-eau). La présence de substances nutritives dans les EEUM peut 
donc accroître la productivité primaire et, par conséquent, la disponibilité de la nourriture 
pour les producteurs secondaires, mais les mêmes effluents peuvent libérer des 
contaminants ou abaisser les concentrations d’OD et ces deux phénomènes constituent, 
séparément ou de façon synergique, un stress pour le biote. Ces interactions cumulatives 
peuvent influer sur divers paramètres, notamment la réduction, l’augmentation ou 
l’absence de variation de la productivité. Dans le but d’isoler les effets particuliers des 
substances nutritives, des contaminants et du stress par manque d’OD sur les chaînes 
alimentaires complexes, de nombreux chercheurs ont favorisé l’utilisation de systèmes de 
cours d’eau expérimentaux (p. ex., Lamberti et Steinman, 1993; Culp et Podemski, 
1996). Des études récentes portant sur ces systèmes ont permis de distinguer les effets du 
stress par manque d’OD des effets dus aux contaminants (Lowell et Culp, 1996) et les 
effets des contaminants des effets des substances nutritives (Culp et al., 1996). 

 
Modifications de l’habitat physique  

 
La structure de l’habitat (p. ex., morphométrie, débit et température du cours d’eau et 

granulométrie des sédiments) peut être modifiée par le rejet d’EEUM, d’eaux pluviales 
ou de TPEU. Ces changements physiques peuvent modifier, à leur tour, la structure du 
réseau trophique et provoquer la perte d’espèces critiques (tableau 9b). Par exemple, 
Wichert (1995) a observé dans le cadre d’une étude des associations entre les poissons de 
cours d’eau situés à proximité de Toronto (Ontario) que l’amélioration des émissaires des 
SE favorisait la colonisation d’espèces de poissons vulnérables (plus grande tolérance 
aux variations de l’habitat physique, de la turbidité, de la concentration de chlore et de la 
concentration d’OD). Une étude de la dégradation de l’habitat dans le bassin des Grands 
Lacs a montré que 15 % environ de la superficie des cours d’eau et des lacs avait été 
altérée par les EEUM, ce qui avait détérioré des habitats et des aires d’alimentation dans 
la zone riveraine (Fonds mondial pour la nature, 1995). 

 
L’habitat de toutes les eaux réceptrices peut être modifié, mais les effets les plus 

importants sont notés dans les petits ruisseaux urbains où des modifications répétées et 
soudaines de l’écoulement, généralement à la suite du rejet d’eaux pluviales ou de TPEU, 
peuvent avoir des incidences instantanées (inondations, effets de lavage) ou à long terme 
(variation de la morphométrie du chenal) [Schueler, 1987; Borchardt et Statzner, 1990]. 
Il est connu que les rejets de TPEU et d’eaux pluviales ont pour effet d’accroître la 
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turbidité des eaux réceptrices (Villeneuve et Lavallée, 1986) et que les rejets d’eaux 
pluviales peuvent provoquer de l’érosion et accroître la turbidité et le transport des 
sédiments dans les cours d’eau canadiens (MacRae et Marsalek, 1992; Lorant, 1988). 
Quant aux matières en suspension, elles peuvent avoir divers effets environnementaux 
directs et indirects, notamment la réduction de la pénétration de la lumière et, donc, de la 
photosynthèse, le colmatage des aires de frai et des effets nocifs pour les poissons 
(Horner et al., 1994). Les rejets de TPEU et d’eaux pluviales dans les petits cours d’eau 
et les ruisseaux peuvent aussi donner lieu à une augmentation de la température du milieu 
récepteur, surtout pendant les périodes de faible débit. Cela peut modifier la composition 
des algues, par exemple de diatomées d’eaux froides à algues vertes filamenteuses et algues 
bleues, et des communautés d’invertébrés et de poissons (Galli, 1991; Horner et al., 1994). 

  

Toxicité directe  
 

La toxicité des effluents municipaux est fonction de divers facteurs dont la taille et 
l’étendue des installations industrielles et urbaines, le type et l’efficacité des procédés de 
traitement et de désinfection et les caractéristiques physiques, chimiques et biologiques 
des eaux réceptrices. Dans le cas des EEUM, la toxicité est généralement attribuée à 
l’ammoniac, au chlore résiduel total (effluents chlorés), au cyanure, aux sulfures, aux 
phénols, aux tensioactifs et à de nombreux métaux lourds (notamment le cuivre, le zinc, 
le chrome et le nickel). D’autres facteurs, comme la température, le pH, la dureté, 
l’alcalinité et l’OD, ont tendance à modifier la toxicité des constituants chimiques. En 
outre, les composés peuvent réagir entre eux et la toxicité résultante ne reflète pas 
nécessairement celle des composés individuels. Par conséquent, étant donné les 
nombreux facteurs et leurs interactions ainsi que la spécificité au site des effets dans le 
milieu récepteur, il est difficile de formuler des généralisations sur la toxicité des EEUM.  

 
Des essais de toxicité en laboratoire portant sur des algues planctoniques, le 

zooplancton ou des poissons ont été réalisés pour les effluents de nombreuses SE 
canadiennes dans le but de déterminer les concentrations létales (concentrations létales 
médianes, CL50) ou les concentrations à l’origine de modifications physiologiques ou 
comportementales (concentrations médianes donnant lieu à un effet, CE50). Bien que les 
réactions à des effluents complexes diffèrent nettement en fonction des organismes, 
l’ammoniac non ionisé est la cause la plus fréquente de la toxicité des EEUM, de même 
que le chlore résiduel total (CRT) dans le cas des effluents chlorés (tableau 10). Il arrive 
que la toxicité soit aussi attribuée à de fortes concentrations de métaux (Alexander et al., 
1977; Rutherford et al., 1994; Wong et al., 1995) ou de tensioactifs (Alexander et al., 
1977; Higgs, 1977b). Bien qu’il soit parfois possible d’attribuer la toxicité à une 
substance ou à un groupe de substances présentes dans un effluent complexe, il arrive 
souvent que la toxicité ne présente pas de relation nette avec les concentrations de 
substances toxiques connues. Par exemple, au cours d’une étude de la toxicité aiguë et 
chronique d’effluents de SE de l’Ontario (deux étangs et huit usines de traitement 
secondaire), Orr et al. (1992) ont montré, à l’examen de l’ensemble des données, que 
moins de 50 % de la variation observée des données des essais de toxicité pouvait être 
expliquée par la variation des concentrations de substances chimiques. Mais lorsque les 
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résultats étaient interprétés en fonction de l’évaluation de chaque contaminant pris 
individuellement, le CRT et l’ammoniac non ionisé étaient les substances toxiques les 
plus importantes pour la survie de la truite arc-en-ciel. Les concentrations élevées de 
sulfure associées à l’utilisation des étangs étaient toxiques pour la truite. Le CRT était le 
seul paramètre associé à la toxicité des effluents pour Daphnia magna, tandis que 
l’ammoniac non ionisé constituait une substance toxique importante pour Ceriodaphnia 
dubia. Des métaux (p. ex., le cuivre et l’aluminium) ont pu contribuer à la toxicité des 
effluents et, à l’exception du méthoxychlore, la plupart des contaminants organiques 
décelés dans les échantillons d’effluents étaient présents à des concentrations inférieures 
à celles supposées être toxiques pour les organismes d’essai. 
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Tableau 10.  Résumé des résultats d’essais de toxicité en laboratoire visant à déterminer 
les concentrations létales médianes ou les concentrations médianes avec effet d’effluents 
de SE au Canada*  
 

Lieu et traitement  Date Possibilité de 
toxicité  

Cause probable de la 
toxicité 

Nouvelle-Écosse1

 Greenwood - trait. secondaire, chloration 
 Lakeside - trait. tertiaire, chloration 
 BFC de Cornwallis - trait. secondaire, chloration 
 BFC de Cornwallis - trait. secondaire, chloration 
 Eastern Passage -  trait. secondaire, chloration 

 
aut. 1991 
aut. 1991 
aut. 1991 
aut. 1991 
aut. 1991 

 
oui 
non 
oui 
oui 
oui 

 
NH3
 
Al, Cu, faible pH, CRT ? 
CRT 
NH3 et CRT 

Ontario2

  Bracebridge -  trait. tertiaire + élimination du P, chloration 
  Toronto Highland Creek -  trait. secondaire + élimin. du P, chloration 
  Huntsville -  trait. secondaire + élimination du P, chloration 
  Lindsay - trait. primaire + élimination du P 
  Midland - trait. secondaire + élimination du P, chloration (saisonnier) 
  North Toronto -  trait. secondaire + élimination du P, chloration 
  Perth -  trait. primaire + élimination du P 
  Stratford - trait. tertiaire + élimination du P, chloration (saisonnier)  
  Walkerton - trait. secondaire + élim. du P, chloration (saisonnier) 
  Wallaceburg - trait. secondaire + élimination du P, chloration  

 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 
1989 

 
oui - été 
oui 
oui 
oui - hiver 
oui 
oui - été 
oui - hiver 
oui - été 
non 
oui - hiver 

 
?  
NH3
NH3, CRT 
NH3
CRT 
NH3, CRT 
NH3
NH3, CRT 
 
NH3, CRT 

Manitoba 
  North End Winnipeg - trait. secondaire3

  South End Winnipeg - trait. secondaire4

 
1975 
oct. 77 

 
oui 
oui 

 
NH3, Zn, Cu, tensioactifs 
NH3, nitrite 

Alberta 
  Capital Region Edmonton - trait. secondaire5 

  Capital Region Edmonton - trait. secondaire6

  Goldbar Edmonton - trait. secondaire5 

  Goldbar Edmonton - trait. secondaire6

 
1989-90 
1992-94 
1989-90 
1992-94 

 
non 
oui 
non 
oui 

 
 
NH3 ? 
 
NH3 ? 

Colombie-Britannique 
  Macaulay Point Victoria – trait. préliminaire7  
  Clover Point Victoria – trait. préliminaire7  
  Iona Island Greater Vancouver - trait. primaire, chloration8

  Annacis Island Greater Vancouver - trait. primaire., chlor. + déchlor.9
  Penticton - trait. secondaire + élimination du P, chloration10 

  Cache Creek - trait. secondaire, chloration10

  Mission - trait. secondaire, chloration10

  Prince George - trait. secondaire, chloration10  
  Williams Lake - trait. secondaire, chloration10

  Clinton - trait. secondaire10

  Annacis Great Vancouver - trait. primaire 

 
1992 
1992 
août 76 
oct. 76 
juil. 76 
sept. 76 
juil. 76 
sept. 76 
août 76 
août 76 
avril 92 

 
oui 
oui 
oui 
oui 
oui 
oui 
non 
non 
non 
non 
oui 

 
NH3, faible OD 
NH3, faible OD 
tensioactifs anioniques, CRT 
NH3, tensioactifs anioniques 
NH3, CRT, Cu?, Zn?, Cy? 
NH3, tensioactifs anioniques  
 
 
 
 
NH3, Al, Cu, Zn 

*Les organismes utilisés pour les essais étaient des algues planctoniques, des organismes zooplanctoniques 
et des poissons. La question d’une « Possibilité de toxicité » était répondue par « oui » si la CL50 ou la CE50 
d’au moins un essai était inférieure à 85 %  (mélange d’effluent et d’eau dans la proportion de 85 : 15, en 
volume). La cause probable de toxicité est l’évaluation faite par l’auteur ou les auteurs de chaque étude du 
ou des composés sans doute à l’origine de la toxicité. (Un ? indique une incertitude.) 
                           
1 Rutherford et al., 1994  6 Golder Associates Ltd., 1995a,b 
2 Orr et al., 1992   7 EVS Consultants, 1992 
3 Alexander et al. 1977  8 Higgs, 1977b 
4 Spink et Thackeray, 1979 9 Higgs, 1977c 
5 Moore et al., 1993  10 Higgs, 1977a 
11 Environmental Management Associates & Hydroqual Laboratories Ltd., 1993 
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 Les essais de toxicité en laboratoire offrent l’avantage de conditions contrôlées pour 
comparer la toxicité de divers effluents. Ils renseignent cependant peu sur les effets 
écologiques d’un effluent sur les organismes d’une eau réceptrice. La capacité de dilution 
est la propriété environnementale la plus apparente qui influe sur la toxicité in situ. Un 
effluent non dilué peut présenter une létalité aiguë au moment d’essais en laboratoire, 
mais l’importante capacité de dilution des eaux réceptrices peut en réduire la 
concentration à des valeurs non létales. La capacité de dilution d’une eau réceptrice peut 
cependant varier avec le temps. Par exemple, la marée peut inverser l’écoulement du 
cours inférieur du Fraser (C.-B.) et ainsi provoquer la concentration des effluents à 
proximité des SE d’Annacis et de Lulu, de sorte que les poissons subissent de multiples 
expositions aux effluents (Churchland et al.,1982; Birtwell et al., 1988). Outre la 
dilution, d’autres facteurs comme la dureté, le pH, la température et les matières 
organiques du milieu récepteur peuvent influer sur la biodisponibilité et, par conséquent, 
sur la toxicité des substances chimiques organiques et inorganiques (p. ex., Erickson, 
1985; Mayer et Ellersieck, 1988; Gobas et Zhang, 1994; Mayer et al., 1994). En outre, 
l’incidence des contaminants sur les organismes des eaux réceptrices peut être accrue ou 
atténuée par d’autres facteurs de stress, comme une faible concentration en OD ou des 
concentrations très faibles ou très élevées en substances nutritives (p. ex., Taylor et al., 
1991; Munawar et al., 1993). Par conséquent, même si la détermination des facteurs à 
l’origine de la toxicité peut être difficile à effectuer in situ, les évaluations réalisées dans 
les eaux réceptrices offrent l’avantage de déterminer dans des conditions naturelles les 
réactions des espèces faisant l’objet d’essais en cage (essais de toxicité in situ) ou des 
communautés indigènes (surveillance et observation in situ).  
 
 Des essais de toxicité in situ et des observations de la diversité et de l’abondance des 
communautés ont permis de déceler des réactions biologiques aux rejets d’EEUM en aval 
de nombreuses villes canadiennes (tableau 9c). Certaines de ces réactions peuvent être 
attribuées à des substances chimiques particulières présentes dans les effluents, surtout 
l’ammoniac, le CRT et des métaux. Comme dans le cas des EEUM, la toxicité des eaux 
pluviales et des TPEU est souvent attribuée à l’ammoniac, mais aussi à des métaux 
toxiques (cuivre, plomb, fer et zinc), à des hydrocarbures (surtout les HAP) et à des 
pesticides (Hall et Anderson, 1988; Dutka et al., 1994a,b). Par ailleurs, la toxicité des eaux 
pluviales et des TPEU n’a pas été étudiée de façon aussi approfondie que celle des EEUM à 
cause de la nature très variable de leurs débits et de leurs concentrations chimiques, de la 
variabilité des débits et des concentrations qui en résultent dans les eaux réceptrices, et du 
fait que les essais biologiques de 96 heures habituels ne peuvent être appliqués à des rejets 
d’eaux pluviales et de TPEU dont la durée est beaucoup plus courte. D’autres méthodes ont 
été appliquées à l’évaluation de la toxicité des eaux pluviales et des TPEU, par exemple les 
réactions de la respiration de poissons en cage (Seager et Abrahams, 1990; Ellis et al., 
1995), la mortalité chez des invertébrés (Hall et Anderson, 1988) et une batterie d’essais 
biologiques portant sur de nombreux milieux (Dutka et al., 1994a,b). Bon nombre de ces 
essais sont cependant difficiles et coûteux à réaliser et ont donc fait l’objet de peu 
d’attention. 
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À la toxicité des eaux de surface s’ajoute celle des sédiments à proximité des émissaires 
municipaux et qui peuvent contenir des substances à des concentrations toxiques pour les 
organismes aquatiques. Par exemple, du mercure et du 1,4-dichlorobenzène ont été décelés 
dans des sédiments à des concentrations pouvant s’avérer préoccupantes, cela jusqu’à 
100 m de l’émissaire en eau de mer profonde de la SE de Macauley Point à Victoria, en 
Colombie-Britannique (Chapman et al., 1996). Les essais de toxicité des sédiments n’ont 
pas indiqué d’effets sur la survie, mais la croissance et le développement d’organismes de 
laboratoire exposés à des sédiments de cette zone ont été réduits. Dans la même zone 
d’étude, la structure de la communauté de l’endofaune benthique présentait aussi, à 
moins de 100 m de l’émissaire, un profil d’enrichissement organique classique 
caractérisé par un accroissement de la richesse en espèces et une diminution de 
l’abondance en fonction de la distance de l’émissaire. Un effet toxique a aussi été 
observé pour des sédiments prélevés à l’embouchure de la rivière Nashwaak, de 800 à 
1 000 m en aval de la SE de Fredericton (N.-B.) où l’on effectue un traitement secondaire, et 
pour des sédiments provenant du port d’Halifax de 30 à 200 m de l’émissaire de la SE du 
passage est (N-É.) où l’on effectue un traitement primaire (Rutherford et al., 1995). La 
comparaison des concentrations de métaux dans les sédiments aux valeurs des 
Recommandations canadiennes pour la qualité des sédiments (Environnement Canada, 1995) 
indique aussi que les concentrations de cadmium, de chrome, de cuivre, de plomb, de 
mercure, de nickel et de zinc dans les sédiments transportés par les eaux de ruissellement de 
12 zones urbaines du sud de l’Ontario (Marsalek et Schroeter, 1988) et prélevés en aval des 
rejets de TPEU du Grand Vancouver (C.-B.) et à proximité de l’émissaire de la SE de 
Macauley Point à Victoria (C.-B.) étaient supérieures aux valeurs provisoires des 
recommandations pour les métaux traces s’appliquant à la protection de la vie aquatique (J. 
Ellis, District régional du Grand Vancouver, Burnaby, C.-B., comm. pers.) [tableau 11]. En 
outre, bon nombre des concentrations étaient aussi supérieures aux concentrations auxquelles 
on prévoit des effets biologiques nocifs (concentrations produisant un effet probable, CEP).  

 
Un des principaux enjeux de la gestion des substances toxiques est la protection tant de 

la santé humaine que de l’environnement contre les effets chroniques de charges faibles, 
mais à long terme, de substances toxiques persistantes et bioaccumulables. Les pratiques de 
gestion antérieures supposaient que la protection des eaux de la contamination chimique par 
le moyen de directives et de règlements en assurait l’intégrité chimique, physique et 
biologique. Mais dans un bassin versant, la possibilité de dégradation débute en amont et 
s’accroît de plus en plus avec les aménagements situés en aval et peut aussi comprendre des 
effets à longue distance, comme le transport atmosphérique de contaminants. Cela peut 
donner lieu à une accumulation de contaminants dans les eaux réceptrices d’aval, c’est-à-dire 
à des effets cumulatifs à une échelle spatiale. En outre, des incidences environnementales 
cumulatives peuvent aussi survenir à une échelle temporelle (saisonnière, interannuelle et 
décennale) et organisationnelle (cellule, individu, population ou communauté). L’évaluation 
des effets cumulatifs de ces substances chimiques sur le biote aquatique est mal comprise et 
compliquée par le même éventail de sources de pollution ponctuelles et diffuses et par la 
complexité et la nature dynamique des voies écologiques des eaux réceptrices. Il est 
cependant clair que la croissance démographique et l’expansion industrielle perpétuelles 
exigent de mieux comprendre les effets cumulatifs et synergiques de nombreux facteurs de 
stress environnementaux agissant à des échelles temporelles et spatiales différentes. 
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Un nouvel enjeu : la présence de perturbateurs endocriniens 
 
Perturbateurs endocriniens 
 

Les contaminants environnementaux peuvent altérer, par l’entremise de nombreux 
mécanismes, la reproduction des poissons et d’autres espèces sauvages. On s’est 
récemment préoccupé des substances chimiques qui peuvent se lier aux récepteurs 
d’œstrogènes et ainsi réguler l’activité des gènes réagissant aux œstrogènes. Ces derniers 
jouent un rôle essentiel dans la régulation des processus de reproduction chez les 
poissons. Les œstrogènes naturels ont notamment pour fonction chez les poissons 
d’inciter le foie à produire de la vitellogénine, une phospholipoprotéine de masse 
importante, qui est libérée dans le flux sanguin et séquestrée par les oocytes en 
développement pour la production du vitellus. Chez les poissons femelles en maturation, 
la vitellogénine est un élément important des protéines sanguines et n’est généralement 
pas présente en quantité appréciable chez les poissons mâles. Mais si des poissons mâles 
sont exposés à des œstrogènes, il peut y avoir production de vitellogénine à des 
concentrations semblables à celles notées chez les femelles en maturation. Les effets de 
cette induction de la vitellogénine sur la fonction reproductrice ne sont pas complètement 
compris, mais sa présence a été utilisée comme un indicateur sensible de l’exposition des 
poissons à des œstrogènes exogènes.  
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Tableau 11.  Concentrations de métaux traces dans les sédiments à proximité de sources 
municipales, Recommandations canadiennes provisoires pour la qualité des sédiments 
(RPQS) pour la protection de la vie aquatique et concentrations produisant un effet 
probable (CEP) pour huit métaux traces. (Une espace en blanc signifie l’absence de 
données.)            
 

   Concentration dans les sédiments 

(mg/kg) 

 

Métal traces RPQS1

(mg/kg) 
CEP1

(mg/kg) 
12 zones 
urbaines du sud 
de l’Ontario2

En aval d’un 
émissaire de 
TPEU du district 
régional du 
Grand 
Vancouver3

À proximité de l’émissaire de Macauley 
Point, Victoria, C.-B.4

     Site témoin de 0 à 400 m 
en aval 

de 800 à 
1 600 m en 
aval 

As 5,9 17,0 8,2 3,6 4,9 à 5,0 6,0-12 5,2-5,7 

Cd 0,6 3,53 2,0 < 1,2 < 0,1 < 0,1-0,7 < 0,1 

Cr 37,3 90,0 110,0 44 36-39 32-59 38-39 

Cu 35,7 196,6 67,0 196 13-15 19-197 17-19 

Pb 35,0 91,3 470,0 127 7,0-8,0 9,4-129 8,2-11 

Hg 0,174 0,486 0,24 1,21 < 0,05 0,03-0,98 < 0,05-0,3 

Ni 18,0 35,9 50,0 30 -- --  

Zn 123,1 314,8 400,0 176 61-66 68-198 69-73 
 

1Environnement Canada, 1995 
2Marsalek et Schroeter, 1988 
3J. Ellis, comm. pers., district régional du Grand Vancouver, Burnaby, C.-B.  
4EVS Consultants, 1992 

 
 
 
Les effluents d’eaux usées semblent provoquer des perturbations endocriniennes chez 

les poissons. Des études réalisées au début des années 1980 et portant sur la rivière Lea (R.-
U.) ont fait état d’une faible incidence d’intersexualité chez des gardons (Rutilus rutilus) 
exposés à des effluents d’eaux usées. Des études de suivi ont montré que les effluents 
avaient un fort effet oestrogénique, bon nombre des expositions donnant lieu à des 
concentrations élevées de vitellogénine dans le plasma qui correspondaient à celles de 
femelles gravides (Purdom et al., 1994). Cette réaction a été observée chez des poissons 
prélevés immédiatement en aval de plusieurs usines de traitement des eaux usées du 
Royaume-Uni et elle était parfois décelable à plusieurs kilomètres en aval des émissaires 
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(Harries et al., 1997). Une telle réaction a aussi été signalée récemment chez des poissons 
sauvages en Amérique du Nord (Folmar et al., 1996). 

 
Un grand nombre de substances peuvent se lier aux récepteurs d’œstrogènes et 

provoquer des réactions oestrogéniques, notamment les polyéthoxylates d’alkylphénol, les 
composés biphénoliques, les phtalates, le p,p’-DDE (White et al., 1994; Soto et al., 1995; 
Jobling et al., 1996; Routledge et Sumpter, 1996). Les effluents municipaux sont des 
mélanges complexes qui contiennent divers contaminants capables de provoquer des 
perturbations endocriniennes. De plus en plus de faits indiquent que les tensioactifs non 
ioniques des détersifs peuvent agir comme analogues d’œstrogènes (Jobling et Sumpter, 
1993). Des quantités mesurables d’éthoxylates de nonylphénol, et de leurs produits de 
dégradation, ont été décelées dans des EEUM et des boues résiduaires dans le sud de 
l’Ontario, au Québec et dans le Canada atlantique, ainsi que dans les eaux de surface du 
bassin des Grands Lacs (Bennie et al., 1996, 1997; Lee et al., 1997). L’exposition de truites 
arc-en-ciel à plusieurs composés alkylphénoliques a donné lieu à la synthèse de 
vitellogénine et à l’inhibition de la croissance des testicules (Jobling et al., 1996). Il a aussi 
été montré récemment que le nonylphénol provoquait de l’intersexualité chez le médaka 
(Gray et Metcalfe, 1997). Les polyéthoxylates d’alkylphénol et plusieurs produits de 
dégradation qui ont un effet oestrogénique devraient se déplacer vers les boues résiduaires 
et les sédiments aquatiques et persister dans l’environnement (White et al., 1994; Jobling et 
Sumpter, 1993). Bien que plusieurs composés oestrogéniques présents dans les effluents 
puissent donner lieu à une forte production de vitellogénine, la plus grande partie de cette 
réaction notée dans un effluent d’eaux usées a récemment été attribuée à une seule fraction 
chromatographique (Routledge et al., 1995). Cela porte à croire que cette réaction est 
largement due à une seule substance chimique ou à un groupe de substances très 
semblables, du moins en ce qui a trait à l’effluent étudié. En appliquant une méthode 
d’identification et d’évaluation de la toxicité, Desbrow et al. (1996) ont été en mesure 
d’isoler et d’identifier des œstrogènes naturels et synthétiques dans des fractions bioactives 
(p. ex., 17α-éthynylestradiol, 17β-estradiol et estrone). Même si ces substances étaient 
présentes en très faibles concentrations, elles étaient suffisantes (quelques ng/L) pour 
expliquer la production de vitellogénine notée chez les poissons (Desbrow et al., 1996). 
Schweinfurth et al. (1996) ont signalé de faibles concentrations semblables de 
17α-éthynylestradiol dans des eaux de surface. Bien que ces travaux portent fortement à 
croire que des œstrogènes naturels et synthétiques soient à l’origine des réactions 
oestrogéniques observées à proximité d’émissaires d’eaux usées, les concentrations de 
nonylphénols dans les effluents de SE municipales qui reçoivent des eaux usées de 
l’industrie du textile ou d’autres effluents industriels pourraient être suffisamment élevées 
pour expliquer les réactions notées à ces sites. Blackburn et Waldock (1995) ont mesuré des 
concentrations de nonylphénols (24 - 53 μg/L) en aval d’une usine de lavage de laine, dont 
les effluents étaient rejetés par l’entremise d’une SE municipale; ces concentrations étaient 
suffisamment élevées pour expliquer les effets observés (Harries et al., 1997).  

 
Au Canada, l’ampleur des effets oestrogéniques attribuables aux effluents d’eaux usées 

n’a pas été déterminée. Bien que des travaux de caractérisation chimique des effluents aient 
récemment été entrepris (Bennie et al., 1996, 1997; Lee et al., 1997), une relation de 
causalité entre des constituants chimiques, comme des nonylphénols et des œstrogènes 
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synthétiques, et de possibles effets oestrogéniques n’a pas été établie. Plusieurs substances 
pourraient être à l’origine de cette réaction et leur toxicité et leur biodisponibilité sont 
fonction des caractéristiques de l’effluent et du milieu récepteur. Il faudra réaliser une 
analyse approfondie de la toxicité (oestrogénicité) des EEUM ainsi qu’un examen détaillé 
de l’état physiologique des poissons des eaux réceptrices pour être en mesure d’évaluer 
l’étendue et l’incidence des composés perturbateurs de la fonction endocrinienne dans 
l’environnement canadien. 
 

 

Conclusion 
 

Le rejet d’effluents municipaux (eaux usées, eaux pluviales et TPEU) continue 
d’avoir des effets nocifs appréciables sur les eaux réceptrices canadiennes, cela en dépit 
de la proportion relativement élevée (81 %) de la population desservie par des 
installations de traitement des eaux usées. Les conséquences environnementales du rejet 
d’eaux usées municipales dans l’environnement canadien sont cependant difficiles à 
généraliser, cela en grande partie à cause des variations régionales du niveau de 
traitement et de la nature des eaux réceptrices (cours d’eau, lacs ou eaux côtières). Les 
incidences directes les plus connues de ce rejet sont les restrictions imposées à la récolte 
des mollusques ainsi qu’à l’utilisation des eaux à des fins récréatives, comme les 
fermetures de plages pour cause de contamination microbienne (tableau 9a). La 
contamination des bancs de mollusques et crustacés est généralisée et diffuse sur les 
côtes de l’Atlantique et du Pacifique. Ces dernières années, il y a eu augmentation du 
nombre de fermetures de secteurs coquilliers sur les deux côtes, ce qui a donné lieu à des 
pertes économiques importantes.  
 

Dans de nombreuses parties du Canada, les rejets d’eaux usées municipales ont 
entraîné une dégradation et une contamination de l’habitat qui ont modifié l’abondance et 
la diversité des organismes aquatiques (tableau 9b). La destruction des habitats du 
poisson et de la faune a été recensée à la suite de modifications physiques de 
l’environnement, notamment à cause du rejet d’eaux pluviales et de TPEU. Les EEUM 
sont aussi des sources importantes de substances toxiques parmi lesquelles certaines sont 
persistantes et bioaccumulables (tableau 6). On ne dispose de pratiquement aucun 
signalement d’une toxicité aiguë in situ dans des eaux réceptrices canadiennes, mais les 
effets chroniques chez les organismes aquatiques de charges peu concentrées mais 
continues et à long terme de polluants persistants et bioaccumulables sont peu connus et 
pourraient présenter une menace appréciable pour l’habitat et les communautés 
aquatiques. En outre, on connaît peu de choses des incidences environnementales 
cumulatives interreliées se produisant à différentes échelles spatiales (géographiques) et 
temporelles (années ou décennies), de même que des effets cumulatifs ou synergiques 
résultant de la complexité des substances présentes dans les EEUM. Des substances 
capables de perturber la reproduction chez les poissons (perturbateurs endocriniens) ont 
aussi été décelées dans les EEUM, mais la rareté de l’information sur leur présence et les 
réactions à leur exposition rendent difficile l’évaluation des risques que posent 
actuellement ces substances. Parmi les autres enjeux pour lesquels on dispose de peu de 
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renseignements au Canada, il y a lieu de mentionner les concentrations et les effets sur la 
santé humaine et l’environnement des médicaments qui pénètrent dans les eaux de 
surface à partir des eaux usées domestiques (Franke et al. [1995] et Wilken et al. [1997] 
ont présenté des données pour l’Europe). On peut également souligner l’importance 
écologique de dinoflagellés marins toxiques, comme Pfiesteria piscicida récemment 
découvert, qui provoquent d’importantes hécatombes de poissons dans les estuaires peu 
profonds riches en substances nutritives de la côte est des États-Unis (Lewitus et al., 
1995; Noga et al., 1996).    
    

Notre examen des EEUM au Canada montre que la dégradation à grande échelle de 
l’environnement découlant du rejet d’eaux usées est rare. On note cependant des effets 
nuisibles pour l’environnement et la santé humaine en aval de collectivités urbaines qui 
déversent d’importantes quantités d’eaux usées ou pluviales peu ou aucunement traitées 
ou en aval de collectivités où le taux de renouvellement des eaux réceptrices est faible. Il 
y a aussi les problèmes que pose la prestation de services à des collectivités largement 
dispersées et de faible population, comme celles des zones rurales et nordiques. Il 
n’existe guère de renseignements sur les réactions à une exposition à long terme à de 
faibles concentrations de substances chimiques ou sur la dégradation de l’habitat et les 
incidences environnementales cumulatives.   
 

Au niveau international, on reconnaît que la pollution marine dépend de façon 
appréciable de sources de pollution dans les cours d’eau, dont les rejets d’eaux usées 
municipales. Le PNUE a mis sur pied le « Plan d’action mondial pour la protection du 
milieu marin contre la pollution due aux activités terrestres ». Cette initiative comporte 
un programme d’action mondial qui a été appuyé par les gouvernements en 1995 (PNUE, 
1995). Des conférences récentes des Nations Unies (Nations Unies, 1992a; PNUE, 1995) 
ont permis de définir des initiatives, des politiques et des mesures pour maintenir ou 
rétablir la qualité des eaux intérieures et côtières et protéger la santé humaine des 
conséquences du rejet d’eaux usées :  
 

• adoption du traitement primaire, secondaire et, lorsque justifié et réalisable, 
tertiaire pour les eaux usées municipales qui sont rejetées dans des cours d’eau, 
des estuaires et des océans; 

 
• mise en place d’une surveillance continue des incidences de la pollution de l’eau, 

y compris une surveillance épidémiologique; 
 
• définition de critères, d’objectifs et de normes de qualité pour le traitement et 

l’élimination des déchets prenant en considération la nature et la capacité 
d’assimilation des eaux réceptrices;  

 
• implantation des émissaires d’eaux usées de manière à obtenir ou à maintenir le 

respect des critères de qualité de l’environnement et ainsi à éviter d’exposer les 
secteurs coquilliers, les prises d’eau et les zones de baignade aux organismes 
pathogènes et les environnements vulnérables aux charges excessives de 
substances nutritives;  
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• élimination du rejet de substances persistantes et bioaccumulables et réduction du 

rejet d’autres composés organiques synthétiques;  
 
• adoption d’une démarche de précaution et de prévoyance, plutôt que d’une 

démarche réactive, en matière de gestion des eaux côtières et intérieures.  
 

L’adoption de ces mesures suppose de nouvelles initiatives intégrées aux niveaux local, 
national et, dans le cas des eaux côtières, mondial pour la gestion des EEUM et 
l’évaluation des risques environnementaux.  
    
    Nos résultats quant aux effets du rejet d’eaux usées municipales au Canada et les 
mesures récemment proposées par les Nations Unies (1992a, 1995) indiquent la nécessité 
de procéder à un examen des exigences en matière de traitement des eaux usées au 
Canada. Ces exigences devraient refléter les paramètres des eaux réceptrices locales, 
notamment la chimie de l’eau, la biodiversité et les utilisations humaines de la ressource. 
Notre évaluation des incidences du rejet d’eaux usées municipales met aussi l’accent sur 
le besoin de recherches sur les réactions interdépendantes et cumulatives à l’exposition à 
long terme à des substances chimiques et à la dégradation de l’habitat. Enfin, notre 
examen souligne, en matière de gestion des eaux usées, la nécessité d’une démarche 
intégrée prenant en considération les charges ayant pour origine les usines de traitement, 
les eaux pluviales et les TPEU, ainsi que d’autres sources d’eaux usées. Dans les régions 
où le traitement des eaux usées est poussé, la gestion des eaux pluviales et la régulation 
ou le traitement des TPEU sont aussi avancés car en l’absence d’une démarche intégrée 
de réduction des sources de pollution ponctuelles et diffuses, il est impossible d'améliorer 
la qualité des eaux réceptrices.  
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